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摘要：探究了不同活性氮中间体(RNIs)(NO、NH2OH、游离亚硝酸(FNA))对磺胺甲恶唑(SMX)的转化及弱酸性条件下 FNA 对氨氧化细菌(AOB)去除

SMX(1~5mg/L)的影响.结果表明,FNA对 SMX具有明显去除作用,pH值是最显著影响因素.弱酸性条件(pH=6~7)下,FNA耦合AOB共代谢对 SMX的去

除率达 80.0%,且未对氨氧化效率产生显著影响;胞外聚合物(EPS)含量呈先升后降趋势;氨单加氧酶(AMO)含量受到轻微抑制,羟胺氧化还原酶(HAO)含

量则先减后增;AOB菌属 Nitrosomonas的丰度由 56.4%降至 0.7%,而后恢复至 14.7%,Comamonas、Thermomonas的丰度也显著增加,有利于氨氧化性能

的维持与 SMX的去除. 
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Abstract：In this study, we investigated the transformation of sulfamethoxazole (SMX) by various reactive nitrogen intermediates 

(RNIs) (NO, NH2OH, and free nitrous acid (FNA)), as well as the effect of FNA on the removal of SMX (1~5mg/L) by 

ammonia-oxidizing bacteria (AOB) under weak acidic conditions. The results demonstrated that FNA significantly enhanced the 

removal of SMX, with pH identified being the most influential factor. Under weak acidic conditions(pH=6~7), FNA-coupled AOB 

cometabolism achieved a SMX removal efficiency of 80.0% without significantly affecting ammonia oxidation efficiency. During the 

process, the content of extracellular polymers (EPS) exhibited an initial increase followed by a decrease. The content of ammonia 

monooxygenase (AMO) was slightly inhibited, while the levels of hydroxylamine oxidoreductase (HAO) initially decreased and then 

increased. Additionally, the abundance of the AOB genus Nitrosomonas decreased sharply from 56.4% to 0.7% before recovering to 

14.7%. In contrast, the abundance of Comamonas and Thermomonas increased significantly, which helped maintain ammonia 

oxidation performance and SMX removal efficiency. 
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污水处理厂是抗生素的主要汇集地之一,并且

由于抗生素使用量的不断增加,其在污水处理厂进

水和出水中的浓度也呈现出逐渐增加的趋势,这也

导致了抗生素抗性菌 (ARB)和抗生素抗性基因

(ARGs)在污水中的大量赋存
[1]
,对下游环境造成潜

在生态威胁.因此污水中抗生素的稳定高效降解至

关重要.由于污水厂进水中的抗生素一般浓度较低

(ng/L~µg/L 级别),且对微生物具有毒性,在生长代谢

中容易受到大量其它易代谢有机碳源的竞争性抑

制,所以大多数抗生素不会进入微生物的生长代谢

途径.共代谢被认为是抗生素主要的生物降解途径.

共代谢是在微生物生长底物存在并能够提供足够

的碳源或能源的条件下,诱导微生物产生非特异性

酶来分解、转化抗生素等非生长底物
[2]
.研究表明, 
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污水生物处理硝化阶段的氨氧化细菌(AOB)具有共

代谢去除抗生素的能力,由 AOB的关键功能酶——

氨单加氧酶(AMO)主导
[3]
.AMO 具有广泛的底物范

围,可在氧化氨氮的同时共代谢降解抗生素等新污

染物
[4-6]

.Wang等人以及Zhou等人对AOB降解磺胺

嘧啶、头孢氨苄和磺胺甲恶唑(SMX)等抗生素的研

究表明,共代谢是主要的去除途径
[7-9]

.然而在污水处

理厂中,AOB 的丰度往往较低,且 AOB 是自养菌,世

代周期长,增殖较慢,这也限制了其对抗生素等新兴

污染物的降解,因此,需要进一步增强AOB共代谢降

解作用来实现高效稳定降解抗生素的目的,降低污

水中抗生素的生态风险. 

在 AOB 氧化氨氮的过程中,氨氮(NH3-N)首先

在 AMO 的作用下转化为羟胺 (NH2OH),随后

NH2OH 在羟胺氧化还原酶(HAO)的作用下产生亚

硝酸盐(NO2
−
).亚硝酸盐可质子化产生游离亚硝酸

(FNA),FNA 又可以快速分解为 NO.NH2OH、NO、

FNA 可统称为活性氮中间体(RNIs).有研究表明, 

FNA 可较快降解乙炔雌甾二醇等新兴污染物
[10-12]

.

当有芳香胺基团存在的条件下,以 FNA为主的RNIs

能够与其反应生成重氮阳离子,随后分解,重氮基团

被其它基团如亚硝基、羟基、氢基等取代生成转化

产 物 .RNIs 生 成 的 活 性 氮 物 种 如 N2O3 、

ONOO
−
、·NO2以及·OH亦能够直接作用于污染物上

的某些位点从而生成转化产物
[10,13-16]

.由于氨氧化

过程会产生 NH2OH 和 NO2
−
,在酸性条件下亦会有

FNA生成,因此推测RNIs介导的非生物转化具有与

AOB 共代谢降解作用协同,进而强化抗生素等新兴

污染物的降解潜力. 

基于此,本研究选取典型抗生素 SMX为研究对

象,首先开展其与RNIs的一系列化学转化批次实验,

研究不同条件下 RNIs 对 SMX 的非生物转化.进而

搭建两组序批式反应器(SBR)以富集 AOB 污泥,对

比探究弱酸和弱碱性条件下 FNA对AOB共代谢去

除 SMX 的影响,并考察富集 AOB 污泥的表观性能

变化与微观响应,以期为 AOB共代谢去除抗生素的

强化提供新策略. 

1  材料与方法 

1.1  化学品 

分析纯级别的 SMX、NH2OH(50wt.%)以及 NO

供体壬酸二乙胺购于上海阿拉丁生物科技有限公

司.亚硝酸钠(NaNO2)、硫代硫酸钠(Na2S2O3)以及下

文所述模拟废水所需药品均购于国药集团化学试

剂有限公司. 

1.2  RNIs非生物转化 SMX实验 

为考察不同 RNIs(FNA、NO 与 NH2OH)对于

SMX 的非生物转化,设置不同浓度的 RNIs,在不同

pH 值和温度条件下探究 SMX 的转化效率.初始

SMX浓度均为 1mg/L,反应体系体积为 250mL,每隔

一定时间间隔取样,并迅速加入适量 0.1mol/L 的

Na2S2O3溶液来终止反应.具体实验条件如表 1~3所

示.每组实验均设 3组平行,实验过程中全程避光. 

表 1  FNA非生物转化 SMX反应条件 

Table 1  Reaction conditions for abiotic transformation of 

SMX by FNA 

  实验序号   
反应条件 

1 2 3 4 5 6 7 

pH值 6 6.25 6.5 6.75 7 8 9 

温度(℃) 20 20 20 20 20 20 20

NO2

−-N浓度(mg/L) 400 400 400 400 400 400 400

  实验序号   
反应条件 

8 9 10 11 12 13 14

pH值 6.1 6.1 6.1 6 6 6 6 

温度(℃) 10 20 30 20 20 20 20

NO2

−-N浓度(mg/L) 400 400 400 100 200 300 400

 

表 2  NO非生物转化 SMX反应条件 

Table 2  Reaction conditions for abiotic transformation of 

SMX by NO 

  实验序号   
反应条件 

1 2 3 4 5 6 7 

pH值 6 6.5 7 7.5~8 6.5 6.5 6.5

温度(℃) 20 20 20 20 10 20 30 

NO浓度(mmol/L) 0.05 0.05 0.05 0.05 0.25 0.25 0.25

 

表 3  NH2OH非生物转化 SMX反应条件 

Table 3  Reaction conditions for abiotic transformation of 

SMX by NH2OH 

  实验序号   
反应条件 

1 2 3 4 5 6 

pH值 6 8 9 6.5 6.5 6.5

温度( )℃  20 20 20 10 20 30

NH2OH浓度(mol/L) 1 1 1 1 1 1 

 

1.3  富集 AOB污泥共代谢生物降解实验 

在考察 RNIs对 SMX的非生物转化后,本论文进
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一步探究FNA与AOB协同去除SMX的作用.基于此,

在实验室设置两组SBR以富集培养AOB污泥.反应器

有效容积 5L,工作容积 4L(图 1).反应器外层装有加热

装置,以维持水温为 28~30℃.底部设有曝气盘,采用玻

璃转子气体流量计控制曝气流量,使反应器中 DO 浓

度维持在0.5~1.0mg/L,并定期监测,按需调整曝气流量.

实验废水采用人工模拟废水 ,进水以 NH4HCO3 

(2.2571g/L)为氮源,K2HPO4和KH2PO4 (0.064g/L)为磷

源,同时投加NaHCO3来调整pH值,富集过程中控制在

7.5~8 之间.每升进水投加微量元素浓缩液 2mL,其组

成如表 4所示.反应器每天工作 4 个周期,每个周期为

360min,其中进水 60min、曝气 260min、沉淀 30min、

排水 5min和静置 5min.排水比为 25%. 

 

图 1  SBR示意 

Fig.1  Schematic diagram of SBR 

表 4  富集 AOB污泥反应器微量元素组成 

Table 4  Trace element composition of the enriched AOB 

sludge 

微量元素 浓度(g/L) 微量元素 浓度(g/L) 

ZnSO4·7H2O 0.55 FeCl3·6H2O 1.25 

MnCl2·4H2O 1.275 Na2MoO4·2H2O 0.05 

CoCl2·6H2O 0.4 CaCl2·2H2O 1.375 

CuSO4·5H2O 0.4 MgSO4·7H2O 44.4 

EDTA 1.25   

 

待 AOB污泥富集完成并运行稳定后,调整其中

一组 SBR的 pH值,控制在弱酸性(6~7之间),为实验

组(R1);另一组为对照组(R2),pH 值控制在弱碱性

(7.5~8 之间,为硝化污泥适宜 pH 值区间).运行 15~ 

20d 后,向两个反应器进水中投加 SMX(1mg/L)进行

对比实验,以该条件运行 35~40d 后提高 SMX 浓度

(5mg/L).在每一阶段R1与R2至少稳定运行一周后,

再继续下一阶段实验.此外,为便于进行对比,在 S3

和 S4阶段,两个反应器同时投加 SMX或提高 SMX

浓度.具体实验条件设置如表 5所示. 

表 5  富集 AOB污泥降解 SMX实验条件 

Table 5  Experimental conditions for SMX biodegradation by 

enriched AOB sludge 

pH值 SMX浓度(mg/L) 
阶段 运行时间(d) 

R1 R2 R1 R2 

S1 1~10 7.5~8 7.5~8 0 0 

S2 11~27 6~7 7.5~8 0 0 

S3 28~65 6~7 7.5~8 1 1 

S4 66~95 6~7 7.5~8 5 5 

 

1.4  取样及分析测试方法 

1.4.1  SMX  实验过程中每 2d 采集进出水水样,经

0.22µm 水系滤膜过滤后,利用配备有 C18 色谱柱

(4.6×250mm,5µm;日本岛津)的高效液相色谱仪(LC- 

20ADXR,日本岛津)测定其浓度.进样体积为 10µL,流

速 1mL/min,流动相 A(乙腈):流动相 B(0.1%甲酸)= 

35%:65%,柱温30℃,检测波长270nm,运行时间14min. 

1.4.2  NH3-N、NO2
−
-N、NO3

−
-N  实验过程中每

2d采集进出水水样,经 0.45µm水系滤膜过滤后测定

NH3-N、NO2
−
-N和 NO3

−
-N的浓度.NH3-N通过纳

氏试剂分光光度法测定,NO2
−
-N 采用 N-(1-萘基)-

乙二胺分光光度法测定,NO3
−
-N 采用紫外分光光度

法测定.三者均使用紫外-可见分光光度计(DR6000,

美国哈希)进行检测. 

1.4.3  比氨氧化速率  实验过程中每7~10d测定一次

比氨氧化速率(SAOR).待SBR进水完成后,在1h内每隔

10min分别从 R1和 R2中采集水样,经 0.45µm水系滤

膜过滤后测定 NH3-N 浓度,通过线性拟合计算得到的

斜率的绝对值即为氨氧化速率(AOR),其与混合液挥发

性悬浮固体浓度(MLVSS)的比值即为 SAOR. 

1.4.4  胞外聚合物  实验过程中每 7~10d 测定污

泥的胞外聚合物(EPS).EPS 采用 NaOH 法提取
[17]

.

取 10mL 泥水混合液于离心管中,在 20kHz 与 40W

的条件下超声 30s,然后在 4℃,2000g 条件下离心

15min,使用 0.45µm 的水系滤膜过滤后收集上清液

即为溶解性微生物产物(SMP-EPS).离心后的沉淀

污泥由超纯水稀释至 10mL,加入 60µL 质量分数为

37%的甲酰胺,随后置于 4℃恒温摇床(ZWY-200D,
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上海智城分析仪器制造有限公司)中震荡 1h,转速

160r/min,再将其在 4℃,5000g 条件下离心 15min,使

用 0.45µm 水系滤膜过滤后收集上清液即为松散附

着型胞外聚合物(LB-EPS).用超纯水稀释至 10mL,

加入4mL 1mol/L的NaOH,置于4℃恒温摇床中震荡

3h,转速 160r/min,随后将其在 4℃,10000g 条件下离

心 15min,经 0.45µm 的水系滤膜过滤所得上清液即

为紧密结合型胞外聚合物(TB-EPS).分别通过考马

斯亮蓝法
[18]
以及硫酸-蒽酮法

[19]
定量分析各层 EPS

的蛋白质(PN)与多糖(PS). 

1.4.5  AMO与HAO  实验过程中每 7~10d测定污

泥 AMO与 HAO含量.取泥水混合物 2mL于离心管

中,并将其置于冰水浴环境.使用超声波细胞粉碎机

(JY98-IIIDN,宁波新芝生物科技股份有限公司)进

行 15min 细胞破碎处理,超声功率 80%,工作总时长

15min,超声波每处理 5s 停顿 5s.待破碎完成后,将泥

水混合物经 4℃,13000r/min条件离心 10min,所得上

清液即为粗酶液.使用 AMO与 HAO 酶联免疫分析

试剂盒 (江苏晶美生物科技有限公司 )分别分析

AMO和 HAO含量. 

1.4.6  微生物群落结构  在每阶段末期采集 2mL

污泥样品,使用 FastDNA® Spin Kit for Soil试剂盒

(MP Biomedicals,美国)进行微生物 DNA 提取,分别

通过 NanoDrop2000 与 1%琼脂糖凝胶电泳进行

DNA纯度浓度和完整性的检测.对通过质检的DNA

采用引物 338F(5’-ACTCCTACGGGAGGCAGCA- 

GC-3’)和 806R(5’-GGACTACHVGGGTWTCTAA- 

T-3’)进行 PCR扩增
[20]

.经过 PCR产物鉴定、纯化和

定量后,于 Illumina Miseq PE300平台进行测序.测序

完成后利用 fastp 软件(版本 0.20.0)对原始序列进行

质控,FLASH 软件(版本 1.2.7)被用来进行拼接.以

97%的相似度为标准,利用 UPARSE 软件(版本 7.1)

对序列进行OTU聚类,并运用RDP classifier软件(版

本 2.11),与 Silva 16S rRNA基因数据库(v138)比对,

进行 OTU 物种分类学注释.原始数据已提交 NCBI

数据库,其中登录号为 PRJNA1236242. 

1.4.7  FNA 浓度  FNA 浓度的计算通过亚硝酸盐

浓度、温度以及 pH值计算,公式如下: 

 ( )a

2

pK pH

NO
10 10c c

−

= ⋅  (1) 

式中:pKa(T)为 FNA的解离平衡常数,计算公式为: 

 ( ) ( ) ( )pK pK 298 0.0324 298
a a
T T= + −  (2) 

当温度 298K时 pKa=3.25. 

2  结果与讨论 

2.1  RNIs对 SMX的非生物转化 

为验证RNIs是否能够有效转化SMX,在不同控

制条件下进行了一系列的短期批次实验(表 1~3).已

有研究表明,SMX自身的降解作用可忽略不计
[16]

,故

本节未加讨论.不同条件下 NO对 SMX的非生物转

化如图 2(a)~2(b)所示.壬酸二乙胺溶于水能够释放

NO
[21]

,由图 2(a)可知,当 pH值分别为 6、6.5、7以及

7.5~8 时,初始浓度为 0.05mmol/L 的 NO 与 1mg/L 

SMX反应 12h后,对其转化率均为 15.0%左右,可见

pH值对NO转化 SMX的影响甚微.图 2(b)反映了当

初始NO浓度 0.25mmol/L时,无论反应温度是 10,20

或 30℃,经过 1h 的反应,SMX 转化率均为 20.8%左

右,基本不受温度影响.此外,从图中观察到,NO 转化

SMX的反应在开始约 15min后即停止进行. 

图 2(c)、图 2(d)分别反映了不同 pH 值以及温

度条件下 NH2OH 非生物转化 SMX 的情况.由图可

见,无论是弱酸或弱碱性条件下,浓度为 1mol/L 的

NH2OH在24h内几乎不能转化SMX.同时,不同温度

(10,20,30℃)条件下 NH2OH 对 SMX 的转化率最高

也仅有约 6.8%.这可能是由于 NH2OH 性质不稳

定 

[22]
,在常温下易分解,无法稳定与 SMX发生作用. 

不同 pH 值条件下 FNA对于 SMX的非生物转

化如图 3(a)所示.当 pH值由 6升高到 9,FNA浓度从

1.6mg/L下降至 1.6×10
-3
mg/L,反应 8h时 SMX的转

化率从 55.1%降至 1.6%,可见 pH值显著影响了FNA

非生物转化 SMX.由转化动力学图 4(a)显示,该转化

过程符合伪一级动力学方程,表观速率常数 kobs 随

pH 值降低而显著增加.pH=6 时可达约 0.1h
-1
,约为

pH=6.75(kobs=0.006h
-1
)时的 16.5 倍.进一步对不同

pH 值条件下单位质量 FNA 所能转化 SMX 的量进

行计算,结果表明 pH=6,6.25,6.5 以及 6.75 时 1mg 

FNA 分别能转化 0.34,0.37,0.23 和 0.21mg SMX.可

见虽然在 pH=6时FNA浓度最高并在相同时间内转

化最多的 SMX,单位质量 FNA所转化 SMX的量却

小于 pH=6.25 时.这可能是由于 pH 值会影响 SMX

的解离
[10]

,从而会形成不同形态,而不同 pH 值条件

下 FNA的浓度也不同,造成 SMX转化率存在差异. 
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图 2  不同条件下 NO与 NH2OH非生物转化 SMX 

Fig.2  Abiotic transformation of SMX by NO and NH2OH under different conditions 

 

图 3  不同条件下 FNA对 SMX的非生物转化 

Fig.3  Abiotic transformation of SMX by FNA under different conditions 
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NO2
−
-N 浓度与温度对 FNA 非生物转化 SMX

的影响如图 3(b)与 3(c)所示.NO2
−
-N浓度越高,FNA

浓度越高,在相同时间内可转化更多 SMX,NO2
−
-N

浓度为 400mg/L 时,反应 8h 后 SMX 转化率可达

58.4%.图 3(c)表明温度为 30℃时,反应结束后 FNA

对于 SMX的转化率可达 65.5%,FNA对 SMX的转

化率随温度升高而上升.图 4(b)和 4(c)反映了此两种

因素下 SMX的转化动力学,kobs与 NO2
−
-N浓度、温

度呈正相关. 

探究 pH 值、NO2
−
-N浓度与温度对 FNA非生

物转化 SMX的影响程度,由 IBM SPSS Statistics 27

软件对以上所得转化率数据进行分析,求得相关性

计算表如表 6所示,SMX降解率与 pH值呈现显著的

负相关关系(P<0.001),与温度以及浓度相关性不显

著.这表明 pH值是影响 FNA对 SMX的非生物转化

过程最显著的因素. 

 

图 4  不同条件下 FNA对 SMX的转化动力学 

Fig.4  Transformation kinetics of SMX by FNA under different conditions 

表 6  SMX转化率与不同因素间的相关性 

Table 6  Correlations between SMX transformation efficiency 

and different factors 

项目 转化率与 pH 值 转化率与温度 转化率与浓度

斯皮尔曼相关性 -0.680 0.248 0.015 

P值 <0.001 0.123 0.925 

 

2.2  富集 AOB污泥对 SMX的降解及响应 

由于实际氨氧化过程中 NO 和 NH2OH 浓度较

低
[23-26]

,且以上研究表明其对 SMX 的转化效率较

低.FNA 对 SMX 有较好非生物转化效果,但其仅能

在酸性条件下稳定存在.基于此,本节运行一组利于

FNA 优化富集的 SBR(即弱酸性条件,pH=6~7,记为

实验组 R1),并同时另运行一组基于 AOB 最适生长

(弱碱性条件,共代谢作用最强)的 SBR 作为对照组

(R2),向两组SBR中投加SMX进行长期试验,以考察

FNA转化与 AOB共代谢同步去除 SMX的可行性. 



9期 冯梓恒等：弱酸性条件游离亚硝酸耦合氨氧化细菌强化降解磺胺甲恶唑 5219 

 

2.2.1  富集 AOB 污泥氨氧化效能的变化  图 5(a)

反映了两组反应器(实验组 R1,对照组 R2)中 NH3-N

去除率.当 S2 阶段调节 R1 的 pH 值为 6~7 后,其

NH3-N 去除率出现小幅下降,这是由于弱酸性条件

下 AOB 活性受到轻微抑制
[27]

.在 S3 阶段初期(29~ 

35d),由于 1mg/L SMX 投加的胁迫,R1 与 R2 的

NH3-N去除率均受到冲击,其中R1最低仅为 82.7%, 

R2亦低于 90.0%.在S3阶段中期(35~55d),富集AOB

污泥逐渐适应 SMX 冲击,NH3-N 去除率逐渐回升,

其中R1可稳定于 88.0%左右,R2则始终大于 90.0%.

而在S3阶段末期(55~65d),R1去除NH3-N的性能出

现明显提高,甚至在 65d 时能够完全去除 NH3-N,而

R2中 NH3-N去除率下降至 90.0%以下.这可能是由

于运行时间的延长,R1 中的污泥更能够抵御 SMX

的胁迫作用或 SMX 对污泥的胁迫作用减弱
[28]

.当

S4阶段提高进水 SMX浓度为 5mg/L后,初期 R1的

NH3-N 去除率受到轻微影响,降至 85.5%左右,随着

微生物适应此环境,活性逐渐恢复后,NH3-N 去除率

长期稳定在 85.0%以上.弱酸性条件虽然并非 AOB

的最适 pH 值条件,且同时存在 SMX的胁迫,但其依

旧能够较好地去除NH3-N,表明R1中的污泥能够抵

御更高浓度的SMX胁迫作用或SMX对污泥的胁迫

作用减弱.S4阶段初期 R2的 NH3-N去除率亦受到

轻微影响,在经过一周左右的适应后,NH3-N 去除率

再次升高,表明 R2中富集AOB污泥对 SMX胁迫的

适应. 

为进一步探究污泥的氨氧化性能,实验过程中

亦对 R1与 R2中污泥的 SAOR进行了测定,结果如

图 5(b)所示.S2阶段 R1的平均 SAOR较 S1阶段出

现小幅下降,由 14.8mg/(h·g MLVSS)降至 13.0mg/ 

(h·g MLVSS),弱酸性条件一定程度上影响 AOB 活

性.在 S3和 S4阶段投加 SMX后,R1与R2的氨氧化

性能均受影响,S3 阶段平均 SAOR 分别为 10.1 与

12.0mg/(h·g MLVSS),S4阶段平均SAOR分别为12.1

与 11.9mg/(h·g MLVSS).S3阶段,R1的 SAOR进一步

降低,这可能是由于富集 AOB污泥生理特性发生变

化,使污泥更加倾向于降解 SMX来减轻胁迫、维持

活性.R2的平均 SAOR虽然大于 R1,但由于 SMX降

解率较低,SMX 对污泥胁迫较大,平均 SAOR 较 S2

阶段下降约 26.8%,降幅大于 R1(22.3%).在 S4阶段,

虽然 SMX浓度更高,但 R1对 SMX去除率较 S3更

高(图 6),降低了 SMX的胁迫,平均 SAOR小幅回升. 

图 5(c)与 5(d)分别反映了各阶段 R1 与 R2 中

NO2
−
-N 和 NO3

−
-N 的变化趋势.在 S2 阶段调整 pH

值后,R1 的亚硝酸盐积累率仍保持相对稳定,约为

70.0%.而在 S3阶段投加 1mg/L SMX后,亚硝酸盐积

累率在运行初期出现小幅下降,最低约为 60.0%,与

NH3-N去除趋势一致(图 5(a)),可能是由于AOB活性

受到抑制.随着运行时间延长,亚硝酸盐积累率缓慢

回升,并于 S3阶段末期上升至 75.0%左右.在 S4阶段

提高 SMX 浓度后,亚硝酸盐积累率仍呈现小幅上升

趋势,并于第77~95d稳定在80.0%上下.不难看出,S3、

S4 两阶段期间 R1 的亚硝酸盐积累率总体呈现上升

趋势,NO2
−
-N 浓度保持高水平,保证了 FNA 的产

生.R2反应器在投加 SMX前后亚硝酸盐积累率一直

保持稳定,处于 80.0%上下波动(图 5(d)).S3阶段初期,

由于富集 AOB污泥活性受影响,NH3-N去除率降低,

而后随着污泥逐渐适应 SMX冲击,NH3-N去除率逐

渐升高,出水 NO2
−
-N与 NO3

−
-N浓度的升高,亚硝酸

盐积累率保持稳定.同理,S4阶段亦是如此. 

2.2.2  SMX 降解效能的变化  图 6(a)反映了不同

pH值条件下富集AOB污泥降解 SMX的情况.S3阶

段,进水 SMX浓度为 1mg/L,R1中 SMX的降解率处

于 35.7~92.3%之间,平均值为 58.4%,波动较大,但总

体降解率较好.R2 在 S3 初期 SMX 降解率可达约

49.7%,但随着运行时间延长降解率下降,并维持在

低水平波动,仅约 7.4%.S4阶段进水 SMX浓度提高

至 5mg/L 后,由于瞬时 SMX 负荷的提高
[29]

,结合

FNA 所造成的胁迫作用,AOB 共代谢作用被削弱,

初期 R1 中 SMX 的降解率出现大幅下降,第 69d 仅

28.4%,但随着AOB逐渐适应此胁迫,SMX降解率恢

复较高水平,平均可达约 80.0%.而 R2仍保持低水平

波动,平均降解率仅 14.2%. 

结合图 6(b)可知,S3 阶段进水 SMX 浓度为

1mg/L 时,R1 中 SMX 的比降解速率(SDR)大于 R2,

平均值为 0.067mg/(h·g MLVSS),约为 R2 的 9.6 倍.

在 S4阶段提高进水 SMX为 5mg/L后,R1平均 SDR

为 0.430mg/(h·g MLVSS),约为R2的 4.8倍,显著大于

R2(P<0.001).经计算,S3、S4 阶段 R1 每去除 1mg 

NH3-N所降解的 SMX分别为 0.007和 0.038mg,均

高于 R2(S3 阶段为 0.0005mg,S4 阶段为 0.008mg).

其中,S4 阶段 R1 显著高于 R2(P<0.001).由此可见,
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弱酸性条件下富集 AOB 污泥可降解更多的 SMX, 从而削减了 SMX的胁迫作用. 

 

图 5  R1与 R2进出水水质指标 

Fig.5  Water quality indicators for R1 and R2 influent and effluent 

 

图 6  R1与 R2的 SMX降解率及平均降解速率 

Fig.6  SMX degradation efficiency and average degradation rate for R1 and R2 

2.2.3  污泥 EPS 含量的变化  R1与 R2中 EPS成 分组成及 PN/PS 比值分别如图 7(a)与 7(b)所示.PN
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是 EPS 中的主要组成部分,随环境胁迫的影响更敏

锐.PN含有细胞色素 c等多种电化学活性物质,细胞

色素 c 作为电子传递介质参与电子转移过程,有利

于污染物的降解
[30]

.在 S2阶段调整R1中的 pH值为

弱酸性后,R1的 PN含量未出现明显变化.当 S3阶段

投加进水 1mg/L SMX后,R1与 R2中 PN含量分别

由初期的 65.1 和 66.0mg/g MLVSS 上升至 53d 的

92.4 和 88.2mg/g MLVSS,涨幅分别为 41.9%和

33.6%.这是由于 SMX 胁迫会诱导污泥分泌更多的

EPS,尤其是 PN形成保护微生物的网络结构.研究表

明,SMX可以侵入微生物细胞内部,而细胞则通过分

泌蛋白质对SMX进行包裹,转运出细胞外,进而减弱

SMX对微生物的迫害
[31]

.S4阶段提高进水 SMX浓

度至 5mg/L 后,R1 与 R2 中污泥的 PN 含量分别由

80.4 和 94.7mg/g MLVSS(68d 时 )降至 60.8 和

72.1mg/g MLVSS(95d 时),可能是由于相对较高的

SMX 浓度下污泥抵御毒性能力下降,造成 PN 含量

下降
[32]

. 

S2阶段调整为弱酸性 pH值后,R1的 PS含量由

16d 时 24.8mg/g MLVSS 降至 26d 时的 19.8mg/g 

MLVSS,弱酸性条件下污泥分泌 PS 减少,多糖类物

质具有亲水性,其含量减少表明污泥表面疏水性增

加,更利于絮凝沉淀
[33]

.在投加 SMX 后,R1 与 R2 中

的PS含量波动较大,总体均呈小幅上升趋势.有研究

称,微生物抵御抗生素的主要途径之一是减缓 PS被

抗生素穿透
[34]

,这可能是 SMX 胁迫下 PS 含量改变

的原因之一.相较于 S3 阶段初期,S4 阶段末 R1 与

R2的 PS含量分别从 15.8和 13.3mg/g MLVSS增至

18.1 和 22.6mg/g MLVSS,增幅分别为 14.6%与

69.9%.研究表明,PS 在污泥中主要承担骨架的作用,

参与 EPS三维结构的构建与稳定
[35]

,SMX胁迫下污

泥 EPS结构仍保持稳定.但如上所述,PS含量过多不

利于污泥的沉降,而R1在FNA与SMX的胁迫下,PS

增幅较 R2少,污泥沉降性能更优. 

R1在S2阶段末期污泥PN/PS明显升高,表明污

泥结构更稳定,沉降性能更佳,与上文描述相符.当S3

阶段投加进水 1mg/L SMX后,R1与 R2的 PN/PS均

为先上升后下降趋势,该阶段污泥沉降性能未受明

显影响.提高进水 SMX 浓度至 5mg/L 后,R1 与 R2

中污泥 PN/PS分别由 6.2和 7.9(S4阶段初)降至 3.4

和 3.2(S4阶段末),降幅分别为 45.2和 59.5%,弱酸性

条件污泥沉降性能更佳,与上文符合. 

 

图 7  R1与 R2的污泥 EPS成分组成 

Fig.7  Composition of EPS in sludge samples from R1 and R2 

2.2.4  污泥功能酶含量的变化  图 8(a)和 8(b)分别

反映了 R1与 R2污泥的 AMO、HAO活性.AMO是

AOB 氨氧化过程以及共代谢降解污染物的关键酶
[36]

.与 S1阶段相比,S2阶段(pH值为弱酸性)R1中污

泥的 AMO 平均含量从 3.7U/g MLVSS轻微下降至

3.6U/g MLVSS,造成 NH3-N 去除率的轻微下降,在

短期内 FNA轻微抑制 AMO的合成,但影响较小.在

S3、S4阶段投加 SMX后,R1与 R2的 AMO含量均

呈下降趋势,S4 阶段平均值分别约为 3.3 和 2.9U/g 

MLVSS,相比 S2 未投加 SMX 阶段下降幅度分别为

8.3%和 23.7%.结果表明,AOB 在长期适应弱酸性条

件 FNA与 SMX的双重胁迫后,AMO含量略有下降
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但降幅小于碱性条件.推测原因可能为R1中FNA与

AOB协同去除SMX,减轻了SMX的胁迫,从而AMO

的含量受抑制程度较 R2轻. 

HAO 是转化 NH2OH 的关键酶,会显著影响

NO2
−

的产生.如图 8(b)所示,当 S2阶段 R1改变运行

条件为弱酸性后,HAO 含量并未受到影响,因而亚硝

酸盐积累率保持基本稳定.S3阶段投加 1mg/L SMX

后,R1和 R2中 HAO 含量较上阶段均下降,其中 R1

由 17.9U/g MLVSS 降至 14.1U/g MLVSS,降幅为

21.2%;R2由 16.6U/g MLVSS降至 14.8U/g MLVSS,

降幅 10.8%.相比于 AMO,HAO 含量可能更易受到

外界条件的影响,S3阶段 FNA与 SMX的胁迫作用

可能导致 R1中 HAO 含量更大程度地下降.S4阶段

提高 SMX 浓度至 5mg/L,R1 中 HAO 含量回升至

16.7U/g MLVSS.结合图 5(c)中 S4 阶段亚硝酸盐积

累率小幅上升趋势推测,在污泥适应 SMX 胁迫后,

弱酸性 pH 值条件下,FNA 与 AOB 协同去除 SMX,

使 SMX的胁迫降低,进而使得 HAO 含量增加,从而

提高亚硝酸盐积累率.而 S4阶段 R2污泥平均 HAO

含量进一步降至 13.2U/g MLVSS,推测是由于较低

水平的 SMX降解率(即更高浓度的 SMX残留)限制

了 HAO的合成. 

 

图 8  R1与 R2的功能酶的含量 

Fig.8  Contents of functional enzymes in R1 and R2 

2.2.5  微生物群落结构的变化  R1与R2各阶段的

微生物群落结构(属水平)分别如图 9(a)与 9(b)所示.

在整个运行周期中,R1 群落结构发生了较大的变化.

当 S2 阶段调整 pH 值为弱酸性后,典型 AOB 菌属

Nitrosomonas 的相对丰度从 56.4%降至 29.7%;进一

步投加 1mg/L SMX 后,相对丰度降至 0.7%,可能是

体系中 pH 值的改变以及 SMX的冲击,抑制其生长,

但可以注意到 ,Comamonadaceae 相对丰度增至

8.2%.研究证明 ,Comamonadaceae 具有氨氧化潜

能 

[37]
,从而保证了该阶段的氨氧化作用.S4阶段提高

SMX 浓度至 5mg/L 后,Nitrosomonas 菌属相对丰度

恢复至 14.7%,可能是由于长期暴露于 SMX,该菌属

逐渐适应此环境,相对丰度回升.Nitrolancea 是一种

NOB 菌属,其相对丰度在 S2 阶段出现大幅上升.有

研究表明,FNA 对 Nitrospira、Nitrobacter 等典型

NOB 菌属具有抑制作用
[38-39]

.Nitrolancea 丰度的增

加,可能是由于相对于 Nitrospira和 Nitrobacter,其对

FNA 的耐受性更强,这需进一步的研究进行验证.在

加入 SMX 后,由于 FNA 与 SMX 的长期胁迫, 

Nitrolancea相对丰度在 S4阶段末期大幅降至 1.7%.

值得注意的是,S4阶段末期,Comamonas的相对丰度

大幅升高,达 32.9%.有研究指出,Comamonas 在降解

芳香类化合物及某些抗生素时可能有作用
[40]

.此

外,Chitinophagaceae 相对丰度也呈升高趋势,S4 阶

段末期可达8.8%.Chitinophagaceae属于拟杆菌门的

一种
[41]

,研究表明,拟杆菌门对促进部分亚硝化与整

体固氮过程有关键作用
[42]

.还可以发现,在 S3 阶

段,OLB15相对丰度达 13.7%,其对于去除 NH3-N以

及降解SMX可能具有较大作用
[43-44]

.但其丰度于S4

阶段末再次降至0.1%,可能是在较高浓度的SMX条
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件下不耐受.S4 阶段末,还可以观察到 Thermomonas

相对丰度升至 17.7%.据文献报道,Thermomonas 具

有氨氧化能力,且在某些环境(如高 NO2
−
浓度、高

DO)下较自养氨氧化细菌更具有竞争力
[45]

.还有研

究称其可能具有降解 SMX 的作用
[46]

.因此 , 

Thermomonas 可能与典型 AOB 菌属一起对氨氧化

性能的维持与 SMX的降解发挥作用. 

 

图 9  R1与 R2的微生物群落结构 

Fig.9  Microbial community structure in R1 and R2 

R2中 Nitrosomonas的相对丰度逐渐下降,由 S1

阶段的 42.8%降至 S4 阶段的 18.5%.Nitrolancea 相

对丰度变化趋势与 R1 类似,不同在于 S3 阶段,其相

对丰度增至 37.0%,甚至大于 S2阶段(31.8%),可能是

由于 R2 运行条件为弱碱性,仅存在 SMX 的胁迫而

无 FNA,短期内未对 NOB 产生抑制作用.OLB15 相

对丰度于 S3阶段增加到 5.5%,而在 S4阶段末再次

降至 1.4%,表明在弱碱性环境下,OLB15对于较高浓

度 SMX 的耐受性较差.Chitinophagaceae 相对丰度

变化趋势与 R1一致,S4阶段末期可达 9.7%,表明其

对高浓度 SMX 具有一定耐受性.相较于 R1,R2 中

PHOS-HE36、Ferruginibacter、OLB13等反硝化细

菌相对丰度更高 ,而在 S4 阶段 Thermomonas、

Comamonas等可能对 SMX降解有贡献的菌属相对

丰度分别仅有 0.2%与 1.1%,远低于 R1. 

对微生物群落结构与 EPS 浓度、酶含量、pH

值以及 SMX浓度进行相关性分析,如图 10所示.R1

与 R2 整个运行阶段相对丰度排名前三的菌属

Nitrosomonas、Nitrolancea以及 Comamonas与各参

数间均未显示出显著相关性.R1中,Thermomonas和

Chitinophagaceae菌属与 EPS浓度呈现显著的负相

关关系(P<0.001);此外,还发现 Ferruginibacter 菌属

与 HAO含量呈现显著的正相关(P<0.001),但以上三

者为反硝化细菌,在 R1 整个运行过程丰度均较低. 

R2 中 Chitinophagaceae、OLB13、Chryseolinea 菌

属 与 EPS 浓 度 呈 显 著 负 相 关 (P<0.001), 而

Thermomonas和 OLB8菌属与 AMO、HAO含量间

表现出显著正相关关系(P<0.001);Ferruginibacter以

及 Xanthobacteraceae 菌属则与酶含量间呈显著负

相关关系(P<0.001). 

 

图 10  R1与R2中微生物群落结构与不同参数的相关性分析 

Fig.10  Correlation analysis between microbial community 

structure and different parameters for R1 and R2 
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进一步对微生物群落结构与上述参数进行冗

余分析(RDA),结果如图 11 所示.由粉色箭头长度可

知,pH 值和 SMX 浓度对微生物群落结构影响较大,

其中在 S3阶段,pH值极大程度影响了 R1污泥的群

落组成,而 S1阶段 R2污泥群落组成亦与 pH值较大

程度相关.S4阶段提高 SMX至 5mg/L后,其对R1的

微生物群落结构产生了较大影响 ,与上文

Comamonas 、 Nitrosomonas 菌 属 丰 度 升 高 、

Nitrolancea丰度下降(图 9)相符.此外,EPS浓度以及

AMO 含量与微生物群落结构也存在相关性,如 S2

阶段时的 R2及 S4阶段时的 R1.图中还反映了整个

运行阶段相对丰度排名前三的菌属的分布与丰度, 

Nitrosomonas菌属相对丰度随 pH值降低、SMX浓

度升高呈下降趋势,但受影响程度适中,污泥适应弱

酸性 pH值及较高 SMX浓度后丰度回升(图 9所示

S4 阶段 R1 中其丰度较 S3 阶段大幅回升 ). 

Nitrolancea 菌属受 pH 值影响不大,但 SMX 浓度的

升高会抑制其生长,与上文分析吻合.由图 11亦可得

到,SMX 浓度的升高促进了 Comamonas 菌属(可能

参与 SMX降解)丰度增加,与上文符合(图 9). 

 

图 11  R1与R2中微生物群落结构与不同参数间的RDA图 

Fig.11  RDA plot between microbial community structure and 

different parameters 

2.3  应用展望 

综上所述,弱酸性条件下FNA能够与AOB共代

谢作用耦合强化磺胺甲恶唑的去除.但要实现该耦

合作用,一方面需要维持 pH 值在弱酸性条件,另一

方面需要 FNA 的有效积累,即需要较高的 NO2

−
-N

浓度.在实际城镇污水中,主流工艺氨氮浓度较低

(15~35mg/L),无法有效积累 FNA.相对而言,污泥消

化液等侧流污水中氨氮浓度较高,且含有一定量的

抗生素.除此之外,禽畜养殖废水、水产养殖废水中

的氨氮浓度也较高,并含有较高浓度的抗生素.针对

这些同时具备高浓度氨氮和抗生素的污水的处理,

本文研究提出了一种可行方案,以同步实现氨氮的

高效转化和抗生素的有效削减,减轻对后续处理工

艺或接收环境的胁迫,保障生态安全. 

3  结论 

3.1  RNIs尤其是 FNA能够非生物转化 SMX,转化

率受 pH值、浓度与温度的影响.FNA对 SMX的转

化与 pH 值呈显著负相关关系(P<0.001),转化率随

pH值降低而显著增加. 

3.2  弱酸性条件下富集 AOB 污泥对 NH3-N 去除

率可稳定在 85.0%以上,并保持了较高的亚硝酸盐

积累率,且由于 FNA 的协同作用,对低浓度(1mg/L)

和高浓度(5mg/L)SMX 的降解率均显著高于弱碱性

条件,这表明弱酸性条件有利于富集 AOB污泥同步

高效去除氨氮和抗生素. 

3.3  弱酸性条件下,SMX 与 FNA 胁迫影响污泥

EPS分泌.1mg/L SMX使 EPS分泌增加、PN/PS上

升; SMX浓度升至 5mg/L时,EPS分泌减少、PN/PS

下降.在调整为弱酸性条件并投加 SMX 后,富集

AOB污泥中平均 AMO含量小幅下降,HAO含量先

下降后上升. 

3.4  弱酸性条件下,FNA与SMX的作用使AOB功能

菌属 Nitrosomonas 丰度先下降后上升,并分别检出了

Comamonadaceae、Thermomonas菌属,它们对氨氧化性

能的维持与SMX的降解发挥作用.同时Comamonas菌

属的富集可能也对 SMX的降解有贡献. 
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