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摘  要: 邻苯二甲酸酯 (Phthalates esters, PAEs) 是一类混合在塑料中以增强其可塑性和多功能性的有机化合物。

同时，PAEs 也是一种典型环境内分泌干扰物，长期生产和使用塑料制品已对环境和生物体乃至人类身体健

康造成危害。研究发现微生物降解已成为削减环境中 PAEs 的主要途径。文中对近年来国内外在 PAEs 的结

构及分类、毒理学效应、在环境中的污染状况、细菌降解的菌株多样性、降解途径及分子机制等方面的相

关研究进行了总结与回顾，以期对解决 PAEs 的污染问题提供参考。  
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Abstract:  Phthalates esters (PAEs) are important organic compounds used as plasticizers to enhance their plasticity and 

versatility. At the same time, PAEs are also typical environmental endocrine disruptors. Long-term production and use of 

plastic products have caused harm to the environment and organisms, as well as human health. Previous studies found that 
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biodegradation has become a main pathway to reduce PAEs in the environment. This article reviews PAEs’ structural 

characteristics and classifications, toxicology, pollution in the environment, summarizes the diversity of PAEs-degrading 

bacterial species, and explores the possible mechanisms of bacterial PAEs degradation. The article may provide some 

reference in solving the problem of PAEs pollution. 

Keywords:  phthalates esters (PAEs), environmental pollution, degradation pathways, degradation molecular mechanisms 

邻苯二甲酸酯 (Phthalates esters, PAEs)，俗称

酞酸酯，是一类由邻苯二甲酸酐与相应醇类在酸

催化剂作用下通过酯化反应生成的有机化合物[1] 

(图 1)。通常为无色透明油状黏稠液体，难溶于水，

易溶于甲醇、乙醚等有机溶剂[2]。PAEs 也是一种

典型的环境内分泌干扰物，在环境中性质稳定，

难降解，存留时间长。环境介质中残留的 PAEs

不仅对生态系统造成危害，而且直接影响动植物

生长，同时在动植物体内富集积累，通过食物链

传递，危害人类健康 [1,3]。大量研究表明，PAEs

对人体具有肝肾毒性、生殖毒性和“三致”毒性，

长时间暴露于 PAEs，会增加妊娠风险，出现癌症、

畸形以及内分泌系统紊乱等现象[4-6]。目前 PAEs

己成为全球性最普遍的一类有机污染物之一，因

在环境中被普遍检出而被称为第二个全球性“多

氯联 苯  (Polychlorinated biphenyl, PCB) 污 染

物”[7]。目前，我国 PAEs 使用量大且范围广，由

此带来的环境和健康问题日趋突出。 

1  PAEs 化合物结构特征及分类 

PAEs 是 1,2-苯二羧酸的酯类 (图 1)，根据侧

链的数量和与碱性苯基基团连接的烷基或芳基的

不同而形成多种结构 (表 1)。1,2-苯二甲酸酯类的

3 种异构形式 (邻位、对位和间位)构成增塑剂的

主要类别 (图 2)。其中邻苯二甲酸酯类占主要份

额，根据其碳链的长度又可分为碳链具有 7–13 个

碳原子的高分子量 (High molecular weight, HMW) 

PAEs 和具有 3–6 个碳原子的低分子量  (Low 

molecular weight, LMW) PAEs[5]。常见的 HMW 

PAEs 有邻苯二甲酸二异癸酯 (DIDP)、邻苯二甲

酸二异壬酯  (DINP)、邻苯二甲酸二丙基庚酯 

(DPHP) 和邻苯二甲酸二异癸酯 (DTDP) 等，在

工业上广泛用作能增加产品柔软度、伸长率的增

塑 剂 和 耐 久 性 的 刚 性 聚 合 物  ( 如 聚 氯 乙 烯 

(PVC))[8]。LMW PAEs 包括邻苯二甲酸二正丁酯 

(DBP)、邻苯二甲酸二异丁酯 (DIBP)、邻苯二甲

酸丁基苄酯 (BBP) 和邻苯二甲酸二 (2-乙基己)

酯 (DEHP) 等，用于 PVC 产品、医疗器械、粘

合剂、油漆、油墨和肠溶片等。邻苯二甲酸二甲

酯 (DMP) 和邻苯二甲酸二乙酯 (DEP) 在其烃

链上分别具有 1 个和 2 个碳原子，因而不属于这两

组，不能用作增塑剂，但广泛用作香料、化妆品添

加剂和个人护理产品中的溶剂和固定剂[9-14]。对苯

二甲酸酯类和间苯二甲酸酯类主要用于制造工 

 

 
 

图 1  邻苯二甲酸酐与醇 (ROH) 之间的反应生成邻苯二甲酸酯和邻苯二甲酸酯的一般结构 (R1 和 R2 可以是相

同或不同的烷基或芳基)[2] 

Fig. 1  The reaction between the phthalic anhydride and an alcohol (ROH) to produce a phthalate ester and general 
structure of phthalates (R and R′ may be the same or different alkyl or aryl groups)[2]. 
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表 1  典型的 PAEs 及其分子式 

Table 1  Typical phthalates esters and their molecular formulas 

Name of compound Abbreviation Molecular formulae Molecular weight (g/mol)

Dimethyl phthalate DMP C10H10O4 194.2 

Diethyl phthalate DEP C12H14O4 222.2 

Di-n-propyl phthalate DPrP C14H18O4 250.3 

Dibutyl phthalate DBP C16H22O4 278.4 

Di-isobutyl phthalate DIBP C16H22O4 278.3 

Di-n-pentyl phthalate DNPP C18H26O4 306.4 

Benzyl butyl phthalate BBP C19H20O4 312.4 

Di (2-ethylhexyl) phthalate DEHP C24H38O4 390.6 

Di-n-octyl phthalate DOP C24H38O4 390.6 

Di-n-hexyl phthalate DHP C20H30O4 334.5 

Di-isoheptyl phthalate DIHP C22H34O4 363.0 

Di-isononyl phthalate DINP C26H42O4 418.6 

Di-isodecyl phthalate DIDP C28H46O4 446.7 

Di (2-propylheptyl) phthalate  DPHP C28H46O4 446.7 

Diisoundecyl phthalate DIUP C30H50O4 447.7 

Diisotridecyl phthalate DTDP C34H58O4 530.8 

 
 

 
 

图 2  邻苯二甲酸盐的邻位、间位和对位异构体 

Fig. 2  Ortho, meta and para isoforms of phthalates.

业中合成各种聚酯的单体。例如，对苯二甲酸二甲

酯  (DMTP) 和间苯二甲酸二甲酯  (DMIP) 主要

用于工业生产纤维、电容器和薄膜等[15]。 

2  PAEs 的毒理学效应 

随着 PAEs 被广泛使用和在机体中不断蓄积，

其负效应也日渐凸显。研究显示，PAEs 对土壤生

态系统各类生物体具有生态毒性。例如，对土壤微

生物的群落结构、种群数量和活性均产生影响，从

而影响土壤的正常功能；对土壤生态系统的主要

动物类群——蚯蚓具有一定毒性，但急性毒性较

低，主要体现在生殖系统；对植物具有遗传毒性，

并对其一些生理生化指标产生相应的毒性效应[16]。

另外，PAEs 作为一种环境内分泌干扰物，对人体

内分泌系统具有影响，还具有生殖毒性、免疫毒性

和致癌毒性[17]。Xu 等[18]将雌性大鼠持续 60 d 暴露

于 B[a]P (5、10 mg/kg)、DEHP (300、600 mg/kg)、

B[a]P+DEHP (5 mg/kg+300 mg/kg 和 10 mg/kg+ 

600 mg/kg) 三种条件下，发现 B[a]P 和 DEHP 会
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抑制雌鼠卵巢激素分泌，降低卵巢滤泡内环境稳

态，并导致粒层细胞凋亡。长期暴露于 DEHP 会

引发大小鼠的肝癌，增加雄性小鼠睾丸 Leydig 细

胞肿瘤和腺泡细胞腺瘤发生率以及增加雌性大鼠

患乳腺癌、卵巢癌的风险[17,9-20]。 

目前有关 PAEs 毒性效应的研究主要是动物实

验结果，人体资料非常有限，并且对其毒性分子机

制的研究还不够深入，大都停留在传统的毒理学研

究方法，缺乏相关基因调控、信号转导、蛋白质组

学等方面的深入研究。总之，PAEs 对生态环境和

人体健康构成了极大的威胁，因此，如何有效去除

环境中残留的 PAEs 将是本文重点综述的内容。 

3  PAEs 在环境中的污染状况 

PAEs 在各类塑料制品中主要通过氢键和范

德华力结合在母体上，呈游离态，因而在生产、

使用和处置过程中不可避免地从塑料产品迁移并

不断释放到周边环境中 [21]。物理化学因素如温

度、压力、pH 值、溶剂、有机化合物和辐射等都

可能影响迁移速度 (图 3)[4,15]。近年来，已有大量

研究发现在大气、水体、河流沉积物、土壤等中

存在不同程度 PAEs 污染。 
 

 
 

图 3  PAEs 从塑料中迁移到环境中的过程示意图[4] 

Fig. 3  Schematic diagram of the process of the 
migrating PAEs into the environment from the 
embodiment of plastics[4]. 

3.1  我国大气中 PAEs 的污染状况 

由于 PAEs 挥发性低，在大气中存在量有限，

大气 PAEs 污染相对于水体和土壤污染较轻。但

在空气和雨水中都检测到 PAEs，其主要通过工厂

排放、塑料垃圾焚烧、汽车尾气、农膜和涂料的

挥发进入大气中[22]。这些 PAEs 以气态分子的形

式沉积并被直接吸附在大气悬浮颗粒上，且挥发

受温度影响[23]。对天津市 7 个不同功能区春、夏、

冬三季大气中 6 种 PAEs 进行调查，发现 DEHP

和 DBP 是主要污染物，工业区 PAEs 值最高为 

(135.9±202.8) ng/m3，除 DOP 外其余 5 种 PAEs

浓度冬季高于夏季。在兰州市西固区和南京市也

发现类似的污染情况[24-27]。由此可见，PAEs 在大

气中的浓度受温度影响较大，且与环境温度成负

相关。 

3.2  我国水体及沉积物中 PAEs 的污染状况 

PAEs 已成为威胁我国水质资源安全的重要

污染物之一。目前，在我国许多地表水和饮用水

中检测出了 PAEs，例如在哈尔滨市饮用水源磨盘

山水库和南京饮用水源的部分长江河段均检测出

0–6.6 μg/L PAEs[28]。我国长江、黄河和松花江等

主要河流多处采样点 PAEs 浓度超出了国家规定

的饮用水标准限值，其中长江中主要污染物 DBP

和 DEHP 浓度高达 35.65 μg/L 和 54.73 μg/L[29]。

太湖流域地表水和沉积物中 6 种 PAEs 总浓度范

围分别为 0.740–13.0 μg/L 和 5.15–20.9 mg/kg。其

中 DBP 和 DEHP 是地表水中主要污染物，平均浓

度分别为 1.59 μg/L 和 1.29 μg/L。DOP 是沉积物

中主要污染物，平均浓度为 7.41 mg/kg。在重庆

市典型岩溶区地下水中检出 19 种 PAEs 类污染

物，DBP 和 DEHP 为主要污染物，检出浓度分别

为 5.92–1083.27 μg/L 和 4.57–935.44 μg/L，远高

出太湖水的 PAEs 污染程度，可见重庆市典型岩

溶区地下水 PAEs 污染更为严峻[30]。调查沈阳市
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城市河流细河和蒲河中 DEHP 污染状况，发现位

于仙女河污水处理厂 (接收了含 PAEs 污染物的

工业废水) 下游 100 m 处采样点的 DEHP 浓度最

高，在河流沉积物中 DEHP 浓度高达 355 mg/kg 

(干重)。此外，孟雪征等[31]调查上海市 25 个污水

处理厂的活性污泥，其中 DEHP 平均含量达到

97.4 mg/kg。 

含 PAEs 废水的排放是水体 PAEs 的主要来

源，研究表明农膜、化肥及塑料中的 PAEs 经雨

水冲洗和土壤浸润作用下最终也进入水体。此外，

大气干、湿沉降带来的 PAEs 也会进入水体[22]。

另一方面，由于 PAEs 水溶性差，对固体颗粒、

有机质具有较强的吸附性与亲和性，因而逐渐迁

移到水体沉积物中稳定存在并富集，所以沉积物

PAEs 含量往往高于水体中 PAEs 浓度[32]。 

3.3  我国土壤中 PAEs 的污染状况 

当 PAEs 释放到环境中时易被土壤颗粒吸附，

此外，大气迁移和沉积也显著促进 PAEs 在土壤

中聚集，因此土壤成了 PAEs 最终的“汇”[21]。世

界上大部分地区的土壤都存在 PAEs 污染[23]。城

市土壤中 PAEs 主要源于增塑剂或添加剂的应用、

化妆品和个人护理产品的使用及建筑材料和家庭

装饰的排放等。农业土壤中 PAEs 污染主要源于

农业塑料薄膜、城市生物固体、化肥农药和废水

灌溉的应用[3]。近年来农用地膜栽培技术广泛推

广，使得 PAEs 对农业土壤的污染问题更为严峻。 

我国不同地区土壤中 DBP、DEHP 及总 PAEs

的污染水平如表 2 所示。多数土壤 PAEs 含量高

于欧美等国家，其中福建省、广东省、新疆生产

建设兵团土壤中 PAEs 污染水平最高。Niu 等[33]

对我国各地区农田土壤和设施农业土壤的 123 个

样本检测发现这些土壤均受到不同程度的 PAEs

污染，检测到的 15 种 PAEs 总浓度范围为 75.0–   

6 369 μg/kg，平均值为 1 088 μg/kg，以 DBP 和

DEHP 污染为主，DMP、DEP、DOP 和 BBP 检测

率则较低。“中国蔬菜之乡”山东省寿光镇是我国

最大的蔬菜种植地区，抽检该地区长期使用农膜

栽培技术的 5 个蔬菜基地土壤样品，发现 PAEs  

 

表 2  中国不同地区土壤中 PAEs 的浓度 (mg/kg)[40] 

Table 2  Concentration (mg/kg) of phthalic acid esters (PAEs) in the soil of different regions in China[40] 

Location 
Soil type (number of 

samples) 
DBP DEHP ∑PAEs(a) 

Min Max Mean Min Max Mean Min Max Mean

Beijing Urban (30) 0.28 3.80 0.79 0.17 6.50 1.90 0.51 8.00 2.80
Shenyang Agricultural (41) 0.18 0.88 0.44 0.19 0.58 0.27 0.52 1.73 0.94
Hebei Agricultural (39) 0.35 0.054 0.045 0.066 0.26 0.14 0.19 0.46 0.29
Handan Agricultural (4) 3.18 29.40 14.10 1.15 7.99 4.86 - - - 
Harbin Agricultural (4) 2.75 14.60 7.60 0.49 4.20 2.40 - - - 
Xi’an Urban (62) 0.08 1.71 0.52 0.04 17.2 0.76 0.19 19.10 1.37
South Xinjiang Cotton (3) 11.2 57.70 28.30 104 149 129 124 1 233 - 
Yangtze River Delta Agricultural (241) ND 1.50 0.095 ND 9.19 0.55 0.17b 9.37b 0.78b

Shandong Peninsula Vegetable (111) 0.016 15.70 1.47 0.073 5.32 1.46 1.94c 35.4c 6.75c

Wuhan Surface (4) ND 0.12 0.06 0.20 0.46 0.32 0.29 1.23 0.68
Huzhou Agricultural (74) ND 0.34 0.02 ND 0.84 0.11 ND 1.10 0.16
Nanjing Vegetable (127) ND 1.83 0.21 0.021 9.03 1.82 0.15 9.68 2.26
Hangzhou Vegetable (10) 0.14 0.35 0.21 0.81 2.20 1.48 1.90 4.36 2.75
Guangzhou Agricultural (40) 0.009 2.74 0.34 0.11 29.40 1.76 0.20c 33.6c 2.57c

Guilin Agricultural (16) ND 0.41 0.13 ND 0.58 0.25 0.001 1.17 - 

a: sum concentration of six USEPA priority PAEs, i.e., DMP, DEP, DBP, BBP, DOP and DEHP; b: sum concentration of 15 
PAE compounds, including six US EPA priority PAEs; c: sum concentration of 16 PAE compounds, including six US EPA 
priority PAEs. 
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含量高达 33.39 mg/kg，显著高于我国其他地区设

施菜地土壤 PAEs 浓度[34]。另外，耕地土壤 PAEs

水平要远高于荒地，并且邯郸潮土中 PAEs 浓度

高于哈尔滨黑土[35]。考察中国东北三江平原 3 种

不同栽培方式下 6 种 PAEs 总浓度，发现稻田 

(532.1±198.1 μg/kg) >菜地 (308.2±87.5 μg/kg) >豆

田 (268.2±48.3 μg/kg)[36]。因此不同的耕作方式和

剧烈的人类活动也影响着农业土壤 PAEs 的分布

格局。 

城市土壤中 PAEs 的污染问题也逐渐引起关

注。研究发现西安市城市土壤中 6 种 PAEs 总浓

度在 193.0–19 146.4 μg/kg 范围内变化，平均值为

1 369.3 μg/kg，根据污染特征发现磁化率 (材料中产

生的磁化强度与产生磁化的磁场强度之比)、土壤质

地和不同功能区是影响城市土壤中 PAEs 浓度的重

要因素[37]。与国内其他城市土壤相比，杭州市西湖

景区土壤总 PAEs 浓度低于广州省和北京市，高于

重庆市和西安市，因此高密度人为活动和城市化进

程也是 PAEs 污染的原因[38]。另外还有降雨和季节

性变化也会影响土壤中 PAEs 的分布，因此，有必

要对影响土壤中 PAEs 分布的因素进行全面研究，

以便为 PAEs 污染土壤提供合适的修复途径[39]。 

4  细菌降解 PAEs 的研究进展 

PAEs 降解包括水解、光降解和微生物降解等

过程[21]。自然环境中水解和光降解微弱且速率缓

慢，微生物降解被认为是 PAEs 在环境中消减的

主要途径。长期受 PAEs 污染的土壤逐渐驯化出

PAEs 降解微生物，其中细菌因具有良好的 PAEs

耐受性和降解能力，可以单独或作为菌群来参与

PAEs 的降解过程，成为 PAEs 生物降解研究的重

要对象。目前国内外就 PAEs 细菌降解主要开展

了以下 3 个方面的工作：1) PAE 高效降解菌/菌群

的筛选与鉴定；2) 细菌降解 PAEs 途径的研究；

3) 细菌降解 PAEs 的降解机制。 

4.1  单菌对 PAEs 的降解 

过去 40 年中，研究人员和笔者从农田、垃圾

填埋场、红树林湿地等土壤、各种水体及其沉积

物、污水处理厂活性污泥等样品中筛选获得大量

PAEs 降解菌并进行了种属鉴定，有超过 80 个降

解菌株 (涵盖 36 个属) 得到了详细的研究与报

道，主要有鞘氨醇单胞菌 Sphingomonas、节杆菌

Arthrobacter、假单胞菌 Pseudomonas、红球菌

Rhodococcus 和丛毛单胞菌 Comamonas 等菌属[41]。

已报道的从环境中分离出的典型好氧 PAEs 降解

菌如表 3 所示。 

总体来看，不同菌株的 PAEs 降解能力不同，

且降解效率受自身基因编码蛋白和多种环境因素

影响。大多数降解菌具有高效降解能力和环境适

应性，可以耐受 500–2 000 mg/L 甚至更高浓度的

PAEs (表 3)。然而，实际环境中污染物浓度往往

较低 (大多低于 mg/L)，导致无法诱导菌株功能性

酶的表达；而且较低浓度的污染物进一步导致其

生物利用率太低而不能维持细菌细胞正常生长，

两者都使得细菌降解 PAEs 困难[60-61]。目前关于

菌株对低浓度 PAEs 降解能力的研究较少，后期

针对该问题的研究将有助于 PAEs 污染土壤的生

物修复。 

由于自然环境中往往同时存在多种 PAEs 的

污染 [62]，在长期演变过程中细菌进化出对多种

PAEs 的降解能力。例如菌株甲基芽孢杆菌属

Methylobacillus sp. V29b、枯草芽孢杆菌 Bacillus 

subtilis 3C3、壤霉菌属 Agromyces sp. MT-O、烷源

戈登氏菌 Gordonia alkanivorans YC-RL2、分枝杆

菌 属 Mycobacterium sp. YC-RL4 、 戈 登 氏 菌

Gordonia sp. QH-11、Gordonia sp. Dop5 和荧光假单

胞菌 Pseudomonas fluorescens FS1 等都可高效降

解 4 种及以上的 PAEs (表 3)。此外，对 PAEs 混合

物的细菌降解也进行了研究。梭菌属 Camelimonas 

sp. M11可同时降解浓度为 100 mg/L的DBP、DEP、 
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表 3  典型的好氧降解菌株及其降解特性[1] 

Table 3  Typical aerobic PAEs-degrading bacteria strains and their characteristics[1] 

Strains Substrate (substrate profile) 
Degradation efficiency 
(degradation rate, time, 

PAEs concentration) 
References

Delftia sp. TBKNP-05 DMP  100%, 5 d, 10 mmol/L [42] 
Sphingobium sp. TJ DBP 100%, 32 h, 100 mg/L [43] 
Acinetobacter sp. SN13 DEHP 90%, 5 d, 400 mg/L [44] 
Providencia sp. 2D DBP  100%, 3 d, 200 mg/L [45] 
Camelimonas sp. M11 DBP (DEP, DPrP, DnPP) 44%, 72 h, 0.1 mmol/L [46] 
Methylobacillus sp. V29b DBP (DEP, BBP, DOP, DIDP) 70.5%, 8 d, 2 000 mg/L [47] 
Pseudomonas sp. V21b DBP (DEP, DOP, DIDP) 57%, 8 d, 1 994 mg/L [48] 
Bacillus subtilis 3C3 DEP (DMP, DPrP, DBPP, BBP) 98%, 10 h, 100 mg/L [49] 
Agromyces sp. MT-O DEHP (DMP, DEP, DBP, DOP) 90%, 4 d, 200 mg/L [50] 
Gordonia alkanivorans sp. YC-RL2 DEHP (DCP, DEP, DMP, DBP) 99.4%, 7 d, 100 mg/L [51] 
Mycobacterium sp. YC-RL4 DEHP (DCHP, DBP, DEP, DMP) 100%, 5 d, 50 mg/L [52] 
Rhodococcus sp. WJ4 DEHP (DBP, DOP) 96.4%, 7 d, 200 mg/L [53] 
Gordonia sp. QH-11 DBP (DMP, DEP, DOP, DIOP, DEHP) 100%, 45 h, 750 mg/L [54] 
Gordonia sp. Dop5 DOP (DMP, DEP, DBP, DEHP, BBP, DPP) 100%, 40 h, 750 mg/L [55] 
Pseudomonas fluoresences FS1 PAEs (DMP, DEP, DBP, DIBP, DOP, DEHP) > 99%, 3 d, 100 mg/L [56] 
Burkholderia pyrrocinia B1213 DEHP 98.05%, 144 h, 500 mg/L [57] 
Sphingomonas yanoikuyae DOS01 DMP 100%, 35 h, 1 000 mg/L [58] 
Pseudomonas sp. DNE-S1 DEP 97.8%, 24 h, 500 mg/L [59] 

 

DPP 和 DNPP 共 4 种 PAEs 的混合物，72 h 内降解

效 率 分 别 为 56% 、 72% 、 87% 和 28%[46] 。

Mycobacterium sp. YC-RL4 可在 5 d 内高效降解含

DEHP、DBP、DEP、DMP 和 DCHP 的混合物，且

降解率均在 90%以上[52]。漠海威芽孢杆菌 Bacillus 

mojavensis B1811可对 7种PAEs混合物进行有效生

物降解，且由于酯酶的特异性，4 d 内完全降解

DEHP、DBP、BBP、DNOP、DPP，而 DMP、DEP

的降解率分别为 94.1%和 57.1%[63]。同时，研究发

现有些菌株在逆境条件下也能很好发挥降解能力，

一种耐有机溶剂的菌株 Bacillus subtilis 3C3 能在

Tween-80 (作为增溶剂) 存在下快速降解一系列高

浓度的短链 PAEs[49]。从石油污染土壤中分离获得

的 Gordonia alkanivorans YC-RL2 能在 0–5% (W/V)

盐度范围内生长和降解 DEHP[51]。但是，这些具备

多底物降解、抵御逆境胁迫能力的高效降解菌株仅

仅是少数，研究人员仍需从自然环境中分离筛选或

人工改造获得更多性能优良的新降解菌，以丰富菌

株资源和提高生物修复 PAEs 污染土壤的潜能。 

4.2  混合菌群对 PAEs 的降解 

PAEs 完全矿化需要不同的代谢基因和酶，个

别细菌能够单独完成这一过程不需要其他菌株的

协作。但是，在自然环境中细菌往往以菌群形式

存在，通过协同作用来完全降解 PAEs 为自身提

供能量。目前研究的 PAEs 降解菌群主要分为两

种，一是以 PAEs 为底物从环境样品中富集得到

的菌群。例如，He 等[64]从污水处理厂活性污泥中

富集到一个降解 DBP 的天然菌群 HD-1，能耐受高

浓度 DBP，在 48 h 内降解 90%的 1 200 mg/L DBP，

降解效果高于已报道的纯菌和组合菌群。二是人

工构建菌群，根据菌株来源不同，又可分为从同

一个自然菌群中分离出单个降解菌组合成特定菌

群和来自不同菌群的单个降解菌组合成的菌群。

类 芽 孢 杆 菌 属 Paenibacillus sp. S-3 和 

Paenibacillus sp. H-2 是分离自同一菌群的单菌，

能在 48 h 内将 100 mg/L DBP 分别降解 45.5%和
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71.7%。其中菌株 S-3 缺乏 3,4-邻苯二甲酸酯双加

氧酶，只能将 DBP 转化为中间代谢产物邻苯二甲

酸 (PA)，而菌株 H-2 能完全矿化 DBP。当两者共

培养时，在 60 h 内能将 100 mg/L DBP 完全降解。

最重要的是，共代谢增加了 3,4-邻苯二甲酸酯双

加氧酶的活性，加速 DBP 的降解[65]。Wu 等[66]

从活性污泥中分离出 Gordonia sp. JDC-2 和

Arthrobacter sp. JDC-32，菌株 JDC-2 能迅速将

DOP 降解为 PA，因无法进一步降解使得 PA 在培

养基中积累，而菌株 JDC-32 能降解 PA 但不降解

DOP，两者共培养克服了单菌的降解限制而能完

全降解 DOP。Chatterjee 和 Dutta[67]发现不同来源

的菌株 Gordonia sp. MTCC 4818 和 Arthrobacter sp. 

WY 都能单独利用 BBP 为唯一碳源生长，但无法

完全矿化 BBP，菌株 MTCC 4818 仅能利用 BBP

水解产生的醇，导致中间产物邻苯二甲酸单丁酯 

(MBuP)、邻苯二甲酸单苄酯 (MBzP) 和 PA 的积

累，而菌株 WY 降解 BBP 十分缓慢，它的生长主

要是利用 PA。通过共培养克服了单个菌株在代谢

BBP 中的局限性，72 h 内完全降解了 BBP。笔者

也从同一菌群中发现一株降解菌 Arthrobacter sp. 

ZMO5 和一株非降解菌不动杆菌属 Acinetobacter 

sp. ZMO6，在重金属胁迫的逆境条件下两者共培

养缩短了延滞期，比降解菌单独降解 DPrP 的效

率提高了大约一倍。 

虽然人工组合菌群在一定程度上能克服部分

单菌的代谢限制，提高降解效率，但是发现良好

的组合菌群较为困难，一般是在明确不同来源单

菌的降解缺陷后进行取长补短。明确成功的组合

菌群中单个菌株间如何发挥协同作用也将是研究

者们需要探索的问题。此外，人工组合菌群往往

是在实验室培养条件下开发的，菌株间可能缺乏

其他方面的协作，真正应用到自然环境中也很难

维持稳定，甚至因与土著微生物竞争处于劣势而

被淘汰。而天然菌群已经适应了自然环境，长久

以来也已建立了良好的协作关系，更适合自然环

境中的土壤修复。 

4.3  PAEs 好氧降解途径 

PAEs 代谢途径主要是在中间产物鉴定的基

础上提出的，可分为两个主要步骤 (图 4)，PAEs

转化为 PA (Ⅰ) 和 PA 的进一步利用 (Ⅱ)。PAEs

转化为 PA 是代谢的关键步骤，涉及两种反应：

1) 通过 β-氧化、转酯化作用和脱酯化 (去甲基化) 

作用减少侧链长度。其中，侧链的减少将显著降

低长侧链的空间效应。β-氧化作用是通过依次脱

去 1 个乙基，将侧链双酯基碳原子数大于 2 (侧链

长于 DEP) 的 PAEs 转化为较短链 PAEs，相关研

究较少且并未在纯菌体系中得到验证[68]；转酯化

和 脱 酯 化 作 用 都 发 生 在 单 侧 酯 基 ， 例 如

DEP→EMP (邻苯二甲酸二乙基甲酯)→DMP，这

种单侧链酯基发生变化的代谢方式就是转酯化作

用。脱酯化作用是将 PAEs 单侧或双侧酯基水解，

产生邻苯二甲酸单酯 (MAPs) 或直接代谢为 PA，

与侧链烷基变化无关，这种代谢方式相较其他两种

最常见且研究最透彻；2) 酯键的水解是 PAEs 厌

氧和好氧降解最常见的步骤，最终产生 PA。脱酯

化作用也涉及酯键的水解。由于长侧链对酶促反应

的空间效应，导致短链的水解比长链更容易[69]。

此外，多个酯键水解时没有特定的水解顺序。 

PA 是 PAEs 生物降解过程的关键代谢产物，可

通过环裂解进一步降解，并且在有无氧气条件下其

代谢途径不同。在好氧条件下，PA 首先转化为另一

种“中转站”——原儿茶酸 (Protocatechuate, PCA)。

其中，革兰氏阴性菌利用 4,5-邻苯二甲酸双加氧酶

作用于 PA，生成顺-4,5-二羟-4,5-二氢邻苯二甲酸酯 

(cis-4,5-dihydroxy-4,5-dihydrophthalate)，再生成

4,5-双羟基邻苯二甲酸酯 (4,5-dihydroxyphthalate)，

最后转化为 PCA (如图 4 中 a 途径)。而在革兰氏阳

性菌中，3,4-邻苯二甲酸双加氧酶作用于 PA，依次

生成顺-3,4-二羟-3,4-二氢邻苯二甲酸酯 (cis-3,4-  
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图 4  推测的细菌代谢 PAEs 的好氧降解途径[41,69-70] 

Fig. 4  Proposed degradation pathway of PAEs by aerobic bacteria[41,69-70]. 
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dihydroxy-3,4-dihydrophthalate)和3,4-双羟基邻苯

二甲酸酯  (3,4-dihydroxyphthalate)，再形成PCA 

(图4中b途径)。原儿茶酸的环裂解由内二醇环裂

解双加氧酶或外二醇环裂解双加氧酶介导，分别

产生3-羧基粘康酸或4-羧基-2-羟基粘康酸半醛，

再将3-羧基粘康酸转化为β-酮己二酸并进入β-酮

己二酸途径 (图4中c途径)；或将4-羧基-2-羟基粘

康酸半醛分解成草酰乙酸和丙酮酸，最终进入三

羧酸循环 (图4中d途径)[41, 69-70]。 

PAEs的单菌好氧降解一般遵循以下规律：1)

侧链长度越长、越复杂 (含支链)，PAEs的微生物

降解效率越低；2) PAEs降解遵循一级动力学方  

程[71]；3) 生长曲线遵循Gompertz模型[57]；4) 降

解过程受菌株、PAEs浓度、温度、pH、微量重金

属离子等多种因素影响[49, 59]；5)外源添加碳源或能

源作为共代谢底物可显著提高PAEs降解效率[72]。  

4.4  厌氧降解途径 

自然环境中绝大部分PAEs降解是由好氧细

菌完成的，厌氧降解相对缓慢，因此对PAEs细菌

厌氧降解途径的研究相对较少。值得关注的是厌

氧降解途径与好氧对PA的代谢方式是不同的。在

厌氧代谢中，PA首先通过脱羧作用转化为苯甲酸 

(BA)，再经β-氧化转化为己二酸，最终由己二酸

生成乙酸盐、CO2和H2
[1, 70]。 

5  PAEs 降解基因/酶的研究进展 

目前关于 PAEs 细菌降解遗传机制的研究主

要集中在 PAEs 酯基水解过程中酯酶的研究和 PA

转化为 PCA 过程中降解基因的克隆和功能鉴定

方面。对其他降解途径，如 β-氧化、转酯化降解

基因和酶研究较少，且尚无研究阐明完整的 PAEs

细菌降解途径的分子机理。 

5.1  PAEs 酯酶的研究进展 

通过基因组文库构建及筛选、基因组或转录

组测序及注释分析等方法对PAEs酯酶基因进行

克隆分析，发现了仅水解PAEs的 (参与图4水解步

骤Ⅰ)、仅水解MAPs的 (参与图4水解步骤Ⅱ) 和

两者都能水解的三类酯酶。 

目前研究发现较为典型的参与PAEs水解第

一步的酯酶。例如，Acinetobacter sp. M673中非

诱导型PAEs水解酶能将大部分二烷基PAEs (包括

DMP、DEP、DPrP、DBP、DPP和DHP) 水解成

相应的MAPs，且对中等长度侧链的DBP、DPP和

DPrP的降解效率比对短侧链和长侧链的DMP、

DEP 和 DHP 降 解 效 率 高 ， 但 无 法 继 续 降 解

MAPs[73]。从嗜酸硫化叶菌Sulfobacillus acidophilus 

DSM10332中克隆获得新的PAEs酯酶EstS1，能降

解PAEs至相应的单烷基PAEs。EstS1具有很高的

热稳定性，在60 ℃时，对DBP、DPrP、DHP、

DPeP、DEP和BBP的降解活性约是37 ℃的两倍。

EstS1只能降解侧链是直链烷基的PAEs，对包含苄

基或环己基的大体积烷基侧链的PAEs，如DEHP、

DCHP无降解能力[74]。从构建的PAEs废水生物膜

宏基因组文库中克隆到酯酶基因DphB，编码一种

能耐受低温的二烷基水解酶，催化生成相应的单

烷基PAEs，且在10 ℃、pH 7.5时有最大活性，对

中链的DPrP、DBP和DNPP具有特定活性，不能降

解较短和较长侧链的PAEs[75]。从冰川鞘氨醇单胞

菌Sphingomonas glacialis PAMC 26605基因组中

克隆获得一种编码嗜冷PAEs酯酶的基因EstSP1，

不仅偏好具有较短酯链 (C2–C6) 的PAEs底物，

而且对极性有机溶剂 (包括有机醇和DMSO) 具

有耐受性[76]。Chen等[46]从塑料工业排污口分离获

得Camelimonas sp. M11，并在其基因组文库中克

隆了一个DBP酯酶基因，该酶具有较广的温度适

应性，且在50 ℃最佳。能水解DEP、DPrP、DBP

和DNPP生成相应的MAPs，不能降解DMP，降解

速率依次为DPrP＞DBP＞DNPP＞DEP＞DMP。

上述发现的5种酯酶都只能在PAEs转化为MAPs
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上发挥催化作用，并对MAPs没有活性，氨基酸序

列比对后属于酯酶家族Ⅳ，具有保守的五肽基序

GXSAG，其中X是Asp或Glu，它们都是酸性氨基

酸，在底物特异性中起重要作用[69]。 

第二类是参与单烷基酯水解成PA的酯酶。从

Gordonia alkanivorans YC-RL2中克隆获得水解酶

基因mehpH，该酶可催化各种MAPs转化为PA，

包括单甲酯、单乙酯、单正丁酯 [51]。此外，在

Rhodococcus sp. EG-5和Gordonia sp. P8219菌株

中分别获得邻苯二甲酸单 -2-乙基己酯  (MEHP) 

水解酶EG-5 MehpH和P8219 MehpH，两种酶都具

有广泛的MAPs催化活性[77]。上述3种酶是MAPs

水解酶同时也是MEHP水解酶，属于酯酶家族Ⅴ，

具有催化三联体的典型α/β-水解酶折叠，且仅在

Gordonia和Rhodococcus属中有报道，比对后的保

守五肽基序是GX1SX2G，其中X1是N或H (N是主

要的，H是次要的)，X2通常是C-C水解酶和一些丝

氨酸水解酶中的疏水残基 (F、M或L)，而来自菌

株P8219的MEHP水解酶的X2是精氨酸[78]。从约什

特氏红球菌Rhodococcus jostii RHA1中克隆得到

PAEs水解酶基因  (patE)，异源表达产物只能将

MAPs水解成PA，无法转化PAEs或其他芳族酯，

但不属于常见的丝氨酸酯酶家族，而属于半胱氨

酸酯酶家族[79]。 

第三类酯酶能参与两步水解反应，既具有二

烷基酯酶水解活性又具有单烷基水解酶活性。鞘

氨醇单胞菌Sphingobium sp. SM42能以DBP作为

唯一碳源和能源生长，构建其基因组文库筛选得

到2个酯酶基因EstB和EstG。EstG和EstB不仅能降

解DBP，还具有部分MBP酯酶活性 [80]。1 mg/L 

EstG能在1 h内将500 µmol/L DBP完全水解成大

量的邻苯二甲酸单丁酯 (MBP) 和微量的PA，而

EstB也能降解DBP和MBP，但降解效率远差于

EstG。CarEW是从芽孢杆菌属Bacillus sp. K91基

因组测序数据中分析并筛选得到的一个酯酶，属

于丝氨酸酯酶家族，能降解具有分支侧链的DiBP

和邻苯二甲酸单异丁基酯 (MiBP)，能连续降解

DiBP的两个酯键且无先后顺序，最后生成PA[81]。 

已报道PAEs降解酯酶的研究大多还停留在

发现新酶和鉴定降解功能的水平上，对于催化机

制和实际应用的研究较少。 

5.2  PA 降解基因的研究进展 

从PA到PCA的降解途径有较为系统的研究，

其中对阳性菌Arthrobacter keyseri 12B和阴性菌

洋蔥伯克氏菌Burkholderia cepacia DBO1这两株

降 解 菌 相 关 基 因 簇 功 能 研 究 最 为 透 彻 。 在      

A. keyseri 12B中，克隆出了一个编码能完全代谢

PA的130 kb质粒，对该质粒进行功能验证，确定

了pht操纵子  (负责PA到PCA转化)、pcm操纵子 

(负责从PCA到丙酮酸和草酰乙酸的代谢)、pehA基因 

(编码PAEs水解酶)、tnpR基因 (编码转座子解离酶)、

ptr操纵子 (可能编码PA或PCA或PAEs的转运蛋白)  

5个遗传单位[82]。据报道，最早发现的PA降解基因簇

是pht操纵子 (phtBAaAbAcAdCR) 存在于革兰氏

阳性菌中[82]。其后，研究者们在地杆菌属Terrabacter 

sp. DBF63 和范巴伦氏分枝杆菌 Mycobacterium 

vanbaalenii PYR-1 中 分 别 克 隆 到 pht 操 纵 子

(phtA1A2BA3A4CR)[83]和(phtRAaAbBAcAd)[84]。Li

等报道了Gordonia sp. HS-NH1中pht操纵子的特

征 (phtBAabcdCR)，其中phtAabcd编码3,4-邻苯二

甲酸酯双加氧酶，由异寡聚加氧酶、[3Fe-4S]型铁

氧还蛋白和GR型还原酶组成[85]。随后，Fan等通

过 全 基 因 组 测 序 分 析 发 现 菌 株 Gordonia sp. 

YC-JH1中 pht基因簇与Gordonia sp. HS-NH1和

Arthrobacter keyseri 12B分别具有69.2%–90.8%和

71.1%–90.8%的相似性[86]。 

革兰氏阳性菌与阴性菌因其降解途径不同，

PA代谢的分子机制也完全不同 (图5)。研究革兰氏

阴性菌Burkholderia cepacia DBO1中的PA降解相

关基因，发现了3个分散且不同方向的相对独立的 
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图 5  已报道的细菌 PA 降解基因簇的比较[70,82-87] 

Fig. 5  Comparison of reported phthalate-degrading gene clusters[[70,82-87]. 
 

转录单元，分别是邻苯二甲酸加氧酶还原酶 

(ophA1)、4,5-二羟基邻苯二甲酸脱羧酶 (ophDC)、

邻苯二甲酸加氧酶和顺式-二氢邻苯二甲酸脱氢

酶  (ophA2B)[1]。此外，阴性菌恶臭假单胞菌

Pseudomonas putida NMH102-2 的 PA降解基因 

(pht12345) 与菌株DBO1也存在差异，组成一个转

录方向相同的基因簇[87]。 

随着基因测序技术的蓬勃发展，越来越多

PAEs降解菌的全基因组被测序与分析注释，为后

续筛选鉴定功能基因提供了数据库，同时为研究

代谢过程中的关键酶提供支持。此外，通过分子

技术和生物信息学深入挖掘功能酶的结构和功能

将有助于更好地解析PAEs代谢遗传机制，为生物

修复PAEs的环境污染提供新思路。 

6  结论与展望 

PAEs 主要是人类长期大量生产和使用塑料

制品过程中所产生的一种环境有机污染物，分布

广泛且消除困难。一方面，寻求塑料替代品和开

发使 PAEs 与塑料中聚合物骨架紧密结合的新技

术是解决 PAEs 污染问题的手段之一。另一方面，

环境中已有的 PAEs 污染有望通过微生物降解来

去除。针对目前研究中仍存在的问题和限制，提

出一些展望：1) 虽然已从不同环境介质中分离并

表征了大量 PAEs 降解菌株，但只有少数表现出

良好的环境适应性和应用潜力。因此，仍需分离

筛选新的 PAEs 降解菌，特别是能在胁迫条件下 

(高盐度、有机溶剂、低营养、低温和高温等) 行

使降解功能的菌株，以丰富菌株资源。2) 现阶段

对微生物降解 PAEs 的研究大多是在实验室培养

体系下，对修复实际污染土壤的应用还极为有限。

考虑到实际环境条件与室内差异较大，且高降解

率往往是在菌株最适条件下达到的，降解菌进入

污染土壤后的耐受性和有效性还需进一步证明。

因此，如何将实验室所取得的研究成果应用于自

然环境下 PAEs 污染的土壤修复，解决实际问题

是研究者们需要进一步思考的问题。3) 降解酶在

生物修复中具有广阔的应用前景，后续应对 PAEs

降解菌的降解基因/酶进行更深入、系统的研究，

包括新酶鉴定、催化机制探索、酶的修饰和改性
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等。阐明其降解的分子调控机制，拓宽其底物广

谱性和催化酯键类型，并进一步提高酶的环境适

应性、稳定性和降解效率。4) 混合菌群是微生物

降解 PAEs 的研究热点之一。高通量测序、稳定

同位素示踪、环境宏基因组学、宏转录组学等现

代分子生物学技术的应用为获得更多天然菌群和

人工构建的高效菌群以及明确菌株间协同互作的

机制提供了有利的方法和工具，对于 PAEs 污染

的高效修复具有重要意义。 
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