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苯并[a]芘厌氧降解菌群的富集及其
条件优化

易倩文 1，肖芳 1，邹晓爽 1，李江 1,2*，张云涛 1，代永恒 1，王斌 3，侯立安 4*

摘要 从污泥-秸秆联合厌氧污泥体系中富集出以 BaP为唯一碳源的菌群——YQ-BaP菌
群，通过单因素实验研究了不同环境因素对菌群降解能力的影响，采用GC-MS分析苯并[a]
芘降解的中间代谢产物。结果表明：该菌群优势菌属为Pseudomonas和Methyloversatilis。该

菌群在培养 14 d后对 30 mg/L BaP的降解率稳定在 38.69%±6.24%，对菲和芘的降解效果更

佳。YQ-BaP菌群在 pH=7和 35~40℃时表现出较强的降解能力；当BaP初始浓度为 20 mg/L
时，对BaP降解率达到 46.89%。GC-MS分析表明，BaP在降解过程中产生菲、蒽和萘等羟化

和甲基化代谢产物。研究显示，该菌群具有较强的BaP降解能力，可为多环芳烃污染环境的

生物修复提供理论基础和技术支撑。
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多环芳烃（Polycyclic Aromatic Hydrocarbons，
PAHs）是指分子中含有不少于两个苯环，以角状、

线状或簇状等方式排列组合构成具有“三致”效应

的持久性有机化合物。随着分子结构中苯环数量

的增加，PAHs的疏水性、稳定性和毒性增强[1]。作

为高分子量 PAHs的典型代表，苯并[a]芘具有强疏

水性和低水溶性，易在沉积物、土壤和污泥等环境

介质中吸附或富集[2-4]。Shi等[5]发现渭河干流及其

支流沉积物中 PAHs总致癌性最高可达到 138.84
mg/kg，其中苯并[a]芘对毒性当量的贡献占 44.6%。

苯并[a]芘在焦化厂土壤中浓度为 110±18.0 mg/kg，
污染深度高达 10 m以上[6]，在北京、广州和上海等
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城市土壤中也发现不同程度的 PAHs污染[7-9]。城

市污水处理厂污泥的多环芳烃毒性风险研究中发

现苯并[a]芘和二苯并蒽毒性当量最高[10]。由于苯

并[a]芘对人类健康和生态系统构成危害，开展苯并

[a]芘污染的治理技术研究具有重要意义。

PAHs污染环境的生物修复具有效果好、成本

低和无二次污染等特点，是目前最具潜力的 PAHs
污染治理技术之一[11-12]。PAHs在好氧环境中易降

解，并从中分离富集出诸多好氧降解菌，包括芽孢

杆菌、莫拉氏菌、克雷伯氏菌和不动杆菌等[13-15]。

PAHs好氧降解的代谢途径研究较成熟，PAHs通过

双加氧酶加氧和脱氢反应生成对应的芳香族二羟

基化合物，随后氧化裂解成可生物利用化合物，最

后彻底降解[16]。但在厌氧条件下，因微生物代谢缓

慢以及缺少氧气作为电子受体使 PAHs厌氧降解

途径鲜有报道，针对高分子量多环芳烃的厌氧降解

过程更是知之甚少。Liang等[17]分离出的假单胞菌

JP1在硝酸盐还原条件下可降解菲、荧蒽和苯并[a]
芘，培养 40 d后对 10 mg/L苯并 [a]芘的降解率为

30%；而白腐真菌 Schizophyllium commune20R-7-
F01在培养 10 d后对 50 mg/L苯并[a]芘的降解率仅

为 13.1%[18]。Qin等[19]利用Microbacterium sp.菌株证

实了苯并[a]芘的降解过程遵循渐式开环模式。此

外，有报道指出苯并[a]芘厌氧生物降解的初始化过

程为甲基化或者羧基化[20-21]，目前关于苯并[a]芘厌

氧生物降解途径并未明晰，仅其少数中间代谢产物

被证实，例如：二氢苯并[a]芘、芘、菲、萘和蒽等[22]。

现有研究主要集中在筛选分离出单菌株降解 BaP
的代谢产物，有关功能混合菌群降解BaP的化学途

径却鲜有报道[17,19,23]。此外，环境中多环芳烃降解微

生物无法全部进行分离纯化培养且单一菌株对环

境要求苛刻，因此可利用宏基因组学来确定富集所

得菌群的多样性和功能。目前，关于BaP厌氧降解

的研究主要集中于河流沉积物、地下水、深层土壤

和海洋沉积物[24]，而对于城市污泥厌氧消化这类典

型厌氧环境中多环芳烃生物降解研究较为缺乏，且

体系中降解机理研究不够深入。

本研究从污泥-秸秆联合厌氧消化体系中富

集出BaP厌氧降解菌群，对降解条件及其性能进行

优化研究；采用GC-MS分析鉴别出 BaP厌氧降解

代谢产物。

1 材料与方法

1.1 培养基

基 础 培 养 基 ：NH4Cl 1.2 g、K2HPO4 0.27 g、
KH2PO4 0.35 g、去离子水1 L。

无机盐离子培养基：CaCl2·2H2O 0.1 g、Mg⁃
Cl2 0.1 g、FeCl2·4H2O 0.02 g、Na2S 0.005 g、刃天青

0.001 g、去离子水1 L。
微量元素培养基：ZnSO4·7H2O 40 mg、MnSO4·

4H2O 40 mg、NaMoO4·2H2O 8 mg、H3BO3 6 mg、Ca
(NO3)2·4H2O 800 mg、FeSO4·7H2O 400 mg、CuSO4·
5H2O 80 mg、去离子水1 L。

维生素 1溶液：对氨基苯甲酸 40 mg、生物素

10 mg、维生素 B12 50 mg、维生素 B3 50 mg、维生

素 B5 100 mg、维生素 B1 100 mg、维生素 B6 150
mg、去离子水1 L。

维生素 2溶液：叶酸 4 mg、核黄素 10 mg、α-硫
辛酸10 mg、去离子水1 L。
1.2 BaP厌氧降解菌群富集培养

本实验中供试的典型厌氧环境样品来自贵阳

市某污水处理厂污泥-秸秆联合厌氧消化体系中

的厌氧污泥（即为初始样品）。样品立即被带到实

验室并用氮气处理，在使用前置于 4℃保存，并在一

周内开始实验。

在 100 mL棕色厌氧瓶中加入 5 mg/L BaP-乙
腈溶液，待乙腈挥发后加入 90 mL基础培养基并通

入氮气 10 min，随后经 121℃高压蒸汽灭菌 20 min。
待灭菌结束后在厌氧手套箱中往瓶内加入灭菌且

无氧的无机盐离子培养基（0.1 mL）、微量元素培养

基（0.1 mL）、维生素 1和 2溶液（0.02 mL），补充 20
mM碳酸氢盐作为电子受体；各种培养基配制均参

考前人研究[25]。在培养基中加入污泥-秸秆联合厌

氧污泥 10 mL，控制初始培养 pH值为 7.2~7.4。接

种完成后将厌氧瓶放置于 35℃，150 r/min摇床进

行培养，每隔 7 d以 10%的接种量转接到新鲜液体

培养基中，连续转接 12次至 30 mg/L BaP-液体培
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养基中，定期转接保持菌液活性，并将此厌氧微生

物菌群命名为YQ-BaP菌群。

1.3 宏基因测序

将微生物样品送至上海美吉生物医药科技有

限公司，采用 Fast DNA SPIN Kit for Soil试剂盒

（MP bio, CA, USA）抽提 DNA。完成抽提后，检验

DNA的纯度和浓度，利用 1%的琼脂糖胶对DNA的

完整性进行检测。检测合格的片段进行剪切（约

400 bp）和连接，利用 PCR扩增进行文库模板的富

集，得到最终文库。桥式 PCR后，采用 IlluminaNo⁃
vaSeq 6000平台进行高通量测序，随后使用 fastp进
行质量数据控制，将不同测序深度序列使用Mega⁃
hit软件进行拼接组装，使用MetaGene对拼接结果

中的 contigs进行 ORF预测，并将其翻译为氨基酸

序列。使用 CD-HIT软件将所有样品中预测出来

的基因序列进行聚类（默认参数为：90% identity,
90% coverage)，构建非冗余基因集。使用 BLASTP
将非冗余基因集与NR数据库进行比对（BLAST比
对参数设置期望值 e-value为 1e-5），以获得各个分

类学水平上物种在各个样本中的丰度。

1.4 培养条件对菌群降解BaP的影响

本实验研究了 pH值、温度、BaP初始浓度和单

个金属离子对菌群去除 BaP降解率的影响。当

BaP浓度为 20 mg/L时，通过加入 0.1 M氢氧化钠或

0.1 M盐酸将培养基的初始 pH值调整到 5、6、7、8
和 9。培养温度分别设置为 20、25、30、35和 40℃，

初始 BaP浓度为 20 mg/L。当 pH=7，培养温度为

30 ℃时，设置了 10、15、20、25和 30 mg/L的 5种初

始BaP浓度。分别添加 10 mg/L Fe2+、Cu2+、Pb2+、Zn2+
和 Cd2+5种不同金属离子，只含有 BaP的样品作为

对照组。每个实验组在第 7天和第 14天采集单个

瓶的样品，测定残余BaP，并计算BaP的降解率，以

阐明最佳条件。

1.5 菌群降解BaP的代谢产物

本实验采用了气相色谱-质谱联用技术（GC-
MS）鉴定出YQ-BaP菌群厌氧降解过程中第 1、7和
14天 BaP的代谢产物，推测了 BaP厌氧降解的途

径。在溶液中加入等体积的乙酸乙酯，振荡超声

20 min，循环萃取 3次，离心 5 min（5000 r/min），所

得的萃取液旋蒸至干，加入 20 mL甲醇后旋蒸至

1 mL，使用 GC-MS进行全波长扫描。色谱条件：

HP-5MS色谱柱（30.0 m×250 μm, 0.25 μm），柱温

温度为 280℃，气化室温度 280℃，传输线温度为

280℃，载气He，载气流量 1.0 mL/min，分流比 20∶1，
进样量为 1 mL。电子离子源（EI）电压为 70 eV，温
度为 230℃，四极杆温度为 150℃，扫描模式为 Scan，
扫描质量范围为33~500 u。
1.6 BaP分析测试方法

BaP的提取和含量测定：在溶液中加入等体积

的二氯甲烷，振荡 30 min后，离心 5 min（5000 r/
min），收集有机相。重复萃取 2次，合并萃取液，加

入适量Na2SO4除去萃取液中的水分，旋蒸氮吹至 1
mL后使用高效液相色谱仪进行测定。测定方法如

下：色谱柱采用 Athena C18（4.6×150 mm，5 μm，
120A），流动相采用 90%乙腈和 10%纯净水，柱温

为25℃，流速为1.0 mL/min，检测波长为295 nm。
为保证样品的检测质量，本研究设置了试剂空

白和样品空白。试剂空白为不含BaP培养基，样品

空白为不含 YQ-BaP 菌群培养基。回收率为

61.66%~90.10%。 标 准 曲 线 的 线 性 方 程 为 Y=
13030X+5038，相关系数R2=0.9998。设计了 3个平

行实验和一个空白对照组。

2 结果与讨论

2.1 厌氧菌群的富集和群落结构

2.1.1 细菌群落多样性

初始样品和 YQ-BaP菌群中细菌群落结构如

图 1 所示，初始样品优势菌门为 Actinobacteria
（41.23%）、Chloroflexi（20.10%）、Proteobacteria
（16.50%）。经过 120 d富集培养后，优势菌门变为

Proteobacteria（94.49%）、Actinobacteria（2.57%）、

Gemmatimonadetes（1.16%）。

结果表明，Proteobacteria 相对丰度增加了

77.99%，Actinobacteria和 Chloroflexi相对丰度分别

减少了 38.66%和 20.10%。这可能是因为经过BaP
富集培养后，微生物之间发生基因突变、复制，由此

驯化得到降解 PAHs的优势菌群[26]。YQ-BaP菌群
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中Proteobacteria占绝对优势，在BaP的降解过程中

发挥了重要作用。Proteobacteria在其他受PAHs污
染的环境中也被发现是优势菌门[27-39]。Sazykin等[30]

在俄罗斯热电厂附近受污染的土壤中分离出的 6
株 PAHs可培养降解菌株均隶属于Actinobacteria。
Martirani-Von Abercron等[31]以硝酸盐为电子受体

和 PAHs为唯一碳源在受污染沉积物中所富集的

菌群以 Parcubacteria为优势菌门，而 Proteobacteria
仅占比15%。

为进一步明确菌群的类型，本研究在属分类水

平下分析微生物多样性。与初始样品的微生物多

样性相比，细菌群落组成发生了显著性变化。如图

2所示，在初始样品中占比低于 1%的菌属成为优

势菌属，而原有的 Candidatus_Microthrix、Candida⁃

tus_Promineofilum和 Anaerolinea逐渐减少或消失。

YQ-BaP 菌 群 主 要 包 含 Pseudomonas（41.30%）、

Methyloversatilis（21.06%）、Ciceribacter（5.86%）和

Alicycliphilus（5.53%）。Pseudomonas和 Thauera的

图2 初始样品和YQ-BaP菌群在门水平上的群落结构

图1 初始样品和YQ-BaP菌群在属水平上的群落结构
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一些物种属于兼性菌，在厌氧条件下降解碳氢化合

物。多数已成功分离的Nap好/厌氧降解菌株也属

于 Pseudomonas菌属[32]。Methyloversatilis菌属曾被

多次报道对 PAHs产生降解作用并与 PAHs的浓度

呈现正相关[33-34]。此外，Smalley等[35]指出Methylo⁃

versatilis discipulorum的基因组显示存在与PAHs降
解相关的多种基因，如编码环羟基化双加氧酶和儿

茶酚 2，3双加氧酶。其他占比不高的菌属，如 Ali⁃

cycliphilus、Thauera、Sphingomonas和 Rhodococcus也

常被报道可以降解碳氢化合物或多环芳烃[36]。从

海洋沉积物中富集培养出的 BaP降解菌群优势菌

属 为 Stenotrophomonas、Sulfurovum 和 Desulfosarci⁃

na[37]，而 YQ-BaP菌群的优势菌属是 Pseudomonas、

Methyloversatilis和Ciceribacter。

2.1.2 厌氧菌群对PAHs的降解率

该菌群除了降解BaP外，对菲和芘具有不同程

度的降解，表现出一定的普适性。从图 3可以看

出，YQ-BaP菌群在 7 d后对 30 mg/L BaP和菲的降

解率为38.69%和47.78%，而对芘的降解效果明显，

培养 7 d后对 30 mg/L芘的降解率为 38.57%，培养

14 d后降解率达到了 79.59%。一般情况下，PAHs
的分子量越大，微生物越难降解，菲和芘的分子量

更小，水溶解度更高。本研究中，该菌群芘降解效

果最好，可能是BaP厌氧降解过程会产生菲和芘这

两种中间产物，厌氧降解菌群之间存在相似性，微

生物生成和分泌这两种 PAHs降解酶系。从海底

2.5 km处厌氧沉积物筛选出的白腐真菌 Schizophyl⁃

lium commune 20R-7-F01能对菲、芘和BaP都存在

降解效果，但降解率不一，培养 10 d后降解率分别

为 25%、18%和 13%[18]。王慧等[38]分离出的Thalsso⁃

spira sp.strain TSL5-2，可降解菲、芘、荧蒽（初始质

量浓度为 20 mg/L）和苯并蒽（8 mg/L），但不能降解

BaP。本研究富集的 YQ-BaP菌群，可以降解 3~5
环的 PAHs，尤其对芘的降解效果最好，存在 PAHs
污染修复应用潜力。

2.2 培养条件对菌群降解BaP的影响

pH值在 5~9，随着 pH值的增大，BaP降解率呈

现出先增大至稳定水平再减少的趋势。YQ-BaP菌
群在中性条件下（pH值为 6~7）均能较好生长，当初

始 pH值为 7时，菌群的降解效率最高，对 20 mg/L
BaP的去除率达到 43.55%。当 pH值为 8和 9时，

BaP去除率明显下降。这可能是因为在碱性条件

下部分微生物表面点位发生变化从而抑制其生长

繁殖，过高的碱性会破坏微生物细胞渗透膜降低了

微生物细胞的转运能力[39-40]。多数芳香烃降解微

生物都适合在近中性（pH值为6.5~7.5）的环境下生

存[41-43]。根据这些结果和实际环境考虑，选择 pH=7
作为后续的试验条件设置。

微生物对温度的适应情况与其组成及种类密

切相关，不同菌群最适宜的生长温度也会有所不

同。如图 4（b）所示，培养 14 d后 YQ-BaP菌群的

BaP降解率随着温度升高而增加，当温度为 35℃
时，BaP降解率达到 42.97%，降解效果最好。结果

表明低温或高温环境都不利于YQ-BaP菌群对BaP
的利用，这可能是因为过低或过高温度会导致菌群

的生长繁殖受到抑制，使得降解代谢酶活性削弱或

变性失活[44]。该菌群在 25~35℃温度范围内的降解

效果不一，但可以表现出不同适应能力。

pH=7和温度 35℃的条件下，研究了 BaP不同

初始浓度对YQ-BaP菌群降解效果的影响，如图 4
（c）所示。培养 14 d后BaP不同初始浓度下降解率

从大到小为 20 mg/L>30 mg/L>25 mg/L和 30 mg/L，
当 BaP浓度为 10 mg/L时，培养 14 d后 BaP降解率

为 12.68%。随着BaP浓度的提高，YQ-BaP菌群对

BaP的降解效果也随之增加，当BaP浓度为 20 mg/
L时降解率最高，培养 14 d后可达到 46.89%。BaP
初始浓度高于 20 mg/L时，降解率趋于平稳，维持

在 39.75%左右。YQ-BaP菌群对较高浓度的 BaP图3 YQ-BaP菌群对PAHs降解效果
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初始有耐受性。当BaP浓度过低时，菌群正常生长

所需的碳源不足，从而影响代谢繁殖和降解效果。

当BaP浓度大于 20 mg/L时对菌群中部分微生物细

胞的胁迫作用更强，影响菌群正常的代谢活动。初

始底物浓度过高或过低对降解实验效果均会产生

影响。

PAHs与重金属都是环境中常见的持久性污染

物，金属离子通常同时存在于受 PAHs污染水体

中[45-46]。本实验中探究了不同金属离子对菌群降

解能力的影响，结果如图 4（d）所示。Cd2+、Zn2+和
Pb2+对 BaP厌氧降解起到抑制作用，培养 14 d后
YQ-BaP 菌群对 BaP 的降解率分别为 21.09%、

24.81%和 19.43%，其中 Pb2+的抑制作用最为明显。

这可能是因为过高的金属离子浓度对菌群微生物

造成毒害，使得降解酶系表达和活性受到影

响[47-48]。而 Cu2+和 Fe3+对 BaP厌氧降解起到促进作

用，培养 14 d后对 BaP的降解率分别为 64.84%和

60.50%。说明 YQ-BaP菌群对这两种重金属存在

抗性。生物体中多数重要的氧化还原酶受到金属

离子的调节，Csonga等[49]认为 Fe3+对羟化酶的活性

至关重要。海洋沉积物中开发出的 PAHs降解菌

群DAK11对Mg2+、Mn2+、Pb2+、Fe3+和Cu2+均具有抗性

作用，能有效降解Nap、Phe和Pyr等多种PAHs[50]。
2.3 厌氧菌群的降解途径分析

根据各个质谱图的分子离子和主要碎片离子

的大小，结合与NIST谱库中已有化合物的质谱图

和现有文献报道的代谢产物质谱图比对，共确定到

6种具有羧基、羟基或羰基的中间代谢产物，如：4,
5-二氢苯并 [a]芘、9,10-蒽醌、9,10-二氢蒽、苯甲

酸、3-甲基水杨酸和苯酚（图 5）。利用本研究所确

定的代谢产物和之前从纯菌株培养所确定的 BaP
降解途径，推测出从厌氧污泥中富集的YQ-BaP菌
群厌氧降解BaP的降解途径（图6）。

首先，BaP经过加氢作用形成 4,5-二氢苯并[a]
芘，4,5-二氢苯并[a]芘进一步环裂解转化菲，菲相

对BaP而言更容易被生物降解。菲在羟化酶、氢化

酶和甲基化酶的共同作用下可转为 1、2、3、4-四氢

菲再转化为含有两环的萘[37]。而萘通过羧基化、氧

化和脱氢作用形成苯酚、苯甲酸和 3-甲基水杨酸，

在厌氧产甲烷环境中，发现苯酚可以氧化成苯甲

（a）pH；（b）温度；（c）底物浓度；（d）金属离子

图4 YQ-BaP菌群在不同环境因素下的BaP降解率

（c） （d）

（a） （b）
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图5 YQ-BaP 菌群代谢产物气质谱图

酸[51-52]，最后生成二氧化碳和甲烷。与之前报道的

纯硝酸盐还原条件下BaP降解的代谢途径相比，本

实验未发现芘、4,5-二氢芘、1-氨基芘等芘衍生物，

这和菌群培养条件及初始环境有关[17,19]。BaP经过

第一个和第二个苯环的加氢形成 11,12-二氢苯并

[a]芘，随后可添加苯并[a]蒽和 1,2,3,4-四氢化苯并

[a]蒽等中间代谢产物完善逐步开环转化成蒽的降

解途径[53]。随后被氧化为 9,10-蒽醌或是还原成 9,
10-二氢蒽，通过一系列渐进式开环最后产物被产

甲烷菌降解利用生成甲烷和二氧化碳[54]。

3 结论

从污泥-秸秆联合厌氧污泥体系中富集出的

YQ-BaP菌群，该菌群最主要的菌门为 Proteobacte⁃
ria，约占 94.49%，而优势菌属为 Pseudomonas 和

Methyloversatilis。该菌群除能降解苯并[a]芘外，对

菲和芘也有良好降解效果。YQ-BaP菌群对 10~
30 mg/L浓度范围内的苯并[a]芘具有耐受性，在温

度为 35~40℃、pH=7、苯并[a]芘初始浓度为 20 mg/L
时该菌群对苯并[a]芘的降解率可达到 46.89%。该

图6 YQ-BaP菌群对BaP的厌氧降解途径

（采用红色表示的化合物为额外添加的中间产物）
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菌群可通过羟化、甲基化在厌氧环境下降解苯并[a]
芘，首先加氢形成 4, 5-二氢苯并[a]芘，通过一系列

反应环裂解转化菲，转化成二环的萘通过羧基化、

氧化和脱氢作用形成苯酚、苯甲酸和 3-甲基水杨

酸，最后被生成二氧化碳和甲烷。因此，该菌群在

苯并[a]芘污染环境修复中具有很大的应用潜力。
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Enrichment of benzopyrene anaerobic degrading bacteria and
optimization of its conditions

AbstractAbstract The YQ-BaP microbial community with Benzo[a]pyrene (BaP) as the sole carbon source was enriched from the sludge
straw combined anaerobic sludge system. The effects of different environmental factors on the biodegradability of bacteria were
studied by single factor experiment. The intermediate metabolites degraded by benzo[a]pyrene were analyzed by gas
chromatography-mass spectrometry (GC-MS). The results of macrogene sequencing showed that the dominant genera of this
bacterium were Pseudomonas and Methyloversatilis. After 14 days of culture, the degradation rate of 30 mg/L BaP was stable at
38.69%±6.24%, and the degradation effect of phenanthrene and pyrene was better. YQ-BaP showed strong degradation ability at
pH=7 and 35~40℃. When the concentration of BaP was 20 mg/L, the degradation rate of BaP reached 46.89%. GC-MS analysis
showed that phenanthrene, anthracene, naphthalene and other hydroxylation and methylation metabolites were produced during
BaP degradation. The bacterial community has a strong ability to degrade BaP, which provides a theoretical basis for the
remediation technology of PAHs pollution.
KeywordsKeywords benzo[a]pyrene; anaerobic sludge; anaerobic degradation consortium; degradation products; microbial community
structure ●
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