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摘要:多环芳烃(PAHs)是一类普遍存在于环境介质中的难降解有机污染物，相对于好氧微生物降解 PAHs
的研究，厌氧微生物降解 PAHs 的研究则相对较少。本文从厌氧微生物降解 PAHs 的研究背景，厌氧降解微
生物的特点和不同厌氧降解还原反应体系的角度综述了厌氧微生物降解 PAHs 的概况;结合厌氧微生物降
解萘和菲转化途径的介绍，推断了其降解机制的内在原因;同时通过总结影响厌氧微生物降解 PAHs 的主要
因素(包括:PAHs 的生物可利用性、外源营养物质的添加、外源电子受体的添加、特定厌氧降解菌的筛选强
化和部分环境因素等)，指出了制约降解进程的潜在限制因子;并对厌氧微生物降解 PAHs 研究目前存在的
问题和未来的发展方向作了简述与展望。
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多环芳烃 ( Polycyclic aromatic hydrocarbons，
PAHs)是一类国际上极为关注的典型有机污染物，
具有高毒性、持久性以及生物富集效应［1］。自然界
中广泛存在的 PAHs 污染已成为人类亟需解决的重
要环境问题之一。20 世纪 90 年代末之前，国内外
学者普遍认为，由于 PAHs 在环境介质中的持久性、
高毒性和稳定性等特点，其微生物降解矿化过程主
要在好氧条件下完成，而厌氧条件下微生物降解过
程则很难进行。但近年来，随着人们对厌氧微生物
生存环境的深入认识，有研究发现，在厌氧条件下，
特定功能微生物可将部分 2 环和 3 环的 PAHs 作为
唯一碳源或能源，并将其完全降解或矿化，并指出自

然界厌氧环境中特定的微生物菌株或菌群对降解
PAHs 具有巨大的修复潜力［2］。目前，国内外学者
对于在好氧条件下，运用微生物以 PAHs 为唯一碳
源或共代谢的方式降解已开展了较为深入的研
究［3］，然而对在厌氧条件下，环境介质(如海岸沉积
物、河道湖泊底泥及土壤亚表层中等)中 PAHs 的微
生物降解研究则少有报道［4］。因此，为了探明自然
界中厌氧微生物降解 PAHs 机理和过程，为环境污
染治理提供更有效的修复技术，开展在厌氧环境中
微生物高效降解 PAHs 的机制与调控研究具有重要
的理论和现实意义。
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1 多环芳烃厌氧微生物降解

1. 1 PAHs 的厌氧降解微生物
从自然界中分离、培养和驯化 PAHs 的厌氧降

解微生物资源是研究厌氧微生物降解 PAHs 机理和
过程的首要步骤。目前，国内外学者已主要从海相
沉积物中分离到了部分具有降解低环 PAHs 能力的
微生物菌株或菌群。Musat［2］等从近海岸带表层底
泥中分离到 2 株能够厌氧降解萘的硫酸盐还原海洋
细菌———NaphS2 和 NaphS3，16S rDNA 测序结果表
明 NaphS2 和 NaphS3 同源性高度相似(99. 8% )，同
属于 δ-变形菌纲 ( Deltaproteobacteria)脱硫杆菌科
(Desulfobacteriaceae)。Lu 等［5］从海洋沉积物富集
培养获得了 1 组能够厌氧降解 PAHs 的混合菌群，
包括 19 株 γ-变形菌纲 ( γ-Proteobacteria)细菌和 4
株放线杆菌纲(Actinobacteria)细菌，并在纯培养条
件下，证明该菌群对萘的最大降解率为 96. 3%。Li
等［6］在海岸带红树林亚表层沉积物中分离培养获
得降解 PAHs 的厌氧微生物菌群，此菌群由 2 株鞘
氨醇单胞菌属 ( Sphingomonas)细菌、1 株微杆菌属
(Microbacterium)细菌、1 株红球菌属 ( Rhodococcus)
细菌及 2 株未知细菌组成，并证明此菌群在厌氧条
件下可以对菲、芴、荧蒽和芘都有一定程度的降解作
用，其降解率在 10% ～ 35%之间。

尽管大多数的研究主要集中在分离培养海洋沉
积物中的菌群，也有学者在淡水河道底泥中筛选出
具有降解 PAHs 能力的微生物群落，甚至发现即使
在未被污染的场地亚表层土壤中也存在具有降解
PAHs 潜力的微生物群落。Selesi 等［7］从 PAHs 污染
的淡水河道底泥中，富集培养获得了 1 组具有降解
2-甲基萘的厌氧微生物菌群 N47，并证明其组成主
要由与脱硫杆菌属(Desulfobacterium)细菌十分接近
的菌株构成。总体上来看，现阶段分离得到的 PAHs
厌氧降解微生物特点主要表现为:低环 PAHs 易于
微生物降解和矿化，且降解反应速率较快，而对高环
PAHs(4 环或 4 环以上)其降解能力相对较弱，PAHs
的分子量与它的降解速率普遍呈负相关，同时不同
的厌氧还原体系对微生物降解 PAHs 的效果影响也
不尽相同。分析推测具有降解 PAHs 潜在功能的厌
氧微生物，可能主要集中在某些变形菌纲或放线菌
纲中的脱硫杆菌科，这也可能是今后主要集中研究

的类群。
1. 2 厌氧微生物降解 PAHs 的反应体系

有研究表明，可根据不同厌氧还原体系中电子
传递受体的差异，将厌氧微生物降解 PAHs 的反应
体系划分为反硝化还原反应体系、硫酸盐还原反应
体系、金属还原反应体系和产生甲烷还原反应体系
等。表 1 列出了近年来，厌氧微生物在不同还原反
应体系中成功降解 PAHs 的部分实例。从表 1 可发
现，无论是在海洋沉积物中或淡水体系的河道底泥
中，甚至在未受污染的亚表层土壤中都存在不同类
型的 PAHs 厌氧降解微生物;并且针对同一类型的
PAHs 和相同的电子受体时，不同类型的 PAHs 厌氧
降解微生物其降解速率差异依然十分显著。
1. 2. 1 反硝化还原反应体系:反硝化还原反应体系
是指反硝化细菌通过将降解过程中产生的大量自由
电子传递给不同类型的硝酸盐受体，从而完成厌氧
微生物降解 PAHs 电子传递和能量传导的过程体
系。1988 年 Miheleic 等［8］首次观察到在反硝化还
原反应体系下萘的降解现象，随之越来越多的反硝
化菌株或菌群逐渐被分离，并被证明可以参与到
PAHs 的降解过程之中。Rockne 等［9］从海洋沉积物
的流动床系统中分离出 1 株具有降解萘能力的菌
株，发现此菌株对硝酸盐具有专性需求，当硝酸盐供
给充足时，萘的最大降解率在 70% ～ 90% 之间，菲
的最大降解率为 96%，并且发现此系统有 N2O 的气
体产生，证明反硝化细菌在降解过程中起到了重要
作用。Dou 等［10］通过在人工控制的厌氧条件下，对
从土壤中分离得到的萘降解菌进行纯培养实验，发
现合理控制硝酸盐的投加量对萘的降解总量和降解
速率都有一定程度的促进作用。此外，也有学者发
现，在反硝化还原体系中也存在一定程度的 3 环和
4 环 PAHs 的降解。Mcnally 等［11］运用 3 株反硝化
细菌，在严格的厌氧纯培养条件下，发现 PAHs 降解
速率依次为蒽 ＞ 菲 ＞ 芘。Ambrosoli 等［12］在未受
PAHs 污染的水稻土壤亚表层中，分离到 1 组可以对
PAHs 进行厌氧降解的混合菌群，发现此菌群对于
菲、芴和芘的最大降解效率在 30% ～ 55% 之间，并
且指出若向反硝化还原反应体系中，添加固液比为
1∶ 4，质量浓度为 10g /L 的葡萄糖或醋酸钠作为共代
谢底物时，则硝酸盐的反应消耗量也会明显增加，
PAHs 降解效果也更加显著。Chang 等［13］也发现，
土壤中 5 种 PAHs 菲、芘、蒽、芴、二轻苊在降解的同
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表 1 厌氧微生物在不同还原体系中成功降解 PAHs 实例
Table 1 Successful microcosm studies in identifying anaerobic degradation of polycyclic aromatic hydrocarbons

PAH Electron acceptor Inoculum Degradation rate /(μmol / L / d) Reference
Acenaphthene Nitrate Uncontaminated soil 0. 12 8
Acenaphthene Nitrate Uncontaminated soil 0. 03 9
Naphthalene Nitrate Soil 14. 1 37
Naphthalene Nitrate River sediment 384 20
Naphthalene Mn( IV) River sediment 120 20
Naphthalene Sulfate River sediment 336 20
Naphthalene Sulfate Marine sediment 0. 075 38
Naphthalene Sulfate Marine sediment 0. 12 18
Naphthalene Sulfate Marine sediment 2. 5 15
Naphthalene Sulfate Aquifer material 0. 246 11
Phenanthrene Sulfate Marine sediment 0. 1 38
Phenanthrene Sulfate Marine sediment 0. 11 18
Phenanthrene Fe( III) /Nitrate / Sulfate Mangrove sediment 11. 5 23
Phenanthrene Methane Uncontaminated soil 1. 6 27
Phenanthrene Nitrate Uncontaminated soil 0. 363 13
Phenanthrene Sulfate Uncontaminated soil 1. 05 39
Anthracene Methane Uncontaminated soil 0. 5 27
Anthracene Sulfate Uncontaminated soil 0. 2 39
Fluoranthene Sulfate Marine sediment 0. 014 18
Fluoranthene Methane Aquifer material 0. 276 25
Fluoranthene Fe( III) /Nitrate / Sulfate Mangrove sediment 1. 1 23
Fluoranthene Methane Uncontaminated soil 1. 0 27
Fluorene Nitrate Uncontaminated soil 0. 424 13
Fluorene Sulfate Marine sediment 0. 06 18
Fluorene Fe( III) /Nitrate / Sulfate Mangrove sediment 22. 6 23
Fluorene Methane Uncontaminated soil 1. 9 27
Pyrene Methane Uncontaminated soil 0. 2 27
Pyrene Nitrate Uncontaminated soil 0. 189 13
Pyrene Sulfate Uncontaminated soil 0. 01 39
Pyrene Fe( III) /Nitrate / Sulfate Mangrove sediment 0. 81 23

时也伴随着大量的硝酸盐电子受体被还原为亚硝酸
盐的过程。
1. 2. 2 硫酸盐还原反应体系:硫酸盐还原反应体系
是指在硫酸盐作为电子受体时，可以激活硫酸盐还
原菌的硫酸盐还原活性，促进电子传递和能量传导，

加快体系中 PAHs 的降解。Bedessem 等［14］通过14 C

同位素标记的方法证明在纯厌氧培养体系中硫酸盐
的加入可以显著促进海水沉积物中萘的降解，并且
发现硫酸盐的还原消耗量与萘的矿化程度具有显著
相关性。Hayes 等［15］通过向海洋沉积物中添加硫酸
盐抑制剂，发现沉积物中 PAHs 不再降解，证明硫酸
盐是决定降解进程的关键因素，并指出沉积物中
PAHs 与硫酸盐共存时间的长短将显著影响厌氧微
生物对于污染环境的适应性和降解能力。 Tsai

等［16］从厌氧废水残渣中富集获得了 1 组硫酸盐还
原菌群，经过 21d 的培养降解，发现有 88% 的芴和

65%的菲可以被生物转化，同时检测到硫酸盐的还
原消耗量和芴、菲生物降解转化量协同进行。
Coates 等［17］研究了某海洋沉积物中硫酸盐还原菌
对 PAHs 降解能力，发现其中芴、菲和荧蒽较容易发
生降解矿化，而未检测到芘和苯并［a］芘的降解。
Rothermich 等［18］运用14 C 标记的方法，在海洋沉积
物硫酸盐还原反应体系下，首次检测到苯并［a］芘
的降解，并发现低环 PAHs 的降解速率要快于高环
PAHs 的降解速率，同时指出要准确监测到高环
PAHs 的降解往往需要更长的培养时间。此外，也
有研究表明［13］，相比较反硝化还原反应体系与硫酸
盐还原反应体系，硫酸盐作为电子受体和硫酸盐还
原菌共同降解 PAHs 的能力要优于硝酸盐作为电子
受体和反硝化细菌共同降解 PAHs 的能力。
1. 2. 3 金属还原反应体系:金属还原反应体系是指
在厌氧条件下，厌氧微生物通过将降解过程中产生
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的大量自由电子传递给作为终端电子受体的某些金
属离子，从而完成厌氧微生物降解 PAHs 电子传递
和能量传导的过程体系。目前对于金属离子作为电
子受体的研究相对较少，主要集中在 Mn( IV)和 Fe
( III)的研究上。Langenhoff 等［19］通过土柱厌氧培
养实验，并运用14 C 标记方法研究了萘的厌氧降解
作用，发现在添加 Mn( IV)溶液条件下，约有 60%的
萘可发生降解转化并最终矿化生成14 CO2。Anderson

等［20］发现在淡水湖泊底泥中当有 Fe( III)作为电子
受体存在时，萘可以部分程度被降解矿化，并且指出
Fe( III)浓度越高的底泥区域，萘的降解总量越显
著。Yan 等［21］发现通过设置厌氧微生物燃料电池，
向太湖底泥中添加相当于底泥质量 1%的无定型氢
氧化铁，240d 后，菲和芘的最大降解率约可达到
99%和 94%。但也有研究发现在近海岸带红树林
沉积物中，当作为电子受体的硫酸盐含量非常丰富
时，Fe( III)的添加对红树林沉积物中 4 种 PAHs 化
合物芴、菲、荧蒽和芘的厌氧微生物降解并无显著性
影响［22］。
1. 2. 4 产生甲烷还原反应体系:产生甲烷还原反应
体系是指某些产甲烷细菌在厌氧还原体系中同样具
有一定降解或者促进其他厌氧微生物降解 PAHs 能
力的体系［23］。Fuchedzhieva 等［24］从市政污水处理
厂的废水中分离出 1 株具有厌氧降解 PAHs 能力的
蜡状芽孢杆菌(Bacillus cereus)，在产生甲烷还原反
应的互营体系中，培养 7d 后，发现添加质量浓度为
100mg /L 的十二烷基苯磺酸钠有助于显著促进体系
中荧蒽的降解，并检测到在 12d 后去除率达到最大，
约可达 40%。Christensen 等［25］在污泥处理系统中，
筛选到 3 组产甲烷菌群，发现其对 PAHs 具有良好
的降解效果，其中萘的最大降解率能达到 60%。此
外，也有学者将产生甲烷还原反应、反硝化还原反应
和硫酸盐还原反应这 3 种体系对于促进 5 种 PAHs
降解效果的能力进行比较，发现其促进能力高低依
次为:硫酸盐还原反应体系 ＞ 产甲烷还原反应体系
＞硝酸盐还原反应体系，5 种 PAHs 化合物降解速率
常数高低依次为:菲 ＞芘 ＞蒽 ＞芴 ＞二轻苊［13，23］。

2 厌氧微生物降解 PAHs 的一般途径

厌氧微生物降解 PAHs 的难易程度往往取决于
目标污染物化学结构的复杂性，如不同种类的 PAHs

在溶解度、环的数目、取代基种类和数量、取代基的
位置以及杂环原子的性质差异等。此外，厌氧微生
物自身分泌降解酶对于目标污染物的适应程度也是
决定降解进程的重要因素之一，如某些厌氧微生物
可以直接降解芴、菲等小分子 PAHs，而对于芘或更
高环数的 PAHs，厌氧微生物往往需要以共代谢方式
进行转化，研究表明共代谢作用可以显著提高厌氧
微生物降解 PAHs 的效率，改变厌氧微生物碳源与
能源的底物结构，提高厌氧微生物对碳源和能源的
选择范围，从而提高厌氧微生物对于高环 PAHs 降
解的潜力［12］。总而言之，不同还原条件下厌氧微生
物对各种类型 PAHs 的厌氧降解机制差异较大。近
年来研究得比较清楚的代谢途径只有萘、菲等低环
的 PAHs，而四环和四环以上 PAHs 的厌氧微生物降
解途径至今仍是环境微生物代谢组学研究领域的热
点。
2. 1 厌氧微生物降解萘的一般途径

目前，国内外学者主要认为，好氧微生物主要是
通过直接在苯环上羟基化或羧基化来实现萘的开环
降解［26］，而厌氧微生物对于萘的降解则需要不同的
辅酶作用逐渐开环，并且萘的起始激活反应也不相
同，可根据厌氧微生物对萘降解的起始反应差异分
为两种: 一种是萘双环结构位置 2 的羧基化，如图 1
所示，位置 2 的 C 原子在苯环中具有最强的负电
性，因此可以形成亲电取代反应或者由一个假定的
萘碳负离子发起亲核攻击［28］。Zhang 等［29］通过13 C
标记的萘进行示踪降解实验，得到萘的代谢产物 2-
萘甲酸(2-naphthoic acid)，证明萘的羧基化是激活
反应的起始步骤，在完成初始激活反应后，由反应体
系中的加氢辅酶对萘的苯环进行 2 次加氢作用，再
接着进行萘的羧基化开环作用，最后逐渐变为较易
被厌氧微生物降解利用的化合物结构。

另一种反应途径是引入富马酸之后萘的甲基化
(见图 1)。Safinowski 等［30］在运用厌氧微生物 N47
对 2-甲基萘降解途径研究的过程中，检测到大量的
特异性中间产物和酶活，并证明这些中间代谢产物
仅可能由富马酸添加后的甲基化反应生成，从而进
一步支持了第二种起始途径假设。此外，Musat
等［31］也发现从海洋沉积物中分离出来厌氧细菌
NaphS2 仅在有萘的环境中培养时，同样检测出 2-甲
基萘，并认为该代谢产物的存在是 2-甲基萘降解途
径的逆向，即从 2-萘甲酸为起始物质，经过脱氢辅
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酶多次作用，再生成萘的羧基化产物，最后通过加氢
辅酶的作用，合并到第一种降解途径相似的过程之
中。

图 1 萘的微生物厌氧降解途径［31］

Fig． 1 Proposed naphthalene anaerobic degradation pathways［31］ ．

2. 2 厌氧微生物降解菲的一般途径
好氧微生物对于菲的降解途径主要是通过在苯

环上多次甲基化和羟基化直接实现开环，并逐渐由
三环开环至较低环数的化合物结构［26］。而目前国
内外学者对于厌氧微生物降解菲的途径阐述仍不是
非常清晰，主要工作集中在特定硫酸盐还原细菌对
于菲的降解研究。Tsai 等［16］在研究硫酸盐还原细
菌降解菲的过程中，使用 GC-MS 分离检测到降解中
间产物对甲酚和酚，并推断对甲酚的甲基组分是发
生羟基化后再生成酚。具体步骤如图 2 所示［17］:首
先菲在硫酸盐还原菌的作用下生成对甲酚，但此步
骤的具体过程尚待学者详细阐明，随后对甲酚的甲
基组分再发生羟基化作用，生成对羟基苯甲醇或对
羟基苯甲醛，对羟基苯甲醛接着再进一步转化为对
羟基苯甲酸和酚，最后经由一系列的水合作用和水
解作用发生脱羧反应，将菲彻底厌氧降解。

3 影响厌氧微生物降解 PAHs 的主要
因素

3. 1 PAHs 的生物可利用性
不同种类的 PAHs 在不同厌氧还原反应体系中

的生物可利用性是影响厌氧微生物降解进程的重要
因素之一。由于 PAHs 的高疏水性和亲脂性，许多
环境介质，如海洋沉积物、淡水湖泊河道底泥或亚表
层土壤对 PAHs 都有强烈的吸附作用，因而 PAHs 从
固相转移到水相溶解态的解吸过程是限制多数厌氧
微生物能够顺利降解的关键因子［32］。有研究表明，
自然老化的污染沉积物或底泥中 PAHs 厌氧降解难
度要大于人为新添加的 PAHs，通过向反应体系中添
加特定的共代谢底物或表面活性剂，从而提高 PAHs
的生物可利用性，是有助于加快 PAHs 降解过程的
一种有效手段［33］。Fuchedzhieva 等［24］研究了在产
生甲烷还原反应体系下，添加生物表面活性剂 (鼠
李糖脂)和化学表面活性剂(线性烷基苯)后，发现
线性烷基苯比鼠李糖脂可以更好的降低反应体系固
液相的界面张力，促进 PAHs 从土壤向溶液的解吸
过程，提高 PAHs 的生物可利用性，更有利于厌氧微
生物的生长，从而将荧蒽的降解率由 40% 提升到
58%。Bach 等［33］发现向河道底泥中添加一定剂量
的氮磷缓释肥或乳酸后，PAHs 在水相中的溶解度
增加，这不仅加速了 PAHs 厌氧降解的速率，而且某
些高环 PAHs (如屈、苯并［a］芘)都有一定程度的
降解，并指出提高 PAHs 在海洋沉积物中的生物可
利用性是促进厌氧微生物对 PAHs 降解的有效途
径。
3. 2 外源营养物质的添加

在厌氧微生物降解 PAHs 的进程中，外源营养
物质的缺乏常常是限制厌氧微生物生长和种群繁殖
的重要因素。因而有较多研究表明添加适当的外源
营养物可以显著促进 PAHs 的进一步降解和矿化。
Teng 等［32］发现向长三角地区的水稻土中添加 0. 2
g / kg 和 5g / kg 的葡萄糖，淹水厌氧培养 90d 后，有助
于加快土壤中菲和苯并［a］芘的降解，菲的最大降
解率在 28% ～ 35%之间，苯并［a］芘的最大降解率
在 15% ～ 25%之间。邹等［3］发现在向 PAHs 污染的
渗水耕层土壤中添加相当于土壤质量 1 /100 的淀粉
后，淹水培养 3 个月，土壤中菲的最大降解率约为
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图 2 菲的微生物厌氧降解途径［17］

Fig． 2 Proposed anaerobic biotransformation pathways of phenanthrene［17］ ．

45%，苯并［a］芘的最大降解率约为 13%，同时监测
到培养后期土壤中 PAHs 厌氧降解菌和微生物总量
都显著增加。Chang 等［13，23］发现在反硝化还原反应
体系中，添加一定量的醋酸盐、乳酸盐或丙酮酸盐可
以不同程度的促进菲、芘、蒽、芴和二轻苊的降解速
率和降解总量。Kim 等［35］在研究淡水河道底泥中
厌氧微生物降解 PAHs 过程时发现添加 1% (W /V)
的乳酸盐对 PAHs 的降解量能够提高 4 ～ 8 倍。
3. 3 外源电子受体的添加

在不同的厌氧还原反应体系中，外源电子受体
的供给量是决定厌氧微生物降解 PAHs 的另一个重
要因素。有研究表明，不同的厌氧还原反应体系对
于特定外源电子受体的需求量往往在某一最适范围
值内，才会对 PAHs 降解产生促进效果，外源电子受
体的供给量过高或过低都会抑制降解进程。此外，
在同一厌氧还原反应体系中，添加不同的外源电子
受体都会对整体 PAHs 降解产生一定的促进作用，
但是往往以硫酸盐作为电子受体比金属离子作为电
子受体对 PAHs 的降解促进作用更为明显，而以金
属离子作为电子受体比硝酸盐作为电子受体对

PAHs 的降解促进效果更加显著［10］。
3. 4 特定厌氧降解菌的筛选与强化

在自然环境介质中，厌氧微生物降解 PAHs 的
能力常受到其他土著菌群的干扰，难以在短期之内
占据优势菌群的地位，往往造成降解进程存在一个
较长的滞后期( lag phase)。因而，能否筛选、培养和
驯化具有降解能力的厌氧细菌并强化其在不同还原
反应体系中的适应生存能力也将显著影响 PAHs 污
染介质的修复效果。近年来随着分子生物学技术的
发展，采用细胞融合技术等遗传工程手段可以将多
种降解基因转入同一微生物中，使之获得广谱性的
降解能力，即合成基因工程菌。目前，此技术在实验
室纯培养条件下已获得较好效果，但是应用于实际
自然厌氧环境时，发现这种基因工程菌的适应存活
能力较差，仍有待于进一步深入研究。
3. 5 其它影响因素

影响厌氧微生物降解 PAHs 的其它主要因素还
包括:污染物的初始浓度、不同厌氧还原反应体系的
pH 值和温度等。Dou 等［10］发现在反硝化还原反应
体系中萘的初始浓度在一定范围内越高，其降解速
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率越快，矿化程度越高，并且较高的初始浓度对硝酸
盐作为电子受体的响应程度越灵敏。不同类型的厌
氧降解菌对环境介质的 pH 值和温度的最适要求也
不相同，且随着季节和气候的变化，不同厌氧还原反
应体系中的 pH 值和温度也在改变，而温度的影响
主要体现在对 PAHs 生物可利用性的改变程度和对
厌氧微生物群落结构和功能酶活性上的差异等。Lv
等［5］发现当海洋反硝化细菌对萘的厌氧降解最适
pH 值为 7. 0，温度为 25℃时，其降解率达到最大。
Chang 等［13］研究土壤亚表层厌氧微生物降解 PAHs
的最适 pH 值为 8. 0，温度为 30℃，过高或过低的 pH
和温度都不利于降解反应的发生。但近年来也有研
究表明，在长期寒冷厌氧的土壤环境中也存在着
PAHs 的微生物降解活动，Eriksson 等［36］在北欧的几
种污染土壤中发现，低温并不是限制厌氧微生物降
解 PAHs 的主要原因，反硝化还原反应体系才是决
定 PAHs 降解进程的限制因素。

4 厌氧微生物降解 PAHs 研究存在问
题和展望

尽管近年来厌氧微生物降解 PAHs 的研究受到
了越来越多学者的关注，但是比起好氧微生物降解
PAHs 的研究还显得相对薄弱，仍然存在一些关键
科学问题需要阐明:

(1) 目前大多数研究仅限于针对 2 环和 3 环
PAHs 厌氧降解菌的分离和培养，而针对 4 环以上高
分子量、高毒性的 PAHs，高效厌氧降解菌株或菌群
的成功筛选工作和研究发现甚少。

(2) 厌氧微生物针对萘和菲的降解途径和机理
已有相关研究，但是对于在不同厌氧还原条件下，高
环 PAHs 的降解途径报道较少。因此运用分子生物
学或稳定性同位素探针等技术来研究不同类型厌氧
微生物酶促反应对 PAHs 开环的影响机理和中间产
物鉴定工作尚需深入。

(3)自然界中，厌氧微生物在特定还原反应条
件下(如，硫酸盐还原反应体系、金属还原反应体系
和产甲烷还原反应体系等)降解 PAHs 过程中，产生
的地球化学元素物质循环与能量传递之间的有机-
无机耦合关系仍需进一步探明。

(4)在自然厌氧条件下，多种环境因子、营养元
素和电子受体往往会对 PAHs 降解进程产生协同影

响。因而研究厌氧降解 PAHs 过程的人为调控措
施，利用最优条件，提高厌氧降解菌的存活率和降解
能力，仍是今后的关注热点。
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3 Graduate School of Chinese Academy of Sciences，Beijing 10049，China

Abstract:Polycyclic aromatic hydrocarbons ( PAHs) are a recalcitrant group of contaminants in the environment． PAHs
degradation has been extensively studied and well understood under aerobic conditions，whereas little is known about
anaerobic degradation of PAHs． Here，we reviewed recent progress in anaerobic degradation of PAHs． We focused on
naphthalene and phenanthrene as model compounds． We addressed the main rate-limiting factors involved，including the
bioaccessibility of PAHs， the amendment of nutrients and elector acceptors， the degrading microorganisms，and the
biochemistry of the initial activation and subsequent enzyme reaction involved in the pathway． Prospects on this field are
also discussed．
Keywords: Anaerobic biodegradation，polycyclic aromatic hydrocarbons，microorganisms，mechanism
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