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摘　 要: 为提高植物修复的经济价值ꎬ该文选取孔雀草、波斯菊和矢车菊三种附加值较高的花卉植物ꎬ考察

其对广西某矿区 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ 复合污染农田的修复潜力ꎬ测定分析三种花卉植物对重金属的富集和转运能力ꎬ
并从修复后植物的地上部提取精油ꎬ研究植物精油对病原菌埃希氏大肠杆菌(Ｅｓｃｈｅｒｉｃｈｉａ ｃｏｌｉ)、金黄色葡萄

球菌(Ｓｔａｐｈｙｌｏｃｃｏｃｕｓ ａｕｒｅｕｓ)、伤寒沙门氏菌(Ｓａｌｍｏｎｅｌｌａ ｔｙｐｈｉｍｕｒｉｕｍ)的生长抑制效果ꎬ进一步探索植物精油

作为洗手液添加剂的应用能力ꎮ 结果表明:(１)试验区域内土壤污染严重ꎬＣｄ、Ａｓ 全量超过风险管制值ꎬＰｂ
全量超过风险筛选值ꎬ属于 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ 重度污染ꎮ (２)选取的三种花卉植物均可在试验区域较好地生长ꎬ其
中孔雀草和波斯菊对 Ｃｄ、Ｐｂ 的富集与转运能力较强ꎬ对 Ａｓ 的富集能力最弱但转运能力较强ꎮ 与孔雀草和

波斯菊相比ꎬ矢车菊除对 Ｃｄ 的转运能力较强外ꎬ对其他重金属的富集和转运能力均较弱ꎮ 三种植物重金属

富集能力大小排序为孔雀草>波斯菊>矢车菊ꎬ不同花卉对重金属富集偏好顺序依次为 Ｃｄ>Ｐｂ>Ａｓꎮ (３)从
修复后的植物地上部提取精油进行研究分析发现ꎬ孔雀草精油对三种病原菌都具有良好的生长抑制效果

(<１０ ＣＦＵｍＬ￣１)ꎬ且孔雀草体内富集的重金属并未影响精油中的重金属含量ꎮ 另外ꎬ添加了孔雀草精油

的洗手液ꎬ对金黄色葡萄球菌的生长抑制效果可延长至 ４８０ ｍｉｎꎮ 因此ꎬ孔雀草不仅可作为重金属复合污染

农田的修复植物ꎬ而且修复后还可从植物体内提取精油作为抑菌剂ꎮ 该研究结果为修复后重金属富集生物

质的新型资源化利用提供了理论基础ꎮ
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Ａｂｓｔｒａｃｔ: Ｔｏ ｉｍｐｒｏｖｅ ｔｈｅ ｅｃｏｎｏｍｉｃ ｖａｌｕｅ ｏｆ ｐｈｙｔｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎꎬ ｔｈｒｅｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ ｉ.ｅ. Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａꎬ Ｃｏｓｍｏｓ ｂｉｐｉｎｎａｔａ
ａｎｄ Ｃｅｎｔａｕｒｅａ ｃｙａｎｕｓ ｗｅｒｅ ｃｈｏｓｅｎ ｉｎ ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ｔｏ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅ ｔｈｅｉｒ ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ａｎｄ ｒｅｕｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｐｏｔｅｎｔｉａｌｓ. Ｔｈｅ ｐｉｌｏｔ￣
ｓｃａｌｅ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔｓ ｗｅｒｅ ｃａｒｒｉｅｄ ｏｕｔ ｉｎ Ｃｄꎬ Ａｓ ａｎｄ Ｐｂ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｆａｒｍｌａｎｄ ｎｅａｒ ｔｈｅ ｍｉｎｉｎｇ ａｒｅａ ｉｎ Ｇｕａｎｇｘｉ. Ｔｈｅ ｍｅｔａｌ
ａｍｏｕｎｔｓꎬ ｂｉｏｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ (ＢＣＦ) ａｎｄ ｂｉｏｔｒａｎｓｌｏｃａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ (ＢＴＦ) ｏｆ ｔｈｒｅｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ ｔｏｗａｒｄｓ Ｃｄꎬ Ａｓ ａｎｄ Ｐｂ
ｗｅｒｅ ａｎａｌｙｚｅｄ ａｎｄ ｃａｌｃｕｌａｔｅｄ. Ｉｎ ｏｒｄｅｒ ｔｏ ｄｅｖｅｌｏｐ ａ ｎｏｖｅｌ ｒｅｕｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｍｅｔｈｏｄ ｏｆ ｔｈｅ ｈａｒｖｅｓｔｅｄ ｐｌａｎｔｓꎬ ｔｈｅ ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ
ｗａｓ ｅｘｔｒａｃｔｅｄ ｆｒｏｍ ｔｈｅ ａｂｏｖｅｇｒｏｕｎｄ ｂｉｏｍａｓｓｅｓ. Ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｏｒｙ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｐｌａｎｔ ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ ｏｎ ｔｈｅ ｇｒｏｗｔｈ ｏｆ ｐａｔｈｏｇｅｎｉｃ
ｂａｃｔｅｒｉａ ｗｅｒｅ ｓｔｕｄｉｅｄꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ａｎｔｉｂａｃｔｅｒｉａｌ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ｏｉｌ ａｓ ｗｅｌｌ ａｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓａｎｉｔｉｚｅｒ ｗｅｒｅ ａｌｓｏ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅｄ. Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ
ｗｅｒｅ ａｓ ｆｏｌｌｏｗｓ: (１) Ｔｈｅ ｓｔｕｄｉｅｄ ａｒｅａ ｗａｓ ｈｅａｖｉｌｙ ｐｏｌｌｕｔｅｄ. Ｃｄ ａｎｄ Ａｓ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ ｗｅｒｅ ａｂｏｖｅ ｒｉｓｋ ｉｎｔｅｒｖｅｎｔｉｏｎ
ｖａｌｕｅｓꎬ ｗｈｅｒｅａｓ Ｐｂ ｃｏｎｔｅｎｔ ｗａｓ ａｂｏｖｅ ｒｉｓｋ ｓｃｒｅｅｎｉｎｇ ｖａｌｕｅ. Ｉｔ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈａｔ ｔｈｅ ａｒｅａ ｗａｓ ａｔ ｈｉｇｈ￣ｌｅｖｅｌ ｏｆ ｓｏｉｌ
ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎ ｒｉｓｋ ｂｙ Ｃｄꎬ Ａｓ ａｎｄ Ｐｂ. ( ２) Ｔｈｅ ｓｔｕｄｉｅｄ ｔｈｒｅｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ ｈａｄ ｇｏｏｄ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｔｏ ｈｉｇｈ￣ｌｅｖｅｌ
ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ Ｃｄꎬ Ａｓ ａｎｄ Ｐｂ ｉｎ ｔｈｅ ｓｏｉｌ. Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ ａｎｄ Ｃｏｓｍｏｓ ｂｉｐｉｎｎａｔａ ｅｘｔｒａｃｔｅｄ ｈｉｇｈｅｒ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ Ｃｄ ａｎｄ Ｐｂ
ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｓｏｉｌꎬ ｗｈｉｌｓｔ Ｃｏｓｍｏｓ ｂｉｐｉｎｎａｔａ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈｅ ｌｏｗｅｓｔ ｍｅｔａｌ ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ａｍｏｕｎｔｓ. Ｔｈｅｓｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ ｐｏｓｓｅｓｓｅｄ ｈｉｇｈ
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ａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｔｈｒｅｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ ｉｎ ｄｅｓｃｅｎｄｉｎｇ ｏｒｄｅｒ ｗａｓ Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ > Ｃｏｓｍｏｓ ｂｉｐｉｎｎａｔａ > Ｃｅｎｔａｕｒｅａ ｃｙａｎｕｓꎬ ａｎｄ ｔｈｅ
ｍｅｔａｌ ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ｐｒｅｆｅｒｅｎｃｅ ｗａｓ Ｃｄ>Ｐｂ>Ａｓ. (３) Ｔｈｅ Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ ｏｉｌ ｗａｓ ｆｏｕｎｄ ｔｏ ｈａｖｅ ａ ｇｏｏｄ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｅｆｆｅｃｔ (<１０
ＣＦＵｍＬ￣１ ) ｔｏｗａｒｄｓ Ｅｓｃｈｅｒｉｃｈｉａ ｃｏｌｉꎬ Ｓｔａｐｈｙｌｏｃｃｏｃｕｓ ａｕｒｅｕｓ ａｎｄ Ｓａｌｍｏｎｅｌｌａ ｔｙｐｈｉｍｕｒｉｕｍ. Ｇｉｖｅｎ ｔｈｅ ｈｉｇｈ ｍｅｔａｌ
ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｉｎ Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａꎬ ｎｏ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ａｍｏｕｎｔｓ ｏｆ ｍｅｔａｌｓ ｗｅｒｅ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ｅｘｔｒａｃｔｅｄ ｏｉｌ. Ｉｔ ａｌｓｏ ｐｒｏｌｏｎｇａｔｅｄ
ｔｈｅ ａｎｔｉｂａｃｔｅｒｉａｌ ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｔｈｅ ｓａｎｉｔｉｚｅｒ ａｓ ｌｏｎｇ ａｓ ４８０ ｍｉｎ. Ｔｈｅｒｅｆｏｒｅꎬ Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ ｉｓ ｎｏｔ ｏｎｌｙ ｐｒｅｆｅｒｒｅｄ ｉｎ ｔｈｅ
ｐｈｙｔｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｅｔａｌ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｆａｒｍｌａｎｄꎬ ｂｕｔ ａｌｓｏ ｔｈｅ ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ ｅｘｔｒａｃｔｅｄ ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｈａｒｖｅｓｔｅｄ ｂｉｏｍａｓｓｅｓ ｃａｎ
ｂｅ ｄｅｖｅｌｏｐｅｄ ａｓ ａｎ ａｎｔｉｂａｃｔｅｒｉａｌ ａｇｅｎｔ. Ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ｐｒｏｖｉｄｅｓ ｔｈｅ ｔｈｅｏｒｅｔｉｃａｌ ｂａｓｉｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｎｏｖｅｌ ｒｅｕｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｍｅｔａｌ￣
ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｅｄ ｐｌａｎｔｓ ｈａｒｖｅｓｔｅｄ ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｐｈｙｔｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ.
Ｋｅｙ ｗｏｒｄｓ: ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎꎬ ｆａｒｍｌａｎｄꎬ ｐｈｙｔｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎꎬ ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌꎬ ａｎｔｉｂａｃｔｅｒｉａｌ

　 　 广西拥有丰富的矿产资源ꎬ是我国有色金属

矿产资源重要产地之一ꎮ 然而ꎬ由于矿业活动频

繁ꎬ因此重金属污染问题尤为突出ꎬ特别是刁江流

域的南丹县、金城江区和都安瑶族自治县地区ꎬ大
部分冶炼企业周边土壤中 Ａｓ、Ｃｄ、Ｐｂ、Ｚｎ 等重金属

污染情况严重(周永章等ꎬ２００５)ꎮ 土壤中重金属

含量超标导致大厂镇、车河镇存在较高生态风险ꎬ
严重影响农产品质量安全 (钟雪梅等ꎬ ２０１６)ꎮ
２０１６ 年 ５ 月国务院发布«土壤污染防治行动计

划»(“土十条”)ꎬ明确实施农用地分类管理ꎬ按照

污染程度将农用地划分为三个等级ꎬ即轻度、中度

和重度污染区ꎮ 根据不同污染区污染程度和特征

差异ꎬ采取对应的修复策略和修复技术ꎬ以保障农

业生产环境安全ꎬ改善区域土壤环境质量ꎬ实现污

染农用地的安全利用ꎮ 相较于传统的物理化学修

复方法ꎬ植物修复具有成本低、环境友好、土壤扰

动小、易于大面积推广等优势ꎬ在解决农田污染问

题时广受关注 (白向玉等ꎬ ２０１０ꎻ王静和刘如ꎬ
２０１９)ꎮ

目前ꎬ研究的重金属修复植物普遍存在经济

价值低、生长速度缓慢、生物量低等特点(刘家女

等ꎬ２００６)ꎮ 蜈蚣草、东南景天等超积累植物对重

金属积累的专一性ꎬ制约了其在复合重金属污染

修复 中 的 应 用 ( 陆 成 云 等ꎬ ２０１５ )ꎮ 刘 家 女 等

(２００６)研究表明ꎬ紫茉莉、凤仙、金盏菊和蜀葵四

种花卉植物对重金属 Ｃｄ、Ｐｂ 单一污染及 Ｃｄ￣Ｐｂ 复

合污染都表现出较强的耐受性和积累性ꎬ当土壤

中 Ｃｄ 浓度为 １００ ｍｇｋｇ￣１时ꎬ四种花卉植物的地

上部重金属含量超过 Ｃｄ 超积累植物的临界标准

值 １００ ｍｇｋｇ￣１两倍ꎮ 李翠兰等(２０１０)研究发现ꎬ
当土壤中 Ｐｂ 浓度为 ０ ~ １ ０００ ｍｇＬ￣１时ꎬ紫茉莉、
紫花玉簪和鸭跖草地上部 Ｐｂ 含量和富集系数均

显著高于其他花卉植物ꎬ表现出了较强的重金属

积累能力ꎬ具有重金属超积累植物的特征ꎮ 花卉

作为一种观赏性较强的植物ꎬ对重金属具有一定

的耐受和富集能力(陆成云等ꎬ２０１５)ꎮ 利用花卉

植物对污染农用地进行种植结构调整ꎬ可较好地

实现生态环境和经济效益的统一(刘家女ꎬ２００８ꎻ
邵泽强等ꎬ２０１０)ꎮ 因此ꎬ对经济价值高、生长速度

快的花卉植物进行筛选ꎬ考察其对复合重金属的

修复能力是本研究的重要目标之一ꎮ
植物修复后会产生大量的重金属富集植物生

４３０２ 广　 西　 植　 物 ４１ 卷



物质ꎬ如何对这些生物质进行安全处置是目前植

物修复领域面临的共同难题ꎮ 虽然可利用传统方

法如焚烧、热解等进行减量化处置ꎬ但存在处置费

用高、飞灰中重金属超标、二次污染潜在风险大等

问题(刘维涛等ꎬ２０１４)ꎮ 新兴生物质资源化利用

技术如植物冶金、热液改质、超临界水技术等ꎬ大
多处于实验室研究阶段ꎬ由于缺乏规模化生产工

艺及设备ꎬ因此其在应用推广方面受限(李宁等ꎬ
２００５)ꎮ 植物次生代谢产生的精油含有丰富的化

学成分如萜烯类、醇类与酮类等ꎬ具有抑菌、抗氧

化等效果ꎬ已在医药、食品等行业广泛应用(贾会

玲等ꎬ２０１８)ꎮ 精油提取使用的蒸馏法、压榨法、有
机溶剂萃取法等ꎬ在提取工艺及相关设备方面已

具备产业化条件(王爽等ꎬ２０２０)ꎮ 然而ꎬ环境气

候、土壤理化性质、植物本身特性等因素均会影响

植物精油质量ꎬ尤其作为修复植物ꎬ体内富集的重

金属是否影响精油的功能效果目前尚未得知ꎮ
本研究根据试验区气候及植物生长条件ꎬ选

取生长周期短、花期长、观赏性强且具有药用价值

的菊科草本花卉植物孔雀草(Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ)、波斯

菊 ( Ｃｏｓｍｏｓ ｂｉｐｉｎｎａｔａ ) 和 矢 车 菊 ( Ｃｅｎｔａｕｒｅａ
ｃｙａｎｕｓ)ꎮ 本研究基于田间试验探索了三种花卉植

物对重金属的富集及转运能力ꎬ从修复后的重金

属富集植物体内提取精油ꎬ考察精油的重金属含

量及抑菌效果ꎬ以期为修复后重金属富集植物的

资源化利用提供理论依据ꎮ

１　 材料与方法

１.１ 试验区概况

试验地点位于广西南丹县五一矿下游的某废

弃农田ꎬ试验区河对岸为停产的铅锌选矿厂ꎮ 根

据 ２０１７ 年 １０ 月对该地块的土壤污染调查结果ꎬ
土壤 ｐＨ 为 ４.４５ ~ ６.２５ꎬ呈酸性ꎬ土壤质地为粉质黏

土ꎬ有机质含量为 ２２.１７ ｇｋｇ￣１ꎮ 试验区域污染物

为 Ｃｄ、Ａｓ、 Ｐｂꎬ平均含量为 ４. １７、６８６. ５３、２１８. ７０
ｍｇｋｇ￣１ꎮ 参照«土壤环境质量 农用地土壤污染

风险管控标准(试行)» (ＧＢ １５６１８￣２０１８)ꎬ该区域

土壤中 Ｃｄ、Ａｓ 全量超过风险管制值 １.４ 倍和 ３.６
倍ꎬＰｂ 全量超过风险筛选值 １.７ 倍ꎮ

南丹县年均气温 １８.９ ℃ ꎬ年均降雨量１ １５２.８
ｍｍꎬ属南亚热带山地气候ꎬ其特点是气温低、雨量

多、光照少、湿度大ꎮ 植被主要类型:原生植被ꎬ以

天然常绿阔叶林和落叶散生林等 １４０ 多个林种为

主ꎻ次生植被ꎬ主要以生长在常绿阔叶林下或荒地

上的各类蕨类植物、藤本植物和草本植物等 １９０
多个草种为主ꎻ人工植被ꎬ主要以农作物和杉木、
马尾松、油桐、油茶、水果为主ꎬ多分布于丘陵、中
低山和岩溶洼地地区ꎮ
１.２ 三种花卉植物对重金属污染农田的修复试验

１.２.１ 试验区划分及样品采集　 在废弃农田内选取

面积约１ ３３３ ｍ２ 的区域作为试验区ꎬ并划分为 ３ 个

小区ꎬ每个小区面积约 ４６６ ｍ２ꎬ采取梅花采样法ꎬ对
不同小区内的土壤进行采样收集ꎮ 土壤样采集深

度为 ０~２０ ｃｍꎬ混合后装于塑封袋ꎮ 孔雀草、波斯菊

和矢车菊种子购于瑞尚种业ꎮ ２０１９ 年 ４ 月中下旬ꎬ
分别种植于 ３ 个试验小区ꎬ间距为 １ ｍ × １ ｍꎬ施肥

及田间管理按照花卉培育习惯ꎮ ６０ ｄ 后ꎬ根据前期

的土壤采样点ꎬ尽量按点对点的方式对花卉进行采

样收集ꎬ每种花卉处理设置 ３ 个重复ꎮ 采集整株花

卉样品ꎬ包括地上部和地下部ꎬ采样过程中尽量保

证根的完整性ꎬ小心抖落土壤后装入塑封袋保存ꎮ
１.２.２ 样品处理及测定 　 采集的土壤样品置于干

燥通风处自然风干ꎬ混合均匀后分别过 ２０ 目筛和

１００ 目 筛 保 存 待 测ꎮ 采 用 电 位 法 ( ＮＹ￣Ｔ １３７７￣
２００７)测定土壤 ｐＨꎬ采用重铬酸钾法 ( ＧＢ ９８３４￣
１９８８)测定土壤有机质ꎬ采用石墨炉原子吸收分光

光度法(ＧＢ / Ｔ １７１４１￣１９９７)测定土壤 Ｃｄ、Ｐｂ 全量ꎬ
采用原子荧光光度法(ＧＢ / Ｔ ２２１０５. ２￣２００８)测定

土壤总 Ａｓꎬ采用 ＤＴＰＡ 浸提法(ＧＢ / Ｔ ２３７３９￣２００９)
测定土壤中有效态 Ｃｄ、Ｐｂꎬ采用 ＮａＨ２ＰＯ４浸提法

(ＤＢ３５ / Ｔ １４５９￣２０１４)测定有效态 Ａｓꎮ
采集的花卉样品先用自来水洗去尘土和夹杂

物ꎬ再用去离子水清洗 ３ 次以上ꎻ置于 １０５ ℃恒温

烘箱杀青 １ ｈꎬ接着 ６０ ℃ 烘干至恒重后置干燥皿

内冷却ꎻ分别取样品地上和地下部ꎬ粉碎研磨过

１００ 目筛ꎬ混匀后贮于试样瓶中待用(刘家女等ꎬ
２００７)ꎮ 花卉样品重金属累积量参照食品中重金

属的测定方法ꎬ即采用石墨炉原子吸收光谱法测

定 Ｃｄ 和 Ｐｂ ( ＧＢ ５００９. １５￣２０１４、 ＧＢ ５００９. １２￣
２０１７)ꎬ采用电感耦合等离子质谱仪法测定 Ａｓ(ＧＢ
５００９.１１￣２０１４)(徐蒙蒙ꎬ２０１８)ꎮ
１.２.３ 土壤污染程度评价 　 土壤污染程度评价采

用单项污染指数法ꎬ反映污染物超标倍数和污染

程度ꎮ 计算公式如下:

５３０２１２ 期 曹斐姝等: 花卉植物对 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ 污染农田的修复及其精油应用



Ｐ ｉ ＝
Ｃ ｉ

Ｓ ｉ
(１)

式中:Ｐ ｉ为土壤中重金属 ｉ 的单项污染指数ꎻＣ ｉ

为土壤中重金属 ｉ 的全量(ｍｇｋｇ￣１)ꎻＳｉ为«食用农

产品产地环境质量评价标准»(ＨＪ ３３２￣２００６)中的土

壤环境质量评价指标限值(ｍｇｋｇ￣１)ꎮ Ｐ ｉ≤０.７ 时ꎬ
污染等级为 １ꎬ表示土壤清洁ꎻ０.７<Ｐ ｉ≤１.０ 时ꎬ污染

等级为 ２ꎬ表示土壤尚清洁ꎻ１.０<Ｐ ｉ≤２.０ 时ꎬ污染等

级为 ３ꎬ表示土壤轻度污染ꎻ２.０<Ｐ ｉ≤３.０ꎬ污染等级

为 ４ꎬ表示土壤中度污染ꎻＰ ｉ >３.０ꎬ表示土壤重度污

染ꎬ且 Ｐ ｉ值越大污染越严重(曲豪杰等ꎬ２０２０)ꎮ
１.２.４ 植物修复能力评价 　 通过计算植物转运系

数(ＢＴＦ)和富集系数(ＢＣＦ)可以定量评价植物修

复能力ꎮ ＢＴＦ 表示植物从地下部向地上部转运重

金属的能力ꎬ植物富集系数表明植物从周围环境

中积累金属到组织中的效率 ( Ｓｔｏｌｔｚ ＆ Ｇｒｅｇｅｒꎬ
２００２ꎻ曲豪杰等ꎬ２０２０)ꎮ 植物转运和富集系数计

算公式(路畅等ꎬ２０１０)如下:

植物转运系数(ＢＴＦ)＝ 地上部重金属累积量
地下部重金属累积量

(２)
植物 地 上 部 /地 下 部 富 集 系 数 ( ＢＣＦ ) ＝

地上部 /地下部重金属累积量
土壤重金属累积量

(３)

式中ꎬ重金属累积量单位为 ｍｇｋｇ￣１ꎮ
１.３ 植物精油提取及应用性能测试

１.３.１ 精油提取　 收集的花卉地上部采用水蒸气蒸

馏法提取精油ꎮ 准确称取 １５０ ｇ 花卉植物茎叶ꎬ剪
碎并置于 １ ０００ ｍＬ 圆底烧瓶中ꎬ加入 ５００ ｍＬ 去离

子水浸没剪碎的原料ꎮ １８０ ℃下恒温加热ꎬ在第一

滴挥发油滴出时开始计时ꎬ沸腾 ２ ｈ 后ꎬ结束蒸馏ꎮ
停止加热后ꎬ将收集到的挥发油静置 １ ｈꎬ待油水分

离后ꎬ收集油水分离器中上层液体即粗油ꎮ 向粗油

中加入无水硫酸钠ꎬ除去残余水分ꎮ 利用减压蒸馏

装置将干燥后的粗油进行浓缩ꎬ直到蒸馏瓶中液体

不再变化时ꎬ蒸馏瓶中所得液体即为提取的精油

(李健等ꎬ２０１０)ꎮ 精油中重金属含量测定方法参照

食品中重金属测定方法(具体见 １.２.２)ꎮ
１.３.２ 精油抑菌性能测试 　 提取后精油的抑菌性

能测试采用平板计数法(胡文杰等ꎬ２０１９)ꎮ 接种

环分别取埃希氏大肠杆菌(Ｅｓｃｈｅｒｉｃｈｉａ ｃｏｌｉ)、金黄

色葡萄球菌(Ｓｔａｐｈｙｌｏｃｃｏｃｕｓ ａｕｒｅｕｓ)、伤寒沙门氏菌

(Ｓａｌｍｏｎｅｌｌａ ｔｙｐｈｉｍｕｒｉｕｍ)ꎬ划线接种于经灭菌的营

养琼脂培养基斜面试管中ꎬ接种完成的试管用胶

塞封口并用封口膜密封ꎬ于 ３６ ℃生化培养箱中培

养 ４８ ｈꎮ 分别按说明书配制三种菌对应的培养

基:ＭＣＡ 培养基(大肠杆菌)、ＢＰ 培养基(金黄色

葡萄球菌)、ＢＳ 培养基(伤寒沙门氏菌)ꎬ以每个培

养皿含 １０ ~ １５ ｍＬ 培养基ꎮ 每种菌用接种环各取

１ ~ ２ 环ꎬ分别接种于含有 １０ ｍＬ 灭菌生理盐水无

菌试管中ꎬ混匀后按 １０３、１０４、１０５倍梯度稀释ꎮ 每

种菌液按相同稀释梯度设置精油和无菌水 ２ 个处

理ꎬ即在冷却后的培养基中分别加入 ０.１ ｍＬ 菌液

与 ０.２ ｍＬ 精油ꎬ涂抹均匀ꎬ并设置空白对照(无菌

水)(王晓飞ꎬ２００５)ꎮ 接种好的培养皿在生化培养

箱中 ３６ ℃倒置培养 ２４ ｈ 后ꎬ利用细菌平板菌落计

数法进行菌落计数ꎮ
１.３.３ 精油抑菌应用效果测试 　 取 ０.８ ｍＬ 精油作

为辅料加入 ２００ ｇ 无抑菌效果洗手液中ꎬ以无抑菌

效果洗手液作为空白对照ꎬ无抑菌效果洗手液均

经过 １２１ ℃、１５ ｍｉｎ 灭菌处理ꎮ 将试验处理样品

置于敞开空气中ꎬ每 １２０ ｍｉｎ 取 １ ~ ２ ｇ 样品ꎬ持续

４８０ ｍｉｎ 取样分析ꎮ 选取稀释度为 １０４的菌液进行

抑菌活性实验ꎬ即取 ０.２ ｍＬ 洗手液样品与 ０.１ ｍＬ
金黄色葡萄球菌菌液混合均匀涂布于培养基上ꎬ
培养 ２４ ｈ 后ꎬ按照细菌平板菌落计数法进行菌落

计数ꎮ 实验重复 ３ 次ꎬ结果取平均值ꎮ
１.４ 数据分析与处理

利 用 ＳＰＳＳ １６. ０ 软 件 进 行 单 因 素 方 差

(ＡＮＯＶＡ)和最小显著差数法(ＬＳＤ)对实验数据进

行分析和显著性检验(Ｐ<０.０５)ꎮ

２　 结果与分析

２.１ 试验区土壤重金属污染情况

３ 个小区的土壤 ｐＨ 为 ５.６ ~ ５.８ꎬ有机质平均

含量为 ２５.５ ｇｋｇ￣１ꎮ 如表 １ 所示ꎬ土壤中 Ｃｄ、Ａｓ、
Ｐｂ 全量分别为 ４.８２、６８５.６０、２４６.８９ ｍｇｋｇ￣１ꎬ有
效态分别为 ２.５６、２０.９６、６２.９３ ｍｇｋｇ￣１ꎮ 其中ꎬ有
效态 Ｃｄ、Ｐｂ 占其全量的比例较高ꎬ分别为 ５３％、
２５％ꎮ 由表 １ 可知ꎬ土壤中各重金属有效态与其全

量并非呈正比关系ꎮ 根据重金属全量的均值计算

单项污染指数ꎬ结果表明花卉种植区域中 Ｃｄ、Ａｓ、
Ｐｂ 的 Ｐ ｉ值均≥３.０ꎬ达到重度污染水平ꎮ 其中ꎬＡｓ
的污染指数 Ｐ ｉ值最高(为 １７)ꎬ表明试验区域土壤

Ａｓ 污染最严重ꎮ

６３０２ 广　 西　 植　 物 ４１ 卷



表 １　 试验区土壤理化性质
Ｔａｂｌｅ １　 Ｓｏｉｌ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｉｎ ｔｈｅ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ａｒｅａｓ

项目
Ｉｔｅｍ ｐＨ

有机质
Ｏｒｇａｎｉｃ
ｍａｔｔｅｒ

( ｇｋｇ ￣１)

全氮
Ｔｏｔａｌ

ｎｉｔｒｏｇｅｎ
(ｍｇｋｇ ￣１)

有效磷
Ａｖａｉｌａｂｌｅ

ｐｈｏｓｐｈｏｒｏｕｓ
(ｍｇｋｇ ￣１)

土壤重金属含量
Ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｃｏｎｔｅｎｔ ｉｎ ｓｏｉｌ (ｍｇｋｇ ￣１)

Ｃｄ

全量
Ｔｏｔａｌ

有效态
Ｂｉｏａｖａｉｌａｂｌｅ

Ａｓ

全量
Ｔｏｔａｌ

有效态
Ｂｉｏａｖａｉｌａｂｌｅ

Ｐｂ

全量
Ｔｏｔａｌ

有效态
Ｂｉｏａｖａｉｌａｂｌｅ

孔雀草种植区
Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ ａｒｅａ

５.６５±
０.２

２５.７±
１.２

１.９５±
０.５

１２.１±
２.３

４.８１±
０.３

２.５１±
０.７

６８６.０１±
２７.５

２１.７６±
６.５

２５１.６７±
３８.１

６２.４±
１１.９

波斯菊种植区
Ｃｏｓｍｏｓ ｂｉｐｉｎｎａｔａ ａｒｅａ

５.６５±
０.１

２５.７±
２.２

２.１２±
０.９

１４±
２.４

４.９０±
０.６

２.７０±
０.８

６８７.６７±
４８.９

２０.５３±
７.８

２４７.３３±
２７.５

６３.６±
１５.６

矢车菊种植区
Ｃｅｎｔａｕｒｅａ ｃｙａｎｕｓ ａｒｅａ

５.７２±
０.１

２５.１±
２.３

２.２２±
０.８

１６.２±
２.６

４.７６±
０.３

２.４８±
０.７

６８３.１２±
３７.３

２０.５８±
６.８

２４１.６７±
２７.８

６２.８±
１２.３

均值
Ｍｅａｎ

５.６７ ２５.５ ２.１０ １４.１ ４.８２ ２.５６ ６８５.６０ ２０.９６ ２４６.８９ ６２.９３

单项污染指数
Ｓｉｎｇｌｅ ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ ｉｎｄｅｘ (Ｐ ｉ)

１６ — １７ — ３ —

２.２ 试验区花卉植物修复能力

２.２.１ 花卉植物地上部 / 地下部重金属累积量 　 由

图 １ 可知ꎬ不同花卉植物地上部、地下部对重金属

Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ 的累积量不同(Ｐ<０.０５)ꎮ 孔雀草地上

部对 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ 三种重金属的累积量最高ꎬ其中对

Ｃｄ 和 Ｐｂ 的累积量在 １４ ｍｇｋｇ￣１以上ꎻ其次为波

斯菊地上部ꎬ对 Ｃｄ、Ｐｂ 的累积量均为 ７. ５７、８. ２
ｍｇｋｇ￣１ꎻ矢车菊地上部对三种重金属的累积能力

最弱ꎬ累积量均在 １ ｍｇｋｇ￣１左右ꎮ 三种花卉植物

地下部对 Ｐｂ 的累积量最高ꎬ其中孔雀草、波斯菊

地下部的累积量均在 ３０ ｍｇｋｇ￣１ 以上ꎻ其次为

Ｃｄꎬ波斯菊和孔雀草地下部的 Ｃｄ 累积量约为 １２
ｍｇｋｇ￣１ꎻ对 Ａｓ 的累积量最低ꎬ约为 １. ７５ ｍｇ
ｋｇ￣１ꎮ 综上ꎬ不同花卉植物对三种重金属的累积量

大小依次为孔雀草>波斯菊>矢车菊ꎬ其中孔雀草

和波斯菊对 Ｃｄ、Ｐｂ 的积累量较高ꎮ
２.２.２ 花卉植物对重金属的转运和富集能力　 如表

２ 所示ꎬ三种花卉植物对 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ 的富集能力具有

显著性差异(Ｐ<０.０５)ꎬ且富集系数越大ꎬ表明花卉

植物对重金属的富集能力越强ꎮ 由表 ２ 可知ꎬ孔雀

草和波斯菊对 Ｃｄ 的富集能力较强(ＢＣＦ>１)ꎬ其中

孔雀草地上部、地下部对 Ｃｄ 的 ＢＣＦ 均在 ２ 以上ꎬ表
明孔雀草对 Ｃｄ 的富集能力最强ꎻ除波斯菊地上部

对 Ｐｂ 的 ＢＣＦ 大于 １ 以外ꎬ其余均小于 ０.２ꎬ表明仅

波斯菊地上部对 Ｐｂ 的富集能力较强ꎻ三种花卉植

物地上部、地下部对 Ａｓ 的 ＢＣＦ 均在 ０.０１ 以下ꎬ表明

三种花卉植物对 Ａｓ 的富集能力最弱ꎻ矢车菊对三种

重金属的 ＢＣＦ 均小于 ０.５ꎬ说明矢车菊对重金属的

富集能力最弱ꎮ 因此ꎬ三种花卉植物重金属富集能

力大小排序为孔雀草>波斯菊>矢车菊ꎮ
植物转运系数越大表示植物将重金属从根部

向地上部的转运能力越强(Ｓｔｏｌｔｚ ＆ Ｇｒｅｇｅｒꎬ２００２)ꎮ
由表 ２ 可知ꎬ重金属转运系数随植物种类和重金

属类型的不同而变化ꎮ 孔雀草对各重金属转运系

数的大小顺序为 Ａｓ>Ｃｄ>Ｐｂꎬ其中 Ｃｄ、Ａｓ 的转运系

数均大于 １ꎬ表示孔雀草对 Ｃｄ、Ａｓ 有较强的转运能

力ꎻ波斯菊对各重金属转运系数的大小顺序为 Ａｓ>
Ｃｄ>Ｐｂꎬ其中仅 Ａｓ 的转运系数大于 １ꎬ表示波斯菊

对 Ａｓ 有较好的转运能力ꎻ矢车菊对三种重金属的

转运系数均小于 １ꎬ表明矢车菊对三种重金属转运

能力较弱ꎮ 另外ꎬ三种植物对 Ｐｂ 的转运系数均在

０.５ 左右及以下ꎬ说明所选花卉植物对 Ｐｂ 的转运

能力相对较弱ꎮ 因此ꎬ三种花卉植物对重金属的

转运能力大小排序为孔雀草>波斯菊>矢车菊ꎮ
２.３ 精油抑菌性能分析

对三种花卉植物同时进行精油提取试验ꎬ由
于结果发现仅孔雀草茎叶可提取精油ꎬ因此后续

试验的开展以孔雀草精油为研究对象ꎮ 孔雀草精

油中重金属含量测定结果如表 ３ 所示ꎬ孔雀草精

油中重金属基本未检出ꎬ表明植物体内累积的重

金属并未影响精油中的金属含量ꎮ
孔雀草精油对埃希氏大肠杆菌、金黄色葡萄球

菌、伤寒沙门氏菌的抑菌效果如表 ４ 所示ꎬ未经涂布

的空白培养基无菌落生长ꎬ表明实验过程未引入外

７３０２１２ 期 曹斐姝等: 花卉植物对 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ 污染农田的修复及其精油应用



不同小写字母表示同一处理下三种花卉植物间的差异显著

(Ｐ<０.０５)ꎮ
Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｌｏｗｅｒｃａｓｅ ｌｅｔｔｅｒｓ ｉｎｄｉｃａｔｅ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ ａｍｏｎｇ
ｔｈｒｅｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ ｕｎｄｅｒ ｔｈｅ ｓａｍｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ (Ｐ<０.０５).

图 １　 三种花卉植物地上部、地下部中重金属累积量
Ｆｉｇ. １　 Ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ａｍｏｕｎｔｓ ｉｎ ｔｈｅ ａｂｏｖｅｇｒｏｕｄ ａｎｄ

ｕｎｄｅｒｇｒｏｕｎｄ ｐａｒｔｓ ｏｆ ｔｈｒｅｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ

源杂菌ꎮ 随着菌液稀释浓度的增加ꎬ对照组(无菌

水)中三种细菌的菌落数逐渐减少ꎻ在菌液稀释倍

数最低(１０３)时ꎬ对照组中三种细菌的菌落数均>
１００ ＣＦＵｍＬ￣１ꎬ而实验组(孔雀草精油)中的菌落

数均<１０ ＣＦＵｍＬ￣１ꎬ表明孔雀草精油对三种病原

菌的生长活性均具有显著的抑制效果ꎮ
２.４ 精油应用性能分析

选用金黄色葡萄球菌考察孔雀草精油作为洗

表 ２　 三种花卉植物对重金属的转运和富集系数
Ｔａｂｌｅ ２　 Ｂｉｏｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ａｎｄ ｂｉｏｔｒａｎｓｌｏｃａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒｓ

ｏｆ ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌｓ ｉｎ ｔｈｒｅｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ

指标
Ｉｎｄｉｃａｔｏｒ

花卉种类
Ｆｌｏｗｅｒ ｔｙｐｅ

孔雀草
Ｔａｇｅｔｅｓ
ｐａｔｕｌａ

波斯菊
Ｃｏｓｍｏｓ
ｂｉｐｉｎｎａｔａ

矢车菊
Ｃｅｎｔａｕｒｅａ
ｃｙａｎｕｓ

地上部富集系数
Ａｂｏｖｅｇｒｏｕｎｄ
ｂｉｏｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ

Ｃｄ ３.４６±
０.３１ａ

１.５８±
０.０４ｂ

０.２２±
０.０１ｃ

Ａｓ ０.０１±
０.００ｄ

０.０１±
０.００ｄ

０.０１±
０.００ｄ

Ｐｂ ０.０６±
０.０１ｃ

１.５７±
０.１２ｂ

０.０１±
０.００ｄ

地下部富集系数
Ｕｎｄｅｒｇｒｏｕｎｄ
ｂｉｏｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ

Ｃｄ ２.４５±
０.１２ａ

２.８０±
０.３０ａ

０.３４±
０.０２ｃ

Ａｓ ０.０１±
０.００ｄ

０.０１±
０.００ｄ

０.０１±
０.００ｄ

Ｐｂ ０.１３±
０.０１ｃ

０.１３±
０.０１ｃ

０.０１±
０.００ｄ

植物转运系数
Ｂｉｏｔｒａｎｓｌｏｃａｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ

Ｃｄ １.４１±
０.０３ａ

０.５６±
０.０１ｂ

０.６４±
０.０１ｂ

Ａｓ １.５８±
０.０２ａ

１.２９±
０.０２ａ

０.２４±
０.００ｂ

Ｐｂ ０.４７±
０.０１ｂ

０.２７±
０.０１ｂ

０.５１±
０.０１ｂ

　 注: 不同小写字母表示同一处理下三种花卉植物间的差异
显著(Ｐ<０.０５)ꎮ
　 Ｎｏｔｅ: Ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｌｏｗｅｒｃａｓｅ ｌｅｔｔｅｒｓ ｉｎｄｉｃａｔｅ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅｓ
ａｍｏｎｇ ｔｈｒｅｅ ｆｌｏｗｅｒ ｐｌａｎｔｓ ｕｎｄｅｒ ｔｈｅ ｓａｍｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ (Ｐ<０.０５) .

表 ３　 孔雀草精油中重金属含量
Ｔａｂｌｅ ３　 Ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｃｏｎｔｅｎｔ ｉｎ ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ

ｅｘｔｒａｃｔｅｄ ｆｒｏｍ Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ

处理
Ｔｒｅａｔｍｅｎｔ

重金属含量
Ｈｅａｖｙ ｍｅｔａｌ ｃｏｎｔｅｎｔ (ｍｇｇ ￣１)

Ｃｄ Ａｓ Ｐｂ

空白组 (超纯水)
Ｂｌａｎｋ ｇｒｏｕｐ(Ｕｌｔｒａｐｕｒｅ ｗａｔｅｒ)

ＮＤ ８×１０ ￣５ ６.３×１０ ￣ ４

实验组 (孔雀草精油)
Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔ

(Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ)

ＮＤ ＮＤ ５.９×１０ ￣ ４

　 注: ＮＤ 表示未检出ꎮ
　 Ｎｏｔｅ: ＮＤ ｍｅａｎｓ ｎｏｔ ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ.

手液抑菌添加剂的应用效果ꎬ结果如表 ５ 所示ꎮ
在 ４８０ ｍｉｎ 的放置时间内ꎬ空白组与实验组中的菌

落数均呈现上升的趋势ꎬ其中空白对照组的菌落

数由(５３±５)ＣＦＵｍＬ￣１增加至(１ ０３６±２５)ＣＦＵ
ｍＬ￣１ꎻ 而添加孔雀草精油的实验组中ꎬ虽然菌落个
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表 ４　 孔雀草精油抑菌效果
Ｔａｂｌｅ ４　 Ａｎｔｉｂａｃｔｅｒｉａｌ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ

ｅｘｔｒａｃｔｅｄ ｆｒｏｍ Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ

菌液稀释倍数
Ｂａｃｔｅｒｉａｌ
ｓｕｓｐｅｎｓｉｏｎ

ｄｉｌｕｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ

处理
Ｔｒｅａｔｍｅｎｔ

菌落计数
Ｃｏｌｏｎｙ ｃｏｕｎｔ (ＣＦＵｍＬ ￣１)

埃希氏
大肠杆菌
Ｅｓｃｈｅｒｉｃｈｉａ

ｃｏｌｉ

金黄色
葡萄球菌
Ｓｔａｐｈｙ￣
ｌｏｃｃｏｃｕｓ
ａｕｒｅｕｓ

伤寒沙
门氏菌

Ｓａｌｍｏｎｅｌｌａ
ｔｙｐｈｉｍｕｒｉｕｍ

空白组
Ｂｌａｎｋ ｇｒｏｕｐ

<１ <１ <１

１０３ 无菌水
Ｓｔｅｒｉｌｉｚｅｄ ｗａｔｅｒ

>１００ >１００ >１００

孔雀草精油
Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ
ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ

<１０ <１０ <１０

１０４ 无菌水
Ｓｔｅｒｉｌｉｚｅｄ ｗａｔｅｒ

２０ ８０ >１００

孔雀草精油
Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ
ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ

<１０ <１０ <１０

１０５ 无菌水
Ｓｔｅｒｉｌｉｚｅｄ ｗａｔｅｒ

<１０ <１０ >１００

孔雀草精油
Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ
ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ

<１０ <１０ <１０

表 ５　 孔雀草精油应用效果
Ｔａｂｌｅ ５　 Ａｐｐｌｉｃａｔｉｏｎ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ

试验处理
Ｔｒｅａｔｍｅｎｔ

金黄色葡萄球菌菌落计数
Ｓｔａｐｈｙｌｏｃｃｏｃｕｓ ａｕｒｅｕｓ ｃｏｌｏｎｙ ｃｏｕｎｔ (ＣＦＵｍＬ￣１)

１２０ ｍｉｎ ２４０ ｍｉｎ ３６０ ｍｉｎ ４８０ ｍｉｎ

空白组
Ｂｌａｎｋ ｇｒｏｕｐ

５３±５ １２７±１０ ４６３±２２ １ ０３６±２５

孔雀草精油
Ｔａｇｅｔｅｓ ｐａｔｕｌａ
ｅｓｓｅｎｔｉａｌ ｏｉｌ

４±２ １３±５ ５８±１２ ８６±９

数由初始值(４±２)ＣＦＵｍＬ￣１增加至(８６±９)ＣＦＵ
ｍＬ￣１ꎬ但数量明显低于空白对照组ꎮ 因此ꎬ将孔雀草

精油添加到洗手液中后ꎬ有助于延长洗手液抑菌效

果的持续时间ꎮ

３　 讨论

３.１ 花卉植物的重金属修复能力

本研究选取的三种花卉植物均可在 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ
重度污染土壤上较好地生长ꎬ说明其对 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ
复合污染土壤具有较强的耐受性ꎮ 植物对重金属

的耐受机制包括对重金属的解毒和转运两大作用

体系ꎬ其中对重金属的解毒主要通过螯合、硫代谢

响应、抗氧化等作用来实现(张军和束文圣ꎬ２００６)ꎮ
植物体对重金属的转运源自其根部细胞组织与重

金属结合位点的相似性ꎬ重金属以化合物形式进入

植物根部ꎬ受蒸腾作用的影响ꎬ重金属化合物由地

下部转移至地上部(Ｃｈａｎｅｙ ｅｔ ａｌ.ꎬ １９９７)ꎮ 孔雀草

植物细胞内的巯基化合物对重金属 Ｃｄ 有很强的亲

和力ꎬ形成 Ｃｄ－低分子巯基化合物复合体ꎬ从而减少

胞质中游离的重金属ꎬ并以 Ｃｄ￣ＳＨ 形式运输到液泡

中进行区室化ꎬ降低重金属对孔雀草的毒性(王明

新等ꎬ２０１４ꎻ韩淑梅ꎬ２０１８)ꎮ 波斯菊在重金属 Ｃｄ 的

胁迫下ꎬ体内超氧化物歧化酶( ＳＯＤ)活性增强ꎬ提
高了活性氧的清除效率ꎬ避免产生过氧化伤害ꎬ从
而增强了波斯菊对 Ｃｄ 胁迫的耐受性能(刘翰升等ꎬ
２０２０)ꎮ

本研究结果表明ꎬ三种花卉植物对重金属 Ｃｄ、
Ａｓ、Ｐｂ 富集和转运能力均不同ꎬ其中孔雀草和波斯

菊对 Ｃｄ、Ｐｂ 的累积量较高ꎬ矢车菊对三种重金属的

富集与转运能力最低ꎬ这与蒋兴一等(２０１７)的研究

结果一致ꎮ 影响植物吸收累积重金属的因素ꎬ主要

包括土壤条件、重金属形态、其他元素的协同 /拮抗

作用和植物种类等ꎮ 根据 ＢＣＲ 形态分析方法ꎬ土壤

重金属形态主要有弱酸提取态、碳酸盐结合态、铁
锰氧化态和残渣态ꎬ其中能被生物吸收利用或产生

毒害效应的形态(有效态)主要指弱酸提取态和碳

酸盐结合态(李亮亮等ꎬ２００８ꎻ周卫红等ꎬ２０１７)ꎮ 相

同总量的重金属形态分布不同ꎬ其生物效应和环境

效应差异很大(王莹雪等ꎬ２０１４)ꎮ 本研究中ꎬ虽然

土壤中重金属 Ｐｂ 的总量超过 Ｃｄ 的 ６０ 倍ꎬ但 Ｃｄ 有

效态的占比却高于 Ｐｂ 有效态的占比ꎮ 除波斯菊地

上部以外ꎬ不同花卉植物地上部、地下部对 Ｃｄ 的累

积量均大于 Ｐｂ 的累积量ꎬ表明三种花卉植物对重

金属的累积量与重金属有效态有一定的关系ꎮ 目

前ꎬ对重金属 Ｃｄ 和 Ｐｂ 相互作用的研究认为ꎬ土壤

Ｃｄ 虽会降低植物对 Ｐｂ 的吸收ꎬ但土壤 Ｐｂ 可促进植

物对 Ｃｄ 的吸收ꎮ 由于 Ｐｂ 的高电负性ꎬ易与土壤中

的 Ｆｅ、Ａｌ、Ｍｎ 氧化物形成共价键ꎬ因此土壤中的 Ｐｂ
很难被植物吸收(杨小琴ꎬ２００８)ꎮ

孔雀草的地上部、地下部对 Ｃｄ 富集系数均高

于 ２ꎬ表明孔雀草对 Ｃｄ 有很强的富集作用ꎮ 孔雀草

根部内生细菌在生长代谢过程中可产生多种琥珀

酸、草酸等有机酸ꎬ活化土壤中的 Ｃｄꎬ从而增加孔雀
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草对 Ｃｄ 的吸收(张萌萌ꎬ２０２０)ꎮ 在本研究中ꎬ三种

花卉植物对 Ａｓ 的富集系数较低( <０.１)ꎬ可能与土

壤中 Ｐ(Ｖ)的互相拮抗作用相关ꎮ 植物在有氧条件

下ꎬ主要以主动吸收的方式从土壤中吸收 Ａｓ(Ｖ)ꎬ
并且可能与 Ｐ(Ｖ)共用同一个吸收系统(Ｍｅｈａｒｇ ＆
Ｍａｃｎａｉｒꎬ １９９０)ꎮ 因此ꎬ植物能够通过增加体内的磷

含量抑制对 Ａｓ 的吸收(Ｍｅｈａｒｇ ＆ Ｍａｃｎａｉｒꎬ １９９１)ꎮ
不同种类植物在重金属胁迫条件下ꎬ其发育

情况会受到影响ꎮ 孔雀草幼苗随土壤中 Ｐｂ 含量

的升高ꎬ根冠比逐渐下降ꎬ根长变短 (杨小琴ꎬ
２００８)ꎮ 随着土壤中 Ｃｄ 质量浓度的增加ꎬ波斯菊

的根长、芽长和根表面积、根体积均呈先上升后下

降的变化趋势(刘翰升等ꎬ２０２０)ꎮ 植物修复过程

中ꎬ植物地上部对污染物积累和去除较为重要ꎬ根
冠比越小越利于地上部生物量的积累ꎬ并有利于

污染物的去除ꎮ 据此推断ꎬ土壤重金属含量对试

验花卉植物的发育情况有所影响ꎬ从而导致生物

量、根冠比等发生变化ꎬ造成花卉植物对重金属的

富集能力随之波动ꎮ 低浓度 Ｃｄ 污染水平( < ４０
ｍｇｋｇ￣１)有利于百日草、万寿菊、矢车菊的生长ꎬ
随着土壤中 Ｃｄ 浓度水平的增加 ( ５ ~ ８０ ｍｇ
ｋｇ￣１)ꎬ三种植物对土壤中 Ｃｄ 的富集量与 Ｃｄ 污染

水平呈正相关(蒋兴一等ꎬ２０１７)ꎮ
３.２ 修复后花卉的再利用潜力

植物精油是从植物花、叶、茎、根、果实等部位

中提取的一类具有较强挥发性的植物次生代谢产

物ꎬ一般由小分子、萜烯类、醇类、醛酮类等物质组

成(李亚茹等ꎬ２０１４)ꎮ 本研究对修复后的三种花

卉植物进行精油提取试验ꎬ发现仅有孔雀草茎叶

可提取精油ꎬ且精油中基本未检出重金属ꎮ 对提

取出的孔雀草精油进行组分分析ꎬ其中主要成分

为萜品油烯、３￣甲基￣６￣(１￣甲基乙亚基)环己￣２￣烯￣
１￣酮、右旋柠檬烯、反式￣β￣罗勒烯、(Ｚ) ￣罗勒烯酮、
(Ｅ) ￣罗勒烯酮、石竹烯、胡椒酮等 (王云龙等ꎬ
２０１９)ꎬ表明孔雀草体内积累的重金属并未影响精

油的重金属含量ꎬ可进一步安全利用ꎮ 本研究结

果表明ꎬ提取出的孔雀草精油不仅对埃希氏大肠

杆菌、金黄色葡萄球菌、伤寒沙门氏菌均具有很好

的抑菌效果ꎬ而且可以作为洗手液的抑菌添加剂

延长其抑菌效果ꎮ 植物精油抑制微生物活性的机

制如下:(１)改变微生物细胞和菌丝体的形态结构

和组成ꎬ造成细胞不可逆的损伤ꎬ诱发菌丝体溶

解ꎬ最终导致微生物死亡ꎻ(２)降低或抑制分生孢

子的产生和萌发ꎬ降低或阻断病菌后代的毒性(贾
会玲等ꎬ２０１８)ꎮ 孔雀草精油成分中的萜烯类物质

能够降低细菌细胞内氧化反应平衡ꎬ从而影响核

酸修复ꎬ最终导致细胞死亡(李亚茹等ꎬ２０１４)ꎮ 另

外ꎬ孔雀草根系能分泌具有杀线虫活性的 α￣三噻

吩ꎬ不 仅 可 以 作 为 间 作 和 套 种 植 物 防 治 线 虫

(Ｅｖｅｎｈｕｉｓ ｅｔ ａｌ.ꎬ ２００４)ꎬ而且容易与其他农作物

配置高矮秆间作体系ꎬ从而提高作物群体的光能

利用效率(苗欣宇和李潇ꎬ２０１９)ꎮ 因此ꎬ修复后的

孔雀草可以作为天然植物精油提取原材料ꎬ未来

还可以从中分离纯化抑菌活性物质ꎬ既能丰富植

物精油的来源ꎬ又能开创农作物病害生物防治的

新途径(贾会玲等ꎬ２０１８ꎻ胡文杰等ꎬ２０１９)ꎮ 因此ꎬ
选择合适的花卉植物对重度污染农用地进行修

复ꎬ在达到修复污染土壤目的的同时ꎬ可与农村生

态旅游业和服务业相结合ꎬ保障重金属污染农田

的经济收益ꎬ从而实现污染土壤的减量修复与创

收双赢的新修复模式(白向玉等ꎬ２００９ꎻ周霞等ꎬ
２０１２ꎻ陈进ꎬ２０１７)ꎮ

４　 结论

本研究考察了孔雀草、波斯菊和矢车菊三种

花卉植物在 Ｃｄ、Ａｓ、Ｐｂ 重度污染农田的修复能力ꎬ
并探索了修复后花卉植物的应用潜力ꎮ 主要结论

如下:(１)三种花卉植物均可在重度污染的农田中

正常生长ꎬ并对重金属具有一定的富集作用ꎬ富集

能力大小综合排序为孔雀草>波斯菊>矢车菊ꎬ富
集量大小为 Ｃｄ>Ｐｂ>Ａｓꎮ (２)孔雀草对 Ｃｄ 和 Ａｓ
的转运系数均大于 １ꎬ波斯菊对 Ａｓ 的转运系数大

于 １ꎬ矢车菊对三种重金属的转运能力均小于 １ꎮ
(３)修复后的孔雀草茎叶可用于提取植物精油ꎬ且
精油中重金属含量与植物体内重金属富集量无

关ꎮ (４)孔雀草精油对埃希氏大肠杆菌、金黄色葡

萄球菌、伤寒沙门氏菌均具有良好的抑菌效果ꎬ添
加至洗手液中有助于提高其抑菌长效性ꎮ
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