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摘 要：煤矸石山复垦通常采用表土覆盖与人工建植的方式，但复垦后部分区域仍难以形成稳定植被，识别其受限因

素是科学指导煤矸石山生态修复工程的重要基础。以山西阳泉四座分别在 1990、2005、2012 和 2018 年完成复垦的

煤矸石山为对象，对同一矸石山内部已建植样地与建植受限样地配对采样，探究表土理化性质、结构稳定性、酶活

性、细菌丰度与群落组成差异，并结合响应比、分组曼特尔（Mantel）检验和偏最小二乘路径模型（PLS-PM）解析

建植受限的表征因素及潜在作用路径。结果表明：硫组分累积与水分、养分不足是建植受限表土最突出的特征，建

植受限样地在四个复垦年份中总硫分别为 2.40、3.63、5.08 和 7.65 gkg-1，硫酸盐硫分别为 337.2、528.8、863.7 和 1 947 

mgkg-1；已建植样地容重在四个复垦年份中均显著低于建植受限样地，结构稳定性高；酶活性和细菌 α 多样性响应

方向不稳定，而 16S rRNA 基因拷贝数在四个复垦年份中均显著高于建植受限样地，表明细菌丰度对建植状态分化具

有稳定响应；各样地均以 Micrococcaceae 为优势类群，主坐标分析（PCoA）和置换多元方差分析（PERMANOVA）

表明细菌群落结构分异显著；细菌群落 Bray-Curtis 距离与硫盐约束相关性最强；硫盐约束对水分、养分、结构稳定

性和细菌响应均为显著负效应，PLS-PM 揭示了表土限制因子间的相关关系。综上，硫盐累积、结构压实、水分和养

分不足及细菌丰度降低共同构成建植受限表土障碍因素，总硫、硫酸盐硫、容重和 16S rRNA 基因拷贝数可作为优先

诊断指标。研究结果可为煤矸石山表土质量诊断与生态修复调控提供参考。 
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Abstract: 【Objective】Coal gangue dumps are commonly reclaimed through topsoil covering and artificial planting, yet 

stable vegetation remains difficult to establish in some reclaimed areas. Identifying the associated constraints is essential for 

facilitating ecological restoration. 【Method】Four coal gangue dumps reclaimed in 1990, 2005, 2012, and 2018 in Yangquan, 

Shanxi Province, were investigated. Well-vegetated and revegetation-limited sites within each dump were sampled in pairs. 

Topsoil physicochemical properties, structural stability, enzyme activities, bacterial abundance, and community composition 

were analyzed. Response ratios, grouped Mantel tests, and partial least squares path modeling (PLS-PM) were used to 

identify stable indicators and potential pathways of vegetation limitation. 【Result】Sulfur accumulation and insufficient water 

and nutrient supply were the most prominent characteristics of vegetation-limited topsoil. In the revegetation-limited sites of 

the four reclamation years, total sulfur contents were 2.40, 3.63, 5.08, and 7.65 g·kg−1, and sulfate sulfur contents were 337.2, 

528.8, 863.7, and 1 947 mg·kg−1, respectively. Bulk density in well-vegetated sites was significantly lower than that in 

revegetation-limited sites across all four reclamation years, indicating higher structural stability. Enzyme activities and 

bacterial alpha diversity showed unstable response directions, whereas 16S rRNA gene copy numbers were significantly 

higher in well-vegetated sites than in revegetation-limited sites across all four reclamation years, indicating that bacterial 

abundance showed a stable response to revegetation-status differentiation. Micrococcaceae was the dominant taxon in all 

sites. Principal coordinates analysis (PCoA) and permutational multivariate analysis of variance (PERMANOVA) showed 

significant differentiation in bacterial community structure. Bacterial Bray-Curtis dissimilarity was most strongly correlated 

with sulfur-salinity constraints. Sulfur-salinity constraints had significant negative effects on water supply, nutrient supply, 

structural stability, and bacterial response. The PLS-PM further revealed correlations among topsoil limiting factors. 

【Conclusion】Sulfur-salinity accumulation, structural compaction, insufficient water and nutrient supply, and reduced 

bacterial abundance jointly formed the topsoil barrier to revegetation establishment. Total sulfur, sulfate sulfur, bulk density, 

and 16S rRNA gene copy number can serve as priority diagnostic indicators. These findings provide a scientific basis for 

topsoil quality diagnosis and ecological restoration of coal gangue dumps. 
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煤炭是我国的主体能源，煤矸石是煤炭开发过程中排放量最大的固体废弃物。据统计，2024 年

全国煤矸石排放逾 8.25 亿 t，历史堆存总量突破 70 亿 t[1]，已形成超 2 600 座大型煤矸石山[2]，累计

侵占土地约 150 km2，并以约 2 km2
a-1 的速度持续增长[3]。近年来，高值化利用、井下充填和生态回

填等规模化消纳技术持续推进[4]，但受历史堆存规模大、区域消纳能力不均衡及低利用价值煤矸石

处置需求影响，存量矸石山治理和煤矸石回填复垦仍是矿区生态修复的重要内容[5-6]。无论是传统矸

石山治理，还是采煤沉陷区、采坑或沟谷生态回填，均涉及煤矸石堆填体表层的生态修复工程[7]，

覆土建植是此类固废堆填地表生态重建中常用且直接的工程措施[8]。然而，许多复垦后的煤矸石山

局部区域仍会出现植被覆盖稀疏或长期建植受限等现象[9]。例如，山西阳泉复垦矸石山植被盖度指

标差异超 30%[10]，局部区域甚至在覆土后 3~5 年内仍无植被定植[11]，表明表土中仍存在制约植物定

植和持续生长的因素[12]。因此，识别这些限制因素是提高复垦针对性和分区调控能力的必要前提。 

复垦煤矸石堆体仍含黄铁矿、白铁矿及其他含硫矿物[13]，风化后可持续释放 H+、SO
2-

4、Fe2+/Fe3+

及多种可溶性盐分[14]。已有研究报道，煤矸石淋滤液 pH 可低至 2.5[15]；局部风化生境中，浸提液

SO
2-

4浓度可达 5 982 mg·L-1，Fe、Mn 释放浓度超过常规水质标准数十至上千倍[16]。Zhang 等[17]测得

废矸石基质电导率为 1 878 ~ 2 274 μS·cm-1，显示出强烈盐分约束；Li 等[18]进一步证实，黄铁矿硫和

噻吩硫的生物氧化分别贡献总产酸量的 70%和 30%，加速了下伏基质酸化与硫酸盐释放。在降雨入

渗和蒸发交替作用下，风化产物可经毛管上升、溶质扩散和界面再分配持续影响覆土层。盐分和硫

组分积累会降低土壤溶液渗透势，引发植物生理性干旱[19-20]，并削弱养分转化与有效性。例如陈浮

等[21]发现，复垦受限区土壤有机碳、有效磷和硝态氮随微生境退化显著下降。此外，理化生境劣变

还会抑制生物化学过程，如 Ezeokoli 等[22]报道，对照土壤 β-葡萄糖苷酶、酸性磷酸酶和脲酶活性分

别约为受限复垦土壤的 4 倍、14 倍和 3 倍。 

土壤微生物对这些环境变化极为敏感，是识别生境分化的重要生物学窗口。相比于真菌，细菌

具有世代周期短、代谢途径灵活的特点。大量研究表明，在矿区复垦土壤[23]、煤矸石堆场[24]土壤中，

细菌群落通常早于植被群落表现出可识别的结构分异，且与养分有效性、盐离子组成和酶活性紧密

相关 [25]。Hou 等 [26]研究发现，煤矸石充填复垦地表土的细菌香农指数较对照区降低了

33.39%~66.94%；焦赫和李新举[27]进一步证实，煤矸石充填降低了细菌多样性与丰富度，且这种抑

制效应随土壤深度的增加而显著加剧。此外，特定的细菌类群还能直接映射下伏基质的化学驱动力。
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Ruan 等[28]发现，风化矸石中硫杆菌属（Thiobacillus）的丰度随风化程度显著上升。Li 等[18]的研究

揭示，随酸化程度加深，硫化芽孢杆菌属（Sulfobacillus）和酸性杆菌属（Acidibacillus）等铁硫氧化

菌可占据群落总量的约 1/3，成为生境劣化的微生态信号。Gemmatimonadaceae 常出现于矿区干旱和

低养分环境，是重要的环境胁迫指示物种[29]。此外，时间维度是土壤生境重建过程中不可忽略的因

素。Brooks 等[30]通过年代序列研究发现，虽然复垦表土的细菌丰富度和多样性能逐步恢复至参照水

平，但群落结构在数十年后仍难以完全复归；Dong 等[31]的研究进一步显示，随复垦年限增加，虽然

细菌群落丰富度有所提高，但硝态氮、有效磷等关键功能性养分储备却呈现下降趋势。魏媛等[32]在

喀斯特植被恢复序列中发现，每克土壤细菌数量随恢复年限变化可由 3.6×106增至 7.1×106个。上述

研究表明，细菌群落不仅能够敏感响应煤矸石山表土环境分化，且有望作为识别不同复垦阶段建植

约束特征的重要生物学指标。 

煤矸石山植被通常由草本、灌木和少量乔木组成，植物组成及空间分布具有异质性，因此，建

植受限斑块的诊断应聚焦覆土质量、硫酸盐积累、结构及水分养分供给等表土条件。基于以上，本

文拟回答三个问题：建植受限主要对应哪些表土环境特征？这些特征在不同复垦年限煤矸石山中是

否具有共性？细菌群落能否对这种表土分化作出稳定响应？为此，本研究选取山西阳泉四座复垦年

份不同且覆土背景明确的煤矸石山，在同一矸石山内部对建植良好区域与建植受限区域进行配对采

样，比较表土理化性质、结构稳定性、酶活性、细菌丰度及群落组成差异。研究结果可为煤矸石山

表土质量评价、建植障碍识别及后续精准调控提供依据。 

1 材料与方法  

1.1 试验设计与采样 

采样区位于山西省阳泉市 4 座隶属同一矿业企业、已闭库并完成复垦的煤矸石山，复垦年份分

别为 1990 年、2005 年、2012 年和 2018 年。各矸石山来源明确，复垦工程措施总体一致。采用同一

矸石山内配对采样设计，在中坡且坡向相近、覆土连续的区域分别设置已建植样地和建植受限样地。

前者植被连续生长、地表覆盖完整，后者已完成覆土但植被稀疏或建植明显受限。根据复垦年份和

建植状态编号，“R”表示复垦年份，“L”和“V”分别表示建植受限样地和已建植样地，8 个样地

编号为 R1990-L、R1990-V、R2005-L、R2005-V、R2012-L、R2012-V、R2018-L 和 R2018-V。 

各样地选择建植状态均一、面积约 50 ~ 100 m²的覆土斑块，设置 3 个空间独立采样点及 3 个 1 

m×1 m 植被样方。采样避开人为扰动、车辆碾压、道路边缘、积水、冲沟和斑块过渡带。鉴于建植

区植物组成和分布存在差异，本研究采集整体表土，而非单株根际或特定植物斑块土壤。各采样点

采集 0 ~ 20 cm 表土，混匀、剔除石块和根系后采用四分法缩分。植被覆盖度通过 1 m×1 m 样方照片

数字判读，覆土厚度依据邻近裸露剖面测定，样地背景信息见表 1。新鲜样品采集后以干冰低温保

存，并尽快带回实验室，用于酶活性测定和 DNA 提取；其余样品自然风干后用于土壤理化性质测定。 

表 1 不同复垦年份煤矸石山配对样地的现场背景特征 

Table 1 Field background characteristics of paired sampling patches on coal gangue dumps with different reclamation years 

样地编

号 

Site ID 

建植状态 

Vegetation status 

坡向 

Aspect 

坡度

Slope 

angle 

/ ° 

覆土厚度  

Cover-soil 

thickness / 

cm 

植被覆盖度

Vegetation 

cover / % 

主要植物类型 

Main plant species 

R1990-L 受限 Limited 东南 Southeast 22 43.8 ± 4.6 / 狗尾草、马唐、牛筋草、蒿类和

零星灌木①
 

R1990-V 已建植 Vegetated 东南 Southeast 20 46.2 ± 4.8 74.6 ± 7.5 狗尾草、马唐、牛筋草、白羊草、

蒿类、杠柳和臭椿② 
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R2005-L 受限 Limited 南 South 18 44.1 ± 5.2 / 狗尾草、马唐、牛筋草、碱菀、

蒿类和少量灌木③
 

R2005-V 已建植 Vegetated 南 South 17 45.6 ± 4.5 68.9 ± 6.8 狗尾草、马唐、牛筋草、白羊草、

杠柳、臭椿和蒿类④ 

R2012-L 受限 Limited 南 South 24 42.7 ± 4.9 / 狗尾草、马唐、多裂骆驼蓬、碱

菀、蒿类和零星灌木⑤
 

R2012-V 已建植 Vegetated 南 South 23 45.3 ± 5.1 64.8 ± 7.2 狗尾草、马唐、牛筋草、白羊草、

杠柳、臭椿和蒿类⑥
 

R2018-L 受限 Limited 南 South 25 43.5 ± 5.4 / 狗尾草、马唐、多裂骆驼蓬、碱

菀和零星灌木⑦
 

R2018-V 已建植 Vegetated 南 South 27 46.0 ± 4.7 68.5 ± 6.9 狗尾草、马唐、牛筋草、芦苇、

印加孔雀草、杠柳、臭椿和蒿类⑧
 

①Setaria viridis, Digitaria sanguinalis, Eleusine indica, Artemisia spp., and scattered shrubs, ②Setaria viridis, Digitaria sanguinalis, 

Eleusine indica, Bothriochloa ischaemum, Artemisia spp., Periploca sepium, and Ailanthus altissima, ③Setaria viridis, Digitaria 

sanguinalis, Eleusine indica,Tripolium vulgare, Artemisia spp., and sparse shrubs, ④Setaria viridism, Digitaria sanguinalis, Eleusine indica, 

Bothriochloa ischaemum, Periploca sepium, Ailanthus altissima, and Artemisia spp., ⑤Setaria viridis, Digitaria sanguinalis, Peganum 

multisectum, Tripolium vulgare, Artemisia spp., and scattered shrubs, ⑥Setaria viridis, Digitaria sanguinalis, Eleusine indica, Bothriochloa 

ischaemum, Periploca sepium, Ailanthus altissima, and Artemisia spp., ⑦Setaria viridis, Digitaria sanguinalis, Peganum multisectum, 

Tripolium vulgare, and scattered shrubs, ⑧Setaria viridis, Digitaria sanguinalis, Eleusine indica, Phragmites australis, Tagetes minuta, 

Periploca sepium, Ailanthus altissima, and Artemisia spp. 

1.2 土壤理化性质测定方法 

土壤容重（BD）采用环刀法测定。土壤含水量（SWC）采用烘干法测定。土壤水稳性团聚体采

用湿筛法测定，将风干土样充分浸润后依次通过不同孔径筛网，收集并烘干各粒级团聚体，根据质

量比例计算大于 0.25 mm 水稳性团聚体含量（WSA）和平均重量直径（MWD）。土壤 pH 采用电位

法测定，土水质量比为 1:5。土壤电导率（EC）采用水浸提—电导率法测定，土水质量比为 1:5。土

壤全氮（TN）采用元素分析仪（vario PYRO cube, elementar，德国）测定。土壤全磷（TP）和全钾

（TK）经消煮后，分别采用钼锑抗比色法和火焰光度法测定。土壤有机质（OM）采用重铬酸钾氧

化—加热法测定，土壤有机碳（SOC）根据有机质含量按 SOC = OM / 1.724 换算，土壤全碳（TC）

采用元素分析仪干燃烧法测定。土壤硝态氮（NO
- 

3 -N）和铵态氮（NH
+ 

4 -N）采用 2 molL-1 KCl 浸提

法测定。土壤有效磷（AP）采用 0.5 molL-1 NaHCO3（pH 8.5）浸提—钼锑抗比色法测定，速效钾（AK）

采用 1 molL-1 NH4OAc 浸提—火焰光度法测定。土壤全硫（TS）采用元素分析仪干燃烧法测定，硫

酸盐硫（SO
2-

4-S）采用水浸提—离子色谱法测定。 

1.3 土壤细菌丰度测定与 16S rRNA 基因扩增子测序 

土壤总 DNA 采用 FastDNA™ Spin Kit for Soil 提取，经 1%琼脂糖凝胶电泳和 NanoDrop One

（Thermo Fisher Scientific，美国）检测完整性、浓度和纯度。细菌丰度以 16S rRNA 基因拷贝数表

征，采用 338F/518R 引物进行实时荧光定量 PCR（qPCR）。qPCR 在 Bio-Rad CFX96 Touch™仪器

（Bio-Rad，美国）进行，20 μL 体系包括 10 μL TB Green® Premix Ex Taq™ II（TaKaRa，日本）、正

反向引物（10 μmol·L⁻ ¹）各 0.4 μL、DNA 模板 2.0 μL 和灭菌超纯水 7.2 μL。扩增程序为：95 ℃ 3 min；

40 个循环，包括 95 ℃ 15 s、53 ℃ 30 s 和 72 ℃ 30 s，扩增后进行熔解曲线分析。以含目标片段的重

组质粒建立标准曲线，R² > 0.995，扩增效率为 95% ~ 105%；每个样品设置 3 个技术重复，结果换算

为 copies·g-1(干土)。 

细菌群落采用 16S rRNA 基因扩增子测序分析。以带 barcode 的特异引物扩增目标片段，PCR 产

物经 1.5%琼脂糖凝胶电泳检测、等质量混合和切胶纯化后，使用 ALFA-SEQ DNA 文库制备试剂盒
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建库，并在 Illumina 平台进行 PE250 双端测序。文库片段长度和浓度分别采用 Qsep400 和 Qubit 4.0

检测。原始序列经 fastp 质控、cutadapt 去除引物和 usearch-fastq_mergepairs 拼接后，在 QIIME2

（v2020.11.0）中采用 DADA2 去噪并构建特征序列，基于 SILVA 数据库进行物种注释，置信度阈值

为 0.8。 

1.4 土壤酶活性测定方法 

土壤脲酶活性（URE）采用苯酚钠-次氯酸钠比色法测定，以尿素为底物，结果以 mg(g·24 h)-1

（以 NH3-N 计）表示。土壤中性磷酸酶（后文简称磷酸酶，NPA）活性采用磷酸苯二钠比色法测定，

以生成酚量表征，结果以 mgg-1·(24 h)-1 表示。土壤蔗糖酶活性（SUC）采用 3，5-二硝基水杨酸比

色法测定，以蔗糖为底物，结果以 mgg-1·(24 h)-1 表示。 

1.5 数据统计与生物信息学分析 

同一复垦年份内，建植受限样地与已建植样地的土壤性质、酶活性、丰富度（Richness）及 16S 

rRNA 基因拷贝数采用 Welch 独立样本 t 检验，显著性水平为 P < 0.05。扩增子序列经质控、去噪、

拼接和去除嵌合体后获得特征序列，并基于 SILVA 数据库进行物种注释。α 多样性以 Richness 表征；

β 多样性基于 Bray-Curtis 距离进行主坐标分析（PCoA），并采用置换多元方差分析（PERMANOVA）

检验群落结构差异。采用去趋势对应分析（DCA）确定排序模型，当梯度长度小于 3.0 时采用冗余

分析（RDA），分析细菌群落结构与主要环境因子的关系。进一步将环境因子划分为硫组分约束、水

分养分、结构和酶活性 4 组，组内变量标准化后计算欧氏距离，并与细菌群落 Bray-Curtis 距离进行

曼特尔（Mantel）检验，置换 999 次。为比较各指标在建植状态转换中的响应方向和稳定性，计算

同一复垦年份内已建植样地相对于建植受限样地的响应比 log₂
(V/L)，其中 V 和 L 分别为两类样地的

均值。响应比大于 0 表示已建植样地较高，小于 0 表示建植受限样地较高；组间差异仍采用 Welch

独立样本 t 检验。因 pH 为对数尺度，不参与响应比计算。采用探索性偏最小二乘路径模型（Partial least 

squares path modeling，PLS-PM）解析表土环境约束与生物响应的潜在路径。模型设置 5 个潜变量：

硫组分约束由 TS 和 SO
2-

4-S 表征；水分养分供给由 SWC、TN、NO
- 
3-N、NH

+ 

4 -N、SOC、AP 和 AK 表

征；结构稳定性由标准化后的 BD、WSA 和 MWD 表征；酶活性由 URE、NPA 和 SUC 表征；细菌

响应由 lg 转换后的 16S rRNA 基因拷贝数表征。路径显著性采用 bootstrap 检验。扩增子数据处理、

群落多样性、排序及环境关联分析在 R（v3.5.1）中完成，主要使用 vegan 包；其余统计分析在 R（v3.5.1）

中完成，部分图形采用 Origin 2021 绘制。 

2 结 果  

2.1 已建植样地与受限样地表土环境因子及养分特征 

表 2 显示，已建植样地表土整体具有更好的水分与氮素条件。除 R1990 样地外，其余复垦年份

中 R-V 的 SWC均显著高于对应的R-L，2005、2012 和 2018 样地分别由 168.0 g·kg−1升至 198.5 g·kg−1、

141.1 g·kg−1升至 218.7 g·kg−1 和 96.0 g·kg−1升至 192.3 g·kg−1。TN 和 NO
- 
3-N 在四个复垦年份中均表

现为 R-V 显著高于 R-L。AK 总体也呈现相同趋势，而 OM、SOC 和 TC 的升高主要见于 R1990 和

R2012 样地。与养分提升相对应，硫组分富集是受限样地最突出的环境特征。四个复垦年份中，R-L

的 TS 分别为 2.40、3.63、5.08 和 7.65 g·kg−1，SO
2-

4-S 分别为 337.2、528.8、863.7 和 1 947 mg·kg−1，

均显著高于对应的 R-V。此外，pH、TP 和 EC 的变化规律不一致，其对样地建植状态的指示作用弱

于水分、氮素及硫组分。总体而言，R-V 表现为水分改善、氮素积累增强和硫胁迫减弱，R-L 则呈

现养分不足与硫组分偏高并存的表土环境特征。 
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表 2 不同复垦年份矸石山已建植样地与受限样地表土环境因子及养分特征 

Table 2 Topsoil environmental factors and nutrient characteristics of well-vegetated and revegetation-limited sites on coal gangue dumps 

with different reclamation years 

复垦年份 

Reclamation 

year 

样地类型 

Site type 
pH 

SWC/ 

(g·kg−1) 

TN/ 

(g·kg−1) 

OM/ 

(g·kg−1) 

TP/ 

(g·kg−1) 

TK/ 

(g·kg−1) 

EC/ 

(mS·cm−1) 

NO- 

3-N/ 

(mg·kg−1) 

R1990 受限① 8.51±0.09a 116.9±12.3a 1.67±0.13b 96.77±6.19b 0.34±0.01b 9.83±0.35b 0.39±0.03a 19.11±1.35b 

 
已建植② 8.36±0.11a 116.5±3.0a 5.71±0.55a 278.4±14.27a 0.41±0.01a 16.59±0.47a 0.33±0.02b 49.79 ±4.51a 

R2005 受限① 6.74±0.02a 168.0±4.0b 1.38±0.19b 54.06±14.30a 0.30±0.01b 15.90±2.00a 0.32±0.04a 11.65 ±1.91b 

 
已建植② 7.44±0.44a 198.5±5.7a 2.26±0.23a 53.14±5.04a 0.33±0.02a 16.91±0.22a 0.26±0.03a 21.35 ±2.89a 

R2012 受限① 7.28±0.01b 141.1±3.8b 0.39±0.12b 6.10±0.54b 0.39±0.01a 17.36±0.81a 0.22±0.02a 3.30 ±0.50b 

 
已建植② 8.54±0.30a 218.7±3.1a 0.92±0.03a 17.42±0.62a 0.35±0.01b 18.36±0.73a 0.22±0.03a 7.49 ±0.84a 

R2018 受限① 5.05±0.34b 96.0±2.9b 0.19±0.05b 7.76±1.46a 0.32±0.01a 17.19±1.29a 0.99±0.08a 1.88 ±0.40b 

 
已建植② 8.57±0.10a 192.3±12.4a 0.32±0.05a 5.36±0.88a 0.28±0.02b 17.67±0.42a 0.42±0.04b 4.36 ±0.55a 

复垦年份 

Reclamation 

year 

样地类型 

Site type 

NH+ 

4 -N/ 

(mg·kg−1) 

SOC/ 

(g·kg−1) 

TC/ 

(g·kg−1) 

AP/ 

(mg·kg−1) 

AK/ 

(mg·kg−1) 

TS/ 

(g·kg−1) 

SO
2-

4
-S/ 

(mg·kg−1) 

R1990 受限①
 4.54±0.27b 56.13±3.59b 72.47±3.93b 17.63±1.02b 152.1±5.77b 2.40±0.48a 337.2±62.80a 

 
已建植②

 10.02±1.22a 161.5±8.28a 186.5±9.18a 33.55±2.53a 235.8±6.81a 0.91±0.25b 128.1±38.66b 

R2005 受限①
 3.27±0.45b 31.36±8.30a 34.17±8.58a 8.92±2.06a 211.4±11.70a 3.63±0.73a 528.8±112.7a 

 
已建植②

 5.13±0.74a 30.82±2.93a 35.00±2.88a 12.78±1.33a 229.4±2.65a 1.67±0.43b 233.9±72.31b 

R2012 受限①
 1.49±0.12b 3.54±0.31b 6.13±0.42b 3.93±0.80b 182.5±6.30b 5.08±0.75a 863.7±122.3a 

 
已建植②

 2.21±0.21a 10.10±0.35a 18.43±0.50a 7.88±0.26a 214.9±6.30a 2.17±0.58b 310.5±95.30b 

R2018 受限①
 5.54±0.66a 4.50±0.85a 4.83±0.90b 3.88±0.68a 156.3±7.26b 7.65±1.15a 1 947±339.4a 

 
已建植②

 1.98±0.15b 3.11±0.50a 11.10±0.53a 3.97±0.23a 180.8±4.10a 2.87±0.95b 473.8±188.3b 

注：SWC，土壤含水量；TN, 全氮；OM，有机质；TP，全磷；TK，全钾；EC，电导率；NO- 

3-N，硝态氮；NH+ 

4 -N，铵态氮；SOC，

土壤有机碳；TC，全碳；AP，有效磷；AK，速效钾；TS，总硫；SO
2-

4
-S，硫酸盐硫。各指标基于 3 个独立重复，结果表示为均值 ± 标准

差（mean ± SD）。同一复垦年份内，受限样地与已建植样地之间采用 Welch 独立样本 t 检验；同一指标同一年份内不同小写字母表示差异显

著（P < 0.05），相同字母表示差异不显著。 R1990 等代表复垦年份。下同。Note: SWC, soil water content; TN, total nitrogen; OM, organic matter; 

TP, total phosphorus; TK, total potassium; EC, electrical conductivity; NO- 

3-N, nitrate nitrogen; NH+ 

4 -N, ammonium nitrogen; SOC, soil organic carbon; 

TC, total carbon; AP, available phosphorus; AK, available potassium; TS, total sulfur; SO
2-

4
-S, sulfate sulfur. All variables were based on three 

independent replicates and are expressed as mean ± standard deviation (mean ± SD). Differences between revegetation-limited and well-vegetated 
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sites within the same reclamation year were tested using Welch’s independent-samples t-test. Different lowercase letters indicate significant 

differences within the same variable and reclamation year (P < 0.05), whereas the same letter indicates no significant difference. R1990 and similar 

labels indicate reclamation years. The same below. ①Limited, ②Vegetated. 

2.2 已建植样地与建植受限样地表土结构稳定性差异与酶活性 

在四个复垦年份中，R-V 的 BD 均显著低于对应 R-L（P < 0.001）（图 1）。与之相应，R-V 的

WSA 和 MWD 整体高于 R-L，但不同年限的响应强度存在差异。R1990 样地差异最显著，WSA 由

54.70%升至 78.67%，MWD 由 1.34 升至 2.12 mm（P < 0.001）；R2012 样地中，MWD 由 0.58 升至

0.87 mm（P < 0.05）。总体而言，植被建立对表土结构的影响最稳定地表现为容重下降，而对团聚体

形成和稳定性的促进则主要出现在复垦时间较长的样地中。 

三种土壤酶活性中，R-V 的均值均高于对应 R-L（图 1）。URE 和 NPA 在 R1990 和 R2018 样地

差异显著。SUC 仅在 R1990 样地显著升高，由 14.90 升至 40.01 mg·g-1·(24 h)-1（P < 0.001）。与表土

结构指标相比，酶活性对植被建立的响应相对较弱。 

 

 

注：已建植样地以 V 表示，建植受限样地以 L 表示。数据表示为平均值 ± 标准差（n = 3）。同一复垦年份内 V 与 L 之间采用 Welch 独

立样本 t 检验进行两两比较；*、**、***分别表示在 0.05、0.01、0.001 水平差异显著，ns 表示差异不显著。BD 为容重；WSA 为水稳性团

聚体；MWD 为平均重量直径；URE 为土壤脲酶活性；SUC 为土壤蔗糖酶活性；NPA 为土壤磷酸酶活性。下同。Note: V indicates well-vegetated 

sites, and L indicates revegetation-limited sites. Data are presented as mean ± standard deviation (n = 3). Within the same reclamation year, 

pairwise comparisons between V and L were performed using Welch’s independent-samples t-test. *, ** and *** indicate significant 

differences at the 0.05, 0.01 and 0.001 levels, respectively, and ns indicates no significant difference. BD, bulk density; WSA, water-stable 

aggregates; MWD, mean weight diameter; URE, soil urease activity; SUC, soil sucrase activity; NPA, soil phosphatase activity. The same 

below. 

图 1 不同复垦年份煤矸石山已建植样地与建植受限样地表土结构稳定性和酶活性差异 

Fig. 1 Differences in topsoil structural stability and enzyme activities between well-vegetated and revegetation-limited sites on coal 

gangue dumps with different reclamation years 

2.3 已建植样地与受限样地细菌丰度与群落结构 

四个复垦年份中，R-V的 16S rRNA基因拷贝数平均值均显著高于对应R-L，其中R1990和R2005

差异达到 P < 0.001，R2012 和 R2018 差异达到 P < 0.01（图 2b）。以 R2018 样地为例，由 3.23×108

升至 6.50×109 copiesg-1。Richness 在 R2005 和 R2012 样地中，R-V 均低于对应 R-L，且差异达到

显著水平（图 2c）。在科（Family）水平上，群落组成显示，各样地均以 Micrococcaceae 为优势类群，
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同 时 伴 随 Sphingomonadaceae 、 unclassified_o_Saccharimonadales 、 unclassified_k_Bacteria 、

Chitinophagaceae 和 Gemmatimonadaceae 等类群共同构成群落主体，但不同样地间各优势菌的相对丰

度分配存在明显差异（图 2a）。PCoA 排序结果表明，8 组样点分布明显分离，PERMANOVA 检验

R2 = 0.71，F = 5.586，P = 0.001，证实组间群落结构差异显著（图 2d）。 

 

注： a）科水平细菌群落组成；b）16S rRNA 基因拷贝数；c）群落丰富度指数；d）基于 Bray-Curtis 距离的主坐标分析（PCoA）。16S 

rRNA 基因拷贝数结果表示为平均值 ± 标准差（n = 3）。Note: a) Bacterial community composition at the family level; b)16S rRNA gene 

copy number; c) community richness index, Observed richness; d) principal coordinates analysis (PCoA) based on Bray–Curtis distance. 

Results of 16S rRNA gene copy number are presented as mean ± standard deviation (n = 3).  

图 2 不同复垦年份煤矸石山已建植样地与建植受限样地细菌群落组成、α 多样性及丰度差异 

Fig. 2 Differences in bacterial community composition, alpha diversity, and abundance between well-vegetated and revegetation-limited 

sites on coal gangue dumps with different reclamation years 

2.4 表土环境因子与细菌群落结构的关联 

为明确表土环境因子变化与细菌群落结构分异之间的对应关系，采用冗余分析（RDA）对细菌

群落组成与主要土壤理化性质及酶活性指标进行排序分析。该方法能够在排序空间中同时表征群落

分布格局及环境变量作用方向，适用于解析本研究中多环境因子共同作用下的细菌群落响应特征。

RDA 前两轴共解释细菌群落变异的 52.49%（图 3a），样地在排序空间中呈现出较明显的分离格局。

R2018-L 分布于 RDA1 正向，与 EC、TS、SO
2-

4-S 和 BD 方向一致；R2005-V 和 R2018-V 偏向 RDA2

正向区域，与 AK、NO
- 

3 -N 及酶活性指标方向较为接近；其余样地多分布于原点附近或 RDA1 负向

区域，与 pH、SOC、AP 和 MWD 等指标方向更为接近。为进一步从因子组层面检验表土环境梯度

与细菌群落结构的整体对应关系，将环境因子划分为硫盐约束组（TS、SO
2-

4-S）、水分养分组（SWC、

SOC、TN、NH
+ 

4 -N、NO
- 

3 -N、AP、AK）、结构组（BD、WSA、MWD）和酶活性组（URE、NPA、

SUC），并开展分组Mantel检验。结果显示，细菌群落Bray-Curtis距离与硫盐约束组显著相关（Mantel’s 

r = 0.50，P = 0.001），与水分养分组也达到显著相关（Mantel’s r = 0.18，P = 0.021）；结构组与细菌

群落距离表现出一定相关趋势（Mantel’s r = 0.13，P = 0.065），酶活性组相关性较弱（Mantel’s r = 0.09，

P = 0.249）（图 3b）。组间相关矩阵显示，硫盐约束组与水分养分组、结构组和酶活性组总体呈负相

关，而水分养分、结构和酶活性组之间呈较强正相关。 
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a) b)

 

注：图 3a 中箭头表示环境因子在排序空间中的变化方向和相对贡献，样点间距离反映细菌群落组成差异；图 3b 中连线粗细表示 Mantel’s 

r 大小，颜色表示显著性水平。Note: In Fig. 3a, arrows indicate the direction of environmental gradients and their relative contributions in the 

ordination space, and the distances among samples reflect differences in bacterial community composition. In Fig. 3b, line thickness 

represents the magnitude of Mantel’s r, and line color indicates the significance level. 

图 3 表土环境因子与细菌群落结构关系的冗余分析（RDA）排序（a）和分组曼特尔（Mantel）分析（b） 

Fig. 3 Redundancy analysis (RDA) ordination (a) and grouped Mantel analysis (b) of the relationships between topsoil environmental 

factors and bacterial community structure  

 

2.5 不同建植状态下表土综合响应模式及潜在作用路径 

为从多指标结果中提取建植受限的稳定表征，计算了同一复垦年份内已建植样地相对于建植受

限样地的响应比。结果显示，TS 和 SO
2-

4-S 在 4 个复垦年份中均表现为负响应；EC 除 R2012 外，总

体表现为已建植样地低于建植受限样地。与此相反，NO
- 

3 -N、AK、WSA、MWD 及 16S rRNA 基因

拷贝数在不同复垦年份中整体表现为显著正响应；容重在 4 个复垦年份中均表现为负响应。Richness

及部分酶活性指标在不同复垦年份间响应方向不一致（图 4a）。 

为解析表土环境约束与生物响应之间的潜在作用路径，构建了基于综合指标的探索性 PLS-PM

模型（图 4b）。模型整体拟合度较好（模型拟合优度 GOF = 0.781）。硫盐约束对水分养分供给、结

构稳定性和细菌响应均表现为显著负效应，路径系数分别为-0.52、-0.37 和-0.53；水分养分供给对结

构稳定性和酶活性表现为显著正效应，路径系数分别为 0.70 和 0.93。结构稳定性和酶活性对细菌响

应的直接路径未达到显著水平。模型解释了水分养分供给、结构稳定性、酶活性和细菌响应变异的

27.4%、89.2%、98.2%和 76.8%。 
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注：a) 已建植样地相对于建植受限样地的响应比热图。显著性基于同一年份内已建植样地与建植受限样地之间的 Welch 独立样本 t 检

验。b) 表土环境约束与生物响应的探索性偏最小二乘路径模型（PLS-PM）模型。箭头数字表示标准化路径系数，实线表示显著路径，虚线

表示不显著路径；R²表示内生变量解释率，GOF 表示模型拟合优度。①16S rRNA 基因拷贝数，②丰富度指数 Richness。Note：a) Response 

ratio heatmap of well-vegetated sites relative to revegetation-limited sites. Significance was tested using Welch’s independent-samples t-test 

between V and L within the same reclamation year. b) Exploratory partial least squares path model (PLS-PM) linking topsoil environmental 

constraints and biological responses. Numbers on arrows indicate standardized path coefficients. Solid arrows indicate significant paths, and 

dashed arrows indicate non-significant paths. R² indicates the explained variance of endogenous variables, and GOF indicates model 

goodness of fit. ①16S rRNA gene copy number，②Richness. 

图 4 不同建植状态表土多指标响应模式及潜在作用路径 

Fig. 4 Multi-indicator response patterns and potential pathways of topsoil under vegetation status transition 

3 讨 论   

3.1 复垦煤矸石山建植受限表土的约束特征 

本研究通过跨四个复垦年限的样地比较表明，复垦煤矸石山建植受限表土特征主要表现为 TS

和 SO
2-

4-S 高，以及水分、氮素和 AK 水平低。在四个复垦年份中，受限样地 TS 和 SO
2-

4-S 均高于已

建植样地，说明硫组分累积是建植受限表土最稳定的化学约束信号之一；而已建植样地总体具有较

高的 SWC、TN、NO
- 
3 -N 和 AK（表 2，图 4a）。以 R2018 样地为例，受限样地 TS 和 SO

2-

4-S 分别为

7.65 g·kg−1和 1947 mg·kg−1，显著高于已建植样地；同时，其 SWC 仅为 96.0 g·kg−1，约为已建植样
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地的 1/2（表 2），说明复垦时间较短的矸石山表土更易积累较强的硫胁迫信号。已有研究表明，煤

矸石山中煤矸石及含硫矿物氧化会持续释放 H+和硫酸盐[31]，并通过淋滤-迁移-再分配过程影响上覆

土层[33]。本研究进一步表明，这种影响在完成覆土后仍可造成同一矸石山内部的表土分化。 

表土的结构指标进一步支持上述判断。四个复垦年份中，已建植样地容重均显著低于受限样地，

水稳性团聚体含量和平均重量直径总体较高，但不同年份间差异程度不同（图 1）。R1990 样地表现

最明显，WSA 由 54.70%升至 78.67%，MWD 由 1.34 mm 升至 2.12 mm（图 1）。已有研究表明，容

重下降和团聚体恢复是复垦土壤结构改善的重要标志[34-35]。本研究中，容重在各复垦年份均保持稳

定响应，而团聚体指标仅在部分年份差异显著（图 1），说明容重对建植状态的指示作用更稳定，团

聚体恢复则可能需要更长时间。 

已建植样地的酶活性总体较高，但多数年份差异不显著（图 1）。已有研究表明，脲酶、蔗糖酶

和磷酸酶通常随水分和养分改善而升高，随土壤压实增强而降低[36-37]。本研究中，乔、灌、草混合

植被造成根系分布、枯落物输入和遮阴条件差异，可能削弱酶活性对建植状态的一致响应。PLS-PM

结果显示，水分养分供给对酶活性具有显著正效应（图 4b），说明酶活性主要反映水分和养分改善

后的功能响应。 

3.2 表土细菌群落特征对煤矸石山复垦建植受限的响应 

四个复垦年份中，已建植样地的 16S rRNA 基因拷贝数均高于受限样地（图 2b），而群落丰富度

未呈一致变化，在 R2005 和 R2012 样地中反而较低（图 2c）。因此，细菌丰度较群落丰富度更能稳

定反映建植状态。PCoA 结果进一步表明，不同建植状态对应显著的群落结构分化（图 2d）。大量研

究证实，矿区复垦土壤细菌群落对环境分化具有较高敏感性[38]，群落组成变化通常早于地表植被[39]。

本研究在煤矸石山内部也观察到同类现象，说明细菌群落可作为识别建植分化表土的重要生物学响

应指标。 

RDA 和分组 Mantel 检验进一步揭示了细菌群落与表土环境之间的关系。R2018-L 与电导率、总

硫、硫酸盐硫和容重方向一致，而已建植样地更接近有效钾、硝态氮和酶活性方向（图 3a）。Mantel

检验显示，细菌群落与硫盐约束组的相关性最强，水分养分组次之，结构组和酶活性组较弱（图 3b）。

这表明，硫盐累积是建植受限表土的重要背景约束，水分、养分、结构和酶活性共同参与群落分化。

该对应关系在 R2018 样地中最突出，说明复垦时间较短的煤矸石山更易形成清晰的硫盐胁迫和细菌

响应信号。 

3.3 煤矸石山覆土后建植受限的潜在形成机制 

本研究综合响应比分析、分组 Mantel 检验和探索性 PLS-PM 结果，认为煤矸石山覆土复垦后的

建植受限可归纳为硫盐约束、容重、水分养分不足及细菌响应减弱共同形成的复合表土障碍（图 4）。

已有研究表明，下伏煤矸石中含硫矿物持续氧化可释放硫酸盐和可溶性盐分，并伴随酸化及局部水

热波动[40]；当覆土层缓冲能力不足或局部结构退化时，上述影响可在表土层中表现为硫盐累积、含

水率降低和养分有效性下降[41]。本研究中，总硫和硫酸盐硫在四个复垦年份中均稳定富集于建植受

限样地（表 2），分组 Mantel 检验也显示硫盐约束组与细菌群落结构的相关性最强（图 3b），表明硫

盐累积是识别煤矸石山建植受限表土的关键源头信号。PLS-PM 结果显示，硫盐约束对水分养分供

给和结构稳定性均具有显著负效应，路径系数分别为-0.52 和-0.37；水分养分供给对结构稳定性和酶

活性具有显著正效应，路径系数分别为 0.70 和 0.93（图 4b）。这说明硫盐累积通常伴随保水能力下

降、养分不足和结构稳定性减弱。硫盐约束对细菌响应还具有显著负效应，路径系数为-0.53，模型

对细菌响应的解释率为 76.8%。结合响应比分析，本研究指出 16S rRNA 基因拷贝数、总硫、硫酸盐

硫和容重可作为识别建植受限表土的优先指标。 

研究结果提示，工程诊断应优先关注覆土层质量及下伏矸石层影响。对于已完成覆土但植被仍

稀疏的斑块，可先通过总硫、硫酸盐硫和容重识别主要约束，再结合含水率、氮素和有效钾判断资

源供给状况，并以 16S rRNA 基因拷贝数和酶活性评价表土生物功能。修复措施应重点围绕硫盐迁

移控制、表土结构改良、有机质补充和保水保肥能力提升展开。需要指出的是，本研究基于典型煤
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矸石山的一次性配对采样，探索性 PLS-PM 主要用于识别表土约束因子与细菌响应之间的潜在关联，

尚不能判定严格因果关系。后续可扩大样地范围，并结合多季节地温、水分和硫盐迁移监测及功能

验证试验[42-43]，进一步量化下伏矸石对覆土层建植过程的持续影响。 

4 结 论   

不同复垦年份煤矸石山的同山内配对比较表明，建植受限斑块呈现一致的表土退化特征，主要

表现为硫组分富集、容重升高以及水分和氮素供给不足。细菌群落结构随建植状态显著分化，16S 

rRNA 基因拷贝数在四个复垦年份中均于已建植样地显著升高，其指示稳定性高于 α 多样性和酶活

性。综合 RDA 排序、分组 Mantel 检验和 PLS-PM 结果，硫盐约束与细菌群落整体分异联系最为密

切，并与覆土层水分养分供给和结构稳定性下降显著关联，表明下伏矸石持续影响可能通过重塑表

土生境限制植被建立。研究结果表明，总硫、硫酸盐硫、容重和 16S rRNA 基因拷贝数可作为复垦

煤矸石山建植受限斑块的优先诊断指标，并据此开展硫盐迁移阻控、覆土结构改良和保水保肥等分

区修复。 
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