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摘要:以实际重力流污水管道为研究对象,借助宏基因组学技术解析了污水输送过程中污染物衰减

的微生物作用机制。 研究结果表明:沿管道污水流向,有机物降解菌与反硝化功能菌的相对丰度持

续上升,硝化功能菌丰度则整体偏低;管道上游微生物优先降解简单含碳有机物,下游逐步转向分

解脂肪酸等复杂含碳有机物,该代谢过程主要依靠糖酵解与三羧酸循环提供能量;管道沿程反硝化

反应不断强化,是水体中含氮污染物含量降低的主要原因;管道末端逆坡结构会造成产甲烷菌及相

关功能基因富集,有机物产甲烷过程进一步削减了含碳污染物的含量。 基于上述机制,可通过优化

污水处理厂运行参数、定期监测并清理管道沉积物、改造逆坡管段等方式,削弱污水输送阶段的污

染物生物降解效应,有效提升污水处理厂进水污染物含量。
关键词:污水管道;沉积物;污染物衰减;微生物群落结构;宏基因组学
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Abstract:

 

Taking
 

actual
 

gravity-flow
 

trunk
 

sewers
 

as
 

research
 

objects,
 

this
 

study
 

adopted
 

metagenomic
 

technology
 

to
 

explore
 

microbial
 

mechanism
 

underlying
 

pollutant
 

attenuation
 

during
 

wastewater
 

transportation.
 

The
 

results
 

show
 

that
 

along
 

sewer
 

flow
 

direction,
 

relative
 

abundance
 

of
 

organic
 

matter-degrading
 

bacteria
 

and
 

denitrifying
 

functional
 

bacteria
 

increases
 

continuously,
 

while
 

that
 

of
 

nitrifying
 

functional
 

bacteria
 

remains
 

at
 

a
 

low
 

level.
 

Microorganisms
 

in
 

upstream
 

section
 

preferentially
 

degrade
 

simple
 

carbon-containing
 

organic
 

compounds,
 

and
 

those
 

in
 

downstream
 

section
 

gradually
 

decompose
 

complex
 

carbon-containing
 

organics
 

such
 

as
 

fatty
 

acids.
 

This
 

metabolic
 

process
 

is
 

mainly
 

powered
 

by
 

glycolysis
 

and
 

tricarboxylic
 

acid
 

cycle.
 

The
 

progressively
 

enhanced
 

denitrification
 

along
 

sewers
 

is
 

primary
 

cause
 

for
 

decline
 

of
 

nitrogen-
containing

 

pollutants.
 

In
 

addition,
 

adverse
 

slope
 

at
 

sewer
 

end
 

leads
 

to
 

enrichment
 

of
 

methanogens
 

and
 

related
 

functional
 

genes.
 

Methanogenesis
 

of
 

organic
 

matters
 

further
 

decreases
 

content
 

of
 

carbon-containing
 

pollutants.
 

According
 

to
 

above
 

mechanisms,
 

optimizing
 

operational
 

parameters
 

of
 

wastewater
 

treatment
 

plants, regularly
 

monitoring
 

and
 

removing
 

sewer
 

sediments,
 

and
 

reconstructing
 

adverse
 

slope
 

sections
 

can
 

mitigate
 

biodegradation
 

of
 

pollutants
 

during
 

wastewater
 

transportation
 

and
 

effectively
 

raise
 

influent
 

pollutant
 

concentration
 

of
 

wastewater
 

treatment
 

plants.
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　 　 污水管网是城市排水系统的核心组成部分,主
要负责收集、输送城市污水,并将其归集至污水处理

厂进行集中处理,对改善城市水环境质量具有重要

作用。 同时,污水管网除基础的输污输水功能外,还
可作为管式生化反应器。 污水在管网沿程输送过程

中,污染物会发生自然生化降解,不仅造成污水处理

厂进水污染物含量降低[1-2] ,进水可生化性变差,还
会导致污水处理工艺效能难以充分发挥[3-5] 。 国内

外多项现场研究表明,根据污水管网服务范围、污染

源分布等因素影响,污水管网中化学需氧量(COD)
的沿程衰减幅度可达

 

6% ~ 37%[6-9] 。 因此,系统探究

污水管道的生化反应作用机制、揭示管内污染物自然
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衰减的内在机理,对阐明污水处理厂低进水污染物含

量成因、实现污水处理提质增效具有重要的理论

意义。
旱季污水收集管网多为重力流工况,管内水流

流速偏小,形成由水体与沉积物共同构成的多介质

环境。 污水中丰富的营养物质,可促进微生物在沉

积物表面附着繁殖并形成生物膜,为污染物降解创

造有利条件。 Li 等[10]研究表明,重力流污水管道内

污染物的微生物降解速率显著高于压力流污水管

道,根源在于前者生物量更大、降解活性更强;Chen
等[11]通过对实际污水管道进行连续监测发现,流经

管道的污水水质发生了变化,并定量分析了沉积物

与污水中的微生物对污染物降解作用的占比;
Tanaka 等[12]发现,管道沉积物、管壁生物膜以及污

水都含有与污染物降解有关的微生物,而溶解氧

(DO)含量是决定易生物降解有机物去除效果的关

键因子;Jin 等[13]发现,污水管道中功能微生物的分

布可诱导基质转化,导致小分子有机物在管道末端

积累;Fierer 等[14]基于宏基因组研究了下水道管网

中 17 个位置的废水微生物群落变化,结果显示,在
污水中发现的多数微生物类群源自下水道管壁生物

膜与管道沉积物,同时印证了宏基因组学方法在建

立微生物群落及其功能属性等多方面的应用价值。
现有相关研究多依托实验室装置、中试模拟系

统以模拟城市污水,重点探究污水管道沉积物的微

生物类群演替与功能菌富集规律,鲜有从基因组层

面深入解析污染物迁移转化路径及功能基因对降解

过程的影响,也缺乏针对实际运行工况下污水管道

污染物降解机制的系统性阐释。 鉴于此,本文以实

际重力流污水管道为研究对象,开展基于宏基因组

学的污水管道污染物降解微生物作用机制研究,揭
示污水管道中污染物生物降解转化的成因,以期为

污水管网运行调控提升污水处理厂进水污染物含量

提供理论支撑。

1　 材料与方法

1. 1　 研究区概况

江西省鹰潭市某新兴开发区采用分流制排水系

统,污水管道布设如图
 

1
 

所示。 选取该地区 1 号泵

站下游至污水处理厂段污水主干管作为研究对象。
该管段于

 

2012
 

年建成,总长约
 

3. 56 km,管径为

800 ~ 1 100 mm,平均管道坡度约为 0. 1‰。 目前该

地区已开发地块主要位于南部,即管道汇水范围。
2 号、4 号泵站下游污水管道污水收集量偏低,因此

1 号泵站下游污水管道输送的污水成为污水处理厂

进水的主体来源。

图 1　 研究区概况及采样点位置

Fig. 1　 Schematic
 

diagram
 

of
 

study
 

area
 

and
 

sampling
 

points

2023 年围绕污水治理提质增效开展的污水管

道物探测表明,研究区污水管道无严重的破损问题,
因此可以基本排除地下水稀释作用对污水管道沿程

污染物含量变化的影响。 此外,由于该区域采取雨

污分流的排水体制,且调查的污水管道沿途收集范

围以新建小区为主,现场排查进一步表明基本不存

在雨水错接到污水管道的问题,因此基本可排除雨

天降雨径流稀释作用对污水管道水质的影响。
然而,该污水处理厂旱天进水 COD 质量浓度仅

为 150 mg / L 左右,远低于原生活污水质量浓度,表
明污水管道内发生了明显的污染物衰减。 因此,本
文针对该污水管道旱天时的污染物衰减作用机制进

行分析。
1. 2　 样品采集与分析

1. 2. 1　 采样点布设

取样时间为 2023 年 11 月, 取样时温度为

(26. 0±1. 2)℃ 。 如图 1 所示,在调查的污水管道沿

程共设置 5 个采样点采集污水水样,水样分别以

S1 ~ S5 表示,每日分别于 8:00、12:00、18:00 定时取

样,连续采集 3 d,各采样点共采集 9 组水样;在采样

点 1、3、4、5 同步采集管道沉积物样品,沉积物样品

分别以 SS1、SS3、SS4、SS5 表示,每个采样点选取临

近的 3 座检查井各取 1 组沉积物样品用于平行分

析。 同时,在 5 个采样点安装管道流量计,以分析污

水管道的流量变化并计算污水的流动时间。
1. 2. 2　 样品采集与预处理

污水水样采用有机玻璃水样采集器采集,所有

样品采集后于 4℃ 冰箱中储藏保存,以待后续测试

分析。 Xu 等[15] 研究发现,当污水中营养物质充足

时,管壁及沉积物表面的生物膜会不断生长,通常在

20 ~ 50 d 成熟且相对稳定。 重力流污水管道内生物
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膜主要附着于沉积物表面,富含有机物质和微生

物[16] ,因此选择在沉积物与污水交界面处进行沉积

物取样。 使用抓斗式采泥器采集沉积物样品,并用

16 目筛网对沉积物样品进行筛分,以去除大块颗粒

杂质。 所有样品采集后于-20℃ 冰箱中储藏进行后

续分析。
1. 2. 3　 常规水质指标分析

对于采集的污水水样, 水质检测指标包括

COD、TN、DO、氧化还原电位(ORP)。 COD 和 TN 分

别采用 HJ
 

828—2017《水质
 

化学需氧量的测定
 

重

铬酸盐法》和 HJ
 

636—2012《水质
 

总氮的测定
 

碱性

过硫酸钾消解
 

紫外分光光度法》测定;DO 和 ORP
采用便携式水质多参数分析仪 ( AQUAREAD

 

AP-
2000)现场测定。
1. 2. 4　 宏基因组分析

沉积物样品采用十六烷基三甲基溴化铵法

(CTAB)提取基因组 DNA,借助 Agilent
 

2100(Agilent
公司,美国)检测 DNA 的浓度、完整性与纯度;使用

NEBNext®
 

UltraTM
 

DNA 文库制备试剂盒 ( NEB 公

司,美国)构建 DNA 文库。 DNA 样品检测合格后,
利用 Covaris 超声波破碎仪( Covaris 公司,美国) 将

样品碎片化至 350 碱基对( bp) 大小,再经末端修

复、加 A 尾、加测序接头、片段筛选、聚合酶链式反

应(polymerase
 

chain
 

reaction,PCR) 扩增及纯化,完
成整个文库制备工作。 进一步扩增 PCR,PCR 产物

通过 AMPureXP 系统( Beverly 公司,美国) 进行纯

化,采用 Agilent
 

5400 系统(Agilent 公司,美国)评估

文库质量,最后通过 QPCR (实时荧光定量 PCR,
1. 5 nmol / L)对文库浓度进行定量。 根据有效文库

浓度及目标数据量,将符合条件的文库上机测序。
采用 Illumina

 

Novaseq 平台对测序样本进行双

端测序。 为保证后续分析的可靠性,先对原始测序

数据进行质量控制、去除宿主序列等预处理,以获取

后续分析的有效序列;然后利用 Kraken2 软件并结

合美国国家生物技术信息中心微生物核酸数据库,
比对并计算样本中所含物种的序列数, 并通过

Bracken 方法预测样本中物种的实际相对丰度,借助

HUMAnN2 软件、DIAMOND 工具将质量控制和去宿

主之后的序列与蛋白质数据库( UniRef
 

90)进行比

对[17] ,得到各个功能数据库的注释信息和相对丰度

表(相对丰度以每百万个基因组拷贝数(CPM)进行

标准化处理);最后基于 BLASTP 程序,将非冗余基

因集序列、 京都基因与基因组百科全书 ( Kyoto
 

encyclopedia
 

of
 

genes
 

and
 

genomes,KEGG)的基因数

据库进行比对( https: / / www. genome. jp / kegg / ),获
得基因对应的 KEGG 功能[18] 。

2　 结果与分析

2. 1　 污水管道污染物质量浓度变化

污水管道 5 个采样点的污染物质量浓度变化如

图 2 所示。 污水管道沿 程 的 DO 质 量 浓 度 由

0. 8 mg / L(S1)逐渐降低至 0. 04 mg / L( S5),表明污

水管道由缺氧环境逐步转变为厌氧环境,这与污水

流动过程中污染物的分解对 DO 的消耗有关。 此

外,管道坡度较缓导致管道中沉积物不断累积,微生

物附着在管壁及沉积物表面并逐渐生长形成生物

膜,为污染物降解创造了条件[16,19] 。

图 2　 污水管道污染物和 DO 质量浓度沿程变化

Fig. 2　 Spatial
 

profiles
 

of
 

pollutant
 

indicators
 

and
 

dissolved
 

oxygen
 

along
 

sewer

由图 2 可知,污水管道沿程 COD 质量浓度由

224 mg / L 降至 142 mg / L,TN 质量浓度由 61. 0 mg / L
降至

 

51. 8 mg / L,分别下降了 36. 6%和 15. 1%,污水

管道中 COD 和 TN 质量浓度下降与管道的生化反

应器效应有关。
根据现场管道流量计的流量监测结果,管道充

满度为 50% ~ 70%,采样点 1—2、2—3、3—4、4—5
之间管段的平均流速分别约为 0. 51、0. 30、0. 18、
0. 39 m / s,相应 4 个管段之间的流动时间分别为

0. 20、0. 69、1. 12、0. 75 h。
以一级反应动力学拟合,得到 COD 和 TN 质量

浓度随流动时间变化的拟合公式:
ρCOD = 227exp( - 0. 153 t)

  

　 (R2 = 0. 85) (1)
ρTN = 61. 4exp( - 0. 062 t)

  

　 (R2 = 0. 95) (2)
式中:ρCOD、ρTN 分别为 COD 和 TN 的质量浓度;t 为污

水流动时间,与污水管道长度和流量有关。 式(1)
(2)表明,ρCOD 和 ρTN 的拟合结果良好(相关系数达

0. 85 以上),符合污染物衰减的一级反应动力学假

定。
2. 2　 沉积物中微生物群落分布特征与污染物降解

分析

2. 2. 1　 界水平

基于宏基因组学的微生物群落分析结果如图 3
所示。 界水平上,污水管道沉积物微生物群落以细
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菌相对丰度最高,占比为 84% ~ 94%,古菌相对丰度

为 6% ~ 15%,真菌与病毒等微生物占比不足 1%,表
明细菌在污水管道污染物衰减过程中发挥了主导作

用[20] 。 污水管道 4 个采样点沉积物样品中细菌相

对丰度波动较小,但整体呈逐步上升的趋势,说明污

水管道微生物的多样性沿程发生了变化,随着流动时

间的延长,微生物逐渐增多。 古菌的相对丰度整体呈

逐渐下降趋势,说明细菌的大量繁殖对古菌有一定的

抑制作用,管道环境更有利于细菌的生长繁殖。

图 3　 污水管道沉积物界水平微生物群落分布

Fig. 3　 Taxonomic
 

distribution
 

of
 

sewer
 

sediments
 

at
 

kingdom
 

level

SS4 中细菌的相对丰度降低,而古菌相对丰度

增多(15. 4%±0. 2%),该现象与采样点 3—4 管段在

逆坡的结构密切相关。 逆坡结构导致水流速度下

降,污水中 DO 质量浓度逐渐减小,管道内部环境逐

步转变为厌氧状态。 此时,管道内的生化条件与厌

氧反应器相似[21] ,为古菌的生长繁殖提供了有利条

件。 现场监测数据进一步印证了该推断:在采样点

1、3、4、5 处,污水中的 ORP 分别为( -96. 1± 5. 0)、
( -149. 5±6. 9)、 ( - 230. 4 ± 8. 1)、 ( -178. 1± 5. 9)
mV,对应的 DO 质量浓度分别为 ( 0. 80± 0. 03)、
(0. 46±0. 03)、(0. 12 ± 0. 02)、(0. 04 ± 0. 02)mg / L。
采样点 4 处 ORP 和 DO 均出现厌氧环境的拐点,促
进了古菌尤其是产甲烷古菌的生长,并抑制了需氧

或兼性厌氧的细菌群落[22] 。
2. 2. 2　 属水平

筛选相对丰度前 20 作为代表性功能菌属,如
图 4 所 示。 相 对 丰 度 最 高 的 前 3 个 细 菌 为

Micropruina( 7. 0% ~ 15. 9%)、 Acidovorax ( 4. 9% ~
8. 6%)和 Thauera(1. 5% ~ 7. 2%),是污水管道中常

见的细菌。 Micropruina 可以在厌氧条件下吸收糖和

氨基酸储存为糖原[23] ,其在 SS1、SS3、SS4、SS5 中的

相对丰度分别为 7. 0%、15. 1%、15. 2%、15. 9%,说
明污水流动时间的延长有利于 Micropruina 的富集。
Acidovorax 可以降解大分子有机物,并为反硝化聚磷

菌提供碳源[24] ,其相对丰度沿管道呈上升趋势,并
在采 样 点 5 达 到 峰 值, 相 对 丰 度 为 8. 6%。

Micropruina 与 Acidovorax 在管道内的富集,表明其

是污水管道中导致 COD 降低的主要功能微生物,其
相对丰度变化与图 2 一致。 此外,Micropruina 与

Acidovorax 的富集也为污水管道反硝化过程提供了

碳源。 而 Acidovorax 在 SS4 中相对丰度降低,说明

逆坡导致的厌氧环境抑制了其富集。

图 4　 污水管道沉积物在属水平的微生物群落分布
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管道中还检测到产甲烷菌(Methanothrix)与硫

酸盐还原菌(Mycolicibacterium)。 Methanothrix 在缺

氧条件下对醋酸盐具有较高亲和力,能够通过水解

醋酸产生 CH4
[25] ;Mycolicibacterium 能够以 SO2-

4 作

为 有 机 物 降 解 的 末 端 电 子 受 体 产 生 H2S。
Methanothrix 相对丰度在采样点 4 最高,与界水平类

似,因采样点 3—4 管段坡度变缓甚至逆坡导致水流

变 缓, 形 成 一 个 更 适 宜 其 生 存 的 环 境, 而

Methanothrix 消耗 COD 产生甲烷的过程是采样点 5
处 COD 降低的原因之一。

污水管道硝化细菌丰度均低于 0. 3%,说明管

道的缺氧 / 厌氧条件抑制了硝化细菌的生长繁殖。
Thauera 属于变形菌门,是能够积累 NO-

2 -N 的兼性

厌氧反硝化细菌[26] ,同时可以产生胞外多糖和蛋白

质,有助于维持颗粒结构并抵抗冲刷[27] ,在采样点

1 处相对丰度最高, 是采样点 1 的优势菌群。
Acidovorax[28] 、 Thauera[26] 、 Microbacterium[29] 、
Pseudoxanthomonas[30] 、Diaphorobacter[31] 和 Afipia[32]

为管道内主要的反硝化功能菌,其在管道中的不断

富集促进了反硝化作用,使管道污水中的含氮有机

物不断降低;总相对丰度在采样点 4 处最低,仅为

15. 8%,原因在于采样点 4 处产甲烷菌的富集和发

酵对反硝化的主要群落产生了一定的负面影响[33] 。
Percheron 等[34] 研究表明,Methanothrix 可通过

快速竞争乙酸等短链挥发性脂肪酸,削弱反硝化菌

的电子供体供应;高浓度硫化物与发酵产物可直接

抑制反硝化酶系活性,从而降低完整脱氮效率并造

成中间体累积。 Yan 等[35] 发现,下水道微生物群落
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具有较高的产甲烷潜力,会加剧碳源在产甲烷菌和

反硝化菌之间的分配竞争。 此外,Zhou 等[36] 研究

发现,以 Methanothrix 为代表的产甲烷菌可借助种

间直接电子传递高效利用乙酸,改变底物代谢分配

路径,重塑底物流向,致使在某些情形下甲烷代谢既

表现为对反硝化的竞争 / 抑制,也可能通过耦合代谢

路径影响总体的碳氮循环(竞争与耦合并存)。 因

此,采样点 4 微生物群落的变化,可能是管道逆坡诱

导的氧化还原环境改变、产甲烷菌与发酵代谢共同

作用的结果。
可见,污水管道沉积物中与有机物水解相关的

功能菌是管道的优势菌群,导致管道中 COD 质量浓

度降低,并为反硝化作用提供碳源,进而使污水中

TN 质量浓度也不断降低。 而采样点 4 缓流形成的环

境使原本占优势的水解菌(Acidovorax)与反硝化功能

菌(Thauera)逐渐被抑制,并被产酸产甲烷菌和硫酸

盐还原菌取代,其富集可进一步分解水解和发酵产物

中的难降解有机物,增强复杂有机物的利用率。

图 5　 污水管道沉积物中主要含碳有机物转化途径与相关基因丰度
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2. 3　 基因丰度与含碳有机物生物衰减途径

在 KEGG 第四等级对应的代谢通路上获得各

个直系同源基因簇( KO)的具体注释信息,将所有

KO 数据映射到 KEGG 含碳有机物的代谢通路,结
果如图 5 所示。 微生物群落具备降解各类复杂有机

物的遗传潜力。 如图 5(a)所示,蛋白质、碳水化合

物,以及脂肪、油脂等(FOGs)大分子有机物,首先在

胞外或周质空间被水解为氨基酸、葡萄糖、脂肪酸和

甘油等小分子单体;从上游(采样点 1)至中游(采样

点 3),与乙醇、甘油等结构简单且易利用的发酵产

物代谢相关的基因,如乙醇脱氢酶(adhP)和甘油激

酶(gldA、dhaK)等丰度显著上升(图 5( c))。 可见,
在污水管道中段,微生物群落优先利用上游发酵产

生的简单底物进行快速生长和繁殖。 然而,采样

点 4 多数基因的丰度出现了明显的拐点式下降,这
可能与采样点 3—4 管段逆坡相关,从而导致流速减

缓,大量有机固体物质在该处(采样点 4 上游)异常

沉积。 这种沉积原因是上游沉积物强烈的厌氧发酵

产生了高浓度的挥发性脂肪酸、硫化氢等抑制性代

谢产物,并对采样点 4 的微生物群落活性造成了严

重胁迫[37-38] 。 经历采样点 4 的波动,微生物群落在

下游采样点 5 表现出强大的功能恢复。 与脂肪酸

(ACSL、ACADM、 fadN) 和氨基酸(GCDH) 等复杂有

机物代谢相关的基因丰度显著上升,甚至超过采样

点 3,说明在污水管道中游,结构简单的碳源被消耗

后,下游的微生物群落会开启针对更复杂底物的降

解,以持续维持其生命活动。
在后 续 的 分 解 代 谢 中, 糖 酵 解 和 三 羧 酸

(tricarboxylic
 

acid,TCA) 循环是微生物代谢和能量

生成的核心(图 5( b))。 糖酵解是利用碳水化合物
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最基础和关键的途径,其中,聚磷酸葡萄糖激酶

(ppgk)催化葡萄糖磷酸化,是碳源利用的第一步

(图 5(d)),其基因丰度在采样点 1、2、3 逐渐上升,
但在采样点 3—4 管段有所下降,这可能与该管段存

在逆坡有关。 磷酸甘油酸激酶(PGK)与丙酮酸激酶

(PK)是糖酵解中催化三磷酸腺苷(ATP)生成的两

类关键酶[39] ,其编码基因的丰度远高于 ppgk,表明

微生物群落具有强大的 ATP 生成潜力,以维持在厌

氧环境下的高强度代谢活动。

图 6　 污水管道沉积物中氮转化途径
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乙酰辅酶 A 是细胞代谢中最重要的前体,大分

子物质(如糖类、脂肪、蛋白质) 水解成乙酰辅酶 A
并进入 TCA 循环,最终通过发酵及缺氧呼吸转化为

代谢产物(H2O、CO2 等)。 关键基因乙酰辅酶 A 合

成酶(ACSS)的丰度从采样点 1 到采样点 3 逐渐升

高,但在采样点 4 急剧下降,随后在采样点 5 有所恢

复,说明乙酰辅酶 A 的合成效率得到了提升,更多

的乙酰辅酶 A 进入 TCA 循环,有助于产生更多的还

原型烟酰胺腺嘌呤二核苷酸(NADH)并为硝酸盐还

原提供电子供体。 此外,ACSS 与甲烷代谢有关,用
以表征通过 Methanothrix 产生了乙酰辅酶 A 合成酶

和醋酸激酶的功能酶[40] 。 该功能酶在采样点 4 丰

度最高,进一步说明采样点 4 管道污水中 DO 质量

浓度的进一步降低,导致沉积物中微生物群落结构

逐渐转向富集厌氧微生物,更有利于产甲烷菌的富

集,进而增加了微生物群落甲烷的代谢潜力[41] 。
TCA 循环是细胞呼吸的最终代谢通路和能量

产生的主要场所。 如图 5(b) (d)所示,TCA 循环中

的关键基因丰度也存在空间差异。 柠檬酸合酶

(CS, TCA 循 环 的 限 速 酶 )、 异 柠 檬 酸 脱 氢 酶

(IDH1)、α-酮戊二酸脱氢酶(OGDH)、琥珀酰辅酶 A
合成酶( sucD)、琥珀酸脱氢酶( sdhA)和苹果酸脱氢

酶(mdh)等基因丰度沿程总体增加。 sucD 是 TCA

循环中唯一直接生成 ATP 的酶,而 mdh 和 IDH1 则

催化生成重要的电子供体 NADH[42] ,其在管道后段

的丰度增加,表明微生物通过上调呼吸作用以应对

下游更低的氧化还原电位和环境胁迫,产生更多能

量用于生命维持,以及更多胞外聚合物等保护性物

质的分泌。
综上所述,污水管道沉积物中的微生物群落形

成了功能完备且适应性强的含碳有机物代谢网络。
从上游到下游,随着环境厌氧程度的加深,微生物群

落通过富集水解、发酵、糖酵解及 TCA 循环等通路

的关键基因,表现出逐渐增强的有机物降解和能量

获取能力,并最终展现出向产甲烷等深度厌氧代谢

转化的潜力。
2. 4　 基因丰度与含氮有机物生物衰减途径

为探究沉积物微生物群落在含氮有机物转化中

的作用,对氮转化相关的关键功能基因进行了丰度

分析,如图 6 所示。 可见,污水管道内氮循环涵盖了

硝化、 反硝化、 异化 / 同化 硝 酸 盐 还 原 ( DNRA /
ANRA)等主要过程(图 6( a)),其中反硝化作用相

关基因种类及丰度占比最高(图 6( b)),占据了绝

对主导地位。
反硝化是研究区污水管道中最核心的氮转化途

径。 narH、narG 和 narI 编码 NO-
3 -N 还原酶,将 NO-

3 -
N 转化为 NO-

2 -N,是反硝化作用的限制步骤[43-44] 。
narH、narG 和 narI 总相对丰度占绝对优势地位,且
沿管道数量逐渐增多,使污水管道中反硝化作用不

断发生。 Thauera 是 NO-
3 -N 还原和 NO-

2 -N 积累的主

要贡献功能菌,在 narGHI 的编码合成中占主导作

用[33] 。 nirS 和 nirK 负责将 NO-
2 -N 转化为 NO,主要

分布于厌氧铵氧化细菌、亚硝酸盐和甲烷氧化细菌

以及古细菌中。 编码一氧化氮还原酶 norB 的丰度

随着管道整体呈上调趋势,在采样点 4 处稍微下调,
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其主要存在于假黄单胞菌属(Pseudoxanthomonas)
与假单胞菌属 (Pseudomonas) 中[45] 。 nosZ 负责将

N2O 转化为 N2,变形菌门( Proteobacteria)、拟杆菌

门( Bacteroidetes)和一些古菌均会利用 norB 基因,
其对环境的敏感度较其他氮代谢相关基因高[46] 。
这些基因丰度在管道沿程呈现显著的富集趋势,表
明随着下游缺氧程度的加深,微生物群落将硝酸盐 /
亚硝酸盐彻底转化为 N2 的潜力急剧增强,从而导致

了污水中 TN 质量浓度不断降低。 硝化作用为反硝

化过程提供了关键底物,尽管丰度远低于反硝化基

因,但硝化作用相关的基因,包括催化氨氧化的

amoCAB、hao 和催化亚硝酸盐氧化的 nxrA、nxrB,在
管道内均有检出,说明在 DO 质量浓度相对较高的

微环境或上游区域,NH3 能够被氧化为 NO-
3 -N 和

NO-
2 -N,这一作用尽管较弱,但为下游优势反硝化菌

群提供了一定的底物。 除了通过反硝化途径去除

氮,污水管道中还存在着将氮保留的重要机制———
异化硝酸盐还原 ( DNRA ) 和同化 硝 酸 盐 还 原

(ANRA)。 由图 6( b) 可见,nasA( ANRA) 和 nirBD
(DNRA)基因均具有较高的丰度,且在管道沿程逐

渐富集。 反硝化将氮以气体形式移除,而 DNRA /
ANRA 则将 NO-

3 -N / NO-
2 -N 转化为生物可利用的

NH3,重新纳入生物质合成或保留在管道中。
综上,污水管道中 TN 的沿程衰减,其核心是一

个沿程不断强化的反硝化作用。 在上游硝化作用提

供的底物支持下,TN 脱氮效率在与氮保留途径的竞

争中占据绝对优势,最终导致 TN 从污水中去除。
2. 5　 调控策略

a.
 

优化提升泵站的运行调度。 现状研究区污

水管网末端的污水处理厂进水提升泵开泵水位较

高,导致污水管道长期处于高水位、低流速的运行状

态,为管道内有机物沉积和厌氧微生物繁殖创造了

条件。 已有研究发现,泵站间歇运行与污水管道中

水流的低流速会显著影响污水管道中微生物群落的

时空分布[38,47-48] 。 对此,可降低污水处理厂进水提

升泵的开泵水位,以提高管道中污水的流动速度,并
减少污水在管道中的停留时间,减少厌氧环境形成

与有机物衰减和产甲烷等过程的发生。
b.

 

基于状态评估的科学清淤策略。 沉积物是

微生物活动的核心场所,制定科学清淤策略是维持

管网长期健康运行和减缓污水管道中有机物衰减的

关键[49] 。 依据相关运行维护指南,对于高负荷或易

沉积管段,建议清淤周期控制在 3 ~ 6 月较为合理。
此外, 研究表明, 当管道污水中 ORP 持续低于

-200 mV 时,表明管道环境已进入厌氧阶段,需启动

清淤[50] 。 可按先评估、再调整原则采用 3 ~ 6 月的

清淤评估周期,如在实施清淤后 3 月内复测沉积厚

度、ORP 水平、水力条件等,再考虑是否延长或缩短

清淤周期。
c.

 

改造逆坡污水管段。 管道逆坡区域往往伴

随污水长时间停留、DO 质量浓度显著降低以及有

机物衰减、甲烷累积效应增强等。 通过工程改造消

除管道逆坡,可进一步改善管道局部水力条件。

3　 结　 论

a.
 

研究区域污水管道自上游到下游,由缺氧环

境逐步转变为厌氧环境。 与此同时 COD 和 TN 沿

程衰减,总体符合污染物衰减的一级反应动力学。
b.

 

基于宏基因组学发现,管道中有机物水解相

关菌及反硝化功能菌的相对丰度沿管道逐渐增多,
而与硝化作用相关的功能菌相对丰度较低。 含碳有

机物的衰减表现为污水管道上游优先降解简单发酵

产物,下游转向利用脂肪酸等复杂底物的代谢策略,
其核心为依赖糖酵解与 TCA 循环提供能量。 含氮

有机物的衰减,其根本原因在于反硝化作用相关基

因丰度在管道中逐渐上升,在微生物的协同作用下

使管道中反硝化作用逐渐增强,并占据主导地位。
c.

 

管道末端采样点 4 处坡度变缓甚至逆坡,形
成一个更适宜产甲烷菌生存的环境,Methanothrix 与

ACSS 基因在该处富集,同时产生抑制性产物以抑制

其他基因的富集,其消耗 COD、产甲烷等,进一步降

低了管道中含碳有机物的浓度。
d.

 

针对研究区域实际情况,可优化污水处理厂

进水提升泵站的运行方式,通过降低污水处理厂进

水提升泵房的前池开泵水位,减少污水在管道中的

停留时间;定期监测管道中沉积物厚度并及时采取

清淤措施以减少管道中的微生物量;对管道逆坡段

进行改造,以避免过水能力不畅导致的污染物沉积

和含碳有机物厌氧产甲烷。 由此,降低管道中微生

物作用造成的污染物衰减,以提高污水处理厂进水

污染物含量,实现污水提质增效。
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