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摘  要：【目的】比较不同营养条件及挂膜方式下生物膜法对氨氮污染水体的净化效果及其功

能微生物群落结构。【方法】设置空白(Blank)、自然成膜(Raw)、预附脱氮菌强化挂膜(PCC)      

3 组生物膜反应器，利用末端限制性片段长度多态性(T-RFLP)技术和非度量多维标度(NMDS)

分析方法对生物膜反应器转化氨氮过程中微生物群落结构及其演替过程进行动态解析。【结果】

在 C/N=1:1 时，除 PCC 在起始阶段短暂具有较高的氨氮脱除效率外，Blank、Raw 和 PCC 最终

均表现出较低的氨氮转化效率(10%−20%)。改变 C/N=2:1 后，Raw 和 PCC 对人工合成污水中

NH4
+-N 的转化率均提高至 95%以上，而且 Raw 与 PCC 的群落结构在 C/N=2:1 时具有较高的相

似性，优势菌群主要为 γ-变形菌纲(Gammaproteobacteria)、放线菌纲(Actinobacteria)和硝化螺菌

纲(Nitrospira)。【结论】C/N 是影响生物膜反应器氨氮去除效果及驱动生物膜反应器中细菌群落

结构发生改变的重要因子。 
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Abstract: [Objective] We compared the effect of nutritional conditions and start-up method on the 
biofilm augmented purification performance of ammonia-polluted water and the microbial community 
structures. [Methods] The effect of ammonia removal was tested in three lab-scale reactors, including 
control reactor (Blank), biofilm reactor with the raw carrier (Raw) and biofilm reactor with the 



2056 微生物学通报 Microbiol. China 2017, Vol.44, No.9 

  

Tel: 010-64807511; E-mail: tongbao@im.ac.cn; http://journals.im.ac.cn/wswxtbcn 

functional bacteria-immobilized carrier (PCC). The microbial community structures were assessed by 
terminal restriction fragment length polymorphism and the succession process of community was 
analyzed using the plot of nonmetric multidimensional scaling. [Results] When the C/N ratio was kept 
at 1:1 for 25 days, the ammonia removal efficiency was only 10%−20% for all the reactors, except for 
that the PCC showed a temporary high efficiency in the first 5 days. However, the ammonia removal 
efficiencies of both the Raw and PCC were higher than 95% when the C/N ratio was adjusted to 2:1. 
The NMDS results showed that the microbial structures of Raw and PCC had high similarity when the 
C/N was 2:1, and the dominant bacteria were composed of Gammaproteobacteria, Actinobacteria and 
Nitrospira. [Conclusion] The C/N ratio is not only a key factor impacting on the ammonia removal 
efficiencies of biofilm augmentation but also a driving force for the shifts of microbial community 
structures in the biofilm reactors. 

Keywords: Biofilm augmentation, T-RFLP, Microbial community, Ammonia oxidation, Heterotrophic 
nitrification 

近年来，地表水体中氨氮浓度远超出受纳水

体的自净能力，已成为我国水环境保护面临的一

大难题。环境保护部公布的 2016 年上半年地表水

环境质量状况显示，全国地表水环境质量监测网 

1 907 个断面中，劣Ⅴ类断面所占比例为 10.5%，

其中，氨氮为主要污染指标之一。依据 2015年《环

境统计年报》，我国水环境中氨氮排放源主要为城

镇生活污水(70.12%)、农业面源污染(24.93%)、集

中式治理设施排放(3.09%)及工业废水点源污染

(1.86%)。水体中氨氮污染不仅会引起富营养化

等一系列环境问题[1]，同时也是威胁人类健康的

一大隐患[2]。 

生物膜技术以其修复时间短、净化效果好

等优势逐步成为原位修复的研究热点[3]。当前应

用生物膜技术原位修复污染水体在我国已有一

定的研究基础 [4-6]，但是关于预固定脱氮菌的生

物膜技术在污染水体处理中的应用及生物膜技

术修复过程中微生物群落多样性的研究鲜有报

道。在原位修复过程中由于各环境因素的制

约，在实际应用前进行小试研究，衡量生物修

复技术的可行性不可或缺。末端限制性片段长

度多态性 (Terminal restriction fragment length 

polymorphism， T-RFLP)是通过对荧光标记的

PCR 扩增产物进行限制性酶切后，通过荧光检

测得到限制性末端片段 (T-RFs)[7]。理论上每一

种菌对应一个 T-RF，一个 T-RF 可认为是一个操

作分类单元(OTU)，每个 T-RF 的相对峰面积代

表该 T-RF 的相对数量，通过与相应数据库分析

可获得 T-RF 对应的菌种信息，因此可以根据

T-RFs 的多样性对细菌群落结构快速进行初步的

定量、定性分析[8]。 

本研究以自然成膜的生物膜反应器和预固定

脱氮菌的生物膜反应器为研究对象，考察不同营

养条件下两种挂膜方式的生物膜反应器的脱氮效

果，研究附菌强化挂膜技术的可行性，并基于

T-RFLP 技术获得的大量 T-RFs 对不同挂膜方式的

成膜过程及微生物群落组成进行考察，以期为原

位生物膜修复技术的应用提供一种新的思路及理

论依据。 

1  材料与方法 

1.1  主要试剂和仪器 

1.1.1  主要试剂：T-RFLP 所用引物 27F-FAM 

(5′-AGAGTTTGATCCTGGCTCAG-3′)和 1492R (5′-G 

GTTACCTTGTTACGACTT-3′)，北京睿博兴科生

物技术有限公司；2×Taq PCR Master Mix，北京博

迈德基因技术有限公司；琼脂糖凝胶回收试剂

盒，OMEGA Bio-Tek公司；限制性内切酶 Rsa I，

NEB公司。 

1.1.2  主要仪器：PCR 仪，德国 Eppendorf 公司；

凝胶成像仪，美国 Bio-Rad 公司；NanoDrop分光光

度计，美国 Thermo Scientific公司。 
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1.2  生物膜反应器模拟装置 

设置 3 组对照实验，(1) 空白组(Blank)：未安

装空载填料，未添加菌剂； ( 2 )  自然成膜组  

(Raw)：安装填料，未附菌；(3) 预附脱氮菌强化  

挂膜组 ( P C C )：安装填料并预附脱氮副球菌

Paracoccus denitrificans PD1222。载体填料为生物

膜接触氧化的核心构件，实验填料选用绳索状聚

丙烯纤维，其比表面积为 2 580 m2/m3。启动前，

分别将空载的聚丙烯纤维填料和附菌的填料垂直

于水体进行排布，填料纤维绳浸没并悬浮于水体

中，同时在填料纤维绳悬浮端底布设置曝气点进

行人工曝气。每个反应器的有效容积为 50 L；3个

反应器底部均铺设厚度约为 1−2 cm 的底泥，反应

器初始水体及底泥取自于凉水河小红门污水处理

厂出水口下游 500 m处，实验前在实验室条件下驯

化 30 d。反应器进水为人工合成污水，氨氮含量为

5 mg/L。污水在蠕动泵作用下进入 3 个反应器，

Raw 与 PCC 中污水经生物膜处理后排出，模拟装

置如图 1所示。在不同C/N条件下反应器以连续流

方式连续运行 60 d，其中 1−25 d的C/N=1:1 (5 mg/L 

TOC : 5 mg/L NH4
+-N)，26−60 d的 C/N=2:1 (10 mg/L 

TOC : 5 mg/L NH4
+-N)；整个运行过程中反应器水力 

 

 
 

图 1  生物膜反应器模拟示意图 
Figure 1  Simulation diagram of the biofilm reactors 

注：Blank：空白组反应器；Raw：自然成膜反应器；PCC：预附脱氮菌强化挂膜反应器. 

Note: Blank: The control reactor; Raw: The biofilm reactor with the raw carrier; PCC: The biofilm reactor with the functional 
bacteria-immobilized carrier. 
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停留时间(HRT)均为 21.6 h，溶解氧(DO)控制在

3−5 mg/L，pH波动范围为 7.0−8.0。实时监测反应

器对氨氮、硝态氮、亚硝态氮的消减情况，比较

生物膜反应器(Raw、PCC)与水体自净(Blank)对含

氮污水的处理能力。 

1.3  样品采集及处理 

在反应器整个运行过程中共取样 5次，采样位

点为反应器的水体和生物膜，每个位点均取 3个平

行样品。水样从反应器出水口取水1 L，用0.45 μm

水系微孔滤膜过滤收集水体中菌体；生物膜样直

接从成膜的载体填料上获取。分别在第 1、8、16天

(C/N=1:1)及第 30、60天(C/N=2:1)时采集样品提取

DNA。 

1.4  样品总 DNA 提取 

样品中微生物总 DNA 用 CTAB-PEG 方法提 

取[9-10]。用 NanoDrop 分光光度计测定各样品 DNA

浓度及提取质量，DNA 样品 A260/A280 比值均在

1.8−2.0范围内，A260/A230比值均在 1.9−2.1范围内，

表明提取的 DNA质量较高。DNA样品于−80 °C

保存。 

1.5  T-RFLP 分析 

1.5.1  目的片段 16S rRNA 基因 PCR：选择具有

荧光标记的引物 27F-FAM和 1492R对 16S rRNA

基因进行特异性扩增[11]。50 μL PCR反应体系：

2×Taq PCR Master Mix (不含染料 ) 25 μL，

27F-FAM (10 μmol/L) 1 μL，1492R (10 μmol/L)   

1 μL，DNA模板(10 mg/L) 1 μL，ddH2O 22 μL。

PCR反应条件：95 °C 5 min；94 °C 1 min，50 °C 

45 s，72 °C 1.5 min，30个循环；72 °C 10 min。使

用 OMEGA 琼脂糖凝胶回收试剂盒对 PCR 产物进

行切胶回收。 

1.5.2  PCR产物限制性酶切：选用识别位点为4个

碱基(5′-GTAC-3′)的限制性内切酶 Rsa I 对纯化的

PCR 产物进行酶切。酶切消化反应体系(20 μL)：

10×NEB buffer 2 μL，Rsa I (10 units/μL) 0.5 μL，

PCR纯化产物 15 μL，ddH2O 2.5 μL。37 °C酶切  

4 h。利用凝胶电泳成像验证酶切片段质量，将酶

切产物经过毛细管电泳检测分析得到 T-RFLP 图

谱。酶切产物由北京睿博兴科生物技术有限公司

进行基因扫描(Gene scan)。 

1.6  数据分析 

T-RFLP图谱用 Gene marker V 2.2.0软件(Soft 

Genetics，USA)进行处理，内标选择 GS1200LIZ，

分析片段长度范围设置为 60–1 000 bp，去掉相对

丰度小于 1%的 T-RFs[12]。将通过 T-RFLP分析所得

的 T-RFs与微生物群落分析数据库MiCA进行在线

比对(http://mica.ibest.uidaho.edu/)，得出 T-RFs可能

代表的菌群[13]。 

考察一个群落或生境中物种多样性一般从物

种丰富度(Species richness)和均匀度(Evenness)进行

综合评估[14]。(1) S 代表直观可统计的物种数(The 

observed species numbers)[14]。(2) 香农指数(Shannon 

index，H')[15]反映了一个群落物种的多样性程度，

其数值越大代表该群落物种多样性越高，香农指数

对物种的丰富度更为敏感。(3) 均匀度指数(Pielou’s 

evenness index，J')[16]用于评估一个群落中各物种

数目分配的均匀程度。多样性指数采用 Primer 6.0

软件分析。 

香农指数计算公式： 

i i
i

ln
s

H P P   。 

均匀度指数计算公式： 

ln

H
J

S


  。 

Pi为种 i 的个体数在群落总个体数中所占的比

例，S为总物种数。 

不同反应器不同生态位微生物群落动态变化

过程主要用NMDS展示，由 Primer 6.0完成。群落

间的相似性用 Bray-Curtis 指数表征[17]。不同群落

之间的差异性分析通过 Primer 6.0 中的“SIMPER”

命令完成[17]。 

2  结果与分析 

2.1  生物膜反应器对氨氮的去除效果 

各反应器连续运行期间氨氮消减变化如图 2所
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示。反应器运行初期(1–10 d)，Blank 和 Raw 的氨

氮去除率分别为 0–5%和 0–10%，PCC 的 NH4
+-N

去除率逐渐升高，在第 5天时达到最高为 70%，此

时填料上所附的 Paracoccus denitrificans PD1222 

(异养硝化-好氧反硝化模式菌株)起主要的作用。

11–25 d运行过程中，Blank、Raw和PCC三组反应

器的氨氮去除率均在 13%–18%范围内。第 25天提

高碳氮比后，3 组反应器氨氮去除率不同程度提

高，C/N由 1:1改为 2:1反应器运行 24 h后Blank、

Raw 和 PCC 的 NH4
+-N 去除率分别为 37.81%、

82.83%和 66.63%。随着微生物生物量增大及生物

膜的成熟，在第 46 天时 Blank 的氨氮去除率为

90%，达到《地表水环境质量标准(GB 3838-2002)》

Ⅱ类水水质(0.5 mg/L)标准，而两个挂膜反应器

Raw与 PCC仅在运行第 29天时即达到相同处理效

果，此时的硝化作用可能主要由异养微生物主

导。由运行结果可知生物膜反应器具有较好的氨

氮转化性能，且相比于水体自净(Blank)大大缩短

了，达到同一处理效率的时间。反应器运行稳定后

Raw与 PCC的氨氮转化率均达到 95%以上，生物膜

的处理能力可能超过了污染负荷；同时应注意到

运行后期 Blank同样具有较高的氨氮转化率，推测

原因可能是实验的HRT较长，导致Blank中功能微

生物生物量的累积达到了可以处理进水中的氨态

氮的浓度。在整个运行过程中随着 NH4
+-N 的去除 

 

 
 

图 2  生物膜反应器运行过程中 NH4
+-N 消减情况 

Figure 2  The variation of NH4
+-N concentration during 

the operation of the biofilm reactors 

NO3
−-N有一定程度的积累，NO2

−-N无显著累积。 

2.2  生物膜反应器中微生物 T-RFLP 图谱分析 

基于 T-RFLP 结果对 3个反应器中细菌群落结

构进行分析。不同运行条件下 3个反应器水体中共

检测到优势片段 17个，Raw和 PCC的生物膜中共

检测到优势片段19个(表1)。不同碳氮比条件下不同

生态位(水体与生物膜)细菌群落结构差异性较大。

将 T-RFLP分析所得的 22个 T-RFs与MiCA平台的

细菌 16S rRNA基因RDP数据库比对(表 1)，结果表

明在 3 个反应器中门水平上的细菌主要有变形菌门

(Proteobacteria)、放线菌门(Actinobacteria)、硝化螺

旋菌门(Nitrospirae)、浮霉菌门(Planctomycetes)、厚

壁菌门(Firmicutes)、酸杆菌门(Acidobacteria)及芽

单胞菌门(Gemmatimonadetes)。 

2.3  不同 C/N 条件下微生物 α多样性分析 

微生物多样性指数从不同角度反映了微生物

群落结构的多样性。改变 C/N后，3组反应器水体

和生物膜中微生物群落结构均发生了显著变化  

(表 2)。(1) 物种数 S。高碳氮比条件(C/N=2:1)下  

3 个反应器水体中物种数目均显著降低。反应器水

体中的微生物主要来自于凉水河的水体和底泥，

反应器水体中物种丰度减少可能是由于某些土著

微生物不适应反应器中的生态环境从而被适应性

更强的微生物所演替。此外，相比于浮游状态微

生物更易在载体上富集形成生物膜，因此 Raw 与

PCC 水体中微生物种类减少也可能是部分易成膜微

生物倾向于定殖于载体填料，该结果与香农指数

H′相一致。(2) 香农指数 H′。富营养条件(C/N=2:1)

下 RB (Raw biofilm)和 PB (PCC biofilm)的香农指数

显著上升，表明生物膜中微生物种类更为丰富，

更多的微生物吸附定殖于载体填料。(3) 均匀度

J′。PB 在寡营养条件(C/N=1:1)下物种均匀度指数

范围为 0.5–0.6，富营养条件下物种均匀度指数范围

为 0.8–0.9，PB 中优势微生物由单一的 Paracoccus 

denitrificans PD1222演变成多种优势物种共存，表

明填料表面预固定的外源微生物的生长受到了土

著微生物物种的竞争性抑制。 
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表 1  T-RFs 比对结果 
Table 1  The comparison results of T-RFs 

T-RFs长度 

T-RFs length (bp) 

相似菌株 

The similar strain 

NCBI登录号 

NCBI accession No. 

门水平分类 

Phylum level classification 

67a&b Micromonosporaceae bacterium YIM 65646 GU367156 Actinobacteria 

114a&b Uncultured Planctomyces sp. A05-07C FJ542858 Planctomycetes 

116a&b Uncultured Xanthobacter sp. A03-02E FJ542831 Proteobacteria 

122a&b Uncultured Hydrogenophilaceae bacterium EU266782 Proteobacteria 

149a Uncultured Gemmatimonas sp. X-18 HQ132388 Gemmatimonadetes 

415a&b Uncultured Acidobacteria bacterium XA2A0 FJ269265 Acidobacteria 

420b Paracoccus denitrificans PD1222 CP000489 Proteobacteria 

423a&b Rhodobacter sp. TCRI AB017798 Proteobacteria 

426a&b Uncultured Comamonadaceae bacterium D2514 EU266893 Proteobacteria 

447b Brevibacillus sp. AV-Pb AJ457160 Firmicutes 

463a&b Uncultured Nitrospiraceae bacterium D2514 EU266889 Nitrospirae 

467a&b Uncultured Rhodocyclaceae bacterium 48 HQ184352 Proteobacteria 

472a&b Burkholderiaceae bacterium KVD-1982-1 DQ490286 Proteobacteria 

482b Pseudoxanthomonas sp. M1-3 AB039330 Proteobacteria 

564a Pseudoalteromonas sp. AS-43 AJ391204 Proteobacteria 

635a Mycobacterium tuberculosis TB36 AM283534 Actinobacteria 

641a Uncultured Pseudomonadaceae bacterium B02-07B FJ542959 Proteobacteria 

744a&b Acinetobacter sp. BD189 HM120259 Proteobacteria 

821a&b Rhizobium sp. TJ171 AJ505298 Proteobacteria 

860a Corynebacterium sp. ATCC 43833 AF262996 Actinobacteria 

867a&b Allochromatium vinosum DSM 180 CP001896 Proteobacteria 

874a&b Pseudomonas sp. JT08 AB554725 Proteobacteria 

注：a：存在于水体中的限制性末端片段；b：存在于生物膜中的限制性末端片段；a&b：水体和生物膜中均存在的限制性末端片段. 

Note: a: T-RFs in water samples; b: T-RFs in biofilm samples; a&b: T-RFs both in water and biofilm samples. 
 

2.4  C/N 对水体中浮游微生物群落结构的影响 

理论上不同营养条件下同一反应器中微生物

群落结构不同，为更好地解析 3组反应器在不同碳

氮比环境下水体中微生物种群演变过程，依据

Bray-curtis相似性(Bray-curtis similarity)计算不同组

间微生物群落的差异度，并根据不同水样中 T-RFs

的峰面积进行 NMDS分析。 

NMDS表明不同碳氮比条件下 3个反应器中微

生物群落组成差异较大(图 3 和图 4)。初始运行阶

段 BW、RW 及 PW 中的微生物群落构成相差不

大，均主要来自经过驯化的凉水河水体和底泥，

典型优势片段主要有 472、423、122、116、467 bp

等。第1天样品组BW-1和RW-1、BW-1和PW-1、

RW-1 和 PW-1 之间的差异度分别为 8.89%、

12.34%、10.60%。在第 25天将 C/N由 1:1改为 2:1

后 3个反应器水体中微生物种群结构开始发生显著

变化(图 3)，67、463、744、821、874 bp等 T-RFs

开始富集。30 d时样品组BW-30和RW-30、BW-30

和 PW-30、RW-30和 PW-30的差异度相比于第 1天

时均显著增大，分别为 33.06%、44.52%、27.65%，

相较于空白组，自然成膜的生物膜反应器和预固

定脱氮菌的生物膜反应器相似度更高，说明空白

组比挂膜组水体中的微生物群落变动性更大。第

60 天时样品组 BW-60 和 RW-60、BW-60 和

PW-60、RW-60 和 PW-60 之间的差异度分别为

21.52%、37.90%、22.70%，此时反应器运行稳

定，相较于第 30 天时 3 个反应器水体中微生物群

落结构差异显著性降低，差异性最大的是 BW-60

和 PW-60，可能是因为 PCC 填料中最初所附的

Paracoccus denitrificans PD1222对 PW中的微生物
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群落组成有一定影响。此外，P. denitrificans PD1222

所对应的片段长度为 420 bp，但是在整个运行过程

中 P. denitrificans PD1222并未在 PW中富集，该

结果说明在生物修复中单纯的应用外源纯菌难以

形成优势菌[18]。 

 
表 2  生物膜反应器中的细菌多样性指数 

Table 2  The biodiversity indices of biofilm reactors 
样品 

Samples 
S H′ J′ 

BW-1 13 2.836 0.766 4 

BW-8 15 3.225 0.825 5 

BW-16 11 2.557 0.739 1 

BW-30 10 2.935 0.883 6 

BW-60 7 2.550 0.908 3 

RW-1 13 2.769 0.748 2 

RW-8 14 2.758 0.724 5 

RW-16 10 2.708 0.815 1 

RW-30 12 2.818 0.786 1 

RW-60 8 2.442 0.814 0 

PW-1 12 2.402 0.670 0 

PW-8 12 2.855 0.796 3 

PW-16 11 2.957 0.854 9 

PW-30 8 2.511 0.837 2 

PW-60 8 2.245 0.748 4 

RB-8 7 2.595 0.924 3 

RB-16 8 2.514 0.838 0 

RB-30 12 3.195 0.891 3 

RB-60 13 3.455 0.933 7 

PB-8 4 1.180 0.589 9 

PB-16 6 1.488 0.575 7 

PB-30 11 3.019 0.872 7 

PB-60 10 2.758 0.830 3 

注：BW (Blank water)：空白组水样；RW (Raw water)：自然挂

膜组水样；PW (PCC water)：附菌强化挂膜组水样；RB (Raw 

biofilm)：自然挂膜组生物膜样；PB (PCC biofilm)：附菌强化挂

膜组生物膜样. -1、-8、-16、-30、-60：取样所对应的反应器运

行天数.  

Note: BW: The water samples in Blank; RW represents the water 
samples in Raw; PW: The water samples in PCC; RB: The biofilm 
samples in Raw; PB: The biofilm samples in PCC. -1, -8, -16, -30, 
-60: The sampling time (day) of the reactors operation. 

 
 

图 3  不同反应器水体中细菌群落 NMDS 分析 
Figure 3  The NMDS plot of bacterial communities for 
water samples in different reactors 

 
结果表明，C/N 是 3 个反应器水体中微生物群

落结构发生演替的主要驱动因子。实验对 3 个反应

器不同营养条件下水体中微生物群落进行了调查，

根据不同反应器水体中 T-RFs相对丰度(图 4)得出以

下结论：423 bp (红细菌目，Rhodobacterales)和  

472 bp (伯克氏菌目，Burkholderiales)均为寡营养

条件下的优势菌，但是在高碳氮比下其优势地位

被取代；富营养条件下，744 bp (假单胞菌目，

Pseudomonadales) 、 67 bp ( 放 线 菌 纲 ，

Actinobacteria) 、 874 bp ( 假 单 胞 菌 目 ，

Pseudomonadales)和 463 bp (硝化螺旋菌目，

Nitrospirales)为 3 个反应器水体中同时富集的菌；

116 bp (根瘤菌目，Rhizobiales)在 BW-60时富集，

相对丰度 13.37%，但是在 RW-60和 PW-60中并未

富集；821 bp (根瘤菌目，Rhizobiales)在RW和PW

中被富集。对照C/N改变前后反应器的氨氮脱除效

率，推测744、67、874、463 bp是在高C/N条件下

具有异养硝化功能的细菌。 

2.5  C/N 对生物膜中微生物群落结构的影响 

反应器中的填料为微生物的定殖、成膜提供

载体，生物膜形成过程受营养、温度、pH 等因素

影响。当环境条件改变时，不适应环境变化的微

生物会从生物膜中分散脱离[19]。因此，实验将空

载填料和固定有脱氮功能的 P. denitrificans PD1222 
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图 4  不同反应器水体中 T-RFs 相对丰度 
Figure 4  Relative abundance of T-RFs in the water niche 
of different reactors 
注：A：空白反应器(Blank)运行过程中水体中 T-RFs 的相对丰

度；B：自然成膜反应器(Raw)运行过程中水体中 T-RFs的相对

丰度；C：预附脱氮菌强化挂膜反应器(PCC)运行过程中水体中

T-RFs的相对丰度. 
Note: A: The relative abundance of T-RFs in the water niche during 
the operation of Blank; B: The relative abundance of T-RFs in the 
water niche during the operation of Raw; C: The relative abundance 
of T-RFs in the water niche during the operation of PCC. 

的填料浸没入反应器，研究其成膜过程及不同营

养条件下生物膜中微生物群落变化规律。 

不同反应器生物膜中细菌群落 NMDS 表明，

运行初期 RB与 PB中的微生物簇差异显著(图 5)。

此时 RB中的优势片段 116 bp和 472 bp等同时也

是 RW 中的优势微生物(图 3)，表明 RB 上的微生

物主要来自 RW。PB 上的优势微生物主要为所附

的 P. denitrificans PD1222。第 8天时 RB-8和 PB-8

之间的差异度高达 67.45% (图 6)，其中 420、116、

744 bp对差异度的累计贡献为 58.81%；第 16天时

RB-16和 PB-16之间的差异度为 52.62% (图 6)，其

中 420、116、415 bp 对差异度的累计贡献值为

67.42%。在第 25天将 C/N由 1:1改为 2:1后 RB与

PB中细菌群落结构变化明显(图 5和图 7)，相比于

寡营养条件，样品组 RB-30 和 PB-30 及 RB-60 和

PB-60的差异度显著下降，分别为30.05%和27.03%。

高 C/N 下 67、744、463、821、867、415 bp 等

T-RFs开始逐渐富集，第 60天时 PB中 420 bp的相

对丰度仅为 2.46%，表明 PB 中 P. denitrificans 

PD1222 的优势地位被取代。同时生物膜成熟后

PCC 与 Raw 中生物膜上的微生物群落相似性较高

(72.97%)。与 Blank 相比，富营养条件下 67、

744、463、821 bp 在水体和生物膜中均得到了富

集，而 867 bp只在生物膜中得到了富集。 
 

 
 

图 5  不同反应器生物膜中细菌群落 NMDS 分析 
Figure 5  The NMDS plot of bacterial communities for 
biofilm samples in different reactors 
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图6  RB与PB的差异度趋势曲线及主要T-RFs的累计贡献 
Figure 6  The dissimilarity of RB and PB and the 
cumulated contribution of the main T-RFs 
 

 

 
 

图 7  不同反应器生物膜中 T-RFs 相对丰度 
Figure 7  Relative abundance of T-RFs in the biofilm niche 
of different reactors 
注：A：自然成膜反应器(Raw)运行过程中生物膜中 T-RFs的相

对丰度；B：预附脱氮菌强化挂膜反应器(PCC)运行过程中生物

膜中 T-RFs的相对丰度. 

Note: A: The relative abundance of T-RFs in the biofilm niche 
during the operation of Raw; B: The relative abundance of T-RFs 
in the biofilm niche during the operation of PCC. 

为进一步研究不同营养条件下细菌群落的动

态变化过程，对 RB 与 PB 中 T-RFs 的相对丰度进

行了比较分析(图 7)。C/N=1:1条件下 RB上所富集

的优势片段 116、 423、 472、 874 bp 等，在

C/N=2:1条件下被 67、744、463、821、447 (芽孢

杆菌目， Bacillales)、 867 bp (着色菌目，

Chromatiales)等 T-RFs 所代表的菌群所演替；改变

碳氮比后 423 bp在 RB中的优势地位被取代，其相

对丰度由 22.87% (RB-8)变为 7.03% (RB-60)；

447、482 bp (黄色单胞菌目，Xanthomonadales)为

RB-60 时富集的菌，而在 PB 中未富集。C/N=1:1

条件下 PB 上的微生物结构较为单一，优势菌群主

要为 420、467、472 bp；在 C/N=2:1条件下微生物

多样性显著提高，67、744、463、821 bp等 T-RFs

大量富集成为优势菌(图 7B)。 

3  讨论 

3.1  C/N 与氨氧化微生物群落结构之间的关系 

C/N、温度、pH、DO、污染物类型等因素是

影响微生物群落结构的主要因子[20-22]，实验中温

度、pH、DO 及污染物类型无显著差异，因此，

C/N是影响微生物群落结构改变的一个重要因素。

本实验中，不同生态位细菌群落具有相似的演替

规律。C/N=1:1 时优势菌主要为 α-变形菌纲(423、

116 bp)和 β-变形菌纲(467、472 bp)，C/N=2:1时优

势菌主要为 γ-变形菌纲(744、874、867 bp)、放线

菌纲(67 bp)和硝化螺旋菌纲(463 bp)。 

氨氧化是指在微生物作用下将氨氮氧化为亚

硝态氮的过程，是硝化作用(NH3→NO2
−→NO3

−)的

第一步，同时也是其限速步骤，典型的氨氧化过

程被认为主要是由变形菌纲中 β-变形菌纲

(β-Proteobacteria)等细菌类群进行的专性好氧化能

自养过程，该类微生物统称为氨氧化细菌

(AOB)[23-25]。本实验中高 COD 下 3 个反应器

NH4
+-N 去除率均显著提高，但相应的功能微生物

β-变形菌纲的丰度下降，原因可能是由于在反应器

系统中硝化作用是由自养细菌和异养细菌协同完

成的，充足的有机碳为异养硝化细菌的生长和作

用提供了基质，促使假单胞菌目(744，874 bp)[26]、
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放线菌纲(67 bp)[27]、根瘤菌目(821 bp)[28]等潜在的

异养硝化微生物快速富集，上述细菌在生物膜反

应器脱氨氮过程中可能起主要作用。假单胞菌

(Pseudomonas sp.)具有较强的环境适应能力，在地

表水体、土壤等自然环境中具有普遍存在性[29]。

施氏假单胞菌(Pseudomonas stutzeri)被认为是具有

异养硝化-好氧反硝化特性的模式菌株，在有氧条

件下能够同时去除氨氮及硝态氮[2,30]；Ji 等[31]研究

发现在高溶氧条件下 Pseudomonas stutzeri 对

NO3
−-N的去除速率可达到 5.7 mg/(L·h)，且只有少

量的NO2
−-N累积，并且对该菌株异养硝化-好氧反

硝化过程中关键酶的编码基因 napA、narG、nirS、

norB、nosZ 进行了验证；研究表明好氧反硝化菌株

的终产物大多为温室气体 N2O，Miyahara等[32]发现

在反硝化过程中 Pseudomonas stutzeri的 N2O排放

量较低，可以将 N2O 还原为 N2。此外，门多萨假

单胞菌(Pseudomonas mendocina)[33]、恶臭假单胞

菌(Pseudomonas putida)[34]均表现出了一定的好氧

反硝化能力。放线菌中的红球菌属(Rhodococcus 

sp.)等同样具有异养硝化-好氧反硝化潜能，Chen

等[27]报道了一株从养殖废水中筛选的同时具有异

养硝化和好氧反硝化能力的红球菌 Rhodococcus sp. 

CPZ24，其反硝化产物中 N2 和 N2O 分别占了约

99%和 1%的量。根瘤菌目是一类重要的亚硝酸盐

氧化菌(NOB)，Okada 等[35]从土壤中分离出了一株

好氧反硝化菌 Mesorhizobium sp. strain NH-14，在

有氧或缺氧条件下均能将 NO2
−-N 还原为 N2O。因

此推测本实验室生物膜反应器的硝化作用可能主

要由异养硝化菌贡献，高氨氮去除率、低 AOB 丰

度的实验结果与之前的报道一致[23,36-37]。此外，大

部分具有异养硝化特性的微生物同时能进行好氧

反硝化[38-40]，本实验中随着NH4
+-N的消减，NO3

−-N

有一定程度的积累，因为不同异养硝化-好氧反硝化

微生物进行反硝化作用对应的氧阈值(The oxygen 

threshold)不同[41-42]，因此推测 DO可能是影响好氧

反硝化程度的关键因子。硝化螺旋菌为典型的亚

硝酸盐氧化细菌(NOB)，463 bp的富集可能解释了

本实验中几乎无 NO2
−累积的原因。关于异养硝化

在反应器脱氮过程中的贡献、作用条件及其作用

机制仍需深入研究。 

3.2  生物膜反应器硝化过程中的关键微生物 

本研究中假单胞菌目(Pseudomonadales)、根瘤

菌目(Rhizobiales)、放线菌纲(Actinobacteria)在生

物膜中具有较高的丰度。已有研究发现假单胞菌

目(Pseudomonadales)、根瘤菌目(Rhizobiales)是微

生物电池阴极生物膜及饮用水排水系统中的主要

群落[43]；同时，γ-变形菌纲被证实是形成生物膜的

主要微生物[44-46]。以上研究与本实验结果一致，

说明这些微生物具有较强的成膜能力。伯克氏菌

目 (Burkholderiales)被证明是生物膜中的主要菌  

群[47-48]，然而本研究中伯克氏菌目(472 bp)随着反

应器的运行其绝对优势地位被取代，该差异可能

与实验运行条件有关。 

研究表明，第 30天时生物膜中的 114 (浮霉菌

目，Planctomycetales)、423、463、467 bp等 T-RFs

快速富集，相对丰度显著提高，但是，在反应器

运行稳定后取样分析发现以上菌群的相对丰度明

显下降，发生了演替。反应器生物膜形成过程是

一个有序的过程，在成膜过程中，某些微生物首

先构建生物膜的初期结构，另一些微生物受益于

该结构而定殖繁殖，导致后期生物膜的形成。 

运行初期相比于 Blank和 Raw，PCC脱除氨氮

能力较好，PCC 填料上所附的脱氮副球菌 PD1222

起主要作用，但是在反应器运行过程中该菌逐渐被

演替，分析原因如下：(1) Paracoccus denitrificans 

PD1222 为外源功能菌，可能与生态系统中的土著

微生物存在竞争关系而不能形成优势菌，从而难

以发挥其作用 [49-51]；(2) Paracoccus denitrificans 

PD1222分泌的胞外多聚物可能会促进 PCC生物膜

的形成，缩短成膜周期，但由于其自身成膜能力

较差导致其优势地位被取代。 

4  结论 

对实验室规模的不同成膜方式的生物膜反应

器的运行效果及在氨氮消减过程中微生物群落结

构多样性特征进行了分析。研究表明：(1) 可控条
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件下生物膜反应器Raw与PCC对氨氮(5 mg/L)的去

除率均可达到 95%以上，可达到《地表水环境质量

标准(GB 3838-2002)》Ⅱ类水水质(0.5 mg/L)标准。

(2) C/N 是影响氨氮去除效果的关键因素之一，且

不同营养环境下微生物群落结构差异较大，

C/N=2:1 条件下反应器运行稳定后优势菌群主要为

γ-变形菌纲(744、874、867 bp)、放线菌纲(67 bp)

和硝化螺旋菌纲(463 bp)。异养硝化微生物在氨氮

转化过程中可能起主导作用。(3) PCC 在运行初期

相比于Blank和Raw氨氮转化效率较突出，反应器

运行稳定后，Raw 与 PCC 脱氮效率及微生物群落

结构差异并不显著，说明 PCC 预附的 Paracoccus 

denitrificans PD1222已被演替，土著微生物的污染

物降解能力被充分放大。 

总体而言，生物膜反应器本质是一种生物强化

修复技术，结合生物膜技术抗逆性强、净化能力高、

微生物群落结构稳定性好等优势，该技术可广泛应

用于污水处理厂尾水深度处理，以及河流、湖泊、

景观水体等地表水体的原位修复。基于受污环境水

体的差异性和复杂性，筛选高效、易成膜的土著功

能微生物，优化培养与生物膜联合应用技术，探究

环境因素对原位生物膜修复的影响，建立并完善生

物膜修复工程体系是该技术未来发展的侧重点。本

实验采用的生物膜技术为污染水体原位微生物强

化净化提供了一种思路。 
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