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以管壁生物膜为前体物的DBPs生成特性和毒性评估
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摘 要： 针对球墨铸铁管、钢管和聚乙烯（PE）管 3 种常见给水管材，探究管壁生物膜在氯化

作用下生成典型含碳消毒副产物（C-DBPs）和含氮消毒副产物（N-DBPs）的潜能，考察消毒剂投加

量对消毒副产物（DBPs）产生的影响，进一步评估管壁生物膜作为 DBPs前体物潜在的毒理学危害。

结果表明，与主体水相比，管壁生物膜的 DBPs 生成潜能（DBPFP）更具优势。氯投加量对不同管材

生物膜生成 C-DBPs 和 N-DBPs 的影响规律有所区别。随着投氯量的增加，三卤甲烷（THMs）和卤

乙酸（HAAs）生成量均持续增大；球墨铸铁管生物膜的 N-DBPs 生成量先增大后减小；钢管和 PE 管

生物膜的二氯乙腈（DCAN）和二氯乙酰胺（DCAcAm）生成量呈现先上升后下降的趋势，三氯硝基甲

烷（TCNM）生成量保持增大的趋势。毒性评估结果表明，在较高投氯量下，生物膜的毒性生成潜能

更高；但持续增加投氯量，毒性生成潜能有所下降或增势减缓。相比 C-DBPs，N-DBPs在生物膜毒

性生成潜能上占据更高贡献率，降低生物膜细胞毒性风险的关键是控制 DCAN 和 HAAs，规避遗传

毒性风险的核心是防控TCNM的生成。
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Abstract： This paper investigated the potential of biofilm attached on three common water supply 

pipe walls (ductile iron, steel, and polyethylene) to generate typical carbonaceous disinfection byproducts 
(C-DBPs) and nitrogenous disinfection byproducts (N-DBPs) under the effect of chlorination, explored 
the effect of disinfectant dosage on disinfection byproducts (DBPs), and further evaluated the potential 
toxicological hazards of the pipe wall biofilm as DBPs precursors. The DBPs formation potential (DBPFP) 
of the pipe wall biofilm was more advantageous than that of the bulk water. The effect of chlorine dosage 
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on C-DBPs and N-DBPs formation from different pipe wall biofilm was distinct. The yield of 
trihalomethane (THMs) and haloacetic acid (HAAs) increased with the increase of chlorine dosage. The 
N-DBPs production from ductile iron wall biofilm increased first and then decreased. The production of 
dichloroacetonitrile (DCAN) and dichloroacetamide (DCAcAm) generated from the steel and PE iron wall 
biofilm increased first and then decreased, while the production of trichloronitromethane (TCNM) kept 
increasing. The toxicity evaluation showed that the toxicity formation potential of pipe wall biofilm was 
higher at high chlorine dosage. However, the toxicity formation potential displayed a slower growth trend 
or a decrease tendency with the continuous increase of chlorine dosage. Compared with C-DBPs, N-DBPs 
had a higher contribution rate to the toxicity formation potential of pipe wall biofilm. The key to reduce 
the pipe wall biofilm cytotoxicity risk was to control DCAN and HAAs, and the core to avoid the 
genotoxicity risk was to prevent the formation of TCNM.

Key words： pipe material;    pipe wall biofilm;    disinfection byproducts;    chlorine dosage; 
toxicity risk

消毒是饮用水处理工艺中必不可少的一部分，

氯化消毒是最普遍的消毒手段。水中一部分有机

物会在输送过程中与管道余氯发生反应，生成消毒

副产物（DBPs），对人体健康有潜在风险［1］。目前，

己发现超过 700种饮用水DBPs，主要包括三卤甲烷

（THMs）、卤 乙 酸（HAAs）、卤 代 乙 酰 胺 类

（HAcAms）、卤乙腈类（HANs）、卤代硝基甲烷类

（HNMs）和非卤代的亚硝胺类（NAs）等。一般来说，

含氮消毒副产物（N-DBPs，如 HANs 和 HAcAms）相

较于含碳消毒副产物（C-DBPs，如 THMs 和 HAAs）
具有浓度低但毒性水平高的特点［2-5］。目前发现的

DBPs中大部分挥发性和非挥发性卤代有机物被认

为是致癌和致突变物质［6］。因此，DBPs对人体的潜

在风险被密切关注。

在饮用水管网中，生物膜是指由微生物通过在

管壁表面上黏附、成核、生长而形成的微生态系统

结构，生物膜特性与水质、水力条件、管材等因素密

切相关。生物膜会与主体水中部分物质在管壁水

界面处发生复杂反应，水中残留的消毒剂不仅会被

生物膜消耗，还会产生威胁饮用水安全的 DBPs［7］。
研究发现，饮用水管道系统中生物膜的存在既能快

速消耗水中的余氯，还能与氯反应生成大量的

THMs，对饮用水安全造成严重影响［8］。一些研究采

用单一菌种模拟生物膜与氯的反应，不同程度地生

成了C-DBPs（THMs、HAAs）和N-DBPs［HANs、三氯

硝基甲烷（TCNM）等］［9］。针对供水管网管壁生物膜

与消毒剂反应生成 DBPs 的研究，除了关注典型的

C-DBPs 之外，有必要考察对人体健康存在更大威

胁的 N-DBPs 的生成情况，以便全面分析管壁生物

膜作为前体物产生 DBPs 的危害。值得注意的是，

大部分研究止步于以生物膜物质为前体物的 DBPs
产生情况，然而进一步探讨消毒造成的毒理学危害

有着重要的意义，把 DBPs 产率和毒理效应联系起

来进行综合考量，避免某些 DBPs 浓度低却具有较

高毒性的影响，从而更科学客观地评估饮用水健康

风险。

鉴于此，笔者针对我国常见管材即球墨铸铁

管、钢管、聚乙烯（PE）管，探究 3种管材管壁生物膜

与消毒剂反应生成 DBPs 的作用机制，研究不同氯

投加量下管壁生物膜生成典型 C-DBPs 和 N-DBPs
的量以及毒性生成潜能，以期为控制饮用水输配过

程中以管壁生物膜为前体物的 DBPs生成提供理论

支撑，进而提高供水质量和安全。

1 材料与方法材料与方法

1. 1　管壁生物膜的培养

管壁生物膜的培养在生物膜环形反应器（BAR）
中进行，如图 1 所示。针对球墨铸铁管、钢管和 PE
管 3种管材分别构建 BAR反应器并同时运行，所有

反应器采用同一进水，以某水厂出水进行管壁生物

膜培养，反应器的有效容积为 5 L，反应器中心转鼓

上固定 20 个管材挂片，挂片面积为 30 cm2，装置在

无光且基本密闭的状态下连续运行。电机转速保

持在 100 r/min，剪切力为 0. 19 N/m2，模拟流速为

0. 26 m/s。通过蠕动泵控制进出水流量以维持水力
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停留时间为 8 h。反应器进水水质如下：浊度为

0. 24～0. 33 NTU，色度为 5 度，pH 为 7. 38～7. 55，
CODMn 为 1. 28～1. 51 mg/L，TOC 为 2. 62～2. 87 mg/
L，氨氮≤0. 05 mg/L，亚硝酸盐≤0. 002 mg/L。

反应器运行期间，于第 7、15、30、45、60、75、90
天分别取样，并采用平皿计数法测定其挂片的生物

膜量，测定方法如下：取出管材挂片后使用无菌水

淋洗表面，利用灭菌棉签沿同一方向擦拭完全挂片

表面，灭菌棉签放入装有 10 mL 磷酸盐缓冲溶液的

50 mL试管中，并用去离子水定容；将样品置于超声

波清洗器内（频率为 40 kHz，温度为 20 ℃）超声处理

20 min，以分离棉签上的生物膜而制成生物膜混合

液［10］；采用倍比稀释法对生物膜混合液进行稀释，

取 1 mL 样品接种于 R2A 琼脂培养基上，37 ℃恒温

培养 48 h后计数，测定结果见图 2。经过 90 d左右 3
种管材的生物膜量趋于稳定，生物膜处于生长稳定

期，挂膜情况与之前的研究基本一致［7，11］；稳定期单

位面积生物量从大到小排序为球墨铸铁管、钢管、

PE管，分别为105. 66±0. 17、105. 03±0. 10和104. 76±0. 11 CFU/cm2。
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图2　3种管材的生物膜量变化

Fig.2　Variation of pipe wall biofilm biomass

另外，针对生物膜混合液进行氯化消毒试验，

试验前测定生物膜混合液的溶解性有机碳（DOC）含

量，测定方法如下：样品适当稀释后经 0. 45 µm醋酸

纤维膜过滤，用盐酸对水样进行酸化并曝气，采用

TOC-VCPH分析仪测定DOC含量。

1. 2　氯化消毒及DBPs生成潜能（DBPFP）

DBPFP 的测定参照 Krasner 等人［12］和 Chu 等

人［13］的方法，消毒剂采用次氯酸钠（NaClO）溶液，需

氯量（mg/L）的计算方法如下：

Cl2 = 3 × DOC + 7.6 × NH3 - N + 10 （1）
为了考察 3 种管材生物膜的 DBPFP，并将其与

主体水（反应器进水）对比，分别采集主体水及 3种

管材管壁生物膜样品进行氯化试验，其中所需生物

膜混合液的提取方法同 1. 1 节，制备完成后进行适

当稀释。氯化反应容器选用 500 mL的棕色试剂瓶，

加入次氯酸钠溶液至需氯量，用 10 mmol/L 的磷酸

盐缓冲液调节 pH 至 7. 0，在 25 ℃、黑暗条件下密封

存放；反应 7 d 后，取出棕色试剂瓶，加入过量抗坏

血酸终止反应，进行DBPs的萃取和检测。

研究消毒剂投加量对生物膜生成 DBPs的影响

时，设置氯投加浓度分别为 0. 5、1. 0、1. 5、2. 0、2. 5 
mg/L，同时考虑到一般情况下饮用水在供水管网长

距离输配过程中的停留时间不超过 24 h，故选取 24 
h 作为基准消毒反应时间，其余操作步骤同 DBPFP
测定试验。

1. 3　DBPs的检测方法

THMs的检测根据《水与废水监测分析方法》中

规定的静态顶空进样外标法，在王福军等人［14］开发

的检测方法基础上进行改进。THMs的检测仪器采

用 Agilent-7697A 型顶空进样器结合 Agilent-7890B
型气相色谱仪。4种 THMs按照沸点由低到高的顺

序依次产生信号峰，出峰时间由前到后依次为：三

氯甲烷（CHCl3）、二氯一溴甲烷（CHBrCl2）、一氯二溴

甲烷（CHBr2Cl）和三溴甲烷（CHBr3）。

HAAs 的测定参照 USEPA 552 方法，以甲基叔

丁基醚为萃取剂对 HAAs 进行液液萃取，以酸化的

甲醇为酯化剂对 HAAs 进行衍生化以便于测定。

HAAs 的检测仪器采用气相色谱-微电子捕获检测

器（GC- µECD），色谱柱采用 HP-5 毛细管柱（30 
mm×0. 25 mm，0. 1 µm）。

根据各种N-DBPs在实际水体及水处理过程中

的出现频率和浓度水平，在每类 N-DBPs 中选取一

消毒剂

调速器

电机

进水

管道
挂片

出水

图1　生物膜环形反应器示意

Fig.1　Schematic diagram of the biofilm annular reactor
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种典型代表性物质进行研究。具体地，以二氯乙腈

（DCAN）作为HANs类的代表性物质，以二氯乙酰胺

（DCAcAm）作为 HAcAms 类的代表性物质，以三氯

硝基甲烷（TCNM）作为 HNMs 类的代表性物质。

DCAN、DCAcAm和 TCNM的测定参照USEPA 551. 1
方法，采用GC-µECD进行检测。DCAN和TCNM采

用甲基叔丁基醚萃取，DCAcAm采用乙酸乙酯萃取。

气相色谱仪型号为Agilent-7890B，以高纯氦气作为

载气。DCAN 和 TCNM 同时检测，采用 DB-1701 毛

细管柱（30 mm×0. 22 mm，0. 15 µm）；DCAcAm 单独

检测，采用 HP-5 毛细管柱（30 mm×0. 32 mm，0. 25 
µm）。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　不同管材生物膜的DBPs生成潜能

考察 3种管材生物膜的DBPs生成潜能，并将其

与管道主体水进行对比，结果如图 3所示。考虑到

相同挂片面积的 3种管材生物膜上的有机物组分和

DBPs 前体物含量各不相同，将每种管材生物膜的

DBPFP除以其相应的DOC值，得到单位质量有机物

中 DBPs 前体物的含量，称作该种管材生物膜的消

毒副产物单位生成势（记作 DBPFP0，单位为 µg/
mgC），以表示 DBPs 前体物在不同生物膜物质中的

密集程度。DBPFP0同理可适用于管道主体水样品。

试验前测得球墨铸铁管、钢管和PE管生物膜样品的

DOC值分别为（8. 07±0. 15）、（6. 59±0. 08）和（4. 38±
0. 10） mg/L。

由图 3可知，在C-DBPs生成方面，DBPFP0由高

到低排序均为球墨铸铁管生物膜、钢管生物膜、主

体水、PE 管生物膜，与生物量的排序具有相对一致

性。对于 THMs，主体水、球墨铸铁管生物膜、钢管

生物膜和 PE 管生物膜的 DBPFP0 分别为 11. 57、
14. 62、13. 13和 9. 12 µg/mgC，且CHCl3的DBPFP0均
远大于 CHBrCl2、CHBr2Cl 和 CHBr3。对于 HAAs，主
体水、球墨铸铁管生物膜、钢管生物膜和 PE管生物

膜的DBPFP0分别为6. 94、8. 78、7. 88、5. 47 µg/mgC。

在 N-DBPs 生成方面，DCAN 和 DCAcAm 的 DBPFP0
由高到低排序规律一致，为球墨铸铁管生物膜>PE
管生物膜>钢管生物膜>主体水。有研究指出［15］，氯
化消毒后产生的 DCAN 会部分水解生成 DCAcAm，

即表明某些DCAN的前体物同时也是DCAcAm的前

体物，这与DCAcAm的DBPFP0排序规律与DCAN的

相同有着密切关系。其中，球墨铸铁管生物膜的

DCAN 和 DCAcAm 的 DBPFP0分别比主体水高出了

23. 9%、52. 8%。但是对于TCNM而言，DBPFP0由高

到低排序为钢管生物膜（2. 03 µg/mgC）、球墨铸铁管

生 物 膜（1. 99 µg/mgC）、PE 管 生 物 膜（1. 62 µg/
mgC）、主体水（1. 55 µg/mgC）。由此可见，主体水的

各DBPFP0相较于 3种管壁生物膜均不占优势，且管

壁生物膜有机组分中的N-DBPs前体物比主体水中

有机物更有生成 DBPs 潜能的优势，原因可能是管

壁生物膜与消毒剂的反应机制不同于主体水，因为

生物膜表面受到胞外聚合物（EPS）的保护，消毒剂

会先和外层EPS反应而可能产生DBPs。Di Tommaso
等人［16］的研究表明，EPS虽然在维持生物膜寿命和

支持微生物方面发挥着重要作用，但是它也可能会

促进 N-DBPs 前体物的形成，而且生物膜中的物质

可以作为 N，N-二甲基亚硝胺（NDMA）和 DCAN 的

前体物。

据文献报道［8］，余氯不仅在生物膜与水的界面

处反应，还能进一步扩散到生物膜基质中发生反

应，因此，管壁生物膜与消毒剂的作用过程更加复

杂持久，且根据上述分析可知，生物膜的DBPs生成

潜能（尤其是 N-DBPs）的潜在性危害更大，应当引

起足够重视。

2. 2　氯投加量对生物膜生成DBPs的影响

消毒剂投加量是水厂运行和管理输配水管网

的重要参数，各水厂出水的消毒剂投加量根据季

节、水质状况而调整，输配水过程中余氯浓度存在

波动从而影响 DBPs 的生成，因此本研究着重考察

了氯投加量对不同供水管材管壁生物膜 DBPs生成

的影响，结果如图 4所示。与计算DBPs生成潜能相

似，将每种管壁生物膜的 DBPs 生成量除以其相应

THMs       HAAs       DCAN    DCAcAm    TCNM

15
12

9
6
3
0

DB
PFP

0/（µ
g·m

g-1 C）

主体水
球墨铸铁管
钢管PE管

图3　主体水和3种管材生物膜的DBPs生成潜能比较

Fig.3　Comparison of DBPFP0 between the bulk water and 
pipe wall biofilm
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的DOC值，得到单位质量有机物的DBPs生成量，称

作该种管壁生物膜的消毒副产物单位生成量（记为

C0，单位也为µg/mgC）。
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图4　氯投加量对不同管材生物膜DBPs生成的影响

Fig.4　Impact of chlorine dosage on DBPs formation of 
biofilm on different pipe materials

对于含碳消毒副产物，3种管材生物膜的 DBPs
单位生成量变化规律相似，均随着氯投加量的增加

而显著增大，可能的原因是较高投氯量使生物膜与

主体水中余氯浓度差值增大，扩散速度加快，消毒

剂与生物膜表面 DBPs前体物的反应更加充分。当

投氯量为 2. 5 mg/L时，3种管材C-DBPs的C0均达到

最大值，此时球墨铸铁管生物膜THMs和HAAs的C0

最大值分别为 12. 28和 7. 56 µg/mgC，分别是投氯量

为 0. 5 mg/L时的 2. 4倍和 2. 1倍；钢管生物膜 THMs
和 HAAs的 C0最大值分别为 10. 58和 6. 80 µg/mgC；

PE管生物膜的C-DBPs生成量明显低于球墨铸铁管

和钢管，THMs 和 HAAs 的 C0最大值分别为 8. 29 和

7. 45 µg/mgC。不同氯投加量条件下管壁生物膜

HAAs 的生成量约为 THMs 的 51. 2%～72. 3%。从

生成量上看，THMs和HAAs是管壁生物膜前体物生

成 DBPs 的主要终端产物，且在氯存在条件下具有

良好的稳定性［17-18］。
对于含氮消毒副产物，球墨铸铁管生物膜的

DCAN和DCAcAm均在投氯量为 2. 0 mg/L时有最大

的C0值，分别是 2. 27和 1. 88 µg/mgC；钢管生物膜的

DCAN和DCAcAm在投氯量为 1. 5 mg/L时有最大的

C0值，分别为 1. 89 和 1. 34 µg/mgC；PE 管生物膜的

DCAN 和 DCAcAm 同样呈现先增大后减小的趋势，

均在投氯量为 2. 0 mg/L 时有最大的 C0值。这两种

消毒副产物具有相似的规律与DCAN水解作用下可

以产生DCAcAm有关。DCAN和DCAcAm在水中较

不稳定且存在自分解特性，其最终的生成量既取决

于生成速率也取决于降解速率，且据已有研究［17，19］

报道，不同氯投加量下 HANs 和 HAcAms 生成和降

解速率的贡献是不一致的。与低氯浓度水平相比，

中性条件下较高的氯投加量能够促进 DCAN 和

DCAcAm的水解，导致其生成速率低于降解速率，从

而使 C0值随氯投加量的增加而呈现先上升后下降

的趋势。

球墨铸铁管生物膜的TCNM生成量随着氯投加

量的增加呈现先增大后减小的趋势，而钢管和PE管

生物膜 TCNM 的 C0值保持逐渐增大，并在氯投加量

为 2. 5 mg/L时达到最大值，分别为 1. 96和 1. 60 µg/
mgC。需要指出的是，在投氯量为 0. 5 mg/L 时，

DCAcAm 可能由于生成浓度过低而在钢管和 PE 管

生物膜样品中未被检出，另外，在 PE管生物膜样品

中 TCNM 也因浓度过低而未被检出。总体上，在不

同氯投加量作用下，球墨铸铁管和PE管生物膜中生

成量较为突出的N-DBPs是DCAN，在钢管生物膜中

则为TCNM。

综上，3种供水管材无论是管壁生物膜的 DBPs
生成潜能，还是不同投氯量下生物膜 DBPs 的生成

量，都呈现出球墨铸铁管>钢管>PE管的趋势，主要

归因于：生物量结果反映出球墨铸铁管生物膜在 3
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种管材生物膜中发育情况较佳、微生物生长形势良

好，可能使其能够产生更密集的有机质以作为不同

种类 DBPs的前体物，从而获得更高水平的 DBPs产
率。值得注意的是，3 种管材生物膜物质之间在各

消毒情况下具体到每种 C-DBPs 和 N-DBPs 的生成

量可能会与整体 DBPs 生成量的趋势规律有所差

异，这些差异归因于管壁生物膜形态结构、有机物

组分、微生物量、物种丰度及多样性等综合作用的

结果，有待进一步研究论证。

2. 3　以管壁生物膜为DBPs前体物的毒理学评估

前文明确了球墨铸铁管、钢管和PE管壁生物膜

均能作为 DBPs 前体物，对饮用水水质安全存在潜

在影响。产率只是研究 DBPs 生成特性的一个方

面，不同DBPs的毒理学效应存在差异，导致在消毒

后产生的毒性风险不尽相同，将 DBPs 产率与其毒

理学效应相联系更具有客观性和全面性。

具体地，管壁生物膜作为 DBPs 前体物的毒性

生成潜能采用有效毒性当量浓度（TEQ）来衡量。根

据前人研究，TEQ的计算基于如式（2）和（3）所示的

综合毒性加和模型［17，20-21］。
TEQ = ∑Ci × TEF i （2）
TEF i = ECref /EC i （3）

        式中：Ci为某种 DBPs 的产率，取平均值参与计

算；TEFi为该 DBPs相应的有效毒性当量因子（无量

纲），根据式（3）计算得到；TEQ 由每种 DBPs的 Ci与

其有效毒性当量因子的乘积求和得到；选择碘乙酸

（迄今已知毒性最强的DBPs之一）作为 TEFi计算的

参考化合物，ECref为碘乙酸的有效毒性剂量，ECi为

某种选定的DBP的有效毒性剂量。

本研究同步考察细胞毒性和遗传毒性。103种

DBPs 对哺乳动物中国仓鼠卵巢细胞（CHO）的细胞

毒性和遗传毒性效应在体外试验中已经进行了系

统的研究［22］。细胞毒性和基因毒性相对应的ECi值

分别以 72 h暴露的 LC50值（半致死剂量）和 4 h暴露

的 50% TDNA值（单细胞凝胶电泳试验中尾部 DNA
百分含量为 50% 的剂量）来表示，相应剂量值通过

查阅文献资料［21-22］获得，如表 1所示。表 1中还列出

了相关的 DBPs的细胞毒性当量因子（TEFCYTO）和遗

传毒性当量因子（TEFGEN）的计算结果。其中，二氯

乙腈的细胞毒性当量因子最大，三氯硝基甲烷的遗

传毒性当量因子最大。

表1　DBPs的毒性半致死剂量和TEFi计算结果

Tab.1　Calculation results of LC50 and TEFi of 
DBPs

DBPs
三氯甲烷

一氯二溴甲烷

二氯一溴甲烷

三溴甲烷

二氯乙酸

三氯乙酸

二溴乙酸

三溴乙酸

一氯二溴乙酸

二氯一溴乙酸

二氯乙腈

二氯乙酰胺

三氯硝基甲烷

    注：    “—”代表数据不适用、结果无毒性或与阴性对照相
比无统计学意义。

LC50/(mol·L-1)
9.62×10-3

5.36×10-3

1.15×10-2

3.96×10-3

7.30×10-3

2.40×10-3

5.90×10-4

8.50×10-5

2.02×10-4

6.85×10-4

5.73×10-5

1.92×10-3

5.36×10-4

TEFCYTO

3.07×10-4

5.50×10-4

2.57×10-4

7.45×10-4

4.04×10-4

1.23×10-3

5.00×10-3

3.47×10-2

1.46×10-2

4.31×10-3

5.15×10-2

1.54×10-3

5.50×10-3

50% TDNA/
(mol·L-1)

—

—

—

—

—

—

1.76×10-3

2.46×10-3

1.36×10-2

—

2.75×10-3

—

9.34×10-5

TEFGEN

—

—

—

—

—

—

4.94×10-3

3.53×10-3

6.39×10-4

—

3.16×10-3

—

9.30×10-2

2. 3. 1　投氯量对生物膜细胞毒性生成潜能的影响

在不同氯投加量下，不同供水管材管壁生物膜

的细胞毒性生成潜能计算结果如图 5所示。可以看

出，在管壁生物膜生成 C-DBPs 的细胞毒性风险方

面，随着投氯量的增加，3 种管材生物膜 THMs 和
HAAs 的细胞毒性生成潜能（TEQCYTO）呈现上升趋

势，且HAAs的 TEQCYTO值始终远大于 THMs。此外，

对比不同投氯量条件下，当投氯量为0. 5 mg/L时3种

管材生物膜生成C-DBPs的TEQCYTO基于整体TEQCYTO
的比例最大，分别为 36. 4%（球墨铸铁管）、33. 7%
（钢管）、38. 5%（PE 管），这反映出增加投氯量会在

一定程度上导致生物膜生成C-DBPs的细胞毒性潜

能贡献率下降，同时也意味着高投氯量下生物膜生

成N-DBPs的细胞毒性潜能贡献率会有所上升。值

得注意的是，虽然 N-DBPs 的生成量小于 C-DBPs，
但由于其具有更高的毒性而可能会主导整体的毒

性当量浓度的变化。在管壁生物膜生成N-DBPs的
细胞毒性风险方面，3 种管材生物膜在不同投氯量

下生成各 N-DBPs 的 TEQCYTO值由大到小排序均满

足DCAN>TCNM>DCAcAm。特别地，不同管材生物

膜 DCAN 的 TEQCYTO 值均远大于研究范围内其他

DBPs，占据主导贡献，其次是 HAAs 的 TEQCYTO值较

大。因此，氯投加量对不同管材生物膜细胞毒性生

成潜能的影响主要与 DCAN 的生成有关，但同时也
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要重点关注HAAs发挥的作用。
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图5　氯投加量对不同管材管壁生物膜细胞毒性生成潜能

的影响

Fig.5　Impact of chlorine dosage on cytotoxic formation 
potential of biofilm on different pipe materials

总体上，3 种管材管壁生物膜的整体细胞毒性

生成潜能均呈现出随氯投加量的增加而先增大后

减小的变化趋势。当氯投加量从 0. 5 mg/L增至 1. 5 
mg/L时，不同管材生物膜的整体细胞毒性生成潜能

快速增加，约增加 1. 6~2. 1 倍，并在投氯量为 2. 0 

mg/L时达到最大值。DCAN占据细胞毒性潜能的主

导贡献率，高投氯量会促进 DCAN 水解而使得

DCAN生成量下降，从而导致整体 TEQCYTO在高投氯

量下出现下降趋势。对于球墨铸铁管和 PE管生物

膜，整体的 TEQCYTO 值与 DCAN 的 TEQCYTO 值变化规

律保持一致。钢管生物膜在投氯量为 1. 5 mg/L 时

DCAN的TEQCYTO值最大，然而整体TEQCYTO值在投氯

量为 2. 0 mg/L 时最大，分析原因是当氯投加量从

1. 5 mg/L 增至 2. 0 mg/L 时，HAAs 的 TEQCYTO值的增

大弥补了DCAN的TEQCYTO值的小幅减小，使得整体

的TEQCYTO值处于增大状态。相比低氯投加量，在高

氯投加量下（主要是 1. 5 mg/L 以上）生物膜细胞毒

性生成潜能维持在较高水平且变化减缓，因此规避

以管壁生物膜为 DBPs前体物的细胞毒性风险应该

尽量保持较低的消毒剂浓度。针对不同供水管材，

规避以管壁生物膜为 DBPs前体物的细胞毒性风险

应该控制投氯量分别在 1. 0 mg/L（球墨铸铁管）、

1. 0 mg/L（钢管）和1. 5 mg/L（PE管）以下。

2. 3. 2　投氯量对生物膜遗传毒性生成潜能的影响

氯投加量对不同供水管材管壁生物膜遗传毒

性生成潜能的影响如图 6所示。在管壁生物膜生成

C-DBPs 的遗传毒性风险方面，增大氯投加量均能

够导致球墨铸铁管、钢管和 PE管生物膜C-DBPs的
TEQGEN值升高。但是相比之下，3 种管材生物膜生

成 C-DBPs 的 TEQGEN值远远小于 N-DBPs 的 TEQGEN
值。在管壁生物膜生成N-DBPs的遗传毒性风险方

面，3 种管材生物膜在不同投氯量下生成 TCNM 的

TEQGEN值最大，且 DCAN 与 TCNM 的 TEQGEN值差距

显著，分析原因在于 DCAN 的有效遗传毒性水平相

对较低，TCNM 的遗传毒性当量因子高出一个数量

级左右。不同管材管壁生物膜TCNM的TEQGEN值均

远大于研究范围内其他 DBPs。对于球墨铸铁管生

物膜，DCAN 和 TCNM 的 TEQGEN值都随着氯投加量

的增加呈现先增大后减小的趋势，两者的最大值分

别出现在投氯量为 2. 0和 1. 5 mg/L时。对于钢管生

物膜，DCAN 的 TEQGEN值随着氯投加量的增加呈现

出先增大后减小的趋势，且当投氯量为 1. 5 mg/L时

达到最大值，TCNM 的 TEQGEN值却保持稳步增大状

态。对于PE管生物膜，DCAN的TEQGEN值亦随着氯

投加量的增加呈现先增大后减小的趋势，且当投氯

量为 2. 0 mg/L 时达到最大值，而投氯量的增加对

TCNM的TEQGEN值也有促进作用。
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图6　氯投加量对不同管材管壁生物膜遗传毒性生成潜能

的影响

Fig.6　Impact of chlorine dosage on genotoxic formation 
potential of biofilm on different pipe materials

总体上，球墨铸铁管生物膜的整体遗传毒性生

成潜能随着氯投加量的增加呈现先增大后减小的

趋势，且在投氯量为 1. 5 mg/L 时达到最大值；而钢

管和 PE管生物膜的遗传毒性生成潜能随着氯投加

量的增加而不断增大，这与 2. 2 节中氯投加量影响

下 3种管材生物膜DBPs生成的研究结果紧密相关。

相比低氯投加量，在高氯投加量作用下管壁生物膜

整体遗传毒性生成潜能维持在较高水平且变化减

缓，尤其是 PE 管生物膜整体的 TEQGEN值在投氯量

为 2. 0～2. 5 mg/L 时增幅不明显。值得注意的是，

虽然氯投加量对 3种管材生物膜遗传毒性生成潜能

的影响规律存在差异，但是球墨铸铁管、钢管和 PE
管生物膜整体的TEQGEN变化规律均与TCNM的TEQGEN
变化规律相对一致，在 TCNM检出情况下，TCNM对

整体遗传毒性生成潜能的贡献率达 90%~95%，故可

以认为氯投加量对不同管材生物膜遗传毒性生成

潜能的影响关键与TCNM的生成有关。针对不同供

水管材，规避以管壁生物膜为 DBPs 前体物的遗传

毒性风险应该控制投氯量分别在 1. 0 mg/L（球墨铸

铁管）、1. 5 mg/L（钢管）和1. 5 mg/L（PE管）以下。

综上可知，不同投氯量条件下管壁生物膜生成

的C-DBPs对整体细胞毒性生成潜能和遗传毒性生

成潜能的贡献均小于N-DBPs，N-DBPs在管壁生物

膜毒性生成潜能上优势显著。虽然N-DBPs的生成

量通常小于 C-DBPs，但由于其具有更高毒性而对

整体毒性当量浓度贡献更大，从而更能主导毒性生

成潜能的变化趋势。较高投氯量下管壁生物膜毒

性生成潜能相较于低投氯量时更大；但若持续增加

氯投加量，因加氯量饱和或DBPs水解等，毒性生成

潜能会呈现增势减缓或有所下降。降低生物膜细

胞毒性风险的关键是控制 DCAN 和 HAAs 的生成，

而规避遗传毒性风险的核心是防控 TCNM 的生成。

针对不同供水管材，防控以管壁生物膜为 DBPs 前
体物的毒性风险应该保持较低的消毒剂浓度，氯投

加量在 1. 0 mg/L（球墨铸铁管和钢管）和 1. 5 mg/L
（PE 管）以下，并对毒性风险贡献率大的 DBPs 前体

物进行研究与优化控制。

3 结论结论

①    球墨铸铁管、钢管和PE管的管壁生物膜物

质均能够作为 DBPs 前体物生成 DBPs，危害饮用水

安全性。主体水的每种 DBPFP0相比于 3 种管材生

物膜都不占优势，而且管壁生物膜有机组分中前体

物比主体水中有机物更具有N-DBPs生成潜能。球

墨铸铁管生物膜的 DBPFP 最大，钢管生物膜 TCNM
的 DBPFP0 较大，PE 管生物膜 DCAN 和 DCAcAm 的

DBPFP0较大。

②    氯投加量对不同管材生物膜 C-DBPs 和

N-DBPs生成的影响规律有所区别。随着投氯量的
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增加，3种管材生物膜 THMs和HAAs的单位生成量

均保持逐渐增大趋势；球墨铸铁管生物膜 N-DBPs
的单位生成量呈现先增大后减小的趋势；钢管和PE
管生物膜DCAN和DCAcAm的单位生成量呈现先增

大后减小的趋势，而 TCNM 的单位生成量保持逐渐

增大趋势。其中，不同管材生物膜的 N-DBPs 最大

单位生成量对应的投氯量存在差异。在不同氯投

加量条件下，球墨铸铁管和PE管生物膜生成较多的

N-DBPs为DCAN，钢管生物膜则为TCNM。

③    相比 C-DBPs，N-DBPs在管壁生物膜毒性

生成潜能上优势显著。氯投加量影响不同管材生

物膜细胞毒性生成潜能主要是通过影响 DCAN 和

HAAs 的生成，而对生物膜遗传毒性生成潜能的作

用受TCNM生成的主导。较高氯投加量时管壁生物

膜的毒性生成潜能水平高于低氯投加量；持续增加

投氯量，钢管和PE管生物膜的遗传毒性生成潜能持

续上升，球墨铸铁管生物膜的遗传毒性生成潜能和

3 种管材生物膜的细胞毒性生成潜能呈现下降趋

势。针对不同供水管材，防控以管壁生物膜为DBPs
前体物的毒性风险，应该保持投氯量在 1. 0 mg/L（球

墨铸铁管及钢管）和1. 5 mg/L（PE管）以下。
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