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研究报告 

糙皮侧耳和鞘脂菌 NS7 对多环芳烃污染土壤的生物强化与

协同作用 
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摘  要：【背景】真菌和细菌被认为在多环芳烃污染土壤生物修复过程中发挥协同作用，目前在真实

土壤体系中开展真菌-细菌协同降解研究较少。【目的】研究真菌和细菌对不同种类多环芳烃降解的

差异及对蒽和苯并[a]蒽的生物强化与协同作用。【方法】选用多环芳烃降解真菌和细菌各一株，在

液体纯培养体系下分析它们对不同种类多环芳烃降解的差异，在土壤体系中采用放射性同位素示踪

技术研究 2 种微生物对蒽和苯并[a]蒽的生物强化与协同作用。【结果】供试细菌鞘脂菌 NS7 能够很

好地降解低环种类多环芳烃，以蒽作为唯一碳源时可以将其完全降解，在复合污染条件下对菲、

蒽、荧蒽、芘等降解效果突出(>90%)，对苯并[a]芘降解效果较差(9.76%)。相比而言，供试真菌糙皮

侧耳菌对苯并[a]芘具有更好的降解效果(21.18%)，对低环多环芳烃降解效果明显不如降解菌 NS7。

在自然土壤中，蒽和苯并[a]蒽具有明显不同的矿化效率，分别为 18.61%和 4.28%，在蒽污染土壤中

加入鞘脂菌 NS7 并未显著提高蒽的矿化率(P>0.05)，相比而言，苯并[a]蒽污染土壤中加入糙皮侧耳

显著提高了污染物矿化效率(2.24倍)，表明真菌和细菌在土壤环境中的定殖存活能力可能影响了生物

强化效果。采用灭菌土壤排除土著微生物的竞争排斥作用，研究了真菌菌丝对生物强化降解的影响，

发现在蒽污染土壤中，真菌菌丝的迁移作用显著提高了细菌鞘脂菌 NS7 对污染物的矿化率，从 1.75%

提高到 5.91%；而在苯并[a]蒽灭菌污染土壤中，接种糙皮侧耳却没有发现苯并[a]蒽矿化率提高的现

象，表明自然土壤中真菌强化降解苯并[a]蒽的作用可能是源于真菌菌丝促进污染物和土著降解菌的

接触，而非直接来自真菌本身。【结论】细菌能够很好地降解低环种类多环芳烃，而真菌对高环种类

多环芳烃降解效果较好。真菌可能通过菌丝促进土著微生物在土壤中的迁移，增大多环芳烃和土著

降解菌的接触，从而促进了多环芳烃降解。研究加深了对多环芳烃污染土壤生物强化修复的认识，

对发展基于真菌-细菌协同作用的生物强化与调控技术提供理论指导。 

关键词：多环芳烃，生物强化，真菌，细菌，同位素示踪 
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Abstract: [Background] Fungi and bacteria are considered to play a synergistic role in the bioremediation 
of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs)-contaminated soil. However, there are limited studies on their 
synergistic degradation in soil. [Objective] This paper aims to investigate the different PAHs-degrading 
abilities of Pleurotus ostreatus and Sphingobium sp. NS7 and reveal their synergistic role in the 
biodegradation of anthracene and benzo[a]anthracene in soil. [Methods] The PAH degradation by      
P. ostreatus and Sphingobium sp. NS7 was performed in liquid culture. Soil microcosms were set up with 
radiolabeled anthracene and benzo[a]anthracene to investigate the fate of PAHs after bioaugmentation. 
[Results] NS7 can efficiently degrade low-molecular-weight (LMW) PAHs, as it removed almost all the 
anthracene when anthracene was the only carbon source. In the case of compound contamination, the 
bacterium removed >90% of phenanthrene, anthracene, fluoranthene, and pyrene while degraded 
benzo[a]pyrene with a low rate (9.76%). By contrast, P. ostreatus demonstrated relatively high removal 
rate (21.18%) of benzo[a]pyrene. The degradation rate of LMW PAHs by P. ostreatus was much lower 
than that by NS7. In the natural soil, the mineralization rate of anthracene and benzo[a]anthracene was 
18.61% and 4.28%, respectively. P. ostreatus promoted benzo[a]anthracene mineralization in natural soil 
(increased by 2.24 folds) but NS7 failed to significantly improve anthracene mineralization. Thus, the 
competition of indigenous microbial communities might affect the survival of exogenous microorganisms. 
A sterile soil system excluding the microbial competition was used to investigate the helper role of fungal 
hyphae in the synergistic degradation. With the help of fungal hyphae, the mineralization of anthracene 
was enhanced by NS7 (mineralization rate up from 1.75% to 5.91%), but no promotion effect was 
observed in benzo[a]anthracene mineralization. Therefore, the reason for the enhancement of 
benzo[a]anthracene mineralization in natural soil by P. ostreatus might be that the fungal hyphae 
promoted the migration of indigenous PAHs-degrading bacteria in soil matrix and thus enhanced the 
contact of them with the contaminant. [Conclusion] Bacteria can efficiently degrade LMW PAHs while 
fungi showed high degradation rate of high-molecular-weight PAHs like benzo[a]pyrene. Enhanced PAH 
mineralization in natural soil was observed after P. ostreatus inoculation, and the mechanism might be that 
the fungal hyphae promoted migration of indigenous bacteria in the soil matrix. This study deepens our 
understanding of the synergistic degradation of PAHs in soil by fungus and bacterium and lays a 
theoretical basis for soil bioremediation based on the synergistic effect of fungi and bacteria. 

Keywords: polycyclic aromatic hydrocarbons, bioaugmentation, fungus, bacterium, radiolabeling 
 

多环芳烃(Polycyclic Aromatic Hydrocarbons，

PAHs)是环境中广泛存在的有机污染物，由 2 个或

多个苯环以线状、角状或簇状排列稠环而成[1]，

此类污染物主要来源于石油泄漏和有机物质的不

完全燃烧，如煤气生产、汽车尾气、森林火灾和

废物焚烧等 [2]，具有低水溶性、热稳定性和难

降解等性质 [3]，在土壤中容易持久性残留。因

其致癌、致突变和致畸等“三致”效应，对人类健

康和生态环境具有潜在风险[4]，已有 16 种多环芳

烃 化 合 物 列 入 美 国 土 壤 保 护 局 (Environmental 
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Protection Agency，EPA)的优先污染物清单[5]，我

国土壤多环芳烃点位超标率达到 1.4%[6]，并于

2019 年 1 月 1 日起开始实施《土壤污染防治法》[7]，

土壤污染治理迫在眉睫。 

微生物降解和转化作用是自然环境中去除多

环芳烃的主要过程。微生物修复技术具有环境友

好、绿色经济等特点，在多环芳烃污染土壤的原

位修复中展现出良好的应用前景 [8-9]，生物强化

和生物刺激是其两大基础应用方式。其中，生物

强化是通过向污染土壤中添加高效污染物降解菌

株而实现多环芳烃污染土壤生物修复的方式[10]。

目前已从不同环境中分离出许多能降解多环芳

烃 的 微 生 物 菌 株 ， 细 菌 如 分 枝 杆 菌 属

(Mycobacterium)、鞘氨醇单胞菌属(Spingomonas)、

鞘脂菌属(Spingobium)、玫瑰杆菌属(Roseovarius)

等[11-14]，真菌如雅致小克银汉霉(Cunninghamella 

elegans) 、 蜜 环 菌 属 (Armillaria) 、 糙 皮 侧 耳

(Pleurotus ostreatus)等[15-16]。据已有研究，真菌和

细菌在多环芳烃降解过程中多呈现出协同降解的

特征[17]，真菌可以通过提高多环芳烃的生物利用

率与细菌共同代谢多环芳烃。真菌一般不能完全

降解高环种类多环芳烃，但可以利用胞外酶将其

转化为极性更高的代谢物，利于细菌后续降解[18]。

有研究表明，在被多环芳烃污染的土壤中接种真

菌-细菌共培养物，可以显著促进高环种类多环芳

烃的降解[19-20]。除了协同代谢的作用，当没有流

水、蚯蚓或正在生长的植物根等媒介时，土壤中

的细菌运动可以忽略不计，而且土壤的吸附性、

水路的不连续性和土壤质地也限制了细菌在非饱

和土壤中的迁移[21]，真菌菌丝有“真菌高速公路”

和“脉管作用”，可以为细菌提供运动通道，与细菌

发挥协同作用 [22-24]，也能转移土壤中有机污染

物，既促进了污染物低浓度区域微生物对其降解

利用[25-27]，也降低因污染物浓度高对自身生长的

限制。细菌-真菌组合对有机污染物的降解效果比

单一微生物的降解效果更为显著[28]，目前协同机

制研究多在模拟体系下进行，而在真实土壤介质

中开展的研究相对较少。 

本研究为解析土壤介质中真菌和细菌对多环

芳烃的协同降解作用，选用了多环芳烃降解细菌

鞘脂菌 NS7 和降解真菌糙皮侧耳，分别研究了  

2 种类型的降解菌在纯培养体系和土壤体系对多

环芳烃的降解，并采用菌丝迁移降解的研究体系

初步探讨了 2 类微生物在降解土壤多环芳烃中的

协同作用与限制因子，以期为发展污染土壤生物强

化修复技术提供理论依据。 

1  材料与方法 

1.1  土壤和菌种 

土壤采集于南京钢铁工业区周围受污染农田土

壤，其中 16 种 EPA-PAHs 浓度为 1.30 mg/kg。土壤

经过自然风干，去除植物根系、石砾等，过 2 mm

筛，储存于 4 °C 冰箱备用。 

供试细菌为 Zeng 等[29]前期筛选的鞘脂菌 NS7 

(CGMCC 1.16286)，供试真菌糙皮侧耳购于中国

工业微生物菌种保藏管理中心(CICC 50136)。 

1.2  主要试剂和仪器及培养基 

实验使用的多环芳烃包括菲、蒽、荧蒽、

芘 、 苯 并 [a] 蒽 、 苯 并 [a] 芘 ( 纯 度 >98%) ，

Sigma-Aldrich 公司；14C-蒽和 14C-苯并[a]蒽(纯

度 >99%) ， ARC 公 司 ； 碱 性 闪 烁 液 ， Zinsser 

Analytic 公司。 

超快速高分离液相色谱仪、气相色谱-质谱联

用仪，岛津企业管理(中国)有限公司；液体闪烁

分析仪，Beckman 公司；生物氧化燃烧仪，华利

达实验设备有限公司。 

LB 培养基按照徐德强等[30]的方法进行配制，

用于细菌培养；PDA 培养基按照林先贵[31]的方法

进行配制，用于真菌培养；无机盐基础(Minimal 

Medium，MM)培养基按照宋立超等[32]的方法进行

配制，用于细菌对多环芳烃的降解实验；葡萄糖

无机盐基础培养基 (Glucose Minimal Medium，

MM-Glu)：在 MM 培养基基础上，加入葡萄糖
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10.0 g/L，用于真菌对多环芳烃的降解实验。 

1.3  纯培养体系的真菌和细菌对多环芳烃的降解 

降解实验分别以多环芳烃为单一污染物和

混合污染物形式进行添加。其中，细菌降解实

验单一多环芳烃为蒽 (20.0 mg/L)，真菌降解实

验单一多环芳烃为苯并[a]芘(10.0 mg/L)。混合

污染物为菲、蒽、荧蒽、芘、苯并[a]芘混合物

(菲、蒽、荧蒽、芘浓度各为 20.0 mg/L，苯并[a]芘

浓度为 10.0 mg/L)。 

细菌用 LB 培养基培养，28 °C、160 r/min 条

件下避光振荡培养 3 d，5 000×g 离心 10 min 收集

菌体，无菌水清洗菌体 3 遍后重新悬浮菌体，将

菌悬液作为接种物；真菌用 PDB 培养基培养，

30 °C、120 r/min 条件下避光振荡培养 3 d，瓶内

加入小玻璃球避免形成个体较大的真菌菌丝球，

用前端剪一小口的移液枪头吸取真菌菌液，用匀

浆机打匀后作为真菌接种物。取 250 mL 三角瓶

(1×105 Pa 灭菌 20 min)向灭菌三角瓶内加入所需

多环芳烃，三角瓶放置摇床中以 28 °C、80 r/min

条件下振荡使瓶内丙酮挥发。待丙酮挥发后加入

25 mL MM 培养基(细菌实验)或 MM-Glu 培养基

(真菌实验)，按照 10% (体积分数)接种量接入制

备好的细菌或真菌培养物。在恒温培养振荡器上

以 28 °C、160 r/min 条件下避光振荡培养 2 周，实

验处理包括空白均为 3 个重复。培养结束后，向

三角瓶内分 3 次加入总量为 25 mL 的乙腈，充分

将瓶内残留污染物进行提取并定容至 50 mL，吸

取 1 mL 混合液过 0.22 μm 滤膜，采用高效液相色

谱仪测定残留污染物。 

1.4  土壤微域中细菌和真菌对蒽和苯并[a]蒽的

生物强化降解 

将水加入采集的土壤至约 40%最大含水量，

在 28 °C 恒温下静置预培养 1 周平衡土壤微生物，

细菌接种物采用 1.3 的方法制备，每管中加入 

0.25 mL，真菌接种物为从 PDA 培养基上切取的

一小块带菌丝琼脂。蒽和苯并[a]蒽人工污染土壤

采 用 Brinch 等 [33] 的 方 法 制 备 ， 简 要 步 骤 为 ：    

(1) 将非标记多环芳烃与 14C-多环芳烃按所需比

例混合 ； (2) 取部分风干试验土壤 按照污染物  

5 倍使用浓度分别加入蒽和苯并[a]蒽；(3) 将土

壤与污染物充分混合后放置通风橱过夜使丙酮挥

发；(4) 取等量污染土壤(约 1.0 g)与经平衡的试

验土壤(4.0 g)于 50 mL 试验玻璃管中混合，制备

人工污染土壤。试验污染土壤中外加多环芳烃

污染物终浓度为 10.0 mg/kg，放射性标记量通过

测试而得，分别为蒽 318.3 Bq/管，苯并[a]蒽为 

2 766.7 Bq/管。 

人工污染土壤中分别接种细菌(蒽降解实验)

或 真 菌 ( 苯 并 [a] 蒽 降 解 实 验 ) ， 补 充 含 水 量 约

60%，于 28 °C 恒温下静置培养。试验管用橡胶塞

封口，橡胶塞下悬挂一内含 1 mL 1 mol/L 氢氧化

钠 溶 液 的 小 管 ， 试 验 管 在 恒 温 培 养 室 中 培 养    

9 周，每周收集并更新管内氢氧化钠溶液，以供测

试培养过程中生成的 14CO2 量，实验处理包括空

白均为 3 个重复。培养结束后，土壤样品风干，

取 2.0 g 用 60 mL 二氯甲烷在索氏装置中提取   

24 h，30 °C 旋转蒸发后用 2.0 mL 环己烷溶解，取

0.5 mL 测试二氯甲烷可提取态中的放射性含量。

提取后的剩余土壤再进行风干，测试结合态残留

的放射性含量。将 3 管平行样的剩余环己烷溶解

液合并，取 1 mL 用氮气吹干，溶解于 0.5 mL 乙腈

进行液相色谱分析，每隔 1 min 收集色谱流出液，

通过分析流出液中放射性含量判定标记代谢产物

出峰时间。另取剩余合并的环己烷溶解液，氮气

吹干后溶解于 0.5 mL 正己烷，采用气相色谱-质谱

联用分析产物结构。 

1.5  灭菌土壤微域中蒽和苯并[a]蒽生物降解的

真菌菌丝迁移作用 

供试土壤经 1×105 Pa 灭菌 20 min，间隔 1 d

后同样条件再次灭菌，参照 1.4 的实验步骤制备人

工污染土壤，灭菌土壤无需预平衡。实验土壤中

多环芳烃污染物终浓度为 10.0 mg/kg，蒽放射性
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标记量为 1 233.3 Bq/管，苯并[a]蒽为 3 333.3 Bq/管。

在 50 mL 试验管底部先加入空白琼脂块，再引入细

菌菌液作为细菌接种(25 μL)，真菌接种方式为加

入预先生长有真菌菌丝的琼脂块。琼脂块上铺设

约 1 cm 厚的细玻璃珠(直径约 1 mm)，在玻璃珠上

再铺设 5.0 g 灭菌人工污染土壤。微域实验分别为

蒽或苯并[a]蒽的污染土壤，分别接种细菌、真

菌、真菌-细菌处理。试验管参照 1.4 悬挂内含氢

氧化钠溶液的小管，28 °C 恒温培养，每周收集并

更新管内氢氧化钠溶液，测试培养过程中生成的
14CO2 量，实验设置 3 个重复。蒽实验组从第 1 周

开始取样，监测至第 8 周，苯并[a]蒽实验组从  

第 4 周开始取样，监测至第 10 周。 

1.6  分析与统计方法 

超快速高分离液相色谱仪分析多环芳烃含

量，气相色谱-质谱联用仪分析提取态中代谢产

物结构，液体闪烁分析仪测定氢氧化钠溶液、

有机溶剂提取物及液相色谱流出液中的放射性

物质含量，生物氧化燃烧仪将土壤中的放射性

物质完全燃烧生成 14CO2，用碱性闪烁液吸收后

经 液 体 闪 烁 分 析 仪 测 定 其 放 射 性 强 度 。 采 用

SPSS 26.0 进行单因素方差分析(One-Way Analysis 

of Variance，ANOVA)并进行多重比较(Duncan 方

法)。用学生 t 检验(Student’s t-test)对处理间作差

异分析。使用 Origin 2021 软件进行绘图。 

2  结果与分析 

2.1  纯培养体系中真菌和细菌对多环芳烃的降解 

研究分别测试单一污染物和混合污染物形式

下多环芳烃的降解(图 1)。结果表明，供试细菌鞘

脂菌 NS7 在以蒽为唯一碳源形式下能很好地将其

降解，降解率接近 100%。在混合多环芳烃降解体

系中，菌株 NS7 对菲、蒽、荧蒽和芘都具有很好

的降解效果，培养结束后 4 种多环芳烃降解率分

别为 91.68%、96.94%、92.25%和 86.47%。相比

而言，混合多环芳烃降解体系中苯并[a]芘的降解

效果相对较低，为 9.76%。 

 
 
图 1  细菌鞘脂菌 NS7 (A)和真菌糙皮侧耳(B)在以

PAHs 作为单一污染物和混合污染物条件下的降解 
Figure 1  The degradation of PAHs by Sphingobium sp. 
NS7 (A) and Pleurotus ostreatus (B), with the PAH as an 
individual or mixed pollutants  
注：ANT：蒽；PHE：菲；FLT：荧蒽；PYR：芘；BaP：苯

并[a]芘 

Note: ANT: Anthracene; PHE: Phenanthrene; FLT: Fluoranthene; 
PYR: Pyrene; BaP: Benzo[a]pyrene  

 
供试真菌糙皮侧耳在以葡萄糖作为共代谢底

物的条件下，能够降解 21.18%的苯并[a]芘，而混

合多环芳烃降解体系中对苯并[a]芘的降解率稍有

降低(14.24%，P>0.05)。复合多环芳烃降解体系

中，供试真菌对其他多环芳烃的降解率普遍低于

细菌 NS7，其中，菲的降解率为 51.75%，蒽为

21.54%，荧蒽为 15.90%，芘为 14.27%。 

2.2  土壤微域中真菌和细菌对蒽和苯并[a]蒽的

生物强化降解 

依据供试细菌和真菌对不同多环芳烃的降解

特征，在自然土壤中研究了 2 株降解菌对低环多

环芳烃(蒽)和高环多环芳烃(苯并[a]蒽)环境归趋的

影响。实验选用苯并[a]蒽而非苯并[a]芘，是因为

苯并[a]芘在土壤中矿化率极低，不易体现生物强

化作用。自然土壤中蒽矿化较快，9 周培养结束

后矿化率为 18.61%，土壤中加入鞘脂菌 NS7 后，

蒽的矿化率未显著提高(P>0.05) (图 2A)。相比而

言，自然土壤中苯并[a]蒽矿化率不高，9 周培养 
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图 2  接种细菌鞘脂菌 NS7 (A)和真菌糙皮侧耳(B)对土壤 PAHs 矿化的影响 
Figure 2  The mineralization of PAHs in the soil after inoculation with Sphingobium sp. NS7 (A) and Pleurotus ostreatus (B) 
 
 

结束后矿化率只有 4.28%，土壤中加入糙皮侧耳

后，苯并[a]蒽矿化提高了 2.24 倍(图 2B)。 

培养结束后，大部分多环芳烃依然保留在土

壤中，蒽残留率为 79.56%−82.31%，苯并[a]蒽为

88.61%−96.07%。其中，多环芳烃主要进入土壤基

质形成结合态残留，蒽结合态比例为 75.32%，苯

并[a]蒽为 52.72%。土壤中加入鞘脂菌 NS7 未显

著提高蒽的矿化率，但显著降低了结合态残留

(降低 3.47%，P<0.05)，并增加了可提取态含量

(提高 2.71%，P<0.05) (图 3A)。相比之下，苯并

[a]蒽土壤中加入糙皮侧耳并未显著影响污染物可

提取态和结合态残留(P>0.05) (图 3B)。 

结合放射性信号分析可提取态中代谢产物，

研究发现对照处理中蒽和苯并[a]蒽在实验土壤

中自身即存在转化过程，分别于 9.5 min (图 4A)

和 26.8 min (图 4B)产生了带有标记信号的主要

代谢产物，产物经质谱鉴定分别为蒽醌(图 4C)

和苯并[a]蒽醌(图 4D)。培养结束后，蒽醌标记

量占所提取液总标记量的 72%，而苯并[a]蒽醌

占比约为 63%。与对照相比，土壤中接种糙皮

侧耳和细菌鞘脂菌 NS7 并未发现其他新的代谢

产物。 

2.3  灭菌土壤微域中蒽和苯并[a]蒽生物降解的

真菌菌丝迁移作用 

根据自然土壤生物强化结果，认为鞘脂菌

NS7 可能是受到土著微生物的竞争排斥从而没有 

 

 
 

图 3  9 周培养结束后放射性标记物在各组分间分布 
Figure 3  The distribution of radiolabel after 9 weeks soil 
incubation 
注：A：鞘脂菌 NS7 生物强化降解蒽；B：真菌糙皮侧耳生物强

化降解苯并[a]蒽；不同小写字母表示处理间差异显著性(P<0.05) 

Note: A: Anthracene microcosm with Sphingobium sp. NS7 
inoculation; B: Benzo[a]anthracene microcosm with Pleurotus 
ostreatus; Different lowercase letters indicated significant 
differences among treatments (P<0.05) 
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图 4  蒽和苯并[a]蒽土壤微域实验可提取态主要代谢物的高效液相色谱(A，B)和质谱分析(C，D) 
Figure 4  High performance liquid chromatographic analysis (A, B) and mass spectra (C, D) of the main products in 
anthracene and benzo[a]anthracene microcosms 
注：插图为主要代谢产物的放射性信号分析 

Note: The inserts were the radio-chromatograms for each sample 
 

体现出强化效果(图 2A)，因此研究选用灭菌土壤

开展菌丝迁移降解的研究。结果表明，灭菌土壤

中蒽和苯并[a]蒽的矿化率都很低，蒽的矿化率为

1.58%−5.91% ， 苯 并 [a] 蒽 的 矿 化 率 更 是 不 到

0.1%，说明自然非灭菌土壤中多环芳烃矿化主要

由土著微生物的生物降解作用引起。蒽污染土壤

中，单独接入鞘脂菌 NS7 或糙皮侧耳均未显著提

高污染物降解，而混合接种显著提高蒽的矿化率

(提高 3.38 倍)，从 1.75%提高到 5.91% (图 5A)。相

比而言，在苯并[a]蒽污染土壤中，单接种或者混

合接种均没有提高污染物矿化(图 5B)。 

3  讨论与结论 

本研究分别在液体培养体系和土壤微域体系

比较了真菌糙皮侧耳和细菌鞘脂菌 NS7 对多环芳

烃生物降解的差异。结果表明，真菌和细菌虽然

在多环芳烃生物降解性上存在明显差异，但是在

真实土壤中，这种微生物降解性还受微生物适应

性、迁移性等因素影响，呈现不同的微生物修复

潜能。 

细菌鞘脂菌 NS7 对低环多环芳烃具有较好的

降解性能(图 1A)，而真菌糙皮侧耳对低环多环芳

烃降解效率虽不高，但在降解高环多环芳烃能力

上却优于细菌(图 1B)。许多研究报道，细菌和真

菌对多环芳烃的降解特性和途径不同 [17,34]。其

中，细菌对 4 环及以下多环芳烃具有较好的矿化

作用，多环芳烃羟基化双加氧酶是其限速步骤

酶，该酶初始催化多环芳烃形成顺式(cis-)二氢二

醇，再经过一系列脱氢、开环双加氧的步骤实现

污染物矿化 [17]。多环芳烃降解菌对多种多环芳

烃的降解能力取决于其羟基化双加氧酶的广谱性

转化，具有较大的催化口袋的酶能够容纳不同大

小 的 多 环 芳 烃 底 物 而 实 现 对 不 同 污 染 物 的 催   

化[35]。相比之下，真菌对多环芳烃降解多采用共

代谢方式进行，主要包括木质素降解酶和 P450 单

加氧酶催化为主的 2 条途径[34]。真菌对高环多环

芳烃具有很好的降解效果，但往往只是将污染物 
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图 5  细菌鞘脂菌 NS7 和真菌糙皮侧耳混合接种对灭菌土壤中蒽(A)和苯并[a]蒽(B)矿化的影响 
Figure 5  The effect of co-inoculation by Sphingobium sp. NS7 and Pleurotus ostreatus on the mineralization of 
anthracene (A) and benzo[a]anthracene (B) in sterile soil 
 

转化为极性更高的代谢产物而非完全矿化[36]，有

研究发现，真菌虽然对 5 环苯并[a]芘转化率高达

70%−80%，但是其矿化率却不到 10%[37]。然而水溶

性更高的代谢产物，提高了高环多环芳烃的生物

可利用性，从而促进其他降解细菌的后续降解，有

研究发现二者联合可以显著提高苯并[a]芘的矿化

效率[20,38]。 

虽然纯培养体系实验表明鞘脂菌 NS7 对蒽具

有较好的降解效果，但是将其接种至非灭菌的蒽

污 染 土 壤 中 却 未 观 察 到 明 显 的 强 化 修 复 效 果   

(图 2A，图 3A)，但在灭菌土壤中明显表现出强化

作用(图 5A)，这种差异很好地体现了非灭菌土壤

中土著生物对外接微生物的竞争排斥[39]。结果还

发现，灭菌土壤接种微生物最多实现约 6%的污染

物矿化(图 5A)，明显不如土壤土著微生物所产生

的矿化效果(图 2A)。该结果与 Zeng 等[40]前期研究

结果类似：土著微生物能够提高漆酶氧化苯并[a]

芘的产物矿化，提升效果明显优于灭菌土壤加外

接菌处理，这凸显了土壤污染物修复过程中土著

微生物的作用，也暗示刺激土著微生物提高污染

物降解潜能的重要作用。同样受到土著生物潜在

的竞争排斥，接种真菌糙皮侧耳却显著提高非灭

菌土壤中苯并[a]蒽的矿化(图 2B)，苯并[a]蒽的  

lg Kow 比蒽高，意味着苯并[a]蒽在土壤中吸附性是

高于蒽的，但真菌却提高了该污染物矿化。相比

而言，该强化作用并未对污染物可提取态、结合

态及产物种类上产生显著影响(图 3B、图 4B)。一方

面该污染物在土壤中的矿化相对较低，虽外接真

菌能显著提高污染物矿化，但这种强化作用不足

以对占绝大比例的可提取态和结合态造成显著影

响(图 3B)。另一方面，虽然污染物发生了生物转

化作用，但由于土壤有机质对转化产物的强烈吸

附作用，可能导致大部分生物代谢产物直接结合

进入土壤基质。结果发现，污染物进入土壤后自

身即会发生转化过程，形成多环芳烃-醌类的氧化

代谢产物(图 4)。据报道，该过程可能是由土壤吸

附的金属离子产生的非生物氧化过程形成，也可

能是由木质素真菌分泌的胞外木质素降解酶类生

物氧化而成[41]。结果发现，灭菌土壤中单独接种

真菌并未真正实现土壤多环芳烃的矿化(图 5B)，
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说明糙皮侧耳在土壤介质中实际上并没有发挥多

环芳烃降解作用。在蒽污染灭菌土壤的实验结果

中，细菌和真菌联合接种显著高于任何单接种效

果(图 5A)，可解释为细菌具有降解能力但迁移能

力弱，真菌有迁移力但缺乏降解力，当二者结合

后真菌菌丝的延伸辅助细菌迁移进入土壤基质，

从而实现了目标污染物降解[42]。因此，非灭菌土

壤中糙皮侧耳能够促进土壤苯并[a]蒽矿化，其作

用可能是来自菌丝对土著微生物的迁移，并非真

菌本身的生物降解。  

通过比较不同介质中真菌和细菌对多环芳烃

的降解，本研究表明真菌和细菌在多环芳烃降解种

类上具有不同偏好性，它们在土壤环境中的适应、

迁移性存在差异，土壤中发挥真菌-细菌联合作用

则需从生物降解和土壤环境影响等方面进行综合

考量。 
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