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摘要:环烷酸是一类具有较强毒性的环境新污染物.目前,环烷酸生物降解研究主要集中在

陆地和好氧环境,而海洋环境中环烷酸的厌氧生物降解鲜有报道.利用富集的海洋微生物菌

群,考察了环己甲酸在不同条件下的厌氧生物降解特性,并通过16S高通量测序对微生物群

落结构和功能进行了分析.结果表明:共底物葡萄糖和乙酸钠会抑制环己甲酸的厌氧生物降

解;硝酸钠(200mg/L)可提高环己甲酸厌氧生物降解速率约70%,并在100mg/L亚微米磁

铁共存下进一步提高反硝化降解效率约44.5%,降解过程均符合准一级动力学反应.变形菌

门、厚壁菌门和拟杆菌门为优势菌门;弧菌属、交替单胞菌属和梭菌属为优势菌属.此外,细胞

膜转运及能量、碳水化合物和氨基酸代谢通路有显著富集.研究拓展了环烷酸在海洋环境中

的生物转化行为,并为海洋环境中环烷酸厌氧生物修复提供了启示.
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0 引 言

石油作为全球重要的化石能源被广泛使用,
在推动经济和工业飞速发展过程中引发了一系列

环境问题[1-3].然而,随着对环境污染物的深入研

究以及分析技术水平的提升,人们发现石油污染

物中导致生态毒性和危害人体健康的成分远不止

多环芳烃类物质,根据近年来的研究报道,环烷酸

(naphthenicacids,NAs)被发现是一类对包括植

物、鱼类、两栖动物、浮游动植物和哺乳动物在内

的多种生物具有较强毒性的新有机污染物[4-11].
NAs是一类环烷基直链羧酸化合物,主要由烷基

取代的环脂肪族羧酸和少量的无环脂肪族(石蜡

或脂肪酸)组成.NAs作为石油中的天然成分,其
所占比例约为2%,大量的NAs在石油及其附属

品的提炼、加工、运输和废水排放等过程中进入陆

地、淡水和海洋等各类环境中[4,12-14].
目前,已知的NAs环境行为包括光降解、物

理吸 附、化 学 氧 化、植 物 降 解 和 微 生 物 降 解

等[7,12,15].其中,由于微生物适应力强、环境分布

广泛等特点,微生物降解被认为是降解NAs的主

要途径,目前已知细菌微生物可以将NAs用作自

身生长和呼吸所需的碳源和能源[9,16-18],例如,

Presentato等发现,土壤中的食醚红球菌BCP1在

有氧条件下降解浓度范围为50~500mg/L的环

己甲酸(CHCA)和环戊甲酸(CPCA),经过10d
降解率可以达到90%以上[16].从活性尾矿沉积物

中富集的微生物能够在短时间内降解超过95%
的商业NAs,其中包括单环代表物CHCA和双环

代表物十氢萘酸[19].此外,研究报道NAs也可被

厌氧微生物降解[20-22],Kung等证明了CHCA可

以在反硝化细菌、Fe(Ⅲ)还原细菌、硫酸盐还原细

菌和发酵细菌的作用下被利用[23].然而,以上研

究大多为好氧生物降解,厌氧生物降解研究也都

集中在陆地环境.迄今为止,NAs在海洋环境中

的生物降解鲜有研究,尤其是厌氧降解至今未见

报道.
为此,本研究通过近海沉积物富集的海洋微

生物菌群,考察不同共底物、电子受体和电子导体



对NAs厌氧降解特性的影响,并通过16S高通量

测序对微生物群落结构及功能进行分析和预测.

1 材料与方法

1.1 样品和NAs储备液

本实验中沉积物样品取自辽宁省大连市大连

湾近海(39°05'N,121°66'E).用格尺采集沉积物

0~5cm表层样品,装入无菌自封袋置于低温保

温箱中运回实验室并保存在4℃冰箱备用.实验

选取环己甲酸(CHCA,C7H12O2,CAS:98-89-5;
纯度>99%)作为NAs代表物.将CHCA溶解于

0.1mol/L的NaOH溶液,制成浓度为10.0g/L
的NAs储备液,保存于棕色玻璃瓶中备用.
1.2 培养基配制

2216E菌群富集培养基:将5.0g蛋白胨、

1.0g酵母 浸 粉 和0.01g磷 酸 铁 超 声 溶 解 于

1000mL人工海水.
NAs降解培养基:50mL人工海水中加入

0.1mL微 量 元 素 储 备 液,再 加 入 不 同 浓 度 的

NaNO3 溶液和NAs储备液.
人工海水组成:NaCl(24.53g),MgCl2(11.2g),

Na2SO4(4.10g),CaCl2(1.16g),KCl(0.7g),

NaHCO3(0.2g),KBr(0.1g),H3BO3(0.0029g),

SrCl2·6H2O(0.042g),NaF(0.003g),纯水

(1000mL).
微量元素储备液:H3BO3(600mg),CoCl2

(400mg),ZnSO4·7H2O(200mg),MnCl2(60mg),

Na2MoO4·2H2O(60mg),NiCl2(40mg),CuCl2
(20mg),纯水(1000mL).

以上培养基和储备液用1mol/LNaOH 溶

液调节pH至8.0±0.2后,经121℃高温灭菌

20min后放至室温备用.
1.3 降解菌群的富集

取30g沉积物(湿质量)置于500mL锥形瓶

中,加入300mL灭菌人工海水和葡萄糖(终浓度

1g/L)后充分混匀,置于25℃恒温培养箱静置培

养24h,进行菌群活化.取活化后的沉积物至新的

锥形瓶,加入NAs储备液(终浓度50mg/L),曝
氮气后置于25℃恒温培养箱避光静置培养驯化

30d,期间定期取样检测 NAs的浓度.当体系中

NAs被有效降解后,按1∶10体积比将驯化后的

沉积物加入新的2216E液体培养基,并重新加入

新的NAs储备液后曝氮气继续培养,经过反复多

次驯化,得到NAs厌氧降解菌群.

1.4 降解实验

近海沉积物环境中存在着各类多糖、有机污

染物、电子受体和电子导体等.其中,多糖通过酶

催化和水解的方式形成葡萄糖等单糖物质,有机

污染物经过发酵最终形成乙酸钠等小分子物质;
常见的电子受体包括硫酸盐、硝酸盐和氯酸盐;电
子导体主要为不同类型的铁氧化物[24-26].本厌氧

降解实验中,取10mL对数期的降解菌群进行离

心(8000r/min),弃掉上清液用灭菌人工海水洗

涤后再离心,将离心后的菌块重悬于装有50mL
灭菌降解培养基的血清瓶中.结合文献报道,分别

加入不同浓度的共代谢代表物(葡萄糖(0.1、0.5、

1.0g/L)和乙酸钠(10、50、100mg/L))、电子受

体(硫酸盐(200、500、1000mg/L)、硝酸盐(100、

200、500mg/L)和氯酸盐(50、100、250mg/L))、
电子导体(纳米零价铁、纳米磁铁和亚微米磁铁,
浓度均设置为50、100、250mg/L),之后曝氮气

10~15min后用电胶布封口,置于25℃恒温培

养箱避光培养,定期取样检测各体系中CHCA的

浓度变化.灭菌对照组经高温灭菌处理,以上实验

组和对照组均设置3个平行实验.
1.5 CHCA分析

取1mL样品至2mL离心管,加入50μL的

NaOH溶液(1mol/L)后振荡30s混匀.然后离

心机离心10min(8000r/min)并收集上清液.将
上清液移至新的5mL离心管,并加入 H2SO4
(1mol/L)将样品酸化至pH<2,再加入二氯甲

烷(体积比1∶1)反复萃取3次.收集萃取后的二

氯甲烷,经无水Na2SO4 干燥后在35℃下进行闪

蒸浓缩,将浓缩后的二氯甲烷转移至2mL液相

小瓶.取100μL衍生试剂(叔丁基二甲基氯硅烷)
与100μL等量的二氯甲烷混合,密封并置于

60℃水浴锅中水浴20min后上机检测.样品通

过气相色谱-质谱联用仪器(GCMS-QP2020)进行

检测.色谱柱为DB-5(30m)毛细管柱;初始温度

设置为80℃,保持2min,之后以10℃/min的速

度升温至280 ℃并保持3min,总运行时间为

25min.质谱仪选择全扫描模式(SCAN,m/z=
50~250),通过电子撞击源(EI)获得质谱图和质

量离子,扫描频率为1scan/s.
为确保检测结果的准确性,实验通过CHCA

萃取回收率进行了估算,计算公式如下:

R=
ρ2V2-ρ1V1

ρ0V0
×100%
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式中:R 表示提取率,%;ρ0 为CHCA标准溶液的

浓度,μg/mL;ρ1 表示不含CHCA标准溶液的空

白样品浓度,μg/mL;ρ2 为CHCA测试样品浓度,

μg/mL;V0 表示CHCA标准溶液的体积,mL;V1

为不含CHCA的空白样品体积,mL;V2 为CHCA
测试样品体积,mL.以上测试样品一式三份.
1.6 高通量测序和数据分析

降解菌群通过BiomedicalsFastDNA􀆿SPIN
KitforSoil试剂盒进行DNA抽提.测序以降解

菌群的基因组DNA为模板,选取V4区进行各样

品的PCR扩增.采用常规的515F和806R引物

进行扩增,序列碱基:515F,5'-GTGCCAGCM
GCCGCGGTAA-3';806R,5'-GGACTACHV
GGGTWTCTAAT-3'[27].样品PCR的反应体

系为30μL,程序为98℃预变性1min,共计30
个循环(具体循环:98℃,10s;50℃,30s;72℃,

5min).测序设置3个平行样品,每个样品重复扩

增3次,最后通过使用 QiagenGelExtraction试

剂盒对得到的PCR产物进行纯化.将该过程中所

得到的扩增子进行上机测序,测序由上海生工股

份有限公司完成.
采用软件Uparse(V7.0.1001)进行样品有效

序列聚类数据的整理和分析,所有数据均以>
97%相似性的序列划分为一个可操作的分类单元

(operationaltaxonomicunits,OTUs),其中代表

序列为所有OTUs中数量频次最高的序列.对有

代表性的OTUs进行物种注释,通过Greengenes
与RDPclassifier数据库进行比对和注释[28].分
类水 平 分 别 在 界(Kingdom)、门(Phylum)、纲
(Class)、目(Order)、科(Family)、属(Genus)和种

(Species)水平上进行各样本的群落组成信息的

统计.

2 结果与讨论

2.1 不同共底物对CHCA厌氧降解特性的影响

利用近海沉积物富集得到的NAs降解菌群,
选择常见CHCA为污染物代表,考察了以葡萄糖

和乙酸钠为代表的共底物对CHCA厌氧生物降

解特性的影响.实验在温度25℃、pH=8.0±0.2
的厌氧条件下进行,结果如图1所示.

由图1结果可见,各实验组中CHCA在厌氧

条件下均出现不同程度的降解.其中,图1(a)中
不添加葡萄糖空白对照组经过9d的降解,CHCA
浓度由46.6mg/L下降到21.4mg/L,降解率达

     

  (a)葡萄糖底物

  (b)乙酸钠底物

图1 不同共底物条件下CHCA厌氧降解曲线

Fig.1 AnaerobicdegradationcurvesofCHCAunder

differentco-substrateconditions

到54.1%;葡萄糖浓度为0.1g/L的实验组经过

9d降解后,CHCA平均浓度为27.4mg/L,降解

率为38.8%;葡萄糖浓度为0.5g/L的实验组中

CHCA在9d后的降解率为31.9%;葡萄糖浓度

为1.0g/L的实验组中CHCA在9d后的降解率

为30.2%.同时,乙酸钠空白对照组中CHCA降

解率为52.2%;图1(b)中,乙酸钠浓度分别为10、

50和100mg/L时,对应CHCA降解率为50.7%、

41.6%和34.6%,降解后检测到各体系中 TOC
出现不同程度的下降.灭活对照组中CHCA浓度

在降解前后没有明显变化,表明非生物降解因素

对CHCA降解无显著影响.由以上结果发现,添
加葡萄糖和乙酸钠实验组中CHCA的厌氧降解

受到明显抑制,且随着葡萄糖和乙酸钠浓度的增

大抑制作用愈趋明显.其原因可能是微生物菌群

优先利用易于降解的葡萄糖和乙酸钠,从而减缓

了对CHCA的利用.因此,共底物葡萄糖和乙酸

钠的存在不利于CHCA厌氧生物降解.
将最优降解曲线进行拟合,结果显示CHCA

厌氧降解过程符合准一级动力学反应(反应速率

常数k=0.0875h-1,R2=0.96).
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2.2 不同电子受体对CHCA厌氧降解特性的影响

在不同电子受体(硫酸盐、氯酸盐和硝酸盐)
存在的条件下,考察了CHCA的厌氧生物降解特

性.实验在温度25℃、pH=8.0±0.2的厌氧条

件下进行,结果如图2所示.
由图2(a)可见,在不同浓度硫酸盐实验组

中,CHCA 在 第 10d 附 近 的 降 解 速 率 最 高

(约4.9mg·L-1·d-1),在第15d降解率达到

90%以上,并且浓度为1000mg/L的硫酸盐实验

组CHCA降解速率出现下降.氯酸盐实验组中

(图2(b)),CHCA厌氧降解情况与硫酸盐实验组

结果相似,在第9~10d出现最高降解速率(约

  (a)硫酸盐电子受体
 

  (b)氯酸盐电子受体
 

  (c)硝酸盐电子受体

图2 不同电子受体条件下CHCA厌氧降解曲线

Fig.2 AnaerobicdegradationcurvesofCHCAunderdifferentelectronacceptorconditions

4.7mg·L-1·d-1),并在实验结束时降解率超

过90%.添加硝酸盐实验组中(图2(c)),实验组

CHCA浓度在第2d后开始出现迅速下降,之后

在第9d降解率便达到90%以上;而空白对照组

降解速率明显偏低,直到第15d降解率才超过

90%.另外,随着硝酸盐浓度的增大,CHCA的降

解速率加快,当硝酸盐浓度超过200mg/L后,降
解速率不再增加.当硝酸盐浓度为100mg/L时,

CHCA最大降解速率约为6.3mg·L-1·d-1,
并在第12d完成CHCA的降解;硝酸盐浓度为

200、500mg/L实验组中的CHCA分别在第6d
左右测得有最大降解速率(约6.4、6.5mg·L-1·

d-1),最终在第10~12d完成CHCA的降解.过
程中测得各降解体系中TOC在降解后较降解前

下降超过60%;灭活对照组中的CHCA在实验

结束后未观察到降解.究其原因,硫酸盐在厌氧条

件下被还原会产生有毒的硫化物,从而对微生物

产生毒害作用;硝酸盐由于具有更高的氧化还原

电位,更容易促进污染物的降解;氯酸盐尽管具有

较高的氧化还原电位,但文献报道氯在其含氧酸

根离子中处于四面体中心,不易与其他物质发生

反应[29-31].因 此,硝 酸 盐 的 添 加 可 显 著 提 高

CHCA厌氧生物降解速率;硝酸盐适宜浓度为

200mg/L,期间最大降解速率约6.4mg·L-1·

d-1并在第9d降解率超过90%,降解效率相较空

白对照组提高了70%左右.
选择不同电子受体中降解效果最好的实验组

降解曲线进行拟合,结果显示降解过程均符合准一

级动力学反应.其中,硫酸盐条件下反应速率常数

k=0.1011h-1(R2=0.81),氯酸盐条件下反应

速率常数k=0.0977h-1(R2=0.86),硝酸盐条

件下反应速率常数k=0.2255h-1(R2=0.93).
2.3 不同电子导体对CHCA厌氧降解特性的影响

接下来,在适宜浓度硝酸盐条件下,通过加入

不同电子导体(纳米磁铁(20nm)、亚微米磁铁

(100~300nm)和纳米零价铁(20nm))来考察其

对CHCA厌氧降解的影响,空白对照组不加任何

电子导体.实验在温度25℃、pH=8.0±0.2的

厌氧条件下进行,结果如图3所示.
结果显示,一定浓度的纳米磁铁和亚微米磁

铁可以提高CHCA的厌氧生物降解速率并缩短

降解周期.由图3(a)可以看到,纳米磁铁浓度为

50mg/L时CHCA降解速率最高(约6.8mg·

L-1·d-1),其次为100mg/L实验组(约6.6mg·

L-1·d-1)和250mg/L实验组(约6.4mg·L-1·

d-1);图3(b)中,浓度为100mg/L的亚微米磁铁

实验组降解效果优于其他组(第4d测得最大降

解速率7.9mg·L-1·d-1),其次为250mg/L
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  (a)纳米磁铁
 

  (b)亚微米磁铁
 

  (c)纳米零价铁

图3 不同电子导体对CHCA厌氧降解的影响

Fig.3 EffectsofdifferentelectronicconductorsonanaerobicdegradationofCHCA

(7.6mg·L-1·d-1)和50mg/L(7.5mg·L-1·

d-1)实验组.与此同时,纳米零价铁实验组与空白

对照 组 相 比,未 观 察 到 明 显 差 异,表 明 其 对

CHCA厌氧降解没有促进效果(图3(c));此外,
非生物实验组中CHCA浓度未发生显著变化.虽
然铁氧化物在污染物的降解中发挥着积极作用,但
有研究显示,粒径较小的纳米磁铁和纳米零价铁可

以穿透细胞膜对细胞造成毒害[32-33].这可能是本实

验结果中高浓度纳米磁铁和纳米零价铁在降解过

程中效果不佳的原因.因此,在硝酸盐(200mg/L)
为电子受体条件下,浓度为100mg/L的亚微米

磁铁对于CHCA厌氧生物降解促进作用较明显,
在第4d测得最大降解速率约7.9mg·L-1·d-1,
同时在第6~8d降解率达到90%左右,进一步将

CHCA厌氧降解效率提高了约44.5%.
对于降解效果最好的实验组降解曲线进行拟

合,结果表明CHCA降解过程均符合准一级动力

学反应.亚微米磁铁条件下反应速率常数k=
0.2585h-1(R2=0.91),纳米磁铁条件下反应速

率常数k=0.2086h-1(R2=0.89),纳米零价铁

条件下 反 应 速 率 常 数k=0.1561h-1(R2=
0.91).综上所述,以硝酸盐为电子受体和亚微米

磁铁为电子导体,可以显著提高CHCA的厌氧生

物降解速率;其中硝酸盐适宜浓度为200mg/L,
亚微米磁铁适宜浓度为100mg/L,两者共同作用

下最大可提高厌氧降解效率145%左右.
2.4 降解菌群结构与功能预测

通过Illumina高通量测序对富集后的微生物

群落 结 构 进 行 测 序 和 分 析,共 获 得 有 效 序 列

37189条,序 列 平 均 长 度 为 423bp,总 碱 基

15732401个.选取门和属分类水平上优势丰度

的物种进行注释.

结果显示,在门水平,微生物群落主要包括变

形菌 门 (Proteobacteria,67.14%)、厚 壁 菌 门

(Firmicutes,23.60%)、拟杆菌门(Bacteroidetes,

9.16%)以及其他门类(<0.1%),其中变形菌门

占比最 高.属 水 平 中,弧 菌 属(Vibrio)占 比 约

52.94%,交 替 单 胞 菌 属(Alteromonas)占 比 约

12.43%,梭菌属(Clostridium)占比约10.90%,
孙秀琴属(Sunxiuqinia)占比8.96%,嗜中温温暖

杆菌属(Tepidibacter)占比7.98%,肠 球 菌 属

(Enterococcus)占 比 1.55%,其 他 菌 属 占 比

5.25%.变形菌门广泛分布于各类环境中,弧菌、
交替单胞菌和梭菌为海洋、河口和养殖区中常见

的细菌,在海洋生态系统中占据优势地位[34].文
献中报道恶臭假单胞杆菌和艰难梭菌等具有降解

NAs的能力[21].推测交替单胞菌和梭菌可能参与

了CHCA的生物降解.
为了解降解菌群的潜在功能,基于PICRUSt

(phylogeneticinvestigationofcommunitiesby
reconstruction ofunobservedstates)对 菌 群

OTU进行COG和KEGG功能注释,结果如图4
所示.

图4(a)中COG功能预测结果显示,菌群中

能量产生和转化蛋白(C)、氨基酸转运和代谢蛋

白(E)、碳水化合物转运和代谢蛋白(G)、生物膜

的合成基因(M)以及信号传递蛋白(T)表现出较

高的丰度,推测这些蛋白可能参与了CHCA的生

物降解过程.图4(b)中 KEGG功能预测结果显

示,细胞膜转运、能量代谢、碳水化合物代谢和氨

基酸代谢通路有显著富集,推测这些通路的富集

在CHCA降解过程中发挥着重要作用.其中,碳
水化合物转运与代谢蛋白和生物膜的合成基因可

以直接对生物降解起到正面的促进作用,McKew
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(a)基于COG数据库的功能分类

(b)基于KEGG数据库的功能分类

图4 数据库功能注释

Fig.4 Databasefunctionannotation

等在研究商用NAs混合物的生物降解过程中,发
现菌株P.fluorescensPf-5,脂质/脂肪酸代谢蛋

白、多膜孔蛋白、转运蛋白和趋化蛋白显著上调,
其他蛋白如CuNiR和 Moco生物合成蛋白也高

度上调,这可能代表了细胞对氧化应激的一般反

应,以及细胞的解毒机制,以保护细胞免受环境应

激和NAs毒性影响[35].因此,本实验中功能基因

的富集可能是菌群对NAs的一种生物响应策略,
有利于微生物更好地适应和利用NAs污染物.

3 结 论

(1)葡萄糖和乙酸钠抑制了CHCA的厌氧生

物降解,硝酸盐和亚微米磁铁可显著提高CHCA
的厌氧生物降解效率,厌氧生物降解过程均符合

准一级动力学反应.
(2)降解过程中,硝酸盐和亚微米磁铁适宜浓

度分别为200mg/L和100mg/L;其中,硝酸盐

可将CHCA降解效率提高约70%,亚微米磁铁

可将厌氧降解效率进一步提高约44.5%.
(3)降解菌群中,变形菌门、厚壁菌门和拟杆

菌门为优势菌门;弧菌属、交替单胞菌属和梭菌属

为优势菌属.测序结果表明,细胞膜转运、能量代

谢、碳水化合物代谢和氨基酸代谢通路有显著富

集,推测其参与了CHCA厌氧生物降解.
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Studyofanaerobicbiodegradationcharacteristics
ofcyclohexanecarboxylicacidbymarineconsortium

ZAN Shuaijun1, JIN Yuan2, FAN Jingfeng2, DU Miaomiao1, WANG Jing*1

(1.SchoolofEnvironmentalScienceandTechnology,DalianUniversityofTechnology,Dalian116024,China;

2.NationalMarineEnvironmentMonitoringCenter,Dalian116023,China)

Abstract:Naphthenicacids(NAs)areanewclassofenvironmentalpollutantswithstrongtoxicity.
Atpresent,thebiodegradationofNAsismainlyconcentratedintheterrestrialenvironment,andmost
ofthemareaerobicdegradation,whiletheanaerobicbiodegradationofNAsinthemarineenvironment
hasrarelybeenreported.Theenriched marineconsortiumisusedtoinvestigatetheanaerobic
biodegradationcharacteristicsofcyclohexanecarboxylicacid(CHCA)underdifferentconditions,and
themicrobialcommunitystructureandfunctionareanalyzedby16Shigh-throughputsequencing.The
resultsshow thattheglucoseandsodium acetateofco-substratescaninhibittheanaerobic
biodegradationofCHCA,thesodiumnitrate(200mg/L)canincreasetheanaerobicbiodegradation
rateofCHCAbyabout70%,andthedenitrificationdegradationefficiencyisfurtherincreasedby
about44.5%underthecoexistenceof100mg/Lsubmicronmagnets,andtheanaerobicbiodegradation
ofCHCA followsthepseudo-first-orderkineticreaction.The Proteobacteria,Firmicutesand
Bacteroidetesarethedominantbacterialphyla;Vibrio,AlteromonasandClostridiumarethedominant
bacterialgenus.Inaddition,pathwaysofcellmembranetransportand metabolism ofenergy,
carbohydrateandaminoacidaresignificantlyenrichedduringtheCHCAdegradation.Thestudy
expandsthebiotransformation behaviorof NAsandprovidesenlightenmentfortheanaerobic
bioremediationofNAsinthemarineenvironment.

Key words:naphthenic acid; marine environment;anaerobic degradation;electron acceptor;
communitystructure
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