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摘要  采用流动室(Flow Cell)生物膜发生装置和激光共聚焦显微镜观察技术, 揭示不同环境条件下含氮杂环

化合物(nitrogenous heterocyclic compounds, NHCs)降解菌的生物膜形成特征。结果表明, 增加初始接种菌液

浓度并延长初始黏附时间, 有利于吡啶降解菌在基质表面的黏附和生物膜形成; 降低培养基流速, 细菌生物

膜更加均质化且形成水通道结构; 不同条件下的生物膜都存在内层活细胞比例较低, 外层活细胞比例较高的

规律。此外, 还发现相对于单一菌株, 混合菌株在生物膜厚度、基质覆盖率与活细胞比例上都更具优势。目

标  NHC 浓度对喹啉降解菌生物膜的形态和活性也有明显的影响: 低浓度下降解菌团聚结构分布较零散, 但

具有较大的体积; 高浓度下降解菌团聚结构明显变小, 在基质表面的分布则更均匀; 低浓度下生物膜的活细

胞比例显著高于高浓度下的生物膜。 
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Abstract  The flow cell system and confocal laser scanning microscopy were applied to investigate the 

characteristics of biofilm formed by the nitrogenous heterocyclic compound (NHC)-degrading bacteria under 

different environmental conditions. The results showed that increasing the initial inoculum density and prolonging 

the initial attachment time were beneficial to the adhesion and biofilm formation of the NHC-degrading bacteria on 

the surface of the substrate. When the flow rate of the medium was reduced, the biofilm became more homo-

geneous and formed more water channel structures. Moreover, the biofilm under different conditions presented a 

same phenomenon that the inner layer (near the surface) had a low ratio of living cells and the outer layer (distant 

from the surface) had a high ratio of living cells. Compared with the single-strain biofilm, the dual-strain biofilm 

had an advantage in thickness, surface coverage ratio and living cell ratio. The target NHC concentration also had a 

significant effect on the morphology and cell viability of the quinoline-degrading bacteria biofilm: at lower 

concentration of quinoline, the bacteria formed large and developed aggregates; while at higher concentration, the 

bacterial aggregates became much smaller and evenly dispersive. Besides, the ratio of living cells of the biofilm 

formed at lower concentration was remarkably higher than that at higher concentration. 
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含氮杂环化合物(nitrogenous heterocyclic com-

pounds, NHCs)是煤化工行业(如焦化和煤气化等企

业)生产排放的废水中一类典型的有机污染物[1]; 同

时 , 吡啶、喹啉和吲哚等  NHC 也是重要的化工原

料, 广泛用于染料、农药、消毒剂和防冻剂以及其

他日用化学品的生产[2]。研究表明, NHC 类物质一

般具有较高的毒性、致突变性和致癌性, 对生态系

统中各类生命体有潜在的危害作用[3]; NHC 类物质

的结构比较稳定, 难以被微生物分解利用, 且杂环

的结构使其极性高, 水溶性好, 更容易在水体和土

壤等环境 介质中迁移 扩散 [4], 造成更大的环 境风

险。传统的废水生物处理系统难以对  NHC 类物质

进行有效的处理, 使其成为制约相关行业绿色可持

续发展的瓶颈问题。 

采用基于高效降解菌的生物强化技术来处理难

降解有机物, 是一种有效且经济的改进策略。目前, 

已有大量的研究从各类环境介质中分离筛选出针对

NHC 类物质的高效降解菌, 如从受污染土壤中分离

的  Micrococcus luteus[5]、Rhizobium 属[6]吡啶降解菌

和  Dietzia cinnamea[7]、Bacillus 属[8]喹啉降解菌, 从

焦化废水中分离的 Shinella zoogloeoides[9]、Paracoc-
cus 属[10]吡啶降解菌和 Pseudomonas 属[11]、Rhodoco-
ccus 属[12]喹啉降解菌等。然而, 高效降解菌是以菌

剂的形式直接投加到生物强化处理体系中, 往往在

长期运行过程中会逐渐流失, 不会成为系统中主导

的细菌物种[13–14], 可能会影响其对相应污染物的稳

定处理。有研究发现 , 在序批式生物膜反应器中, 

通过促进高效降解菌形成生物膜(biofilm), 可以显著

地提升该系统的耐冲击负荷能力和对目标有机污染

物的处理效率[15]。 

生物膜是细菌等微生物中广泛存在的一种群体

性生长形式, 指微生物细胞通过黏附在基质材料表

面并分泌胞外聚合物(extracellular polymeric subs-

tance, EPS)将自身包裹, 从而形成具有一定结构的

聚集体[16]。全球  40%~80%的细胞存在于生物膜中, 

这种活跃的生命形态驱动着几乎所有的地球生物化

学循环[17]。研究证明, 与游离的微生物相比, 生物

膜可以提供诸多好处, 例如增强细胞之间的交流与

合作 , 提高对有毒有害物质的抵御能力 , EPS 中丰

富的胞外降解酶可强化对难降解有机物的利用能力

等[18]。因此, 生物膜在废水处理工程中也得到广泛

的应用, 但污染环境中高效降解菌的生物膜形成过

程和机制尚未充分探明。 

目前, 研究细菌生物膜形成的实验室装置和方

法有多种, 如在微孔板体系中培养并定量生物膜[19], 

在摇瓶中加入载体材料(玻璃珠、玻璃片等)培养生

物膜 [20–21], 但这些方法都属于封闭体系的批式培

养 , 与实际的环境条件相差较远。在流动室(Flow 

Cell)系统 [22]和  CDC 生物膜系统 [23]等连续培养体系

中, 可以通过实时调节营养成分、水力条件等培养

参数, 更好地模拟实际的动态环境。特别地, Flow 

Cell 系统培养出的生物膜还可以在保持结构不被破

坏的前提下, 在原位即时地进行荧光染色和显微镜

观察 [24], 从而提供了更加方便和精准的研究手段。

但是 , 针对高效降解菌的生物膜形成过程和机制 , 

采用  Flow Cell 系统的研究案例还比较少。 

本研究针对  4 株实验室保藏的吡啶或喹啉高效

降解菌, 采用 Flow Cell 系统培养生物膜, 结合荧光

染色和激光共聚焦显微镜 (confocal laser scanning 

microscopy, CLSM)观察成像技术, 探究不同运行参

数下高效降解菌的生物膜形成特征 , 并识别  NHC

类污染物浓度对相应菌株生物膜形成的影响。本研

究将为废水处理系统中高效降解菌生物膜的实际应

用提供理论依据, 同时建立的以  Flow Cell 系统为基

础的生物膜研究方法可为相关研究提供借鉴。 

1 材料与方法 
1.1 主要试剂与培养基 

吡啶和喹啉购自北京化工厂(中国), 胰蛋白胨

和酵母提取物购自  Oxoid (英国), 琼脂购自  Sigma-

Aldrich (日本), 硫酸卡那霉素购自天根生化(中国), 

荧光染料 LIVE/DEAD BacLightTM Bacterial Viability 

Kit 购自  Invitrogen (美国)。在菌株富集培养和生物

膜培养的实验中 , 主要采用  Luria-Bertani(LB)液体

培养基[25]; 同时, 为避免杂菌污染, 在 LB 培养基中

加入  20 mg/L 的硫酸卡那霉素和  200 mg/L 的吡啶或

喹啉。培养基及盛装的器皿在使用前用  121oC, 1.05 

kg/cm2 的高温高压蒸汽灭菌 20 分钟以上。 

1.2 菌株来源 
本研究选用的菌株是从焦化废水处理系统活性

污泥中经驯化分离而来的吡啶和喹啉高效降解菌 , 

分别是吡啶降解菌  Shinella zoogloeoides BC026 和

Paracoccus sp. BW001, 喹啉降解菌  Pseudomonas 

sp. BW003 和  Pseudomonas sp. BW004, 这些菌株在

中国普通微生物菌种保藏管理中心的保藏号分别为

CGMCC2224, CGMCC2225, CGMCC3008 和 CGMC 
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C4221。这  4 株降解菌均为好氧生长 , 对硫酸卡那

霉素具有抗性。 

1.3  Flow Cell 系统培养生物膜 
1.3.1 装置组成与搭建 

本研究采用的  Flow Cell 系统(型号  FLCAS0001, 

Stovall Life Science, 美国 )主要由培养基补给瓶、

蠕动泵(ISMATEC, 瑞士)、除泡器、流动培养室及

废液瓶组成(图  1(a))。全新的系统用伽马射线灭菌, 

组装需在无菌室进行, 且组装前补给瓶、连接硅胶

管和连通盖等全部经高温高压灭菌, 组装时各连接

口 处 应 浸 泡 于  75%乙 醇 中 灭 菌 。 流 动 培 养 室 (图

1(b))是生物膜的形成位置 , 尺寸如图  1(c)所示 , 包

含  3 个  40 mm4 mm1 mm 的流动通道。 

1.3.2 接种与培养 
Flow Cell 系统组装完成后, 先通入液体培养基

并除去气泡。接种前关闭系统各阀门及蠕动泵, 用

1 mL 注射器插入硅胶管 , 向每个流动通道注射入

300 μL 菌液 , 拔出注射器后迅速用硅胶将针孔密

封。接种后 , 在无流速情况下培养一定的时间(即

初始黏附时间), 使降解菌黏附于流动培养室的基

质表面 , 从而在此基础上继续形成生物膜。最后 , 

将流动培养室正置, 设定目标流速, 在室温条件下

的无菌室培养。 

1.4 生物膜细胞荧光染色与显微观察 
1.4.1 荧光染色 

使用复合荧光染色剂  LIVE/DEAD BacLightTM 

Bacterial Viability Kit 对生物膜中的细胞进行染色, 

该染料由两种成分构成: 一种是红色荧光核酸染料

PI (propidium iodide, 碘化丙啶), 可以标记细胞膜

结构损坏的死细胞 ; 另一种是绿色荧光核酸染料

SYTO9, 可以标记细胞膜结构完整的活细胞。染色

步骤具体如下 : 关闭  Flow Cell 系统各阀门及蠕动

泵, 用  1 mL 注射器插入培养室前的硅胶管道, 向每

个通道注射  300 μL 染料, 拔出注射器后迅速用硅胶

将针孔密封 ; 系统避光染色  15 分钟后 , 打开各阀

门, 用培养基灌流  15 分钟, 除去多余染料; 最后关

闭所有阀门, 取下流动培养室, 待用。 

1.4.2  CLSM 观察和图像信息处理 
将长有生物膜的流动培养室置于  CLSM (Zeiss 

LSM 710 NLO & DuoScan System, 德国 )下观察。

对于  SYTO9 荧光, 设置激发波长为  488 nm, 发射波

长  545 nm; 对于  PI 荧光, 设置激发波长  543 nm, 发

射波长为  654 nm; 使用  10 倍物镜。对不同培养条

件的生物膜样品, 每个样本随机选取  3 个以上区域, 

由生物膜与培养室透明基底相贴的一面 , 向外(生

物膜游离的一面)逐层  Z 轴扫描(扫描间距约  1.5 μm), 

 

图 1  用于培养生物膜的 Flow Cell 系统装置 
Fig. 1  Flow Cell system used for culturing biofilm 
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得到系列  2 维图像 , 并使用  IMARIS 软件(Bitplane, 

瑞士)进行  3 维图像重建。 

对于所获得的生物膜 CLSM 图像, 采用显微镜

配套软件  ZEN Lite 2012 (Blue edition, Carl Zeiss)和

Image Pro Plus 图像统计软件, 对不同培养条件的生

物膜样品(每个样品选取  3 个随机区域图像作为平

行样), 计算如下  3 个指标: 1) 用生物膜的平均最大

厚度, 间接地代表生物膜的生物量; 2) 用单位面积

红色和绿色荧光面积之和占基质总面积的比例, 计

算细胞的基质覆盖率, 代表降解菌群落在材料表面

定殖的效率; 3) 用绿色与红色荧光强度之比, 计算

活细胞/死细胞比例, 并分别计算最内层、中间层和

最外层(即每个样品沿  Z 轴拍摄的系列  2 维图像的

第 1 张、正中间的 1 张和最后 1 张)绿色与红色荧光强

度之比, 确定生物膜结构中活细胞/死细胞的分布。 

1.5 降解菌生物膜的培养条件设置 
在  Flow Cell 系统中, 从初始细菌接种量、初始

黏附时间以及培养过程的培养基流速三方面考虑 ,

设置两种生物膜培养条件 : “低负荷”条件和“高负

荷”条件。低负荷条件下 , 初始细菌接种的浓度低

(OD600=0.1), 初始黏附时间短(1 小时), 培养基流速

快(2 mL/(h·channel)); 高负荷条件下 , 初始细菌接

种 浓 度高 (OD600=0.5),、 初 始 黏附 时间 长 (3 小时 ), 

培养基流速慢 (1.2 mL/(h·channel))。同时 , 探究高

负荷条件下不同培养时间段(60 和  84 小时)的生物

膜形成特征。 

对两株不同属的吡啶高效降解菌, 研究单一菌

株和混合菌株生物膜形成的差异, 即在流动培养室

的  3 个通道中, 分别接种  BC026 单菌、BW001 单菌

及  BC026+BW001 混合菌株 (等比例混合 ), 采用低

负荷和高负荷两种培养条件。前期的研究发现, 在

12 孔板培养体系中, 喹啉高效降解菌的生物膜形成

对喹啉浓度具有一定的响应规律[19], 因此本研究继

续在动态的  Flow Cell 系统中探究高浓度喹啉对降

解菌 生物膜形成 的影响 , 设置喹 啉浓度 为  200 和

800 mg/L 的两组实验, 接种菌株为喹啉降解菌的混合

菌株  BW003+BW004 (等比例混合)。 

2 结果与讨论 
2.1 两种 Flow Cell 系统运行参数下降解菌生

物膜的形成 
对于  NHC 高效降解菌, 尚无使用  Flow Cell 系

统进行生物膜培养的先例。我们经过尝试, 设置低

负荷和高负荷两种运行参数及不同的培养时间, 经

过培养得到的降解菌生物膜如图  2~4 所示。 

由图  2 可以看出 , 在低负荷条件下 , 降解菌在

材料表面的定殖效率较低, 成膜量较少。虽然有堆

状(mount-like)团聚结构(图  2(a))和水波纹状(ripple-

like)生物膜(图  2(b))或条带状(stream-like)生物膜(图

2(c))形成, 但没有形成覆盖完整的生物膜结构, 成

膜位置具有一定随机性。图  3 显示, 高负荷条件下

的成膜量明显更多 , 降解菌能够形成具有一定厚

度、致密均一、具有明显分布与结构特征的生物

膜, 且几乎覆盖整个流动通道。此外, 不同随机视

野之间的差异也较小, 说明结果更可靠。比较这两

种运行参数条件 , 说明高负荷条件更有利于  Flow 

Cell 系统对降解菌生物膜的培养与观察。 

为确定合适的培养时间, 在高负荷条件下, 适

当延长培养时间, 结果如图  4 所示。经  84 小时培养

的降解菌生物膜中, 红色荧光标记的细胞大幅增加, 

说明降解菌细胞大量死亡; 生物膜量也明显低于  60

小时, 说明原本黏附并成膜的降解菌发生脱落。一

般认为, 生物膜的发生和发展过程是周期性的, 生

物膜的最后阶段就是细胞死亡、结构老化和脱落裂

解[16]。因此, 84 小时可能正处于降解菌生物膜裂解

死亡的发展阶段, 不适合观察降解菌成膜。 

初始黏附是生物膜形成的启动阶段, 若细菌细

胞无法黏附到材料表面, 则生物膜无法形成[26]。我

们发现, 初始细菌接种浓度的提高与初始黏附时间

的延长有利于降解菌在流动培养室基底材料的表面

发生黏附 , 从而进一步形成生物膜。Wang 等 [27]发

现 , 对于  P. aeruginosa 和  Escherichia coli, 初始黏

附时间从  1 小时提高到  3 小时 , 细胞黏附量可分别

提高  84%和  116%。培养基流速的降低 , 减少对降

解菌的水力剪切力, 有助于细菌更均匀地分布在材

料表面, 因而形成的生物膜更加均质化, 这也符合

Rochex 等 [28]提出的高水力剪切力可减缓生物膜形

成的结论。Stoodley 等 [29]发现, 在较高水力剪切力

条件下, 细菌偏好形成丝带状生物膜, 而在低剪切

力条件下, 易形成较厚的堆状结构。综上所述, 在

初始接种浓度为  OD600=0.5、初始黏附时间为  3 小

时、培养基流速为  1.2 mL/(h·channel)和培养时间为

60 小时的条件下, 更适合降解菌生物膜在  Flow Cell

系统中的培养与观察。 

2.2 降解菌单一菌株与混合菌株的生物膜特征 
在实际工程环境中, 生物膜往往不是由单一种 
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图 2  低负荷条件下吡啶降解菌的生物膜 2 维 CLSM 照片(60 小时) 

Fig. 2  2D CLSM images of biofilm formed by the pyridine-degrading bacteria under the low load condition (60 hrs) 

 
图 3  高负荷条件下吡啶降解菌的生物膜 3 维 CLSM 照片(60 小时) 

Fig. 3  3D CLSM images of biofilm formed by the pyridine-degrading bacteria under the high load condition (60 hrs) 

 
图 4  高负荷条件下吡啶降解菌的生物膜 2 维 CLSM 照片(84 小时) 

Fig. 4  2D CLSM images of biofilm formed by the pyridine-degrading bacteria under the high load condition (84 hrs) 

类的微生物形成, 而是由多种不同的微生物聚集构

成。因此, 本研究对比吡啶降解菌的单一菌株和混

合菌株形成生物膜特征的差异。在低负荷和高负荷

两种条件下, 单一菌株和混合菌株经  60 小时培养而

形成的生物膜特征指标如图  5 所示。 

低负荷条件(图  5(a))下 , 无论是单一菌株还是 
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图 5  低负荷(a)和高负荷(b)条件下单一菌株和混合菌株 
生物膜特征比较 

Fig. 5  Characteristics of single-strain or dual-strain biofilm 
formed by the pyridine-degrading bacteria under the 
low (a) and high (b) load condition 

混合菌株, 平均基质覆盖率都很低(7%以下), 说明

均未形成覆盖完整的生物膜。BC026 单菌的平均最

大厚度最大, 达到  44 m 左右 , 主要是因为形成明

显的堆状团聚结构。但是, 其活细胞比例较低, 可

能是已进入老化阶段, 团聚体结构内的细胞死亡率

升高。混合菌株生物膜的活细胞比例为  58.22%, 介

于  BC026 单 菌 (35.02%) 与  BW001 单 菌 (88.17%) 之

间。但是, 从生物膜形态来看, 混合菌株生物膜的

条带状与  BW001 单菌的水波纹状更相似, 没有出现

BC026 单菌的堆状结构, 且平均最大厚度接近, 可

能 是因为  BW001 在该 条件 下有更 强的 成膜能力 , 

或 是  BW001 比  BC026 对 营 养 条 件 更 具 竞 争 优 势 , 

从而导致混合菌株中的  BW001 更具有优势, 使混合

菌株生物膜表现出与  BW001 单菌更相似的特征。 

高负荷条件(图  5(b))下 , 单一菌株和混合菌株

的平均最大厚度和平均基质覆盖率都显著升高, 即

形成较为完整的生物膜。对比来看, 混合菌株在生

物膜形成上具有明显优势, 表现在平均最大厚度、

基质覆盖率和活细胞比例  3 个指标上, 混合菌株的

生物膜平均最大厚度分别约为  BC026 和  BW001 单

菌的  2.8 倍和  3.4 倍 , 基质覆盖率分别约为  BC026

和  BW001 单菌的  1.1 倍和  3.3 倍 , 活细胞比例分别

约为  BC026 和  BW001 单菌的  1.5 倍和  2.1 倍。这表

明在高负荷条件下, 两种降解菌之间产生较好的合

作互补关系, 从而形成比单菌更多的生物膜。从基

质覆盖率、活细胞比例和生物膜形态来看, 混合菌

株生物膜与  BC026 单菌生物膜的特征更相似, 说明

混合菌株中的  BC026 更具有竞争优势。此外 , 经

84 小时培养的混合菌株生物膜的活细胞比例是单

一菌株的  2~10 倍 , 也间接地说明混合菌株生物膜

的存活能力更强, 更能保证自身的活性。 

根据前期研究, BC026 的运动能力、初始黏附

能 力 和  EPS 分 泌 能 力 较 强 , BW001 的 运 动 能 力 、

初始黏附能力和  EPS 分泌能力显著低于其他降解菌

株[19]。一般认为, 细菌鞭毛和纤毛介导的运动能力

反映其与材料基质表面发生接触和黏附的能力, 运

动能力越强, 就越容易发生初始黏附, 从而有助于

后续团聚和成膜[30–31]; 此外, 运动能力还直接影响

细菌生物膜的形态结构[32]。EPS 是细菌生物膜的框

架, 其中的多糖和蛋白等物质更是直接参与生物膜

结构的构建和维持[33]。因此, BC026 在低负荷条件

下能够形成堆状团聚结构, 在高负荷条件下可以形

成更厚的生物膜 , 很可能与其较强的运动能力和

EPS 分泌能力有关。还有研究发现, 在混合菌株的

生物膜体系中, 如果两种细菌在某一方面具有不同

的特性, 往往可以发挥协同作用。例如, 一种具有

快速黏附能力的细菌可以形成一层由细胞构成的

表面, 帮助另一种黏附能力较弱的细菌发生黏附[34]。

本研究中, 可以推测在高负荷条件下, 黏附能力和

EPS 分泌能力较强的  BC026 帮助  BW001 在已形成

的生物膜结构上进行黏附和生长, 从而产生较为明

显的协同效应。 

2.3 降解菌生物膜中活细胞与死细胞的空间

分布规律 
通过荧光染色对生物膜内的活细胞与死细胞进

行原位观察和空间定位, 既能直观地反映生物膜特

征, 又可以间接地了解生物膜的形成机制, 推测成

膜过程。 

从图  6 可以看出, 对于低负荷条件下混合菌株

形成的生物膜 , 从最靠近基质表面的生物膜层(内

层)到远离基质表面的生物膜层(外层), 活细胞百分 
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图 6  低负荷条件下混合菌株生物膜中各图层的活细胞比例 
Fig. 6  The ratio of living cells in different layers of the dual-

strain biofilm under the low load condition 

比逐渐升高, 0~5 m 的生物膜层活细胞只占  40%~ 

45%, 而  30~40 m 的生物膜层活细胞占  70%左右。

图 7 展示高负荷条件下混合菌株生物膜最内层、中

间层和最外层的  CLSM 照片, 可以清楚地看到各层

中活细胞与死细胞的分布情况, 最内层生物膜的死

细胞明显较多, 最外层的活细胞明显较多, 各层的

活细胞占比分别为  67.52%, 85.25%和  87.82%。这间

接地反映降解菌生物膜的形成过程, 即完整的生物

膜结构是在内层细胞发生初始黏附的基础上发展而

来, 符合前人研究的结论[35]。同时还发现, 在吡啶

降解菌生物膜中, 存在未被荧光染色的黑色空隙或

管状结构, 很可能是水通道(water channel)结构。环

境中的很多营养物质经过水通道输入生物膜内部 ,

这些通道被认为是降解菌在成膜过程中, 由于原本

黏附的细胞死亡脱落, 在生物膜结构中留下空隙而

形成[16]。 

有研究者认为, 细菌生物膜的复杂结构形成和

分化是伴随着细胞凋亡而实现的, 对  P. aeruginosa
生物膜来说, 细胞凋亡首先发生在内部[36]。从本研

究的结果来看, 这种规律也适用于吡啶降解菌混合

菌株所形成的生物膜, 即从内部先开始的细胞凋亡

导致内层生物膜的活细胞比例较低。同时, 这种细

胞凋亡很可能导致水通道结构的产生, 从而塑造降

解菌生物膜的形态结构。此外, 由于生物膜是一个

由细胞、EPS 及溶液构成的非均匀体系[37], 营养物

质在该体系中的纵向传输存在浓度梯度, 即外层的

细胞能够接触到较多的营养, 内层的细胞所获得的

营养较少[18], 因此外层生物膜的细胞活性比内层生

物膜的细胞活性高。 

2.4 喹啉降解菌生物膜对不同浓度目标污染

物的响应 
在最适宜的  Flow Cell 运行参数下 , 喹啉降解

菌  BW003 和  BW004 的混合菌株在喹啉浓度分别为

200 和  800 mg/L 时的生物膜  3 维  CLSM 照片见图  8, 

相应的生物膜特征指标见表  1。可以看出, 两种喹

啉浓度下的降解菌生物膜具有明显的差异。 

一方面, 团聚结构的特征差异较大。200 mg/L

浓度下, 喹啉降解菌的团聚结构分布较为零散, 但

每个团聚结构的体积都比较大, 平均最大厚度约为

800 mg/L 浓度下的  1.7 倍 , 说明降解菌在初始黏附

的基础上逐渐发展, 形成具有一定空间结构的生物

膜; 800 mg/L 浓度下, 喹啉降解菌的团聚结构明显

地变小, 在基质表面的分布更均匀, 但与  200 mg/L

浓度下生物膜的平均基质覆盖率差异不大, 可见喹

啉的浓度对降解菌的定殖效率影响不大。这一结果

说明, 在不同的污染物浓度下, 降解菌细胞都可以

在基质表面发生不可逆的初始黏附, 但较高浓度的

污染物不利于降解菌形成空间结构较大的团聚体。

Cheng 等 [38]在利用生物强化体系处理  3,5-二硝基苯

甲酸时也发现, 难降解污染物与一般营养物质的比

例对降解菌生物膜的形成具有重要影响, 比例较高

时难以形成明显的生物膜, 比例降低时则会形成很

大的细胞聚集体, 并最终形成较厚的生物膜。 

另一方面, 生物膜内活细胞比例与分布的差异

明显。200 mg/L 浓度下的生物膜中活细胞比例是

800 mg/L 浓度下的  2.1 倍左右 , 说明低浓度下降解

菌生物膜更容易保持生物活性, 高浓度的污染物对

生物膜细胞活性有一定的抑制作用。两种浓度条件

下, 距离基质不同高度的生物膜层内活细胞比例的

变化趋势也稍有不同(图  9)。200 mg/L 浓度下, 最外

层、中间层和最内层的活细胞比例呈逐渐下降的趋

势(分别为  84.02%, 83.72%和  79.73%), 但差异不大; 

800 mg/L 浓度下, 最外层、中间层和最内层的活细

胞 比 例 先 上 升 后 下 降 ( 分 别 为  41.22%, 45.54% 和

29.08%), 即最先发生黏附的内层细胞大量凋亡, 中

间层的细胞可能因为受到生物膜结构的保护[39], 得

以保持较高的细胞活性, 而与高浓度污染物直接接

触的外层细胞活性也较低。此外, 生物膜结构中包

含大量胞外酶, 类似一种“外部消化系统”[40], 可以

帮助细胞更好地利用一些难降解物质, 这也可能促

使处于这种结构内部的细胞活性更高。 

上述结果表明, 高浓度的喹啉会影响降解菌生

物膜的形态和分布特征, 并抑制生物膜的发生发展

以及生物膜内的细胞活性。这也启发我们, 在难降

解有机污染物浓度高的废水处理系统中, 要促使降 
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图 7  高负荷条件下混合菌株生物膜不同图层中活细胞与死细胞的分布 
Fig. 7  Distribution of living and dead cells in different layers of the dual-strain biofilm under the high load condition 

 
图 8  不同喹啉浓度下降解菌生物膜的 3 维 CLSM 照片 

Fig. 8  3D CLSM images of biofilm formed by quinoline-degrading bacteria under different quinoline concentration 

表 1  不同喹啉浓度下降解菌生物膜特征指标 
Table 1  Characteristics of biofilm formed by quinoline-degra-

ding bacteria under different quinoline concentration 

实验条件 
平均最大 

厚度/μm 

平均基质 

覆盖率/% 

平均活细胞

比例/% 

200 mg/L, 60 小时 51.0560±3.1910 3.54±0.89 82.49±6.78

800 mg/L, 60 小时 30.4107±6.6908 3.61±0.61 38.69±8.03

 

解菌更多地以生物膜形式存在, 从而保持高降解效

率, 需要采取合适的人为调控策略。 

3 结论 

本研究利用  Flow Cell 系统, 探究不同条件下  4

株  NHC 高效降解菌的生物膜形成特征 , 得到如下

主要结论。 

1) 初始接种细菌量更高、初始黏附时间更长、

培养基流速更低时 , 降解菌更容易形成结构完整、

致密厚实的生物膜。适合降解菌生物膜培养与观察

的  Flow Cell 运行参数如下: 初始接种浓度  OD600= 

0.5, 初始黏附时间为  3 小时, 培养基流速为  1.2 mL/  

 
图 9  喹啉降解菌生物膜不同图层活细胞比例的变化趋势 
Fig. 9  The ratio of living cells in different layers of biofilm 

formed by quinoline-degrading bacteria 

(h·channel), 培养时间为  60 小时。 

2) 最适培养条件下, 与单菌生物膜相比, 吡啶

降解菌  BC026 和  BW001 混合菌株形成的生物膜在

生物膜厚度、基质覆盖率和活细胞比例上都更具优

势, 表明这两个菌株产生合作互补关系, 形成协同
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效应。 

3) 降解菌生物膜在纵向上表现出细胞活性的

差异, 即距离基质表面近的内层活细胞比例低, 而

距离基质表面远的外层活细胞比例高。 

4) 喹啉浓度对降解菌  BW003 和  BW004 的生物

膜形成有显著影响, 高浓度的喹啉会影响降解菌生

物膜的形态结构, 抑制生物膜的发生发展以及生物

膜内的细胞活性。200 mg/L 的浓度下, 降解菌可以

形成很大的细胞团聚结构, 且活细胞比例较高; 而

800 mg/L 浓度下形成的团聚结构明显变小, 活细胞

比例也显著下降。 
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