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摘要： 为阐释不同水力水质工况对市政排水管网底泥微生物在门和属水平多样性的影响，应用微生物 16S rRNA 基因测序技术，

探讨了底泥微生物组 Alpha 和 Beta 多样性、样本组间差异及其与不同环境因子之间的统计学关系及可能原因. 结果表明：①底

泥中优势菌门 Bacteroidetes、Chloroflexi、Firmicutes、Acinetobacter 等均为有机物降解类细菌，并且随着外源性碳浓度的增加，同

种微生物的丰度越高；随着色氨酸类有机物种类越多，微生物群落多样性越高. ②在一定范围内，剪切力越高，底泥中呈显著差

异 (P≤0.001) 的 Dechloromona(5.5%)、norank_f_Anaerolineaceae(2.3%)、Longilinea(2.8%) 等厌氧细菌 (主要功能是分解蛋白、碳

水化合物) 的丰度越高. ③在一定范围内，温度越高，底泥微生物组的丰度越高. 在 41 ℃ 环境下，呈显著差异 (P≤0.001) 的优势

菌门 Chloroflexi(11.1%) 和优势菌属 Defluviicoccus(4.9%)、Candidatus_Competibacter(3.8%) 的相对丰度最高，而 Proteobacteria、

Bacteroidetes 等菌门可能因微生物蛋白质活性受温度影响，丰度降低 .  ④在碱性环境中，只有 Proteobacteria(49.4%)、

Chloroflexi(10.1%) 等杆状菌丰度最高，没有丝状菌 . ⑤SO4
2−浓度对底泥微生物影响较小，但较高 SO4

2−浓度提高了上覆水中

Methylocystis、Zavarzinia 等微生物丰度，抑制了 Methylocystis 等厌氧微生物的生长. 研究显示，重力流排水管道底泥微生物组多

样性变化与水力剪切力、温度、pH、SO4
2−及外源性碳这 5 个环境因子相关.

关键词： 重力流排水管道；16S rRNA 基因测序；底泥微生物；水力水质工况

中图分类号： X835 文章编号： 1001-6929（2022）03-0740-10
文献标志码： A DOI： 10.13198/j.issn.1001-6929.2021.09.09

Effect  of  Hydraulic  and  Water  Quality  Conditions  on  Sediment  Microbiota
Diversity in Municipal Drainage Network
DING Guoping1，CHEN Hao2，ZHU Yi3，SUN Xiaonan1，LIU Hui2，MA Changwen1，YE Jianfeng2*

1. College of Engineering, Shanghai Polytechnic University, Shanghai 201209, China

2. Shanghai Academy of Environmental Sciences, Shanghai 200233, China

3. College of Environmental Science and Engineering, Donghua University, Shanghai 201620, China

Abstract：In order to explain the specific impact of different hydraulic and water quality conditions on the diversity of microbial phylum

and genus in the municipal drainage network sediment, this paper uses the microbial 16S rRNA gene sequencing technology to explore the

Alpha  and  Beta  diversity  of  the  sediment  microbiome,  the  sample  groups,  differences  and  their  statistical  relationships  with  different

environmental factors and possible causes. The results show that: (1) The dominant bacteria in the bottom silt, Bacteroidetes, Chloroflexi,

Firmicutes,  Acinetobacter,  etc.,  are  all  organic  matter-degrading  bacteria.  As  the  concentration  of  exogenous  carbon  increases,  the

abundance  of  the  same  bacteria  is  higher.  The  more  types  of  acidic  organic  matter,  higher  the  diversity  of  bacterial  communities.

(2) Within a certain range, the higher the shear force, the higher the abundance of anaerobic bacteria (mainly used to decompose proteins

and carbohydrates) such as Dechlomona (5.5%), Norrank_f_Anaerolineaceae (2.3%) and Longilinea (2.8%) with significant difference (P≤

0.001)  in  sediment.  (3)  Within  a  certain  range,  the  higher  the  temperature,  the  higher  the  abundance  of  the  sediment  microbiome.

At  41℃,  the  relative  abundance  of  dominant  phylum  Chloroflexi  (11.1%),  dominant  phylum Defluviicoccus (4.9%)  and
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Candidatus_Competitor (3.8%) with significant difference (P≤0.001) is the highest, while Proteobacteria, Bacteroidetes and other phylum
may be affected by temperature due to microbial protein activity. (4) In an alkaline environment, only Proteobacteria (49.4%), Chloroflexi
(10.1%) and other rod-shaped bacteria have the highest abundance and no filamentous bacteria. (5) SO4

2− concentration has little effect on
sediment microorganisms, but higher SO4

2− concentration increases the abundance of Methylocystis, Zavarzinia and other microorganisms
in the overlying water. It inhibits the growth of anaerobic microorganisms such as Methylocystis. The research shows that the diversity of
microbiome  in  the  sediments  of  gravity  flow  drainage  pipes  is  related  to  five  environmental  factors:  hydraulic  shear,  temperature,  pH,
SO4

2− and exogenous carbon.
Keywords：gravity drainage pipe；16S rRNA gene sequencing；sediment microorganism；hydraulic and water quality conditions

 

市政重力流排水管网中存在着较大的碳排放现

象，污水和雨水中大量有机物在管网输送过程中被微

生物降解消耗[1]，这直接导致了下游污水厂普遍出现

进水碳源不足的现象[2-3]. Mclellan 等 [4] 认为，管网底

泥中的微生物是其碳转化的重要执行者，多样的微生

物利用管网缺氧环境对有机物进行水解发酵、产甲

烷、硫酸盐还原，并完成自身菌体的繁殖生长与代谢.
因此，研究重力流管网中底泥微生物菌群结构的变化

规律具有重要意义.
目前对城市排水系统底泥微生物多样性的研究

多集中于污水处理厂和河道，且其均受不同水力水质

条件的影响. 而重力流排水管网内水力水质条件的变

化是否会影响底泥微生物组的多样性，进而影响微生

物碳转化的策略与效率，却鲜见报道. 污水处理厂和

河道的底泥微生物通过选择性地消耗特定的底物，进

行不同的生长和碳分配，其底物的性质受化学因素

(如 pH、不同碳的来源、SO4
2−浓度等) 影响. 另外，一

些物理因素 (如温度、剪切力等) 大多会通过影响有

机物组成和微生物群落状态，造成碳转化的差异. 例
如，已有研究发现，河流 pH 的变化可以引起藻细胞

膜电荷的变化以及影响代谢过程中酶的活性[5]，当

pH 为 10 时，对细菌群落产生更多的挥发性脂肪酸

(VFA) 有缓冲作用[6]；Schulz 等[7] 研究发现，康斯坦斯

湖底泥中温度每升高 10 ℃，细菌代谢速率将增加

2~3 倍，这表明温度是影响微生物细胞内某些酶活性

的重要因素，进而影响微生物的生长速率和微生物对

基质的代谢速率；Liu 等 [8] 对高海拔湖泊有机物的

研究发现，较大的剪切力有利于促进有机物在底泥中

的渗透，对碳的转化效率有显著的影响. 不同碳源可

能会影响微生物的丰度，在污水处理厂相似的污染进

水源中，微生物群落具有相似性[9]，而不同的进水源

会影响活性污泥菌群组成和多样性[10].  尽管早在

1992 年就有少数研究团队已经注意到了重力流管网

底泥中的一些生物行为[11]，但对底泥生物的研究却主

要集中在生物作用下底泥的形成过程和管道腐蚀等

方面[12-13]，很少有研究致力于不同水力水质工况对底

泥微生物多样性变化的影响.
该研究通过控制上覆水的剪切力、温度、SO4

2−、

pH、外源性碳这 5 个水质水力工况进行批次试验，应

用微生物 16S rRNA 基因测序分析方法，对微生物的

相对丰度、多样性结构和微生物组间差异显著性检

验进行分析，并结合三维荧光光谱法 (EEM) 以及底

泥 COD 降幅，探究不同环境因子对底泥中微生物组

多样性的影响，以期通过控制水力水质工况减少市政

重力流排水管网中微生物碳转化的现象. 

1    材料与方法
 

1.1    采样点布设

该研究所用污水和雨水管网底泥分别于旱季采

自上海某排水系统 a、b 管网. 其中 a 管网为生活小区

污水管支管，承接完全的生活污水. 径流雨水采自 b
管网沿管雨水篦，为完全的路面雨水径流. 底泥于旱

季采集自 c、d、e 管网. 生活污水、径流雨水和初始底

泥间隙水经 0.22 μm 聚醚砜滤膜后，测定其 COD、

TN 和 SO4
2−浓度 (见表 1).

 

表 1    初始水样和底泥中的指标浓度

Table 1  Index concentration in initial water sample and sediment

项目 pH
COD浓度/

(mg/L)
TN浓度/
(mg/L)

SO4
2−浓度/

(mg/L)

上覆水

径流雨水1 7.60 46.0±6.0 10.0±3.0 16.5±2.5

径流雨水2 7.30 51.0±9.0 12.4±2.4 27.5±3.5

生活污水 7.10 106.0±15.0 28.9±3.4 50.5±6.5

超纯水 7.20 0 0 0

葡萄糖源水 7.39 176.0 0 0

底泥

底泥1# 7.40 338.0±8.0 52.3±11.0 7.3±0.8

底泥2# 7.20 366.5±12.5 121.3±5.1 4.0±0.7
底泥3# 7.20 345.0±11.0 111.3±6.5 3.0±0.4

  

1.2    批次试验

为模拟重力流排水管道内黑暗厌氧环境和泥液

分层的环境，该研究采用文献 [14] 的设计理念，设计

了直径为 140 mm、高度为 210 mm 反应器 (见图 1).
该反应器上部密封盖设有气体出入口、水样采集口、
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温度计和搅拌器. 试验前先将底泥用 0.4 mm 筛滤去

石头、树枝等大型固体物，再将 0.6 L 底泥和 2.3 L 上

覆水置入反应器中. 待泥水分层后 (约 4 h)，用锡纸包

裹住反应器表面，模拟黑暗环境，引入氮气以保持顶

空厌氧，并控制搅拌器转速来调整水力剪切力. 同时，

依据底泥微生物生长周期 (约为 6 d[15]) 及上海重力流

排水管网水力停留时间 (旱季为 4~6 d)，设定反应时

间为 6 d. 最后取上覆水和泥水交互界面的上层底泥

进行 16S rRNA 基因测序分析.
 

图 1    市政重力流排水管网模拟反应

器示意

Fig.1 Schematic diagram of simulated
reactor for municipal gravity flow

drainage pipe network
 

为模拟不同水力水质工况，该研究进行批次试

验. 其中，为避免雨污水中微生物对底泥中微生物多

样性的影响，所有的雨污水样本均通过 0.22 μm 聚醚

砜滤膜，滤去绝大多数的微生物. 因不同碳源试验组

的需要，分别设计以超纯水、在超纯水中添加葡萄糖

(≥99.5%)、径流雨水以及生活污水为上覆水的试验

组，其超纯水和葡萄糖源水水质指标见表 1；设计烘

干污泥，以研究灭活了绝大部分微生物活性的底泥

与不同碳源的上覆水在反应后微生物的变化情况. 此
外，不同转速对应不同的剪切力，其剪切力计算方法

根据 Blasius 方程计算. 批次试验设计及样本编号如

表 2 所示. 

1.3    化学分析

上覆水及底泥的化学指标包括 COD、TN、SO4
2−.

底泥的化学指标定义为其间隙水的化学指标，通过将

底泥在 8 000 r/min 下离心，取上清液获得. 根据国家

标准方法测定上覆水和间隙水中 TN、COD 和 SO4
2−

的浓度.
结合荧光光谱 (EEM)(F-7 100，日本日立公司) 分

析上覆水和底泥中 DOM 的组成. 反应前生活污水中

主要为色氨酸类有机物 (λEx/λEm=270~290 nm/320~350
nm)，其多为氨基酸类、肽类及蛋白类物质，一般为新

近产生[16]. 径流雨水中主要为腐殖酸及难降解腐殖酸

成分 (λEx/λEm≤250 nm/380 nm)，但微生物对这些成分

的转化效率并不高[17]. 因此在控制变量的条件下，通

过分析底泥中类色氨酸荧光强度峰值的变化，判断沉

积物中的微生物对碳转化效率的不同. 该研究底泥样

本中类色氨酸荧光强度峰值见表 3. 

表 2    模拟重力流排水管网批次试验的设计

Table 2  Batch experimental design of simulated gravity

drainage pipe network

样本编号 含义

AI_Sediment 初始底泥1#(剪切力为0.283 N/m2)

A1_EU 反应后底泥(烘干底泥1#，超纯水)

A2_EU 反应后底泥(烘干底泥1#，过0.22 μm滤膜后的生活污水)

A3_EU 反应后底泥(新鲜底泥1#，超纯水1#)

A4_EU 反应后底泥(新鲜底泥1#，过0.22 μm滤膜后的生活污水2#)

A5_EU 反应后底泥(新鲜底泥1#，葡萄糖源水)

BI_Sediment
初始底泥2#(生活污水，剪切力为0.283  N/m2，温度为

25 ℃，pH为7.3，SO4
2−浓度为44 mg/L)

B1_EU
反应后底泥(新鲜底泥2#，生活污水，剪切力为0.732
N/m2)

B2_EU 反应后底泥(新鲜底泥2#，生活污水，温度为41 ℃)

B3_EU 反应后底泥(新鲜底泥2#，生活污水，pH为8.8)

B4_EU 反应后底泥(新鲜底泥2#，径流雨水1#)

B5_EU 反应后底泥(新鲜底泥2#，生活污水)

CI_Sediment
初始底泥3#(径流雨水2#，剪切力为0.283 N/m2、温度为

25 ℃、pH为7.3、SO4
2−浓度为24 mg/L)

C1_ES 反应后上覆水(新鲜底泥3#，SO4
2−浓度为24 mg/L)

C1_EU 反应后底泥(新鲜底泥3#，SO4
2−浓度为24 mg/L)

C2_ES 反应后上覆水(新鲜底泥3#，SO4
2−浓度为72 mg/L)

C2_EU 反应后底泥(新鲜底泥3#，SO4
2−浓度为72 mg/L)

注：A、B、C 代表 3 个批次试验；I 代表初始样本；试验批次后面的

数字代表试验分组；E 代表反应结束样本；S 代表上覆水；U 代表

底泥. 反应后底泥含义中未提及变量均与该批次初始样本相同.

表 3    底泥样本中类色氨酸荧光强度峰值

Table 3  Kurtosis value of tryptophan-like in sediment sample

样本编号
荧光强度峰值/a.u.

反应前 反应后

B1_EU 260 1 025

B2_EU 260 506

B3_EU 260 784

B4_EU 260 449

B5_EU 260 631
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1.4    微生物 16S rRNA 基因相对定量测序与分析方法

试验前取约 20 mL 管网底泥或 1 L 污水，污水过

0.22 μm Whatman GF/F 滤膜，至膜上有明显覆盖物后

装于离心管，−20 ℃ 保存 (并在一周内测定)，用于基

因组 DNA 提取. DNA 提取采用试剂盒 Fast DNA Spin
Kit (MP bio)，提取后以 1% 琼脂糖凝胶电泳检测. 采
用 PCR 仪 (ABI GeneAmp®9700，Applied Biosystems，
德国) 进行 PCR 扩增 .  参照电泳初步定量结果，将

PCR 产物用 QuantiFluor™-ST 蓝色荧光定量系统

(Promega 公司) 进行检测定量，IlluminaMiSeq 测序后

以 silva123/16s_bacteria 数据库进行分类学分析[18].
结合微生物的 Alpha 多样性分析，利用 Shannon-

Wiener、Simpson、Chao 1 和 Coverage 指数估计环境

群落的物种丰度和多样性；用微生物的 Beta 多样性

对底泥微生物群落间的物种多样性进行组间相对定

量比较分析. 同时，通过 Wilcox 秩和检验对组间微生

物进行差异显著性分析，判断两样本中微生物的分布

是否存在差异，并通过 P 值判断其显著性. 

2    结果与讨论
 

2.1    微生物 Alpha 和 Beta 多样性分析

该研究基于 OTU 水平，进行 Alpha 多样性分析，

绘出 Shannon-Wiener 曲线〔见图 2(a)〕，曲线坡度随测

序深度增加趋于平坦，测序数量足够大，可反映测序

样本微生物种群多样性的真实情况. 在 16S rRNA 测

序中共得到 651 958 条有效序列和 28 516 个 OTUs
数. OTUs 数以及物种多样性如表 4 所示.

图 2    初始底泥微生物的 Alpha 和 Beta 多样性分析

Fig.2 Analysis of Alpha and Beta diversity of microorganisms in initial sediment
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根据 OTUs 数以及物种多样性 (见表 4) 可知：不

同外源性碳组中，A1_EU 微生物群落相对丰度和多

样性较反应前降低；A2_EU 微生物群落相对丰度和

多样性相对 A1_EU 增大；A3_EU 微生物群落多样性

低于 A4_EU. 此外，B4_EU 微生物群落相对丰度和群

落多样性均低于 B5_EU. 剪切力组中，B1_EU 微生物

群落多样性略低于 B5_EU，且 B1_EU 微生物群落相

对丰度更为明显较低. 温度组中，B2_EU 和 B5_EU
微生物群落多样性相似，但 B2_EU 微生物群落相对

丰度较低. pH 组中，B3_EU 微生物群落多样性略低

于 B5_EU，但 B3_EU 微生物群落相对丰度显著较低.
SO4

2−组中，C2_EU 微生物群落多样性和相对丰度与

C1_EU 相似，但上覆水中 C2_ES 微生物群落多样性

和相对丰度远低于 C1_ES.
通过 Beta 多样性分析可知，底泥 1#、 2#、 3#

〔见图 2(b)〕微生物在门水平上的优势种主要为

Proteobacteria  (变 形 菌 门 ， 占 比 为 29% ~  37%)、
Bacteroidetes  (拟 杆 菌 门 ， 占 比 为 24% ~  39%)、
Chloroflexi  (绿 弯 菌 门 ， 占 比 为 28% ~  41%)、
Firmicutes (厚壁菌门，占比为 26% ~ 38%) 等 . 其中，

Proteobacteria、 Bacteroidetes 及 Firmicutes 作为管网

底泥在门水平上的优势种，是厌氧消化系统中最为重

要的发酵菌门[19]，可见排水管网内的生化反应过程以

发酵作用为主.

属水平上优势种主要为 Candidatus_Competibacter
(聚 糖 菌 属 ， 占 比 为 6.5%~8.0%)、 norank_c_
Bacteroidetes_vadinHA17(无分类_拟杆菌门属，占比

为 4.0%~8.6%)、 Defluviicoccus(占比为 4.7%~3.2%)、
Dechloromonas(脱 氯 单 胞 菌 ,  占 比 为 2.8%~5.0%)、
vadinBC27_wastewater-sludge_group (  占比为 1.1% ~
4.9%) 等〔见图 2(c)〕. 其中，Candidatus_Competibacter
在管网厌氧过程中产生并积累聚-β 羟基-链烷酸酯

(PHA)，再以硝酸盐和亚硝酸盐作为电子受体在缺氧

段还原 PHA，随后在好氧条件下可以将聚羟基脂肪

酸氧化成二氧化碳或转化成糖原[20]； norank_c_
Bacteroidetes_vadinHA17 是一种厌氧杆菌，可分解蛋

白胨或葡萄糖，产生乙酸、乳酸和丙酸等[21]，与

Candidatus_Accumulibacter 类似，具有 PHA 与脂肪酸

合成功能[22]，是降解管网中有机碳的重要菌属. 

2.2    不同水力水质工况对微生物组多样性的影响 

2.2.1    外源性碳

在外源性碳的影响下，通过门水平的相对丰度分

析〔见图 3(a)〕可知， A1_EU 中仅有 Proteobacteria、
Bacteroidetes、Firmicutes，而 A2_EU 除这三类细菌门

外，还发现相对丰度较低的 Actinobacteria(放线菌门，

0.38%)、Synergistetes(互养菌门，0.5%) 和 Spirochaetae
(螺旋菌门，0.4%). 烘干底泥在没有外源性碳源和微

生物补充的情况下，原底泥中 vadinBC27_wastewater-

表 4    细菌多样性指数分析

Table 4  Bacterial diversity index analysis

样本编号 OTUs数(97%) Shannon-Wiener指数 Simpson指数 Chao 1指数 Coverage指数

AI_Sediment 1 585 5.508 0.014 2 337.695 0.974

A1_EU 174 2.731 0.123 217.875 0.999

A2_EU 623 4.225 0.040 839.000 0.995

A3_EU 1 635 5.447 0.014 2 578.060 0.980

A4_EU 1 593 5.502 0.016 2 435.322 0.975

A5_EU 1 534 5.383 0.016 2 228.784 0.978

BI_Sediment 2 403 6.279 0.006 3 290.582 0.977

B1_EU 1 963 6.085 0.008 3 031.334 0.965

B2_EU 2 331 6.230 0.006 3 200.366 0.978

B3_EU 1 985 6.095 0.007 2 946.189 0.972

B4_EU 2 313 6.188 0.007 3 140.831 0.976

B5_EU 2 438 6.301 0.006 3 326.465 0.979

CI_Sediment 1 850 5.859 0.011 2 712.555 0.961

C1_ES 2 166 4.247 0.054 1 982.225 0.978

C1_EU 1 268 5.747 0.015 3 024.220 0.973

C2_ES 394 2.316 0.187 857.269 0.992

C2_EU 2 261 5.728 0.015 3 098.433 0.978

注：OTUs 数是在 97% 的相似水平下进行划分；Shannon-Wiener 指数用来估算样本中微生物多样性；Simpson 指数是从一个群落中连续两次抽

样所得到的个体数属于同一种的概率；Chao 1 指数在生态学中常用来估计物种总数，表征菌群丰度；Coverage 指数指各样本文库的覆盖率.
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sludge_group、 norank_c__Bacteroidetes_vadinHA17 等

厌氧消化的菌属几乎消失. 而过膜后的污水虽滤去大

多微生物，但仍留有大量溶解性有机物，为底泥补充

了适量的碳源，因此 A2_EU 中厌氧发酵菌丰度得到

提高，出现 Synergistete、Spirochaetae 等产甲烷阶段

的新增菌群. 对 A3_EU 和 A4_EU 进行属水平的组间

差异性分析〔见图 3(b)〕，发现优势菌属在有外源性

碳补充的底泥中相对丰度更高，其中厌氧杆菌 norank_
c__Bacteroidetes_vadinHA17 差异性最显著(P≤0.001)，
在样本中相对丰度分别为 7.6% 和 11.7%.

此外，径流雨水和生活污水中因所携带的有机物

种类不同，使得微生物对其作用效率不同，所以不同

的外源性碳对底泥中微生物组的多样性也有影响. 通
过对 B4_EU 和 B5_EU 中微生物的门水平组间差异

性分析〔见图 3(c)〕 ，优势菌门均为 Bacteroidetes、
Chloroflexi、Firmicutes、Acinetobacter 等有机物降解

类相关菌门，但在污水组底泥中相对丰度更高.
Bacteroidetes 能分解底泥中蛋白胨或葡萄糖，产生乙

酸、乳酸和丙酸等；Chloroflexi 作为一种严格的厌氧

微生物，能利用一系列的短链脂肪酸产生 H2、CO2 及

乙酸，并且能与氢营养的产甲烷菌共生参与有机化合

物的降解；Firmicutes 可以水解蛋白、脂肪和碳水化

合物等大分子物质，在厌氧发酵过程中对挥发酸的产

生具有重要作用. 这些优势菌门可快速分解底泥中部

分蛋白质及有机酸等简单小分子物质，完成自身的微

生物呼吸及代谢过程[23]，因此这些优势菌门在得到污

水中大量有机物的补充后，相对丰度显著高于雨水

组 (0.01<P≤0.05). 同时通过 EEM 分析，反应后污水

组底泥中类色氨酸荧光峰强度较反应前的增幅

(142.7%) 大于雨水组 (72.6%)(见表 3)，可侧面证明污

水组底泥中有机物降解类微生物相对丰度更高，微生

物作用产物更多. 

2.2.2    剪切力

不同剪切力对底泥表层生物环境和微生物群落

结构影响较大. 剪切力的增大有利于 DOM 在底泥中

的渗透，促进底泥中微生物的生长和碳降解效率. 基
于门水平下剪切力组底泥微生物的组间差异性〔见

图 4(a)〕，发现 Proteobacteria 和 Chloroflexi 在 B5_EU
中相对丰度分别为 44.4% 和 8.9%，在 B1_EU 中相对

丰度分别为 46.5% 和 10.9%，呈显著性差异 (P≤0.001)，
因此反应后较高剪切力组的底泥 COD 降幅 (81.1%)
大于对照组 (74.0%)〔见图 4(c)〕，且反应后类色氨酸

注：*表示 0.01<P≤0.05，**表示 0.001<P≤0.01，***表示 P≤0.001. 下同.

图 3    外源碳组底泥微生物的群落分析和组间差异性分析

Fig.3 Analysis of sediment microbial community and inter-group difference in exogenous carbon group
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荧光强度的增幅 (294.2%) 高于对照组 (142.7%)(见
表 3).

剪切力一方面影响了上覆水中碳源向底泥的

渗透，另一方面造成水流湍动加大溶解氧逸散. 基
于属水平下剪切力组底泥微生物的组间差异性〔见

图 4(b)〕 ，发现优势菌属 Dechloromona、 norank_f_
Anaerolineaceae(厌氧绳菌属)、Longilinea(长绳菌属)
在 B1_EU 中相对丰度显著 (P≤0.001) 高于 B5_EU
中的相对丰度，其在 B1_EU 相对丰度分别为 5.5%、

2.3% 和 2.8%，而在 B5_EU 中的相对丰度分别为

4.3%、2.3% 和 1.5%. 因此高剪切力为这些主要功能

是分解蛋白、碳水化合物的底泥厌氧微生物提供了

良好的厌氧环境，使厌氧类微生物的丰度增加. 此外，

低剪切力下可富集更多微生物，形成紧密的活性高的

生物膜[24]，0.732 N/m2 的剪切力可能影响了管网中泥

水分层的界面，破坏了上层底泥的环境，因此使得微

生物群落多样性降低. 

2.2.3    温度

在不同温度的影响下，底泥中主要优势菌门

Proteobacteria、Bacteroidetes 和 Chloroflexi 的相对丰

度〔见图 5(a)〕均呈现显著性差异 (P≤0.001). 因温度

会影响微生物蛋白质活性，同时较高温度会降低底泥

中溶解氧浓度，所以在 25 ℃ 环境下， B5_EU 中

Proteobacteria、Bacteroidetes 等菌门相对丰度更高；

而 Chloroflexi(11.1%) 可适应温度较广，可在 41 ℃ 环

境下的底泥中进行厌氧反应，所以在 B2_EU 中相对

丰度更高. 结合 EEM 分析，B5_EU 中类色氨酸荧光

强度的增幅 (142.7%) 高于对照组 (94.6%)(见表 3)，可
侧面证明 25 ℃ 环境中微生物组相对丰度更大，微生

物作用产物更多.
从属水平〔见图 5(b)〕分析，优势菌属 Candidatus_

Competibacter、Defluviicoccus 等相对丰度较高且呈

显著性差异 (P≤0.001)，且在 B2_EU 中相对丰度更

高 (分别为 4.9% 和 3.8%). Defluviicoccus 适宜温度较

高，在厌氧阶段吸收并储存糖类有机物，为厌氧代谢

提供能源[25]；Candidatus_Competibacter 的厌氧最适温

度为 35 ℃ 左右，合成 PHA 的速率随温度的升高而

降低，而好氧温度最高不超过 30 ℃，因此相比于 25 ℃，

41 ℃ 更有利于 Candidatus_Competibacter 生存. 

2.2.4    pH

图 4    剪切力组底泥微生物的组间差异性分析和 COD 浓度变化趋势

Fig.4 Analysis of the difference between microbial groups in the sediment of shear stress group

and the change trend of COD concentration
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微生物生长有最适的 pH 范围，不同的 pH 会改

变营养物质的供给状态，影响菌体细胞膜的带电荷性

质和稳定性，还会影响对物质的吸收能力，最终影响

微生物群落和丰度.
通过门水平的组间差异分析〔见图 6(a)〕可知，只

有优势菌门 Proteobacteria、Chloroflexi 在 B3_EU 中

的相对丰度分别为 49.4% 和 10.1%，显著 (P≤0.001)
大于在 B5_EU 中的相对丰度 (分别为 44.4% 和 8.9%).
在 B3_EU 的碱性环境中，这两个优势菌门均为杆状

菌，没有过量的丝状菌，这与朱哲等[26] 研究结果一致.
而其余呈显著性差异的优势菌门 (P≤0.001) 在 B5_EU

中相对丰度更高，如 Bacteroidetes、Firmicutes 等 . 这
些细菌因胞外聚合物多带负电荷，在碱性环境下，胞

外聚合物中酸性基团发生了裂解，使多糖和蛋白质流

出[27]，且优势种在有充足碳源的情况下产生并积累有

机酸，使 B3_EU 的 COD 降幅 (75.7%) 低于 B5_EU
的 COD 降幅 (54.6%)〔见图 6(b)〕. 这与黄健等[28] 研究

在碱性环境下，大量细胞裂解和累积的有机酸，使得

类色氨酸荧光强度的增幅 (201.5%) 高于中性环境下

的 (142.7%)(见表 3) 的结果一致，因此 B3_EU 中微生

物的相对丰度较低，但微生物种类却略少于 B5_EU
中的微生物种类.

 

图 6    pH 组底泥微生物的组间差异性分析和 COD 浓度的变化趋势

Fig.6 Analysis of difference between microflora and change trend of COD concentration in sediment of pH group
 
 

2.2.5    SO4
2−浓度

在不同 SO4
2−条件下，C1_EU 和 C2_EU 中微生物

群落相似且相对丰度变化不明显，但上覆水中微生物

组成和相对丰度变化明显，且属水平组间差异显著

(见图 7)，优势种主要为 Zavarzinia(扎瓦尔金氏菌属)、

Methyloparacoccus 和 Kerstersia (克斯特菌属). C2_ES
中 Zavarzinia (25.9%)、 Methyloparacoccus (30.5%)、
Kerstersia (18.4%) 相对丰度均大于 C1_ES 中的相对

丰度 (依次分别为 12.6%、2.3% 和 7.5%). 同样作为上

覆水优势种的 Methylocystis (甲基孢囊菌属) 也呈显

图 5    温度组底泥微生物的组间差异性分析

Fig.5 Analysis on the differences of the bottom mud microorganisms of the temperature group
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著性差异 (P≤0.001)，但C1_ES 的Methylocystis (10.7%)
的相对丰度远大于 C2_ES 中的相对丰度 (3.2%). 这
是因为高 SO4

2−浓度为嗜酸菌、酸杆菌、硫酸盐还原

菌等菌属提供了良好的生存环境，对厌氧反应类的微

生物有较大抑制性. 但改变 SO4
2−浓度对底泥中微生

物影响不大，这不仅是因为 SO4
2−渗透有限，也是因为

产硫过程只发生在底泥表面 0~1  cm 处 [2].  同时，

Methylocystis 和其他噬酸甲烷氧化菌一样，无法在有

机酸或糖中生长[29]，能够利用甲烷和甲醇，又能够利

用一些含 C−C 键的多碳有机物作为其生长底物[30].
 

图 7    基于属水平下 SO4
2−组上覆水微生物的组间差

异性分析

Fig.7 Analysis of the differences between groups of

SO4
2− overlying water microorganisms based on the

genus level
 

上覆水 SO4
2−浓度对上覆水中微生物产生了较大

的影响，尤其高浓度的 SO4
2−会对厌氧微生物产生强

烈的抑制作用，且 SO4
2−浓度越大，厌氧发酵气体产排

量越低，这与 Jeong 等 [31] 研究甲烷菌在含 SO4
2−污泥

中受抑制的结果一致. 上覆水中优势菌 Zavarzinia，对
酸性条件有较高的耐受能力，可在 pH 小于 5 的酸性

环境中生长. 新鲜的径流雨水含大量的溶解氧，且

SO4
2−浓度为 72 mg/L，这为严格好氧的优势种 Zavarzinia

提供了良好的生存环境. 大量 Zavarzinia 将乙醇氧化

成醋酸，减少了碳的转化. 同样是优势种且适宜生存

在酸性和有溶解氧环境中的 Methyloparacoccus，可利

用 CH4 或甲醇这类 C1 化合物作为其生长底物[32]，直

接或间接地减少 CH4 的产生. 

3    结论

a)  市 政 重 力 流 排 水 管 网 底 泥 中 优 势 菌 门

Bacteroidetes、 Chloroflexi、 Firmicutes、 Acinetobacter
等均为有机物降解类细菌. 当混接的污染源越多，类

色氨酸类有机物就越多，细菌群落多样性就越高；

当外源性碳浓度越高，Bacteroidetes、 Chloroflexi、

Firmicutes、Acinetobacter 等菌门丰度就越高. 因此整

治管网混接，实行分流制排水系统，有利于控制底泥

微生物的多样性，减少碳的转化.
b)  在 一 定 范 围 内 ， 剪 切 力 越 高 ， 底 泥 中

Dechloromona、 norank_f_Anaerolineaceae、 Longilinea
等厌氧微生物 (其主要功能是分解蛋白、碳水化合

物) 的丰度就越高. 而过高的剪切力，可能会破坏泥

水分界面，减少生物膜的形成，降低微生物群落的多

样性.
c) 在一定范围内，温度越高，底泥微生物组丰度

就越高. 在 41 ℃ 环境下，适应温度较广的优势菌门

Chloroflexi 和优势菌属 Defluviicoccus、 Candidatus_
Competibacter 丰度最高，其合成大量有机物，存在

CH4 排放的潜势；而 Proteobacteria、Bacteroidetes 等

菌门因微生物蛋白质活性受温度影响，微生物组丰度

降低.
d) 在碱性环境中，微生物胞外聚合物中酸性基

团发生了裂解，只有 Proteobacteria、Chloroflexi 等杆

状菌丰度较高，没有过量的丝状菌，且可能因累积的

大量有机酸，从而产生了大量类色氨酸. 而 pH 为中性

的环境中，Bacteroidetes、Firmicutes 等菌门丰度更高.
e)  SO4

2−浓度对底泥微生物影响较小，但较高

SO4
2−浓度提高了上覆水中 Methylocystis、Zavarzinia

等微生物丰度，抑制了 Methylocystis 等厌氧微生物的

生长，有利于抑制 COD 的降解，但可能会造成 H2S
浓度的提高，这个问题还需进一步研究.
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