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摘 要： 锰氧化物的累积与再释放是导致给水管网黄水问题的一个重要原因。在管道中消

毒剂浓度较低的区域，锰氧化细菌能将出厂水中的残余 Mn（Ⅱ）氧化成颗粒态锰氧化物（MnOx），致

使锰沉积在管道内壁。使用实际给水厂中未消毒的滤后水探究微生物作用主导下不同管材［不锈

钢、混凝土、聚氯乙烯（PVC）、聚乙烯（PE）］表面锰的氧化沉积和释放特征。142 d的管片沉积实验表

明，Mn（Ⅱ）的微生物氧化过程分为三个阶段，启动需约 50 d，第 51~120 天开始加速，其后投加的

Mn（Ⅱ）被完全氧化。不同材质管片表面锰氧化菌的种类相似且丰度无明显区别，但锰沉积物的量

差异较大，混凝土管片表面积累的锰沉积物最多，为（160.84±28.02） mg/m2（P<0.01），不锈钢、PVC、

PE 管片表面锰沉积量分别为（46.82±12.04）、（47.08±12.88）、（49.80±5.38） mg/m2。在水力扰动条件

下，不同材质管片表面锰沉积物相对释放量排序为不锈钢>PE>PVC>混凝土。
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Abstract： The accumulation and re‑release of manganese oxides constitute an important cause of 

the yellow water issue in the water distribution network. In regions where the disinfectant concentration is 
low within the pipeline, manganese oxidizing bacteria can oxidize the residual Mn(Ⅱ) in the product water 
into particulate manganese oxide (MnOx), thereby causing manganese deposition on the inner wall of the 
pipeline. The characteristics of oxidation, deposition, and release of manganese on the surfaces of various 
pipe materials including stainless steel, concrete, polyvinyl chloride (PVC), and polyethylene (PE) under 
the influence of microorganisms were explored using undisinfected post‑filtration water from an actual 
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water treatment plant. The 142‑day duct piece deposition experiment indicated that the microbial 
oxidation process of Mn(Ⅱ) was categorized into three stages. It took approximately 50 days to commence, 
and accelerated during the period from the 51st to the 120th day. Subsequently, the added Mn(Ⅱ) was 
completely oxidized. The species of manganese oxidizing bacteria on the surface of diverse duct pieces 
were analogous, and no conspicuous disparity was witnessed in their abundance. Nevertheless, the 
quantity of manganese deposits on the surface of concrete segments exhibited a marked dissimilarity. The 
manganese deposits on the surface of concrete segments were the highest, reaching (160.84±28.02) mg/m2 
(P<0.01), while those on the surface of stainless steel, PVC, and PE segments were (46.82±12.04) mg/m2, 
(47.08±12.88) mg/m2, and (49.80±5.38) mg/m2, respectively. Under hydraulic disturbance, the relative 
release amount of manganese deposits on the surface of different materials in descending order was 
stainless steel, PE, PVC and concrete.

Key words： manganese deposition;    manganese release;    pipe materials;    microbial 
manganese oxidation

锰（Mn）普遍存在于环境中，是最常见的会导致

管网水变色的金属，它们在管道壁上积聚形成的沉

淀物再次悬浮会导致水体变黄或变黑［1-4］。在水处

理过程中，如果没有化学氧化过程，很难去除水中

的Mn（Ⅱ）［5］。进入管网的Mn（Ⅱ）会与氯或二氧化

氯发生反应，形成颗粒态的氧化锰（MnOx）。在管道

中消毒剂浓度较低的区域会滋生锰氧化细菌，锰氧

化细菌会将 Mn（Ⅱ）氧化成颗粒态 MnOx，使锰沉积

在管道内壁［6］。
Mn（Ⅱ）的微生物氧化主要依靠多铜氧化酶及

过氧化物酶加氧酶等［7］。管道中微生物的生长发育

情况对Mn（Ⅱ）的氧化至关重要。在管网中 95%的

细菌存在于管道内壁生物膜中，管材的粗糙度、孔

隙度及稳定性会影响细菌富集［8］。近年来，一些研

究与给水管网中微生物主导的Mn（Ⅱ）氧化相关，但

主要是从实际供水管网中挖出来管道进行研究，更

关注管道沉积物表征、生物膜细菌分离和微生物鉴

定［7］，缺乏管道材质对锰氧化沉积与再释放影响效

应的研究。

笔者利用水厂实际水进行模拟实验，分析不同

管材表面微生物介导的 Mn（Ⅱ）氧化沉积和再释放

特征，以期深化对管网锰问题形成过程的认识，同

时对识别和控制管材相关的沉积物风险具有重要

意义。

1 材料和方法材料和方法

1. 1　实验材料

不锈钢、混凝土、聚氯乙烯（PVC）和聚乙烯

（PE）管片的长、宽、高分别为 4. 4、1. 4和 0. 4 cm，实

际 表 面 积 为 16. 4 cm2。 MnSO4、NH2OH-HCl、浓

HNO3（≥65%）均为优级纯。聚碳酸酯膜（Millipore）
的规格为 0. 2 μm×47 mm。真空抽滤装置套装包括

津腾 GM-0. 33A 隔膜真空泵和 T-50 溶剂过滤器（1 
L）。实验材料还包括超声仪、无菌拭子，使用超纯

水配制溶液。采用实际给水厂中未消毒的滤后水

用于沉积实验。

1. 2　锰沉积实验装置和运行

锰沉积实验的反应装置如图1所示。
20孔支架

不
锈

钢 PV
C PE

混
凝

土

图1　沉积实验反应装置示意

Fig.1　Schematic diagram of deposition experiment device

在 5 L烧杯顶部挂上带有 20 孔的支架，将夹有

管片的塑料棒安装在支架上（4 种材质管片按一定

顺序循环摆放），最后将烧杯放在磁力搅拌器上。

向反应装置中加入 2 L 水，将所有管片同时浸入水

··53



第 40 卷 第 19 期 中 国 给 水 排 水 www. cnww1985. com

中，分析管材种类对微生物锰氧化沉积与再释放的

影响，初次投加 100 μg/L的 Mn（Ⅱ）后，间隔 12 h再

次投加相同量的 Mn（Ⅱ）（每天共投加 200 μg/L）。

实验周期为 24 h，共进行 142 d。Mn（Ⅱ）投加量主

要根据《生活饮用水卫生标准》（GB 5749—2022）中

锰浓度的限值（0. 1 mg/L）设定。间隔 12 h是为了模

拟管网典型水力停留时间，同时再次投加锰也可以

加速锰的氧化沉积。

1. 3　管片沉积物释放实验

将锰沉积后的管片（每种两块）取出，并浸入装

有超纯水的干净玻璃烧杯中，调节磁力搅拌器转速

以模拟水力扰动的变化，研究管片表面锰沉积物的

释放情况。转速分别设定为 500、750、1 000、1 250
和 1 500 r/min。每种转速下搅拌 2 h后，收集沉积物

释放形成的悬浮液，加入 1%的HNO3（≥65%）和 2. 5 
mmol/L的 NH2OH-HCl进行消解。消解后的水样使

用电感耦合等离子体质谱法（ICP-MS）测试，定量管

片表面释放的锰质量。

1. 4　管片表面锰沉积物定量和表征

在装有超纯水的玻璃烧杯中使用 1% 的 HNO3
（≥65%）和 2. 5 mmol/L的NH2OH-HCl消解管片表面

沉积物，当管片表面没有沉积物且烧杯中悬浮液变

得清澈透明时，即认为消解完成。为防止不锈钢和

混凝土管片本身与水中的酸发生反应，将不锈钢和

混凝土管片浸入水中［含有 1% 的 HNO3（≥65%）和

2. 5 mmol/L的NH2OH-HCl］约 1 min后便提起，等待

几秒再放入水中，重复多次，直至管片表面没有沉

积物且烧杯中悬浮液变得清澈透明。对消解后的

水样进行测试，定量管片表面沉积的锰质量。

利用扫描电子显微镜（SEM）表征管片表面沉积

物的形貌。根据能量色散光谱（EDS）的结果计算沉

积物的元素组成。

1. 5　管片表面微生物分析

沉积实验进行 142 d 后，每种材料的管片取下

两块，一块管片直接放入离心管中并加入 0. 01 mol/
L、pH为 7. 2~7. 4的 PBS缓冲液；另一块管片使用无

菌拭子擦拭表面后，将拭子放入离心管中并加入

0. 01 mol/L、pH 为 7. 2~7. 4 的 PBS 缓冲液，进行 24 h
超声。利用装有聚碳酸酯膜（PC）的真空抽滤装置

对超声后的混合液体进行抽滤，获取截留混合液中

微生物的过滤膜。根据 E. Z. N. A. ® soil DNA kit 
（Omega Bio-tek， Norcross， GA， U. S.）说明书抽提

微生物群落总基因组 DNA，使用 1% 的琼脂糖凝胶

电泳检测抽提基因组DNA质量，采用NanoDrop2000
（美国 Thermo Scientific 公司）测定 DNA 的浓度和纯

度。使用携带 Barcode 序列的上游引物 338F（5'-
ACTCCTACGGGAGGCAGCAG-3'）和下游引物806R
（5'-GGACTACHVGGGTWTCTAAT-3'）对16S rRNA
基因 V3-V4 可变区进行 PCR 扩增［9］。使用 fastp 软

件［10］对双端原始测序序列进行质控，使用FLASH 软

件［11］进行拼接。基于默认参数，使用 Qiime2［12］流
程中的 DADA2插件［13］对质控拼接后的优化序列进

行降噪处理。为了尽量减少测序深度对后续Alpha
和Beta多样性数据分析的影响，将所有样本序列数

抽平至 20 000，抽平后，每个样本的平均序列覆盖度

仍可达 99. 09%。基于 Sliva 16S rRNA 基因数据库

（v 138），使用 Qiime2 中的 Naive Bayes 分类器对

ASVs进行物种分类学分析。使用PICRUSt2软件［14］

进行16S功能预测分析。

1. 6　水质分析

采用 ICP-MS测量水样中的锰浓度。样品需使

用 1% 的 HNO3酸化 24 h 后进行测定。测定总锰时

不过滤水样，将管片放入新的烧杯后，在原烧杯中

使用 1% 的 HNO3 和 0. 25 mmol/L 的 NH2OH-HCl 进
行原位消解，直至颗粒物完全溶解，水样清澈透明

后取出进行测定。在 24 h 实验周期的末尾采样一

次，进行锰浓度的测定。测定溶解态锰浓度时，用

0. 22 μm聚醚砜（PES）过滤器过滤水样，对过滤液进

行酸化后，进行 ICP-MS分析［15］。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　微生物Mn(Ⅱ)氧化沉积的启动和加速

水相中残余锰浓度的变化如图 2所示。整个过

程大致可分为启动、加速和完全氧化三个阶段。启

动阶段持续了约 53 d，该阶段水相中的Mn（Ⅱ）无明

显减少，少量的降低可能与吸附有关。第 54~120天

为加速阶段，Mn（Ⅱ）的氧化量逐渐增加。其中，在

前 24 h内 Mn（Ⅱ）的氧化量从 25% 增加到 92%。但

是，加速过程并不是持续稳定进行的。第 69、104和

108天，水中总锰浓度突然升高，表明发生了沉积物

的释放，在水中也明显观察到了管片表面的脱落

物。第 121~142天，投加的Mn（Ⅱ）几乎被完全氧化

为MnOx，并且稳定沉积在管片表面。根据各阶段结

果推测，Mn（Ⅱ）氧化的阶段性可能与管片表面锰氧
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化菌的不断定殖、积累过程有关［7］。微生物氧化生

成的MnOx可通过吸附或催化非生物锰氧化过程［16］，

促进管片表面锰沉积物的累积。

2. 2　管片表面微生物的群落特征

在属水平上，管片表面主要优势菌的丰度如图

3所示。
Sphingopyxis
Cupriavidus

Luteolibacter
Rhizorhapis
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图3　管片表面主要优势细菌在属水平上的丰度气泡

Fig.3　Abundance of bubble plot of main dominant 
bacteria at genus level on surface of duct piece

对 4 种管片表面微生物多样性进行分析，提取

到了 827 496个优化序列，包含 34 610 131 313个碱

基，平均序列长度稳定在419 bp。结果表明，4 种管片

表面富集的微生物优势菌门均为Proteobacteria。变

形菌的某些属已被证明具有氧化Mn（Ⅱ）的作用［17］，
管片表面的 Hyphomicrobium［18］和 Pedomicrobium［19］

就是两种与 Mn（Ⅱ）氧化相关的细菌。不同材质管

片表面的锰氧化菌丰度无明显区别，因此管片表面

的微生物群落结构无明显差别。利用 PICRUSt2 方

法预测了不同材质管片表面生物膜中与 Mn（Ⅱ）氧

化潜在相关酶的丰度发现，4 种材质的管片表面均

存在与 Mn（Ⅱ）氧化相关的酶，即多铜氧化酶［7］，但

多铜氧化酶在 4 种管片表面的丰度也无明显区别。

综上可知，在相同反应条件下，不同材质管片表面

微生物膜的群落结构和氧化 Mn（Ⅱ）的能力无明显

区别，管片表面锰沉积物量的差异可能与管材本身

的关系更密切。

2. 3　管片表面锰沉积物的累积特征及管材差异

定量不同材质管片表面积累的锰发现，4 种管

材中，混凝土管片表面积累的锰的量为（160. 84±
28. 02） mg/m2，远高于其他 3 种材质的管片（P<
0. 01），其中不锈钢、PVC、PE 管片表面锰沉积物的

量相似，分别为（46. 82±12. 04）、（47. 08±12. 88）、

（49. 80±5. 38） mg/m2。3 种材质管片表面积累的锰

的量均不足混凝土管片的 1/3。结合图 4 所展示的

不同材质管片表面累积沉积物前、后的 SEM照片可

知，混凝土管片表面积累的沉积物更加致密，其他 3 
种材质管片表面的沉积物更加松散，这可能与混凝

土管片的高粗糙度相关［20］，高粗糙度可能更有利于

锰氧化菌的定殖、富集和锰氧化物的黏附。但是，

微生物分析结果表明，不同材质管片表面微生物膜

氧化Mn（Ⅱ）的能力无明显区别，因此可能与管材本

身是否更容易黏附锰沉积物的关系更密切。

a. 沉积前（混凝土管片） b. 沉积后（混凝土管片）

c. 沉积前（PE管片） d. 沉积后（PE管片）

e. 沉积前（PVC管片） f. 沉积后（PVC管片）
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图2　水相中残余锰浓度的变化

Fig.2　Variation of residual manganese concentration in 
liquid phase
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g. 沉积前（不锈钢管片） h. 沉积后（不锈钢管片）

图4　不同材质管片表面累积沉积物前、后的SEM照片

Fig.4　SEM images before and after accumulation of 
deposits on surface of duct piece with different materials

在管片表面沉积物中发现了大量棒状物质，但

是这些物质并不是常见的锰氧化物及其他金属氧

化物的结构。因此，选取PVC管片进一步确认了棒

状沉积物的组分。PVC管片表面的 SEM照片如图 5
（a）所示，结合EDS分析结果发现，管片表面的块状

物中锰元素占比较高（10. 13%），为锰氧化物，棒状

物质主要组成元素为 Si（9. 74%），但是并不能直接

确定是哪种含Si物质。因此，在更小尺度下对PE管

片表面的棒状物质进行了 SEM表征，结果如图 5（b）
所示，结合棒状物质元素的组成和微观结构初步判

断为硅藻中的舟形藻［21］。Si 的来源可能与混凝土

管片中硅的释放有关［22］。

2. 4　管片表面锰沉积物的释放特征

定量在水力扰动条件下不同材质管片表面锰

沉积物的释放量发现，不同材质管片表面累积的锰

沉积物对水力扰动变化的响应不同，当水力扰动逐

渐增大时，管片表面含锰沉积物也持续释放。不同

水力扰动（500、750、1 000、1 250 和 1 500 r/min）下，

PVC管片表面锰沉积物的累积释放量最低［分别为

（1. 30±0. 42）、（2. 83±0. 66）、（4. 07±1. 18）、（6. 40±
2. 27）和（10. 07±2. 27） mg/m2］，然后依次是混凝土

管片［（2. 45±0. 77）、（5. 12±0. 59）、（9. 00±0. 57）、

（12. 67±1. 79）和（15. 31±0. 43） mg/m2］、PE 管 片

［（1. 89±0. 29） 、（5. 12±0. 54） 、（9. 74±0. 23） 、

（12. 64±0. 33）和（16. 96±2. 76） mg/m2］和不锈钢管

片［（3. 46±0. 49）、（7. 15±1. 48）、（10. 77±0. 89）、

（13. 81±2. 11）和（17. 68±5. 12） mg/m2］。如果用释

放到水中的锰的比例（释放的锰/沉积在试样表面的

锰总量）来估算，当转速为 500~1 500 r/min时，混凝

土管片［（1. 82±0. 71）%~（11. 17±1. 39）%］、PVC 管

片［（3. 18±0. 44）% ~（23. 90±9. 16）%］、PE 管 片

［（3. 60±0. 78）% ~（32. 24±2. 74）%］和不锈钢管片

［（8. 42±1. 29）%~（42. 17±0. 01）%］之间的锰释放量

差异大于用绝对质量估算的锰释放量差异。由于

释放阶段的最小水力扰动都要高于沉积阶段，因此

释放结果仅能说明不同材质管片表面锰沉积物受

到了水力扰动的影响。所以，混凝土管片表面锰沉

积物抗水力扰动的能力最强，不锈钢管片最弱。

3 结论结论

①    管片表面锰的微生物氧化过程大致可分

为启动、加速和完全氧化三个阶段。氧化过程的阶

段性可能与管片表面锰氧化菌的定殖和积累有关。

②    不同材质管片表面的锰氧化菌主要为

Hyphomicrobium 和 Pedomicrobium，其丰度没有明显

区别。

③    混凝土管片表面比其他 3 种材质管片更容

易积累锰沉积物。混凝土管片表面锰的沉积量为

（160. 84±28. 02） mg/m2，而不锈钢、PVC、PE 管片表

面锰的沉积量分别仅为（46. 82±12. 04）、（47. 08±
12. 88）、（49. 80±5. 38） mg/m2。

④    混凝土管片表面的锰沉积物抗水力扰动

的能力最强，不锈钢管片最弱。不同水力扰动条件

下，混凝土管片表面单位面积锰沉积物释放的比例

最低，不锈钢管片的最高。
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