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摘要:从长江武汉段采集 4个沉积物样品, 向样品中添加菲后采用 XAD-2大孔树脂模拟研究沉积物中吸附态菲的非生物解吸过程,并且利用

从长江水样中分离纯化的菲降解菌进行吸附态菲的生物降解试验,比较吸附态菲的生物降解和非生物解吸过程.结果表明,菲的非生物解吸大

致可分为快速、慢速和极慢速解吸 3个阶段.在慢速解吸阶段,生物条件下沉积相菲浓度降低速率是其非生物解吸速率的 1. 9~ 4. 0倍,微生物

加速了菲从沉积物中的释放过程.微生物的活性影响沉积物中吸附态菲的微生物可利用性,在降解后期通过向体系添加微生物和营养盐,在保

持微生物活性的条件下,生物降解时菲的固相残留值远小于非生物解吸条件下菲的固相残留值, 吸附态菲的平均生物降解速率约为其解吸速

率的 1. 2倍,且沉积物中与黑炭结合的菲也能部分被微生物利用.由此说明,沉积物中吸附态菲的解吸过程并不完全限制其微生物降解,微生

物能够部分利用沉积物中较难解吸的吸附态菲.
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Abs tract: Th e desorpt ion and polycyclic arom atic hydrocarbon ( PAH ) b iodegradat ion p rocesses in Yangtze R iver sed im ents w as stud ied. S ed im ent

sam p lesw ere co llected from four s ites of the W uhan reaches of the Yangtze R iver; then sp iked w ith phenanthren e. The ab iot ic desorpt ion process of

attach ed ph enanthrene w as stud ied u sing Am berlite XAD- 2. PAH-degrad ing strains w ere iso lated from the natural w ater of the Yangtze R iver, th en

en rich ed in laboratory cond it ion s before being in troduced into the experim ental system. The ab iot ic desorpt ion process of phenanthren e could be d ivided

in to th ree stages: fas t, s low and very slow d esorp tion. During the slow desorpt ion s tage, the rate of desorpt ion of attached ph enan threne under m icrob ial

cond it ion sw as 1. 9 to 4 tim es of the ab iotic desorp tion rate. That is to say, the m icrobes accelerated th e release of attached phenan th rene from th e

sed im en ts. M icrob ial act ivity inf luen ced the m icro-b ioavailab ility of attach ed PAH s. When the m icrob ial act ivity w as enh anced by add ing nu tritive salts

and fresh m icrobes into th e system in th e late period of b iodegradat ion, the residual concen trat ions of phen anthrene in the sed im entsw ere much low er th an

under ab iotic cond it ions. M oreover, the average b iodegrad at ion rate of attached phenanthren ew as1. 2 tim es ash igh as the ab iotic desorp tion rate, and th e

phenan th rene at tached to b lack carbon w as part ially m icro-b ioavailab le. Th erefore, desorpt ion of the attached ph enan th rene in sedim en ts incomp letely

restr icted th e b iodegradat ion p rocess; fu rthermore, m icrob es cou ld part ly u til ize the attach ed ph enanthrene wh ich w as diff icu lt to desorb.

Keywords: PAH s; sed im ent; b iodegradation; d esorpt ion

1 引言 ( Introduct ion)

多环芳烃 ( PAHs)是一类广泛存在于环境中的

有毒有机污染物,由 2个或 2个以上的苯环构成,环

境中的多环芳烃主要来源于能源利用过程等人类

活动和森林火灾、火山活动等自然过程. 由于许多

PAHs具有致癌、致畸、致突变的作用, 对人体健康

危害很大 ( W ilson et al. , 1993; Kogev inas et al. ,
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2003) ,因此, 多环芳烃一直是环境界研究的热点和

重点问题.

水体中 PAH s主要通过微生物降解而被去除

( C ern ig lia et al. , 1992) . 由于多环芳烃的疏水性,

其在水环境中主要与颗粒物相结合, 沉积物是水体

中 PAH s的主要源和汇. 因此, 固相吸附态 PAH s的

解吸过程对 PAH s在自然界中的归趋有重要影响.

一般认为, 只有溶解态的污染物才能被微生物利

用,吸附态 PAH s的解吸是微生物降解的控制过程

(W odzinsk i et al. , 1974; P ian et al. , 2004; Ghoshal

et al. , 1996; C arm ichael et al. , 2002; W ick et a l. ,

2001) . 然而近期有研究表明, 吸附态 PAH s的生物

降解过程并非完全受限于解吸过程. 有研究者观测

到吸附态污染物的降解速率大于其解吸速率, 如

Guerin等 ( 1997)发现, 在 P seudomonas putida 17484

菌株的作用下, 萘的降解速率超过其解吸速率;

M aarten Uyttebroek等 ( 2006 )发现, Mycobacterium

spp.和 Sphingomonas spp.菌株能够促进吸附态菲的

解吸. 但是, 有关沉积物中吸附态 PAH s的解吸和微

生物降解过程的相互作用机制还不清楚.

因此,本研究中以菲为研究对象, 重点研究吸

附态菲的解吸和微生物降解过程之间的相互作用,

利用 Amberlite XAD树脂对有机物的强吸附作用

( B aun et al. , 1996) , 用 XAD- 2树脂研究非生物条

件下固相中 PAHs的解吸过程; 同时采用从长江水

体筛选驯化的菲特效降解菌,研究沉积相吸附态菲

的生物降解作用,比较生物降解速率和非生物解吸

速率; 并且在生物降解一定时间后向体系中添加具

有高度活性的微生物和营养盐, 确保降解后期微生

物的活性, 以研究微生物对吸附态菲的主动作用

机制.

2 材料与方法 (M aterials and methods)

2. 1 样品采集与分析

从长江武汉段的金口 ( E114b 7c 25d, N30b 20c

17d)、阳逻 ( E114b 34c 30d, N30b 37c 21d)、曾家港

( E111b 49c25d, N31b 13c57d)和武汉关 ( E114b 19c

6d, N30b 36c 50d)采集沉积物样品 (冯承莲等,

2007) ,烘干后过 100目筛, 放入深色广口瓶中保存.

从武汉关采集长江水样,于 4e 下冰箱内保存.

用 E lementar Ana lysensysteme GmbH V ar ioEL元

素分析仪测定沉积物中的总有机碳 ( TOC ). 黑炭

( BC )的测定方法如下: 土样研磨后放入马弗炉中,

在 375e 下通空气加热 24h,土样冷却后加稀盐酸酸

化,干燥后用元素分析仪测定碳的质量百分数

( Gustafsson et al. , 2001) .

2. 2 主要试剂

本研究中所用试剂包括菲 (固体 ) (分析纯, 北

京化学试剂公司 )、甲醇 (色谱纯, 德国 Merck公

司 )、正己烷 (色谱纯, 天津市化学试剂有限公司 )、

XAD-2树脂 ( Amberlite公司 ) .菲的标准样品购自中

国国家标准样品中心. 菲的储备液为在长江水中添

加分析纯固体菲,浓度为 0. 4~ 0. 6mg#L- 1
.

2. 3 菲降解菌的分离、富集与降解效率实验

向新鲜的长江水样中加入固体菲样品, 25e 下

培养 30d后采用平板划线的方法在以菲为唯一碳源

和能源的无机盐固体培养基上划线分离, 并且培养

1周, 得到以菲为唯一碳源和能源进行生长的菲降

解菌株.将分离得到的菲降解菌株重复上述过程进

行纯化 3~ 4次,持续 3~ 4个月,直到无机盐培养基

中为单一菌种为止.在降解试验开始前将上述纯化

后的菌株放入牛肉膏液体培养基中扩增 2d, 3000

r#m in
- 1
离心 30m in, 富集至磷酸盐缓冲溶液中备用.

经过 16s rDNA扩增及序列测定,该分离纯化后的细

菌为 Agrobacterium.

无机盐培养基配方: 2. 2g N a2 HPO4、0. 8g

KH 2PO4、3. 0g NH 4NO3、0. 2g M gSO4# 7H2 O、10mg

FeSO4# 7H 2O、10mg CaC l2# 2H2O、10mL 矿物溶液、

1000mL H2O, pH = 7. 2~ 7. 4. 其中矿物溶液的组

成: 50mg ZnSO 4# 7H 2 O、50mg M nSO4# 5H 2O、10mg

Na2MoO4# 2H 2O、5mg CuSO 4# 5H2O、100mL H2O. 牛肉

膏液体培养基配方: 牛肉膏 3. 2g,氯化钠 5. 0g,蒸馏

水 1000mL, pH = 7. 2~ 7. 4. 磷酸盐缓冲溶液: pH =

7. 0的 Na2HPO4# 12H2O和 NaH2 PO4# 2H2O混合液.

为了研究微生物的降解效率,在未加颗粒物时

向菲的储备液中加入菌悬液, 一定时间后取样,

1500r#m in
- 1
离心 15m in,上清液用液相色谱测定菲

的浓度,绘制微生物降解菲的效率曲线.

2. 4 固相吸附态菲的微生物降解和非生物解吸模

拟试验

在 100mL锥形瓶中加入 0. 2g沉积物和 50mL

菲的储备液.放入恒温振荡培养箱,温度为 24e , 转

速为 130r#m in
- 1
. 2d后,弃去锥形瓶体系的上清液,

加入 50mL经过灭菌处理的长江水和 2mL菌悬液,

通过比色法确定菌悬液中细菌数量,保证各瓶中微

生物数量约等于 10
7
个.将锥形瓶封口,置于恒温振
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荡培养箱中 ( 24e , 130r#m in
- 1

)培养,每隔一定时间

取 3个平行样.用液相色谱分别测定水相和颗粒相

菲的浓度, 以绘制吸附态菲的微生物降解曲线, 即

体系菲浓度随时间的变化曲线; 并计算污染物的降

解速率,以单位时间污染物质量浓度的变化幅度来

表示, 单位为 Lg# g
- 1# h

- 1
或 Lg# L

- 1# h
- 1
.同时将样品

高温灭菌后并加入 NaN3作为抑菌剂, 进行灭菌条件

下的对照实验.

与降解试验相同,弃去经过 2d吸附后锥形瓶体

系的上清液,加入 50mL经过灭菌处理的长江水和

0. 4g XAD- 2大孔树脂. 每隔一定时间将锥形瓶中

XAD-2树脂吸出, 更换新树脂. 用液相色谱测定树

脂富集菲的浓度.所有实验均设计了平行实验和对

照实验.

2. 5 菲的萃取和测定

水相中的菲直接用W aters-1525高效液相色谱

仪测定浓度. 沉积相中的菲用甲醇 B甲苯混合溶液
(体积比为 6B1) 10mL震荡萃取 1h, 重复 3次,将萃

取液合并, 用旋转蒸发仪 60e 蒸发浓缩, 定容, 待

测.树脂中吸附的菲用正己烷 5mL萃取 3次, 将萃

取液合并,用旋转蒸发仪浓缩,定容, 待测 (王然等,

2006) .

2. 6 质量控制和质量保证

菲标准曲线的可决系数大于 0. 999, 沉积相菲

的回收率高于 85% . XAD-2树脂实验的质量平衡表

明,解吸过程中颗粒物、树脂和水相菲质量之和在

19. 82~ 20. 00Lg之间, 与加入体系中菲 ( 20Lg )的

质量接近,实验过程中损失量小于 1% .对照实验表

明,在无微生物条件下体系菲的浓度变化小于 9% ,

因此, 泄露、瓶壁吸附、萃取不完全或其它非微生物

的降解作用可忽略.

3 结果 (R esults)

3. 1 颗粒物 TOC和 BC值

本研究中测定了长江武汉段 4种沉积物样品的

TOC和 BC值, 如表 1所示, BC占 TOC的 20% ~

30%, 该比率与文献报道值具有可比性 ( Forbes

et al. , 2006; Amy et al. , 2006; M uri et al. , 2002) .

如挪威港沉积物、德国软土、加拿大黑土等样品的

BC /TOC比值范围在 1. 3% ~ 22. 3% 之间 (M yrna

et al. , 2004) .

表 1 颗粒物的 TOC和 BC含量

Tab le 1 TOC and BC values of the sed im en t sam p les

地点 TOC BC BC /TOC

曾家港 0. 906% 0. 206% 22. 7%

武汉关 0. 750% 0. 203% 27. 0%

阳逻 0. 421% 0. 134% 31. 8%

金口 0. 603% 0. 180% 30. 0%

3. 2 微生物的降解效率
如图 1所示,当体系不存在沉积相,液相菲的初

始浓度为 0. 47mg# L
- 1
, 微生物的投加量约为 10

5

个#mL
- 1
, 菲的降解符合一级动力学规律,一级动力

学速率常数为 0. 059h
- 1
. 在 72h内, 体系菲浓度从

0147mg#L- 1
下降到 0. 03 mg# L

- 1
, 降解效率达到

9413% ,表明本研究中分离纯化的菲特效降解菌有

较高的降解效率.

图 1 液相菲的生物降解速率

F ig. 1 B iodegradat ion rate of phen anthrene in the w ater phase

3. 4 吸附态菲的生物降解

生物降解过程中液相和固相菲的浓度变化如

图 2所示, 除阳逻土样外, 金口土样在 48h以前, 武

汉关、曾家港在 72h以前,体系菲浓度呈现较为平缓

的降低趋势,表现出微生物加入体系后有一定的滞

后效应.根据体系菲浓度的变化情况, 可以将生物

降解大致分为 3个阶段, 滞后期、快降解期和慢降

解期.

在培养 144h以后, 4个土样的液相菲浓度都趋

于 0Lg#L- 1
,武汉关、金口、阳逻和曾家港沉积样中

体系菲的残留浓度分别为 6. 7、10. 0、11. 2和

1313Lg# L
- 1
, 体系菲的降解效率分别为 96. 5%、

9713%、95. 6%和 94. 1%. 随后, 固相菲的降低速率

极慢,这一现象可能是后期微生物的活性降低或者

吸附态菲的生物有效性降低所导致.为了研究导致

降解速率极慢的原因,在生物培养 120h后向体系中
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添加具有高度活性的微生物 (牛肉膏液态培养基扩

增 1d后的微生物 )和葡萄糖 ( 0. 4g# L
- 1

)进一步研

究武汉关和曾家港 2个土样的慢降解过程, 体系菲

浓度变化见图 3c、图 3d. 为了比较体系中固相和液

相菲浓度的变化,将固相菲按式 ( 1)换算成与液相

浓度单位一致的浓度:

C 1 = C2 @M 1 /V ( 1)

C1:固相菲浓度 ( mg# L
- 1

) ; C2: 固相菲浓度

(mg# g
- 1

) ;M 1:固相质量 ( g) ; V:体系体积 ( L )

结果表明,添加微生物和葡萄糖后, 2个土样体

系菲浓度下降速率均大于未添加的体系. 曾家港土

样添加了微生物和葡萄糖时, 固相残留为 0. 0025

mg# L
- 1
,未添加的体系残留为 0. 0126mg# L

- 1
; 武汉

关添加微生物和葡萄糖时固相残留为 0. 0089

mg# L
- 1
,未添加体系残留为 0. 0093mg# L

- 1
.添加微

生物和葡萄糖后, 2个土样的体系菲残留浓度均低

于未添加的体系. 这表明, 120h后添加微生物和营

养物能够促进体系菲的降解, 但由于固相菲仍存在

一残留浓度,说明这部分菲不具有微生物可利用性.

图 2 吸附态菲的生物降解曲线 ( a.阳逻, b.金口, c.武汉关, d.曾家港 )

Fig. 2 B iodegradat ion cu rves of attached phenan th ren e in sedim en ts( a. Yanglu o, b. Jinkou, c. Wuhangu an, d. Zengjiagang)

3. 5 非生物解吸与生物降解的对比

通过向体系中添加 XAD-2大孔树脂研究吸附

态菲的非生物解吸过程.如图 3所示, 4个沉积物样

品中菲的非生物解吸均可大致分为快速解吸、慢解

吸和极慢解吸 3个阶段.在快解吸阶段,微生物存在

时体系固相菲浓度的降低速率均不超过其非生物

条件下的解吸速率. 但是, 在慢解吸阶段, 如表 4所

示,生物条件下固相菲浓度的降低速率均大于非生

物条件下的解吸速率. 对于武汉关、金口、阳逻和曾

家港沉积物样品,生物条件下固相菲浓度的降低速

率分别为非生物条件下解吸速率的 4. 0、1. 9、3. 7

和 2. 4倍.在实验进行 168h以后,生物和非生物条

件下固相菲浓度的降低速率都极慢,其浓度基本维

持不变.非生物条件下固相菲的解吸残留值分别为

9. 78(武汉关 )、1. 20 (金口 )、1. 10 (阳逻 )和 3. 45

Lg# g
- 1

(曾家港 ); 生物条件下固相菲的降解残留值

分别为 2. 24、1. 53、1. 60和 0. 64Lg# g
- 1
.其中, 对于

武汉关和曾家港沉积物样品, 非生物条件下固相菲

的解吸残留值大于生物条件下固相菲的降解残留

值,在实验进行 168h期间, 吸附态菲的平均生物降

解速率约为其解吸速率的 1. 2倍.而对于金口和阳

逻,实验进行 168h后,非生物条件下固相菲的解吸

残留值略小于生物条件下固相菲的降解残留值. 导

致这 4个站点残留浓度差异的原因是,在生物降解
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实验后期往武汉关和曾家港样品中添加了微生物

和葡萄糖,这样保持了微生物的活性;另一方面,添

加的葡萄糖为小分子有机物,其对菲的解吸或许有

一定的促进作用 ( Beng tsson et al. , 2003) ,从而促进

了吸附态菲的降解. 对于金口和阳逻, 由于后期微

生物活性的降低,导致固相菲降解的残留值略大于

解吸的残留值.

图 3 吸附态菲的非生物解吸与生物降解曲线的比较 ( a. 武汉关, b. 曾家港, c. 金口, d. 阳逻 ) (虚线所示为生物降解速率大于解吸速率

的区域 )

F ig. 3 Com parison b etw een the b iodegradation rate and desorpt ion rate of attached phenan th rene( a. Wuhangu an, b. Zeng jiagang, c. J inkou, d.

Yangluo)

表 2 慢解吸阶段生物和非生物条件下固相吸附态菲浓度降低速率

的比较

T able 2  C om parison betw een b iotic and ab iotic rates of decrease of

attached phen anthren e du ring the slow d esorp tion stage

地点
非生物条件下吸附态菲浓度

降低速率 / ( Lg# g- 1# h- 1 )

生物条件下吸附态菲浓度

降低速率 / ( Lg# g- 1# h- 1 )

武汉关 0. 09 0. 36

金口 0. 29 0. 56

阳逻 0. 19 0. 70

曾家港 0. 16 0. 38

4 讨论 (D iscussion)

有研究表明, XAD-2树脂对 PAH s的吸附量能

够很好地模拟沉积物中该类污染物的生物可利用

性 ( Stuart et al. , 2006),沉积物中 XAD-2无法提取

的部分一般认为不能被微生物利用. 但是, 本研究

的结果表明, 如能保持微生物的生物活性, 沉积物

中 XAD-2无法提取的 PAHs也能部分为微生物所

利用.

由于非生物解吸是在有 XAD- 2大孔树脂存在

的条件下进行,液相菲的浓度基本维持在零, 因此,

其解吸速率将高于实际条件下的非生物解吸速率.

又如前面所述, 在慢解吸阶段, 生物条件下沉积相

菲浓度的降低速率明显高于非生物条件下的解吸

速率.导致这一现象的原因可能有 2个,微生物促进

了菲的解吸; 微生物能直接利用沉积相吸附态的

菲.部分研究者认为, 微生物本身性质对吸附态有

机物的生物降解有重要影响, 微生物可能直接利用

吸附态的污染物 ( Tang et al. , 1998; Guerin et al. ,

1992; Robert et al. , 2000) . 但是, 上述 2种可能因

素中何者起主要作用还有待进一步研究. 另外, 在
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保持微生物活性的条件下,生物降解时菲的固相残

留值小于非生物解吸条件下菲的固相残留值,吸附

态菲的生物降解速率大于其解吸速率. 由此说明,

沉积物中吸附态菲的解吸过程并不完全限制其微

生物降解,微生物能够部分利用沉积物中较难解吸

的吸附态菲.

沉积物样品中黑炭组分吸附的菲浓度可以根

据 Freundlich等温吸附模型进行理论计算:

C S = fOCK OCCw + f BCK BCC
n

w ( 2)

式中, C s为固相中菲浓度 (Lg# kg
- 1

); fOC、fBC分别为

OC(无定型有机碳 )和 BC (黑炭 )所占的质量百分

含量, K OC、K BC分别为 OC和 BC的 Freund lich吸附

常数, 单位分别为 ( Lg# kg
- 1

) [ ( Lg# L
- 1

) ]
- 1
和

( Lg# kg
- 1

) [ ( Lg# L
- 1

)
n
]
- 1
, n为非线性 Freund lich

常数; Cw为液相平衡浓度 (Lg# L
- 1

). 根据 K OW与 K OC

换算的普适公式 ( Lyman et al. , 1990):

logK OC = 0. 544 logKOW + 1. 377 ( 3)

菲的 logK OW理论值为 4. 57, 利用式 ( 3)计算菲

的理论 logK OC = 3. 86. 根据吸附后水相菲的实测浓

度和式 ( 4)计算得到武汉关和曾家港 2个土样 OC

组分在 2d后吸附的菲浓度最大分别为 12. 18和

19. 78Lg# g
- 1
.

C S, OC = fOCKOCCw ( 4)

经过 2d吸附后, 武汉关和曾家港 2个土样的固

相实测总浓度 C S分别为 49. 44和 55. 32Lg# g
- 1
.根

据式 ( 2)计算得到上述 2个土样中 BC组分菲的吸

附量分别为 37. 26和 35. 55Lg# g
- 1
.该值远高于生

物降解体系中固相菲的实际残留值 2. 24Lg# g
- 1

(武

汉关 )和 0. 64Lg# g
- 1

(曾家港 ). 由此说明, 经过 2d

吸附后,沉积物中与黑炭结合的菲能被微生物部分

利用.

5 结论 ( Conc lusions)

1) 从长江水体分离纯化的菲降解菌具有较高

的生物降解效率, 72h降解效率为 94. 3%.

2) 吸附态菲的生物降解过程可分为滞后期、快

速降解期和慢速降解期. 解吸过程大致可分为快

速、慢速和极慢速解吸 3个阶段.

3) 在快速解吸阶段, 微生物存在条件下固相菲

的降低速率均不超过其非生物条件下的解吸速率.

而在慢解吸阶段,生物条件下沉积物中菲浓度降低

速率大于非生物解吸速率,可能是由于微生物促进

了菲的解吸或者是微生物直接利用了沉积相吸附

态的菲.

4) 微生物的活性会影响沉积物中吸附态菲的

微生物可利用性,在保持微生物活性的条件下生物

降解时菲的固相残留值小于非生物解吸条件下菲

的固相残留值,吸附态菲的生物降解速率大于其解

吸速率,且沉积物中与黑炭结合的菲也能部分被微

生物利用.由此说明, 沉积物中吸附态菲的解吸过

程并不完全限制其微生物降解, 微生物能够部分利

用沉积物中较难解吸的吸附态菲.
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