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　 　 摘要:　 土壤邻苯二甲酸酯(ＰＡＥ)污染对生态环境和农产品安全均构成威胁ꎮ 为实现 ＰＡＥ 污染土壤的生物修

复ꎬ明确共代谢基质对微生物降解 ＰＡＥ 的影响机制ꎬ从 ＰＡＥ 污染的大蒜中筛选获得能降解 ＰＡＥ 的内生菌ꎮ 通过生理

生化特征和 １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因测序对其种属进行了鉴定ꎬ并研究了内生菌对 ６ 种 ＰＡＥ 的共代谢降解特性ꎬ优化了共代谢

降解条件ꎬ初步探索了共代谢条件下内生菌对 ＰＡＥ 的降解代谢途径ꎮ 结果表明:从大蒜中共筛选出 ３ 株能降解 ＰＡＥ
的内生菌 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３ 和 ＤＧＢ￣８ꎬ经鉴定 ３ 者皆为巨大芽孢杆菌(Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｍｅｇａｔｅｒｉｕｍ)ꎮ ３ 株菌株均能以 ６ 种 ＰＡＥ 为

碳源生长ꎬ但处理 ３ ｄ 后 ＰＡＥ 的降解率仅０.８９％~１０􀆰 ４０％ꎬ降解能力较弱ꎮ 添加 Ｄ￣纤维二糖为共代谢基质后ꎬ３ 株菌

株对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解率均显著提升ꎬ其中菌株 ＤＧＢ￣１ 和 ＤＧＢ￣３ 处理 ３ ｄ 后能完全降解 ２０ ｍｇ / Ｌ质量浓度的邻苯二甲

酸二丁酯(ＤＢＰ)和邻苯二甲酸丁苄酯(ＢＢＰ)ꎮ 以 ＤＧＢ￣１ 为供试菌株ꎬ发现吐温 ８０ 添加量、碳源种类、碳源浓度和接

菌量对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解率均有显著影响ꎬ最佳降解条件为吐温 ８０ 添加量 ０􀆰 ０２５％ꎬ碳源为 Ｄ￣纤维二糖、浓度为 １０
ｍｍｏｌ / Ｌꎬ接种菌液 ＯＤ６００为 ０􀆰 ２ꎮ 最佳降解条件下ꎬ当 ６ 种 ＰＡＥ 质量浓度为 ５０ ｍｇ / Ｌ时ꎬ邻苯二甲酸二甲酯(ＤＭＰ)、邻
苯二甲酸二乙酯(ＤＥＰ)、ＤＢＰ、ＢＢＰ、邻苯二甲酸二(２￣乙基己)酯(ＤＥＨＰ)和邻苯二甲酸二辛酯(ＤｎＯＰ)在 ＭＳＭ 培养基

中的降解半衰期分别为 ９􀆰 ０１ ｄ、２􀆰 ２７ ｄ、２􀆰 １３ ｄ、１􀆰 ９９ ｄ、７􀆰 ８４ ｄ 和 ６􀆰 ７２ ｄꎮ 菌株 ＤＧＢ￣１ 不携带质粒ꎬ其 ＰＡＥ 降解基因位

于该菌染色体上ꎻ菌株 ＤＧＢ￣１ 可通过水解作用完成对 ＤＢＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的第一步降解ꎬ但水解作用均较弱ꎻ菌株

ＤＧＢ￣１ 对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解代谢需要其细胞膜上的呼吸链系统参与ꎬ氧化还原反应增强可显著促进菌株 ＤＧＢ￣１ 对 ６ 种

ＰＡＥ 的降解ꎮ 本研究为进一步利用内生菌进行 ＰＡＥ 污染土壤的生物修复提供理论依据ꎮ
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ｗｅｒｅ ９􀆰 ０１ ｄꎬ ２􀆰 ２７ ｄꎬ ２􀆰 １３ ｄꎬ １􀆰 ９９ ｄꎬ ７􀆰 ８４ ｄ ａｎｄ ６􀆰 ７２ ｄꎬ ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ. Ｔｈｅ ｓｔｒａｉｎ ＤＧＢ￣１ ｄｉｄ ｎｏｔ ｃａｒｒｙ ａ ｐｌａｓｍｉｄꎬ ａｎｄ
ｉｔｓ ＰＡＥｓ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｇｅｎｅｓ ｗｅｒｅ ｌｏｃａｔｅｄ ｏｎ ｔｈｅ ｃｈｒｏｍｏｓｏｍｅ. ＤＧＢ￣１ ｃｏｕｌｄ ｃｏｍｐｌｅｔｅ ｔｈｅ ｆｉｒｓｔ ｓｔｅｐ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＤＢＰꎬ
ＤＥＨＰ ａｎｄ ＤｎＯＰ ｔｈｒｏｕｇｈ ｈｙｄｒｏｌｙｓｉｓꎬ ｂｕｔ ｔｈｅ ｈｙｄｒｏｌｙｓｉｓ ｒｅａｃｔｉｏｎｓ ｗｅｒｅ ｗｅａｋ. Ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｉｘ ＰＡＥｓ ｂｙ ｔｈｅ ｓｔｒａｉｎ
ＤＧＢ￣１ ｒｅｑｕｉｒｅｄ ｔｈｅ ｐａｒｔｉｃｉｐａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｒｅｓｐｉｒａｔｏｒｙ ｃｈａｉｎ ｓｙｓｔｅｍ ｏｎ ｔｈｅ ｃｅｌｌ ｍｅｍｂｒａｎｅ. Ｔｈｅ ｅｎｈａｎｃｅｄ ｒｅｄｏｘ ｒｅａｃｔｉｏｎ ｃｏｕｌｄ
ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ ｐｒｏｍｏｔｅ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｉｘ ＰＡＥｓ ｂｙ ｔｈｅ ｓｔｒａｉｎ ＤＧＢ￣１. Ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ｐｒｏｖｉｄｅｓ ａ ｔｈｅｏｒｅｔｉｃａｌ ｂａｓｉｓ ｆｏｒ ｆｕｒｔｈｅｒ ｕｓｅ
ｏｆ ｅｎｄｏｐｈｙｔｉｃ ｂａｃｔｅｒｉａ ｆｏｒ ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＥｓ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌ.

Ｋｅｙ ｗｏｒｄｓ:　 ｅｎｄｏｐｈｙｔｉｃ ｂａｃｔｅｒｉａꎻ ｃｏ￣ｍｅｔａｂｏｌｉｓｍꎻ ｐｈｔｈａｌｉｃ ａｃｉｄ ｅｓｔｅｒｓꎻ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｐａｔｈｗａｙｓ

　 　 邻苯二甲酸酯(ＰＡＥ)常作为增塑剂应用于农

用地膜、棚膜等塑料制品的生产中ꎬ塑料产品中

ＰＡＥ 含量约占总质量的１０％~６０％[１]ꎮ ＰＡＥ 在合成

材料中常以非化学共价键形式存在[２]ꎬ容易被释放

到大气、水体等环境介质中ꎬ并最终造成耕地土壤

ＰＡＥ 污染[３]ꎮ 中国设施大棚土壤中 ＰＡＥ 污染状况

不容乐观ꎬ珠三角、长三角、环渤海等地区的调查结

果显示ꎬ中国农田土壤中的主要 ＰＡＥ 污染种类为邻

苯二甲酸二丁酯(ＤＢＰ) 和邻苯二甲酸二(２￣乙基

己)酯(ＤＥＨＰ)ꎬ平均含量高达 ９􀆰 ２３ ｍｇ / ｋｇ和 １１􀆰 ００
ｍｇ / ｋｇ[４]ꎬ远高于美国环保局制定的土壤 ＰＡＥ 控制

标准[５]ꎮ ＰＡＥ 具有较强的生殖毒性和 “三致” 效

应[６]ꎬ土壤 ＰＡＥ 污染不但对生态环境和农产品安全

构成严重威胁ꎬ还可通过食物链积累放大进一步增

加人体 ＰＡＥ 暴露风险ꎮ 因此ꎬ如何实现耕地土壤中

ＰＡＥ 的高效去除已成为生态环境领域的研究热点

和难点ꎮ
在土壤 ＰＡＥ 治理技术中ꎬ物理修复工程量大、

成本昂贵ꎻ化学修复效率高、降解谱广ꎬ但降低地力

并增加修复成本ꎻ植物修复效率低、周期长[６]ꎮ 利

用微生物修复土壤无二次污染ꎬ颇具优势ꎬ在降解土

壤 ＰＡＥ 中具有较好的应用潜力[７]ꎮ 国内外针对

ＰＡＥ 降解菌的分离筛选及功能研究已开展多年ꎬ目
前已有包括假单胞菌(Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｓｐ.)、鞘氨醇单

胞菌( Ｓｐｈｉｎｇｏｍｏｎａｓ ｓｐ.)和巨大芽孢杆菌(Ｂａｃｉｌｌｕｓ
ｍｅｇａｔｅｒｉｕｍ)在内的超过 ８０ 个 ＰＡＥ 降解菌得到了详

细的研究报道[６ꎬ８￣９]ꎮ 但这些 ＰＡＥ 降解菌主要从水

体、土壤及污泥等环境介质中分离获得ꎬ而从植物体

内分离筛选具有降解 ＰＡＥ 功能内生菌的报道较

少[１０]ꎮ 在植物根际接种内生菌不但显著促进了土

壤中农药、多环芳烃等有机污染物降解ꎬ也明显加速

了植物体内有机污染物降解速率[１１￣１３]ꎮ 因此ꎬ利用

植物内生菌同时去除耕地土壤和作物体内的 ＰＡＥ
具有重要应用潜力ꎬ对于 ＰＡＥ 污染土壤的修复和降

低人体 ＰＡＥ 暴露风险具有十分重要的意义[１０]ꎮ
多数 ＰＡＥ 降解菌能以一种或多种 ＰＡＥ 为碳

源进行生长代谢[８] ꎮ 然而ꎬ自然环境中碳源种类

繁多ꎬ降解菌对 ＰＡＥ 的代谢途径、降解速率等特征
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可能因其他碳源存在而发生显著改变[１４] ꎮ 此外ꎬ
当土壤中污染物浓度较低时ꎬ微生物生长代谢所

需的生长基质不足ꎬ微生物可能利用其他生长基

质以提供生命活动所需的碳源和能源[１５] ꎬ这些碳

源物质可提高土壤微生物活性和相关降解酶活

性ꎬ从而加速污染物的共代谢降解[１６] ꎮ 因此ꎬ开展

微生物对 ＰＡＥ 的共代谢降解研究ꎬ对于强化功能

细菌对 ＰＡＥ 污染土壤的修复作用有重要的理论和

现实意义ꎮ
本实验室前期研究发现ꎬ大蒜及其产地土壤中

存在 ＰＡＥ 污染风险ꎮ 其中ꎬ大蒜中的主要 ＰＡＥ 污

染种类为 ＤＢＰꎬ大蒜产地土壤中主要 ＰＡＥ 检出种类

为 ＤＭＰ(邻苯二甲酸二甲酯)、ＤＥＰ(邻苯二甲酸二

乙酯)、 ＤＢＰ 和 ＤＥＨＰ 等[１７]ꎮ 基于此ꎬ本研究从

ＰＡＥ 污染大蒜中筛选获得具有降解 ＰＡＥ 功能的内

生菌ꎬ通过生理生化试验、结合 １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因测序

对内生菌进行种属鉴定ꎬ考察了不同内生菌对 ＰＡＥ
的共代谢降解特性ꎬ优化了共代谢降解条件ꎬ初步探

索了内生菌对中国土壤中主要 ＰＡＥ 污染类型的降

解代谢途径ꎬ分析了共代谢底物对 ＰＡＥ 降解途径的

影响ꎮ 研究结果可以丰富内生菌强化 ＰＡＥ 降解代

谢理论ꎬ为进一步利用内生菌进行 ＰＡＥ 污染土壤的

生物修复提供理论依据ꎮ

１　 材料与方法

１.１　 仪器和试剂

１.１.１ 　 主要仪器 　 气相色谱仪 (岛津 Ｎｅｘｉｓ ＧＣ￣
２０３０ꎬ日本岛津公司产品)、扫描电子显微镜(蔡司

ＺＥＩＳＳ ＥＶＯ￣ＬＳ１０ꎬ德国蔡司集团产品)、离子溅射仪

(ＣＲＥＳＳＩＮＧＴＯＮ １０８ａｕｔｏꎬ英国 ｃｒｅｓｓｉｎｇｔｏｎ 公司产

品)、临界点干燥仪(Ｑｕｏｒｕｍ Ｋ８５０ꎬ英国 Ｑｕｏｒｕｍ 公

司产品)、 全波长酶标仪 ( Ｂｉｏｔｅｋ ＥＰＯＣＨ２ꎬ 美国

ＢｉｏＴｅｋ 公司产品)、超纯水机(Ｍｉｌｌｉｐｏｒｅꎬ美国 Ｍｅｒｃｋ
Ｍｉｌｌｉｐｏｒｅ 公司产品)、数显型多管式旋涡混合仪

(ＤＭＴ￣２５００ꎬ郑州明天仪器设备有限公司产品)、超
声波清洗器(ＫＱ￣５００ＤＶꎬ昆山超声仪器有限公司产

品)、高通量样品磨样机(ＣＫ￣２０００ꎬ北京托摩根生物

有限公司产品)、高速冷冻离心机(中科中佳 ＫＤＣ￣
２２０ＨＲꎬ安徽中科中佳科学仪器有限公司产品)ꎮ
１.１. ２ 　 化学试剂 　 ９９􀆰 ０％ ＤＭＰ、９９􀆰 ５％ ＤＥＰ 和

９９􀆰 ０％ ＤＥＨＰꎬ购自上海麦克林生化科技股份有限

公司ꎻ９９􀆰 ５％ＤＢＰ 购自上海凌峰化学试剂有限公司ꎻ

９８％邻苯二甲酸丁苄酯(ＢＢＰ)和 ９８％邻苯二甲酸二

辛酯(ＤｎＯＰ)ꎬ购自上海阿拉丁生化科技股份有限

公司ꎮ
６ 种 ＰＡＥ ( ＤＭＰ、 ＤＥＰ、 ＤＢＰ、 ＢＢＰ、 ＤＥＨＰ 和

ＤｎＯＰ)混合标准液:用天平称取 ６ 种 ＰＡＥ 各 １􀆰 ０ ｇꎬ
用色谱级乙腈将其定容至 １００ ｍｌꎬ配置成 ６ 种 ＰＡＥ
质量浓度分别为１０ ０００ ｍｇ / Ｌ的标准液ꎮ

色谱级正己烷购自北京迈瑞达科技有限公司ꎻ
色谱纯乙腈购自德国 Ｍｅｒｃｋ 公司ꎻ硫酸锰购自国药

集团化学试剂有限公司ꎻ硫酸镍购自成都科龙化工

试剂厂ꎻ２. ４￣二硝基苯酚 ( ＤＮＰ) 购自美国 Ｓｉｇｍａ￣
Ａｌｄｒｉｃｈ 公司ꎮ
１. １. ３ 　 培 养 基 　 无 机 盐 培 养 基 ( ＭＳＭ ):
ＭｇＳＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ ０􀆰 ４０ ｇ、 Ｋ２ＨＰＯ４ ０􀆰 ２０ ｇ、 (ＮＨ４) ２ＳＯ４

０􀆰 ２０ ｇ、 ＣａＳＯ４ ０􀆰 ０８ ｇ、微量元素溶液 １ ｍｌꎬ去离子

水定容至 １ Ｌꎬ调节 ｐＨ 值为７􀆰 ２±０􀆰 ２ꎬ１２１ ℃高压蒸

汽灭菌 ２０ ｍｉｎ 备用ꎮ 微量元素溶液参考 Ｍａ 等[１８]

的方法配制ꎮ
Ｒ２Ａ 培养基:胰蛋白胨 ０􀆰 ２５ ｇ、酸水解酪蛋白

０􀆰 ５０ ｇ、酵母浸粉 ０􀆰 ５０ ｇ、可溶性淀粉 ０􀆰 ５０ ｇ、磷酸氢

二钾 ０􀆰 ３０ ｇ、硫酸镁 ０􀆰 １０ ｇ、丙酮酸钠 ０􀆰 ３０ ｇ、蛋白

胨 ０􀆰 ２５ ｇ、葡萄糖 ０􀆰 ５０ ｇꎬ去离子水定容至 １ Ｌꎬ调节

ｐＨ 值为７􀆰 ２±０􀆰 ２ꎮ
ＬＢ 液体培养基:牛肉膏 ５􀆰 ０ ｇ、蛋白胨 １０􀆰 ０ ｇ、

ＮａＣｌ １０􀆰 ０ ｇꎬ去离子水定容至 １ Ｌꎬ调节 ｐＨ 值为

７􀆰 ０±０􀆰 ２ꎬ１２１ ℃高压蒸汽灭菌 ２０ ｍｉｎ 备用ꎮ 固体

培养基分别在上述液体培养基中加琼脂 １５ ｇꎬ灭菌

后备用ꎮ
２０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＢＳ 缓 冲 液: ＮａＨ２ＰＯ４􀅰２Ｈ２Ｏ

０􀆰 ５９２ ８ ｇ、Ｎａ２ＨＰＯ４􀅰１２Ｈ２Ｏ ５􀆰 ７９９ ６ ｇꎬ超纯水定容

至 １ Ｌꎬ调节 ｐＨ 值为 ７􀆰 ４ꎮ
１.２　 ＰＡＥ 降解菌的分离筛选、纯化与鉴定

１.２.１　 菌株的分离筛选与纯化 　 供试大蒜( Ａｌｌｉ￣
ｕｍｓｔｉｖｕｍ Ｌ.)品种为大青稞ꎬ采集自江苏省农业科

学院蔬菜试验田ꎮ 该试验田长期用于 ＰＡＥ 污染修

复试验ꎬＰＡＥ 污染质量分数约 ８０ ｍｇ / ｋｇꎮ 待大蒜

生长至鳞茎膨大期ꎬ随机采集 ５ 株大蒜苗带回实

验室ꎬ自来水清洗后ꎬ参考冯发运等[１９]的方法进行

茎叶部分表面消毒ꎮ 用无菌剪刀将消毒后的大蒜

茎叶样品剪成２ ~ ３ ｃｍ 小段ꎬ取 ４ 段样品置于 １０ ｍｌ
灭菌的塑料离心管中ꎬ添加 １ ｍｌ 无菌水和 ２ 颗灭

菌的氧化锆陶瓷珠ꎬ利用高通量样品磨样机 ７００
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ｒ / ｍｉｎ研磨 ５ ｍｉｎꎮ 取研磨液 １００ μｌ 转入 １００ ｍｌ 的
ＬＢ 培养液中ꎬ３０ ℃、１８０ ｒ / ｍｉｎ摇床振荡培养 １２ ｈꎬ
５ ０００ ｒ / ｍｉｎ离心 ５ ｍｉｎ 收集菌体ꎬ ＭＳＭ 清洗 ３ 次ꎬ
将菌体重悬于 ＭＳＭ 培养液中ꎬ取 １００ μｌ 菌悬液均

匀涂布于 ＭＳＭ 固体培养基ꎬ该培养基含 ６ 种质量

浓度均为 ２０ ｍｇ / Ｌ的 ＰＡＥꎮ ３０ ℃条件下培养 ４８ ｈ
后ꎬ挑取单菌落在以 ＰＡＥ 为碳源的 ＭＳＭ 固体培养

基上划线ꎬ对目标菌株进行分离纯化ꎮ 重复操作 ５
次后ꎬ挑选能以 ＰＡＥ 为碳源生长的菌株ꎬ转入

２０％甘油中－８０ ℃保藏ꎮ
１.２.２　 菌株鉴定　 将保藏的内生菌转接至 ＬＢ 培养

液中ꎬ３０ ℃条件下培养 ２４ ｈꎬ获得活化菌株ꎮ 利用

革兰氏染色法对细菌进行分类ꎮ
氨苄青霉素抗性:将内生菌接种于氨苄青霉素

终质量浓度为 ５０ ｍｇ / Ｌ的 ＬＢ 培养液中ꎬ３０ ℃、１８０
ｒ / ｍｉｎ摇床培养 ２４ ｈꎬ观察细菌生长情况ꎮ

菌落形态:将活化的菌株在 ＬＢ 培养基上划线ꎬ
置于 ３０ ℃的恒温培养箱中培养 ２４ ｈꎬ待菌落形成

后ꎬ观察并记录其形态、大小、颜色ꎮ
细菌形态:内生菌在 ＬＢ 培养液中 ３０ ℃、１８０

ｒ / ｍｉｎ振荡培养 １２ ｈꎬ离心收集菌体ꎬ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ的

ＰＢＳ 缓冲液清洗菌体 ３ 次ꎬ每次 １０ ｍｉｎꎮ 通过光学

显微镜初步观察菌株的形态特征ꎮ 然后ꎬ向菌体中

加入终体积分数 ２􀆰 ５％的戊二醛ꎬ混匀后室温下浸

泡 １２ ｈꎬ８ ０００ ｒ / ｍｉｎ离心 ５ ｍｉｎꎬ弃上清液收集菌体ꎬ
用酒精进行梯度洗脱ꎬ最后用 １００％酒精浸泡 ３ 次ꎬ
每次 ３０ ｍｉｎꎬ利用扫描电子显微镜进一步观察菌株

的形态特征ꎮ
细菌 １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因测序委托北京擎科生物科

技有限公司完成ꎮ 将获得的菌株 １６Ｓ ｒＲＮＡ 序列在

ＮＣＢＩ 中进行 ＢＬＡＳＴ 分析ꎬ与 ＧｅｎＢａｎｋ 数据库中的

基因序列进行同源性比较ꎮ 利用 ＭＥＧＡ７.０ 软件采

用邻位连接法(Ｎｅｉｇｈｂｏｕｒ Ｊｏｉｎｉｎｇ)绘制系统发育树ꎮ
１.３　 菌株生长曲线的测定

将筛选出的菌株挑取单菌落接种于 ５０ ｍｌ ＬＢ
液体培养基中ꎬ在 ３０ ℃、１８０ ｒ / ｍｉｎ下振荡培养 ３０
ｈꎬ获得种子液ꎬ用灭菌的 ＬＢ 培养液调节种子液细

菌含量ꎬ使其 ６００ ｎｍ 处吸光值(ＯＤ６００)为 １.０ꎮ 将种

子液取 １ｍｌ 接种于 １００ ｍｌ ＬＢ 培养基中ꎬ每隔 ２ ｈ 测

定 １ 次 ＯＤ６００值ꎬ连续测定 ３０ ｈꎬ以 ＯＤ６００为纵坐标ꎬ
时间为横坐标ꎬ绘制菌株生长曲线ꎮ

１.４　 菌株对 ＰＡＥ 的降解试验

１.４.１　 共代谢降解试验　 以筛选的菌株为供试菌

株ꎬ以 Ｄ￣纤维二糖为生长基质、ＰＡＥ 为共代谢底

物ꎬ开展共代谢降解试验ꎮ 将筛选得到的菌株分

别接种于 ＬＢ 液体培养基中ꎬ摇床培养 １４ ｈꎬ离心

收获菌体ꎬＭＳＭ 清洗三遍ꎮ 取 １９７􀆰 ６ ｍｌ ＭＳＭ 液体

培养基ꎬ依次添加 １０％吐温 ８０(助溶剂) ２ ｍｌ[２０] 、
１０ ｍｇ / ｍｌ的 ６ 种 ＰＡＥ 混合标准液 ０􀆰 ４ ｍｌꎬ将其充

分混匀后取 ２０ ｍｌ 分装于玻璃锥形瓶中ꎬ作为未接

种菌液样品的对照组(ＣＫ)ꎬ将清洗好的菌株重悬

于剩余 ＭＳＭ 培养液中ꎬ调整培养液初始 ＯＤ６００ 为

０􀆰 １ꎬ分装于玻璃锥形瓶中ꎬ设置加 Ｄ￣纤维二糖和

不加 Ｄ￣纤 维 二 糖 两 个 处 理ꎮ 加 糖 浓 度 为 １０
ｍｍｏｌ / Ｌꎮ 将玻璃锥形瓶密封后于 １８０ ｒ / ｍｉｎ、３０℃
摇床中培养 ３ ｄꎬ取样检测 ＭＳＭ 培养基中 ＰＡＥ 质

量浓度ꎮ 每处理 ３ 次重复ꎮ
１.４.２　 共代谢降解条件优化 　 选择降解能力强ꎬ
且具有氨苄抗性的菌株开展共代谢降解条件优化

试验ꎮ 以吐温 ８０ 添加量 ０􀆰 １％、１０ ｍｍｏｌ / Ｌ的 Ｄ￣纤
维二糖、培养液初始 ＯＤ６００ ０􀆰 １ 为初始值ꎬ开展吐

温 ８０ 添加量(０􀆰 ００６％、０􀆰 ０１２％、０􀆰 ０２５％、０􀆰 ０５０％
和 ０􀆰 １００％)ꎬ碳源种类(Ｄ￣葡萄糖、Ｄ￣果糖、Ｄ￣纤维

二糖、蔗糖和麦芽糖)ꎬ碳源添加量( １ ｍｍｏｌ / Ｌ、５
ｍｍｏｌ / Ｌ、１０ ｍｍｏｌ / Ｌ、２０ ｍｍｏｌ / Ｌ和 ５０ ｍｍｏｌ / Ｌ)ꎬ细
菌接种量 (ＯＤ６００ 为 ０􀆰 ０５、０􀆰 １０、０􀆰 ２０、０􀆰 ３０、０􀆰 ４０
和 ０􀆰 ５０)对菌株生长及 ＰＡＥ 降解的单因素影响试

验ꎬ依次确定最佳吐温 ８０ 添加量、最佳碳源种类、
最佳碳源添加量、最佳初始接菌量ꎮ 试验步骤及

其他试验条件参考方法 １.４.１ꎬ以不接菌液处理为

对照ꎬ每组 ３ 次重复ꎮ
在最优条件下ꎬ进一步研究了菌株对不同质量

浓度 ＰＡＥ(１ ｍｇ / Ｌ、５ ｍｇ / Ｌ、１０ ｍｇ / Ｌ、２０ ｍｇ / Ｌ和 ５０
ｍｇ / Ｌ)的降解能力ꎮ 分别在 １ ｄ、２ ｄ、３ ｄ、５ ｄ 和 ７ ｄ
取样测定菌株含量(ＯＤ６００)和 ＭＳＭ 培养液中 ＰＡＥ
残留量ꎬ并计算 ＰＡＥ 降解率和半衰期[２１]ꎮ

ＰＡＥ 降解率(％)＝
Ｃ０－Ｃ ｔ

Ｃ０
×１００％ (１)

Ｃ ｔ ＝Ｃ０ｅ
－ｋｔ (２)

ｔ１ / ２ ＝ ｌｎ(２ / ｋ) (３)
式中:Ｃ０为初始 ＰＡＥ 质量浓度(ｍｇ / Ｌ)ꎻＣ ｔ为 ｔ

时间的 ＰＡＥ 质量浓度(ｍｇ / Ｌ)ꎻｋ 为降解速率常数

(ｄ－１)ꎻｔ１ / ２为半衰期(ｄ)ꎮ
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１.５　 ＰＡＥ 降解菌代谢途径分析

１.５.１　 细菌质粒 ＤＮＡ 的提取　 将筛选获得的菌株

ＤＧＢ￣１ 转接于 ＬＢ 液体培养基中ꎬ３０ ℃ꎬ１８０ ｒ / ｍｉｎ培
养 １４ ｈꎬ取 ２ ｍｌ 菌液ꎬ根据 ＡｘｙＰｒｅｐ 质粒 ＤＮＡ 小量

试剂盒提取质粒ꎬ菌块中添加 １００ ｍｇ / ｍｌ的溶菌酶

１０ μｌꎬ供试菌株设置 ２ 个重复ꎬ枯草芽孢杆菌菌株

Ｗ３４ 为对照(该菌确认含有质粒)ꎮ 取 ８ μｌ 质粒ꎬ加
入 ２ μｌ 的５×Ｌｏａｄｉｎｇ ｂｕｆｆｅｒꎬ混匀ꎬ在 １􀆰 ０％琼脂糖凝

胶上进行电泳检测ꎬ电压为 １３０ Ｖꎮ 通过凝胶成像

系统进行观察ꎬ与 Ｍａｒｋｅｒ 比较确定质粒大小ꎮ
１.５.２　 胞内粗酶液对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解　 胞内粗酶

液制备:取 １０％的吐温 ８０ ０􀆰 ４ ｍｌ 分别加入 １５９􀆰 ６ ｍｌ
ＭＳＭ 和 Ｒ２Ａ 培 养 基 中ꎬ 得 到 吐 温 ８０ 含 量 为

０􀆰 ０２５％的 ＭＳＭ 培养基和 Ｒ２Ａ 培养基ꎮ 将 ＤＧＢ￣１
接种于 ２００ ｍｌ 的 ＬＢ 中ꎬ３０ ℃、１８０ ｒ / ｍｉｎ培养 １４ ｈꎮ
离心收获菌体ꎬＭＳＭ 培养液清洗 ３ 遍ꎬ分别重悬于

２０ ｍｌ Ｒ２Ａ 和 ＭＳＭ 培养基中ꎬ调整菌液含菌量ꎬ使
得初始 ＯＤ６００为 ０􀆰 １ꎮ 设置加菌、菌＋糖、菌＋ＰＡＥ、菌
＋糖＋ＰＡＥ ４ 个处理ꎬ加糖处理 Ｄ￣纤维二糖浓度为 １０
ｍｍｏｌ / Ｌꎬ加 ＰＡＥ 处理 ６ 种 ＰＡＥ 处理质量浓度均为

２０ ｍｇ / Ｌꎮ ３０℃、１８０ ｒ / ｍｉｎ摇床振荡培养 ３ ｄꎬ离心

收获菌体ꎬ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ ＰＢＳ 清洗 ３ 次ꎬ置于－２０ ℃冰

箱冷冻 ２ ｈ 后ꎬ取出菌体于灭菌研钵中ꎬ依次加入液

氮和 ２０ ｍｍｏｌ / Ｌ的 ＰＢＳ 缓冲液进行研磨ꎬ研磨液(粗
酶液)转入 ５ ｍｌ 容量瓶中并用 ＰＢＳ 缓冲液定容后ꎬ
置于冰浴中保存备用ꎮ

ＰＡＥ 体外降解试验:取 １􀆰 ９８ ｍｌ 粗酶液ꎬ转入 １０
ｍｌ 玻璃试管中ꎬ添加 ２０ μｌ １ ０００ｍｇ / Ｌ的 ６ 种 ＰＡＥ
标液 (溶剂为乙腈)ꎬ使 ＰＡＥ 终质量浓度为 １０
ｍｇ / Ｌꎬ用无菌橡胶塞密封后ꎬ置于 ３７ ℃培养箱中反

应 ４ ｈ 后ꎬ向试管中添加 ２ ｍｌ 正己烷提取 ＰＡＥꎬ利
用气相色谱法(ＧＣ)分析粗酶液中 ＰＡＥ 含量ꎮ
１.５.３　 ＤＮＰ(２ꎬ４￣二硝基苯酚)、Ｍｎ２＋ 和 Ｎｉ２＋ 对 ６ 种

ＰＡＥ 降解的影响　 取 １０％吐温 ８０ ０􀆰 ４ ｍｌ、１０ ｇ / Ｌ的
６ 种 ＰＡＥ 混合液 ０􀆰 ３２ ｍｌ 加入 １５９􀆰 ２８ ｍｌ 的无机盐

培养基中ꎬ得到吐温 ８０ 含量 ０􀆰 ０２５％、ＰＡＥ 含量 ２０
ｍｇ / Ｌ的无机盐培养基ꎮ 将菌株 ＤＧＢ￣１ 接种于 ＬＢ
培养基ꎬ３０ ℃、１８０ ｒ / ｍｉｎ下培养 １４ ｈꎬ菌液离心弃上

清液后获得菌体ꎬＭＳＭ 培养基清洗 ３ 次ꎬ将清洗后

的菌体重悬于上述无机盐培养基中ꎬ调整细菌含量

使得培养基初始 ＯＤ６００为 ０􀆰 ２ꎮ 设置 ２ 组试验ꎬ第 １
组设置 ４ 个不同的处理ꎬ分别为不加糖不加 ＤＮＰ

(－糖－ＤＮＰ)、不加糖加 ＤＮＰ(－糖＋ＤＮＰ)、加糖不加

ＤＮＰ( ＋糖－ＤＮＰ)和加糖加 ＤＮＰ ( ＋糖＋ＤＮＰ)ꎮ 其

中ꎬＤＮＰ 终浓度为 ０􀆰 ５ ｍｍｏｌ / ＬꎬＤ￣纤维二糖终浓度

为 １０ ｍｍｏｌ / Ｌꎻ第 ２ 组设置 ５ 个不同的处理ꎬ分别为

加糖( ＋糖)、加糖加 ０􀆰 １ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｍｎ２＋ ( ＋糖 ＋ ０􀆰 １
ｍｍｏｌ / Ｌ Ｍｎ２＋)、加糖加 １􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｍｎ２＋( ＋糖＋１􀆰 ０
ｍｍｏｌ / Ｌ Ｍｎ２＋)、加糖加 ０􀆰 １ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｎｉ２＋( ＋糖＋０􀆰 １
ｍｍｏｌ / Ｌ Ｎｉ２＋ )、加糖加 １􀆰 ０ ｍｍｏｌ / Ｌ Ｎｉ２＋( ＋糖＋ １􀆰 ０
ｍｍｏｌ / Ｌ Ｎｉ２＋)ꎬＤ￣纤维二糖终浓度为 １０ ｍｍｏｌ / Ｌꎮ 以

不加细菌而加入等体积灭菌生理盐水的处理为空白

对照ꎬ每处理 ３ 次重复ꎬ摇床中振荡培养ꎬ３ ｄ 后取样

测定 ＯＤ６００、提取 ＭＳＭ 培养基中的 ＰＡＥꎬ并利用 ＧＣ
法测定 ＰＡＥ 含量ꎮ
１.６　 样品中 ＰＡＥ 提取及检测分析

ＭＳＭ 培养基中 ＰＡＥ 提取:参考 Ｌｉ 等[２２] 的提取

方法稍加改进ꎬ移液器移取 ２ ｍｌ ＭＳＭ 培养基ꎬ移入

１０ ｍｌ 玻璃管中ꎬ添加 ２ ｍｌ 正己烷ꎬ多管式旋涡混合

仪２ ０００ ｒ / ｍｉｎ涡旋 ２ 次ꎬ每次 ５ ｍｉｎꎬ超声提取 ２
ｍｉｎꎬ离心 ５ ｍｉｎ 后取上层有机相ꎬ利用气相色谱仪

分析 ６ 种 ＰＡＥ 含量ꎮ
采用 ＧＣ 法分析样品中 ＰＡＥ 含量ꎬ仪器色谱工

作条件如下:色谱柱为 ＳＨ￣Ｒｔｘ￣５ (３０.００ ｍ× ０􀆰 ２５
ｍｍꎬ０􀆰 ２５ μｍ)ꎻ载气为高纯氮气ꎬ辅助气体为高纯

氢气 和普通空气ꎬ色谱柱流量 １􀆰 ２１ ｍｌ / ｍｉｎꎬ分流比

２􀆰 ０ꎬ进样量 １􀆰 ０ μｌꎬ进样口温度 ２８０ ℃ꎮ 柱箱升温

程序:初始温度 １２０ ℃ꎬ保持 １ ｍｉｎꎬ以 ２０ ℃ / ｍｉｎ速
率升温至 ２２０ ℃ꎬ以 ５ ℃ / ｍｉｎ速率升温至 ２３５ ℃ꎬ以
１０ ℃ / ｍｉｎ速率升温至 ２４５ ℃ꎬ以 ５ ℃ / ｍｉｎ速率升温

至 ２５５ ℃ꎬ保持 ２ ｍｉｎꎬ再以 １０ ℃ / ｍｉｎ速率升温至

２７５ ℃ꎬ保持 ２ ｍｉｎꎮ
１.７　 数据处理

采用 Ｅｘｃｅｌ ２０１６ 和 Ｏｒｉｇｉｎ ２０２１ 软件制图ꎮ 采

用 ＳＰＳＳ ２２.０ 进行数据统计分析ꎬ不同试验组间差

异性比较采用单因素方差分析或 Ｔｕｋｅｙ’ｓ 多重比较

法进行显著性检验ꎮ

２　 结果与讨论

２.１　 ＰＡＥ 降解菌的分离与鉴定

通过多次分离纯化后ꎬ获得 ３ 株可以 ＰＡＥ 为碳

源生长的植物内生细菌ꎬ分别命名为 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３
和 ＤＧＢ￣８ꎮ 革兰氏染色后 ３ 株菌株均呈现红色ꎮ 氨

苄青霉素抗性试验结果显示ꎬＤＧＢ￣１ 和 ＤＧＢ￣８ 可耐

０１１ 江 苏 农 业 学 报 　 ２０２３ 年 第 ３９ 卷 第 １ 期



受 ５０ ｍｇ / Ｌ的氨苄青霉素ꎬ但 ＤＧＢ￣３ 不具有氨苄青

霉素耐受性ꎮ ３ 株菌株的菌落均为圆形、乳白色、不
透明ꎬ其中 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３ 菌落边缘整齐(图 １ａ 和图

１ｂ)ꎬ而 ＤＧＢ￣８ 菌落边缘呈锯齿状(图 １ｃ)ꎮ
在光学显微镜下ꎬ３ 株菌株均为长杆状(图 １ｄ~

图 １ｆ)ꎻ扫描电镜结果进一步证明 ３ 株菌株为杆状细

菌ꎬ其中 ＤＧＢ￣１ 和 ＤＧＢ￣３ 形态较为类似ꎬ呈短链排列

(图 １ｇ 和图 １ｈ)ꎬ而ＤＧＢ￣８ 则呈长链排列(图 １ｉ)ꎮ 将

３ 株细菌的 １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因序列与 ＮＣＢＩ 数据库中的

序列进行比对ꎬ并通过邻接法构建系统发生树ꎮ 结果

表明ꎬ３ 株菌株与巨大芽孢杆菌(Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｍｅｇａｔｅｒｉｕｍ)
相似度最高ꎬ其中 ＤＧＢ￣１ 和 ＤＧＢ￣３ 的亲缘关系较近ꎬ
ＤＧＢ￣８ 与上述 ２ 株菌株亲缘关系相对较远ꎬ而与巨大

芽孢杆菌 ＥＧＩ２７８ 的亲缘关系更为接近ꎮ ＤＧＢ￣１、
ＤＧＢ￣３ 和 ＤＧＢ￣８ 与同样能利用 ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＤＥ￣
ＨＰ 和 ＤｎＯＰ 等多种 ＰＡＥ 为碳源生长的美人蕉内生

巨大芽孢杆菌 ＹＪＢ３[１０]的亲缘关系相对较远(图 ２)ꎮ
基于 ３ 株菌株的生理生化特征和 １６Ｓ ｒＲＮＡ 基因测序

鉴定结果ꎬＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３ 和 ＤＧＢ￣８ 均鉴定为巨大芽

孢杆菌ꎮ

ａ、ｂ 和 ｃ 分别为菌株 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３ 和 ＤＧＢ￣８ 的菌落形态ꎻｄ、ｅ
和 ｆ 分别为菌株 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３ 和 ＤＧＢ￣８ 的光学显微镜形态( ×

４００)ꎻｇ、ｈ 和 ｉ 分别为菌株 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３ 和 ＤＧＢ￣８ 的扫描电镜

形态ꎮ
图 １　 菌株 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３和 ＤＧＢ￣８的形态特征

Ｆｉｇ. １ 　 Ｔｈｅ ｍｏｒｐｈｏｌｏｇｉｃａｌ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ＤＧＢ￣１ꎬ ＤＧＢ￣３
ａｎｄ ＤＧＢ￣８

图 ２　 菌株 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３和 ＤＧＢ￣８的系统发生树

Ｆｉｇ.２　 Ｐｈｙｌｏｇｅｎｅｔｉｃ ｔｒｅｅ ｏｆ ＤＧＢ￣１ꎬ ＤＧＢ￣３ ａｎｄ ＤＧＢ￣８

２.２　 菌株的生长曲线

如图 ３ 所示ꎬＬＢ 培养基中菌株 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３
和 ＤＧＢ￣８ 在０~ ４ ｈ 生长较慢ꎬ处于迟缓生长期ꎻ４ ｈ
后细菌繁殖速度明显加快ꎬ进入对数生长期ꎻ１２ ｈ
时后 ３ 株菌株生长速率又再次减慢并在 ２４ ｈ 后逐

渐进入稳定生长期ꎮ 此外ꎬ在细菌培养的 ３０ ｈ 内ꎬ
ＤＧＢ￣１ 和 ＤＧＢ￣３ 的生长速率无显著性差异ꎻ４~ １２
ｈꎬＤＧＢ￣８ 的生长速率显著低于 ＤＧＢ￣１ 和 ＤＧＢ￣３ꎬ１４

ｈ 后 ３ 株菌株的生长速率无显著性差异(图 ３)ꎮ 基

于 ３ 株菌株的生长特点ꎬ选择接种 １４ ｈ 菌龄的细菌

开展后续 ＰＡＥ 降解试验ꎮ
２.３　 菌株的共代谢降解

如图 ４ 所示ꎬ不加糖的情况下ꎬ处理 ３ ｄ 后ꎬ加
菌处理组 ＭＳＭ 培养液中的 ＰＡＥ 含量仅比对照下降

０.８９％~１０􀆰 ４０％ꎬ仅 ＤＧＢ￣１ 菌株对 ＤＢＰ 和 ＢＢＰ 的

降解率与 ＣＫ 有显著差异ꎮ 这说明不加糖情况下
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图 ３　 菌株 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３和 ＤＧＢ￣８的生长曲线

Ｆｉｇ.３　 Ｔｈｅ ｇｒｏｗｔｈ ｃｕｒｖｅ ｏｆ ＤＧＢ￣１ꎬ ＤＧＢ￣３ ａｎｄ ＤＧＢ￣８

ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３ 和 ＤＧＢ￣８ 对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解能力均

较差ꎮ 添加 Ｄ￣纤维二糖后ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 对 ＤＭＰ、
ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的降解率分别为

４７􀆰 ８％、８９􀆰 ５％、１００􀆰 ０％、１００􀆰 ０％、５６􀆰 ４％和 ７９􀆰 ４％ꎻ
菌株 ＤＧＢ￣３ 对 ＤＭＰ、 ＤＥＰ、 ＤＢＰ、 ＢＢＰ、 ＤＥＨＰ 和

ＤｎＯＰ 的降解率分别为 ５０􀆰 ７％、 ９０􀆰 ９％、 １００􀆰 ０％、
１００􀆰 ０％、 ５３􀆰 ２％ 和 ７４􀆰 ９％ꎻ 菌株 ＤＧＢ￣８ 对 ＤＭＰ、
ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的降解率分别为

１１􀆰 １％、２０􀆰 ８％、 ３０􀆰 ５％、 ２９􀆰 ４％、 １０􀆰 １％ 和 １３􀆰 ２％ꎮ
以 Ｄ￣纤维二糖为共代谢基质ꎬ可显著提高 ３ 株菌株

对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解能力ꎮ ＤＧＢ￣１ 与 ＤＧＢ￣３ 对 ６ 种

ＰＡＥ 均有较高的降解能力ꎬ两者之间无显著差异ꎬ
而 ＤＧＢ￣８ 对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解率均显著低于 ＤＧＢ￣１
和 ＤＧＢ￣３ꎮ Ｆｅｎｇ 等[１０]的研究结果也表明ꎬ添加醋酸

钠作为外源碳源可显著促进巨大芽孢杆菌 ＹＪＢ３ 对

ＰＡＥ 的共代谢降解[２３]ꎮ 这可能是由于 ＰＡＥ、多环

芳烃(ＰＡＨ)等有机污染物很难直接作为碳源被微

生物利用[２３]ꎬ而糖类、有机酸和氨基酸等化合物在

为微生物提供营养的同时ꎬ也可为微生物生长代谢

提供电子受体或供体ꎬ从而促进微生物对有机污染

物的降解能力ꎬ该共代谢现象在高分子量、难降解的

有机污染物中较为常见[１６ꎬ２４]ꎮ
由于 ＤＧＢ￣１ 具有较好的 ＰＡＥ 降解能力ꎬ且对

氨苄青霉素有较高的抗性ꎬ所以选择 ＤＧＢ￣１ 开展共

代谢降解条件优化试验ꎮ
２.４　 菌株 ＤＧＢ￣１的共代谢降解条件优化

２.４.１　 ＰＡＥ 生物降解的影响因素　 吐温 ８０ 常作为
增溶剂促进介质中 ＰＡＥ 溶解[２０]ꎮ 不同初始吐温 ８０
添加量对 ６ 种 ＰＡＥ 降解率的影响如图 ５Ａ 所示ꎮ 吐

温 ８０ 添加量在０.００６％~ ０􀆰 １００％ꎬＤＢＰ 和 ＢＢＰ 的降

解率均接近 １００％ꎻ而 ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的

降解率随着吐温 ８０ 添加量增加呈先增加后下降的

趋势ꎮ 当吐温 ８０ 添加量为 ０􀆰 ０２５％时ꎬ６ 种 ＰＡＥ 的

降解率均达最大值(图 ５Ａ)ꎬ因此最佳吐温 ８０ 添加

量为 ０􀆰 ０２５％ꎮ
在吐温 ８０ 添加量为 ０􀆰 ０２５％条件下ꎬ 不同共代

谢基质(碳源种类)对 ６ 种 ＰＡＥ 降解率的变化如图

５Ｂ 所示ꎮ 与不加碳源的 ＣＫ 比ꎬ所有碳源处理组 ６
种 ＰＡＥ 的降解率显著增加ꎬ说明 ５ 种碳源均可促进

ＤＧＢ￣１ 对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解ꎮ 这可能与添加碳源显

著促进了细菌生长有关ꎮ 通过酶标仪检测菌液的

ＯＤ６００ꎬ发现添加碳源处理组 ＯＤ６００ (０􀆰 ５３５~ ０􀆰 ６９０)
显著高于 ＣＫ(０􀆰 １０７)ꎬ即添加碳源ꎬＤＧＢ￣１ 的生物

量得到显著提升ꎮ 从碳源类型看ꎬ二糖(麦芽糖、蔗
糖和 Ｄ￣纤维二糖)对 ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的

促降解效果显著优于单糖(葡萄糖和果糖)ꎮ 然而ꎬ
二糖处理组菌液 ＯＤ６００(０􀆰 ５３５~ ０􀆰 ５６８)均低于单糖

处理组(０􀆰 ６３９~ ０􀆰 ６９０)ꎬ说明细菌生物量增加不是

促进 ＰＡＥ 降解的唯一原因ꎬ可能参与二糖水解的部

分酶类对 ＰＡＥ 的降解有促进作用[２５￣２６]ꎮ 此外ꎬ添加

Ｄ￣纤维二糖后ꎬＤＧＢ￣１ 对 ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥ￣
ＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的 降 解 率 分 别 达 ３４􀆰 ６％、 ６５􀆰 ９％、
１００􀆰 ０％、１００􀆰 ０％、５０􀆰 ５％和 ４４􀆰 ４％ꎬ对部分 ＰＡＥ 降

解率显著优于麦芽糖和蔗糖ꎮ 因此ꎬ最佳碳源种类

为 Ｄ￣纤维二糖ꎮ
在最优吐温 ８０ 添加量的条件下ꎬ不同 Ｄ￣纤维

二糖浓度对 ６ 种 ＰＡＥ 降解率的影响如图 ５Ｃ 所示ꎮ
随着 Ｄ￣纤维二糖浓度的增加ꎬＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的降

解率不断增加ꎬ而 ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ 和 ＢＢＰ 的降解率

呈先增加后降低的趋势ꎮ 检测 ＤＧＢ￣１ 菌液的

ＯＤ６００ꎬ 发 现 Ｄ￣纤 维 二 糖 浓 度 为 １ ｍｍｏｌ / Ｌ、 ５
ｍｍｏｌ / Ｌ、１０ ｍｍｏｌ / Ｌ、２０ ｍｍｏｌ / Ｌ和 ５０ ｍｍｏｌ / Ｌ时菌液

ＯＤ６００ 值 分 别 为 ０􀆰 ２０７、 ０􀆰 ４６４、 ０􀆰 ５８５、 １􀆰 ３７３ 和

１􀆰 ４２３ꎬ说明随着碳源浓度增加 ＤＧＢ￣１ 的生物量显

著增加ꎮ 当 Ｄ￣纤维二糖初始浓度为 １０ ｍｍｏｌ / Ｌ时ꎬ
除 ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 外的 ４ 种 ＰＡＥ 降解率均达到最

大值ꎬ因此最优碳源浓度为 １０ ｍｍｏｌ / Ｌꎮ
不同接菌量对菌株 ＤＧＢ￣１ 降解 ＰＡＥ 的影响如

图 ５Ｄ 所示ꎮ 随着初始接菌量增加ꎬ６ 种 ＰＡＥ 的降

解率均呈增加趋势ꎬ证明细菌生物量增加可促进

ＰＡＥ 降解ꎮ 此外ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 菌液的 ＯＤ６００由 ０􀆰 ０５
增加至 ０􀆰 ５０ꎬ６ 种 ＰＡＥ 的降解率仅增加 １􀆰 ２５％ ~
２１􀆰 ０％ꎬ说明细菌生物量增加不是影响 ６ 种 ＰＡＥ 降

解的主要因素ꎮ 当初始接菌量ＯＤ６００≥０􀆰 ２ 时ꎬ菌株
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ＰＡＥ:邻苯二甲酸酯ꎻＤＭＰ:邻苯二甲酸二甲酯ꎻＤＥＰ:邻苯二甲酸二乙酯ꎻＤＢＰ:邻苯二甲酸二丁酯ꎻＢＢＰ:邻苯二甲酸丁苄酯ꎻＤＥＨＰ:邻苯二

甲酸二(２￣乙基己)酯ꎻＤｎＯＰ:邻苯二甲酸二辛酯ꎮ 不同小写字母表示相同 ＰＡＥ 不同处理间有显著差异(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ
图 ４　 菌株 ＤＧＢ￣１、ＤＧＢ￣３和 ＤＧＢ￣８对 ６ 种 ＰＡＥ 的共代谢降解特性

Ｆｉｇ.４　 Ｃｏ￣ｍｅｔａｂｏｌｉｃ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ｓｉｘ ｐｈｔｈａｌｉｃ ａｃｉｄ ｅｓｔｅｒｓ (ＰＡＥｓ) ｂｙ ＤＧＢ￣１ꎬ ＤＧＢ￣３ ａｎｄ ＤＧＢ￣８

Ａ:吐温 ８０ 添加量ꎻＢ:碳源种类ꎻＣ:碳源浓度ꎻＤ:接菌量(菌液 ＯＤ６００)ꎮ ＰＡＥ、ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ、ＤｎＯＰ 见图 ４ 注ꎮ 不同小写字母

表示相同 ＰＡＥ 不同处理间有显著差异(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ
图 ５　 不同初始条件对菌株 ＤＧＢ￣１降解 ６ 种 ＰＡＥ 的影响

Ｆｉｇ.５　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ ｏｎ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｉｘ ＰＡＥｓ ｂｙ ＤＧＢ￣１

ＤＧＢ￣１ 对 ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ ５ 种 ＰＡＥ 的降解率增加不显著ꎬ因此菌株 ＤＧＢ￣１ 菌液的
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ＯＤ６００等于 ０􀆰 ２ 为最优初始接种量ꎮ
以上单因素试验结果表明ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 的共代

谢优化条件是吐温 ８０ 添加量 ０􀆰 ０２５％、１０ ｍｍｏｌ / Ｌ的
Ｄ￣纤维二糖为共代谢基质、适宜接菌量是菌液的

ＯＤ６００为 ０􀆰 ２０ꎮ 此外ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 生物量的增加与

ＰＡＥ 的降解率上升并不成比例ꎬ说明菌液生物量增加

并不是提高 ＰＡＥ 降解率的主要原因ꎬ添加碳源作为

共代谢底物ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 细胞中催化 ＰＡＥ 降解的酶

活性增强可能是 ＰＡＥ 加速降解的重要原因之一ꎮ
２.４.２　 最优条件下菌株 ＤＧＢ￣１ 对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解特

性　 基于最优降解条件ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 对不同初始质

量浓度 ＰＡＥ 处理 ３ ｄ 后的降解特性如图 ６ 所示ꎮ 当

ＰＡＥ 初始质量浓度≤２０ ｍｇ / ＬꎬＤＧＢ￣１ 可完全降解

ＤＢＰ、ＢＢＰ 和 ＤＥＨＰꎻＤＭＰ、ＤＥＰ 和 ＤｎＯＰ 的降解率最

高可达 ４８􀆰 ６％、９２􀆰 ８％和 １００􀆰 ０％ꎬ说明菌株 ＤＧＢ￣１ 对

６ 种 ＰＡＥ 均具有良好的降解效果ꎬ且具备同时降解 ６
种 ＰＡＥ 的潜力ꎮ 此外ꎬ６ 种 ＰＡＥ 在 ＭＳＭ 培养基中的

降解动态均符合一级动力学方程(表 １)ꎮ 当 ＰＡＥ 质

量浓度为 ５ ｍｇ / ＬꎬＤＢＰ 和 ＢＢＰ 的 ｔ１ / ２值分别为 ０􀆰 ６６ ｄ
和 ０􀆰 ９１ ｄꎬ说明菌株 ＤＧＢ￣１ 对短链 ＰＡＥ(碳链长度<
７)的降解速度较快ꎮ 此外ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 对高相对分

子质量、难降解的长链 ＰＡＥ 如 ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的降

解速度也很快( ｔ１ / ２值分别为 １􀆰 ０８ ｄ 和 ０􀆰 ６７ ｄ)ꎮ 当

ＰＡＥ 质量浓度增加至 ５０ ｍｇ / ＬꎬＤＧＢ￣１ 对 ＰＡＥ 的降解

半衰期均明显延长(ＤＥＰ 除外)ꎬ其中 ＤＢＰ、ＢＢＰ 和

ＤＭＰ 的半衰期延长１~２ ｄꎬ而 ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的降解

半衰期延长了 ６ ｄ 以上(表 １)ꎮ 这可能是由于高浓度

ＰＡＥ 胁迫导致菌株 ＤＧＢ￣１ 细胞生长速率的变化所

致[２７￣２８]ꎮ

ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ、ＤｎＯＰ 见图 ４ 注ꎮ
图 ６　 不同 ＰＡＥ 初始质量浓度下菌株 ＤＧＢ￣１ 对 ６ 种 ＰＡＥ 的降

解特性

Ｆｉｇ.６　 Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｉｘ ＰＡＥｓ ｂｙ ｓｔｒａｉｎ ＤＧＢ￣１ ｕｎｄｅｒ ｄｉｆ￣
ｆｅｒｅｎｔ ｉｎｉｔｉａｌ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＰＡＥｓ

表 １　 ６ 种 ＰＡＥ 在 ＭＳＭ 培养基中的降解动力学方程拟合参数

Ｔａｂｌｅ １　 Ｆｉｔｔｉｎｇ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ｏｆ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｋｉｎｅｔｉｃ ｅｑｕａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｓｉｘ
ＰＡＥｓ ｉｎ ｉｎｏｒｇａｎｉｃ ｓａｌｔ ｍｅｄｉｕｍ

ＰＡＥ 质量浓度
(ｍｇ / Ｌ) ＰＡＥ 类型 Ｋ 值 Ｒ２ ｔ１ / ２

(ｄ)

５ ＤＭＰ ０.０８９ １ ０.９７ ７.７８

ＤＥＰ ０.２９８ ７ ０.９１ ２.３２

ＤＢＰ １.０４３ ３ ０.９９ ０.６６

ＢＢＰ ０.７６５ ４ １.００ ０.９１

ＤＥＨＰ ０.６４３ ５ ０.９９ １.０８

ＤｎＯＰ １.０２８ ９ １.００ ０.６７

５０ ＤＭＰ ０.０７６ ９ ０.９９ ９.０１

ＤＥＰ ０.３０５ ５ ０.９４ ２.２７

ＤＢＰ ０.３２５ ７ ０.９６ ２.１３

ＢＢＰ ０.３４８ １ ０.９８ １.９９

ＤＥＨＰ ０.０８８ ４ ０.９７ ７.８４

ＤｎＯＰ ０.１０３ １ ０.９５ ６.７２
ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ、ＤｎＯＰ 见图 ４ 注ꎮ

２.５　 菌株 ＤＧＢ￣１的 ＰＡＥ 降解途径

微生物对 ＰＡＥ、ＰＡＨ 等有机污染物的降解主要

依赖其降解酶[１０ꎬ２９]ꎬ而酶的编码基因可能位于其基

因组或质粒上[３０￣３１]ꎬ细菌对 ＰＡＥ 的降解也可能是质

粒和染色体上基因共同作用的结果ꎮ 然而ꎬ菌株

ＤＧＢ￣１ 是否携带质粒、质粒基因组中是否含有 ＰＡＥ
降解基因尚不清楚ꎮ
２.５.１　 菌株质粒 ＤＮＡ 提取　 以含质粒的枯草芽孢

杆菌 Ｗ３４ 为对照ꎬ提取了菌株 ＤＧＢ￣１ 的质粒 ＤＮＡꎮ
如图 ７ 所示ꎬ菌株 Ｗ３４ 存在质粒ꎬ基因片段大小约 ２
ｋｂꎬ说明质粒提取方法适用于革兰氏阳性菌ꎮ 然而ꎬ
添加菌株 ＤＧＢ￣１ 质粒 ＤＮＡ 的泳道无条带ꎬ说明菌

株 ＤＧＢ￣１ 不携带可降解 ＰＡＥ 基因的质粒ꎮ 研究结

果表明ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 的 ＰＡＥ 降解基因位于该菌的

染色体上ꎮ

Ｍ 为标准 ＤＮＡ 对照ꎮ
图 ７　 细菌质粒 ＤＮＡ 的琼脂糖凝胶电泳图

Ｆｉｇ.７　 Ａｇａｒｏｓｅ ｇｅｌ ｅｌｅｃｔｒｏｐｈｏｒｅｓｉｓ ｏｆ ｂａｃｔｅｒｉａｌ ｐｌａｓｍｉｄ ＤＮＡ
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２.５.２　 粗酶液对 ＰＡＥ 的降解作用　 与细菌对其他

有机污染物降解类似ꎬ细菌对 ＰＡＥ 的降解主要依赖

其酶的催化作用[２７ꎬ３２]ꎮ 不同培养基培养 ３ ｄ 后ꎬ菌
株 ＤＧＢ￣１ 的粗酶液对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解作用如图 ８
所示ꎮ ＰＡＥ 胁迫条件下ꎬ与不加糖的 ＣＫ 比ꎬ加糖处

理组 ＤＢＰ 含量(图 ８Ａ 和 ８Ｂ)、ＤｎＯＰ 含量(图 ８Ａ)
和 ＤＥＨＰ 含量(图 ８Ｂ)显著下降ꎬ说明 ＰＡＥ 胁迫下

加糖可激活 ＤＢＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 降解酶的活性ꎮ
本研究发现加糖可以显著促进菌株 ＤＧＢ￣１ 对 ＤＢＰ
的降解(图 ４Ａ)ꎬ并且菌株 ＤＧＢ￣１ 的粗酶液也具有

一定的 ＤＢＰ 降解能力ꎬ但粗酶液对 ＤＢＰ 的降解率

仅８.１％~１２􀆰 ８％(图 ８Ａ 和 ８Ｂ)ꎬ说明菌株 ＤＧＢ￣１ 对

ＤＢＰ 的水解作用较弱ꎮ 此外ꎬ加糖处理组 ＭＳＭ 培

养基培养细菌制备的粗酶液不具备 ＤＥＨＰ 催化活

性(图 ８Ａ)ꎬ而寡营养培养基 Ｒ２Ａ 培养细菌制备的

粗酶液具有 ＤＥＨＰ 催化活性 (图 ８Ｂ)ꎬ说明菌株

ＤＧＢ￣１ 降解酶基因的启动子可能为诱导型ꎮ 然而ꎬ
在 ＰＡＥ 和 Ｄ￣纤维二糖的共同诱导下ꎬ虽然菌株

ＤＧＢ￣１ 的粗酶液对 ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 有一定的降解能

力ꎬ但 ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的降解率仅为 ８􀆰 ５８％ 和

７􀆰 ７８％ꎬ说明菌株 ＤＧＢ￣１ 对 ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的水解

作用也较弱ꎮ

Ａ:ＭＳＭ 培养基培养的细胞制备的粗酶液ꎻＢ:Ｒ２Ａ 培养基培养的细胞制备的粗酶液ꎮ ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ、ＤｎＯＰ 见图 ４ 注ꎮ 不同

小写字母表示同一类 ＰＡＥ 处理间有显著差异(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ
图 ８　 菌株 ＤＧＢ￣１胞内酶粗提液对 ＰＡＥ 的降解

Ｆｉｇ.８　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＰＡＥｓ ｂｙ ｉｎｔｒａｃｅｌｌｕｌａｒ ｅｎｚｙｍｅ ｅｘｔｒａｃｔｓ ｏｆ ＤＧＢ￣１

２.５. ３ 　 细菌呼吸链系统对菌株 ＤＧＢ￣１ 降解 ６ 种

ＰＡＥ 的影响 　 上述分析表明ꎬ加糖条件下菌株

ＤＧＢ￣１ 对 ＤＢＰ 的降解率可达 １００％(图 ４Ａ)ꎬ但菌株

ＤＧＢ￣１ 的胞内酶粗提液对 ＤＢＰ 的水解作用较弱(图
８)ꎬ推测菌株 ＤＧＢ￣１ 还存在其他的 ＤＢＰ 降解代谢

途径ꎮ 因此ꎬ进一步研究了呼吸链系统(氧化还原

酶系)对菌株 ＤＧＢ￣１ 降解 ＰＡＥ 的影响ꎮ
ＤＮＰ 作为解耦联剂可以抑制细菌细胞膜上的

氧化磷酸化过程ꎬ从而抑制细菌的呼吸作用[３３]ꎮ 如

图 ９Ａ 所示ꎬ与 ＣＫ 相比ꎬ加糖不加 ＤＮＰ 处理下ꎬ
ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的降解率分

别为 ４１􀆰 １０％、８１􀆰 ２６％、１００􀆰 ００％、９７􀆰 ６７％、４１􀆰 ２５％
和 ７９􀆰 ４１％ꎬ加糖加 ＤＮＰ 处理组 ６ 种 ＰＡＥ 的降解率

分 别 为 ２４􀆰 ８１％、 ５１􀆰 ２０％、 ６０􀆰 ００％、 ４８􀆰 ８０％、
３０􀆰 ３７％、６１􀆰 ４７％ꎬ比加糖不加 ＤＮＰ 处理均显著下

降ꎬ说明 ＤＮＰ 抑制了 ６ 种 ＰＡＥ 的降解ꎮ 同样不加

糖时ꎬ加 ＤＮＰ 处理的降解率亦低于不加 ＤＮＰ 处理ꎮ
此外ꎬ加糖不加 ＤＮＰ 处理组与加糖加 ＤＮＰ 处理组

菌液 ＯＤ６００分别为 ０􀆰 ７６６ 和 ０􀆰 ７６１ꎬ表明 ＤＮＰ 对菌株

ＤＧＢ￣１ 生长的影响不显著ꎮ 说明菌株 ＤＧＢ￣１ 细胞

膜上的呼吸链系统参与了 ６ 种 ＰＡＥ 的降解代谢ꎮ
Ｍｎ２＋和 Ｎｉ２＋属于过渡金属离子ꎬ具有可变的氧

化数ꎬ可与底物(ＰＡＥ)发生电子交换作用ꎬ从而促

进底物的氧化还原过程[３４￣３５]ꎮ 如图 ９Ｂ 和 ９Ｃ 所示ꎬ
添加 Ｍｎ２＋ 和 Ｎｉ２＋ 显著促进了菌株 ＤＧＢ￣１ 对 ６ 种

ＰＡＥ 的降解ꎬ且随着Ｍｎ２＋和 Ｎｉ２＋浓度增加 ＰＡＥ 降解

率均呈增加趋势ꎮ 这说明细胞膜氧化还原反应的增

强可促进 ＰＡＥ 降解ꎮ

３　 结 论

从大蒜中筛选获得 ３ 株 ＰＡＥ 降解菌 ＤＧＢ￣１、
ＤＧＢ￣３ 和 ＤＧＢ￣８ꎬ鉴定分析均为巨大芽孢杆菌(Ｂａ￣
ｃｉｌｌｕｓ ｍｅｇａｔｅｒｉｕｍ)ꎮ 虽然 ３ 株菌能以 ６ 种 ＰＡＥ 为碳

源生长ꎬ但对 ６ 种 ＰＡＥ 的降解能力均较弱ꎮ 糖类可

显著促进 ３ 株细菌对 ＰＡＥ 的共代谢降解ꎮ 添加

糖类作为生长基质ꎬ菌株ＤＧＢ￣１和ＤＧＢ￣３对ＤＢＰ

５１１肖霞霞等:大蒜内生巨大芽孢杆菌对邻苯二甲酸酯的共代谢降解特性及代谢途径分析



Ａ:ＤＮＰ 处理组ꎻＢ:Ｍｎ２＋处理组ꎻＣ:Ｎｉ２＋处理组ꎮ ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ、ＤｎＯＰ 见图 ４ 注ꎮ 不同小写字母表示同一类 ＰＡＥ 处理间有显

著差异(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ

图 ９　 ＤＮＰ、Ｍｎ２＋和 Ｎｉ２＋对菌株 ＤＧＢ￣１降解 ６ 种 ＰＡＥ 的影响

Ｆｉｇ.９　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ２ꎬ４￣ｄｉｎｉｔｒｏｐｈｅｎｏｌ (ＤＮＰ)ꎬ Ｍｎ２＋ ａｎｄ Ｎｉ２＋ ｏｎ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｓｉｘ ＰＡＥｓ ｂｙ ｓｔｒａｉｎ ＤＧＢ￣１

和 ＢＢＰ 的降解率可达 １００％ꎮ 吐温 ８０ 添加量、碳源

种类、碳源浓度和细菌接种量对菌株 ＤＧＢ￣１ 生长及

ＰＡＥ 降解均有显著影响ꎮ 最佳降解条件是吐温 ８０
添加量 ０􀆰 ０２５％ꎬ１０ ｍｍｏｌ / Ｌ的 Ｄ￣纤维二糖为共代谢

基质ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 接种量 ＯＤ６００为 ０􀆰 ２ꎮ 研究还发现

菌株 ＤＧＢ￣１ 不携带质粒ꎬ说明该菌的 ＰＡＥ 降解基

因位于其染色体上ꎮ 菌株 ＤＧＢ￣１ 可同时通过水解

和氧化还原 ２ 种途径降解 ＰＡＥꎮ 其中ꎬ在 ＰＡＥ 和

Ｄ￣纤维二糖的共同诱导下ꎬ菌株 ＤＧＢ￣１ 可通过水解

途径完成对 ＤＢＰ、ＤＥＨＰ 和 ＤｎＯＰ 的第一步降解ꎬ但
对这 ３ 种 ＰＡＥ 的水解作用较弱ꎻ菌株 ＤＧＢ￣１ 可通过

氧化还原途径降解 ＤＭＰ、ＤＥＰ、ＤＢＰ、ＢＢＰ、ＤＥＨＰ 和

ＤｎＯＰꎬ添加 Ｍｎ２＋和 Ｎｉ２＋显著提高了菌株 ＤＧＢ￣１ 对

这 ６ 种 ＰＡＥ 的降解速率ꎮ
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[６] 　 ＦＥＮＧ Ｎ Ｘꎬ ＬＩＡＮＧ Ｑ Ｆꎬ ＦＥＮＧ Ｙ Ｘꎬ ｅｔ ａｌ. Ｉｍｐｒｏｖｉｎｇ ｙｉｅｌｄ ａｎｄ
ｑｕａｌｉｔｙ ｏｆ ｖｅｇｅｔａｂｌｅ ｇｒｏｗｎ ｉｎ ＰＡＥｓ￣ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｓｏｉｌｓ ｂｙ ｕｓｉｎｇ ｎｏ￣
ｖｅｌ ｂｉｏｏｒｇａｎｉｃ ｆｅｒｔｉｌｉｚｅｒ [ Ｊ] . Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ
２０２０ꎬ７３９:１３９８８３.

[７] 　 ＣＨＥＮＧ Ｊꎬ ＬＩＵ Ｙꎬ ＷＡＮ Ｑꎬ ｅｔ ａｌ. Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｂｕｔｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ
ｉｎ ｔｗｏ ｃｏｎｔｒａｓｔｉｎｇ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｓｏｉｌｓ ａｎｄ ｉｔｓ ｌｏｎｇ￣ｔｅｒｍ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｓｏｉｌ
ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｃｏｍｍｕｎｉｔｙ[Ｊ]. Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ ２０１８ꎬ
６４０: ８２１￣８２９.

[８] 　 韩永和ꎬ何睿文ꎬ李 　 超ꎬ等. 邻苯二甲酸酯降解细菌的多样

性、降解机理及环境应用[ Ｊ] . 生态毒理学报ꎬ ２０１６ꎬ １１(２):
３７￣４９.

[９] 　 ＺＨＡＯ Ｈ Ｍꎬ ＤＵ Ｈꎬ ＨＵＡＮＧ Ｃ Ｑꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂｉｏａｕｇｍｅｎｔａｔｉｏｎ ｏｆ ｅｘ￣
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ｏｇｅｎｏｕｓ ｓｔｒａｉｎ Ｒｈｏｄｏｃｏｃｃｕｓ ｓｐ. ２Ｇ ｃａｎ ｅｆｆｉｃｉｅｎｔｌｙ ｍｉｔｉｇａｔｅ ｄｉ ( ２￣
ｅｔｈｙｌｈｅｘｙｌ) ｐｈｔｈａｌａｔｅ ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎ ｔｏ ｖｅｇｅｔａｂｌｅ ｃｕｌｔｉｖａｔｉｏｎ [ Ｊ] .
Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ａｎｄ Ｆｏｏｄ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ ２０１９ꎬ ６７ ( ２５ ):
６９４０￣６９４９.

[１０] ＦＥＮＧ Ｎ Ｘꎬ ＹＵ Ｊꎬ ＭＯ Ｃ Ｈꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉ￣ｎ￣ｂｕｔｙｌ
ｐｈｔｈａｌａｔｅ (ＤＢＰ) ｂｙ ａ ｎｏｖｅｌ ｅｎｄｏｐｈｙｔｉｃ Ｂａｃｉｌｌｕｓ ｍｅｇａｔｅｒｉｕｍ ｓｔｒａｉｎ
ＹＪＢ３[ Ｊ] . Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ ２０１８ꎬ ６１６: １１７￣
１２７.

[１１] ＦＥＮＧ Ｆ Ｙꎬ ＺＨＡＮ Ｈ Ｌꎬ ＷＡＮ Ｑꎬ ｅｔ ａｌ. Ｒｉｃｅ ｒｅｃｒｕｉｔｓ Ｓｐｈｉｎ￣
ｇｏｍｏｎａｓ ｓｔｒａｉｎ ＨＪＹ￣ｒｆｐ ｖｉａ ｒｏｏｔ ｅｘｕｄａｔｅ ｒｅｇｕｌａｔｉｏｎ ｔｏ ｉｎｃｒｅａｓｅ
ｃｈｌｏｒｐｙｒｉｆｏｓ ｔｏｌｅｒａｎｃｅ ａｎｄ ｂｏｏｓｔ ｒｅｓｉｄｕａｌ ｃａｔａｂｏｌｉｓｍ[Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ
Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ Ｂｏｔａｎｙ ꎬ ２０２１ꎬ ７２(１５): ５６７３￣５６８６.

[１２] ＦＥＮＧ Ｆ Ｙꎬ ＧＥ Ｊꎬ ＬＩ Ｙꎬ ｅｔ ａｌ. Ｅｎｈａｎｃｅｄ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｃｈｌｏｒｐｙｒｉ￣
ｆｏｓ ｉｎ ｒｉｃｅ (Ｏｒｙｚａ ｓａｔｉｖａ Ｌ.) ｂｙ ｆｉｖｅ ｓｔｒａｉｎｓ ｏｆ ｅｎｄｏｐｈｙｔｉｃ ｂａｃｔｅｒｉａ
ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｐｌａｎｔ ｇｒｏｗｔｈ ｐｒｏｍｏｔｉｏｎａｌ ａｂｉｌｉｔｙ [ Ｊ ] . Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ
２０１７ꎬ １８４: ５０５￣５１３.

[１３] ＳＵＮ Ｋꎬ ＬＩＵ Ｊꎬ ＧＡＯ Ｙꎬ ｅｔ ａｌ. Ｉｎｏｃｕｌａｔｉｎｇ ｐｌａｎｔｓ ｗｉｔｈ ｔｈｅ ｅｎｄｏ￣
ｐｈｙｔｉｃ ｂａｃｔｅｒｉｕｍ Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｓｐ. Ｐｈ６￣ｇｆｐ ｔｏ ｒｅｄｕｃｅ ｐｈｅｎａｎｔｈｒｅｎｅ
ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｉｏｎ[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ Ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ
２０１５ꎬ ２２(２４): １９５２９￣１９５３７.

[１４] 张银萍ꎬ王　 芳ꎬ杨兴伦ꎬ等. 土壤中高环多环芳烃微生物降解

的研究进展[Ｊ] . 微生物学通报ꎬ ２０１０ꎬ ３７(２): ２８０￣２８８.
[１５] ＧＲＡＮＤＣＬＥＭＥＮＴ Ｃꎬ ＳＥＹＳＳＩＥＣＱ Ｉꎬ ＰＩＲＡＭ Ａꎬ ｅｔ ａｌ. Ｆｒｏｍ ｔｈｅ

ｃｏｎｖｅｎｔｉｏｎａｌ ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｔｏ ｈｙｂｒｉｄ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓꎬ
ｔｈｅ ｅｖａｌｕａｔｉｏｎ ｏｆ ｏｒｇａｎｉｃ ｍｉｃｒｏｐｏｌｌｕｔａｎｔ ｒｅｍｏｖａｌ: Ａ ｒｅｖｉｅｗ [ Ｊ] .
Ｗａｔｅｒ Ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ ２０１７ꎬ １１１: ２９７￣３１７.

[１６] 王　 亚ꎬ冯发运ꎬ葛　 静ꎬ等. 植物根系分泌物对土壤污染修复

的作用及影响机理[Ｊ] . 生态学报ꎬ ２０２２ꎬ ４２(３): ８２９￣８４２.
[１７] 王　 亚ꎬ肖霞霞ꎬ杨　 云ꎬ等. 江苏产区大蒜中邻苯二甲酸酯含

量检测及溯源分析[Ｊ] . 环境科学ꎬ ２０２３. ｄｏｉ: １０.１３２２７ / ｊ.ｈｊｋｘ.
２０２２０４２７８.

[１８] ＭＡ Ｚꎬ ＬＩＵ Ｊꎬ ＤＩＣＫ Ｒ Ｐꎬ ｅｔ ａｌ. Ｒｈａｍｎｏｌｉｐｉｄ ｉｎｆｌｕｅｎｃｅｓ ｂｉｏｓｏｒｐ￣
ｔｉｏｎ ａｎｄ ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｐｈｅｎａｎｔｈｒｅｎｅ ｂｙ ｐｈｅｎａｎｔｈｒｅｎｅ￣ｄｅｇｒａｄ￣
ｉｎｇ ｓｔｒａｉｎ Ｐｓｅｕｄｏｍｏｎａｓ ｓｐ. Ｐｈ６ [ Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ
２０１８ꎬ ２４０:３５９￣３６７.

[１９] 冯发运ꎬ朱　 宏ꎬ李俊领ꎬ等. 一株小飞蓬内生毒死蜱降解菌的

分离鉴定及其降解特性初探[Ｊ] . 农药学学报ꎬ ２０１５ꎬ １７(１):
８９￣９６.

[２０] ＫＯＮＧ Ｘꎬ ＪＩＮ Ｄꎬ ＴＡＩ Ｘꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ ｄｉｂｕｔｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ
ｉｎ ａ ｓｉｍｕｌａｔｅｄ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｂｙ Ｇｏｒｄｏｎｉａ ｓｐ. ｓｔｒａｉｎ ＱＨ￣１１
ａｎｄ ｔｈｅ ｍｉｃｒｏｂｉａｌ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｆｆｅｃｔｓ ｉｎ ｓｏｉｌ[Ｊ]. Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ ２０１９ꎬ ６６７: ６９１￣７００.

[２１] ＣＨＥＮＧ Ｊꎬ ＷＡＮ Ｑꎬ ＧＥ Ｊꎬ ｅｔ ａｌ. Ｍａｊｏｒ ｆａｃｔｏｒｓ ｄｏｍｉｎａｔｉｎｇ ｔｈｅ ｆａｔｅ
ｏｆ ｄｉｂｕｔｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ ｉｎ ａｇｒｉｃｕｌｔｕｒａｌ ｓｏｉｌｓ[Ｊ] . Ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｅｎ￣
ｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓａｆｅｔｙꎬ ２０１９ꎬ １８３: １０９５６９.

[２２] ＬＩ Ｙꎬ ＹＡＮ Ｈꎬ ＬＩＵ Ｑꎬ ｅｔ ａｌ. Ａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｔｒａｎｓｐｏｒｔ ｐａｔｔｅｒｎｓ
ｏｆ ｓｉｘ ｐｈｔｈａｌｉｃ ａｃｉｄ ｅｓｔｅｒｓ ( ＰＡＥｓ) ｉｎ ｔｗｏ ｌｅａｆｙ ｖｅｇｅｔａｂｌｅｓ ｕｎｄｅｒ
ｈｙｄｒｏｐｏｎｉｃ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎｓ[Ｊ] . Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ ２０２０ꎬ ２４９: １２６４５７.

[２３] ＰＡＮＤＥＹ Ｊꎬ ＣＨＡＵＨＡＮ Ａꎬ ＪＡＩＮ Ｒ Ｋ. Ｉｎｔｅｇｒａｔｉｖｅ ａｐｐｒｏａｃｈｅｓ ｆｏｒ
ａｓｓｅｓｓｉｎｇ ｔｈｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｓｕｓｔａｉｎａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ｉｎ ｓｉｔｕ ｂｉｏｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ[Ｊ] .
ＦＥＭＳ Ｍｉｃｒｏｂｉｏｌｏｇｙ Ｒｅｖｉｅｗｓꎬ ２００９ꎬ ３３(２): ３２４￣３７５.

[２４] ＲＥＮＴＺ Ｊ Ａꎬ ＡＬＶＡＲＥ Ｐ Ｊ Ｊꎬ ＳＣＨＮＯＯＲ Ｊ Ｌ. Ｂｅｎｚｏ[ ａ] ｐｙｒｅｎｅ
ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｂｙ Ｓｐｈｉｎｇｏｍｏｎａｓ ｙａｎｏｉｋｕｙａｅ ＪＡＲ０２[Ｊ] . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎ￣
ｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ ２００８ꎬ １５１(３): ６６９￣６７７.

[２５] ＣＨＥＮ Ｘꎬ ＺＨＡＮＧ Ｘ Ｌꎬ ＹＡＮＧ Ｙꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ａｎ ｅｎ￣
ｄｏｃｒｉｎｅ￣ｄｉｓｒｕｐｔｉｎｇ ｃｈｅｍｉｃａｌ ｄｉ￣ｎ￣ｂｕｔｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ ｂｙ ｎｅｗｌｙ ｉｓｏｌａｔｅｄ
Ｃａｍｅｌｉｍｏｎａｓ ｓｐ. ａｎｄ ｅｎｚｙｍａｔｉｃ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ｉｔｓ ｈｙｄｒｏｌａｓｅ [ Ｊ] .
Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎꎬ ２０１５ꎬ ２６(２): １７１￣１８２.

[２６] ＨＵＡＮＧ Ｙ Ｈꎬ ＨＵＡＮＧ Ｘ Ｊꎬ ＣＨＥＮ Ｘ Ｈꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ
ｄｉ￣ｂｕｔｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ (ＤＢＰ) ｂｙ ａ ｎｏｖｅｌ ｅｎｄｏｐｈｙｔｉｃ ｂａｃｔｅｒｉｕｍ Ｂａｃｉｌ￣
ｌｕｓ ｓｕｂｔｉｌｉｓ ａｎｄ ｉｔｓ ｂｉｏａｕｇｍｅｎｔａｔｉｏｎ ｆｏｒ ｒｅｍｏｖｉｎｇ ＤＢＰ ｆｒｏｍ ｖｅｇｅｔａ￣
ｔｉｏｎ ｓｌｕｒｒｙ [ Ｊ] . Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍａｎａｇｅｍｅｎｔꎬ ２０１８ꎬ
２２４: １￣９.

[２７] ＺＨＡＯ Ｈ Ｍꎬ ＨＵ Ｒ Ｗꎬ ＨＵＡＮＧ Ｈ Ｂꎬ ｅｔ ａｌ. Ｅｎｈａｎｃｅｄ ｄｉｓｓｉｐａｔｉｏｎ
ｏｆ ＤＥＨＰ ｉｎ ｓｏｉｌ ａｎｄ ｓｉｍｕｌｔａｎｅｏｕｓｌｙ ｒｅｄｕｃｅｄ ｂｉｏａｃｃｕｍｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ
ＤＥＨＰ ｉｎ ｖｅｇｅｔａｂｌｅ ｕｓｉｎｇ ｂｉｏａｕｇｍｅｎｔａｔｉｏｎ ｗｉｔｈ ｅｘｏｇｅｎｏｕｓ ｂａｃｔｅｒｉａ
[Ｊ] . Ｂｉｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｆｅｒｔｉｌｉｔｙ ｏｆ Ｓｏｉｌｓꎬ ２０１７ꎬ ５３(６): ６６３￣６７５.

[２８] ＣＨＡＮＧ Ｂ Ｖꎬ ＹＡＮＧ Ｃ Ｍꎬ ＣＨＥＮＧ Ｃ Ｈꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂｉｏｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ
ｐｈｔｈａｌａｔｅ ｅｓｔｅｒｓ ｂｙ ｔｗｏ ｂａｃｔｅｒｉａ ｓｔｒａｉｎｓ[ Ｊ] . Ｃｈｅｍｏｓｐｈｅｒｅꎬ ２００４ꎬ
５５(４): ５３３￣５３８.

[２９] ＳＵＢＡＳＨＣＨＡＮＤＲＡＢＯＳＥ Ｓ Ｒꎬ ＶＥＮＫＡＴＥＳＷＡＲＬＵ Ｋꎬ ＮＡＩＩＤＵ
Ｒꎬ ｅｔ ａｌ. Ｂｉｏｄｅｇｒａ ｄａｔｉｏｎ ｏｆ ｈｉｇｈ￣ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｗｅｉｇｈｔ ＰＡＨｓ ｂｙ
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