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摘要

氯霉素（CAP）作为一种广泛存在的新污染物，对水环境中的生态群落产生了负面影响。生物处理广泛应
用于水体污染物的去除，而功能微生物的性能决定了其效果。本研究从活性污泥中驯化了一个具有强大
CAP降解能力的菌群。对硝基苯甲酸（PNB）和2,2-二氯乙酸（DCA）是CAP生物和化学处理过程中产生
的主要产物，它们也分别作为菌群的唯一底物进行长期驯化。宏基因组分析揭示了2.5年驯化过程中微
生物群落和关键功能基因的演替模式。经过长期驯化，Sphingomonas、Caballeronia和Cupriavidus分别成
为CAP、PNB和DCA降解菌群中的优势菌属，并且它们分别是CAP、PNB和DCA的关键降解菌，它们之
间的协同实现了CAP的高度矿化。PNB转化为原儿茶酸（PCA），然后通过间位和邻位裂解途径被矿化。
通过长期驯化，参与CAP、PNB和DCA代谢的关键功能基因，包括CAP乙酰转移酶、CAP氧化还原酶、卤
代酸脱卤酶和原儿茶酸双加氧酶，在菌群中显著富集。本研究还发现pH和碳源对CAP的生物降解效率
有显著影响。本研究驯化的菌群和分离的菌株可用作加强CAP、PNB和DCA污染环境生物修复的微生
物资源。
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1. 引言

抗生素在临床抗菌治疗中起着至关重要的作用。然

而，随着人们对抗生素的过度消费，它们的残留物不断地

进入环境中。制药厂、医院、畜禽和水产养殖场的废水是

抗生素污染的热点环境[1‒3]。抗生素在水环境中的持久

残留对生态群落产生负面影响，促进抗生素耐药基因的发

展和传播，对临床抗感染治疗提出挑战[4‒6]。从废水中

去除抗生素可以有效减少抗生素向环境的迁移，这已成

为环境工程领域的一项艰巨任务[7]。污水处理厂通常应

用生物处理系统去除污水中的有机污染物，微生物在去

除有机污染物过程中发挥着关键作用，它们的表现决定

了生物处理系统的效果[8]。强有力的抗生素降解微生物

的大量存在将显著提高生物处理系统中抗生素的去除效

率。活性污泥微生物经常暴露在含抗生素的废水中，可

作为抗生素降解微生物的来源，它们可以应用于氯霉素
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污染环境的生物修复。通过投喂相应的抗生素来驯化活

性污泥是重塑具有强大抗生素降解能力的菌群的传统方

法[9]。研究人员通常关注驯化菌群的功能和群落结构，

而忽略了驯化过程中的群落演替[10‒11]。理解微生物群

落的驯化过程，将有助于拓展我们对以抗生素为底物的

微生物群落演替模式的认识，为改进微生物群落驯化策

略提供重要信息。

氯霉素（CAP）作为一种广谱抗生素，由于其有效性

和低成本，在一些发展中国家的临床医疗和畜禽、水产养

殖生产中被大量使用[2]。CAP通过抑制蛋白质合成来抑

制细菌活性，在污水处理厂的废水生物处理系统中是难降

解污染物[12]。本研究描述了一个高活性的CAP降解菌

群，该菌群具有应用于CAP强化生物处理的潜力。在之

前的研究中，我们提出了一个完整的CAP代谢途径，并

证明对硝基苯甲酸（PNB）和2,2-二氯乙酸（DCA）是该

菌群产生的主要降解产物[13]。此外，一些研究还指出，

在CAP生物和化学处理过程中PNB和DCA也是最常见的

产物[12,14‒16]。PNB和DCA具有遗传毒性和发育毒性

[17]。DCA也是在氯消毒等消毒过程中产生的一种常见的

有害消毒副产物[18]。由于其对人体健康的不利影响，它

已经被纳入中国、美国和加拿大等许多国家的饮用水污染

物管控范围[19]。因此有必要驯化菌群或分离降解菌以有

效去除水环境中的DCA和PNB。本研究旨在：①通过宏

基因组分析揭示来源于活性污泥的CAP降解菌群在长期

驯化过程中的微生物群落演替规律；②表征驯化菌群和分

离菌株对 CAP、PNB 和 DCA 的降解能力；③解译参与

CAP、DCA和PNB生物转化的必需功能酶编码基因的动

态变化；④揭示环境和营养因素对CAP的生物降解和微

生物群落的影响。

2. 材料和方法

2.1. 菌群驯化

在之前的研究中，为了揭示抗生素选择压力下活性污

泥中抗生素耐药基因的发展过程，我们建立了处理CAP

生产废水的好氧活性污泥生物反应器和无CAP添加的对

照生物反应器[20]。本研究则开展了这些生物反应器中微

生物群落演替模式的研究。本研究首次揭示CAP降解菌

群在整个驯化过程中的时序全景图。生物反应器中的活性

污泥来源于当地市政污水处理厂，在之前的研究中已经详

细描述生物反应器的运行信息[20]。根据驯化过程中CAP

的去除规律，废水中CAP的浓度从20 mg·L−1逐步增加到

120 mg·L−1。约 5.5 个月后，该菌群能稳定降解废水中

120 mg·L−1 CAP，然后将其接种到含有 120 mg·L−1 CAP

的合成无机盐培养基中进一步驯化，使群落更加简化

[13]。约 12个月后，将菌群接种到含有 100 mg·L−1 PNB

或DCA的合成无机盐培养基中，再进行 12个月的驯化，

以培养具有PNB和DCA利用能力的微生物群落。合成无

机盐培养基中添加 CAP、PNB 或 DCA 为唯一碳源，以

30 mg·L−1 NH4Cl为氮源。本研究最终成功驯化了三个能

分别利用CAP、PNB和DCA作为唯一碳源的菌群，分别

命名为 CL-CAP、CL-PNB 和 CL-DCA。本研究所有批次

培养试验均在 25 ℃和 120 r·min−1的条件下进行。本研究

在驯化过程采集16个微生物样本，进行DNA提取和宏基

因组测序。此外，本研究还纳入了我们以往研究报道的该

生物反应器驯化过程中获取的46个宏基因组数据集，对其

进行与以往研究目的不同的宏基因组分析[20‒22]。本研究

所有样本和宏基因组数据集的信息列在附录A的表S1中。

2.2. 生物降解批次试验

利用驯化的 CAP、PNB 和 DCA 降解菌群进行 CAP、

PNB和DCA生物降解批次实验。在实验过程中收集微生

物细胞进行宏基因组测序。我们已经成功利用含CAP的

无机盐和R2A琼脂平板从驯化菌群中分离出 8株细菌[13,

21]，本研究同时测试这8株细菌对PNB和DCA的生物降

解能力。

为了研究不同营养条件对CAP降解菌群的生物降解性

能 的 影 响 ， 测 试 了 不 同 外 加 碳 源 （2.4 mmol·L−1、

12 mmol·L−1、60 mmol·L−1的乙酸钠、柠檬酸钠、丙酮酸

钠、苯甲酸钠）、氮源（0.56 mmol·L−1的NH4Cl、NaNO2、

NaNO3）、初始CAP浓度（50~600 mg·L−1）对CAP生物降

解的影响。同时研究接种量（5%、15%、25%培养基体

积）、 pH （3.5、 4.5、 6.0、 7.5、 8.5）和温度（20 ℃、

25 ℃、30 ℃）对菌群降解CAP的影响。于接种后36 h和

72 h收集菌体用于DNA提取和16S rRNA扩增子测序，但

是添加苯甲酸钠或 pH为 3.5和 8.5的培养基，由于细菌生

长缓慢而延长了样品采集时间。这些样本的详细信息列在

附录A的表S2中。

所有批次实验均设置三个生物平行。离心收集驯化的

菌群和分离的菌株细胞，并用新鲜无机盐培养基洗涤

三次。然后将收集的细胞接种到含有相应底物的无机盐培

养基中进行生物降解实验。间隔时间收集液体样品进行化

学分析，并用 0.22 μm聚四氟乙烯（PTFE）过滤器过滤

（中国安谱实验科技股份有限公司）。使用酶标仪 Infinite 

M200（Tecan，瑞士）在光密度 600 nm（OD600）处测定

培养物生物量。
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2.3. 化学分析

通过 TOC-L 分析仪（Shimadzu Corporation，日本）

测定可溶性总有机碳（TOC）。当CAP、PNB或DCA作为

培养基的唯一碳源时，TOC去除率可以代表它们的矿化

率，最终矿化率以TOC去除百分比计算。通过我们之前

建立的方法使用高效液相色谱 -四极杆飞行时间质谱

（HPLC-QTOF-MS, Impact IITM；Bruker，德国）和 Ther‐

mo Hypersil Gold 色谱柱（100 mm × 2.1  mm, 1.9  μm; 

Thermo Fisher Scientific，美国）进行CAP、PNB、PCA、

DCA的检测和定量[13]。液相洗脱液A为含5 mmol·L−1乙

酸铵的超纯水，洗脱液B为甲醇。高效液相色谱梯度洗脱

过程见附录A中的表S3。采用我们已经报道的质谱参数

在负离子模式下进行化合物定性和定量[13]。注入标准物

质溶液进行质谱质荷比（m/z）校准。在扫描模式下对化

学物进行定量分析，根据母体化合物的裂解模式进一步确

定化合物的结构。

2.4. DNA提取、宏基因组和16S rRNA扩增子测序

本研究对微生物样品进行了短读长的 Illumina和长读

长的Oxford nanopore technologies（ONT）宏基因组测序。

使用FastDNATM Spin Kit for Soil（MP Biomedicals，美国）

提取样本总DNA用于 Illumina宏基因组和 16S rRNA扩增

子测序，使用 DNeasy PowerSoil Kit（Qiagen，美国）提

取样本总DNA用于ONT测序。通过 1%琼脂糖凝胶电泳

和Qubit® 2.0荧光计（Life Technologies，美国）检测DNA

质量和浓度。使用NEBNext® UltraTM DNA Library Prep Kit

（NEB，美国）构建 Illumina宏基因组测序文库，在 Illu‐

mina NovaSeq平台上使用双端 150 bp策略进行测序。使

用 Ligation Sequencing 1D kit（SQK-LSK109）（ONT，英

国）进行ONT宏基因组测序文库的构建，使用PromethI‐

ON（ONT，英国）平台进行ONT宏基因组测序。宏基因

组测序由中国诺禾致源公司完成。62个短读长宏基因组

数据集和 10个长读长宏基因组数据集的信息列于附录A

中的表S1。宏基因组数据集已经存入美国国家生物技术

信息中心（NCBI）的Sequence Read Archive（SRA）数据

库，登录号为PRJNA953649。

对 104份样本进行 16S rRNA扩增子测序，以表征不

同培养条件下的微生物群落结构。在ABI GeneAmp® 9700

聚合酶链反应（PCR）仪（Applied Biosystems，美国）上

使用引物 515F（5'-GTGCCAGCMGCCGCGG-3'）和 806R

（5'-GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3'）扩增 V4 区。采用

TransStart® FastPfu DNA Polymerase AP221-01 Kit（Trans‐

Gen Biotech，中国）进行PCR。20 μL PCR反应体系包括

模 板 DNA 10 ng、 5 μmol·L−1 前 后 引 物 各 0.8 μL、

2.5 mmol·L−1 脱氧核苷三磷酸（dNTPs）2 μL、FastPfu 缓

冲液 4 μL、FastPfu 聚合酶 0.4 μL。PCR 反应步骤为：

95 ℃预变性3 min，95 ℃变性30 s，55 ℃退火30 s，72 ℃

延伸45 s，27个循环后72 ℃延伸10 min。使用2%琼脂糖

凝胶电泳和AxyPrep DNA Gel Extraction Kit（Axygen Bio‐

sciences，美国）纯化扩增产物。使用 QuantiFluor™ ST

（Promega，美国）对纯化的扩增产物进行定量。然后，由

Majorbio（中国）采用双端 300 bp测序策略，在 Illumina 

MiSeq 平台上进行测序，测序深度为平均每个样本约

50 000条序列。16S rRNA扩增子数据集存储到NCBI SRA

数据库中，登录号为PRJNA953665。

2.5. 宏基因组数据分析

使用 fastp（v0.23.2）对 Illumina宏基因组测序数据进

行质量控制[23]。通过Kraken2（v2.1.2）对宏基因组数据

进行物种分类注释[24]，通过Bracken（v2.7）计算每个分

类级别的丰度[25]。使用R（v4.1.2）计算微生物群落的

Shannon和Pielou均匀度指数，基于群落的Bray-Curtis距

离对样本进行主坐标分析（PCoA）。

使用metaSpades（v3.15.4）组装 Illumina宏基因组数

据[26]。通过 Filtlong 过滤 ONT 数据，最小长度阈值为

500 bp，最小平均质量权重阈值为 10。过滤后的ONT数

据使用 metaFlye （v2.9）进行组装 [27]。使用 Medaka

（v1.6.1）、Rcon（v1.4.3）和 Pilon（v1.24）[28]对ONT组

装文件进行抛光，以获得高质量的ONT组装文件。CL-

CAP、CL-PNB、CL-DCA 群落的 Illumina 和 ONT 测序组

装文件通过 BASALT 复原基因组（MAGs） [29]。使用

dRep（v2.0.0） [30]对 MAGs 进行去冗余，参数为： -sa 

0.95 -nc 0.30 -comp 50 -con 10。使用CheckM（v1.2.0）评

估MAGs的完整度和污染度[31]。使用GTDB-Tk（v2.1.0）

对 MAGs 进行物种分类注释[32]。通过 Prodigal（v2.6.3）

预测MAGs中的基因[33]，并由 Prokka（v1.14.5）[34]和

KofamKOALA [35]进行功能注释。通过 CoPTR（v1.1.2）

计算MAGs的复制速率[36]。使用CoverM（v0.6.1）计算

宏基因组中MAGs的相对丰度，参数为：genome -m rela‐

tive_abundance ‒min-read-aligned-percent 0.75 ‒min-read-per‐

cent-identity 0.95。使用R包 limma对MAGs丰度进行富集

分析[37]。基因丰度计算方法如下：以选定基因为参考序

列，使用CoverM软件计算比对到参考基因序列的碱基数

目，参数为：contig ‒m reads_per_base ‒min-read-aligned-

percent 0.75 ‒min-read-percent-identity 0.95，然后除以数据

集的总碱基数得到所选基因的相对丰度（覆盖率，×/
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Gb）[20]。

2.6. 16S rRNA扩增子测序数据分析

通过 QIIME2 平台分析 16S rRNA 扩增子测序数据

[38]。先对序列进行质控过滤，然后采用 deblur方法对序

列进行去噪和聚类，生成物种分类单元（OTU）表。每

个代表性序列的物种分类由 Ribosomal Database Project

（RDP, v 2.11） [39] 注释，置信阈值为 80%。采用 R

（v4.1.2）进行冗余分析（RDA）和Adonis检验，从而揭

示pH、温度、接种量、初始CAP浓度和外加碳、氮源等

环境和营养因素对微生物群落结构的影响。

3. 结果与讨论

3.1. 三个驯化菌群分别具有CAP、PNB和DCA降解能力

三个驯化菌群对CAP、PNB和DCA降解能力如图 1

所示。经过 2.5年的驯化后，菌群CL-CAP在 36 h内能够

完全降解 250 mg·L−1 CAP，矿化率为 93.7% [图 1（a）和

（d）]。我们之前的研究阐明了CAP的生物代谢途径，发

现 PNB和DCA是该菌群降解CAP的主要下游产物[13]。

据报道，PNB和DCA是CAP生物处理过程中最常见的产

物[12‒13,16]。此外，在CAP的化学处理过程如电化学和

高级氧化降解过程中也能广泛检测到产物 PNB 和 DCA 

[14‒15,40‒41]。

PNB是一种硝基苯类化合物，是工业生产的重要原

料和中间产品。然而，由于其具有遗传毒性和难降解的特

性，应在排放到环境中之前消除其在工业废水中的残留

[17,42]。DCA属于卤乙酸（HAAs）类化合物，是一种常

见的有害消毒副产物，具有细胞毒性、致癌性、基因毒

性、致畸性和致突变性[18,43]。HAAs的形成和消除引起

了广泛关注，近年来得到了广泛的研究[44‒45]。本研究

分别以 PNB和DCA作为降解菌群的唯一碳源驯化 12个

月，最终驯化形成两个菌群CL-PNB和CL-DCA，其表现

出高效的降解能力。CL-PNB 能在 14 h 内完全降解

250 mg·L−1的PNB，矿化率为 95.9% [图 1（b）和（e）]，

CL-DCA能在 8 h内完全降解 100 mg·L−1的DCA，矿化率

为91.0% [图1（c）和（f）]。这三个菌群表现出高效的降

解效率，具有应用于 PNB 和 DCA 污染环境生物修复的

潜力。

3.2. 宏基因组复原的MAGs和群落中分离的菌株

通过对短读长和长读长宏基因组进行分析，从三个驯

化的菌群中复原了 21个MAGs [图 2（a）]。其中，三个

MAGs（MAG4、MAG5 和 MAG6）是只包含一条环状

contig 的完整基因组 [图 2（b）和（c）]。其中，13 个

MAGs是高质量基因组，它们的完整度大于95%，污染度

图1. 三个驯化菌群对CAP、PNB和DCA的生物降解性能。（a）~（c）CL-CAP、CL-PNB和CL-DCA富集菌群对CAP、PNB和DCA的生物降解。（d）~
（f）CL-CAP、CL-PNB 和 CL-DCA 富集菌群对 CAP、PNB 和 DCA 的矿化作用。CAP、PNB 和 DCA 的初始浓度分别为 250 mg·L−1、250 mg·L−1和

100 mg·L−1。数据表示为三个重复的均值±标准差（SD）。Ct：时间为 t时的数值；C0：0 h的初始值。
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小于 3.5% [图 2（c）]。MAG1、MAG2、MAG3、MAG4

和 MAG5 分别属于 Sphingomonas、Cupriavidus、Cabal‐

leronia、Pigmentiphaga 和 62-47，它们在 CL-CAP 群落中

占主导地位（平均相对丰度 > 1.0%）[图2（a）]。MAG2

（Cupriavidus）、 MAG3 （Caballeronia） 和 MAG4 （Pig‐

mentiphaga）在 CL-PNB 菌群中占优势，而 MAG2（Cu‐

priavidus）和 MAG5（62-47）在 CL-DCA 菌群中占优势

[图 2（a）]。MAG1（Sphingomonas）、MAG2（Cupriavi‐

dus）、MAG3（Caballeronia）分别在 CL-CAP、CL-DCA

和CL-PNB菌群中显著富集（p < 0.05），它们在相应群落

中平均相对丰度分别为 58.6%、92.5%和 76.5%，表明它

们可能分别是 CAP、DCA 和 PNB 生物降解的关键菌属

[图 2（a）和图 3]。在 CAP、DCA 和 PNB 降解过程中，

MAG1、MAG2 和 MAG3 的复制速率呈倒“U”形模式

[图2（a）]，上述结果表明它们可能是负责CAP、DCA和

PNB降解的关键菌。

我们之前的研究已经证实：从CL-CAP菌群中分离出

的 Sphingomonas sp. CL5.1是重要的CAP降解菌，可以将

CAP分解为 PNB和DCA [13]。本研究测试了CL-CAP菌

群中分离出的 8株菌株对PNB和DCA的降解能力，其结

果如图 3所示。Sphingomonas sp. CL5.1、Caballeronia sp. 

CLC5 和 Caballeronia sp. PC1 是 PNB 降解菌，可以利用

PNB 作为唯一的碳源[图 3（a）]。在丙酮酸钠存在时，

Cupriavidus sp. CLC6 也可以通过共代谢降解 PNB [图 3

（b）]。其中，Caballeronia sp. CLC5 对 PNB 的降解能力

最强，它可以在 18 h内完全降解 100 mg·L−1 PNB，并且

矿化率达到 89.7% [ 图 3 （a）、（c）]。 Cupriavidus sp. 

CLC6是一个强大的DCA降解菌，可以在36 h内完全降解

100 mg·L−1 DCA，矿化率为 70.7% [图 3（d）、（f）]，而

Caballeronia sp. CLC5和Caballeronia sp. PC1也可以通过

共代谢降解DCA [图 3（e）]。因此我们得出结论：Shin‐

gomonas sp. 将 CAP 转化为 PNB 和 DCA，而 Caballeronia 

sp. 和 Cupriavidus sp. 是这两种产物的主要分解者。换言

之，它们通过协同合作实现CAP矿化。这些纯菌生物降

解试验的结果证实了通过宏基因组推测的群落中优势成员

对底物的偏好[图2（a）和附录A中的图S1]。

3.3. 以CAP及其代谢物（PNB和DCA）为底物的微生物群

落的演替模式

通过对 Illumina宏基因组短序列物种分类，揭示整个

驯化过程的微生物组成。如图4所示，所有样本的短序列

中有 70.22% 被成功分类为细菌（70.12%）、古生菌

（0.04%）、真核生物（0.05%）和病毒（0.01%）。在门水

平上，群落主要由变形菌门（63.57%）、放线菌门

（4.54%）和拟杆菌门（0.87%）组成（图4）。菌群的微生

物多样性和均匀度随着驯化而降低，驯化后菌群的α多样

性指数（Shannon和Pielou均匀度指数）较原始活性污泥

显著降低（t检验，p < 0.05）[图5（a）和（b）]。在含有

CAP、PNB或DCA的无机盐培养基中驯化后，微生物群

图2. 驯化后CAP、PNB和DCA降解菌群中MAGs的特征和相对丰度。（a）生物降解过程中CAP、PNB和DCA降解菌群中MAGs相对丰度和复制率

的变化；（b）每个MAG的contig数目；（c）每个MAG的完整度、污染度和基因组大小。
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落结构更为简化，在无机盐培养基中驯化6个月后的α多
样性指数显著降低（t检验，p < 0.05）。Luan等[46]发现

了类似的现象，好氧生物膜反应器在连续投加链霉素576

天后的α多样性显著下降。在整个驯化过程中，群落在属

水平上的PCoA分析结果显示，微生物群落受到培养基组

成的显著影响（Adonis 检验，p < 0.001） [附录 B 中的

图S2（a）]。例如，PNB和DCA显著影响了微生物群落

结构（Pairwise Adonis检验，p < 0.01）。在5.5个月后，未

接触CAP的对照菌群（Control-7）在属水平上主要由Ali‐

cycliphilus（19.9%）、Acidovorax（10.1%）、Diaphorobac‐

ter （6.3%）、 Comamonas （4.5%） 和 Pseudomonas

（3.1%）组成[图 5（c）]。在 20 mg·L−1 CAP 驯化的初始

阶段，Paenarthrobacter（46.0%）、Alicycliphilus（4.4%）

和Microbacterium（4.2%）在群落中成为优势物种（CAP-

20）[图 5（d）]。随着CAP投加浓度升高，在驯化 5.5个

月 后 ， Paenarthrobacter （13.9%）、 Sphingomonas

（12.9%）和 Caballeronia（6.8%）成为群落（CAP-120）

中的优势物种[图 5（d）]。在无机盐培养基中驯化两年

后，Sphingomonas（在CAP-120c中占57.8%）、Caballero‐

nia（在 PNB-100 中占 60.2%）和 Cupriavidus（在 DCA-

100中占74.5%）分别成为CAP、PNB和DCA降解群落的

优势物种[图 5（d）]。Sphingomonas、Caballeronia和Cu‐

priavidus分别是CAP、PNB和DCA的关键降解菌，在本

研究和我们之前研究中的纯菌生物降解试验均证明了这一

点[13]。它们分别在以CAP、PNB和DCA为食的群落中

借助底物的利用优势而逐渐变为主要物种。

3.4. 参与CAP、DCA、PNB生物转化的关键功能基因的动

态变化

我们之前的研究发现菌群主要通过乙酰化和氧化途径

降解CAP [13]。乙酰化是细菌常见的CAP耐药途径，其

乙酰化产物失去了抗菌活性[47]。MAG2（Cupriavidus）

携带负责CAP乙酰化的CAP乙酰转移酶编码基因 catB3。

如图 6所示，在不添加CAP的对照组菌群中，catB3的平

均相对丰度为3.7，而经过CAP长期驯化后，菌群中catB3

的平均相对丰度从 4.0增加到 62.4。我们之前的研究[13,

48]以及Ma等[12]的研究发现微生物能够通过C3羟基氧化

降解CAP。Sphingomonas sp. CL5.1携带的氧化还原酶 ca‐

pO属于葡萄糖-甲醇-胆碱（GMC）氧化还原酶超家族，

我们之前的研究证实 capO可催化CAP的两步氧化，生成

氧化CAP [48‒49]。在未接触CAP的对照组中，capO基因

的相对丰度小于 0.05，而在CAP的长期驯化期间，capO

的平均相对丰度由25.4增加到341.6。

图 3. 8 种分离菌株 Sphingomonas sp. CL5.1、Cupriavidus sp. CLC6、Caballeronia CLC5、Caballeronia PC1、Chryseobacterium sp. RCL7、Labrys sp. 
PNB5、Pigmentiphaga sp. CLB6.2、Achromobacter sp. CLB4对PNB和DCA的生物降解。（a）、（d）PNB和DCA作为唯一碳源时的生物降解。（b）、（e）
PNB和DCA在500 mg·L−1丙酮酸钠存在条件下的生物降解。（c）、（f）可利用PNB和DCA作为唯一碳源的菌株对它们的矿化作用。PNB和DCA的初

始浓度均为100 mg·L−1。数据表示为三个重复的均值±SD。
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卤代酸脱卤酶可以催化DCA中碳氯键的水解，其广

泛存在于好氧细菌中 [50‒51]。我们在群落成员 MAG2

（Cupriavidus）、MAG3（Caballeronia）、MAG5（62-47）、

MAG8（Bosea）、MAG10（Afipia）、MAG13（Achromo‐

图5. 在2.5年驯化过程中微生物群落的演替。（a）对照组微生物群落的Shannon和Pielou均匀度指数；（b）CAP、PNB和DCA富集群落的Shannon和
Pielou均匀度指数；（c）对照组群落优势菌属的平均相对丰度；（d）CAP、PNB和DCA富集群落的优势菌属的平均相对丰度。数值以每组样本的平均

值表示。

图4. 整个驯化阶段中微生物群落从门到目水平的物种分类结构。连线的宽度表示物种分类水平的平均相对丰度。
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bacter）和MAG15（Mesorhizobium）中发现了 15个卤代

酸脱卤酶编码基因（包括4种类型：dhlB、dehI、dehII和

hdl IVa）。MAG2（Cupriavidus）基因组中有4个卤代酸脱

卤酶编码基因，这4个基因在CL-DCA菌群的相对丰度显

著高于其他菌群（t检验，p < 0.05）。事实上，分离的菌

株 Cupriavidus sp. CLC6 确实表现出很强的 DCA 降解

能力。

本研究通过 HPLC-QTOF-MS 分析发现 PCA 为 CL-

PNB 菌群降解 PNB 的产物 [附录 B 中的图 S3 （a）和

（b）]。在PNB生物降解过程中产生PCA，PCA最终被菌

群完全矿化[附录B中的图S3（c）]。本研究测试了分离

株对PNB的降解能力，发现Sphingomonas sp. CL5.1、Ca‐

balleronia sp. PC1和Caballeronia sp. CLC5是PNB降解菌，

并且它们还可以利用 PCA 作为唯一的碳源[附录 B 中的

图 S3（d）]。其中，Caballeronia sp. PC1 和 Caballeronia 

sp. CLC5可以在8 h内完全降解10 mg·L−1的PCA。上述结

果表明菌群成员可将PNB转化为PCA，然后通过PCA裂

解途径完全将其矿化。PCA是各种芳烃化合物代谢途径

中最常见的中间产物之一[52]。通常PCA可以由好氧微生

物通过4,5-裂解（间位裂解）、3,4-裂解（邻位裂解）和2,

3-裂解途径进一步分解[52‒53]。我们根据在MAGs中发现

的关键催化酶编码基因，推断本研究的菌群主要通过间位

和邻位裂解途径代谢PCA。由α链（ligA）和β链（ligB）

组成的原儿茶酸 4,5-双加氧酶负责催化 PCA的间位裂解

[54]。本研究在MAG1（Sphingomonas）、MAG3（Cabal‐

leronia）和MAG4（Pigmentiphaga）中发现了相应的编码

基因 ligA 和 ligB，表明它们具有间位裂解 PCA 的潜力

（图 6）。PCA 的邻位裂解是由两个亚基（pcaG 和 pcaH）

组成的原茶酸 3,4-双加氧酶催化[55]。本研究发现 10 个

MAGs同时含有pcaG和pcaH，具有潜在的PCA邻位裂解

能力，并且本研究中的pcaG和pcaH基因序列在系统发育

树上形成了三个主要进化分支（图6）。MAG2（Cupriavi‐

dus）和MAG3（Caballeronia）携带的 pcaG和 pcaH基因

在驯化后的菌群（CAP-120c、PNB-100 和 DCA-100）中

显著富集（t检验，p < 0.05）。上述结果揭示了在长期驯

化过程中参与CAP、DCA和PNB生物转化的关键基因相

对丰度的动态变化。

3.5. 环境和营养因素对CAP降解菌群微生物群落的影响

研究影响CAP降解菌群性能的因素，有助于指导其

应用于CAP污染环境生物修复。本文研究了CAP降解菌

群CL-CAP在不同环境和营养条件下对CAP的降解性能，

CAP生物降解规律和菌群生物量测定结果见附录A中的

图S4和图S5。此外，采用16S rRNA扩增子测序揭示了环

境和营养条件对CL-CAP菌群结构的影响。如图 S4（a）

所示，随着初始接种量从 5%增加到 25%，CL-CAP能够

更快地降解CAP。当初始接种量为25%时，该菌可在28 h

内完全降解 240 mg·L−1 CAP，比目前已知的CAP降解菌

群或菌株效率更高[12,16,56]。菌群CL-CAP在20~30 ℃的

温度下可完全降解 240 mg·L−1 CAP，在 30 ℃时降解速度

最快[图S4（b）]。菌群CL-CAP降解CAP的效率在pH值

约为 6.0时最高，在 pH值为 8.5和 3.5时，CAP的降解受

到明显抑制（t检验，p < 0.01）[图S4（c）和图5（c）]。

初始浓度 50~400 m·L−1的CAP可以被菌群完全降解，而

初始浓度高于 500 m·L−1 的 CAP 则很难被降解 [图 S4

（d）]。CAP通过与细菌的核糖体 50S亚基结合阻碍蛋白

质合成，从而发挥抗菌作用[57]。当CAP浓度过高时，群

落无法及时解毒，会抑制群落生物量的增长[图S5（d）]，

从而减缓其底物利用率。

CL-CAP能够利用CAP作为唯一的碳源和氮源[图S4

（e）、（f）]。其他碳源的存在并没有显著加快该菌群对

CAP的生物降解。乙酸钠、柠檬酸钠和苯甲酸钠甚至阻

碍了CAP的生物降解[图S4（e）]。值得注意的是，浓度

高于12 mmol·L−1的乙酸钠和苯甲酸钠显著抑制了CAP的

生物降解（t检验，p < 0.01）[图S4（e）]。我们的前期研

究发现，6 mmol·L−1乙酸钠显著抑制了菌群CL-CAP中关

键的CAP降解菌Sphingomonas CL5.1的生长[13]，这可能

是乙酸钠抑制菌群对CAP降解的关键因素。此外，在添

加 12 mmol·L−1和 60 mmol·L−1苯甲酸钠的条件下，种群

的生物量没有显著增加（t检验，p < 0.01）[图S5（e）]。

苯甲酸钠通过干扰微生物细胞膜通透性和抑制呼吸酶系统

活性而发挥广谱抗菌活性[58]。因此，它广泛用作各种食

品和软饮料的防腐剂和抗菌剂[59]。在本研究中，苯甲酸

钠对CAP降解菌群的生长有较强的抑制作用，这可能为

该菌群完成CAP去除工作后的控制提供一种新的方法。

我们还发现亚硝酸盐对CAP生物降解的抑制作用[图 S4

（f）、图 S5（f）]。多项研究表明在污水生物处理中亚硝

酸盐对细菌生长和污染物去除具有抑制作用[60‒61]。亚

硝酸盐通过使细胞色素氧化酶或含铁酶失活来干扰需氧微

生物的细胞呼吸[62]。

RDA分析表明群落受到pH、初始CAP浓度和外加碳

源的显著影响（Adonis检验，p < 0.05）[图7（a）、（b）]。

Pigmentiphaga、Labrys 与 pH 呈正相关 [图 7 （a）]。在

pH值为 4.5和 6.0时，Labrys的相对丰度低于 0.5%；而在

pH 值为 7.5 和 8.5 时，Labrys 的相对丰度大于 1.7%；在

pH值为 8.5时，Labrys的平均相对丰度达到 27.2%，成为
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菌群中的优势菌属（附录A中的图S6）。此外，Cupriavi‐

dus与初始CAP浓度呈正相关[图7（a）、图S6]。菌群受到

碳源（包括乙酸钠、柠檬酸钠、丙酮酸钠和苯甲酸钠）的

强烈影响，因为菌群的成员对底物的偏好不同[图 7（b）、

图S6]。研究环境和营养因素对CAP降解微生物群落的影

响，可为改善CAP污染废水的生物处理提供一定的指导。

4. 结论

在废水处理等环境生物修复实践中，生物处理是一种

常规的、经济的抗生素去除方法。生物处理的效果由系统

中功能微生物的表现决定。可以通过使用抗生素驯化菌群

来提高生物处理系统对相应抗生素去除的性能。本文成功

图6. 群落驯化过程中参与CAP、DCA和PNB生物转化的关键基因相对丰度（覆盖度，×/Gb）的动态变化。左侧为基因的系统进化树，系统进化树中

的彩色气泡表示相应的基因携带者。capO：葡萄糖-甲醇-胆碱（GMC）氧化还原酶；catB3：氯霉素乙酰转移酶；dhlB、hdl Iva、dehII、dehI：卤代酸

脱卤酶；ligA：原儿茶酸4,5-双加氧酶α链；ligB：原儿茶酸4,5-双加氧酶β链；pcaG：原儿茶酸3,4-双加氧酶α链；pcaH：原儿茶酸3,4-双加氧酶β
链。数值以每组样本的平均值表示。
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从活性污泥中驯化了三个具有强大的CAP、PNB和DCA

降解能力的菌群。系统研究了长达2.5年驯化过程中微生

物群落和关键功能基因的演替模式。经过驯化后，Sphin‐

gomonas (57.8%)、 Caballeronia (60.2%) 和 Cupriavidus 

(74.5%)分别成为以CAP、PNB和DCA为生的群落中的优

势菌属。总体而言，驯化降低了群落的微生物多样性和均

匀性。通过长期驯化，参与CAP、PNB和DCA代谢的关

键功能基因在微生物群落中显著富集。pH、碳源等环境

和营养因素对CAP降解效率有明显影响。Sphingomonas、

Caballeronia、Cupriavidus 分别是菌群中 CAP、PNB 和

DCA的关键降解菌，它们在群落中具有底物利用优势。

驯化的菌群和分离的菌株在CAP、PNB和DCA矿化方面

表现优异，可作为生物修复的重要微生物资源。值得注意

的是，驯化的菌群和分离的菌株在生物修复实践中的稳定

定殖能力有待进一步研究。
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