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假交替单胞菌GCY生物膜降解双酚A研究
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摘要:双酚A(bisphenolA,BPA)是一种海洋环境中普遍检出的内分泌干扰物,但生物膜作

为海洋细菌最常见的生存方式,其对海洋环境中BPA归趋的影响尚不清晰.考察了典型海洋

细菌———假交替单胞菌GCY的生物膜对BPA的降解特性及降解途径.结果表明,生物膜及

游离菌对BPA 降 解 均 符 合 准 一 级 反 应 动 力 学.生 物 膜 体 系 中 BPA 的 降 解 速 率 常 数 为

0.0425h-1,大于游离菌体系的0.0374h-1.并证实两体系对BPA的降解均发生在胞外,以
活性氧(reactiveoxygenspecies,ROS)介 导 的 降 解 反 应 为 主.降 解 过 程 中 生 物 膜 体 系 的

H2O2、O•-2 、•OH产量高于同时刻游离菌体系的,这归因于生物膜体系L-氨基酸氧化酶活

性及铁载体产量的提高.在生物膜体系中,BPA的主要降解途径为异丙基断裂.

关键词:假交替单胞菌;生物膜;双酚A;活性氧;海洋环境

中图分类号:X131.2;X53 文献标识码:A doi:10.7511/dllgxb202203003

收稿日期:2021-05-09; 修回日期:2022-02-10.
基金项目:国家自然科学基金资助项目(21876018).
作者简介:吴 硕(1994-),男,硕士生,E-mail:403361019@qq.com;王 竞*(1967-),男,教授,博士生导师,E-mail:jwang@dlut.edu.

cn.

0 引 言

以药品及个人护理品、溴代阻燃剂和内分泌

干扰 物 等 为 代 表 的 微 量 有 机 污 染 物(organic

micropollutants,OMPs),虽然在环境中处于低浓

度水平,但因具有三致毒性、生长毒性以及生殖毒

性等[1-2],极 易 对 生 态 环 境 和 人 类 健 康 造 成 危

胁[3-5],从 而 引 起 了 广 泛 关 注.其 中,双 酚 A
(bisphenolA,BPA)作为一种典型的 OMPs,被

大规模应用于工业生产中.BPA 可通过污水溢

流、人 类 活 动 及 地 表 径 流 等 途 径 进 入 海 洋 环

境[6-7].现阶段BPA已在全球海洋环境中被广泛

检测到,浓度范围在10-9~10-6g·L-1[7-9].毒理

学研究显示,BPA与雌性激素结构类似,是一类

典型的内分泌干扰物,可对人类的生殖及免疫系

统产生毒害作用[10].
生物降解则是自然环境中消除BPA的重要

途径.已有研究指出,陆域真菌、陆域细菌等微生

物可以实现BPA的生物降解[11-12].而海洋环境中

普遍存在的各类微生物,也展现出对BPA的生物

降解能力:Ying等[13]利用澳大利亚南部海岸海

洋底泥微生物菌群,实现BPA的生物降解;Ben
Ouada等[14]研究发现,皮囊藻对BPA存在良好

的去除效果,可用作BPA 的生物修复剂;Sakai
等[15]则使用海水中分离出的纯菌Sphingomonas
sp.菌株BP-7降解BPA.在实际海洋环境中,大
部分的海洋微生物都倾向于附着在海底礁石、动
植物残骸等载体表面,以生物膜形式生长.生物膜

则为微生物提供了稳定良好的生存环境,并可以

影响微生物的代谢活性[16-17].因此,相较于游离细

菌,以生物膜形式存在的海洋细菌可能显现出不

同的污染物降解特性,进而影响物质归趋.但目前

海洋细菌生物膜对海洋环境中BPA归趋的影响

尚未见报道.
因此,本文选取海洋源假交替单胞菌 GCY

(Pseudoalteromonassp.,GCY)进行研究,该菌

属广泛分布于全球海洋环境中,且菌株 GCY在

游离状态下可以产生活性氧(reactiveoxygen
species,ROS).对该菌株进行挂膜培养,以探究菌

株GCY生物膜对BPA的降解特性和降解途径.



1 材料与方法

1.1 实验材料

(1)菌株

实验所用的菌株GCY从中国大连市黑石礁

海域(北纬38°52',东经121°33')沉积物中分离并

富集培养得到,在整个实验过程中用到的均是纯

培养菌体,该菌株已被证实可以产生胞外O•-2 以

及H2O2[18].
(2)培养基

菌株活化培养基为2216E培养基,配方为酵

母浸粉1g·L-1、蛋白胨5g·L-1.降解实验所

用的培养基均为酵母浸粉培养基,配方为酵母浸

粉6g·L-1.实验所用培养基均以人工海水为溶

剂,并调节培养基的初始pH至8.0.
(3)载体材料

本实验采用泡沫炭作为生物膜培养的载体材

料.

1.2 实验方法

1.2.1 生物膜培养 将菌体接种到100mL无

菌2216E 培 养 基 内,在 25 ℃ 恒 温 摇 床 中 以

150r·min-1的转速连续培养12h,至菌体达到

对数生长期再离心收菌,用无菌的人工海水冲洗

菌饼备用.
生物膜的培养方法参照Li等的方法,并在此

基础上做出改进[19-21].将泡沫炭裁剪成1cm×

1cm×2cm的小立方体,用超纯水清洗数次烘干

后灭菌.使用支架固定,放置于100mL酵母浸粉

培养基中,将活化后的菌体接种到泡沫炭上.在恒

温摇床内培养96h,得到生物膜.
1.2.2 BPA降解实验 为探究附着态微生物与

游离态微生物对不同污染物降解能力的差异,设
置了如下实验对照组,每组设置3个平行:

(1)生物膜体系

按照前文所述方法培养生物膜后,取出生物

膜并用无菌PBS溶液轻轻冲洗后,接种到添加了

10mg·L-1BPA的100mL酵母浸粉培养基中.
(2)游离菌体系

游离态细菌活化后,取与生物膜相同的初始

生物 量 接 种 到 添 加 了 10 mg·L-1 BPA 的

100mL酵母浸粉培养基中.

整个降解实验在25 ℃恒温摇床(150r·

min-1)中进行,分别在细菌生长的对数期、稳定

期取样,离心(10000r·min-1,5min)后取上清

液过0.22μm滤膜,分别测定两个体系内的污染

物浓度.
1.2.3 降解定位与活性物种鉴定 为确定BPA
降解发生的位置,进行了降解定位实验:参照顾

晨[22]的方法,获取胞内、胞周及胞外提取液,并向

提取液中分别加入10mg·L-1的BPA.避光反

应5h后测定BPA浓度.
为探究BPA降解过程中起主要作用的活性物

种,进行了淬灭实验:向胞外液中加入20U·mL-1

的蛋白酶K来灭活体系中的酶,并向胞外液中分

别添加50kU·L-1SOD、50μg·L-1CAT以及

10mmol·L-1硫脲,对O•-2 、H2O2、•OH进行淬

灭.向淬灭后的各体系内分别添加10mg·L-1的

BPA,避光反应5h后测定体系内BPA浓度.
1.2.4 ROS及相关酶测定 在降解实验的同

时,于对数期和稳定期进行取样测定胞外液中

ROS生成情况及相关酶活性,测定方法如下:
(1)超氧阴离子自由基

O•-2 的测定采用NBT还原法[23].向待测样

品胞 外 液 中 加 入1 mmol·L-1 的 NADH 和

50μmol·L-1的NBT,采用紫外可见分光光度计

在560nm处连续检测300s,以扫描曲线斜率来

表示超氧自由基生成速率.
(2)过氧化氢的测定

H2O2 的 测 定 使 用 DPD(N,N-diethyl-p-

phenylenediamine)/POD(horseradishperoxidase)

法[24].
(3)羟基自由基

•OH采用苯甲酸液相色谱法进行测定[25].
(4)L-氨基酸氧化酶(L-aminoacidoxidase,

LAAO)活性

向胞外液中添加等体积5g·L-1的亮氨酸

溶液,反应30min后测定体系中H2O2 的增量.
(5)铁载体

铁载体采用CAS法进行测定.向胞外液样品

中加入等体积的CAS溶液,混匀放置30min,以
酵母浸粉培养基作为空白对照,在630nm下测

定吸光度.
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1.2.5 BPA及降解产物测定 BPA使用高效液

相色谱法进行测定[26],采用 EliteC18色谱柱

(5μm,4.6mm×250mm),流动相A为甲醇,流
动相B为超纯水,V(A)∶V(B)=80∶20,流动相

流速为0.8mL·min-1,柱温为40℃,紫外检测

器在273nm波长下进行测定.单个样品检测时

间为10min.并使用Origin软件进行降解动力学

拟合,由于生物降解为单反应物反应体系,故通常

选择一级反应动力学模型进行动力学拟合,拟合

公式如下:

lnc/c0=-kt
式中:c为污染物在t时刻的浓度,c0 为污染物的

初始浓度,k为一级反应动力学常数,t为时间.
降解产物采用液相色谱-串联四极杆质谱联

用仪(LC-MS)进行测定,生物膜体系在降解反应

36h及72h后,离心取上清液过0.22μm滤膜.
色谱 柱 使 用 Xterra MSC18 反 相 柱 (5μm,

2.1mm×100mm,Waters,Milford,MA).流动

相A为乙腈,流动相B为0.01%的氨水,V(A)∶
V(B)=60∶40,流速为0.25mL·min-1.检测模

式为负 模 式.质 谱 离 子 源 为 电 喷 雾 离 子 化 源

(ESI),以SCAN模式扫描,m/z扫描范围为80~

400.鞘气为N2,流速为8.0L·min-1.

2 结果与讨论

2.1 生物膜降解BPA动力学特性

实验结果表明,降解过程主要发生在12~

48h(图1(a)).游离菌体系在接入降解培养基的

前12h内,并未发生明显的降解反应,为降解停

滞期;而生物膜体系却在12h降解了13%的BPA,

出现了降解提前的现象.并且在12~48h,生物膜

体系对BPA的降解效果始终优于游离菌体系.
对BPA生物降解过程进行动力学拟合,发现

两体系中的降解过程均符合准一级反应动力学

(图1(b)).生物膜体系与游离菌体系的降解速率

常数分别为0.0425h-1和0.0374h-1,降解反

应的半衰期t1/2分别为16.3h和18.5h.这表明

生物膜体系相较于游离菌体系,可以更快速地降

解BPA.
2.2 BPA生物降解定位与活性物种鉴定

首先通过降解定位实验,确定生物膜体系与

       

  (a)BPA降解曲线

  (b)BPA降解动力学拟合

图1 GCY生物膜与游离菌对BPA的降解

Fig.1 DegradationofBPAbyGCYbiofilmsandfreecells

游离菌体系的BPA生物降解位置.两体系的胞内

和胞周提取液均无法降解BPA,但胞外液则可以

降解BPA(图2).生物膜体系胞外液可降解73%
的BPA,游离菌体系的胞外 液 可 降 解68%的

BPA.由此推断,BPA的降解主要发生在胞外.

图2 不同细胞部分对BPA的降解

Fig.2 BPAdegradationbydifferentcellfractions

为探究在生物膜体系与游离菌体系中参与

BPA生物降解的胞外活性物种,进行了活性物种

淬灭实验(图3).使用蛋白酶K对胞外液中的酶

进行灭 活 处 理 后,生 物 膜 体 系 的 降 解 被 抑 制

16%,而游离菌体系的降解则被抑制了21%.两
体系仍存在明显的降解现象,表明BPA的降解由
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图3 活性物质淬灭实验的相对降解率R
Fig.3 RelativedegradationefficiencyRofquenching

experimentforreactivesubstance

非酶降解过程主导.而加入SOD、CAT以及硫脲

等淬灭剂分别对 O•-2 、H2O2 和•OH 进行淬灭

后,均检测到降解抑制的现象,生物膜体系与游离

菌体系的BPA降解分别被SOD抑制了12%和

8%,被CAT抑制了41%和34%,被硫脲抑制了

62%和53%.结果表明,在生物膜体系与游离菌

体系中均有ROS参与BPA的降解.且与游离菌

体系相比,生物膜的存在使ROS介导的降解反应

占比增加.
2.3 降解过程中ROS及相关酶

研究表明,部分微生物可以利用自身产生的

胞外ROS降解污染物[27-28].同时基于活性物种鉴

定实验结果,在降解反应过程中分别对 H2O2、

O•-2 与•OH 进行检测以明晰其在生物膜降解

BPA过程中的作用.
生物膜体系的H2O2 产量始终高于游离菌体

系,这一产量提升的现象在24h及48h尤为显

著,分别提升了115%和45%(图4(a)).这也可

以解释24h时间点的淬灭实验中,H2O2 主导的

降解反应占比提升的现象.菌株 GCY生成胞外

H2O2 的过程由LAAO参与[22],因此本实验考察

了两体系的LAAO酶活性(图4(b)).菌株GCY
在生长的各个阶段均检测到LAAO酶活性,且生

物膜体系均高于游离菌体系.值得注意的是,在

24h生物膜体系内检测到的LAAO酶活性为游

离菌体系的1.85倍,这也解释了24h两体系中

H2O2 产量差异巨大的原因.
生物膜体系与游离菌体系的菌株GCY在对

数期及稳定期均可生成O•-2 ,且对数期的O•-2 生

成速率均大于稳定期(图5).而在生物膜体系中,
各个时间点的O•-2 生成速率均要高于游离菌体

       

  (a)菌株生长各个时期 H2O2 产量

  (b)LAAO酶活性

图4 H2O2 产量及LAAO酶活性

Fig.4 H2O2productionandactivityofLAAO

  (a)菌株对数期O•-2 生成情况

  (b)菌株稳定期O•-2 生成情况

图5 菌株GCY的胞外O•-2 生成情况

Fig.5 ExtracellularO•-2 productionofstrainGCY
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系,这表明以生物膜形式存在的 GCY具有更强

的O•-2 生成能力.本课题组前期研究发现,菌株

GCY可在 Na+ 转位-NADH 醌氧化还原酶作用

下产生O•-2 ,该酶与呼吸相关,并在细胞增殖中

起到作用[22].因此,推测菌株GCY生物膜体系相

较于游离菌体系具有更强的O•-2 生成能力,是由

于生物膜为菌株提供了更适宜的生长环境,增强

了其细胞呼吸作用.
研究指出 H2O2 可与Fe(Ⅱ)或铁载体络合

的Fe(Ⅱ)发生类芬顿反应产生•OH并降解污染

物[22].因此,测定了降解过程中的•OH与铁载体

产量的变化(图6).在BPA存在的条件下,生物

膜体系中的•OH 产量最高可达0.55μmol·

L-1,为同时刻游离菌体系的1.3倍.在生物膜体

系中检测到了更明显的铁络合现象.这表明生物

膜体系相比于游离菌体系,铁载体活性更高.这与

两体系中•OH的生成趋势相一致.

  (a)•OH产量

  (b)铁载体产量

图6 •OH与铁载体产量

Fig.6 •OHproductionandsiderophoreproduction

2.4 降解途径推测

对生物膜体系降解BPA的中间产物进行鉴

定,并推测BPA的生物降解途径.共检测出5个

BPA中间产物,分别为产物A、B、C、D、E,中间产

物的m/z及命名如表1所示.

表1 BPA降解中间产物

Tab.1 IntermediatesdetectedinBPAdegradation

产物 物质名称 m/z 分子结构

A
对异丙基

苯酚自由基
135

B 苯酚 94

C 对异丙烯基苯酚 134

D 对羟基苯丙酮 136

E
2-(4-羟基苯基),

2-(2-羟基,

5-叔丁基)丙烷

284

首先•OH攻击BPA两苯环之间的C—C单

键,发生异丙基断裂,生成对异丙基苯酚自由基

(产物A)和苯酚(产物B),这与Dong等[29]利用

高级氧化法去除BPA的反应途径相一致;产物A
通过水合反应及脱氢反应生成对异丙烯基苯酚

(产物C),产物C进一步反应生成对羟基苯丙酮

(产物D),Li等[30]在利用过氧化物自由基去除

BPA中也检测到产物C和产物D的存在;此外,

异丙基苯酚自由基能进攻BPA苯环上羟基的邻

位,生成4,4'-(4-羟基-1,3-苯基)双(丙-2,2-二

基)双酚,此中间产物断键分解成苯酚和2-(4-羟
基苯基),2-(2-羟基,5-叔丁基)丙烷(产物E),这

一由自由基引发的反应过程已被报道[31-33].Lin
等[34]对于BPA的降解路径分析中同样出现该反

应通路及关键产物 E.综上,生物膜体系降解

BPA的途径为•OH攻击异丙基,致使异丙基断

裂并进一步发生后续反应.这与已报道的高级氧

化法降解BPA的途径类似,也进一步证明了假交

替单胞菌GCY生物膜是通过产生胞外 ROS以

降解BPA.菌株GCY降解BPA途径推测见图7.
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图7 菌株GCY降解BPA途径推测

Fig.7 TheproposedbiodegradationpathwayofBPA

bystrainGCY

3 结 语

本文首次探究了海洋细菌生物膜对BPA生

物降解的影响,测定了其降解产物并对降解途径

进行了分析推测.生物膜体系对BPA的降解能力

要优于游离菌体系,且降解过程发生在胞外并由

ROS主导.生物膜体系更高的BPA降解能力是

由于其H2O2、O•-2 与•OH 等ROS产量均高于

游离菌体系.这归因于生物膜可以提高产ROS相

关的L-氨基酸氧化酶与铁载体的活性.降解机制

研究表明,海洋细菌生物膜对BPA的降解主要是

由于•OH进攻异丙基而导致的异丙基断裂.
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ResearchondegradationofbisphenolA
bybiofilmofPseudoalteromonassp.GCY

WU Shuo, ZHANG Xingwen, LÜ Jingping, WANG Jing*

(SchoolofEnvironmentalScienceandTechnology,DalianUniversityofTechnology,Dalian116024,China)

Abstract:BisphenolA (BPA)isanendocrinedisruptingchemicalwidelydetectedinthemarine
environment.Biofilmisregardedasthemostcommonexistenceformofmarinebacteria,however,its
impactonthefateofBPAinthemarineenvironmentisstillunclear.Thedegradationcharacteristics
anddegradationpathwaysofBPAbythebiofilmofPseudoalteromonassp.GCYareinvestigated.The
studyresultsshowthatthedegradationofBPAbythebiofilmandthefreecellsfitsthepseudo-first
orderkinetics.ThedegradationrateconstantofBPAinthebiofilmsystemis0.0425h-1,whichis
higherthanthatof0.0374h-1ofthefreecellssystem.ItisconfirmedthatthedegradationofBPAin
twosystemsoccursintheextracellularfractionandismainlymediatedbyreactiveoxygenspecies
(ROS).Duringthedegradationprocess,theH2O2,O•-2 ,•OHproductionofthebiofilmsystemis
higherthanthatofthefreecellssystem,whichcanbeattributedtotheincreaseofL-aminoacid
oxidaseactivityandsiderophoresproduction.Inthebiofilmsystem,themaindegradationpathwayof
BPAisisopropylrupture.

Key words:Pseudoalteromonas sp.;biofilm;bisphenol A;reactive oxygen species; marine
environment
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