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Поліциклічні ароматичні вуглеводні є класом різноманітних органічних сполук, поширених у навколиш-
ньому середовищі як забруднення. У цьому огляді наведено дані стосовно кількості поліциклічних арома-
тичних вуглеводнів у природному середовищі, можливості їх біодеструкції природними і селекціоновани-
ми мікроорганізмами, представлено шляхи біорозкладу цих ксенобіотиків. 

Загальна характеристика і поширення поліцик-
лічних ароматичних вуглеводнів у навколишньому 
середовищі 

Поліциклічні ароматичні вуглеводні (ПАВ) є вели-
ким класом дуже різноманітних органічних сполук, 
молекули яких складаються з трьох або більше арома-
тичних кілець, що утворюють різні конфігурації  
(рис. 1). 

На сьогодні відомо, що ці сполуки дуже поширені в 
навколишньому середовищі [1–3] і шкідливо вплива-
ють на фізіологічний стан усіх організмів, починаючи 
від бактерій і закінчуючи організмом людини, внаслі-
док мутагенності, тератогенності та канцерогенності 
[4–6]. ПАВ наявні як природні компоненти у 
кам’яному вугіллі та нафті, формуються також внаслі-
док неповного згоряння органічних сполук, а тому зна-
ходяться в досить високих концентраціях у продуктах 
переробки викопного палива [7–10]. Стічні води мета-
лургійних і коксохімічних підприємств, деревооброб-

ної промисловості, газо- і нафтопереробних заводів, 
зливові води і аварійні виливи нафти є основними 
джерелами забруднення навколишнього середовища 
ПАВ. Вони виявлені в повітрі [11, 12], ґрунтах [13–16], 
поверхневих і ґрунтових водах [17–21], рослинах і тва-
ринах [22–24], у продуктах харчування [25–27]. 

Внаслідок антропогенного навантаження аромати-
чні вуглеводні постійно надходять у природне середо-
вище і в результаті своєї надзвичайно високої стійкості 
накопичуються в ньому. Так, лише на берегах Кахов-
ського водоймища розташовано понад 90 населених 
пунктів, близько 1000 об'єктів народного господарства, 
серед яких – великі промислові підприємства міст За-
поріжжя, Нікополя, Енергодара, Марганцю, сільсько-
господарські комплекси. Надходження у воду недоста-
тньо очищених стоків значно погіршило якість води і 
стан водоймищ у цілому [28]. А.М. Цвєткова та ін. [21] 
провели моніторингові дослідження, вони зазначають, 
що вміст ПАВ у  воді Каховського моря  становить  від 

Рис. 1. Типові представники поліциклічних ароматичних вуглеводнів 
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6 до 230 нг/дм3, а в донних осадах – від 64 до 4666 
нг/дм3. Із загальної кількості ПАВ у зразках води ви-
значають, нг/дм3: фенантрен – 81,3–668,4; флуорантен – 
3,6–235,1; пірен – від 1,8 до 8,9. У донних осадах вияв-
лений значно ширший набір вуглеводнів цієї групи, 
нг/дм3: фенантрен – 14,0–138,7; флуорантен – 39,2–
380,2; пірен – 10,3–49,3; інденопірен – до 92,6; антра-
цен – 0,2–9,3; бензпірен – до 43,3; дибензантрацен – 
4,5–23,8. 

Арени виявлено в організмах гідробіонтів, які жи-
вуть навіть у найчистіших акваторіях Чорного моря. 
Сумарна концентрація моно-, бі- та поліароматичних 
сполук становить 0,04–0,20 мг на 100 г сирої маси риб і 
11,9 мг на 100 г сирої маси мідій. З бі- та поліядерних 
аренів у гідробіонтів виявлено одну–дві сполуки. У 
мідій склад акумульованої поліциклічної ароматичної 
речовини різноманітніший, що пов’язано з їх активною 
фільтраційною діяльністю. Зокрема, в організмі цих 
тварин визначено наявність флуорену, флуорантену, 
хризену, 1,2- і 5,6-дибензантрацену та 1,2- і 4,5-дибенз-
пірену [22]. 

На забруднених і незабруднених територіях у ґрун-
тах загалом знайдено від 1 мг/кг до понад 300 г/кг ПАВ 
[29–33]. 

Хімічні властивості й частка аренів у навколиш-
ньому середовищі залежать як від розміру молекули 
або кількості ароматичних кілець, так і від типу кільце-
вого зв’язку. З’єднання кілець в цих сполуках може 
бути лінійним (наприклад, антрацен), периферичним 
(пірен) і змішаним (бенз[а]пірен). Збільшення кількості 
ароматичних кілець і відповідно зростання молекуляр-
ної маси молекули, електрохімічної стійкості сполуки 
цієї групи призводить до підвищення її гідрофобності. 
Зазначене є основними факторами, які зумовлюють 
високу стійкість високомолекулярних аренів у навко-
лишньому середовищі, резистентність їх до фізичного, 
хімічного та біологічного розкладання. Вони мають 
високий потенціал накопичення у навколишньому се-
редовищі та характеризуються міграцією по трофічно-
му ланцюгу, що пов’язано з їх гідрофобною природою 
[34–37]. Відношення між стійкістю ароматичних вуг-
леводнів у природному середовищі і збільшенням кі-
лькості ароматичних кілець збігається зі співвідношен-
ням між швидкістю їх біодеструкції і розміром моле-
кул цих речовин [38–41]. 

Біодеструкція поліциклічних ароматичних вуг-
леводнів 

Головними мінералізаторами органічної речовини є 
бактерії [42–48]. Здатність швидко адаптуватися до 
нових умов навколишнього середовища, доволі широ-
кий набір ферментних систем дають змогу їм викорис-
товувати різні органічні сполуки як джерело енергії та 
вуглецю і тим самим піддавати деструкції токсичні, 
канцерогенні та мутагенні речовини, до складу яких 
входять і ароматичні вуглеводні. Існує багато праць із 
селекції та добору штамів і асоціацій бактеріальних 

культур, здатних використовувати різні ароматичні 
сполуки як єдине джерело вуглецю та енергії [49–54]. 

Створено біопрепарати на основі іммобілізованих 
активних штамів – деструкторів нафтопродуктів. По-
казано здатність цих біопрепаратів розкладати нафту в 
ґрунті та воді [55, 56]. 

Протягом останніх років досліджували біохімічні 
шляхи розкладання ПАВ [49, 57–61]. Приймається, що 
початковий крок в аеробному катаболізмі молекул цих 
сполук – це окиснення їх до дигідродіолів [62–68]. Ці 
дигідроксильовані проміжні продукти можуть транс-
формуватися орто- або мета-шляхом, що приводить до 
утворення протокатехолів і катехолів, які потім зазна-
ють перетворення проміжними ланками циклу трикар-
бонових кислот [49, 69]. 

Серед перших праць стосовно біологічного розкла-
дання ПАВ та ідентифікації їх продуктів розкладання 
відзначимо дослідження D.Gibson зі співавт. [70], в яко-
му показано, що під час обробки культури Beijerinckia 
sp. N-метил-N’-нітро-N-нітрозогуанідином утворюють 
мутант (штам В8/36), який після росту на сукцинаті з 
біфенілом здатний до окиснювання бенз[a]пірену і 
бенз[a]антрацену до дигідродіолів. Два продукти мета-
болізму бенз[a]пірену було ідентифіковано як цис-9,10-
дигідрокси-9,10-дигідробенз[а]пірен і цис-7,8-дигідро-
кси-7,8-дигідробенз[а]пірен. Основні метаболіти біоде-
струкції бенз[a]антрацену було визначено як цис-1,2-
дигідрокси-1,2-дигідробенз[a]антрацен та цис-8,9- і 
цис-10,11-дигідродіоли [70, 71]. У 1975 р. було також 
повідомлено про кометаболічну деструкцію флуоран-
тену і бенз[а]пірену [72]. Культура Pseudomonas 
(штам NCIB 9816), яку вирощували на сукцинаті та 
саліцилаті, розкладала флуорантен у малих концентра-
ціях (близьких до розчинності у воді). Наприкінці 
1980-х років уявлення щодо біологічного розкладання 
ПАВ було дещо розширено. Так, M.A. Heitkamp, C.E. 
Cerniglia [73] виділили з навколишнього середовища 
бактеріальну культуру, яка могла піддавати екстенсив-
ній деструкції високомолекулярні ароматичні вуглево-
дні, що складалися з чотирьох ароматичних кілець. 
Описано виділення з осаду поблизу родовища нафти 
грампозитивної палички, яка протягом 2 тижнів під час 
росту на живильному середовищі кометаболічно роз-
кладала (0,5 мг/л) флуорантен, пірен, 1-нітропірен, 3-
метилхолантрен, 6-нітрохризен і бенз[а]пірен. Тоді ж 
W.R. Mahaffey та співавт. [74] вперше запропонували 
схему одного із шляхів біодеструкції високомолекуля-
рних аренів. Після того як штам Beijerinckia sp. B1 (піз-
ніше його визначено як Sphingomonas yanoikuyae [75]) 
було індуковано біфенілом, м-ксилолом і саліцилатом, 
він набув здатності окиснювати таку речовину, як 
бенз[а]антрацен до трьох о-гідроксиполіароматичних 
кислот, які за допомогою методів ядерно-магнітного 
резонансу (ЯМР) і мас-спектральних досліджень визна-
чено як 1-гідрокси-2-антранілова кислота, 2-гідрокси-3-
фенантрілова і 3-гідрокси-2-фенантрілова кислоти. До-
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слідження мінералізації бенз[а]антрацену з [14С] також 
показали, що під час біодеструкції утворювався 14СО2. 
J.G. Mueller та співавт. 1989 р. [76] продемонстрували, 
що бактерії можуть використовувати ПАВ як єдине 
джерело вуглецю і енергії. Так, асоціація мікрооргані-
змів, яку було виділено з території, забрудненої крео-
зотом, мала здатність розкладати флуорантен, який 
знаходився у середовищі як єдина поживна речовина. 
Крім того, під час росту на флуорантені зазначені мік-
роорганізми були здатні до біотрансформації інших 
високомолекулярних аренів концентрацією від 0,3 до 
2,3 мг/л. 

W.D. Weissenfels та співавт. [77] виділили з ґрунту 
культуру Alcaligenes denitrificans WW1, яка розкладала 
фенантрен, флуорен і флуорантен у чистій культурі. 
Флуорантен розкладався зі швидкістю 0,3 мг/мл за до-
бу, пірен і бенз[а]антрацен піддавалися деструкції ко-
метаболічно [77, 78]. Ідентифікація продуктів метабо-
лізму вказала на те, що процес біодеструкції відбувався 
діоксигеназним шляхом. За допомогою спектрофото-
метричних досліджень у діапазоні ультрафіолетових 
променів, ЯМР і мас-спектрометрії було виявлено 
утворення таких метаболітів, як 7-гідроксіаценафтілен, 
7-аценафтенон і 3-гідроксиметил-4,5-бензокумарин. 
Незалежно від W.D. Weissenfels J.G. Mueller та співавт. 
[76] опублікували результати своїх досліджень стосов-
но біодеструкції змішаною культурою високомолеку-
лярних ароматичних сполук, які містяться в креозоті. 
Зокрема, із цієї змішаної культури мікроорганізмів ви-
ділено штам Pseudomonas (Sphingomonas) paucimobilis 
EPA505, який здатний використовувати флуорантен як 
єдине джерело вуглецю та енергії [76, 79]. Це демон-
струвалося зменшенням концентрації флуорантену у 
водному розчині, збільшенням бактеріальної маси і 
наявністю метаболітів флуорантену в культуральному 
середовищі. Штам також було досліджено на здатність 
до деструкції бенз[b]флуорену, бенз[а]антра-цену, кри-
зену і пірену. Виявлено, що усі ці сполуки (вони були 
мічені радіоактивним ізотопом 14С), крім пірену, коме-
таболічно окиснювались, про що засвідчила наявність 
14СО2 в газовій фазі [80].  

Біологічну деструкцію флуорантену також було до-
сліджено I. Kelley та співавт. [81–83]. Дослідження 
проводили зі штамом Mycobacterium sp. PYR-1. Ця 
культура була здатна розкладати до 95 % флуорантену 
концентрацією 17 мг/л за 24 год. Цікаво, що коли штам 
PYR-1 було внесено до ґрунту і природної води, швид-
кість мінералізації цієї сполуки збільшилася. Автори 
припускають, що підвищення швидкості розкладання 
відбулося завдяки наявності аборигенної мікрофлори. 
Серед продуктів метаболізму було виявлено 9-
флуоренон-1-карбонову кислоту, пізніше ідентифіко-
вано 8-гідрокси-7-метоксифлуорантрен, 9-гідрокси-
флуорен, 9-флуоренон, 1-ацетонафтенон, 9-гідрокси-1-
флуоренкарбонову кислоту, фталеву кислоту, 2-кар-

боксибензальдегід, бензойну кислоту, адипінову та 
фенілоцтову кислоти. Запропоновано схему біологіч-
ного перетворення флуорантену (рис. 2). 

Чимало дослідницьких груп вивчали бактеріальне 
розкладання такого ПАВ, як пірен; ідентифіковано ме-
таболіти і запропоновано шляхи його деструкції. Так, з 
осаду водойми навколо території видобутку вугілля 
виділено культуру Mycobacterium sp., яка під час росту 
в мінеральному середовищі із загальнодоступними 
поживними речовинами була здатна до окиснювання 
пірену [41, 84, 85]. З’ясовано, що за катаболізм пірену 
відповідали індуцибельні ферменти [85]. За допомогою 
рідинної хроматографії високого тиску визначено три 
продукти метаболізму цієї речовини: цис-4,5-пірен-
дигідродіол, транс-4,5-пірендигідродіол і піренол. Ін-
ші чотири продукти – 4-гідроксиперинафтенон, 4-
фенантраценова, фталева і корична кислоти – виявлено 
завдяки спектрофотометричним дослідженням в ульт-
рафіолетовій зоні, ЯМР, газовій хроматографії та мас-
спектрометрії. Основним метаболітом, який ідентифі-
ковано у найбільшій кількості, була 4-фенантренова 
кислота.  

Цікаво, що виявлення в культуральному середови-
щі цис- і транс-4,5-дигідродіолів дало підставу пропо-
нувати різні шляхи біодеструкції на початкових стадіях 
окиснення пірену. Змішана культура, у складі якої була 
Mycobacterium sp., виявилася здатною до мінералізації 
більш розширеної групи ПАВ, зокрема пірену й 
бенз[а]пірену. Щоправда, розкладання пірену цією 
змішаною культурою було кометаболічним. Збільшен-
ня концентрації поживних речовин у мікрокосмі упо-
вільнювало її деструкцію. Цей факт автори пояснюють 
швидким ростом біомаси тих бактеріальних культур, 
які використовують в процесі метаболізму доступніші 
речовини, ніж пірен, тим самим пригнічуючи розвиток 
Mycobacterium sp. 

Шляхи біодеструкції пірену були також запропоно-
вані групою C.E. Cerniglia [86] (рис. 3), а пізніше 
V. Joaquim та співавт. [87]. 

Ключові моменти цього шляху підтверджено після 
ідентифікації метаболітів, які виділено із культураль-
ного середовища з піреном після інкубації штамів: 
Mycobacterium sp. RJGII-145, Mycobacterium flavescens 
[88], Mycobacterium sp. KR2 [89]. Для двох останніх 
штамів пірен був єдиним джерелом вуглецю та енергії.  

R.J. Grosser та співавт. [90, 91] виділили з ґрунту 
штам Mycobacterium sp. RJGII-135, який також викорис-
товував пірен як єдине джерело вуглецю та енергії, а 
пізніше автори ідентифікували три проміжні продукти 
розкладання цієї ароматичної сполуки. Дві з них (4-фе-
нантренкарбонова кислота і 4,5-пірендигідродіол) іден-
тифіковано уже під час дослідження метаболітів, які 
утворювалися при інкубації штаму Mycobacterium sp. 
PYR-1 у середовищі з піреном [92], а третім метаболі-
том, що розглядаються як найвірогідніший, визначено 
4,5-фенантрендикарбонову кислоту [86]. 
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Рис. 2. Шляхи біологічного розкладу флуорантену [108] 
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Рис. 3. Шляхи біологічного розкладання пірену [86] 

 
Із забруднених прісноводних водойм виділено 

штам Mycobacterium sp. CH1, який здатний мінералізу-
вати флуорантен і пірен, а також широкий діапазон 
розгалужених алканів і n-алканів [93]. Однак неможли-
вість гібридизації штаму CH1 з геном nahAc засвідчи-
ла, що ферментна система, яка бере безпосередню 
участь у метаболізмі ПАВ, не пов’язана з діоксигеназ-
ним шляхом деструкції нафталіну. 

M. Bouchez та співавт. [94, 95] вивчали здатність до 
росту шести бактеріальних культур Rhodococcus sp. у 
бінарних системах ароматичних вуглеводнів. Усі чисті 
культури виявилися здатними до кометаболічного роз-
кладання пірену і флуорантену; також спостерігали 
явища інгібування та синергічні взаємодії. Інгібування 

найчастіше виявлялося тоді, коли один ПАВ був більш 
розчинним у воді, ніж інший, доданий первісно. 

На сьогодні в літературі є досить незначна кількість 
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чним для здоров’я людини. Ця речовина канцерогенна і 
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засвідчили значну стійкість бенз[а]пірену до окиснення 
в навколишньому середовищі [40, 86, 96–99]. 

За даними S.E. Herbes і L.R. Schwall [39], розкла-
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років, а в незабруднених осадах термін біотрансфор-
мації цієї речовини становить понад 60 років. Пізніші 
праці дають оптимістичніші висновки щодо біодестру-
кції зазначеної сполуки. Так, L.M. Carmichael і 
F.K. Pfaender [100] показали, що мінералізація 
бенз[а]пірену в звичайному ґрунті становила від 2 до 
9 % із 136 нг/г за 8 тижнів, а на давно забруднених від 
вугільної промисловості територіях руйнування цієї 
речовини – 25 % із 84 нг/г за 225 діб інкубації.  

Виявлено кометаболічну мінералізацію [14С] 
бенз[а]пірену, концентрація якого в ґрунті становила 
67–80 мг/кг: за 100 діб інкубації близько 40 % сполуки 
перетворювалося на СО2, якщо аборигенну мікрофло-
ру ґрунту забезпечували відповідним косубстратом 
[101]. Усі зазначені біотрансформації відбувалися в 
умовах кометаболізму. Досі не виявлено, щоб 
бенз[а]пірен використовувався як єдине джерело вуг-
лецю та енергії чистими або змішаними культурами 
бактерій. 

У праці J. Schneider та співавт. [91], описано іден-
тифікацію продуктів окиснення бенз[а]пірену культу-
рою Mycobacterium sp. RJGII-135, яку вирощували на 
суміші дріжджового екстракту, пептону і розчинного 
крохмалю. За допомогою методу мас-спектрометрії 
ідентифіковано метаболіти: цис-7,8-бенз[а]пірен-
дигідродіол, 4,5-кризендикарбонова кислота, цис-4-(8-
гідроксипірен-7-іл)-2-оксо-3-бутенова кислота (або 
цис-4-(7-гідроксипірен-8-іл)-2-оксо-3-бутенова кисло-
та) і 7,8-дигідропірен-7-карбонова кислота (або 7,8-
дигідропірен-8-карбонова кислота) (рис. 4). Автори не 
визначили, як відбувається окиснення: мета- (через 7,8 
зв’язок) чи орто-шляхом (через 9,10 зв’язок), тому мо-
жлива наявність двох продуктів метаболізму. 

Дослідження біодеструкції ПАВ потребують дета-
льного вивчення кометаболічного розкладання ксено-
біотиків. Це питання є актуальним, адже більшість мі-
кроорганізмів – деструкторів поліциклічних аренів – 
здатна трансформувати суміші ароматичних субстра-
тів, наявних у природному середовищі [102–112]. Чи-
мало досліджень спрямовано також на вивчення роз-
кладання суміші ПАВ змішаними культурами в лабо-
раторіях і на полях біоремедіації [113, 114]. 

Селективне видалення окремих аренів із сирої наф-
ти широко висвітлено в монографії під редакцією R.M. 
Atlas [115]. Результати усіх зазначених досліджень збі-
гаються в тому, що процес розкладання багатьох аро-
матичних речовин, зокрема високомолекулярних, за-
безпечується комплексом ферментів, аналогічних тим, 
які безпосередньо задіяні у процесі розкладання наф-
таліну, тобто шляхом утворення дигідродіолів. Відмін-
ність полягає лише в напрямі – орто- чи мета-шляху – 
біодеструкції [49, 116]. 

M. Grifoll та співавт. [116] запропонували схему по-
чаткової фази шляху деструкції нафталіну, 2,3-
диметилнафталіну, антрацену, фенантрену і дибензті-
офену (рис. 5). Формування цих метаболітів поясню-

ють діоксигеназним розривом ароматичного кільця. 
У цій праці досліджено розкладання різних ПАВ як 

субстратів у чистому вигляді, так і їх суміші. Культура 
Pseudomonas cepacia F297 використовувала флуорен 
як єдине джерело вуглецю та енергії. Накопичення у 
культуральному середовищі під час росту культури 
продуктів розкладання, яке проходило за мета-шляхом, 
засвідчило, що флуорен руйнувався за механізмом, 
аналогічним руйнуванню нафталіну, коли насамперед 
іде гідроксилювання ароматичного кільця, потім деци-
клізація й утворення пірувату. Запропоновано схему 
шляху утилізації флуорену (рис. 6). 

До того ж штам мав властивість використовувати в 
процесі метаболізму доволі широкий спектр ароматич-
них сполук, включаючи нафталін, 2,3-диметил-
нафталін, фенантрен, антрацен і дибензотіофен. Кліти-
ни штаму, індуковані флуореном, були здатні перетво-
рювати 2,6-диметилнафталін, біфеніл, дибензофуран, 
аценафтен та аценафтілен, які, до речі, в чистому ви-
гляді не підтримували ріст культури. Ідентифікація 
продуктів, які утворювались у культуральному середо-
вищі під час біодеструкції зазначених субстратів, вка-
зала на те, що ферментний комплекс штаму P. cepacia 
F297 ініціював такі реакції: окиснення і розрив арома-
тичних кілець (очевидно, з використанням пірувату 
для росту); окиснення метилових груп; окиснення ме-
тиленових груп; окиснення гетероциклів сірки (рис. 7). 

Досліджувана культура P.cepacia F297 здатна роз-
кладати ПАВ, які входять до складу креозоту, а також 
наявні продукти їх мінералізації (рис. 8). Є дані, які 
засвідчують, що в чистих культурах штам, який був 
здатний до розкладання одних аренів, не приводив до 
деструкції інших [49, 80, 83]. 

Вирішення цієї проблеми може бути знайдено в ре-
зультаті дослідження співокиснення, особливо тоді, 
коли продукти деструкції одних ароматичних сполук 
викликають розклад інших. 

Я.М. Сорока та співавт. [117] показали, що розкла-
дання ароматичної сполуки може йти шляхом утво-
рення, з одного боку, 1-[(E)-2-карбоксивініл]-2-
нафтойної кислоти, з іншого – (2-гідрокси-1-нафтіл)-2-
оксобут-3-енової кислоти (рис. 9). Таким чином, спо-
стерігали утворення щавлевої кислоти і 1,2-
дикарбоксинафталіну, малонової кислоти і 1-гідрокси-
2-нафтойної кислоти, оксомалонової і 2-гідрокси-
нафтойної кислоти. Малонова кислота під дією мало-
нилдекарбоксилази перетворюється на піруват, а з ок-
сомалонової кислоти після декарбоксилювання утво-
рюється гліоксилова кислота. Піруват, щавлева та 
гліоксилова кислоти в подальшому використовуються 
бактеріальною клітиною як в біосинтетичних, так і в 
енергетичних процесах, залучаючись до циклу трикар-
бонових кислот.  

Проте в працях [117, 118] зазначається, що процес 
біоруйнування може відбуватися різними паралельни- 
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Рис. 4. Шляхи біологічного розкладання бенз[а]пірену в процесі інкубування культури Mycobacterium sp. RJGII-135 [91] 
 

ми шляхами, тобто розрив ароматичного кільця може 
проходити між атомами С1 і С2, С3–С4, а також С9–
С10, що підтверджувалось наявністю в культурально-
му середовищі таких сполук, як 9-гідроксифлуорен, 
a,a'-дифенова кислота, 1-аценафтенол, нафтенова кис-
лота, гідроксинафтойна, карбоксивінілнафтойна і наф-
тойна кислоти та ін. Виявлені метаболіти, які утворю-
валися в процесі деструкції фенантрену, є безпечними 
для навколишнього середовища і таким чином не 
спричинюють повторного забруднення. Високомоле-
кулярні сполуки, які утворювалися на початкових ста-
діях окиснення фенантрену, були нестійкими за наяв-
ності штаму P. fluorescens 3. Процес біодеструкції за 
участю цього штаму відбувався з утворенням кінцевих 
продуктів – CO2 і H2O [117, 118]. 

М.А. Бабошиним та співавт. [119] запропоновано 
шлях біодеструкції фенантрену культурами Rhodococ-

cus rhodnii 135, P. fluorescens 26K і Arthrobacter sp. K3 
(рис. 10, 11). Авторами показано, що деструкція фена-
нтрену відбувається з утворенням таких поміжних ме-
таболітів, як 3-гідроксифенантрен (R. rhodnii 135, Ar-
throbacter sp. K3) і фенантренон (P. fluorescens 26K), 
але в такому разі не зрозуміло, яким чином розриваєть-
ся ароматичне кільце. 

Утворення фенантренону взагалі було б можливим, 
якби процеси відновлення й окиснення відбувалися 
одночасно. Можна було б припустити, що одночасно 
(наслідком чого власне й є утворення фенантренону) в 
тому разі, якщо мікроорганізми іммобілізовані на носі-
ях (за умов щільного обростання носіїв біомасою) або 
утворюють скупчення, всередині яких відсутній доступ 
до кисню, а біотрансформація речовини не зупиняєть-
ся. Нещодавно (2006) в Інтернет-просторі було опублі-
ковано шляхи біологічного розкладання фенантрену
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Рис. 5. Метаболіти, які були ідентифіковані в культуральних рідинах після інкубування культури  
P.cepacia F297 з різними субстратами [116] 

 
такими мікроорганізмами, як Aeromonas sp. s45p1, Pseu-
domonas sp. s47p1,s7k5, морськими Cyanobacterium, 
Streptomyces flavovirens, Synechococcus sp. PR-6 [120]. 

Роль поверхнево-активних речовин у деструкції 
поліциклічних ароматичних вуглеводнів  

Низька розчинність ПАВ у воді обмежує їх доступ-
ність для мікроорганізмів, що є потенційною пробле-
мою для біоремедіації територій, забруднених арена-
ми. Для підвищення біодоступності цих гідрофобних 
сполук було запропоновано поверхнево-активні речо-
вини (ПАР) [121–124]. Їх використання у процесі біо-
деструкції ксенобіотиків може прискорити руйну-
вання останніх. ПАР є сполуками, молекули яких здат-

ні із об’єму істинного або колоїдного розчину концен-
труватися на межі розділу фаз (рідина–газ, рідина–
рідина чи рідина–тверде тіло) із зниженням вільної 
поверхневої енергії (поверхневого натягу). Дія ПАР 
зумовлена підвищеною молекулярною масою та особ-
ливістю будови молекул, які складаються з полярних 
(гідрофільних) і неполярних (гідрофобних) структур-
них одиниць. При розчиненні ПАР здатні дисоціювати 
на іони (іоногенні) або переходити у розчин в мономо-
лекулярному стані (неіоногенні). 

Завдяки своїм властивостям ПАР перешкоджають 
адсорбції ПАВ, а явище солюбілізації збільшує 
біодоступність цих ксенобіотиків для мікробних клітин. 

 

Рис. 6. Метаболічний шлях утилізації флуорену культурою P. cepacia F297 
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Рис. 7. Метаболіти, які виділено після інкубації P.сepacia F297, індукованої флуореном,  
у середовищах з ПАВ [116] 

Особливо корисними є неіоногенні ПАР, які вже за 
низьких концентрацій (нижче ККМ) здатні до солюбі-
лізації аренів.  

P.A. Willumsen та співавт. показали [125], що швид-
кості мінералізації флуорантену чотирма різними куль-
турами, які мали здатність розкладати зазначену речо-
вину, за наявності неіоногенних ПАР, зокрема Тритону 
Х-100 і Tween 80, різнилися. Автори дійшли висновку, 

що оптимальні умови мінералізації ПАВ можуть бути 
знайдені після ретельного вивчення шляхів розкладан-
ня ксенобіотиків і умов інкубації для кожної культури. 
Вплив ПАР на розкладання ПАВ може бути різним: 
від інгібування до стимуляції процесу біодеструкції. 
Щодо цього було запропоновано різні пояснення [126–
131]. Зокрема, зменшення швидкості біодеструкції за 
наявності ПАР автори [126, 131, 132] пояснюють
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Час, хв. 

Рис. 8. Сполуки, виявлені під час мінералізації креазотних речовин культурою P.cepacia F297  
за 6 тижнів інкубації [116] 

замиканням вуглеводнів у міцели сурфактанту. Вважа-
ється, що у цьому випадку мікроорганізми не мають 
прямого доступу до речовини, яка знаходиться всере-
дині міцели, і це може ускладнювати процес біологіч-
ного розкладання поліциклічних аренів. Водночас, під 
впливом ПАР підсилюється здатність до розчинення 
цих гідрофобних сполук, що сприяє збільшенню 
швидкості мінералізації останніх. 

Різні результати виявлено навіть в межах одного 
дослідження. Наприклад, додавання моноцукридного 
біосурфактанту до суглинки алевриту гальмувало мі-
нералізацію фенантрену штамом Pseudomonas sp. 
UG14r, але цей самий біосурфактант тієї ж концентра-
ції збільшив мінералізацію фенантрену в разі додаван-
ня його до ґрунту, який був забруднений креозотом 
[133]. Тритон Х-100 подвоював швидкість мінераліза-
ції флуорантену штамом Sphingomonas paucimobilis 
EPA505 лише за наявності катіонів кальцію. У тому 
випадку, коли катіони кальцію були відсутні, флуорен 
не піддавався мінералізації. Автори припускають, що 
Тритон Х-100 негативно впливає на функціонування 
цитоплазматичної мембрани клітин цієї культури 
[134]. P.A. Willumsen і E.Arvin [135] також описали 
кінетику розкладання флуорантену культурою  
S. paucimobilis EPA505 за наявності ПАР Тритон Х-
100.  

У праці T. Barkay та співавт. [136] показано, що біо-
емульгатор alasan здатний стимулювати розчинність 

флуорантену у воді, тим самим прискорюючи процес 
мінералізації цієї речовини. Досить наочно показано 
вплив емульгаторів у досліді з культурою Pseudomonas 
stutzeri P16 [137], яка ніяк не впливала на кристалічний 
фенантрен і мінералізувала лише фенантрен, який був 
розчинений у воді завдяки впливу сурфактантів. S.J. 
Grimberg та співавт. [137] показали, що під час інкуба-
ції P. stutzeri P16 у середовищі з фенантреном за  відсу-
тності ПАР мінералізація фенантрену відбувалася ду-
же повільно порівняно з тривалістю того досліду, коли 
сурфактант був у наявності. Пояснюється це тим, що 
швидкість розчинення фенантрену не була достатньо 
високою протягом мінералізації фенантренової сполу-
ки, щоб швидко поповнювати культуральне середови-
ще ксенобіотиком розчиненої фази. Внаслідок цього 
лінійний ріст P. stutzeri P16 спостерігали лише тоді, 
коли концентрація розчиненої фази фенантрену на-
ближувалася до нуля, що вказувало на обмеження рос-
ту досліджуваної культури в результаті повільного 
розчинення самого фенантрену. Проте у разі додавання 
ПАР Tergitol NP-10 приріст біомаси значно збільшува-
вся, а швидкість деструкції фенантрену зростала зале-
жно від швидкості солюбілізації. До того ж попередні 
дослідження показали, що Tergitol NP-10 не впливає на 
ріст P. stutzeri P16 під час інкубації на пептоні [132]. 

Однак синтетичні ПАР самі є достатньо стійкими 
забруднювачами водних і земельних ресурсів. Найко-
рисніше використовувати мікроорганізми, які здатні 
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Рис. 9. Шлях розкладу фенантрену культурою Pseudomonas fuluorescens 3 [117] 

самостійно синтезувати біосурфактанти і одночасно  
мінералізували ПАВ. До того ж ПАР біологічного по-
ходження не є стійкими ксенобіотиками, а тому і не 
спричинюють вторинного забруднення навколишньо-
го середовища. 

Отже, вивчення бактеріальних культур, які були б 
здатні до синтезу біосурфактантів, солюбілізуючих 
ПАВ, і до активного використання їх в процесі метабо-

лізму, є найкориснішим для прискореного відновлення 
забруднених зон навколишнього середовища. Так, із 
забрудненого нафтопродуктами ґрунту виділені мікро-
організми – деструктори флуорантену, здатні продуку-
вати біосурфактант [138]. Дослідження у цьому напрямі 
надзвичайно цікаве і має бути більш корисним стосовно 
біоремедіації забруднених територій навколишнього 
середовища, адже внесення до біоценозу додаткових 
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Рис. 10. Схема перетворення фенантрена штамами а – R.rhodnii 135, б – P.fluorescens 26 K [119] 

ПАР з метою прискорення процесу самоочищення не-
бажане внаслідок можливого вторинного забруднення. 

Вплив гумінових речовин на біодеструкцію по-
ліциклічних ароматичних речовин  

ПАВ, що надходять у природне середовище, мо-
жуть зв’язуватись зі сполуками, типу гумінових речо-
вин, зазвичай наявних в ґрунтах і донних відкладеннях. 
Утворення комплексів ксенобіотиків з макромолекуля-
рною органічною речовиною потребує докладнішого 
вивчення хімічної структури цих речовин для пошуку 
можливих підходів щодо їх мінералізації. Кількісні 
аспекти трансформації поліциклічних аренів (форму-
вання продуктів біологічної трансформації) дослідже-
но за допомогою мічених атомів вуглецю (14С) [139, 
140]. Взаємодія ПАВ та їх метаболітів із макромолеку-
лярною органічною речовиною в ґрунтах і водоймах за 
видом хімічного зв'язку може бути як ковалентною 
(естери, етери, зв’язок вуглець–вуглець), так і некова-
лентною (гідрофобна сорбція, електрохімічний і вод-
невий зв’язки) [141, 142]. Залежно від характеру зв'язку 

ПАВ з іншою органічною речовиною змінюється і 
швидкість мінералізації таких комплексів. У першому 
випадку (утворення ковалентного зв’язку) швидкість 
мінералізації у новоутворених речовин може значно 
знижуватися [37]. А що стосується утворення компле-
ксів арен–гумінова речовина за допомогою нековален-
тного зв’язку, то тут дослідження вказують на значне 
прискорення мінералізації ПАВ [143]. 

У праці J. Ortega-Calvo і C. Saiz-Jimenez [144] здійс-
нено мінералізацію фенантрену за наявності гумінових 
фракцій та глини штамом P. fluorescens, який було ви-
ділено з ґрунту. Гумінова кислота і глина, окремо або в 
комбінації, значно скорочували період адаптації бакте-
ріальної культури і прискорювали процес біологічної 
деструкції фенантрену. Гумінова кислота концентраці-
єю 10 г/л стимулювала трансформацію ПАВ лише за 
наявності 10 г/л компонентів глини. Вищу швидкість 
мінералізації зареєстровано за наявності гумінових ре-
човин концентрацією 100 мг/мл. Висловлено припу-
щення, що  сорбція  фенантрену на цих компонентах  

а б
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Рис. 11. Схема перетворення фенантрена штамом Arthrobacter sp. K3 [119] 

 
ґрунту може призводити до вищої концентрації суб-
страту навколо бактеріальних клітин (головні компо-
ненти ґрунту, які впливають на бактеріальну адсорб-
цію – органічна речовина і глиняні фракції) і тому мо-
же збільшувати його біодоступність. Прискорену 
трансформацію забруднення за наявності міжфазових 
взаємодій спостерігали також під час мінералізації ін-
ших ПАВ [144–149] типу фенолу [150] і бензиламіну 
[151, 152]. Збільшення електрохімічного потенціалу 
субстрату, на якому закріплювалися бактеріальні клі-
тини, встановлено R.V. Subba-Rao і M. Alexander [153], 
які вивчали мінералізацію нафталіну в міжфазах: твер-
да речовина–рідина і рідина–рідина (рідинно-водна 
міжфаза). Бактерії піддавали мінералізації субстрат у 
міжфазах з більш високою швидкістю, ніж було перед-
бачено за попередніми дослідженнями з мінералізаці-
єю нафталіну за звичайних умов. Подібні спостере-
ження було зроблено щодо здатності Pseudomonas 
putida до розкладання нафталіну, який сорбувався на 
частинках ґрунту [154] та глини за наявності ПАР 
[155, 156]. 

Подальше дослідження мікроорганізмів, які здатні 

до розкладання досить стійких органічних сполук, та-
ких, як вуглеводні нафти, зокрема селекція культур-
деструкторів, вивчення їх фізіології, метаболічних 
шляхів тощо може значно прискорити видалення не-
безпечних речовин з навколишнього середовища і тим 
самим зменшити ризик руйнування біоценозів. 
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Полициклические ароматические углеводороды представляют собой класс разнообразных органичес-
ких веществ, распространенных в окружающей среде как загрязнения. В обзоре приведено данные о 
количестве полициклических ароматических углеводородов в природе, возможность их биодеструк-
ции природными и селекционироваными микроорганизмами, представлены пути биоразложения этих 
ксенобиотиков. 
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Polycyclic aromatic hydrocarbons represent a diverse class of the organic compounds widely-spread as 
pollution. Data on polycyclic aromatic hydrocarbons in environment, the possibility of their biological 
degradation by natural and isolated microorganisms and biodegradation patterns of these xenobiotics have been 
presented. 

 
До уваги керівників  

проектів цільової комплексної програми наукових досліджень НАН України 
“Біомаса як паливна сировина” (“Біопалива”)”, 
що будуть виконуватись у ІІ півріччі 2007 року 

 
РОЗПОРЯДЖЕННЯ  № 464 

ПРЕЗИДІЇ  НАЦІОНАЛЬНОЇ  АКАДЕМІЇ  НАУК  УКРАЇНИ 
від 27 червня 2007 р. 

 
Відповідно до постанов Президії НАН України від 28.02.07 № 56 “Про цільову комплексну 
програму наукових досліджень НАН України “Біомаса як паливна сировина” (“Біопалива”)” та 
від 30.03.07 № 92 “Про внесення змін та доповнень до постанови Президії НАН України від 
31.01.07 № 32”: 
Науковим установам НАН України – виконавцям проектів: 
• у двотижневий термін подати до Фінансово-економічного відділу Президії НАН України копії 
укладених договорів і кошториси зазначених проектів на 2007 рік з розрахунками до них; 
• включити проекти в межах зазначеної програми згідно з укладеними договорами до тематич-
них планів установ на 2007 рік та у двотижневий термін подати інформацію про зазначені зміни у 
тематичні плани до відповідних відділень НАН України; 
• до 21.12.07 забезпечити подання науковими керівниками проектів звітів про їх виконання до 
науково-технічної ради програми. 
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