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摘要：【目的】针对菲、蒽、荧蒽多环芳烃(PAHs)污染物，利用乳白耙齿菌F17，研究单一和复合PAHs

污染物的生物降解规律。【方法】采用气相色谱-质谱法(GC-MS)分析降解过程中PAHs的浓度，并采用准

一级反应动力学模型对降解结果进行拟合。【结果】对于单一PAHs，第15天时菲、蒽、荧蒽的降解率由

高到低依次为菲(97.8%)>蒽(89.3%)>荧蒽(81.5%)。菲、蒽和荧蒽的降解过程具有准一级反应动力学特征，

菲的生物降解速率最快，其次是蒽，荧蒽的降解速率最慢。与单一PAHs的降解相比，在复合PAHs的降

解过程中，乳白耙齿菌F17的生长和锰过氧化物酶的合成均表现出不同的特征。此外，水溶性极可能是

复合污染物降解的重要控制因子，三者水溶性为：菲>荧蒽>蒽。因此，在菲或荧蒽加入条件下，微生

物能优先降解这些污染物，抑制了污染物蒽的降解；同时，蒽或菲的存在对荧蒽的降解也有抑制作用；

然而外源加入水溶性较差的蒽和荧蒽，则对菲的生物降解无显著影响。【结论】复合PAHs的生物降解主

要表现为相互竞争的特点，通过GC-MS分析了PAHs的生物降解途径。 
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多环芳烃(Polycyclic aromatic hydrocarbons，

PAHs)是广泛存在于环境中的一大类持久性有毒

有机污染物，主要来源于石油、煤炭、天然气、

木材、工业废气等不完全燃烧过程以及还原状态

下的热分解过程[1]。多环芳烃具有高稳定性和强疏

水性，较难降解，并可通过生物积累和食物链进

行传递，由于其“三致”作用而对人类健康和生态

环境具有很大的危害性[2]。环境中的 PAHs 能够通

过光降解、化学氧化、土壤吸附以及微生物降解

等多种途径去除[3–4]，然而大量研究表明，PAHs

的微生物降解方法具有成本低、效率高、二次污

染少的特点，成为去除环境中 PAHs 的最具潜力的

途径之一。 

目前国内外对 PAHs 生物降解的研究主要集
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中在降解菌的筛选、降解途径、降解产物以及降

解酶和降解基因等方面[5–6]。目前已发现一些厌氧

和好氧微生物能够通过多种代谢途径将 PAHs 降

解 甚 至 矿 化 。 常 见 的 好 氧 微 生 物 有 假 单 胞 菌   

属[7–8]、鞘氨醇单胞菌属[9–10]、分支杆菌属[11–12]、

红球菌属[13]、克雷伯氏菌属[14–15]等，而有关 PAHs

的厌氧微生物降解的研究不太多见[16]。 

与细菌相比，真菌对自然环境中 PAHs 污染的

修复有其独特的作用[17–18]，特别是白腐真菌。白

腐真菌是一种丝状真菌，由于其可以合成木质素

降解酶系，因而对一些难降解有机污染物具有良

好的降解效果[19–20]。白腐真菌种类繁多，本文所

用的乳白耙齿菌 F17 (Irpex lacteus F17)是一类典

型的白腐真菌，与所有的白腐担子菌纲一样，    

I. lacteus F17 主要通过分泌一系列胞外氧化酶，如

锰过氧化物酶(MnP)、木质素过氧化物酶(LiP)以及

漆酶(Lac)等，参与含木质素结构的有机化合物的

降解[21]。陈金媛等[22]研究了白腐真菌 Ganoderma 

Sinense 对蒽的去除能力，当蒽的浓度为 10–30 mg/L

时，去除率可达到 18.3%–33.3%。但是目前关于

I. lacteus F17 降解水相中 PAHs 的研究鲜有报道。 

近年来针对 PAHs 的研究主要是以单一 PAHs

为对象，但是环境中 PAHs 污染的特点是多种

PAHs 共存，因而对复合 PAHs 的生物降解特性和

多种 PAHs 之间的相互作用展开研究具有更重要

的意义。本文主要是对低环的复合 PAHs 的生物降

解展开研究，故选用菲、蒽、荧蒽为研究对象，

考察在单一 PAHs 及复合 PAHs 体系中 I. lacteus 

F17 的生长特征及降解性能和锰过氧化物酶活力。

同时，对单一 PAHs 的降解过程采用适宜的反应动

力学模型加以拟合。通过本研究以期为复合 PAHs

中低环 PAHs 的生物降解以及 PAHs 污染地区的微

生物修复提供理论依据和技术参考。 

1  材料和方法 

1.1  实验菌种 

选用 Irpex lacteus F17 为 PAHs 降解菌，由安

徽大学生命科学学院提供，该菌种是从长有白色菌

丝的腐败树皮上分离得到[23]。前期研究已表明该菌

对三环多环芳烃——蒽具有较强的降解能力[24]。 

1.2  培养基 

CPDA 培养基(g/L)：葡萄糖 20.0，KH2PO4 3.0，

MgSO4·7H2O 1.5，马铃薯汁 0.2 L，pH 6.0。 

无 机 盐 培 养 基 (g/L) ： NH4NO3 3.0 ，

K2HPO4·3H2O 0.5 ， KH2PO4 0.5 ， 无 机 盐 溶 液   

0.002 L，pH 5.0。 

无机盐溶液(g/L)：MnSO4·H2O 1.0，FeSO4·7H2O 

1.0，CuSO4·5H2O 1.0，CaCl2·2H2O 1.0，MgSO4·7H2O 

4.0。 

1.3  单一 PAHs 的降解实验 

将 I. lacteus F17 接入 CPDA 培养基中，于

30 °C、120 r/min 培养 3 d 后，将含有菌丝球的培

养液制成匀浆液待用。在已灭菌的 20 mL 无机盐

培养基中加入一定量的 PAHs (单一 PAHs)的二氯

甲烷溶液，使单一 PAHs 的初始浓度为 10 mg/L。

待二氯甲烷挥发后，加入 1 mL 匀浆液，于 30 °C、

pH 5.0、120 r/min 条件下恒温振荡培养(避光)。每

组实验设 7 个平行，每个平行设 3 个重复的降解

体系，空白对照是含单一 PAHs 但不接种 I. lacteus 

F17 的无机盐培养基。从接种微生物后的第 3 天开

始，每 2 d 取样 1 次，测定体系中残留 PAHs 的浓

度，直到第 15 天降解结束。 
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1.4  复合 PAHs 的降解实验 

将 I. lacteus F17 接入 CPDA 液体培养基中，

培养 3 d 后，将含有菌丝球的培养液制成匀浆液待

用。在已灭菌的 20 mL 无机盐培养基中依次加入

不同 PAHs 的二氯甲烷溶液，使培养基中每种

PAHs 的初始浓度均为 10 mg/L。待二氯甲烷挥发

后，加入 1 mL 匀浆液，于 30 °C、pH 5.0、120 r/min

条件下恒温振荡培养(避光)。每组实验设 7 个平行，

每个平行设 3 个重复的降解体系，空白对照是含复

合 PAHs 但不接种 I. lacteus F17 的无机盐培养基。

从接种微生物后的第 3 天开始，每 2 d 取样 1 次，

测定体系中残留 PAHs 的浓度，直到第 15 天降解

结束。 

为考察菲、蒽和荧蒽三种多环芳烃在降解过

程中的相互影响，采用了如表 1 所示的实验方案。

其中，实验 1 组是菲、蒽、荧蒽各自单独的降解，

实验 2 组是不同共存体系中菲的降解，实验 3 组

是不同共存体系中蒽的降解，实验 4 组是不同共

存体系中荧蒽的降解。 

1.5  PAHs 的提取与分析 

将 20 mL 培养液转移至 125 mL 的分液漏斗

中，加入等体积的二氯甲烷进行萃取。分离有机

相并经无水硫酸钠脱水；对水相重复上述操作， 

对 2 次萃取的有机相进行合并，在 40 °C 条件下进

行减压蒸发，然后将旋转蒸发仪收集瓶内壁上的

黏附物用甲醇洗下，再用甲醇定容至 10 mL。将

此溶液用 0.22 µm 的滤膜过滤，采用气相色谱-质

谱仪对 PAHs 浓度进行测定。采用外标法，依据峰

面积和保留时间计算 PAHs 的浓度。 

Agilent7890A/5975C 型气相色谱-质谱仪的分

析条件如下：采用 DB-5MS 毛细管柱(0.25 mm×  

30 m，0.25 µm，J&K Scientific，USA)；载气是纯

度为 99.999%的高纯氦气，流速为 1.0 mL/min；进

样口温度为 250 °C，传输线温度为 280 °C，离子

源温度为 240 °C；进样量是 1 µL。气相色谱按如

下程序升温：80 °C，保留 2 min；以 15 °C/min 的

速率升到 215 °C，保留 1 min；以 6 °C/min 的速率

升到 280 °C，保留 1 min；以 10 °C/min 的速率升

到 300 °C，保留 5 min。 

1.6  I. lacteus F17 生长曲线的测定 

生长曲线的测定采用测菌体干重的方法。在

上述单一或复合 PAHs 降解体系中，在 30 °C、pH 

5.0、120 r/min 的条件下培养 I. lacteus F17，定时

取样，过滤得到菌丝球，于 80 °C 下烘干至恒重。

以生物量对时间作图即为生长曲线。 

1.7  锰过氧化物酶(MnP)活力的测定 

在预实验中分别测定了 I. lacteus F17 所合成

的木质素过氧化物酶(LiP)、锰过氧化物酶 (MnP)

和漆酶(Lac)的活力，实验表明 MnP 是蒽、菲和荧

蒽生物降解过程中的关键酶。因此实验着重考察

了单一和复合 PAHs 降解过程中的 MnP 活力的变

化情况。 

 

表 1.  PAHs 的不同降解体系 

Table 1.  The different biodegradation systems of PAHs 
Experiment group Degradation systems 

1 Phenanthrene 

2 Phenanthrene 

3 Anthracene 

4 Fluoranthene 

5 Anthracene 

6 Phenanthrene+Anthracene 

7 Anthracene+Phenanthrene 

8 Fluoranthene+Phenanthrene 

9 Fluoranthene 

10 Phenanthrene+Fluoranthene 

11 Anthracene+Fluoranthene 

12 Fluoranthene+Anthracene 
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MnP 酶活测定方法：3.7 mL 的 0.11 mol/L 乳

酸钠缓冲液(pH 4.5)，0.1 mL 的粗酶液，0.1 mL 的

40 mmol/L MnSO4 溶液，用 0.1 mL 的 4 mmol/L 的

H2O2 启动反应。25 °C 下水浴 5 min 后终止反应，

在 240 nm 下测定吸光度，对照组用 0.l mL 缓冲液

代替 MnSO4 溶液。定义每分钟氧化 1 μmol Mn2+

成为 Mn3+所需的酶量为一个酶活力单位(U)。 

2  结果和分析 

2.1  单一 PAHs 的微生物降解 

2.1.1  单一 PAHs 的降解性能比较：由于 PAHs

的结构和毒性因其种类而异，因此微生物对不同

PAHs 降解的难易程度也会表现出差异性。本实验

分别以 10 mg/L 的菲、蒽、荧蒽作为碳源，在 pH 

5.0、30 °C 及 120 r/min 的避光条件下进行降解实

验，以含单一 PAHs 而不接种微生物的无机盐培养

基为空白对照，图中数据是扣除空白对照后的数

据。降解结果如图 1-A、图 1-B 所示。 

图 1-A 表明，第 3 天时菲、蒽、荧蒽的降解率

分别是 65.2%、41.0%和 30.7%，初期降解速率顺

序为菲>蒽>荧蒽。在 15 d 的降解过程中，I. lacteus 

F17 对 3 种 PAHs 的降解难度按照菲<蒽<荧蒽的顺

序递增，降解率在第 15 天时分别达到 97.8%、

89.3%和 81.5%。该实验结论和多数研究者的结果

是一致的。 

 

 
 

图 1.  单一 PAHs 降解体系 

Figure 1.  The single PAHs degradation systems. A: the degradation rate of single PAHs; B: the concentration of 
single PAHs; C: the growth curve of I. lacteus F17; D: the activity of MnP. 
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2.1.2  单一 PAHs 的微生物降解动力学特征：白

腐真菌通过分泌漆酶、锰过氧化物酶和木质素过氧

化物酶等降解酶类来启动 PAHs 的生物降解[25]。在

均相反应体系中，有机底物(PAHs)和酶之间的酶促

反应大多遵循 Monod 方程。Monod 方程是描述化

合物作为唯一碳源进行生物降解时的动力学模型。

若底物浓度很小而微生物浓度几乎不变，则 Monod

方程可简化为准一级动力学方程(方程 1、2)。 

C=C0e
–kt                          方程(1) 

lnC=lnC0–kt                       方程(2) 

式中：C0 和 C 分别表示 PAHs 的初始浓度和降解

至 t 时刻的浓度(mg/L)；k 是降解速率常数(d–1)；t

是降解时间(d)。 

本实验利用单一 PAHs 的微生物降解结果 

(图 1-B)，分别分析了菲、蒽和荧蒽的降解动力学

过程。随降解过程的进行，单一 PAHs 的浓度均呈

现降低的趋势。蒽和荧蒽的浓度分别在第 9 天和

第 13 天之后才稳定下来；然而菲在前 5 d 降解很

快，第 5 天之后浓度变化不明显，表明菲的降解

速率比蒽和荧蒽要快一些。 

采用准一级动力学模型对图 1-B 中的数据进

行拟合，菲、蒽和荧蒽的降解动力学方程、降解

速率常数及相关系数见表 2。表 2 中的拟合结果显

示，降解速率常数按照菲>蒽>荧蒽的顺序递减，这

一结果表明，菲的降解最快，其次是蒽，荧蒽的降

解最慢，这与前述实验中的结论是非常一致的。 

2.1.3  单一 PAHs 降解体系中 I. lacteus F17 生长

特征的分析：在 30 °C、pH 5.0、120 r/min 的条件

下，分别测定了单一 PAHs 降解体系中 I. lacteus 

F17 的生长曲线。如图 1-C 所示，在单一 PAHs 降

解体系中该菌株在前 3 d 生长量比较少，从第 3 天

至第 11 天生长量较大，随后生物量迅速下降。在

含有菲和含有蒽的单一 PAHs 降解体系中，生物量

均在第 9 天达到最大值，分别为 34.6 mg/L 和  

32.5 mg/L。然而，在含有荧蒽的降解体系中，生物

量在第 11 天达到最大值，最大生物量为 27.3 mg/L。

在菲、蒽和荧蒽三者之中，菲的水溶性最好，最

易被微生物利用，荧蒽比菲和蒽多一个苯环，增

加了被氧化代谢的难度，生物可利用性随之降低。

因而在相同条件下荧蒽的生物量最小。多环芳烃

的生物降解是一个酶促降解过程，I. lacteus F17

合成的 MnP 是次生代谢产物，而图 1-B 中的实验

结果也显示出菲、蒽和荧蒽的浓度是从第 3 天之

后才开始逐渐减小的。 

2.1.4  单一 PAHs 降解体系中锰过氧化物酶(MnP)

活力的分析：由图 1-D 可以看出，在单一 PAHs

降解体系中，在相同的降解条件下，含有菲的单

一体系中 MnP 活力最大，为 78.3 U/L；含有荧蒽

的单一体系中 MnP 活力最小，为 61.2 U/L；含有

蒽的单一体系中 MnP 活力为 75.5 U/L。三个降解

体系的共同特点是，MnP 活力在第 3–7 天均呈上

升趋势，并在第 7 天达到峰值，随后便迅速下降。 

 
表 2.  菲、蒽、荧蒽的生物降解动力学参数(30 °C) 

Table 2.  The biodegradation kinetic parameters of phenanthrene, anthracene and fluoranthene (30 °C) 
PAHs Initial concentration/(mg/L) Dynamic equation lnC=–kt+lnC0 Degradation rate constant/(d–1) R2 

Phenanthrene 10 lnC=–0.2927t+2.0175 0.2927 0.9542 

Anthracene 10 lnC=–0.1823t+2.2759 0.1823 0.9806 

Fluoranthene 10 lnC=–0.1069t+2.313 0.1069 0.9687 
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2.2  复合 PAHs 的微生物降解 

2.2.1  复合 PAHs 降解体系中的降解规律：环境

中发生复合 PAHs 污染是很普遍的现象，因此与单

一 PAHs 相比，对 I. lacteus F17 降解复合 PAHs 的

特性进行研究更具有科学价值。实验包含了 3 组

不同的复合 PAHs 降解体系，在 pH 5.0 的无机盐 

培养基、30 °C 及 120 r/min 条件下避光进行降解，

每种 PAHs 的初始浓度均为 10 mg/L，以含 PAHs

而不接种微生物的无机盐培养基为空白对照，图

中数据是扣除空白对照后的数据。降解结果如  

图 2-A、图 2-B 及图 2-C 所示。 

根据图 2-A、图 2-B 和图 2-C 中的数据对降解 
 

 
 

图 2.  复合 PAHs 降解体系 

Figure 2.  The mixed PAHs degradation systems. A: degradation rate of phenanthrene; B: degradation rate of 
anthracene; C: degradation rate of fluoranthene; D: growth curve of I. lacteus F17; E: MnP activity. 
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过程中菲、蒽、荧蒽之间的相互作用进行分析，

结果如表 3 和表 4 所示。图 2-A 和表 3 均表明，

单一体系和复合体系中的菲在降解效果上没有表

现出明显的差别，第 15 天时(蒽+菲)和(荧蒽+菲)

中的菲降解率分别为 96.0%、96.5%，稍低于单一

的菲降解率 97.8%，说明蒽和荧蒽的存在对菲的

降解无显著影响。究其原因可能是因为与蒽和荧

蒽相比，菲更容易被 I. lacteus F17 所利用，因此

当外源加入蒽或荧蒽时菲的降解基本不受影响。 

由图 2-B 和表 3 中可以看出，蒽在单一体系

和复合体系中的降解效果有明显的差异。蒽在菲

和蒽共存体系、荧蒽和蒽共存体系中第 15 天时的

降解率分别是 75.9%和 70.6%，而单一体系中蒽的

降解率则为 89.3%，明显高于共存体系中蒽的降

解率，这表明菲或荧蒽的加入显著抑制了 I. lacteus 

F17 对蒽的降解。这可能是因为 I. lacteus F17 所产

降解酶的广谱降解作用，导致了共存体系中菲或

荧蒽与蒽的竞争降解。另外，荧蒽对蒽的抑制作

用表现得更明显，因为荧蒽和蒽共存体系中蒽的

降解率比单一体系中蒽的降解率下降了 18.7%，

而菲和蒽共存体系中蒽的降解率比单一体系中蒽

的降解率下降了 13.4%。造成这一现象的原因是，

虽然荧蒽比菲多一个苯环且难降解而竞争力较

弱，然而荧蒽的生物毒性会对微生物的活性产生

一定的抑制作用，导致菲对蒽生物降解的抑制作

用比荧蒽对蒽的抑制效果要弱一些。 

如图 2-C 和表 3 所示，荧蒽在单一体系和复

合体系中的降解率也有一定的差别。单一体系中

荧蒽的降解率为 81.5%，菲和荧蒽共存体系、蒽

和荧蒽共存体系中的荧蒽在第 15 天时的降解率分

别是 63.5%和 66.4%，明显低于单一体系中荧蒽的

降解率，显然菲或蒽的加入显著抑制了 I. lacteus 

F17 对荧蒽的降解。造成共存 PAHs 的降解表现出

竞争抑制的原因可能还是 I. lacteus F17 合成的降

解酶的广谱性。实验结果还显示，菲和荧蒽共存

体系中荧蒽的降解率比单一体系中荧蒽的降解

率下降了 18.0%，而蒽和荧蒽共存体系中荧蒽的

降解率比单一体系中荧蒽的降解率下降了 15.1%， 

 

表 3.  不同降解体系中 PAHs 的降解率(%) 

Table 3.  Degradation rate of PAHs in different degradation systems (%) 

PAHs 
Anthracene Anthracene+ 

phenanthrene 
Phenanthrene Fluoranthene+ 

phenanthrene 
Fuoranthene Fluoranthene+ 

anthracene 

Phenanthrene  96.0 97.8 96.5   
Anthracene 89.3 75.9    70.6 
Fluoranthene    63.5 81.5 66.4 

 
 
 

表 4.  共存体系中菲、蒽、荧蒽的相互作用 

Table 4.  Interactions among phenanthrene, anthracene 
and fluoranthene in co-existence systems 
PAHs Phenanthrene Anthracene Fluoranthene

Phenanthrene→  + ++ 

Anthracene→ –  + 

Fluoranthene→ – ++  

+: little effect on degradation, ++: great effect on degradation, –: 
no or very weak effect on degradation. 

表明菲对荧蒽降解的抑制作用表现得比蒽更显

著，这是因为菲比蒽更容易降解而在共存体系中

表现出较强的竞争力。 

2.2.2  复合 PAHs 降解体系中 I. lacteus F17 生长

特征的分析：在复合 PAHs 降解体系中 I. lacteus 

F17 的生长特征稍有不同。从图 2-D 中可以发现，

首先，复合 PAHs 降解体系中的生物量均小于单一
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PAHs 降解体系中的生物量。其次，对于菲和蒽共

存的体系，生物量在第 2–5 天逐渐增大，并在第

5–15 天基本保持不变。对于菲和荧蒽共存的体系

以及蒽和荧蒽共存的体系，生物量均在第 2–9 天逐

渐增大，并在第 9 天之后逐渐减小。与单一 PAHs

降解体系相比，复合 PAHs 降解体系中碳源的增加

导致了微生物可在较长时间内保持较大的生物量。 

2.2.3  复合 PAHs 降解体系中锰过氧化物酶(MnP)

活力的分析：由图 2-E 可知，菲+蒽的体系中 MnP

活力最大，为 72.2 U/L；菲+荧蒽的体系中 MnP

活力最小，为 57.4 U/L；蒽+荧蒽的体系中 MnP

活力为 68.2 U/L。与单一 PAHs 降解体系相比，复

合 PAHs 降解体系中 MnP 活力均有所下降，但

MnP 活力依然是在 3–7 d 均呈上升趋势，并在第  

7 天达到峰值，在第 9 天后迅速下降。 

2.3  生物降解过程中代谢途径的分析 

通过对 I. lacteus F17 降解 PAHs 中间产物的

GC-MS 分析发现，在菲的降解过程中产生了大量

的 2-(3-羧基-3-氧代-1-丙烯基)苯甲酸(图 3-A)和

4-(2-羟基-苯基)-2-氧代-3-丁烯酸(图 3-B)。在蒽的

降解过程中出现了较多的中间产物 9,10 蒽醌(图

3-C)和邻苯二甲酸(图 3-D)。而对荧蒽的降解，其

质谱分析表明较多的 1-苯基萘(图 3-E)和对苯二甲

酸(图 3-F)出现在降解过程中。 

根据质谱图推测，菲首先在双加氧酶的催化作

用下生成 1,2-菲二酚，然后转化成 1-羟基-2-萘甲

酸，接着按照不同的途径进行降解。途径一是经过

2-(3-羧基-3-氧代-1-丙烯基)苯甲酸转化为邻苯二甲

酸，然后进入 TCA 循环进行下一步转化；途径二是

经过 4-(2-羟基-苯基)-2-氧代-3-丁烯酸转化为邻苯二

酚，然后进入 TCA 循环进行下一步转化(图 4-A)。

蒽首先在 9,10 位氧化为双氢二醇，然后 9,10 位

经脱氢酶作用氧化为双羟基蒽，进一步转化成

9,10 蒽醌，经多次酶促反应之后 9,10 蒽醌转化为

邻苯二甲酸，后者进入 TCA 循环进行下一步转化

(图 4-B)。荧蒽通过一系列的酶促反应，首先通过

环裂解依次生成 1-苯基萘和对苯二甲酸，然后对苯

二甲酸进入 TCA 循环进行下一步转化(图 4-C)。 

3  讨论 

单一 PAHs 的研究结果表明，PAHs 的降解效

果与 PAHs 的分子结构有着密切的关系，PAHs 的

水溶性以及生物毒性等因素对 PAHs 的生物降解

也有一定的影响。蒽和菲均为含 3 个芳环的稠环

化合物，蒽的结构特点是 3 个环并列在一条直线

上，是呈线性结构的无极性分子，而菲的 3 个苯

环“弯”并，是有极性的非线性分子。通常角性分

子比线性分子在水中的溶解性要好，比如菲在水

中的溶解度是蒽的溶解度的 20 倍[26]。由于水溶性

较好的多环芳烃更容易被微生物所利用，其氧化

代谢的速率也越快，因此 PAHs 的水溶性很可能是

复合污染物降解的重要限制因子。三种 PAHs 的水

溶性大小为：菲>荧蒽>蒽，因此当菲和蒽或荧蒽

共存时，微生物优先降解菲。有研究表明[27]，随

着 PAHs 结构中苯环数目的增加，PAHs 的毒性和

疏水性也随之增强，而微生物对其降解能力则随

之降低。荧蒽比菲和蒽多一个苯环，因此在相同

条件下荧蒽更难被微生物代谢转化，在三者中其

降解率最低。杜丽娜等[26]对青顶拟多孔菌降解蒽、

菲、芘的特性进行了研究，实验结果表明该菌对

菲的降解作用最强，其次是蒽，最后是毒性较强

的四环化合物芘。但也有研究结果显示[18]，在一

定条件下，PAHs 生物降解的难易程度为蒽>菲>

荧蒽，这可能与降解条件和生物转化环境有关。 
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对 PAHs 的降解动力学研究结果显示，菲的降

解速率最快，其次是蒽，最慢的是荧蒽。巩春娟

等[28]研究发现，1 株耐冷高山被孢霉对土壤中的

菲、芘和苯并芘的降解速率从大到小的顺序为菲>

芘>苯并芘，表明水溶性好的 PAHs 降解得快，低

环 PAHs 比高环 PAHs 降解得更快，与本实验得出

的结论是一致的。由于降解酶大多是水溶性的，

因此水溶性好的 PAHs 更容易被微生物优先代谢

转化。然而如果 PAHs 疏水性较强，那么底物的水

溶性及其分子结构的复杂性均会对其降解性能起 

 

 
 

图 3.  菲、蒽、荧蒽的代谢产物图谱 

Figure 3.  Mass spectrogram of metabolic production of phenanthrene, anthracene and fluoranthene. A: 
2-(3-carboxy-3-oxo-propenyl)-benzoic acid; B: 4-(2-hydroxy-phenyl)-2-oxo-3-crotonic acid; C: 9,10-anthraquinone; 
D: phthalic acid; E: 1-phenylnaphthalene; F: 1,4-dicarboxybenzene. 
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图 4.  PAHs 的降解途径 

Figure 4.  Metabolic pathways of PAHs. A: metabolic pathways of phenanthrene; B: metabolic pathways of 
anthracene; C: metabolic pathways of fluoranthene. 
 

决定性作用。同时，由于 PAHs 的生物降解过程是

逐步进行的，因此环数越多开环降解所需时间越

长，反应速率越慢。 

本研究发现，I. lacteus F17 对复合 PAHs 的降

解比单一 PAHs 的降解更为复杂，不同的 PAHs 分

子之间在生物降解过程中表现出了竞争的特点。

对(菲+蒽)和(菲+荧蒽)这两个体系，由于菲的水溶

性和极性较大而表现出了较强的竞争力，因而蒽

或荧蒽的加入并不会对菲的生物降解产生显著影

响。在(荧蒽+蒽)体系中，虽然蒽和荧蒽的水溶性

均较差，但蒽比荧蒽少一个苯环，微生物更易于

对其进行转化。研究共存体系中的生物降解，对

PAHs 的分子大小、水溶性以及生物毒性需加以综

合考虑。此外，由于 I. lacteus F17 是一类典型的

白腐真菌，所分泌的胞外氧化酶对木质素以及多

种芳香化合物具有广谱的降解作用，表现出了良

好的非特异性[29–30]，而在一定条件下 I. lacteus F17

所分泌的降解酶的量是一定的，这可能是造成复

合 PAHs 降解过程中竞争现象的原因之一。刘芳 

等[31]在研究降解菌 LD29 同时降解菲、荧蒽、芘

的过程中发现，蒽在共存体系中的降解率比单一

体系时的降解率降低约 57.0%，与本研究的结论

相同。刘芳等还发现，低分子量的蒽促进了高分

子量的荧蒽的生物降解，但由于所用菌种以及降

解条件不同，在本研究中未观察到此现象。 

MnP 和 LiP 是木质素降解酶系中两种主要的

过氧化物酶，依靠氧化还原反应对有机污染物进

行降解和矿化。研究表明，I. lacteus F17 在染料脱

色降解体系中的产酶以 MnP 为主，只有少量的

LiP，而不分泌 Lac[23,32]。本文的研究表明，I. lacteus 

F17 在 PAHs 降解体系中的产酶也是以 MnP 为主，

只有少量的 LiP 和 Lac。对于单一 PAHs 和复合

PAHs 降解体系而言，MnP 活力均在第 3–7 天呈上

升趋势，并在第 7 天达到峰值，但与单一 PAHs

降解体系相比，复合 PAHs 降解体系的 MnP 活力

均有所下降。MnP 是在白腐真菌次生代谢过程中

合成的，而分析不同降解体系中 I. lacteus F17 的

生长特征发现，复合 PAHs 降解体系中的生物量均

小于单一 PAHs 降解体系中的生物量，表明复合降

解体系中 PAHs 总量的增大对微生物的生长产生
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了不利影响，进而影响了降解酶的合成。综合    

I. lacteus F17 在不同降解体系中的生长特征和

MnP 的合成情况，不难发现，当 I. lacteus F17 生

物量和 MnP 活力均处于较高水平时，PAHs 的降

解率或达到最高，或开始迅速增大。 

通过对菲、蒽和荧蒽代谢产物及代谢途径的

分析，证实了 3 种 PAHs 在 I. lacteus F17 的作用下

均发生了生物降解，同时也表明，PAHs 分子结构

及特性的不同导致了降解途径的不同。 

4  结论 

在单一 PAHs 体系中，当菲、蒽、荧蒽初始浓

度为 10 mg/L 时，在第 15 天时 I. lacteus F17 对     

3 种 PAHs 的降解率分别达到 97.8%、89.3%和

81.5%，表明该白腐真菌对菲的生物降解能力最

强，其次是蒽，对含有 4 个苯环的荧蒽降解能力

最弱。动力学拟合的结果表明，菲、蒽和荧蒽的

生物降解过程表现出了准一级反应动力学的特

征，降解速率从大到小的顺序为菲>蒽>荧蒽。 

在单一 PAHs 和复合 PAHs 的降解过程中，   

I. lacteus F17 的生长和 MnP 的合成均表现出不同

的特征，而这两方面是决定 PAHs 降解效果的主要

因素。在不同的复合 PAHs 体系中，I. lacteus F17

对共存 PAHs 的降解表现出不同的特点。蒽和荧蒽

的存在对菲的降解无显著影响，然而菲或荧蒽的存

在对蒽的降解则产生抑制效应，而且由于荧蒽的生

物毒性，其对蒽的抑制作用表现得更显著。菲或蒽

的存在对荧蒽的降解也有抑制作用，而且由于菲比

蒽更容易被微生物利用，其对荧蒽的抑制作用表现

得更显著。GC-MS 分析表明，I. lacteus F17 对菲、

蒽和荧蒽具有降解作用，而且由于分子结构及特性

的不同而具有不同的中间产物以及降解途径。 
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Degradation of single and mixed PAHs by Irpex lacteus F17 

Juan Wu*, Jun Liu, Jie Chen  
School of Resources and Environmental Engineering, Anhui University, Hefei 230601, Anhui Province, China 

Abstract: [Objective] Here we studied the biodegradation characteristics of single and mixed polycyclic aromatic 

hydrocarbons (PAHs) pollutants by Irpex lacteus F17 using phenanthrene, anthracene, and fluoranthene. [Methods] 

We determined the concentration of PAHs during biodegradation using gas chromatography-mass spectrometer 

(GC-MS). We used pseudo first order reaction kinetics model to fit the biodegradation results of PAHs. [Results] 

After 15 days of degradation, the biodegradation rate was phenanthrene (97.8%)>anthracene(89.3%)>fluoranthene 

(81.5%). The degradation process of phenanthrene, anthracene and fluoranthene had the characteristics of pseudo 

first order reaction kinetics. The biodegradation rate of phenanthrene was the fastest, followed by anthracene, and 

fluoranthene was the slowest. Compared with the degradation of single PAHs, mixed PAHs showed different 

characteristics on the growth and manganese peroxidase synthesis of Irpex lacteus F17. In addition, water solubility 

was likely to be an important control factor for the biodegradation of mixed pollutants. The water solubility was in 

the following order: phenanthrene>fluoranthene>anthracene. Therefore, when we added phenanthrene or 

fluoranthene into anthracene degradation system, microorganisms may preferentially degrade these pollutants and 

inhibit the degradation of anthracene. The addition of anthracene or phenanthrene could also inhibit the 

biodegradation of fluoranthene. However, the addition of anthracene or fluoranthene with poor water solubility had 

no significant effect on the biodegradation of phenanthrene. [Conclusion] The competition role was the main 

characteristic for the biodegradation of mixed PAHs. 

Keywords: Irpex lacteus F17, single PAHs, mixed PAHs, biodegradation, kinetics 
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