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Techniki bioremediacji substancji ropopochodnych 

i metody oceny ich efektywności 

W ostatnich latach bardzo duże znaczenie w usuwaniu ksenobiotyków mają metody bio-
logiczne. Wiele gatunków mikroorganizmów występujących w środowisku glebowym ma 
zdolność do biodegradacji związków ropopochodnych. Ich rozkład jednak zwykle trwa latami. 
Intensyfikację tego procesu uzyskuje się głównie poprzez biostymulację i/lub wykorzystanie 
biopreparatów w formie wolnej biomasy lub immobilizowanej na nośnikach, takich jak algi-
nian, akrylan czy karagen. Aktywność degradacyjna mikroorganizmów zależy od bioróżno-
rodności środowiska oraz parametrów fizykochemicznych, w tym dostępności związków od-
żywczych, temperatury, pH czy stężenia tlenu. Z tego powodu podczas bioremediacji bardzo 
ważnym aspektem jest monitorowanie zmian w składzie związków chemicznych oraz bio- 
różnorodności zanieczyszczonego środowiska. W artykule przedstawione zostały informacje 
na temat typów bioremediacji, wpływu czynników fizykochemicznych na efektywność rozkła- 
du ksenobiotyków oraz metody monitorowania przemian związków chemicznych i dynamiki 
populacji mikroorganizmów w glebie. 

Słowa kluczowe: związki ropopochodne, bioremediacja, biostymulacja, bioaugmentacja, 
mikroorganizmy biodegradacyjne, metody identyfikacji mikroorganizmów 

Wprowadzenie 

Wysokie zapotrzebowanie na ropę i produkty pochodzące z jej przetwarzania 

(paliwa, oleje, smary, asfalty) przyczynia się do postępującego skażenia środowi-

ska przyrodniczego, np. w 2002 r. zużyto w Polsce około 13 mln ton produktów 

naftowych, a już w 2010 r. około 27 mln ton. Poważne zagrożenie stanowią między 

innymi takie węglowodory, jak: alkany, cykloalkany, węglowodory aromatyczne, 

będące głównymi składnikami paliw. Niektóre węglowodory aromatyczne wystę-

pujące w ropie (benzen, toluen, ksylen, fenol) są bardzo szkodliwe dla człowieka, 

gdyż wykazują toksyczne, a także kancerogenne właściwości [1]. Najwyższe 

skażenie produktami ropopochodnymi obserwuje się w otoczeniu rafinerii, stacji 

paliw, rurociągów, lotnisk, stacji naprawczych i linii kolejowych [2-5]. Ich rozkład 

w środowisku naturalnym trwa lata. Intensyfikację rozkładu tych substancji 

uzyskuje się w procesach stymulacji czynnikami fizykochemicznymi i/lub 

biologicznymi. 

Bioremediacja substancji ropopochodnych to technika łącząca osiągnięcia 

mikrobiologii wraz z ekologią mikroorganizmów, biochemią, genetyką i chemią 

[6]. Zanieczyszczenia związkami ropopochodnymi mogą być usuwane w miejscu 
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skażenia (in situ) lub poprzedzone usunięciem zanieczyszczonej ziemi z jej natu-

ralnego położenia (ex situ). Technologia in situ stosowana jest przede wszystkim 

przy braku możliwości usunięcia zanieczyszczonej gleby, przykładowo na obszarach 

awarii miejscowych pod rurociągami, na terenach przeznaczonych pod budownic-

two czy po skażeniu dużego obszaru. Jest to strategia efektywna, umożliwiająca 

pełną likwidację zanieczyszczeń [4, 7]. Rekultywacja gruntu (przywracanie warto-

ści użytkowych) metodą ex situ odbywa się na specjalnie przygotowanym stanowi-

sku technologicznym. Technika ta przebiega w stosunkowo krótkim czasie, a także 

umożliwia łatwość kontroli procesu [7-9]. 

Najczęściej stosowanymi technikami w bioremediacji zanieczyszczeń jest bio-

stymulacja oraz bioaugmentacja. Pierwsza polega na wzbogacaniu środowiska na-

turalnego w związki odżywcze i zapewnieniu optymalnych warunków środowisko-

wych (temperatura, pH, natlenienie). Bioaugmentacja polega na wprowadzaniu do 

środowiska wyselekcjonowanych szczepów mikroorganizmów zdolnych do roz-

kładu ksenobiotyków w formie pozwalającej na uzyskanie wysokiej i długotrwałej 

aktywności drobnoustrojów [10-12]. Jednak metody biologiczne często mogą mieć 

nieznany, nieprzewidywalny czy też niewymierzalny wpływ na środowisko, np. 

dostępność czynnika zanieczyszczającego dla populacji mikroorganizmów może 

być zmniejszona w wyniku jego adsorpcji do składników gleby, co może ograniczyć, 

a nawet wykluczyć bioremediację. Stężenie węglowodorów zawartych w produk-

tach naftowych zasadniczo wpływa na efekt biodegradacji, a związane jest to ze 

stopniem toksyczności węglowodorów, np. wartość LC50 benzenu dla bakterii 

wynosi 100 mg/l, a chloroformu 670 mg/l. Zawartość olejów w glebie powyżej 

10% oddziałuje szkodliwie na procesy rozkładu węglowodorów. Wiele węglowo-

dorów ulega biodegradacji po okresie adaptacji drobnoustrojów, w którym wytwa-

rzają one enzymy indukcyjne. Na proces ten ma wpływ stężenie węglowodorów 

jako substancji pokarmowych - zbyt niskie stężenie ogranicza wytwarzanie enzy-

mów indukcyjnych. Podatność ksenobiotyków na biodegradację (rozkład) zależy 

od dostępności tych związków dla drobnoustrojów oraz od liczebności i aktywno-

ści populacji mikroorganizmów. 

Wydajność procesu bioremediacji zależy od warunków środowiskowych, takich 

jak temperatura, natlenienie, pH, potencjał redoks, dostępność składników pokar-

mowych i katalityczna sprawność enzymów obecnych w komórkach mikroorgani-

zmów, bądź indukowanych, powstających wobec konkretnych substratów [13, 14]. 

Skuteczność i niezawodność bioremediacji można ocenić przez: 

• określenie stopnia podatności na degradację biologiczną wszystkich zanie-

czyszczeń w określonym miejscu, 

• określenie trwałości produktów degradacji zanieczyszczeń, 

• chemiczne oznaczenie poziomu składników środowiska, 

• poznanie specyficznych genów drobnoustrojów uczestniczących w katabolizmie 

zanieczyszczeń. 

Bioróżnorodność mikrobiologiczna może być zdefiniowana jako zespół różnych 

gatunków bakterii w ekosystemie oraz jako zmienność genetyczna poszczególnych 

gatunków. Przyjmuje się, że w 1 g gleby znajduje się 10
9
 mikroorganizmów [15]. 
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Z powodu ogromnej różnorodności fenotypowej i genomowej drobnoustroje gle-

bowe stanowią jedne z najtrudniejszych do opisania i scharakteryzowania. Jedno-

cześnie należy pamiętać o tym, że pełnią one kluczową rolę m.in. w obiegu pier-

wiastków (N, P, S, O2, CO2) oraz rozkładzie materii organicznej i ksenobiotyków. 

Ropa naftowa i jej produkty wpływają na niekorzystne zmiany w bioróżnorodności 

środowiska glebowego, w tym zmieniają populacje bakterii uczestniczących w bio-

remediacji [16, 17]. Ponieważ aktywność biodegradacyjna jest cechą szczepową, 

niezbędna jest identyfikacja populacji drobnoustrojów w zanieczyszczonym 

środowisku [6]. 

1. Techniki stosowane w procesach bioremediacji 

W bioremediacji in situ stosowane są trzy odmienne sposoby oczyszczania 

gruntów: bioattenuacja (zwana także bioremediacją naturalną), biostymulacja oraz 

bioaugmentacja [6]. Bioattenuacja to wykorzystywanie naturalnej biodegradacji, 

połączonej z monitorowaniem stężenia ksenobiotyków. Metoda ta stosowana jest 

powszechnie w Stanach Zjednoczonych do usuwania zanieczyszczeń gleby i wód 

podziemnych. W przypadku kiedy proces naturalnej biodegradacji zachodzi bardzo 

wolno lub wcale, stosowana jest biostymulacja, polegająca na stymulowaniu roz-

woju autochtonicznej mikroflory poprzez wprowadzenie do środowiska związków 

odżywczych oraz akceptorów elektronów (tlenu), zapewniając w ten sposób odpo-

wiedni stosunek C:N:P na poziomie 100:10:1. W warunkach naturalnych wynosi 

on 30:5:1 [17]. W ostatnich latach obserwuje się skupienie metod bioremediacji na 

wykorzystywaniu konsorcjów specyficznych mikroorganizmów (bioaugmentacja), 

efektywnych w oczyszczaniu gruntów skażonych związkami ropopochodnymi. 

W przypadku bioaugmentacji proces biodegradacji zaczyna się niezwłocznie po 

inokulacji, w przeciwieństwie do biostymulacji, gdzie po wzbogaceniu gleby 

związkami odżywczymi wymagany jest dłuższy czas związany z przystosowywa-

niem się mikroorganizmów do nowych warunków środowiskowych. Mikroorgani-

zmy wykorzystywane w bioaugmentacji powinny charakteryzować się dużym 

potencjałem biodegradacyjnym, mobilnością (zdolnością penetracji), zdolnością do 

adhezji, elastycznością (odpornością na zmiany pH, stężenia metali), krótką prze-

żywalnością w środowisku, gdzie brak ksenobiotyków powoduje ich zamieranie, 

a także stanowić silną konkurencję dla autochtonicznej mikroflory. Drobnoustroje 

biodegradacyjne wykazują także odporność na działanie ksenobiotyków niszczą-

cych błony komórkowe poprzez: 

• mechanizm regulacji płynności błony: WWA powodują zaburzenia struktury, 

wzrost przepuszczalności i płynności błony, a nawet lizę komórek, a związki 

hydrofilowe, np. bifenyle - pęcznienie błony, heksadekan - zwiększenie grubo-

ści błony, 

• mechanizm adaptacji bakterii do ksenobiotyków: zmiany składu fosfolipidowych 

kwasów tłuszczowych, np. u P. putida, istnieje korelacja pomiędzy wzrostem 

nasycenia lipidów błony a tolerancją na wysokie stężenia fenolu. 
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Proces bioaugmentacji poprzedzony jest immobilizacją komórek na różnego 

rodzaju nośniki, takie jak alginian, akrylan, agaroza, karagen czy poliuretan [10]. 

Nośniki takie powinny być nietoksyczne dla mikroorganizmów i środowiska oraz 

biodegradowalne. Najwyższa przeżywalność obserwowana jest po związaniu 

inokulanta w sieci alginianu sodu z dodatkiem śmietanki lub śmietanki i bentonitu. 

Dzięki usieciowaniu w alginianie komórki są chronione przed czynnikami fizyko-

chemicznymi gleby, a ponadto stopniowo uwalniane w miarę rozkładu alginianu. 

Szacuje się, że bioaugmentacja stanie się w przyszłości standardem w oczyszcza-

niu terenów zanieczyszczonych związkami ropopochodnymi [4, 6, 7, 10, 18]. 

Wśród metod usuwania zanieczyszczeń ex situ stosowane są takie metody, jak 

uprawa gleby (landfarming), kompostowanie, biostosy i bioreaktory. Landfarming 

to stosunkowo prosta technika polegająca na wykopaniu skażonego gruntu i rozło-

żeniu go na specjalnie przygotowanej powierzchni, po czym następuje proces sty-

mulacji wzrostu rodzimych drobnoustrojów i biodegradacji. W przypadku kompo-

stowania zanieczyszczoną glebę wzbogaca się np. w odpady rolnicze czy obornik, 

co wpływa na rozwój bogatej flory mikroorganizmów rozkładających toksyczne 

związki. Kolejna metoda, biostosy, stosowana jest w przypadku powierzchniowych 

zanieczyszczeń ropą naftową i w zasadzie jest połączeniem techniki uprawy gleby 

i kompostowania. Czwarta technika bioremediacji ex situ, bioreaktory, to wykorzy-

stywanie dużych zbiorników, w których zachodzi kontrolowany proces stymulacji 

rozwoju i aktywności mikroorganizmów odpowiedzialnych za biodegradację 

docelowych związków [5, 7]. 

Wspomniane strategie stosowane są z powodzeniem na całym świecie. Wybór 

odpowiedniej technologii zależy przede wszystkim od rodzaju skażonego terenu 

(typu gleby), ksenobiotyków (struktury chemicznej, podatności na biodegradację) 

oraz aktywności mikroorganizmów. Bardzo ważnym kryterium jest również kryte-

rium finansowe. Uprawa gleby czy kompostowanie to techniki stosunkowo tanie, 

podczas gdy bioreaktory to metoda wymagająca większego nakładu finansowego. 

2. Czynniki fizykochemiczne wpływające 
na efektywność bioremediacji 

Sukces procesu bioremediacji zależy od ustanowienia i utrzymania odpowied-

nich, sprzyjających czynników fizykochemicznych. W literaturze dostępnych jest 

bardzo dużo prac dotyczących tego zagadnienia [13, 14]. Oprócz parametrów śro-

dowiskowych, takich jak dostępność związków odżywczych i tlenu, temperatura, 

pH oraz wilgotność, na efektywność degradacji ksenobiotyków ma również wpływ 

obecność odpowiednich mikroorganizmów oraz dostępność węglowodorów dla 

komórek [19, 20]. 

Bardzo ważnym czynnikiem wpływającym na bioremediację jest temperatura. 

Zależy od niej przede wszystkim szybkość reakcji fizjologicznych komórek, ale 

także objętość czy lepkość gleby. Mikroorganizmy różnią się między sobą termoto-

lerancją, przy czym optimum wzrostu mikroorganizmów glebowych wynosi około 
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30°C [21]. Przyjmuje się, że najbardziej efektywna degradacja związków ropopo-

chodnych w glebie zachodzi w temperaturze 30÷40°C, gdyż wzrasta wtedy roz-

puszczalność węglowodorów alifatycznych i aromatycznych i zwiększa się tym 

samym ich biodostępność [13]. W niskiej temperaturze (10°C) wzrasta lepkość 

oleju napędowego oraz zmniejsza się szybkość parowania węglowodorów, opóźnia- 

jąc w ten sposób biodegradację [22]. 

Drugim bardzo ważnym czynnikiem mającym wpływ na bioremediację jest 

dostępność związków odżywczych. Szacuje się, że minimalna liczba mikroorgani-

zmów niezbędna do efektywnej bioremediacji wynosi 10
5
 komórek/g suchej masy 

gruntu [4]. Jej wzrost jest zależny od obecności w glebie azotu, fosforu, czasem 

również żelaza, występujących często w ilościach limitujących wzrost [24]. W takim 

przypadku należy wzbogacić glebę w brakujące pierwiastki, pamiętając jednak, że 

nadmierne stężenie związków odżywczych również może hamować wzrost drobno- 

ustrojów. Najlepsze efekty biodegradacji uzyskano, stosując Ca(NO3)2. Związek 

ten jest względnie trudno rozpuszczalną solą, która, ulegając powolnej hydrolizie, 

stopniowo jest przyswajana przez mikroorganizmy. Słabsze efekty biodegradacji 

zaobserwowano, stosując mocznik - degradacji mocznika towarzyszą niepożądane 

efekty uboczne - uwolnienie jonów NH4

+
 pociąga za sobą wzrost pH środowiska. 

Podczas skażenia węglowodorami proporcje podstawowych związków odżywczych 

ulegają zachwianiu wskutek zwiększenia stężenia źródła węgla. Mimo obfitości 

źródła węgla drobnoustroje nie są w stanie go wykorzystać, ponieważ niedostatek 

azotu i fosforu uniemożliwia ich prawidłowy rozwój [13]. 

Kolejnymi czynnikami warunkującymi powodzenie w biorekultywacji są wil-

gotność, pH oraz dostępność tlenu. Zapewnienie odpowiedniej wilgotności wpływa 

na rozpuszczalność węglowodorów, a także zmniejsza adsorpcję do powierzchni 

cząstek mineralnych gleby. Optymalna wilgotność gruntu powinna wynosić około 

80% pojemności wodnej, a wilgotność względna nie powinna być mniejsza niż 

15% [25]. Pomiary pH są bardzo ważnym kryterium w określaniu zdolności gleby 

do wspomagania reakcji mikrobiologicznych. Wiele znanych gatunków bakterii 

glebowych rozwija się przy obojętnym odczynie. Niestety, bardzo często dochodzi 

do nadmiernego zakwaszenia gleby np. poprzez nawożenie, kwaśne opady i reak-

cje biochemiczne związane z uzyskiwaniem energii z utleniania zredukowanych 

związków. pH gleby podczas rozkładu węglowodorów ulega obniżeniu, co może 

być wykorzystywane jako wskaźnik rozkładu zanieczyszczeń. W takim przypadku 

podejmuje się zabiegi mające na celu podniesienie pH i przyspieszenie biodegrada-

cji. Tlen pełni rolę akceptora elektronów w procesie oddychania i jest niezbędny 

do efektywnego metabolizowania ksenobiotyków. Dostępność tlenu w glebie 

może być ograniczona, szczególnie w głębszych jej warstwach, dlatego ważne jest 

napowietrzanie gruntu [4, 7, 26]. 

Ograniczona dostępność węglowodorów dla komórek bardzo często hamuje 

przebieg bioremediacji, dlatego stosuje się surfaktanty (środki powierzchniowo 

czynne), a coraz częściej wykorzystuje się mikroorganizmy produkujące biosurfak-

tanty (Bacillus, Candida), zwiększające powierzchnię wymiany i zmniejszające 
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adsorpcję związków organicznych do powierzchni cząstek mineralnych gleby 

[13, 19, 27, 28]. Syntetyczne surfaktanty są dostępne w sprzedaży, jednak wiele 

z nich ma ograniczone zastosowanie głównie ze względu na ich łatwą degradację 

przez bakterie i toksyczne działanie [6, 28]. 

3. Mikrobiologiczny rozkład związków ropopochodnych 

W usuwaniu substancji ropopochodnych ze środowiska uczestniczy kompleks 

mikroorganizmów autochtonicznych, ale stanowi on zaledwie 0,01÷1% ogólnej ich 

liczby [29]. Mikroorganizmy autochtoniczne są bardziej konkurencyjne, ponieważ 

przeszły naturalną selekcję. Nabyły cech degradacyjnych w wyniku ewolucji 

(mutacji i poziomego transferu genów), ale zwykle ich liczebność lub aktywność 

w środowisku jest niska. Mikroflorę wykorzystywaną w procesach biodegradacji 

stanowią najczęściej kultury mieszane, charakteryzujące się wyższą aktywnością 

biologiczną oraz niższymi wymaganiami pokarmowymi w porównaniu z aktywno-

ścią mikroorganizmów występujących pojedynczo. Jest to wynikiem synergistycz-

nych oddziaływań występujących pomiędzy drobnoustrojami podczas wzrostu 

w populacjach mieszanych. Ich brak w przypadku monokultur może wpływać na 

obniżenie aktywności, a zarazem zdolności biodegracyjnych. Z punktu widzenia bio- 

chemicznego i genetyki molekularnej bardzo istotna jest sprawa szybkości adaptacji 

metabolizmu drobnoustrojów do wielu nowych substratów dostających się do śro-

dowiska. Stwarza to także możliwości konstruowania nowych szczepów do celów 

komercyjnych z wykorzystaniem mikroorganizmów występujących w naturze. 

Zdolność drobnoustrojów do biodegradacji zależy od: 

• funkcjonowania odpowiednich systemów ich transportu do komórki, 

• potencjału genetycznego umożliwiającego wprowadzenie tlenu do cząsteczki 

węglowodoru, 

• specyficzności substratowej oksygenaz, monooksygenaz, 

• funkcjonowania mechanizmu indukowania enzymów, takich jak dehydrogena-

zy, hydrolazy czy dekarboksylazy [30]. 

Pewne grupy mikroorganizmów są metabolicznie uniwersalne i są zdolne do 

degradacji szerokiego spektrum substratów. Katabolicznie uniwersalne są bakterie 

degradujące fenol, jak np. Pseudomonas (degraduje różne związki np. toluen, 

fenol, naftalen, polichlorowane bifenyle, dioksyny), Sphingomonas, Xanthomonas, 

Bacillus, Rhodococcus. Najwięcej uwagi poświęcono szlakowi degradacji związ-

ków aromatycznych. Stwierdzono, że większość informacji genetycznej dotyczącej 

tego szlaku zawarta jest w plazmidach, niezależnie replikujących się jednostkach 

genetycznych. Ekspresja genów plazmidowych pozwala gospodarzowi na detoksy-

kację środowiska. Geny te mogą kodować zdolność do kompletnej degradacji 

takich związków, jak ksylen czy toluen lub tylko częściowej jak naftalen, który 

transformowany jest do salicylatów. 

Początkowo w biodegradacji uczestniczą w większości bakterie gramdodatnie, 

a z czasem w zanieczyszczonym środowisku zaczynają dominować bakterie gram- 
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ujemne. Margesin i in. [29] podają, że nadmiar bakterii gramujemnych w stosunku 

do gramdodatnich jest charakterystyczny dla mocno zanieczyszczonych próbek 

gleby. Podatność węglowodorów na rozkład przez drobnoustroje zależy od masy 

cząsteczkowej i struktury związku chemicznego, co można przedstawić w następu-

jącym porządku: n-alkany > rozgałęzione alkany > niskocząsteczkowe węglowodo-

ry aromatyczne > cykloalkany > wielkocząsteczkowe węglowodory aromatyczne. 

Wraz ze wzrostem długości łańcucha węglowego zmniejsza się podatność na 

degradację. Najłatwiej degradowane są n-alkany C10–C24, natomiast alkany 

o masie cząsteczkowej powyżej 500 u nie mogą być źródłem węgla i energii dla 

mikroorganizmów [16]. 

Stopień rozkładu zależy od katalitycznej sprawności enzymów obecnych w ko-

mórkach lub indukowanych wobec konkretnych substratów. Aktywne w rozkładzie 

ksenobiotyków mikroorganizmy cechuje obecność takich genów, jak: alkB, catA, 

xylE, ndoB, todC, czy bphA (tab. 1), które zlokalizowane są w większości przypad-

ków na plazmidach, dzięki czemu mogą podlegać horyzontalnemu transferowi 

genów, a także być wykorzystywane jako markery w identyfikacji drobnoustrojów 

biodegradacyjnych. 

 
Tabela 1. Podstawowe geny kodujące enzymy biorące udział w biodegradacji związków 

ropopochodnych 

Table 1. Key genes encoding enzymes involved in the biodegradation of petroleum compounds 

Gen Enzym Przedstawiciele Literatura 

alkB hydroksylaza alkanowa 
Pseudomonas sp., Rhodococcus sp., 
Acinetobacter sp. 

[31-34] 

catA dioksygenaza 2,3-katecholowa Pseudomonas sp. [35] 

xylE dioksygenaza 2,3-katecholowa Pseudomonas putida [4] 

ndoB dioksygenaza naftalenowa 
Pseudomonas sp., P. putida, 
P. fluorescens, Sphingomonas 

paucimobilis, Xanthomonas maltophila 
[31, 36] 

todC dioksygenaza toluenowa Pseudomonas putida [37] 

bphA dioksygenaza bifenylowa Pseudomonas pseudoalcaligenes [38] 

 
Mikroorganizmy wykazujące zdolność do biodegradacji węglowodorów wykorzy-

stują je jako źródło węgla i energii. Warunkiem sprawnego przebiegu procesu jest 

dostępność węgla organicznego. Czynnikiem ograniczającym biodostępność sub-

stancji ropopochodnych jest ich relatywnie niska rozpuszczalność w wodzie, obni-

żająca się wraz ze wzrostem długości łańcucha lub liczbą pierścieni w cząsteczce. 

Degradacja n-alkanów związana jest z hydroksylacją przy końcowym węglu 

w łańcuchu, co prowadzi do wytworzenia odpowiedniego alkoholu, który następnie 

utleniany jest do aldehydów i kwasów tłuszczowych. Te ostatnie podlegają 

β-oksydacji, a powstały acetylo-CoA trafia do cyklu kwasów trikarboksylowych 

(rys. 1) [5, 13, 16]. 
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Rys. 1. Biodegradacja n-alkanów 

Fig. 1. Biodegradation of n-alcanes 

 
Rozkład związków o strukturze aromatycznej związany jest z aktywnością ge-

nów (np. catA, ndoB, todC) kodujących enzymy odpowiedzialne za hydroksylację 

pierścienia, jego rozszczepienie i utlenienie układu alifatycznego do intermediatów 

centralnych szlaków metabolicznych, a także CO2 i H2O. Związki aromatyczne 

ulegają biodegradacji do jednego z pięciu podstawowych produktów: katecholu, 

kwasu protokatechowego, kwasu gentyzynowego, kwasu homokatechowego i kwasu 

homogentyzynowego, jak również do kilku niekonwencjonalnych związków, takich 

jak: kwas salicylowy, kwas antranilowy i ortoaminofenol [16, 39]. Związki aroma-

tyczne posiadające jedną grupę hydroksylową ulegają hydroksylacji z udziałem 

enzymów zwanych monooksygenazami. W tym przypadku jeden atom tlenu włącza- 

ny jest do pierścienia aromatycznego, natomiast drugi ulega redukcji do cząsteczki 

wody. W przypadku związków aromatycznych niezawierających grupy hydroksy-

lowej hydroksylacja przebiega z udziałem dioksygenaz z włączeniem dwóch grup 

hydroksylowych do pierścienia (rys. 2). Oba przypadki prowadzą do powstania 

katecholu, który charakteryzuje się zwiększoną rozpuszczalnością i dostępnością 

dla mikroorganizmów [16, 40]. 

 

 

Rys. 2. Reakcje hydroksylacji pierścienia aromatycznego do katecholu 

Fig. 2. The reactions of the hydroxylation of the aromatic ring of catechol 

 
Kolejnym etapem rozkładu omawianych ksenobiotyków jest otwarcie pierście-

nia aromatycznego, katalizowane przez dioksygenazy intradiolowe (szlak orto) 
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oraz ekstradiolowe (szlak meta). W pierwszym przypadku rozszczepiane są wiąza-

nia C-C pomiędzy dwoma hydroksylowanymi atomami węgla, co prowadzi do 

powstania kwasu cis,cis-mukonowego. W drugim przypadku dochodzi do rozszcze- 

pienia wiązania między hydroksylowanym a sąsiadującym, niehydroksylowanym 

węglem, w wyniku czego powstaje semialdehyd kwasu 2-hydroksymukonowego. 

Dalszy rozkład polega na utlenieniu powstałego łańcucha alifatycznego do inter-

mediatów cyklu Krebsa, takich jak acetylo-CoA, pirogronian, bursztynian (rys. 3) 

[5, 16, 39, 40]. 

 

 

Rys. 3. Biodegradacja katecholu w szlaku orto i meta 

Fig. 3. Biodegradation of catechol in the ortho and meta pathway 

4. Monitorowanie przemian związków chemicznych 
i zmian populacji mikroorganizmów w glebie 

Bardzo ważnym aspektem określania zdolności bioremediacyjnych gleby jest 

monitorowanie przemian związków chemicznych oraz populacji mikroflory. Jedną 

z najbardziej czułych technik stosowanych w identyfikacji związków chemicznych 

obecnych w środowisku jest analiza GC-MS, stanowiąca połączenie wysokiej 

zdolności rozdzielczej chromatografii gazowej i wysokiej zdolności identyfikacyj-

nej spektrometrii mas [41, 42]. 

Wiedza dotycząca bioróżnorodności drobnoustrojów w odniesieniu do środowi- 

ska glebowego jest ograniczona. Metody identyfikacji mikroorganizmów glebowych 

możemy podzielić na metody mikroskopowe, biochemiczne i molekularne (tab. 2). 

Mikroskopia może dać podstawy tylko do wstępnej klasyfikacji, określenia kształtu 

i rodzaju drobnoustrojów. Metody biochemiczne pozwalają na oznaczenie profilu 

metabolicznego i składu biochemicznego mikroorganizmów. Najczęściej stosowane 

testy to hodowla na podłożach różnicujących, metody CLPP, FAME i PLFA. 

Bardzo duży problem stanowią tzw. bakterie niehodowlane (‘unculturable’ bacteria). 

W tym przypadku bardzo pomocnym narzędziem w identyfikacji są metody mole-
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kularne, przede wszystkim techniki PCR, RFLP, hybrydyzacja DNA-DNA, FISH, 

DGGE, TGGE, metagenomika oraz sekwencjonowanie [15]. 

 
Tabela 2. Powszechnie stosowane metody monitorowania przemian chemicznych i biologicznych 

w środowisku 

Table 2. Commonly used methods for monitoring of chemical and biological changes in the 

environment 

 Metoda Literatura 

Monitorowanie przemian 
związków chemicznych 
w glebie 

• Chromatografia gazowa i spektrometr mas 
(GC-MS) 

[43-46] 

Metody identyfikacji mikroorganizmów glebowych: 

mikroskopowe  
• mikroskop optyczny 
• mikroskop elektronowy transmisyjny 
• mikroskop elektronowy skaningowy 

 

biochemiczne 

• metody hodowlane 
• CLPP 
• FAME 
• PLFA 

[47-51] 
[18, 24, 50, 52] 
[43, 53, 54] 
[55, 56] 

molekularne 

• PCR 
• RFLP 
• hybrydyzacja DNA-DNA 
• FISH 
• DGGE/TGGE 
• metagenomika 
• sekwencjonowanie 

[31, 44, [57] 
[18, 58] 
[57, 59] 
[60, 61] 
[44, 46, 50, 54] 
[62, 63] 
[18, 43, 46, 50, 59] 

4.1. Metody biochemiczne 

Metoda CLPP (Community Level Physiological Profiling) ocenia potencjalną 

aktywność kataboliczną nie pojedynczych szczepów, ale całych zespołów zasiedla-

jących daną niszę. Zasada oznaczenia polega na ocenie zdolności mikroorgani-

zmów do rozkładu określonych związków organicznych lub wykorzystywania róż-

nych źródeł węgla. Metoda ta może być z powodzeniem stosowana w badaniu 

różnorodności metabolicznej populacji drobnoustrojów zanieczyszczonych środo-

wisk [16, 64, 65]. 

Do oceny zmian w strukturach zespołów mikroorganizmów glebowych można 

również zastosować analizę składu bakteryjnych i grzybowych fosfolipidowych 

kwasów tłuszczowych (PLFA, Phospholipid Fatty Acid Analyses) oraz metylowa-

nych estrów kwasów tłuszczowych (FAME, Fatty Acid Methyl Ester). Wykorzy-

stanie PLFA w mikrobiologii gleby opiera się na założeniu, że pewne kwasy 

czy grupy kwasów tłuszczowych są charakterystyczne dla danego gatunku, rodzaju 

lub grupy mikroorganizmów. Informacje uzyskane z analizy profilu PLFA, będą-

cego sumą wszystkich wyizolowanych fosfolipidowych kwasów tłuszczowych, 
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pozwalają na monitorowanie zmian zachodzących w obrębie badanych zespołów 

mikroorganizmów [16, 17, 64, 66]. 

4.2. Metody molekularne 

Obecnie coraz częściej wykorzystuje się metody molekularne w celu identyfi-

kacji i klasyfikacji mikroorganizmów. Najczęściej stosowana jest łańcuchowa 

reakcja polimerazy (PCR) wraz z jej odmianami (nested PCR, RT-PCR, Real-Time 

PCR, multiplex PCR). Są to techniki stosunkowo tanie i szybkie, których produkty 

mogą służyć w dalszych badaniach (sekwencjonowanie, RFLP, DGGE, TGGE) 

[15, 64, 67]. 

Analizę polimorfizmu długości fragmentów restrykcyjnych (RFLP, Restriction 

Length Fragment Polymorphism) można wykorzystać do badania zróżnicowania 

genomowego bakterii, poprzez porównanie wzorów DNA uzyskanych w wyniku 

rozdziału elektroforetycznego fragmentów pochodzących z trawienia DNA geno-

mowego jednym lub kilkoma endonukleazami restrykcyjnymi. Metodę RFLP 

można także wykorzystać w analizie wybranego fragmentu genomu, na przykład 

konkretnych genów, łącząc ją z reakcją PCR. Najczęściej w tego typu badaniach 

taksonomicznych wykorzystuje się gen kodujący 16S lub 23S rRNA [68-70]. 

W przypadku technik hybrydyzacyjnych DNA-DNA wykorzystywane są wła-

ściwości fizykochemiczne kwasów nukleinowych. W określonej temperaturze wią-

zania wodorowe pomiędzy cząsteczkami DNA pękają i dochodzi do denaturacji 

kwasu nukleinowego. Obniżenie temperatury z kolei powoduje odtworzenie dwu-

niciowej struktury. Im wyższe podobieństwo genetyczne dwóch badanych organi-

zmów, tym więcej mają one wspólnych sekwencji nukleotydowych, a co za tym 

idzie - powstaje więcej struktur hybrydowych. Do oznaczania stopnia podobieństwa 

DNA-DNA stosuje się również stabilność termiczną (∆Tm) tworzonych struktur 

hybrydowych. Heterologiczne hybrydy, ze względu na obecność niesparowanych 

zasad są mniej stabilne niż hybrydy homologiczne [70, 71]. Jedną z odmian metod 

hybrydyzacyjnych stosowanych w identyfikacji mikroorganizmów glebowych jest 

metoda FISH (Fluorescent in situ Hybridization). Stosowane są sondy oligonukleoty- 

dowe o znanej sekwencji, znakowane barwnikami fluorescencyjnymi (fluoresceina, 

rodamina), a ich obecność wykrywana jest za pomocą mikroskopu fluorescencyj-

nego [67, 72]. 

Bardzo często w mikrobiologii środowiskowej stosuje się metodę DGGE 

(Denaturing Gradient Gel Electrophoresis) i TGGE (Temperature Gradient Gel 

Electrophoresis). Produkty PCR rozdziela się elektroforetycznie w żelu poliakryl- 

amidowym w obecności czynnika denaturującego. W pierwszym przypadku jest to 

wzrastające stężenie mocznika, w drugim - wzrastający gradient temperatury. 

Cząsteczki DNA, migrując w żelu w różnym stężeniu lub gradiencie czynnika 

denaturującego, zatrzymują się na różnej wysokości. W konsekwencji, ze względu 

na różnice w sekwencji otrzymujemy w żelu tzw. fingerprint. Zastosowanie odpo-

wiednio dobranych starterów uniwersalnych lub specyficznych dla pewnych grup 

mikroorganizmów pozwala na ocenę bioróżnorodności w obrębie całego zespołu 

bakterii lub jego wybranych grup taksonomicznych [64, 73, 74]. 
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Kolejnym bardzo ważnym narzędziem w badaniu bioróżnorodności mikroflory 

glebowej jest metagenomika. Takie badania polegają na tworzeniu tzw. bibliotek 

genomowych mikroorganizmów wyizolowanych bezpośrednio z różnego rodzaju 

środowisk naturalnych. Technika ta ma szczególne zastosowanie w przypadku 

bakterii niehodowlanych, które, jak się szacuje, stanowią ponad 99% wszystkich 

bakterii w środowisku glebowym [16, 17, 75]. 

Opracowanie techniki sekwencjonowania przez Fredericka Sangera w 1977 roku 

z wykorzystaniem dideoksyrybonukleotydów (ddNTP) zaowocowało przełomem 

w badaniach nad klasyfikacją i filogenezą bakterii. Pierwszym markerem wprowadzo- 

nym do identyfikacji organizmów prokariotycznych została cząsteczka 16S rRNA 

[76]. Obecnie metoda Sangera została zmodyfikowana o wprowadzenie ddNTP 

znakowanych fluorescencyjnie. Aby gen mógł być wykorzystywany w taksonomii 

drobnoustrojów, musi spełniać kilka podstawowych warunków. Przede wszystkim 

musi występować powszechnie wśród organizmów, podlegać tylko w niewielkim 

stopniu transferowi horyzontalnemu, występować w jednej kopii i posiadać odpo- 

wiednią długość dla zapewnienia wystarczającej ilości informacji. Dodatkowo takie 

sekwencje powinny być konserwatywne, a więc nieulegające znaczącym zmianom 

w procesie ewolucji. Największą na świecie bazą danych zawierającą sekwencje 

wszystkich organizmów żywych jest GenBank (www.ncbi.nlm.nih.gov/genbank/). 

W wyszukiwaniu sekwencji homologicznych, czyli tych o wspólnym pochodzeniu 

najczęściej stosuje się algorytm BLAST (http://blast.ncbi.nlm.nih.gov/Blast.cgi), 

który znajduje w badanych sekwencjach fragmenty o największym podobieństwie 

[17, 67, 77, 78]. 

Podsumowanie 

Mikroorganizmy mają bardzo duży wpływ na funkcjonowanie ekosystemów, 

w tym środowiska glebowego. Odpowiadają między innymi za ciągły obieg pier- 

wiastków odżywczych oraz rozkład ksenobiotyków różnego pochodzenia. W zależ- 

ności od rodzaju i wielkości zanieczyszczenia dostępnych jest kilka metod stoso-

wanych w celu efektywnej bioremediacji. Na przełomie ostatnich lat zwiększyło 

się także nasze pojęcie na temat rozkładu związków ropopochodnych i ich moleku-

larnych podstaw. 

W skład ropy naftowej wchodzą przede wszystkim węglowodory, takie jak alka- 

ny, cykloalkany, węglowodory aromatyczne, czy wielopierścieniowe węglowodory 

aromatyczne (WWA). Naturalna biodegradacja związków ropopochodnych w glebie 

zwykle trwa bardzo długo. Intensyfikację procesu biodegradacji ksenobiotyków 

uzyskuje się głównie na drodze biostymulacji i bioaugmentacji [17]. Bioaugmenta- 

cja wykorzystywana jest, gdy mamy do czynienia z ograniczoną liczbą i jakością 

rodzimej populacji drobnoustrojów. Wprowadzenie do zanieczyszczonego środo-

wiska wyselekcjonowanych szczepów mikroorganizmów w formie biopreparatów 

intensyfikuje i ukierunkowuje rozkład zanieczyszczeń [5, 10, 79, 80]. W Polsce 

prowadzone są prace badawcze i wdrażane technologie bioremediacji zaolejonej 
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gleby. Niestety działania te nie są wystarczająco dofinansowane, dlatego istnieje 

pilna potrzeba współpracy uczelni akademickich z podmiotami gospodarczymi 

w celu zachowania równowagi pomiędzy postępującym rozwojem przemysłu 

a nieskażoną przyrodą. 

W obecnych czasach dysponujemy licznymi technikami laboratoryjnymi w celu 

identyfikacji mikroorganizmów oraz określania ich cech fenotypowych i genomo- 

wych. Metody fenotypowe to przede wszystkim badanie aktywności enzymów, wa- 

runków wzrostu, profilu wykorzystania substratów, analiza struktury ściany komór- 

kowej czy składu kwasów tłuszczowych [70, 81]. Jedną z niedogodności przy ana-

lizie fenotypu jest to, że pełna informacja zawarta w genomie badanego organizmu 

nigdy nie ulega ekspresji, ponieważ jest ona związana bezpośrednio z warunkami 

środowiskowymi (np. warunkami wzrostu w laboratorium). Kwasy nukleinowe 

stanowią doskonałe narzędzie do badań, ponieważ występują u wszystkich organi-

zmów żywych. Z tego powodu w identyfikacji mikroorganizmów coraz częściej 

wykorzystywane są metody biologii molekularnej, takie jak łańcuchowa reakcja 

polimerazy (PCR), określanie zawartości zasad G+C w DNA, hybrydyzacja czy 

sekwencjonowanie [1, 71, 82]. 
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Techniques of Petroleum Compounds Bioremediation and Methods 

of Assessment of their Effectiveness 

In the recent years the demand for petroleum and products associated with its process-
ing, which contributes to the progressive contamination of the environment, has greatly 
increased. Crude oil consists primarily of hydrocarbons, such as alkanes, cycloalkanes, 
aromatic hydrocarbons, and polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs). Bioremediation is 
a technique that combines achievements of microbiology and microbial ecology, biochemistry, 
genetics and chemistry. Xenobiotics may be removed in the place of contamination (in situ) 
or preceded by the transfer of contaminated soil from its natural area (ex situ). Many species 
of microorganisms found in the soil are capable of biodegradation of petroleum compounds. 
However, the natural biodegradation of petroleum compounds in soil usually takes a long 
time. The intensification of this process is achieved primarily by biostimulation and/or 
bioaugmentation. The first method is based on environmental enrichment in nutrients and 
ensuring optimal environmental conditions (temperature, pH, oxygen concentration). Bio-
augmentation relies on the introduction into the environment selected strains of microorgan-
isms capable of degrading xenobiotics in free cells form or immobilized biomass on carriers, 
such as alginate, acrylate, or carrageenan. Microbial degradation activity depends on bio- 
diversity and physicochemical parameters, including the availability of nutrients, tempera-
ture, pH, and oxygen concentration. For this reason, during the bioremediation, a very 
important aspect is to monitor the changes in the chemical composition of the contaminated 
environment and the soil biodiversity. 

Nowadays, we have many laboratory techniques to identify microorganisms. Phenotypic 
methods include e.g. fatty acid analysis, cell wall structure, the enzyme activity or substrate 
utilization profile. One of the disadvantages in the analysis of the phenotype is that the full 
information contained in the genome is never expressed, because it is directly related to the 
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environmental conditions (e.g. growth conditions in the laboratory). Nucleic acid is an excel-
lent tool to study because it is characteristic of all living organisms. For this reason, the mo-
lecular biology methods are increasingly used for the identification of microorganisms (such 
as PCR, hybridization, sequencing, metagenomics). The article presents information about 
the types of bioremediation, the impact of physical and chemical factors on the efficiency of 
the xenobiotics decay and methods of monitoring of chemical transformations and dynamics 
of microorganisms populations in the soil. 

Keywords: petroleum compounds, bioremediation, biostimulation, bioaugmentation, bio-
degradation, microbial biodegradation, microbial identification methods 


