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　 ２０１７ 年 ７ 月 １３ 日收稿（Ｒｅｃｅｉｖｅｄ： Ｊｕｌｙ １３， ２０１７）．

　 ∗广州市科技计划项目（２０１７０７０１０１５８）资助．

Ｓｕｐｐｏｒｔｅｄ ｂｙ Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ Ｐｌａｎ Ｐｒｏｊｅｃｔｓ （２０１７０７０１０１５８） ．

　 ∗∗通讯联系人， Ｔｅｌ：１３８０８８４７２１０， Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｃｅｙｒｅｎ＠ ｓｃｕｔ．ｅｄｕ．ｃｎ

Ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ａｕｔｈｏｒ， Ｔｅｌ：１３８０８８４７２１０， Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｃｅｙｒｅｎ＠ ｓｃｕｔ．ｅｄｕ．ｃｎ

ＤＯＩ：１０．７５２４ ／ ｊ．ｉｓｓｎ．０２５４⁃６１０８．２０１７０７１３０５
杨腾飞， 张小寒， 黄铄淇，等．磺胺甲恶唑和甲氧苄啶对生物脱氮过程的影响规律［Ｊ］ ．环境化学，２０１８，３７（３）：４７１⁃４７９．
ＹＡＮＧ Ｔｅｎｇｆｅｉ， ＺＨＡＮＧ Ｘｉａｏｈａｎ， ＨＵＡＮＧ Ｓｈｕｏｑｉ， ｅｔ ａｌ． Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ ａｎｄ ｔｒｉｍｅｔｈｏｐｒｉｍ ｏｎ ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒｅｍｏｖａｌ ［ Ｊ］ ．
Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０１８，３７（３）：４７１⁃４７９．

磺胺甲恶唑和甲氧苄啶对生物脱氮过程的影响规律∗

杨腾飞１　 张小寒１　 黄铄淇１　 许艺凡１　 莫耀钧１　 招思丽１　 任　 源１，２，３∗∗

（１． 华南理工大学环境与能源学院， 广州， ５１０００６；　 ２． 工业聚集区污染控制与生态修复教育部重点实验室， 广州， ５１０００６；
３． 污染控制与生态修复广东省普通高等学校重点实验室， 广州， ５１０００６）

摘　 要　 近年来，滥用抗生素对环境和人类健康的潜在危害引起了广泛的关注．生物脱氮是废水处理系统中

的重要组成部分，抗生素的大量存在影响了水中含氮污染物的高效去除．本文以磺胺甲恶唑（ＳＭＸ）和甲氧苄

啶（ＴＭＰ）为例，探究了这两种抗生素单独作用和混合存在时对生物脱氮的影响，以及脱氮过程中抗生素自身

的降解情况．结果显示，在硝化过程中，暴露 ４８ ｈ 的条件下，ＴＭＰ 和 ＳＭＸ 对硝化过程的抑制作用随其浓度的增

大而增强，并且 ＴＭＰ 和 ＳＭＸ 混合作用时对硝化过程的抑制比单独作用时明显增强，ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 分别单独作

用和混合存在时，对污泥的氨氧化最大抑制率分别为 ４２．１％、５５．２％和 ６４．０％．在反硝化过程中，ＴＭＰ 通过影响

硝态氮还原为亚硝态氮的过程，对反硝化产生明显的抑制作用．此外，在脱氮过程中，ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 自身会被微

生物降解，在硝化过程中 ＳＭＸ 比 ＴＭＰ 更容易被降解，而在反硝化过程中 ＴＭＰ 比 ＳＭＸ 更容易被降解．
关键词　 硝化， 反硝化， 磺胺甲恶唑， 甲氧苄啶， 降解．
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５１０００６， Ｃｈｉｎａ；　 ３． Ｔｈｅ Ｋｅｙ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｒｏｔｅｃｔｉｏｎ ａｎｄ Ｅｃｏ－Ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｇｕａｎｇｄｏｎｇ Ｒｅｇｕｌａｒ
Ｈｉｇｈｅｒ Ｅｄｕｃａｔｉｏｎ Ｉｎｓｔｉｔｕｔｉｏｎｓ， Ｇｕａｎｇｚｈｏｕ， ５１０００６， Ｃｈｉｎａ）

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ｉｎ ｒｅｃｅｎｔ ｙｅａｒｓ， ｔｈｅ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｈａｒｍ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ａｂｕｓｅ ｔｏ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ ａｎｄ ｈｕｍａｎ ｈｅａｌｔｈ
ｈａｓ ｔｒｉｇｇｅｒｅｄ ｗｉｄｅ ｃｏｎｃｅｒｎ． Ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒｅｍｏｖａｌ ｉｓ ａｎ ｉｍｐｏｒｔａｎｔ ｐｒｏｃｅｓｓ ｉｎ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ
ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｓｙｓｔｅｍ， ａｎｄ ｔｈｅ ｌａｒｇｅ ａｍｏｕｎｔ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｉｎ ｔｈｅ ｉｎｆｌｕｅｎｔ ｏｆ ｓｅｗａｇｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｐｌａｎｔ ｍａｙ
ａｆｆｅｃｔ ｔｈｅ ｅｆｆｉｃｉｅｎｔ ｒｅｍｏｖａｌ ｏｆ ｔｏｔａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｉｎ ｗａｓｔｅｗａｔｅｒ． Ｉｎ ｔｈｉｓ ｐａｐｅｒ， ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｏｎ
ｂｉｏｌｏｇｉｃａｌ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒｅｍｏｖａｌ ａｎｄ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｗｅｒｅ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅｄ ｗｉｔｈ ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ
（ＳＭＸ） ａｎｄ ｔｒｉｍｅｔｈｏｐｒｉｍ （ＴＭＰ） ａｓ ｒｅｐｒｅｓｅｎｔａｔｉｖｅ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ
ｏｆ ＴＭＰ ａｎｄ ＳＭＸ ｏｎ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｗａｓ ｅｎｈａｎｃｅｄ ｗｉｔｈ ｔｈｅｉｒ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｕｎｄｅｒ ｔｈｅ ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ ｏｆ ４８ ｈ
ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｉｎ ｔｈｅ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ． Ｍｏｒｅｏｖｅｒ， ｔｈｅ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｏｎ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｂｙ ｔｈｅ ｍｉｘｔｕｒｅ ｏｆ ＳＭＸ
ａｎｄ ＴＭＰ ｗａｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ ｅｎｈａｎｃｅｄ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｔｏ ｔｈａｔ ｏｆ ｔｈｅ ｉｎｄｉｖｉｄｕａｌ ｏｎｅ， ａｎｄ ｔｈｅ ｍａｘｉｍｕｍ
ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ ｏｆ ａｍｍｏｎｉａ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｗｅｒｅ ４２．１％ （ＴＭＰ）， ５５．２％ （ＳＭＸ）， ａｎｄ ６４％ （ＴＭＰ ａｎｄ
ＳＭＸ） ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ． Ｉｎ ｔｈｅ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ， ＴＭＰ ｈａｄ ａ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｉｎｈｉｂｉｔｏｒｙ ｅｆｆｅｃｔ ｖｉａ
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ｉｎｈｉｂｉｔｉｎｇ ｔｈｅ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ｎｉｔｒａｔｅ ｒｅｄｕｃｔｉｏｎ ｔｏ ｎｉｔｒｉｔｅ． Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ， ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ ｔｈｅｍｓｅｌｖｅｓ ｗｅｒｅ
ｄｅｇｒａｄｅｄ ｂｙ ｍｉｃｒｏｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｏｃｅｓｓ ｏｆ ｎｉｔｒｏｇｅｎ ｒｅｍｏｖａｌ． ＳＭＸ ｗａｓ ｍｏｒｅ ｓｕｓｃｅｐｔｉｂｌｅ ｔｏ
ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｉｎ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｔｈａｎ ＴＭＰ． Ｉｎ ｃｏｎｔｒａｓｔ， ＴＭＰ ｗａｓ ｍｏｒｅ ｓｕｓｃｅｐｔｉｂｌｅ ｔｏ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｔｈａｎ
ＳＭＸ ｉｎ ｔｈｅ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ：ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ， ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ， ＳＭＸ， ＴＭＰ， ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ．

抗生素是一类由微生物或高等动植物在新陈代谢过程中产生的具有抗病原体或其它活性的一类次

级代谢产物，能干扰其它细胞发育，被广泛应用于人类医药、兽用药品和家禽饲养中［１⁃５］ ．全世界抗生素

的年消费量约为 １×１０５—２×１０５ ｔ［６］，其中 ３０％—９０％未经代谢就直接排放到环境中［７］ ．据资料显示，近几

年我国已经成为世界上最大的抗生素原料生产国［８］，抗生素的滥用情况严重，我国药物处方中抗生素占

７０％，远超西方国家的 ３０％［９］ ．２０１３ 年，通过对我国常见的 ３６ 种抗生素进行市场调查研究，发现我国抗

生素使用总量为 ９．２７ 万吨，约有 ５．４０ 万吨抗生素通过人畜排泄物排出，最终有 ５．３８ 万吨进入环境［１０］ ．
近年来自然水体中抗生素的含量呈逐年增长的趋势［３，１１］，抗生素的生产和使用对水体造成的污染不容

忽视．而目前的污水处理设施不能有效去除抗生素［９，１２⁃１４］，导致其被不断释放到水生生态系统中，对生态

可持续发展和人类健康构成了严重威胁．
磺胺甲恶唑（ｓｕｌｆａｍｅｔｈｏｘａｚｏｌｅ，ＳＭＸ）和甲氧苄啶（ ｔｒｉｍｅｔｈｏｐｒｉｍ，ＴＭＰ）是两种常见的含氮抗生素，在

临床上通常会被配伍联用以增强抑菌效果．这两种药物在使用后进入自然水体中常与硝态氮、亚硝态氮

等含氮污染物共存［１５］ ．在废水处理系统中，硝化和反硝化是生物脱氮过程的两个重要步骤［１１，１６］，但到目

前为止，关于抗生素对生物脱氮过程影响的报道仍然较少．Ｈｕａｎｇ 等［１７］ 通过构建模型考察了磺胺吡啶、
磺胺多辛、磺胺二甲嘧啶等 １０ 种磺胺类药物对活性污泥系统硝化过程的影响，发现磺胺类药物对硝化

过程的抑制作用与其取代基的结构特征密切相关．Ａｈｍａｄ 等［１８］对地下水中抗生素抑制反硝化过程的研

究发现，经过 ７ ｄ 的接触，磺胺二甲嘧啶和金霉素对反硝化过程均有不同程度的抑制．目前，大多数研究

仍集中在单种抗生素对硝化或者反硝化过程的影响，并未考察多种抗生素共存时对生物脱氮过程的

影响．
本研究旨在探讨两种广谱抗生素———磺胺甲恶唑和甲氧苄啶在单独存在和混合作用的情况下，对

废水处理系统中活性污泥硝化和反硝化脱氮过程的影响，以及在生物脱氮过程中抗生素自身的降解情

况，以期为废水处理系统的稳定高效生物脱氮和抗生素去除提供合理的依据．

１　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 实验药品和培养液

ＳＭＸ（ＣＡＳ＃７２３⁃４６⁃６，Ｃ１０Ｈ１１Ｎ３Ｏ３Ｓ，纯度＞９９％）和 ＴＭＰ（ＣＡＳ＃７３８⁃７０⁃５，Ｃ１４Ｈ１８Ｎ４Ｏ３，纯度＞９９％）购
于中国上海安谱实验科技股份有限公司，这两种抗生素的物理化学性质见表 １．甲醇、乙腈、乙酸、三乙胺

均为色谱纯，其他普通化学试剂等均为分析纯，购于广州文睿科学仪器有限公司．
硝化培养液成分如下：０．４０ ｇ·Ｌ－１ ＮＨ４ＨＣＯ３，０．４０ ｇ·Ｌ－１ ＫＨ２ＰＯ４和 １０ ｍｌ·Ｌ－１的微量元素溶液．反硝

化培养液成分如下：０．４１ ｇ·Ｌ－１ ＮＨ４ＨＣＯ３，０．４９ ｇ·Ｌ－１ Ｎａ２ＨＰＯ４·１２Ｈ２Ｏ，２．７０ ｇ·Ｌ－１ ＮａＨＣＯ３和 １０ ｍｌ·Ｌ－１的

微量元素溶液．其中，微量元素溶液的成分如下：０． ５５ ｇ·Ｌ－１ ＺｎＳＯ４·７Ｈ２ Ｏ，０． ４０ ｇ·Ｌ－１ ＣｏＣｌ２·６Ｈ２ Ｏ，
１．２７５ ｇ·Ｌ－１ ＭｎＣｌ２·４Ｈ２Ｏ，０．４０ ｇ·Ｌ－１ ＣｕＳＯ４·５Ｈ２Ｏ，０．０５ ｇ·Ｌ－１ ＮａＭｏＯ４·２Ｈ２Ｏ，１．３７５ ｇ·Ｌ－１ ＣａＣｌ２·２Ｈ２Ｏ，
１．２５ ｇ·Ｌ－１ ＦｅＣｌ３·６Ｈ２Ｏ 和 ４４．４ ｇ·Ｌ－１ ＭｇＳＯ４·７Ｈ２Ｏ．
１．２　 污泥来源及驯化

１．２．１　 硝化污泥驯化

本研究中所用硝化污泥取自广州市某生活污水处理厂的二沉池．首先将污泥曝气活化，消耗水中的

有机物，然后将污泥置于 ８ Ｌ 的 ＳＢＲ 反应器中，加硝化培养液调整反应器中的污泥浓度为 ３．０ ｇ·Ｌ－１，在
只加碳酸氢铵（ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ，３００ ｍｇ·Ｌ－１）和无机碳源（ＮａＨＣＯ３，２．６ ｇ·Ｌ－１）的条件下进行驯化．驯化期间的操

作程序为：进水（２ ｍｉｎ），有氧反应（２２ ｈ），静置（１１６ ｍｉｎ），去除上清液（２ ｍｉｎ），每个周期的运行时间为
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２４ ｈ．此过程中发生的反应为：
２ＮＨ＋

４ ＋３Ｏ２ →２ＮＯ－
２ ＋４Ｈ

＋＋２Ｈ２Ｏ （１）
２ＮＯ－

２ ＋Ｏ２ →２ＮＯ－
３ （２）

其中，式（１）主要由亚硝化细菌作用，式（２）主要由硝化细菌作用．

表 １　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 的物理化学性质

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐｈｙｓｉｃａｌ ａｎｄ ｃｈｅｍｉｃａｌ ｐｒｏｐｅｒｔｉｅｓ ｏｆ ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ

抗生素
Ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ

分子量
Ｍｏｌｅｃｕｌａｒ
ｗｅｉｇｈｔ

结构式
Ｓｔｒｕｃｔｕｒｅ

ｌｇＫｏｗ ｐＫａ

水中溶解度
Ｓｏｌｕｂｉｌｉｔｙ

ｉｎ ｗａｔｅｒ ／ （ｇ·Ｌ－１）

ＳＭＸ ２５３．２８ ０．８９ １．７ ／ ５．６ ０．６

ＴＭＰ ２９０．３２ ０．９１ １．３ ／ ７．４ ０．３—０．４

经过 ４５ ｄ 的驯化，２４ ｈ 内氨氮能够全部转化为硝态氮，并且亚硝态氮几乎没有积累，表明污泥驯化

完成．
１．２．２　 反硝化污泥驯化

本研究中所用反硝化污泥取自生活污水处理厂厌氧段．泥水混合物经沉淀 １ ｈ 后取出上清液，并用

磷酸缓冲液（ｐＨ＝ ７）洗涤 ３ 次，过 ５０ 目的筛网，去除污泥中原污水厂的污染物以及颗粒状的杂质．其中，
洗涤方法为，取出污泥静置沉淀，倒出上清液后磷酸缓冲液，振荡混合后再次静置沉淀，重复操作

３ 次［１９］ ．
取预处理后的污泥 ６００ ｍＬ，加入 １． ４ Ｌ 反硝化培养液、过量的升华硫和 ２０ ｍｇ·Ｌ－１ 的硝酸钠

（ＮＯ－
３ ⁃Ｎ）于 ２ Ｌ 的蓝盖瓶中，曝氮气 ５ ｍｉｎ 去除水中的溶解氧后，密闭放入恒温摇床中振荡，设定转速

１５０ ｒ·ｍｉｎ－１，温度为 ３０ ℃ ．此时蓝盖瓶中发生的反应为：
６ＮＯ－

３ ＋５Ｓ＋２Ｈ２Ｏ →５ＳＯ２－
４ ＋３Ｎ２＋４Ｈ

＋

每个反应周期结束时，硝态氮完全被还原为氮气并且检测不到亚硝态氮，此时从恒温摇床中取出污

泥静置沉淀 ３ ｈ，取出 １ Ｌ 上清液，然后加入新鲜的反硝化培养液与硝态氮（浓度由 ２０ ｍｇ·Ｌ－１逐渐提高

至 ５０ ｍｇ·Ｌ－１），继续厌氧反应富集培养自养反硝化微生物［２０］ ．随着时间的增长，驯化的污泥的自养反硝

化能力逐渐增强，经过 ４５ ｄ 的驯化，起始浓度为 ５０ ｍｇ·Ｌ－１的硝态氮在 ２ ｄ 内可以稳定完全的去除，并且

没有亚硝态氮的累积，则表示反硝化污泥驯化完成．
１．３　 试验条件和样品的采集

本研究中的好氧硝化实验过程中，控制 ｐＨ ＝ ７．０±０．５（分别用碳酸氢钠和盐酸进行调整），ＤＯ ＝
３．８—４．２ ｍｇ·Ｌ－１（通过增氧泵进行充氧），温度为 ３０ ℃（通过水浴控制），厌氧反硝化实验过程中通过曝

纯氮气的方法使反应器达到厌氧的状态．
样品的采集：取实验的泥水混合物 １０ ｍＬ，置于离心管中，在 ５０００ ｒ·ｍｉｎ－１的转速下离心 ５ ｍｉｎ，用注

射器取其上清液．需分析氨氮、亚硝态氮和硝态氮的样品立即过 ０．４５ μｍ 的水相滤头，需分析抗生素的

样品立即过 ０．２２ μｍ 的水相滤头，并置于 ４ ℃的条件下保存［２１］ ．
１．４　 分析方法

本研究中的氨氮、亚硝态氮和硝态氮分别采用国标法中的纳氏试剂分光光度法、Ｎ⁃１ 萘基乙二氨盐

分光光度法和紫外分光光度法进行测定．采用 ｐＨＳ⁃３Ｃ 酸度计测定样品的 ｐＨ．
实验过程中的 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 采用高效液相色谱仪（ＨＰＬＣ）进行检测，型号为岛津 ＬＣ⁃２０ＡＴ，色谱柱

为 Ｓｙｎｃｒｏｎｉｓ Ｃ１８ 柱（１５０ ｍｍ×４．６ ｍｍ×５ μｍ）．流动相比例为甲醇∶水∶冰醋酸∶三乙胺＝ ２５∶７５∶０．５∶０．３，流速
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为 １．０ ｍＬ·ｍｉｎ－１，柱温为 ３５ ℃，检测波长为 ２７０ ｎｍ，进样量为 ２０ μＬ．此条件下 ＴＭＰ 的出峰时间为

５．３ ｍｉｎ， ＳＭＸ 的出峰时间为 １１．７ ｍｉｎ．
１．５　 实验设计

１．５．１　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 对硝化反应的影响

本实验采用的反应器为 １０ 个完全相同的 ５００ ｍＬ 的锥形瓶，取驯化好的污泥，用磷酸缓冲液（ｐＨ ＝
７）对污泥进行洗涤以去除驯化过程中残余的氨氮、亚硝态氮和硝态氮．将驯化并净化后的泥水混合物进

行污泥浓度调整，使其 ＭＬＳＳ 为 ３．０ ｇ·Ｌ－１，并置于锥形瓶反应器中．设置起始的氨氮浓度为 ２８０ ｍｇ·Ｌ－１，
亚硝态氮和硝态氮的浓度均为 ０．在考察 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 独立作用与共存实验时，两者的浓度梯度均分别

为 ０．１、１、１０ ｍｇ·Ｌ－１，以不添加抗生素的实验组作为空白对照．反应监测时间为 ４８ ｈ，定时取样．
１．５．２　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 对反硝化反应的影响

（１） ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 存在的条件下硝态氮的去除情况

起始的硝态氮浓度为 ５０ ｍｇ·Ｌ－１，亚硝态氮浓度为 ０．反应器的设置情况为：Ⅰ 无抗生素的空白对照

组；Ⅱ 仅 ＳＭＸ 存在的浓度梯度实验组，３ 组药物浓度分别为 ０．１、１．０、１０ ｍｇ·Ｌ－１；Ⅲ 仅 ＴＭＰ 存在的浓度

梯度实验组，３ 组药物浓度分别为 ０．１、１．０、１０ ｍｇ·Ｌ－１；Ⅳ ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 共存的浓度梯度实验组，药物浓度

分别为 ０．１、１．０、１０ ｍｇ·Ｌ－１（每个反应器中 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 的浓度相同）．定时取样．
（２）污泥对 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 的吸附和降解

首先采用高压灭菌（１２１ ℃，灭菌 ３０ ｍｉｎ）的方式对污泥进行灭菌．吸附实验在 ２５０ ｍＬ 的碘量瓶中

进行，灭菌前后通过质量控制来调整水的蒸发量．污泥吸附的条件为 ｐＨ ＝ ７．０，温度为 ３０ ℃，ＳＭＸ 和

ＴＭＰ 的初始浓度为 １０ ｍｇ·Ｌ－１，加入药品后放入摇床中设定转速为 １５０ ｒ·ｍｉｎ－１，接触 ７２ ｈ，定时取样．降
解实验同硝化和反硝化影响实验同时进行．

２　 结果与讨论（Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 对硝化反应的影响

本研究中首先探究了 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 两种抗生素对氨氮硝化过程的影响规律，结果如图 １ 所示．
如图 １ Ⅰ所示，ＴＭＰ 和 ＳＭＸ 对污泥氨氧化的抑制效果随其浓度的增大而增强，可见 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ

抑制了氨氧化菌（ａｍｍｏｎｉａ⁃ｏｘｉｄｉｚｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ，ＡＯＢ）的代谢．在试验浓度范围内均在最大浓度 １０ ｍｇ·Ｌ－１时

抑制作用最大，ＳＭＸ 单独作用的最大抑制率为 ４２．１％，ＴＭＰ 单独作用的最大抑制率为 ５５．２％，两者共存

的最大抑制率为 ６４．０％．空白组亚硝态氮转化为硝态氮的速率明显高于其它投加了抗生素的实验组，这
表明 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 也抑制了亚硝酸盐氧化菌（ ｎｉｔｒｉｔｅ⁃ｏｘｉｄｉｚｉｎｇ ｂａｃｔｅｒｉａ，ＮＯＢ） 的代谢．对比图 １ Ⅱ和

图 １ Ⅲ可以看出，随着氨氮的逐渐去除，亚硝酸盐和硝酸盐均出现累积现象，出现此现象的原因可能是，
污泥与抗生素接触时同时抑制了 ＡＯＢ 菌和 ＮＯＢ 菌的代谢，但污泥中 ＡＯＢ 菌的代谢速率仍高于 ＮＯＢ 菌

的代谢速率，因此在此实验设置的浓度范围内，与氨氮转化为亚硝态氮的速率相比，亚硝态氮转化为硝

态氮的速率随着药物浓度的升高而逐渐降低的趋势更为明显．另一方面，ＴＭＰ 对硝化的抑制明显高于

ＳＭＸ，如图 １Ⅰ所示，当药物浓度为 １ ｍｇ·Ｌ－１时， ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 单独作用的条件下，经过 ４８ ｈ 的接触后氨

氮的最终浓度分别为 ４．６ ｍｇ·Ｌ－１和 ４２．９ ｍｇ·Ｌ－１ ．
比较 ＳＭＸ、ＴＭＰ 分别单独作用和两种药物混合作用对氨氮降解效果的影响．抗生素投加浓度均为

０．１ ｍｇ·Ｌ－１时，４８ ｈ 后氨氮的浓度分别为 ０、１２．１、８０．０ ｍｇ·Ｌ－１；当抗生素投加浓度均为 １ ｍｇ·Ｌ－１时，４８ ｈ
后氨氮的浓度分别为 ０、４２．８７、８５．７ ｍｇ·Ｌ－１；当抗生素投加浓度均为 １０ ｍｇ·Ｌ－１时，４８ ｈ 后氨氮的浓度分

别为 １２０、１５８．１、１８３．４ ｍｇ·Ｌ－１ ．实验结果表明，当 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 共存时，对氨氧化的抑制作用高于其分别

单独存在时的影响．
２．２　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 对反硝化的影响

２．２．１　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 对硝态氮转化的影响

在反硝化过程中，空白组和投加不同浓度 ＳＭＸ 的实验组中瞬时硝态氮浓度在各个取样阶段没有明

显差别（如图 ２ａ 所示），即空白组中硝态氮向亚硝态氮的转化和实验组没有出现明显的差异，ＳＭＸ 未对
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硝态氮转化为亚硝态氮的反硝化过程产生明显不利的影响．Ａｈｍａｄ 等［１８］进行了关于磺胺二甲基嘧啶和

金霉素对反硝化的影响研究，反硝化同样没有被这两种抗生素明显的抑制，说明反硝化过程对抗生素有

着较强的适应性．在 ＴＭＰ 单独作用的条件下，随着 ＴＭＰ 浓度的升高，硝态氮转化为亚硝态氮的过程受抑

制程度逐渐增强．如图 ２ｂ 所示，与空白组瞬时硝态氮浓度相比，实验组的硝态氮均比空白组的高，７２ ｈ
后空白组的硝态氮完全转化，而 ＴＭＰ 投加浓度为 ０．１、１、１０ ｍｇ·Ｌ－１的实验组硝态氮的剩余浓度分别为

１０．６、１０．８、１３．４ ｍｇ·Ｌ－１ ．ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 共存实验结果如图 ２ｃ 所示，两者的同时存在对硝态氮转化为亚硝

态氮过程的抑制作用与单独作用时相比没有明显增强．

图 １　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 两种抗生素对氨氮硝化过程的影响

Ⅰ． ＮＨ＋
４ ⁃Ｎ；Ⅱ． ＮＯ－

２ ⁃Ｎ；Ⅲ． ＮＯ－
３ ⁃Ｎ 瞬时浓度：ａ． ＳＭＸ 单独存在，ｂ． ＴＭＰ 单独存在，ｃ． ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 同时存在

Ｆｉｇ．１　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ ｏｎ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ
Ⅰ． Ｉｎｓｔａｎｔａｎｅｏｕｓ ＮＨ＋

４ ⁃Ｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ；Ⅱ． Ｉｎｓｔａｎｔａｎｅｏｕｓ ＮＯ－
２ ⁃Ｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ；

Ⅲ． Ｉｎｓｔａｎｔａｎｅｏｕｓ ＮＯ－
３ ⁃Ｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ： ａ． ＳＭＸ ａｌｏｎｅ， ｂ． ＴＭＰ ａｌｏｎｅ， ｃ． ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ

２．２．２　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 对亚硝态氮转化的影响

与硝态氮转化为亚硝态氮相比，ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 的存在对亚硝态氮转化的过程产生了不同的影响，实
验结果如图 ３ 所示．当 ＳＭＸ 单独存在时，其对亚硝氮的转化出现了不同程度的抑制作用，并且在 ９６ ｈ 时
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抑制作用达到最强，有 ＳＭＸ 暴露的实验组亚硝氮出现了明显的累积，表明 ＳＭＸ 对亚硝氮的转化表现出

较强的抑制作用．如图 ３ｂ 所示，ＴＭＰ 单独作用时，亚硝态氮在 ９６ ｈ 前与空白实验组相比并没有出现明

显的累积作用，但是在 ９６ ｈ 后亚硝氮出现了明显的累积，这表明 ＴＭＰ 的存在也可以抑制亚硝态氮的

转化．
如图 ３ｃ 所示当 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 同时存在时，亚硝氮的累积量比两种药物单独存在时都高，这在一定

程度上说明了，ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在抑制亚硝氮的转化过程中起到了相互协同的作用．
从实验结果来看，ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 对反硝化过程中亚硝态氮的转化均有不同程度的抑制作用．ＳＭＸ 抑

制亚硝态氮的转化随着药物浓度的升高抑制作用呈现增强的趋势．而 ＴＭＰ 抑制亚硝态氮的转化并没有

随着浓度的升高而出现增强的趋势．

图 ２　 反硝化过程硝态氮的变化

ａ． ＳＭＸ 单独存在，ｂ． ＴＭＰ 单独存在，ｃ． ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 同时存在

Ｆｉｇ．２　 Ｃｈａｎｇｅ ｏｆ ＮＯ－
３ ⁃Ｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ

ａ． ＳＭＸ ａｌｏｎｅ， ｂ． ＴＭＰ ａｌｏｎｅ， ｃ． ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ

图 ３　 反硝化过程亚硝态氮的变化

ａ． ＳＭＸ 单独存在，ｂ． ＴＭＰ 单独存在，ｃ． ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 同时存在

Ｆｉｇ．３　 Ｃｈａｎｇｅ ｏｆ ＮＯ－
２ ⁃Ｎ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓ

ａ． ＳＭＸ ａｌｏｎｅ， ｂ． ＴＭＰ ａｌｏｎｅ， ｃ． ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ

２．３　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在脱氮过程的降解

２．３．１　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在污泥中的吸附作用

为了排除吸附作用对脱氮过程中抗生素自身降解情况的影响，本研究首先考察了污泥对 ＳＭＸ 和

ＴＭＰ 的吸附情况，结果如图 ４ 所示．从图 ４ａ、ｂ 中可以看出，ＳＭＸ 单独存在时污泥对 ＳＭＸ 的最大吸附率
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为 ９％，与 ＴＭＰ 共存时的吸附率为 ４％；从图 ４ｃ、ｄ 中可以看出，ＴＭＰ 单独存在时污泥对 ＴＭＰ 的最大吸附

率为 ２６％，与 ＳＭＸ 共存时的吸附率为 ２２％．ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在经过 ２４ ｈ 的吸附后均能迅速达到吸附平衡．
继续延长接触时间，抗生素的浓度仍基本处于平衡状态．这说明经过 ７２ ｈ 的接触，污泥中的其它成分不

会与 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 发生化学反应．

图 ４　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在污泥中的吸附特性

ａ、ｃ 为单独投加 ＳＭＸ 或 ＴＭＰ，ｂ、ｄ 为混合投加 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ

Ｆｉｇ．４　 Ａｄｓｏｒｐｔｉｏｎ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ ｏｆ ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ ｉｎ ｓｌｕｄｇｅ
ａ， ｃ： ａｄｄ ＳＭＸ ｏｒ ＴＭＰ ｓｅｐａｒａｔｅｌｙ， ｂ， ｄ： ｍｉｘｅｄ ａｄｄｉｎｇ ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ

２．３．２　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在硝化过程中的降解

为了探究硝化过程 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 的降解情况，本研究考察了在氨氮浓度为 ２８０ ｍｇ·Ｌ－１时，ＳＭＸ 和

ＴＭＰ 单独存在和混合共存时其本身的降解情况，如图 ５ 所示，当 ＳＭＸ 单独存在或者与 ＴＭＰ 混合存在

时，其在反硝化过程中有稳定的降解速率，并在 ２４０ ｈ 后被完全降解．对于 ＴＭＰ 存在的实验组，污泥的吸

附作用引起降解初期 ＴＭＰ 的浓度大幅下降．如图 ４ 所示，在吸附实验中去除了抗生素光解以及挥发后，
污泥对 ＴＭＰ 的最大吸附率为 ２２％—２６％，这与 Ｌｉ 等［２２］关于 ＴＭＰ 在污泥中吸附情况的研究相符合．ＴＭＰ
在 １４４ ｈ 后开始被降解，经过 ３３６ ｈ 的接触，ＴＭＰ 去除率仍然仅约为 ５０％，这表明与 ＴＭＰ 相比，在有氧硝

化过程中 ＳＭＸ 更容易被降解．
２．３．３　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在反硝化过程中的降解

为了探究 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在对反硝化过程产生影响的过程中，这两种药物自身的降解情况，本研究考

察了在硝态氮浓度为 ５０ ｍｇ·Ｌ－１时，ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 单独存在和混合共存时的降解情况，如图 ６ 所示，ＴＭＰ
单独存在或与 ＴＭＰ 混合存在时，在反应初期即有大幅度降解，并在 ２８８ ｈ 后被完全降解．由于污泥对

ＳＭＸ 的吸附去除率较低，ＳＭＸ 在反应初期只有微量的去除．如图 ４ 所示，在吸附实验中去除了抗生素光

解以及挥发后，ＳＭＸ 在污泥中的最大吸附率为 ４％—９％，这与 Ｎｉｅｌｓｅｎ 等［２３］ 的污泥吸附 ＳＭＸ 的研究结

果相符合．ＳＭＸ 在 １４４ ｈ 时开始被降解，经过 ３３６ ｈ 的接触，去除率仍然只达到 ６０％左右，这表明在反硝
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化过程中 ＴＭＰ 更容易被降解．

图 ５　 硝化过程中 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 的降解情况

Ｆｉｇ．５　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ ｄｕｒｉｎｇ ｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ
图 ６　 ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 在反硝化过程的降解

Ｆｉｇ．６　 Ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｏｆ ＳＭＸ ａｎｄ ＴＭＰ ｄｕｒｉｎｇ ｄｅｎｉｔｒｉｆｉｃａｔｉｏｎ

３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

（１） 在短期（４８ ｈ）暴露的条件下，１０ ｍｇ·Ｌ－１的 ＴＭＰ 和 ＳＭＸ 对硝化过程的抑制作用最强．并且 ＴＭＰ
和 ＳＭＸ 混合作用时对硝化过程的抑制比单独作用时明显增强，ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 分别单独作用和混合存在

时，对污泥的氨氧化最大抑制率分别为 ４２．１％、５５．２％和 ６４．０％．
（２） ＴＭＰ 对反硝化过程有明显的抑制作用，而 ＳＭＸ 对反硝化的抑制作用很微弱，且 ＴＭＰ 主要影响

的是硝态氮还原为亚硝态氮的过程．
（３）在脱氮过程中，ＳＭＸ 和 ＴＭＰ 自身会被微生物降解．在硝化过程中 ＳＭＸ 比 ＴＭＰ 更容易被降解，

而在反硝化过程中 ＴＭＰ 比 ＳＭＸ 更容易被降解．
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