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摘要: 将发光细菌毒性测试方法应用于典型多环芳烃生物降解过程的毒性评价，研究了菲和芘单独及混合状态下生物降解过程中的

毒性变化。结果表明:溶解态的菲和芘在一定浓度范围内对发光细菌均具有毒性，菲和芘对发光细菌的 10 min-EC50值分别为 1.61 ×

10-5 mol·L-1和 2.31 ×10-6 mol·L-1。单组分和混合组分的菲和芘经过微生物降解后，其毒性显著降低。混合组分生物降解体系中由于
菲和芘分子之间的互相作用，使其对发光细菌的毒性效应与其单独存在时有差异。生物降解的各阶段，混合组分降解体系的毒性均
大于单组分菲或芘降解体系的毒性，且在降解完全的后期，培养液的毒性有增加的趋势。这与菲和芘降解中间产物的积累变化有关。
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Abstract: The present study investigated the toxicity variation during biodegradation process of typical PAHs -phe-
nanthrene (Phe) and pyrene (Pyr) -either singly or in a mixture by using luminescent bioassay. The experimental results
indicated that dissolved Phe and Pyr were toxicity to luminescent bacteria in a certain range of concentration. The 10
min EC50 of Phe and Pyr to luminescent bacteria were 1.61 × 10-5mol·L-1 and 2.31 × 10-6mol·L-1 , respectively. The
toxicity of Phe and Pyr was significantly reduced after biodegradation process for both single component and multi-
component. Toxicity of multi-component to luminescent bacteria was different from single component due to the inter-
action of molecules between Phe and Pyr. The toxicity of multi-component biodegradation system was greater than
their singly biodegradation system during the overall biodegradation process. In addition the toxicity was increased in
later stage of the mixed biodegradation process, possibly due to the generation and changes of metabolites in the bio-
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degradation process.
Keywords: luminescent bacteria; PAHs; biodegradation; toxicity

多环芳烃 ( polycyclic aromatic hydrocarbons,
PAHs) 是环境中一类广泛存在的持久性有机污染
物，因其具有的三致效应和内分泌干扰作用对生态

系统和人体健康构成潜在的危害，倍受各国环境科

学家关注[1-2]。近年来，海上溢油事件频发，如墨西
哥湾溢油事件和我国渤海湾油田溢油事故，使得水

环境中 PAHs污染及其生态毒理效应成为各国环境
科学家关注的焦点[3-4]。
目前，微生物降解被认为是治理环境中 PAHs 污

染的最有效手段之一[5]。多年来，可降解 PAHs微生物
的筛选、PAHs的降解途径和降解机理等方面的研究已
有报道[6-10]，但对于微生物降解与 PAHs毒性去除之间
的关系仍知之甚少。其关键问题是实际环境中 PAHs
较低的赋存浓度和部分代谢物存在时间较短。
发光细菌法快速、简便、灵敏、可靠，近年来在国

内外被广泛用于环境中有机污染物包括 PAHs 的毒
性评价[11]。由于发光细菌的发光强度与污染物浓度
在一定范围内呈线性关系，能够稳定、灵敏且快速地
反映出毒性变化。Repetto 等对比研究了水蚤、发光
细菌、小球藻、植物细胞、动物细胞等对环境样品中五
氯苯酚毒性的半数反应浓度和暴露时间，结果显示发

光细菌法在检测速度与灵敏度上具有综合优势[12]。
尽管发光细菌法已经广泛应用于化学品、污水、土壤
和沉积物等的毒性评价[11]，将其应用于 PAHs生物降
解过程毒性变化方面的研究尚不多见。epič等人用
发光细菌等水生生物研究了荧蒽的 9 种生物降解产
物的毒性，结果显示除了 9-羟基芴以外，其余荧蒽降
解产物的毒性均低于其母体的毒性[13]，但该研究仅仅

将不同 PAHs的代谢产物单独暴露于发光细菌等水
生生物。由于不同 PAHs及其代谢物共存时，其毒性
效应并非简单的相加，而是因协同和拮抗作用表现为

联合的毒性效应。因此，仅通过单独暴露的方法无法
准确评估其混合毒性。El-Alawi 等以二甲亚砜作溶
剂研究了几种典型 PAHs 及其光降解产物对发光细
菌的毒性[14]，由于二甲亚砜的存在使其无法完全反映

现实水环境中溶解态 PAHs的赋存状态及环境行为，
也无法准确评估其毒性。
本文将同步荧光法和发光细菌毒性法相结合，

研究了 PAHs 降解菌 Novosphingobiumpentaromativo-
rans US6-1 strain (以下简称 US6-1)对溶解态菲和芘

单独及混合条件下生物降解过程的毒性变化，以期

为深入研究 PAHs 的微生物降解过程机理及 PAHs
降解产物的毒性评价提供科学依据和参考。

1 材料和方法(Materials and methods)
1.1 仪器与试剂
仪器: FLS920稳态/瞬态荧光光谱仪(Edinburgh In-

strument公司，英国)，Ultrospec 2100 Pro紫外可见分光
光度计 (GE Amersham Bioscience 公司，美国)，Sky
2102C恒温振荡器(上海苏坤实业有限公司)，Universal
320R高速冷冻离心机(Hettich公司，德国)，KQ3200 超
声波清洗仪(昆山市超声仪器有限公司)。
试剂: 菲(纯度 >98%，Alfa Aesar公司)，芘(纯度

>98%，Acros Organics 公司)，2216E液体培养基(青
岛海博生物技术有限公司); (NH4 )2SO4、Na2HPO4、
K2HPO4、MgSO4·7H2O、CaCl2·2H2O、FeCl3·6H2 O、
(NH4)6Mo7O24·4H2O、NaOH(A.R.，国药化学试剂有
限公司); 无水乙醇(A.R.，西陇化工股份有限公司)。
2216E液体培养基的配制: 称取 37.4 g 2216E液体培
养基粉末溶于 1 000 mL Milli-Q水中，121 ℃高压灭
菌 15 min后即可用于 PAHs 降解菌的培养。MSM
液体培养基的配制参照文献[15]，将1 000 mg (NH4 )2
SO4、800 mg Na2HPO4、200 mg K2HPO4、200 mg Mg-
SO4·7H2O、100 mg CaCl2·2H2O、5 mg FeCl3·6H2O
和 1 mg (NH4)6Mo7O24·4H2O 混合，用 Milli-Q 水定
容至 1 000 mL，121 ℃高压灭菌 15 min后作为生物
降解实验的无机培养液。
1.2 实验材料
选用 US6-1作为 PAHs 降解菌。该降解菌由韩

国海洋研究与发展院提供，可降解包括芴、菲、蒽、荧
蒽、芘、苯并[a]蒽和苯并[a]芘在内的多种 PAHs[16]。
所用发光细菌为明亮发光杆菌(Photobacteriumphos-
phoreum)冻干粉，购自北京滨松光子技术股份有限
公司。该发光细菌广泛适用于包括 PAHs 及其光降
解产物在内的多种污染物的毒性评价[17-19]。
1.3 同步荧光法测定菲和芘
溶解态菲和芘的测定方法参照文献[15,20]。以乙

醇作为溶剂配制浓度为 6 × 10-4 mol·L-1菲的储备液

和 6 × 10-5 mol·L-1芘的储备液，4 ℃避光保存。分别
移取一定量菲和芘的储备液至 10 mL比色管中，氮
气吹干后用 MSM液体培养基稀释至刻线，混匀并
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超声 15 min，在 Δλ =39 nm和 Δλ =55 nm条件下，分
别测定其荧光强度。
1.4 菲和芘生物降解实验方法
将 US6-1 菌株在 2216E培养基上于 25 ℃，150

rpm条件下进行扩种培养，24 h后将达到对数期的
培养液移入 50 mL离心管于 4 ℃、6 000 rpm条件下
离心 15 min。离心后去除 2216E培养液，加入 MSM
溶液重悬后继续离心，重复以上操作 3 次可得扩种
后的菌液以用于生物降解实验。运用 1.3 中方法分
别配制菲和芘单组分和混合组分的降解液。单组分
菲和芘的降解液初始浓度分别为 6 × 10-6 mol·L-1和

6 × 10-7 mol·L-1，均低于其表观溶解度，混合组分中

菲和芘的初始浓度与其单组分相同，每种组合设置

3个平行样，其中控制组不加入微生物培养液，实验
组加入微生物培养液并控制生物降解实验初始生物

量 OD600 = 0.0015。6 种组合具体设置如下: 1. 菲
(6 × 10-6 mol·L-1 ); 2. 菲(6 × 10-6 mol·L-1 )加入微生物
培养液; 3. 芘(6 × 10-7 mol·L-1 ); 4. 芘(6 × 10-7 mol·L-1 )
加入微生物培养液; 5. 菲(6 × 10-6 mol·L-1 )和芘(6 ×
10-7 mol·L-1 ); 6. 菲 (6 × 10-6 mol·L-1 )和芘 (6 × 10-7

mol·L-1 )加入微生物培养液，其中 1、3、5 为控制组，
2、4、6 为实验组。降解液于 25 ℃，150 rpm条件下
避光培养，降解过程在有氧条件下进行。降解液待
微生物接种后每隔两小时运用 1.3 中方法直接测定
降解体系中 PAHs的荧光强度。
1.5 发光细菌测试毒性的方法
取发光细菌冷冻干燥制剂瓶(含 1 g冻干粉)1支，

加入 1.00 mL复苏稀释液并于室温(约 25 ℃)下复苏 15
min后用于样品测定。发光细菌发光强度的变化可通
过商品化的生物毒性测试仪[21]或荧光光谱仪[22]检测。
本实验运用 FLS920荧光光谱仪，其检测器使用高灵敏
的单光子计数技术，提供微弱光信号的检出能力。在
关闭激发光源以避免干扰的情况下，将 FLS920荧光光
谱仪的狭缝调至最大 21.6 nm，测定明亮发光杆菌在
450-500 nm的发光强度，发现其在 485 nm处信号值最
大，故选取 485 nm作为测定波长。具体测试方法参照

明亮发光杆菌冻干粉试剂使用说明。根据待测样品的
制备要求，需将样品与渗透压调解液以 17 : 3的比例混
合配制成待测样品溶液。每个测定时段于生物降解体
系中取出培养液 2.55 mL于 10 mL比色管中，加入 0.45
mL渗透压调节液，混匀后加入 0.10 mL复苏后的发光
细菌悬液，轻轻振荡，使之充分混匀，放置 10 min后于
关闭光源的 FLS920荧光光谱仪上测定。将MSM溶液
与渗透压调节液以 17 : 3的比例混合，作为空白对照。
每组样品取 3个平行样，结果取 3个的平均值并计算
相对发光强度(%)或发光抑制率(%)。计算公式如下:
相对发光强度(% ) = (样品发光强度/对照发光

强度) × 100% ( 1)
发光抑制率(% ) = 1-相对发光强度 ( 2)

1.6 数据处理
通过 Origin 8.0软件绘图，将溶液浓度与相对发

光强度平均值进行线性回归，用直线内插法求得相

对发光强度为 50% 时所对应的溶液浓度，即为
EC50。实验数据用 SPSS13.0 统计软件进行方差分
析和显著性检验，p<0.05有统计学意义。

2 结果( Ｒesults)
2.1 菲和芘对发光细菌的毒性特征
菲和芘对发光细菌发光强度的影响结果见图 1，

图 2。由图 1可知，当菲浓度为 1.2 × 10-6 ～ 2.4 × 10-6

mol·L-1时，相对发光强度变化较小且均在100%左右。
当发光细菌遇到有毒物质，其发光会受到抑制且抑制

的程度跟所受到的毒物的浓度及其毒性大小相关[23]。
在该条件下，发光细菌发光强度约为 100%，表明该浓
度的菲对发光细菌无毒性效应。当菲的浓度在 2.4 ×
10-6 ～7.2 ×10-6 mol·L-1范围时，其相对发光强度随着

菲浓度的增加而逐渐降低，且其相对发光强度与菲浓

度之间存在线性关系。通过计算可得菲的 10 min -
EC50值为 1.61 ×10-5 mol·L-1 (表 1)，约为菲水中表观溶
解度(6.62 ×10-6 mol·L-1，25 ℃ )[24]的 2.4 倍，表明溶解
态的菲在一定浓度范围内对发光细菌具有毒性，且随

着浓度的增加其毒性逐渐增强。

表 1 菲和芘对发光细菌的毒性效应

Table 1 Toxic effects of Phe and Pyr towards luminescent bacteria
多环芳烃

PAHs

拟合方程

Equation

相关系数

R2

半数有效浓度/(mol·L-1 )

EC50 /(mol·L
-1 )

显著性检验(p = 0.05)

Significance testing (p = 0.05)
菲

Phe
Y = - 3.508E6 X +106.5 0.9731 1.61 × 10-5

显著相关

No significant difference
芘

Pyr
Y = - 2.378E7 X +105.0 0.9739 2.31 × 10-6

显著相关

No significant difference
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如图 2 所示，当芘的浓度为 1.0 × 10-8 ～ 1.8 ×
10-7mol·L-1时，其相对发光强度变化较小且都在

100%左右，对发光细菌几乎没有毒性。当芘的浓度
在1.8 × 10-7 ～ 7.2 × 10-7 mol·L-1范围时，其相对发光

强度随着芘浓度的增大而逐渐减弱，且其相对发光

强度与芘浓度之间存在线性关系，通过计算可得芘

的10 min-EC50值为 2.31 × 10-6 mol·L-1 (表 1)，约为芘
在水中的表观溶解度(6.67 × 10-7 mol·L-1，25 ℃ )[24]的
3.5倍，表明溶解态的芘在一定浓度范围内对发光
细菌也具有毒性，且随着浓度的增加其毒性逐渐

增强。
2.2 US6-1对菲和芘的生物降解特性
单组分和混合组分菲和芘的生物降解过程如图

3，图 4所示，在 US6-1 对单组分菲或芘的生物降解
体系中，菲完全降解约需要 8 h; 相对于菲，经过 4 h，

约有 50%左右的芘被降解，但随着时间的增加芘的
降解速率逐渐降低，至 32 h时芘的剩余率约为 6%。
这一结果与 Pagnout 等对微生物 Mycobacterium sp.
SNP 11降解菲和芘研究的结果类似，在初始降解浓
度均为 1 mmol·L-1且其他降解条件一样的情况下，

菲降解完全仅需约 1.5 d，而芘降解完全需要 3 d 以
上[25]。该结果与多数已有研究的结果一致[26-28]。这
与每种 PAHs 所含苯环数目及其水溶性有关[29-31]。
同时，PAHs在有氧条件下生物降解的第一步为由
微生物分泌的单加氧酶或双加氧酶将其氧化开环，

随后被进一步代谢降解[32]。由于开环反应为逐步
进行，PAHs所含苯环数目越多其降解完全所需时
间越长。此外，当微生物细胞表面是亲水性时，被降
解对象作为碳源的水溶性越大，被微生物代谢的速

率越快。

图 1 菲对发光细菌发光强度的影响
Fig. 1 Effects of Phe on relative luminosity of luminescent bacteria

图 2 芘对发光细菌发光强度的影响
Fig. 2 Effects of Pyr on relative luminosity of luminescent bacteria
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对于菲和芘在其混合体系的生物降解，由图 3
可知，单组分和混合体系中菲的降解速率基本一致，

菲降解完全约需要 8 h且单组分和混合体系中剩余
率相差不大( < 1% )。在芘存在下，菲的生物降解与
其单独存在时无明显差别。由图 4 可知，单组分和
混合体系中，芘的降解过程差异较大。单组分降解
体系中芘的降解速率开始较快，并随时间增加逐渐

降低，至第 32 h基本降解完全。在菲的存在下，前 6
h芘的降解速率较低，第 6 h后其降解速率明显加
快，至第 12 h其剩余率已经低于单组分降解体系，
至第 16 h基本降解完全，剩余率约为 1.47%，比其单
组分条件下降低 4.53%。该结果说明，反应初期，菲
和芘之间存在竞争代谢，造成短时间内芘的降解速

率偏低，而菲的降解基本不受影响，但随着反应的进

行，芘的降解速率明显增加并且最终降解完全所需

时间小于单组分降解体系。这表明混合生物降解体
系中 PAHs之间的相互作用会对其各自 PAHs 的降
解速率产生影响。这样的相互作用可以表现为协同

图 3 单组分和多组分菲的生物降解过程
Fig. 3 Biodegradation process of Phe singly and in a mixture

图 4 单组分和多组分芘的生物降解过程
Fig. 4 Biodegradation process of Pyr singly and in a mixture

作用(如相互诱导和共代谢)或拮抗作用(如基质间相
互竞争或微生物毒性导致降解受到抑制)[33]。该方
面的研究涉及多组分 PAHs生物降解共代谢及降解
机理等方面的工作有待进一步开展。
2.3 菲和芘生物降解过程中毒性变化
菲和芘单独及其混合条件下生物降解过程中对

发光细菌的毒性变化如图 5，图 6 所示。图 5 中，随
着菲降解过程的进行，其毒性先略微升高，随后逐渐

降低并趋于稳定。有研究表明 PAHs 的代谢物比
PAHs母体化合物本身生物有效性更高且毒性更
强[34-35]。Lundstedt等人运用生物反应器研究土壤中
PAHs降解的结果表明，羟基化 PAHs 如 PAH的酮
类、奎宁类和香豆素类化合物会在生物降解过程中
产生并积累。而这些羟基化 PAHs比其母体的毒性
更强[36]。由于微生物在有氧条件下降解 PAHs 首先
通过加氧酶对 PAHs 氧化开环后进行[32]，因此本实

验中在菲降解过程前期可能产生了毒性较强的菲的

代谢物，从而导致反应前期降解体系的毒性增强。
降解至第 16 h，菲的去除率达到 99%，降解体系的
毒性逐渐稳定，发光细菌的相对发光强度接近

100%，毒性明显下降，显著性概率为 0.002 <0.05，表
明具有显著性差异。图6中，随着芘生物降解过程

图 5 菲的生物降解过程及毒性变化
Fig. 5 Biodegradation process of Phe and toxicity changes

图 6 芘的生物降解过程及毒性变化
Fig. 6 Biodegradation process of Pyr and toxicity changes
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的进行，其毒性逐渐下降，降解至第 22 小时，芘的
去除率达到 95%左右，降解体系的毒性也逐渐趋于
稳定，发光细菌的相对发光强度接近 100%。单组
分的菲和芘经过 US6-1 的降解，各自培养液的毒性
均低于母体化合物菲或芘的毒性。图 7 中，菲和芘
混合体系随着降解的进行，其培养液的毒性呈现先

增高，后降低并趋于稳定后再升高的现象。约 14 h
后，菲和芘的去除率均可达到 95%，混合培养液的
毒性也趋于稳定，其相对发光强度约为 90%，低于
初始菲和芘混合体系的毒性。但 28 h后，其毒性又
逐渐增强，发光细菌的发光强度降低为 80%左右，
仅比降解前混合体系毒性略低。相比于单组分菲或
芘，混合体系降解后的培养液毒性要高。在菲和芘
单组分及混合体系的降解过程中，培养液的毒性均

出现了先增加又下降的现象，且在降解完全的后期，

培养液的毒性有增加的趋势。由于 PAHs 经历不同
代谢途径其毒性的降低程度也不同，这一现象与菲

和芘降解中间产物的积累变化等有关。

图 7 菲和芘混合条件下生物降解过程及毒性变化
Fig. 7 Biodegradation process of Phe and Pyr in

a mixture and toxicity changes

3 讨论( Discussion)
PAHs 的水溶性是影响其毒性的主要因素，

PAHs随着环数增加其毒性增强[37-39]。本实验研究
结果表明溶解态的菲和芘对发光细菌均产生一定的

生物毒性，但溶解态的菲和芘均不能完全抑制发光

细菌的发光反应，在菲和芘接近各自表观溶解度的

条件下均产生约 20%左右的发光抑制率。El-Alawi
等以二甲亚砜作助溶剂运用发光细菌测试技术研究

了包括菲、蒽、芴和芘在内的 PAHs对发光细菌 Vib-
rio fisheri的毒性，结果表明运用二甲亚砜配置的测
试液中 16种 PAHs 对发光细菌均产生一定的生物
毒性。在无光照条件下测定菲和芘 15 min-EC50值

分别为 0.51 mg·L-1和 15.07 mg·L-1 [40]。这可能是由
于发光细菌所处环境介质不同、PAHs 溶解度与测
定方法不同所致。本研究中 PAHs生物降解的过程
均在水溶液中进行，且初始降解浓度低于其表观溶

解度，因此本文所用方法更有助于评价现实环境中

PAHs母体化合物毒性的大小及生物降解过程的毒性
变化。
本研究中，混合组分的菲和芘无论是其降解过

程还是毒性变化均比各自单组分条件下要复杂。
Verrhiest等认为多组分 PAHs 的毒性值主要与其混
合组成有关，可能因协同或拮抗作用而导致毒性高

于或低于各自单组分毒性的加合。他们发现当菲、
荧蒽和苯并[k]荧蒽混合存在时，其联合毒性因协同
作用而增强[41]。而 Munoz 和 Tarazona 在萘、蒽、菲
和苊对水藻联合毒性的研究中，发现 4 种 PAHs 混
合后的毒性比各自单组分毒性相加的值要低[42]。
Swartz等的研究也表明菲、芘、荧蒽和苊混合后的毒
性低于各自单组分存在时毒性值的加合[43]。本研
究中菲和芘混合后对发光细菌的毒性比各自单组分

对发光细菌的毒性均高但低于单组分存在时毒性值

的加合。混和生物降解体系中毒性变化的复杂性还
与代谢过程的变化有关。高分子量的芘在生物降解
过程中产生的代谢物多，代谢路径也更为复杂，而

PAHs经历不同的代谢路径也会导致毒性的大小产
生差异。如 Kim等人的研究发现 PAHs 降解菌 My-
cobacterium vanbaalenii PYR-1 分泌的儿茶酚氧位甲
基转移酶可以通过抑制甲氧基类代谢物的生成而降

低儿茶酚类代谢物的毒性，从而降低生物降解体系

的毒性[44]。本研究中，混合体系中菲和芘的相互作
用使得其代谢过程发生改变，降解过程的毒性变化

比各自单组分存在时复杂。同时，混合体系中，不同
时段菲和芘代谢物不断积累，而其母体浓度逐渐降

低，生物降解体系的毒性跟着改变。因此，运用发光
细菌毒性测试技术可以克服传统生物毒性评价手段

以哺乳类、鱼类为受试对象操作复杂和周期长等不
足，从而实现快速、灵敏地评价 PAHs生物降解过程
中毒性变化。
本方法能够快速测定生物降解过程中 PAHs 浓

度的变化，但无法定性定量地研究生物降解过程中
所生成代谢物的结构及浓度变化。为了更全面地了
解微生物降解 PAHs 过程的毒性变化，并深入研究
微生物降解与 PAHs 毒性去除间的关系，需要更进
一步借助新的组学技术如蛋白质组学和代谢组学，

将 PAHs的降解特性与代谢产物鉴定相关联，对降
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解路径和降解机理进行深入研究。
通讯作者简介:张勇(1962—)，男，博士，教授，博士生导师，主
要研究方向为环境化学。
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