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摘要:在接种活性污泥处理含吡啶废水的序批式反应器中,引入吡啶降解菌 Paracoccus sp. KT-5 构成生物强化反应器,研究了对吡啶的生物强

化去除特性及效果,利用末端限制性片段长度多态性(T-RFLP)手段解析了微生物种群结构的动态变化. 结果表明,投加高效降解菌株 KT-5 可

以加速反应器的启动,但随着反应器的运行,当吡啶初始浓度增加至 195. 6 mg·L - 1以后,生物强化反应器对吡啶降解的促进作用已不再明显;
当吡啶初始浓度在 293. 4 ~ 586. 8 mg·L - 1变化时,起初强化反应器对吡啶的去除速率出现了波动,尽管随后逐渐恢复,但仍然没有表现出明显

的强化作用. T-RFLP 的分析结果表明,当吡啶初始浓度达到 978 mg·L - 1以后,生物强化反应器中已检测不到 KT-5,表明生物强化作用的消失

可能是因为引入的高效降解菌株 KT-5 的流失造成的.
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Abstract: A bioaugmented reactor was developed through the introduction of Paracoccus sp. KT- 5 into a sequencing batch reactor inoculated with
activated sludge to treat pyridine-containing wastewater. The microbial community dynamics were analyzed by terminal restriction fragment length
polymorphisms (T-RFLP) to evaluate the bioaugmentation effect. The results showed that the introduced strain KT-5 could accelerate the start-up of the
SBR, in comparison with the non - bioaugmented one. However, the enhancing effect of bioaugmentation on pyridine degradation was not significant when
the initial pyridine concentration increased to 195. 6 mg·L - 1 . Moreover, the removal rate of pyridine was fluctuated when the initial pyridine
concentration varied in the range of 293. 4 ~ 586. 8 mg·L - 1 . The analyses of T-RFLP showed that the introduced Paracoccus sp. KT-5 did not exist in the
bioaugmented reactor when the initial pyridine concentration reached 978 mg·L - 1, indicating that wash-out of strain KT-5 was probably responsible for
the failure of bioaugmentation.
Keywords: pyridine; biodegradation; bioaugmentation; sequencing batch reactor; activated sludge; T-RFLP

1　 引言(Introduction)

吡啶及其衍生物是一类重要的含氮杂环芳烃

化合物. 吡啶作为工业溶剂和许多工业产品的生产

原材料,广泛应用于化工、染料、除草剂、杀虫剂和

药物的生产. 大量的吡啶会随着工业废水(主要为
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焦化废水和农药废水)被排放到环境中,导致严重

的污染问题. 吡啶类污染物具有毒性和潜在的致癌

性,严重危害生态环境和人类健康,因此含吡啶的

工业废水必须经过有效处理后才能排放(Padoley
et al. ,2006;Qiao et al. ,2010).

目前用于处理废水中吡啶的技术主要包括物

理化学法和生物法. 其中,物理化学法包括光催化

法(Zhao et al. , 2004; 王玉栋等, 2004)、利用各种

材料作为吸附剂的吸附法 ( Ocampo-Perez et al. ,
2010; Lataye et al. , 2008; Mohan et al. , 2004;
Ardizzone et al. , 1998; Bludau et al. , 1998),臭氧

氧化法(Andreozzi et al. , 1991)和超声波法(张良波

和魏新利, 2009). 这些方法虽然能够有效地去除水

溶液中的吡啶,但是它们也有一些无法克服的缺

点,包括使用高成本的化学试剂,需要先进的处理

装置以及反应不完全造成的二次污染. 生物法因具

有处理成本低,没有二次污染等优势而成为最具吸

引力的方法. 国内外学者分离出一系列降解吡啶及

其衍生物的微生物,例如,Micrococcus luteus ( Sims
et al. , 1986 ), Arthrobacter crystallopoietes ( Zefirov
et al. , 1994 ), Rhodococcus opacus ( Zefirov et al. ,
1994 ), Arthrobacter sp. R1 ( O′ Loughlin et al. ,
1999), Gordonia nitida LE31 ( Lee et al. , 2001 ),
Pseudonocardia sp. M43 ( Lee et al. , 2006 ),
Pseudomonas putida MK1 ( Kim et al. , 2006 ),
Pleurotus ostreatus ( Ren et al. , 2006 ), Bacillus
sphaericus ( Mathru et al. , 2008 ), Shewanella
putrefaciens ( Mathru et al. , 2008 ), Thiobacillus
intermediu 4- 11 ( Wang et al. , 2008 ), Flexibacter
giganteus 2-13 (Wang et al. , 2008), Paracoccus sp.
BW001 ( Bai et al. , 2008 ), Shinella zoogloeoides
BC026 ( Sun et al. , 2008),Rhodocyclus Gelatinosus
(Song et al. , 2008),Gordonia terrea IIPN1 (Stobdan
et al. , 2008) 和 Streptomyces sp. HJ02 ( Li et al. ,
2009).

分离并研究吡啶降解菌的目的是为了将其用

于实际废水处理构筑物中,用于强化对废水中高浓

度吡啶的去除,增强对冲击负荷的抵抗能力,加速

系统的启动过程等(徐军祥等,2007). 生物强化技

术就是向废水处理系统中投加从自然界中筛选的

优势菌或通过基因工程技术产生的遗传工程菌种,
以加速去除某一种或某一类有害物质的方法

(Limbergen et al. ,1998; Wang et al. , 2002). 生物

强化技术已用于多种污染物的去除,例如,Wang 等

(2002)利用一株喹啉降解菌 Burkholderia pickettii 生
物强化焦化废水中喹啉的降解,结果表明生物强化

对于增强工业废水中难降解化合物的去除是一个

有效的策略. Boon 等(2003)将一株 3-氯苯胺降解菌

Comamonas testosterone I2 gfp 接于活性污泥反应器

中,发现强化菌株的投加有效地保护了反应器中的

硝化细菌,加速了反应器对 3-氯苯胺负荷波动的恢

复. Quan 等(2004)为改进传统活性污泥反应器对

2,4-二氯酚的去除,将具有 2,4-二氯酚降解活性的

混合培养物引入传统活性污泥反应器中进行生物

强化,结果表明,生物强化作用减少了 2,4-二氯酚

对污泥活性的抑制,增强了系统抵抗负荷波动的能

力. 王艳芬等(2008)将 4 株高效苯酚降解菌投加到

序批式反应器中强化降解苯酚,结果表明,随着生

物强化过程的进行,污泥的沉降性能发生改善,颗
粒化趋势明显,活性污泥对苯酚的降解能力、降解

速率及对苯酚耐受能力均明显提高. 对于含吡啶废

水的生物强化处理的报道不多,Bai 等(2009)将两

株分别可以降解吡啶和喹啉的纯菌株混合后引入

生活污水和工业废水处理系统,以强化去除其中的

吡啶和喹啉,结果表明,实际废水中的吡啶和喹啉

可以被有效降解. Lodha 等(2008)利用分离的混合

培养物和纯菌株强化活性污泥对吡啶的降解,同样

实现了成功的强化.
课题组从受吡啶长期污染的土壤中分离到一

株吡啶降解菌 Paracoccus sp. KT- 5,通过研究该菌

降解吡啶的特性证明菌株 KT-5 是一株高效吡啶降

解菌,具有实际应用的潜力(Qiao et al. ,2010). 本
研究在接种活性污泥处理含吡啶废水的序批式反

应器中,引入吡啶降解菌 Paracoccus sp. KT- 5 构成

生物强化反应器,主要目的是利用末端限制性片段

长度多态性(T-RFLP)手段解析微生物种群结构的

动态变化,以评估引入的吡啶降解菌 Paracoccus sp.
KT-5 对活性污泥处理含吡啶废水的强化作用,同时

考察反应器中引入菌株 Paracoccus sp. KT-5 的流失

情况. 由于关于利用高效降解菌强化活性污泥去除

吡啶的研究较少,故本文在这方面做一些探讨,为
后续吡啶强化降解的研究提供一些参考.

2　 材料与方法(Materials and methods)

2. 1　 菌株来源

吡啶降解菌 Paracoccus sp. KT-5 分离自某农药
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厂污水长期浸泡的土壤,该菌的吡啶降解特性参见

文献 (Qiao et al. ,2010).
2. 2　 活性污泥来源

实验所用活性污泥来自某市政污水处理厂活

性污泥曝气池

2. 3　 培养基

保藏培养基:普通细菌 LB 培养基:胰蛋白胨 10
g·L - 1,酵母提取物 5 g·L - 1,NaCl 10 g·L - 1,pH =
7. 2.

富集培养基:普通细菌 LB 培养基,其中添加

978 mg·L - 1吡啶.
2. 4　 反应器的运行

序批式反应器的体积为 5 L,接种活性污泥,最
终的生物量都为 3 g·L - 1 . 加入 Paracoccus sp. KT-5
降解菌的反应器为强化反应器;不投加的反应器为

对照反应器. 两个反应器均在 30℃下运行. 运行方

式为进水 30 min,曝气 21 h,沉淀 30 min,排水

30 min.
由于考虑到所使用的活性污泥是用于处理市

政生活污水的,所以可能先前未接触过吡啶,因而

反应器 启 动 时 吡 啶 的 浓 度 较 低 确 定 为 97. 8
mg·L - 1,共运行 7 个周期,每个周期为 21 h. 此过程

作为反应器的启动和活性污泥的驯化过程. 随后开

始进行降解吡啶实验,吡啶浓度从 195. 6 mg·L - 1开

始,逐渐增加至 293. 4,391. 2,586. 8,782. 4,978,
1956,2934,5868 mg·L - 1 . 为了确定每个吡啶浓度梯

度的数值,实验过程中出水的吡啶浓度基本可以实

时的获得,因而可以根据已完成处理的吡啶浓度的

降解情况确定下一个运行投加的吡啶浓度. 其中吡

啶浓度在 293. 4 ~ 978 mg·L - 1 范围内时,每个浓度

下反应器运行 4 个周期,每个周期为 21 h;当吡啶浓

度在 1956 ~ 2934 mg·L - 1时,每个浓度下反应器运

行 4 个周期,每个周期为 44 h;当吡啶浓度达到

5868 mg·L - 1时,反应器运行 4 个周期,每个周期为

143 h. 整个运行过程持续约 2 个月.
废水的组成成分如下:K2 HPO4 0. 61 g·L - 1,

KH2PO4 0. 39 g·L - 1,KCl 0. 25 g·L - 1,MgSO4·7H2O
0. 13 g·L - 1,自来水配制,pH 为 7. 5.
2. 5　 吡啶分析方法

在一 定 时 间 间 隔 收 集 出 水 样 品, 经 1000
r·min - 1 离 心, 取 上 清 液 使 用 紫 外 分 光 光 度 计

(HITACHI,U-2800,日本)测定吡啶浓度,测定波长

为 254 nm.

2. 6　 末端限制性片段长度多态性(T-RFLP)分析

(1)DNA 的提取

两个反应器中,在运行开始以及初始吡啶浓度

分别为 293. 4 mg·L - 1,978 mg·L - 1,2934 mg·L - 1,
5868 mg·L - 1时反应器运行的最后一个周期结束时,
收集微生物样品,用于 DNA 的提取. 使用 DNA 提取

试剂盒(3 SDNA Isolation Kit V2. 1,上海申能博彩生

物科技有限公司)提取 DNA,方法按厂商说明书进

行. 纯菌株 KT- 5 的 DNA 使用 TIANamp 细菌 DNA
提取试剂盒(北京天根生物技术有限公司)提取,方
法按厂商说明书进行. 提取的 DNA 溶于 TE 溶液后

于 - 20 ℃保存.
(2)细菌 16S rDNA 片段的 PCR 扩增和纯化

采用通用引物扩增细菌 16S rDNA. 正向引物为

63F(5′CAGGCCTAACACATGCAAGTC 3′),反向引

物 为 1404R ( 5′ GGGCGGWGTGTACAAGGC 3′)
(Marchesi et al. ,1998),其中正向引物 5′端用 6-羧
基二乙酸荧光素(FAM)标记. 引物由上海英骏生物

技术有限公司北京实验室合成.
50 μL 的 PCR 扩增反应体系: DNA (约 50

ng·μL - 1) 0. 5 μL, 10 倍 PCR 缓冲液(含有 Mg2 + )
5 μL, dNTP (2. 5 mmol·L - 1 ) 4 μL, 正反向引物

(20 μmol·L - 1 )各 0. 5 μL, TaqDNA 聚合酶 (2. 5
U·μL - 1) 0. 5 μL(北京全式金生物科技有限公司),
补水至 50 μL. 反应条件: 94 ℃变性 5 min; 再接 94
℃ 30 s, 58 ℃ 30 s, 72 ℃ 1 min, 35 个循环; 最后

72 ℃延伸 10 min. 扩增产物用 PCR 纯化试剂盒(琼
脂糖凝胶 DNA 回收试剂盒,北京天根生物技术有限

公司)回收纯化,操作方法按照说明书进行.
(3)T-RFLP 实验

纯化后的 PCR 产物用 AluI( promega,美国)消

化,反应体系 50 μL,37 ℃ 温浴 3 h,65 ℃ 失活 15
min. 酶切产物通过柱纯化的方式脱盐后,与内标

GS500 Liz 混合,95 ℃变性 5 min,然后立刻置于冰

上 3 min. 处 理 后 的 样 品 在 DNA 测 序 仪

(ABI3730XL,美国)中进行毛细管电泳检测(北京

诺赛基因组研究中心有限公司),所得电泳图谱用

分析软件 Genemapper 3. 0 进行分析.

3　 结果(Results)

3. 1　 反应器的启动及污泥的驯化

反应器启动时,生物强化反应器和非强化反应

器中的吡啶初始浓度均为 97. 8 mg·L - 1 . 整个启动
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和污泥的驯化过程共经历了 7 个周期. 在运行的前

2 个周期中,非强化反应器的出水吡啶浓度维持在

较高的水平,吡啶去除率大约为 16%左右. 然而,随
着反应器的运行,吡啶的去除率从第 3 个周期的

32. 68% ,迅速增加到第 4 个周期的 96. 51% ,在随

后的 3 个周期中基本维持在 97%左右. 而对于投加

了吡啶降解菌 KT-5 的强化反应器来说,反应器刚

启动时,吡啶的去除率就达到 90% 以上,随着反应

器的运行,吡啶的去除率逐渐增加至 97%以上.
3. 2　 生物强化和未强化反应器对吡啶的降解特性

的比较

在两个反应器的启动和污泥的驯化后,考察了

随着吡啶浓度逐渐从 195. 6 mg·L - 1 增加至 5868
mg·L - 1的过程中,生物强化作用对吡啶的去除情

况. 结果表明,当吡啶初始浓度为 195. 6 mg·L - 1时,
在第一个运行周期中,未强化反应器对吡啶的去除

速率为 29. 85 mg·L - 1·h - 1 . 但是,在随后的 3 个周期

中吡啶的去除速率很快增加至大约 48 mg·L - 1·h - 1,
并维持在该速率稳定运行;而强化反应器在第一个

周期中对吡啶的去除速率为 39. 73 mg·L - 1·h - 1,高
于非强化对照反应器. 但是,进入第二个周期后,吡
啶去除速率也维持在大约 48 mg·L - 1·h - 1,与未强化

对照反应器几乎没有明显的差别. 随着吡啶初始浓

度的继续增加,达到 293. 4 mg·L - 1 后,强化反应器

对吡啶的去除速率出现明显的波动. 虽然在随后的

3 个运行周期中,未强化反应器对吡啶的降解速率

也出现了波动,但其降解速率却始终要高于强化反

应器. 这种情况一直维持到吡啶初始浓度提高至

391. 2 mg·L - 1和 586. 8 mg·L - 1 . 有趣的是,当吡啶

初始浓度继续增加,从 586. 8 mg·L - 1增加至 782. 4
mg·L - 1 后,强化反应器对吡啶的去除速率开始恢

复,然而即使这样,也没有高于未强化对照反应器.
这种 情 况 一 直 持 续 到 吡 啶 初 始 浓 度 为 1956
mg·L - 1 . 当吡啶初始浓度达到 2934 mg·L - 1时,强化

反应器对吡啶的平均去除速率为 56. 9 mg·L -1·h -1,要
高于未强化反应器的 52. 6 mg·L - 1·h - 1 .
3. 3　 吡啶生物降解动力学分析

在实验所用的吡啶初始浓度下,无论是未强化

反应器,还是强化反应器,对吡啶的生物降解均符

合一级动力学规律. 在两个反应器中,当吡啶初始

浓度从 97. 8 mg·L - 1增加至 195. 6 mg·L - 1时,一级

反应速率常数随着吡啶浓度的增加而增加,并且强

化反应器的一级反应速率常数要高于未强化对照

反应器. 当吡啶初始浓度高于 195. 6 mg·L - 1 时,一
级反应速率常数随着吡啶浓度的增加而降低.

图 1　 对照反应器中活性污泥的 T-RFLP 图谱(a. 0 h 时的活性

污泥;b. 吡啶初始浓度为 293. 4 mg·L - 1;c. 978 mg·L - 1;
d. 2934 mg·L - 1;e. 5868 mg·L - 1)

Fig. 1　 The profiles of T-RFLP from the activated sludge in control
reactor(a. at 0 h; b. at the initial pyridine concentration of
293. 4 mg·L - 1; c. 978 mg·L - 1; d. 2934 mg·L - 1; e.
5868 mg·L - 1)

3. 4　 微生物群落结构动态变化分析

为了分析反应器中微生物群落结构的变化与
吡啶去除的关系,同时为了跟踪引入的强化菌株

KT-5 在反应器中的情况,本实验采用 T-RFLP 的方

法监测反应器运行过程中微生物群落结构的变化.
图 1、图 2 给出了利用自动测序仪 ABI 3730XL 扫描
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图 2　 生物强化反应器中微生物的 T-RFLP 图谱(a. 0 h 时微生

物群体; b. 吡啶初始浓度为 293. 4 mg·L - 1; c. 978

mg·L - 1;d. 2934 mg·L - 1;e. 5868 mg·L - 1)
Fig. 2 　 The profiles of T-RFLP from microbial community in the

bioaugmented reactor(a. at 0 h; b. at the initial pyridine

concentration of 293. 4 mg·L - 1; c. 978 mg·L - 1; d.

2934 mg·L - 1; e. 5868 mg·L - 1)

两个反应器中的细菌的 16S rDNA 的 Alu I 酶切图

谱. 酶切图谱上每个末端限制性酶切片段代表至少

1 种类型的微生物,峰的面积反应出该种类的相对

数量. 为了确定对吡啶可能有降解功能的微生物,
取片段长度在 50 ~ 500 bp,荧光阈值为 50 以上的峰

作为研究分析对象.
图 1a 表明在初始活性污泥中共检测到 8 种优

势的 TRFs,它们的长度分别为 57、80、98、187、215、

231、341 和 394 bp. 对于未强化反应器来说,当吡啶

初始浓度为 293. 4 mg·L - 1时,检测到 2 种长度分别

为 168 bp 和 215 bp 的优势 TRFs(图 1b);当吡啶初

始浓度为 978 mg·L - 1 时,检测到 4 种长度分别为

168 bp、188 bp、203 bp 和 211 bp 的优势 TRFs(图
1c);当吡啶初始浓度为 2934 mg·L - 1 时,检测到 6
种长度分别为 132 bp、168 bp、197 bp、203 bp、211 bp
和 215 bp 的优势 TRFs(图 1d);当吡啶初始浓度为

5868 mg·L - 1 时,检测到 8 种长度分别为 56 bp、97
bp、132 bp、163 bp、168 bp、197 bp、203 bp 和 215 bp
的优势 TRFs(图 1e). 对于强化反应器来说,起初由

于外源吡啶降解菌 KT-5 的大量投加,使得在 0 h 时

反应器中的优势微生物主要为 TRFs 的长度为 213
bp 的菌株 KT-5(图 2a);当吡啶初始浓度为 293. 4
mg·L - 1时,检测到 2 种长度分别为 188 bp 和 213 bp
的优势 TRFs,其中 213 bp 的 TRFs 是投加的 KT- 5
(图 2b);当吡啶初始浓度为 978 mg·L - 1时,检测到

6 种长度分别为 89 bp、168 bp、197 bp、203 bp 、211
bp 和 215 bp 的优势 TRFs,可以发现,此时已检测不

到 KT-5 作为优势菌的存在(图 2c);当吡啶初始浓

度为 2934 mg·L - 1 时,检测到 2 种长度分别为 168
bp 和 203 bp 的优势 TRFs(图 2d);当吡啶初始浓度

为 5868 mg·L - 1时,检测到 4 种长度分别为 163 bp、
168 bp、203 bp 和 215 bp 的优势 TRFs(图 2e).

4　 讨论(Discussion)

从反应器的启动过程可以看出,对于新接种的

活性污泥,由于其中的微生物对吡啶不适应而导致

启动时未强化反应器中吡啶的去除率很低;然而,
随着反应器的运行,活性污泥受到吡啶的驯化后开

始适应吡啶,于是出水中吡啶的去除率明显增加.
而对于强化反应器来说,外源吡啶降解菌的投加明

显强化了反应器的启动,使反应器启动时间明显缩

短,提高了反应器对有毒物质冲击负荷的抵抗能

力. 有些报道同样表明了生物强化作用可以加速反

应器的启动. 例如,Dabert 等(2005)评估了生物强

化作用对于实验室规模的生物除磷序批式反应器

启动的影响,发现强化反应器的启动时间比未强化

反应器快了 14d. Jitnuyanont 等(2001)使用具有丁

烷降解活性的微生物群体来强化地下水中 1,1,1-
三氯乙烯的转化,结果表明,在初始运行时,强化系

统比未强化系统能够更有效地转化 1,1,1-三氯

乙烯.
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由于活性污泥受到吡啶的反复驯化后对吡啶

的去除速率明显增加,致使强化反应器对吡啶降解

的促进作用已不再明显. 不仅如此,随着吡啶初始

浓度的继续增加,在 293. 4 ~ 586. 8 mg·L - 1 的范围

内变化时,强化反应器对吡啶的去除速率出现明显

的波动,这种由于强化反应器中吡啶降解速率的波

动导致生物强化作用消失,其原因还不清楚,可能

是因为吡啶浓度的提高导致反应器中微生物群落

发生了急剧变化,但是从 T-RFLP 的分析结果似乎

并没有看出这种剧烈的变化(图 1b,图 2b),而且,
此时仍然可以检测到强化菌株 KT-5 作为优势菌的

存在. 随着反应器继续运行,吡啶浓度继续提高,虽
然强化反应器中吡啶的去除速率开始恢复,但是始

终没有表现出明显的强化作用,这可以通过 T-RFLP
的分析结果加以解释,当吡啶浓度达到 978 mg·L - 1

时,强化反应器中已经检测不到 KT- 5 的存在(图
2c),表明强化菌株 KT-5 在反应器的长期运行过程

中已经流失,因为在研究 KT-5 纯培养物对吡啶降

解特性的时候,KT-5 可以耐受并完全降解吡啶的浓

度超过 1000 mg·L - 1,所以即使浓度升高,至少在

978 mg·L - 1的条件下,KT-5 不会受到抑制,也不会

因为浓度升高而流失(乔琳和王建龙,2010). 此时

反应器中的吡啶降解活性是来自驯化的活性污泥

中的优势菌种. 这种外源强化菌在长期运行过程中

的流失现象,是生物强化作用中经常出现的问题,
也是制约生物强化实际应用的一个主要因素. 例
如,有 研 究 者 利 用 一 株 邻 硝 基 苯 甲 醛 降 解 菌

Pseudomonas putida ONBA-17,强化实验室规模的合

成废水中邻硝基苯甲醛的降解. 结果表明,生物强

化确实加速了系统的启动,但是在长期运行下与受

到驯化的未强化系统相比失去了优势,主要是由于

投加的强化菌被系统中的原生动物捕食而从系统

中消失,说明生物强化过程是有效而短暂的 (Yu
et al. ,2010). Park 等(2008)使用氰化物降解酵母

菌和未鉴定的氰化物降解微生物混合菌体,对实际

规模的焦化废水处理系统进行生物强化处理研究,
结果表明,由于微生物的流失、对氰化铁的缓慢降

解速率以及外加碳源的缺乏,在反应器的连续运行

过程中,生物强化作用并没有体现出来. 我们的研

究发现,当吡啶浓度继续提高至 5868 mg·L - 1时,未
强化反应器对吡啶的去除速率最终明显的高于强

化反应器,这可能因为未强化反应器中的活性污泥

微生物群体中含有吡啶降解活性的菌株,经吡啶的

长期反复驯化后,对吡啶产生了越来越高的降解活

性;而对于强化反应器来说,起初由于 KT-5 的投加

致使反应器中吡啶的去除主要来自于 KT- 5 的活

性,而活性污泥对吡啶的适应过程由于 KT-5 的保

护作用显得稍微滞后一些,使得最终活性污泥中受

到驯化的吡啶降解优势菌的种类和丰度不如未强

化反应器高,这一点在 T-RFLP 的分析结果也可以

看出来,此时在未强化反应器中检测到 8 株优势菌

而在强化反应器中只检测到 4 株优势菌(图 1e,图
2e). 这说明作为强化菌株投加的 KT-5 对于污泥的

驯化有影响.
两种反应器对吡啶的降解均符合一级动力学,

这说明外加的吡啶降解菌 KT-5 对活性污泥降解吡

啶的动力学规律没有影响. 我们先前的研究已经表

明,纯菌株 KT-5 对吡啶的降解符合一级动力学规

律(Qiao et al. ,2010). 两个反应器在运行初期,一
级速率常数随着吡啶浓度的升高而升高,表明微生

物对吡啶的逐渐适应过程,同时也可以看出生物强

化对反应器启动的加速作用. 然而,当吡啶初始浓

度高于 195. 6 mg·L - 1时,一级速率常数随着吡啶浓

度的升高而降低,说明两个反应器中的微生物群体

一旦适应吡啶后,对吡啶的降解会受到吡啶浓度的

抑制作用. 但是 Wang 等(1997)在研究活性污泥降

解邻苯二甲酸二正丁酯的过程时发现,虽然这一降

解过程也符合一级动力学,但是当邻苯二甲酸二正

丁酯的初始浓度低于 200 mg·L - 1时,一级速率常数

与初始浓度无关.
通过利用 T-RFLP 对未强化反应器中活性污泥

微生物群落结构的动态分析表明,未强化反应器中

原始活性污泥中微生物种类较丰富(图 1a). 随着吡

啶的加入和微生物的驯化,可以观察到有 4 种优势

微生物对反应器降解吡啶起着主导作用,它们的

TRFs 分别为 168 bp、203 bp、211 bp 和 215 bp,其中

168 bp、203 bp 和 211 bp 代表的 3 种微生物是在活

性污泥中本身不占优势,通过吡啶的反复驯化产生

的优势微生物;而 215 bp 代表的微生物则是在活性

污泥中存在的优势微生物,证明这种微生物是土著

的吡啶降解优势菌. 此外,TRFs 的长度分别为 132
bp 和 197 bp 的两种优势微生物,只有在吡啶初始浓

度达到 2934 mg·L - 1以上时才成为优势微生物,表
明这两种微生物对于高浓度吡啶的降解有着主导

作用. 而且,随着吡啶浓度的增加,反应器中的优势

菌的种类逐渐增加,表明了微生物受到吡啶驯化的
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动态变化的过程. 也正是这些优势菌的存在,使得

原先不能有效降解吡啶的活性污泥产生了很强的

吡啶降解活性. 在强化反应器中,T-RFLP 分析结果

表明,外源投加的 KT-5 菌株起初在反应器中占有

优势,直到吡啶初始浓度达到 293. 4 mg·L - 1时仍然

为优势菌,但是,当吡啶浓度为 978 mg·L - 1时,KT-5
已不再被检测到,说明随着反应器的运行以及吡啶

浓度的增加,强化菌株 KT-5 逐渐流失而无法继续

发挥强化作用,这可能也正是强化反应器启动时优

于未强化反应器,但是随着持续的、长期的运行,两
个反应器对吡啶的降解速率近乎一致的原因. 群落

分析的结果也可以解释当吡啶浓度提高至 5868
mg·L - 1时,强化反应器的吡啶降解速率明显的低于

未强化反应器的现象. 此时,未强化反应器中受到

吡啶驯化而产生的优势微生物的种类明显的高于

强化反应器. 另外,在强化反应器中,当 KT-5 流失

后同样产生了与未强化反应器一样的 4 个优势

TRFs,长度分别为 168 bp、203 bp、211 bp 和 215 bp,
表明 KT-5 的投加并没有明显的影响活性污泥群落

结构的组成. 正如前面所说,长期运行条件下,强化

反应器中受到吡啶驯化产生的优势微生物的种类

不如对照反应器多的原因是由于 KT-5 的投加致使

起初反应器中吡啶的去除主要来自于 KT- 5 的活

性,活性污泥中微生物的驯化过程直到 KT-5 从系

统中流失后才开始,而此时吡啶的浓度也在提高,
所以强化反应器中微生物受到驯化的过程不如对

照反应器长,微生物产生的种类也就相应较少,对
吡啶尤其是高浓度吡啶的去除能力较差.

5　 结论(Conclusions)

1)投加吡啶高效降解菌株 KT-5 可以加速反应

器的启动; 当吡啶初始浓度 在 293. 4 ~ 586. 8
mg·L - 1变化时,强化反应器对吡啶的去除速率会出

现波动.
2)当吡啶初始浓度从 586. 8 mg·L - 1逐渐提高

到 1956 mg·L - 1的过程中,生物强化作用不再明显,
两个反应器对吡啶的去除速率基本一致.

3)当吡啶初始浓度达到 5868 mg·L - 1 时,未强

化的反应器中活性污泥对吡啶的降解速率明显的

高于强化反应器.
4)T-RFLP 的分析结果表明,当吡啶初始浓度

低于 293. 4 mg·L - 1时,投加的强化菌株 KT-5 可以

作为优势菌存在于反应器中;从吡啶浓度达到 978

mg·L - 开始,强化菌株 KT-5 已检测不到,说明 KT-5
已经流失,生物强化作用基本消失.
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