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摘要：多环芳烃(PAHs)是环境中广泛分布的一类持久性有机污染物，对生态环境和公众健康具有极大危

害。微生物降解是环境中去除多环芳烃污染的有效途径，近年来 PAHs 厌氧生物降解研究逐渐取代好氧

降解成为人们关注的重点。本文从 PAHs 厌氧生物降解的研究背景出发，从不同厌氧还原反应体系、厌

氧降解微生物、PAHs 厌氧生物转化途径等方面阐述了 PAHs 厌氧生物降解的研究概况，归纳了对 PAHs

厌氧生物降解有积极作用的影响因素，提出了 PAHs 厌氧降解研究目前存在的问题，并对该领域未来研

究方向作了简述和展望。希望为多环芳烃厌氧生物降解与环境修复研究与实践提供参考。 
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多环芳烃(polycyclic aromatic hydrocarbons，

PAHs)，是一类具有“三致”作用的有机污染物，

其高稳定性、强疏水性和难降解性使其在环境中

呈不断累积的趋势，严重危害生态环境和公众健

康[1–2]。上世纪，由于大规模的工业活动发展与不

正当的废物处理处置方式，使 PAHs 物质广泛泄

漏在环境中，PAHs 污染已成为目前亟待解决的

重要环境问题之一。虽然 PAHs 污染可以通过物

理或化学方法进行去除，但是大量研究表明生物

降解是环境中 PAHs 污染去除的主要机制[3]。国

内外研究学者对好氧条件下 PAHs 的降解研究较

为详尽，富集并分离了多株 PAHs 降解菌群和细

菌，相应的生物转化机制也得到了阐明[4–6]。近年

来，随着人们对厌氧微生物降解的逐渐认识，发

现 PAHs 厌氧生物降解现象在环境中是广泛存在

的[7–8]。在 PAHs 污染的江河、湖泊、海洋的沉积

物与滩涂、土壤亚表层，甚至未被 PAHs 污染的

厌氧环境中，均有具备 PAHs 降解能力的微生物

被报道。许多兼性或严格厌氧的 PAHs 降解细菌

被分离鉴定，它们可以利用无机分子作为最终电

子受体，降解转化 PAHs。然而，目前国内外对

PAHs 厌氧生物降解领域的大部分研究还处于起 



孙娇等 | 微生物学报, 2020, 60(12) 2845 

 

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn 

步阶段。因此，本文旨在从多个方面对多环芳烃

厌氧生物降解进行全面的总结介绍，探明微生物

厌氧降解 PAHs 的反应体系及降解机制，揭示提

高 PAHs 生物厌氧降解效率的关键调控因素，为

环境多环芳烃污染生物降解与环境修复技术的

开展提供理论支持。 

1  PAHs 在厌氧环境中具有持久性 

PAHs 是由 2 个或 2 个以上苯环联结而成的

一类碳氢化合物，根据苯环含量的不同，PAHs

可以分为 2 种：低分子量(low-molecular-weight，

LMW) 多 环 芳 烃 和 高 分 子 量 (high-molecular- 

weight，HMW)多环芳烃。LMW PAHs 通常指含

有 2 个或 3 个苯环的多环芳烃物质，例如萘、芴、

蒽和菲等；而 HMW PAHs 指含有 4 个及 4 个以

上苯环的多环芳烃物质，如芘、苯并(a)芘和苯并

(a)蒽等(图 1)[2]。环境中的 PAHs 主要来源于矿物

燃料燃烧和工业生产过程，包括煤转化为焦炭和

煤焦油、机动车燃料不完全燃烧以及森林火灾等

过程[2]。此外，石油产品在开采及精炼、运输、

储存和泄漏过程中也会产生 PAHs 污染[9]。 

PAHs 在环境中的行为很大程度上取决于其

物理和化学性质。随着结构中苯环数量和分子量 

 

 
 

图 1.  多环芳烃的化学结构以及萘、菲、芘和苯并(a)芘的碳位编号[2] 

Figure 1.  Chemical structures of the polycyclic aromatic hydrocarbons along with the ring numbering[2]. 
 
 



2846 Jiao Sun et al. | Acta Microbiologica Sinica, 2020, 60(12) 

actamicro@im.ac.cn 

 

的增加，PAHs 的水溶性不断降低，抗氧化还原能

力增强，使其可生物利用性降低，在环境中降解

缓慢[10]。LMW PAHs 微溶于水，可以与地下水一

起迁移，能够造成大面积环境污染；HMW PAHs

难溶于水，更容易在土壤和沉积物中积累，在环

境中造成持久性危害。研究发现 PAHs 的浓度会随

土壤或沉积物深度(垂直距离 0–20 cm)增加而增

加，在此类环境中，分子氧浓度几乎为零[11]。PAHs

降解在好氧条件下具有降解效率高、降解速率快等

优点，但由于该过程的起始反应是通过单加氧酶或

双加氧酶催化氧原子进入 PAHs 芳香环引起的，因

此在缺少氧气作为末端电子受体或开环酶底物的

缺氧环境中，PAHs 的生物降解不能通过好氧微生

物完成，从而导致环境中的 PAHs 污染不断积累。 

2  PAHs 厌氧生物降解 

2.1  PAHs 厌氧生物降解体系 

现已发现在缺氧或厌氧的情况下，微生物可

以利用其他无机盐离子或化合物作为最终电子 

受体进行呼吸作用。厌氧条件下 PAHs 降解微生

物可以利用硝酸盐、硫酸盐、三价铁以及高价锰

等作为末端电子受体[12–14]，氧化 PAHs 等有机物。

而在没有其他物质作电子受体的条件下，有研究

发现厌氧产甲烷过程中存在 PAHs 的厌氧降解现

象[15]。在此基础上，根据电子受体的不同，微生

物降解 PAHs 的主要反应体系可以分为硫酸盐还

原反应体系、硝酸盐还原反应体系、金属离子还

原反应体系和产甲烷还原反应体系(图 2)。表 1

列出了近年来，多环芳烃在不同还原条件下被厌

氧微生物降解的部分研究报道。 

2.1.1  硝酸盐还原反应体系：在缺氧或厌氧条件

下，有的微生物能利用硝酸盐作为最终电子受体

进行呼吸代谢。在厌氧环境中硝酸盐离子存在的

条件下，硝酸盐被微生物体内硝酸盐还原酶还原

成亚硝酸盐。从热力学角度，在厌氧呼吸过程中，

硝酸盐还原条件下降解 PAHs 的 ΔG°’变化最接近

于有氧呼吸过程[16]。因此，硝酸盐经常作为自然

条件下厌氧降解的电子受体参与单环芳烃、多环

芳烃和其他有机物的生物去除。 

 

 
图 2.  PAHs 厌氧生物降解的不同还原反应体系和其分别对应的氧化还原电对标准吉布斯自由能变化(ΔG0’)[16] 

Figure 2.  Anaerobic PAHs biodegradation under various reducing conditions and the standard Gibbs free 
energy changes (ΔG0’) for the redox couples[16]. NA: not available. 



孙娇等 | 微生物学报, 2020, 60(12) 2847 

 

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn 

表 1.  PAHs 在不同还原条件下被厌氧微生物降解实例 

Table 1.  Studies of anaerobic PAH biodegradation under different reducing conditions 

Substrate PAHs 
Initial PAH 
concentration/ 
(μmol/L) 

Condition Inoculum Degradation rate/[μmol/(L·d)] References

Napthrene 54.60 Nitrate-reducing Soil-water 1.2 [17] 

[14C]Napthrene 10.8 nCi Sulfate-reducing Enrichment culture 66% mineralized to radioactivity 
14CO2 

[18] 

Napthrene 28.90 Nitrate-reducing Mixed culture bacterial 0.78 [19] 

Napthrene 7.5±3.0 Iron-reducing Enrichment culture N49 Produced (404±92) μmol ferrous 
iron 

[20] 

Anthracene 5.6 μmol/kg Sulfate-reducing Contaminated river sediment 
enrichment 

0.08 μmol/(kg·d) 
[21] 

Anthracene 5.6 μmol/kg Methanogenic Contaminated river sediment 
enrichment 

0.7 
[21] 

Phenanthrene 5.6 μmol/kg Nitrate-reducing Contaminated river sediment 
enrichment 

0.2 μmol/(kg·d) 
[21] 

Phenanthrene 200 Methanogenic Harbor sediment enrichment culture 0.95 [15] 

Phenanthrene 23.10±1.15 Sulfate-reducing Sediment-free enrichment culture 0.100±0.005  [12] 

Phenanthrene 10 mg/kg Iron-reducing Mangrove sediment 11.5 [22] 

Phenanthrene NA Sulfate-reducing Enrichment culture TRIP1 2.14 [23] 

Fluorene 30 Sulfate-reducing Bacterial culture 1.28 [24] 

Fluorene 5 μg/g Methanogenic Enriched bacteria 0.08 [25] 

Fluoranthene 10 mg/kg Iron-reducing Mangrove sediment 1.1 [22] 

Fluoranthene 10 μg/g methanogenic Enriched bacteria 0.06 [25] 

Pyrene 4.9 μmol/kg Nitrate-reducing Contaminated river sediment 
enrichment 

0.02 μmol/(kg·d) 
[26] 

Pyrene 49.44 Nitrate-reducing Paracoccus denitrificans 1.22 (0–10 d), 1.63 (11–25 d) [27] 

Pyrene 100 mg/kg Sulfate-reducing Sediment enrichment 1.33 mg/(kg·d) [28] 

Pyrene 5 μg/g Methanogenic Enriched bacteria 0.05 [25] 

2-MNap 56.30 Methanogenic Enrichment culture 3.83 μmol CH4/d [29] 

NA: not available. 
 

1988 年，Mihelcic 和 Luthy 首次证明了 PAHs

在硝酸盐还原条件下的微生物降解，他们使用土

壤样品为接种物，在没有外源电子受体的情况

下，厌氧培养基中萘的浓度没有变化；而向培养

基中添加 75 mg 硝酸盐后，14 d 后培养基中的萘

被完全降解[17]。之后的大量研究表明，硝酸盐还

原条件下 PAHs 的厌氧降解现象在自然界中广泛

存在。Rockne 等从海洋沉积物中分离得到了一株

萘厌氧降解菌群，以此为研究对象评估了硝酸盐

还原条件下不同 PAHs 的生物矿化程度，观察发

现 同 位 素 标 记 的 菲 几 乎 完 全 被 生 物 转 化 成 为

CO2，矿化率高达 96%，同时在底物降解的过程

中还有 N2O 气体产生，证明 PAHs 的降解与反硝

化过程相关[30]。此外也有研究发现，在一定浓度

范围内向反硝化降解体系中投加硝酸盐可以促

进萘的厌氧降解。Dou 等将不同剂量的硝酸盐分

别添加到萘厌氧降解菌群的培养基中，实验结果

证明了萘的降解效果与硝酸盐的投加量呈正相

关，同时他们还比较了该菌群分别在硝酸盐还原

和硫酸盐还原条件下对二至三环 PAHs 物质的生
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物转化能力，结果显示硝酸盐还原条件下底物降

解速率更高[19]。硝酸盐还原系统中也存在 HMW 

PAHs 降解现象，Qin 等分离得到一株反硝化微杆

菌(CSW2 Cellulosimicrobium cellulans)，该菌对苯

并(a)芘具有高效降解能力，培养 14 d 后底物中

70%的苯并(a)芘(0.5 mg/L)可被菌株 CSW2 降解

去除[31]。值得一提的是，在这项研究中使用菲或

芘作为苯并(a)芘的共代谢底物，能够明显增加底

物中苯并(a)芘的去除率；然而，使用葡萄糖或乳

糖等小分子营养物质作为共代谢底物时，培养体

系中苯并(a)芘的含量没有变化。 

2.1.2  硫酸盐还原反应体系：研究表明硫酸盐还

原菌可在严格厌氧的条件下降解 PAHs 等有机污

染物。在硫酸盐还原反应体系中，厌氧微生物氧

化 PAHs 污染物，还原硫酸盐离子生成 S2–，该过

程的 ΔG0’略低于反硝化过程。硫酸盐离子易溶于

水，且在许多厌氧系统中都含量丰富(如海洋沉积

物、火山沉积物等)，因此硫酸盐显著地影响着厌

氧环境中的微生物活动[32]。 

目前，大部分研究集中在以硫酸盐为电子受

体的 PAHs 厌氧生物降解上。1997 年，Coates 等

从受污染的海港沉积物中富集得到了萘和菲的

厌氧降解菌群，并发现该菌群在硫酸盐离子存在

的情况下，可以厌氧降解萘、甲基萘、芴和荧蒽

等 PAHs 物质[33]。Bedessem 等用 3 年时间从杂酚

油污染的含水层沉积物中富集得到了萘的硫酸

盐还原菌群，该菌群培养 13 d 后可将培养基中

66%的[14C]标记的萘完全矿化为 14CO2，且硫酸盐

的加入可以明显促进底物萘的生物降解[18]。Tsai 等

以养猪厂废水厌氧消化污泥为接种物，研究了硫酸

盐还原菌在厌氧条件下对菲的降解能力，培养   

21 d 后约 65%的菲(5 mg/L)和 88%的芴(5 mg/L)

被生物转化[24]。同时，他们测定了培养基中硫酸

盐浓度和生物量的变化，结果显示硫酸盐消耗率

与菲的生物转化程度具有显著正相关，微生物生

物量也随硫酸盐离子的消耗而增加。协同代谢现

象不仅存在于 PAHs 硝酸盐还原体系中，还在许

多 PAHs 硫酸盐还原降解菌群的富集培养实验中

得到证实。Chang 等分别使用来自城市污水处理

厂的污泥和活性石化污泥作接种物，对菲、蒽、

芴、苊和芘单独或混合作为底物进行降解，研究

发现当 PAHs 物质作混合底物时，其生物降解率

比单独作底物时更高。同时，只有向反应体系中

添加 20 mol/L 硫酸盐离子后，降解反应才能进行，

说明硫酸盐还原菌在 PAHs 降解的过程中起了重

要作用[21]。研究发现在无 PAHs 污染的沉积物中，

也有 PAHs 厌氧降解微生物，Lu 等分别在硫酸盐

还原和硝酸盐还原条件下研究了无 PAHs 污染的

海洋沉积物对 16 种 PAHs 混合物的降解能力，结

果显示在培养 30 d 后，约有 42%–77%的 LMW 

PAHs 被生物降解，而 HMW PAHs 浓度没有明显

变化，因而指出高分子量 PAHs 更难被微生物降

解利用，要准确检测到 HMW PAHs 的降解可能

需要更长的培养时间[28]。此外，该研究还发现以

硝酸盐作最终电子受体时，底物 PAHs 的生物转

化效率要高于硫酸盐作电子受体时，特别是对于

二环、三环和四环 PAHs 物质。 

2.1.3  金属离子还原反应体系：金属离子还原反

应体系是指在厌氧条件下，微生物以金属离子

(Fe3+或 Mn4+)为呼吸作用的末端电子受体，氧化

PAHs 等有机物的过程，其中 Fe3+被还原为 Fe2+，

Mn4+被还原为 Mn2+。铁是地壳中含量最丰富的元

素之一，大量研究表明铁离子还原菌参与有机污

染物(如酚类等)的厌氧生物降解，然而关于 PAHs



孙娇等 | 微生物学报, 2020, 60(12) 2849 

 

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn 

在铁还原条件下的厌氧生物降解报道却较少。 

1999 年，Anderson 和 Lovley 在受石油污染

的含水沉积物中发现萘的厌氧生物降解程度与

底泥中 Fe3+离子浓度相关，并指出 Fe3+是萘厌氧

降 解 过 程中 的 最 终电 子 受 体 [34]。 Kleemann 和

Meckenstock 从被焦油污染的土壤含水层中，以

Fe3+为电子受体，富集得到了一个萘的厌氧降解

菌群 N49，研究发现菌群 N49 能够以 1-甲基萘、

2-甲基萘、1-萘甲酸或 2-萘甲酸为底物进行生长，

却不能降解转化蒽、菲等三环及三环以上 PAHs 物

质[20]。在菌群 N49 降解底物 PAHs 的过程中，培养

基中 Fe2+浓度不断增加，证明铁还原细菌在 PAHs

降解的过程中起到了重要作用。Yan 等从被 PAHs

污染的河流沉积物中分离得到了一株兼性 PAHs 铁

还原降解菌氢噬胞菌 PYR1 (Hydrogenophaga sp.)，

该菌能分别在好氧和铁离子还原(厌氧)两种条件

下 降 解 芘 和 苯 并 (a) 芘 ， 其 最 大 底 物 降 解 率 为

30%–50%，初步提出了菌株 PYR1 降解苯并(a)

芘的可能途径[27]。铁离子还原反应体系中也存在

HMW PAHs 的降解，Li 等利用富集得到的 PAHs

降解菌群降解芴、菲、荧蒽和芘等高分子量 PAHs

物质，发现添加 40 mmol Fe3+离子的实验组底物

转化率远高于未添加 Fe3+离子的对照组，证明铁

还原细菌在这些高分子量 PAHs 的降解过程中起

到了重要作用[22]。然而，在此项研究中，研究人

员向菌群培养基中额外添加 Fe3+离子后发现，4 种

HMW PAHs 的降解量和降解速率均没有明显提

高。Li 等用同样的方法研究了在高价锰离子还原

条件下 PAHs 的厌氧生物降解，向培养基中额外

添加 Mn4+后发现底物 PAHs 的厌氧降解被抑制，

他们指出 Mn4+离子对微生物有毒性，因此过量的

Mn4+离子添加不能促进菌群对 PAHs 的生物转   

化[35]。根据这两篇报道，Li 等认为金属离子添加

法可能不适用于环境中 PAHs 污染的生物去除。 

2.1.4  产甲烷还原反应体系：在没有电子受体的

条件下，有研究发现厌氧产甲烷过程中也有 PAHs

的厌氧降解现象，因此展开了对产甲烷条件下

PAHs 厌氧降解的研究。产甲烷还原反应体系是

一个互养体系，由产甲烷微生物和降解微生物组

成 ， 在 此 过 程 中 具 有 降 解 能 力 的 微 生 物 氧 化

PAHs，通过氢或甲酸盐扩散将电子传递给产甲烷

微生物产生甲烷气体[36]。因此在产甲烷还原反应

体系中，PAHs 的降解过程伴随着甲烷气体的产

生[37]。已有研究表明产甲烷还原条件下 PAHs 的

降解反应虽然为放热反应，但是放热较少、产能

较低，这在热力学上对于微生物的生长繁殖来

说，似乎是不利的[38]。但是由于研究较少，反应

体系复杂，所以还产甲烷还原 PAHs 体系的反应

热力学分析尚不明确。 

PAHs 广泛存在于受石油等燃料污染的沉积

物、油库、深层土壤和地下含水层中，在这类环

境中往往不存在高浓度的硫酸根和硝酸根，但是

CO2 是广泛存在于厌氧环境中的，所以产甲烷条

件下 PAHs 的降解可能是厌氧环境中微生物降解

PAHs 的重要途径。到目前为止，已有报道称在

受污染的土壤、污水、污泥以及沉积物中发现了

LMW PAHs 在产甲烷条件下降解的现象。2006 年，

Chang 等在没有向培养基中添加任何外部电子受

体的情况下，用海港沉积物富集得到了能够分别

降解萘和菲的 PAHs 厌氧降解菌群，并发现在底

物降解的过程中有甲烷气体生成。随后，他们分

别在该菌群降解萘和菲的降解过程中，向反应体

系中投加产甲烷抑制剂(溴乙烷磺酸钠，BES)，

两种 PAHs 的降解过程均受到了明显的抑制，表
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明菌群通过产甲烷还原反应体系转化 PAHs[15]。

在厌氧封闭体系中，甲烷产量也可以作为底物的

转化指标，Berdugo-Clavijo 等以此考察了产甲烷

富集菌群对萘和甲基化萘的生物降解能力，当以

2-甲基萘和 2,6-二甲基萘为底物时，实验组相对

于未加菌的对照组产生了近 400 μmol 的甲烷气

体。也有研究考察了向 PAHs 的产甲烷还原降解

反应体系中投加外源 Na2CO3 (即 CO2)对底物

PAHs 降解速率的影响[29]。Li 等从红树林沉积物

中富集得到一个 PAHs 厌氧降解菌群，以 4 种混

合 PAHs 物质(芴、菲、荧蒽和芘)为降解底物，

考察了 Na2CO3 的投加量对菌群转化底物的影响，

结果显示额外添加 Na2CO3 后，降解体系内混合

PAHs 的降解量和降解速率没有明显变化[25]。由

于环境中 CO2 含量充足，因此不能通过增加最终

电子受体 CO2 浓度促进产甲烷还原菌群对 PAHs

的降解。 

2.2  PAHs 厌氧降解微生物 

PAHs 在厌氧条件下的降解研究大多采用经

典生态学方法，以单一或混合 PAHs 为电子供体，

向培养基中投加特定末端电子受体，从自然界中

富集或分离 PAHs 厌氧降解菌群或纯培养细菌。

目前国内外研究学者从不同环境中富集或分离

得到的 PAHs 降解微生物较多，但主要集中在以

萘、甲基萘和菲等低分子量 PAHs 为底物的实验

中。2000 年 Meckenstock 从受污染含水层土壤中

分离得到的硫酸盐还原菌群 N47，是目前研究最

为透彻的 PAHs 降解菌群之一[39]。菌群 N47 可利

用萘及 2-甲基萘为唯一碳源及能源进行生长，菌

群结构分析显示菌群 N47 主要由脱硫菌属 N47 

(Desulfobacterium strain N47)组成，其 16S rRNA

序 列 与 一 株 甲 酚 降 解 菌 相 似 度 高 达 92.7% 。

Kleemann 等对 Fe3+还原 PAHs 降解菌群 N49 和菌

群 T-RFLP 的 16S rRNA 序列分析得知该菌群主要

由消化球菌(Peptococcaceae sp.)组成，该菌科属

于革兰氏阳性菌，且 16S rRNA 与铁还原降解菌

群 BF 中的苯降解菌相似度高达 99%，该结果首

次证明革兰氏阳性菌在 PAHs 厌氧降解中也可发

挥重要作用[20]。Kummel 等从受污染地下水和蓄

水层沉积物中富集得到 5 个萘的硫酸盐降解菌

群：SobN1、MicN1、GoÖlN1、EgN1 和 EgN2[40]。

PAHs 厌氧降解纯培养细菌的报道较少，早期被

分离鉴定的 3 株在硫酸盐还原条件下降解萘的纯

菌，分别命名为 NaphS2、NaphS3 及 NaphS6[41–42]。

NaphS2 与 NaphS3 分别分离自北海和地中海泄湖

沉积物，两株菌具有密切的亲缘关系，16S rRNA

序 列 相 似 度 高 达 99.8% ， 均 属 于 脱 硫 杆 菌 科

(Deltaproteobacteria)。NaphS6 属于脱硫杆菌属

(Desulfobacterium)，与 NaphS2 和 NaphS3 亲缘关

系较近。NaphS2 能够将萘完全降解，还能够利用

2-萘甲酸、苯甲酸等碳源生长；NaphS3 和 NaphS6

能够利用 2-甲基萘作为唯一碳源生长。 

直到最近，一些能够降解 HMW PAHs 的富集

菌群和纯培养细菌才被发现。Himmelberg 等从土壤

中富集得到一个菲的硫酸盐还原降解菌群 TRIP1，

并证明其主要由脱硫杆属(Desulfobacteraceae)的细

菌组成[23]。Li 等在红树林沉积物中富集得到 PAHs

厌氧降解菌群，发现该菌群在厌氧条件下对高分

子量 PAHs (菲、芴、荧蒽、芘等)都有一定程度的

降解作用，并从该菌群中分离出 6 株降解细菌，

经过鉴定分别为鞘氨醇单胞菌属(Sphingomonas)

细菌、微杆菌属(Microbacteria)细菌、红球菌属

(Rhodococcus)细菌和 3 株未知的潜在新菌属[25]。

Liang 等从河流沉积物中分离得到一株反硝化假
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单胞菌 JP1 (Pseudomonas sp.)，该菌能够以苯并(a)

芘、荧蒽和菲为唯一碳源进行生长；同样的，Yang

等也从河流沉积物中分离得到一株芘降解细菌

(Paracoccus denitrificans)[27,43]。Qin 等分别从焦化

厂污染土壤中分离得到一株纤维素杆菌 CWS2 

(Cellulosimicrobium cellulans CWS2)和一株微杆

菌(Microbacterium sp. strain)，并证明这两株细菌

都能在反硝化条件下利用苯并(a)芘作为碳源进

行生长[31,44]。 

总的来说，微生物生长缓慢是开展 PAHs 厌

氧生物降解研究工作的主要困难，LMW PAHs 物

质易于被微生物降解利用，细菌生长较快，生物

量大，易于后续研究的进行；相反的，HMW PAHs

物质较难被生物转化，细菌生长慢，不易被富集

或分离。因此，从环境中富集和筛选具有高效

HMW PAHs 降解能力的微生物是今后 PAHs 厌氧

生物降解研究的重点。 

3  PAHs 厌氧生物降解的机理 

好氧条件下 PAHs 的生物降解是通过向底物

分子上的某个苯环上添加分子氧来启动苯环活

化反应，该过程削弱了苯环 C-C 键的稳定性，使

底物分子易于被裂解，并逐步转化为易于被生物

利用的小分子物质。因此，在厌氧条件下，PAHs

的 C-C 键和 C-H 键结构更为稳定，更难被微生物

降解转化。然而，厌氧微生物通过其他反应途径

起始 PAHs 的苯环活化反应，反应途径和机理也

在苯系物及萘、甲基萘等物质的厌氧降解研究中

得到证实。 

国内外对于 PAHs 厌氧生物转化机制的研究

还处于初始阶段，仅有萘和 2-甲基萘的生物降解

途径和机理的研究较为透彻。硫酸盐还原条件下

萘和 2-甲基萘的厌氧降解途径通过羧基化或甲

基化途径来完成，菲的厌氧降解途径与萘和 2-甲

基萘相似。然而，在几株反硝化和铁还原细菌中

发现的 HMW PAHs 物质(如芘)的降解途径与萘

和 2-甲基萘完全不同。这种差异可能是由于 PAHs

物质结构不同(LMW PAHs 与 HMW PAHs)、还原

条件不同(硝酸盐还原与硫酸盐还原)或微生物体

特异性导致的。针对目前的研究现状，下文对萘、

菲、芘和苯并(a)芘的厌氧生物转化途径分别进行

介绍。 

3.1  萘厌氧降解的一般途径 

萘和 2-甲基萘厌氧降解途径和机理信息主

要 来 源 于 对 两 个 硫 酸 盐 还 原 纯 菌 (NaphS2 、

NaphS3)和一个硫酸盐还原菌群 (N47)的研究结

果，具体降解过程如图 3 所示，由于 2 位 C 原子

在整个萘分子电负性最强，因而初始反应往往发

生在此位置上[45]。 

Zhang 等在加入 13C 标记的碳酸氢钠缓冲溶

液的培养基中发现 13C 标记的羧基结合到了主要

的中间物 2-萘甲酸上，证明萘的羧基化是活化反

应的起始步骤。萘的羧基化反应也在硫酸盐还原

菌群 N47 的粗酶提取物中得到了证实，萘羧基化

酶(UbiD)催化了 13C 标记的碳酸氢盐和 12C 标记

的 2-萘甲酸的羧基之间的同位素交换，也同时

证明了该酶催化反应是可逆的 [46]。在完成初始

活化反应后，2-萘甲酸转化为 2-萘甲酸辅酶 A，

接着加氢辅酶逐步对苯环进行加氢作用，还原芳

香环，随后进行开环作用形成羟基化合物，最后

逐渐变为较易被厌氧微生物降解利用的化合物

结构。 
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图 3.  萘的微生物厌氧降解途径[45–46] 

Figure 3.  Proposed naphthalene anaerobic biodegradation pathways[45–46]. 
 



孙娇等 | 微生物学报, 2020, 60(12) 2853 

 

http://journals.im.ac.cn/actamicrocn 

 

然而，Safinowski 等在研究一个经过长期高

度富集的菌群 N47 (主要为脱硫杆菌属细菌)降解

氘化萘的过程中，监测到产物中被同位素标记的

2-萘甲基琥珀酸和 2-萘亚甲基琥珀酸等特异性代

谢产物，并证明这些中间代谢产物仅可能由添加

富马酸(反丁烯二酸)后萘的甲基化反应生成的，从

而提出了萘的第二条生物转化途经——萘的甲基 

化[47]。萘甲基化为 2-甲基萘后，经过合成酶、转

移酶、脱氢酶和水合酶多次作用，最后通过硫解酶

作用生成萘的羧基化产物——2-萘甲酸辅酶 A，

合并到与第一种降解途径(萘的羧基化降解途径)

相似的过程中。富集菌群 N47 的基因组测序分析

发现多种潜在基因产物与甲苯或苯甲酸厌氧降

解过程中的一些酶较为相似[48]，Eberlein 等从菌

群 N47 的细胞粗酶液中检测出了两个新酶，分别

催化萘羧基化途径中 2-萘甲酰辅酶 A 向 5,6,7,8 四

氢-2-萘甲酰辅酶 A，以及继续转化为六氢-2-萘酰

辅酶 A 过程，从而在基因组和酶学层面上揭示了

PAHs 厌氧降解机理[49]。 

不过，甲基化途径自发现以来一直受到很多

质疑。Musat 等在研究 PAHs 厌氧降解纯菌 Naph3

时发现，尽管 Naph3 能够降解萘和 2-甲基萘，但

是萘的存在不能诱导其降解 2-甲基萘的能力，利

用比对变性凝胶电泳分离其萘降解酶时也发现

2-甲基萘活化酶只存在于当 Naph3 暴露于含 2-甲

基萘的培养基中[42]。他推测 Naph3 降解萘并不经

过甲基化途径，而是羧基化途径。Raymond 等发

表了 NaphS2 基因组序列分析结果，认为萘的降解

并不经过 2-甲基萘，推测 NaphS2 可能拥有两条平

行的降解途径，分别用于降解萘和 2-甲基萘[50]。 

3.2  菲厌氧降解的一般途径 

菲的厌氧降解途径也在 PAHs 的硫酸盐还原

菌群和硝酸盐还原菌群的研究中得到证实。菲的

厌氧降解过程如图 4 所示，同样的 2 号位 C 原子

在整个菲分子电负性最强，因而羧基化反应也发

生在此位置上。 

1997 年，Zhang 等在研究一个硫酸盐 PAHs

厌氧降解菌群降解菲的过程中检测到了菲降解的

重要中间产物——2-菲甲酸，且菲甲酸中的羧基

来自培养基中添加的重碳酸根([13C]-HCO3)。菲在

厌氧条件下降解的起始羧基化反应分别在两个不

同的硫酸盐还原菌群中得到证实[46]。Himmelberg

等在研究降解菌群 TRIP1 降解菲的过程中，通过

GCMS 分析检测到除了 2-菲甲酸之外的其他菲羧

基化代谢产物，提出了 2-菲甲酸逐步环还原向十

氢-2-菲甲酸转化的过程，几种菲的苯环还原产物

得到了鉴定，表明还原辅酶对苯环进行了加氢作

用 ， 使 得 后 期 的 苯 环 裂 解 反 应 成 为 可 能 [22] 。

Kraiselburd 等对菌群 TRIP1 基因组测序分析，鉴

定了编码菲的羧基化和苯环脱芳香化编码基因，

运用转录组和蛋白质组学分析证实了菲与萘的

羧基化代谢机制相同[51]。羧基化菲和 CoA 连接

后逐步进行苯环还原和开环过程，由加氢辅酶将

苯环还原成环己烷环，随后经由一系列反应逐步

变为较易被微生物降解利用的化合物结构(如苯

系物等)，最后将菲彻底厌氧降解。 

与萘的起始甲基化降解途径相同，菲的起始

甲基化反应途径在硝酸盐还原体系中被发现。清

华大学王慧教授课题组在培养菲的硝酸盐还原

降解菌群 PheN9 时，检测到培养基 2-甲基菲产物

的积累和甲基转移酶(UbiE)活性，因此提出了菲

的甲基化反应途径[13]。随后 2-甲基菲被逐步氧化

为 2-菲甲酸，合并到与羧基化降解途径相似的过

程中。值得关注的是，在菲降解的下游代谢产物 
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图 4.  菲的微生物厌氧降解途径[13,23,46] 

Figure 4.  Proposed phenanthrene anaerobic biodegradation pathways[13,23,46]. 
 

中还检测到了对苯甲酚、4-羟基苯甲醛、对羟基

苯甲酸和环已基苯酚等苯系物，证明菲的甲基化

反应最终合并到羧基化途径中。 

3.3 芘和苯并(a)芘厌氧降解的一般途径 

芘的厌氧降解途径来自 Liang 等的报道， 

他们在研究一株反硝化假单胞菌 JP1 降解芘的过

程中，检测到降解中间产物 4,5-二甲基菲、4-甲

基菲和菲，并推断芘的生物降解是随着第四个苯

环的环活化和裂解反应启动的，经过一系列反应

转化为菲，随后通过水解反应起始菲的厌氧降解
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(图 5)[43]。然而，芘的厌氧生物降解途径还需要

更多的实验数据来完善。苯并(a)芘的降解途径在

两株硝酸盐还原菌和一株铁还原菌的研究中得

到证实。迄今为止检测到的苯并(a)芘厌氧降解代

谢产物较为零散，在以上研究中均没有苯并(a)

芘的初始单羧基化或单甲基化产物被报道，表明

苯并(a)芘的降解途径可能与萘和菲不同，具体可

能的降解途径如图 5 所示。 

Liang 等在研究假单胞菌 JP1 时，检测到了

下游代谢产物 1,12-二甲基苯并(a)蒽和 5-乙基䓛，

分别表明苯并(a)芘的第二个苯环或第五个苯环

在降解过程中先发生开环作用；此外，还发现了

还原产物 7,8,9,10-四氢苯并(a)芘，表明苯并(a)芘

降解的起始反应可能是还原反应[43]。Yan 等在研

究铁还原菌 PYR1 降解苯并(a)芘的过程中也检测

到了起始还原产物 7,8,9,10-四氢苯并(a)芘，但他

指出在进行还原反应前，苯环可能先通过羧基化

或甲基化反应被激活[52]。Qin 等在研究一株微杆

菌 M.CSW3 时，证实了还原反应是苯并(a)芘降解

的 起 始 活 化 反 应 ， 随 后 逐 步 开 环 转 化 为 低 环 

 

 
 

图 5  芘和苯并(a)芘的可能的微生物厌氧降解途径 

Figure 5.  Proposed pyrene and benzo(a)pyrene anaerobic biodegradation pathways. (a) refers to Yan et al.[52]; 
(b) refers to Qin et al.[44]; (c) refers to Liang et al.[43]. 
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PAHs 及其衍生物[44]。以上研究结果证实了苯并

(a)芘降解过程遵循渐进式开环模式，这一结果与

LMW PAHs 生物转化途径相一致，但是还需要进

一步在基因组和酶学层面上揭示苯并(a)芘的厌

氧降解机理，建立将代谢产物与反应关键作用酶

联系起来的苯并(a)芘生物转化途径。 

4  促进 PAHs 厌氧生物降解的因素 

环境中 PAHs 生物降解受到多种因素的影

响，除了 PAHs 本身的物理化学性质外，菌体本

身具有适应性降解酶类和污染场地的一些特性，

如有机质含量、土壤或沉积物结构、pH、温度、

盐度、末端电子受体浓度和氧化还原电位等，也

会影响 PAHs 的生物降解[53]。因此明确能够促进

PAHs 厌氧生物降解的关键因子，对于污染场地

PAHs 污染的修复具有理论和现实意义。 

4.1  协同作用 

PAHs 厌氧生物降解的最终目的是通过生物

作用，将环境中的 PAHs 污染物完全矿化为 CO2

和水，从环境中完全去除。以往的少数研究已经

证明菲或芘可以被完全矿化为 CO2，但大部分研

究仅提供了 PAHs 作为底物时浓度降低的实验结

果，不能证明 PAHs 被微生物完全矿化成为无机

物。2015 年，Kiel 和 Engesser 提出 PAHs 的不完

全生物降解(或转化)会导致有毒中间代谢产物的

积累，并证明中间代谢产物可能对降解细菌有抑

制作用，但可以被环境中的其他细菌或微生物利

用[54]。因此，与单个纯培养降解细菌相比，环境

中微生物间的协同作用使得 PAHs 生物转化更为

彻底。此外，产甲烷条件下 PAHs 的降解过程不

能由纯培养细菌完成，也证实了微生物菌群降解

PAHs 等有机污染物的协同作用在环境中是广泛

存在的。 

4.2  外源电子受体添加 

在不同的还原降解体系中，外源电子受体的

浓度是影响 PAHs 生物降解的重要因素之一。有

研究表明将硝酸盐或硫酸盐作为末端电子受体

添加到受 PAHs 污染的缺氧环境中，有助于增强

原位生物修复作用。Rocken 等在研究一株反硝化

细菌时发现，当培养基中的硝酸盐耗尽时，细菌

对底物萘和菲的生物转化作用也停止了，而在这

种情况下，向培养体系中补充硝酸盐能够恢复微

生物对底物 PAHs 的生物转化[30]。Rothermich 等

向被 PAHs 污染的沉积物中分别添加可溶性和难

溶性的硫酸盐，都促进了萘和 2-甲基萘的原位生

物降解[55]。因此在原位修复场地投加硫酸根离子

作为外源电子受体时，可以采用不易溶形式的硫

酸盐，既有助于促进 PAHs 厌氧降解，又不会额

外增加系统中的硫酸盐浓度。 

然而，在金属离子还原反应体系中，Mn4+的

浓度过高会对微生物产生毒性作用，从而抑制

PAHs 的生物降解，外源金属离子添加法可能不

适用于环境中 PAHs 污染的厌氧生物去除。同样

的，硝酸盐和亚硝酸盐的过量也会影响生物多样

性和生态系统。因此，在实际应用中应仔细确认

对受污染沉积物投加外源硝酸盐的用量，以免过

量的氮毒性对生态环境产生危害。此外，由于 CO2

在厌氧环境中普遍存在，且其他生物活动也会增

加厌氧环境中的 CO2 气体，因此目前普遍认为不

能通过添加碳酸氢盐来促进产甲烷条件下微生

物对 PAHs 的厌氧降解。 

4.3  生物强化 

生物强化通过向微生物群落中添加具有降
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解能力的微生物，增加土著微生物群落降解污染

物的能力，可以加快污染物生物修复的进程。用

目标污染物为碳源及能源，从自然环境中筛选、

培养和驯化具有降解活性和高效降解能力的微

生物，是生物强化的首要工作。国内外许多研究

向 PAHs 污染场地添加单一菌株或菌群以增强好

氧条件下 PAHs 生物降解的应用实例，都取得了

较好的污染修复效果。目前分离报道的 LMW 及

HMW PAHs 厌氧降解菌株(NaphS2、NaphS3、

CWS2、JP1 等)和菌群(N47、N49、TRIP1、PheN9

等)，具备高效的 PAHs 生物降解能力，可用于原

位 PAHs 污染厌氧生物强化，与土著菌群协同作

用，促进污染场地污染物的生物去除。生物强化

法也可以与外源电子受体添加法相结合，将特定

PAHs 厌氧降解微生物(如硫酸盐还原降解菌群)

投加到污染场地中，并向场地中添加该菌群转化

PAHs 过程所需的特定电子受体(如硫酸盐钙)，从

而提高污染场地中 PAHs 的生物修复速率。然而

氧气对大部分厌氧微生物存在毒性，如何在保持

降解活性的条件下将厌氧微生物投加到环境中

仍是需克服的技术难题。因此，迄今为止尚未有

将生物强化技术应用在环境 PAHs 厌氧生物修复

中的实例。 

4.4  共代谢 

共代谢是指微生物从其他底物获取大部分

或全部碳源和能源后，将同一介质中其他有机化

合物降解的过程。在厌氧微生物降解难降解有机

污染物的过程中，向系统中添加外源营养物质可

以促进厌氧微生物生长繁殖，从而促进难降解有

机污染物的生物去除。已有研究表明，向培养基

中添加葡萄糖、乙酸盐、麦芽糖或蔗糖等较易被

利用的小分子有机物能够促进 HMW PAHs 的生

物转化[31,43,56]。生物的共代谢作用在 PAHs 混合

物降解的研究中也得到了证实，LMW PAHs 更易

被微生物降解利用，促进了 PAHs 厌氧降解菌的

生长繁殖，从而促进了 HMW PAHs 的降解。Chang

等测试了 5 种 PAHs 物质单独或混合使用为底物

时微生物对每种底物的降解效率，结果显示当

PAHs 混合作为底物时，每种 PAHs 物质的降解速

率更高[21]。 

然而 Li 等发现向产甲烷还原反应体系中添加

菌群生长繁殖可利用的葡萄糖和半乳糖等营养物

质，不能促进 PAHs 的厌氧降解。同样的，有研究

指出 PAHs 厌氧降解过程中存在菌体的葡萄糖效

应，即葡萄糖和某些有机酸(如琥珀酸、酒石酸等)

营养物质会抑制 PAHs 的厌氧生物降解[31,57]，并通

过 蛋 白 质 组 学 研 究 证 明 葡 萄 糖 的 添 加 抑 制 了

PAHs 生物转化过程中关键作用酶的表达。因此，

在实际污染修复中使用共代谢技术前，应先评估

共代谢基质对厌氧降解微生物生长繁殖和 PAHs

生物降解是否具有促进作用。 

4.5  表面活性剂 

PAHs 的低溶解性是限制其生物降解速率的

关键因素。生物表面活性剂是微生物在一定条件

下代谢过程中分泌出的具有一定表面活性的代谢

产物，可以通过乳化或增溶作用促进 PAHs 的溶

解，使其更容易被微生物降解利用。生物表面活

性剂在好氧 PAHs 降解中得到了广泛应用，尽管关

于 PAHs 厌氧降解中生物表面活性剂的种类和作

用报道很少，但是目前有研究表明生物表面活性

剂也能提高厌氧 PAHs 的生物转化。Fuchedzhieva

等使用表面活性剂 LAS 提高了荧蒽的厌氧生物

降解效率[58]；Yan 等报道称在一株铁还原兼性厌

氧菌株 PYR1 (Hydrogenophaga sp.)降解芘和苯并
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(a)芘的过程中检测到大量生物表面活性剂[52]。目

前，关于 PAHs 厌氧降解细菌的生物表面活性剂

研究还在初期，相关机理有待阐明。 

5  厌氧微生物降解 PAHs 研究存在

问题和展望 

近年来微生物降解 PAHs 的研究广泛，但与

好氧降解研究相比，对于厌氧条件下 PAHs 生物

降解过程与机制的研究还有很多不足，PAHs 厌

氧降解研究存在的问题和展望如下。 

(1) 大多数研究集中在低分子量 PAHs 厌氧

降解菌群的富集和分离上，针对 4 环以上高分子

量、高毒性的 PAHs 的降解微生物报道较少，其

微生物多样性及分布特征尚未有系统研究。 

(2) 已获得萘、2-甲基萘及菲在硫酸盐和硝酸

盐还原体系中的降解途径和机理研究，而这 3 种

PAHs 在金属离子还原和产甲烷还原体系中的降解

途径报道较少，相应的降解机理尚待阐明。现已经

报道的厌氧条件下 HMW PAHs (芘、苯并芘等)的

生物转化途径尚不明确，且存在很多争议。开展对

PAHs 厌氧生物转化途径的研究，分析代谢产物，

将有助于评估环境中 PAHs 的厌氧生物降解情况。 

(3) 已富集的大多数 PAHs 厌氧降解菌群结

构相当复杂，不能确定 PAHs 氧化作用和末端电

子受体还原作用是由同一微生物完成的，也给相

应的功能基因与基因组信息研究带来困难。通过

从环境中分离获得更多不同还原体系下 PAHs 厌

氧降解纯菌株，开展基因组学分析和转录组学分

析工作，是 PAHs 厌氧生物降解领域的前沿课题。 

(4) 在自然条件下，多种环境因素对 PAHs

厌氧降解过程产生的影响可能具有协同作用，因

此明确对厌氧降解 PAHs 过程有积极作用的影响

因素，有效提高降解微生物的种群丰度和降解能

力，对原位 PAHs 污染生物修复工作的开展具有

理论和指导意义，也是今后研究的热点。 
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Progresses in anaerobic microbial degradation of polycyclic 
aromatic hydrocarbons 

Jiao Sun, Zuotao Zhang, Haijiao Guo, Hui Wang* 
State Key Joint Laboratory of Environment Simulation and Pollution Control, School of Environment, Tsinghua University, 

Beijing 100084, China 

Abstract: Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are harmful persistent organic pollutants and extremely 

detrimental to the ecological environment and human health. Biodegradation represents the major route to remove 

PAHs and other organic chemicals from contaminated environments. Many aerobic bacteria capable of PAHs 

degradation have been isolated and characterized. However, little is known about their fate in the absence of 

oxygen. There is an increasing number of investigations of anaerobic degradation of PAHs under various reducing 

conditions. This paper reviews recent studies of the anaerobic PAHs-biodegradation and identifies limitations that 

block our understanding of this process. Strategies that can be used to promote the biodegradation efficiency are 

also discussed. 

Keywords: PAHs, anaerobic biodegradation, degradation mechanism, influencing factors 
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