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摘要：制药污水处理厂污泥是抗生素的主要储存库.研究考察了高、低生产负荷影响下不同污水处理工艺段污泥中抗生素的残留特征,并利用风险熵值

(RQ)法评估了物化和生化污泥潜在的生态风险.结果表明,高、低生产负荷下污泥中检测出的 11 种抗生素种类相似,总检出浓度分别为 401.72µg/g 和

55.02µg/g,不同抗生素浓度差异显著.生产负荷对废水处理工艺有一定的冲击力.主成分分析(PCA)结果显示高生产负荷下,不同工艺段的抗生素和水质

参数之间的差异比低生产负荷下的差异更显著.冗余分析(RDA)结果显示不同的废水水质参数对抗生素的去除存在较大影响.制药过程中产生的抗生

素在物化和生化脱水污泥中残留量依旧较高.低生产负荷物化和高生产负荷生化脱水污泥中抗生素残留量仍分别高达 9.39µg/g 和 12.91µg/g.污泥改良

土中红霉素、罗红霉素和磺胺氯哒嗪对接收环境的水生生物构成高风险(RQ>10).其中,磺胺二甲氧嘧啶的环境风险最高(RQ>295.04).制药厂大环内酯类

和磺胺类抗生素是主要的风险因子,建议标记为优先控制污染物.混合抗生素的生态风险远高于单一抗生素.因此,不管是物化污泥还是生化污泥，都需

要谨慎考虑污泥的最终出路. 
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Pollution characteristics and risk assessment of antibiotics in sludge from pharmaceutical wastewater treatment plants: the 

influence of production load. PENG Xin-yi1, LI Yu-hua1, YANG Xiao1, RU Xuan 1, CHEN Rui-hong1, QIN Yong-li1, HUANG 

Xin-hui1, XU Dan-ning1, SHU Xiao-hua2, ZHANG Qian1* (1.School of Life and Environmental Science, Guilin University of 

Electronic Technology, Guilin 541004, China；2.College of Environmental Science and Engineering, Guilin University of Technology, 

Guilin 541006, China). China Environmental Science, 2025,45(2)：736~747 

Abstract：Sludge from pharmaceutical wastewater treatment plants serves as a major reservoir for antibiotics. This study aimed to 

investigate the residual characteristics of antibiotics in sludge from different stages of wastewater treatment under varying production 

loads, and to assess the potential ecological risks of physicochemical and biochemical dewatered sludge using the Risk Entropy(RQ) 

method. The results indicated that 11 types of antibiotics were detected in the sludge under both high and low production loads, with 

total detected concentrations of 401.72µg/kg and 55.02µg/kg, respectively, showing significant differences in concentrations among 

different antibiotics. The production load had a notable impact on the wastewater treatment process. Principal component analysis 

(PCA) delineated robust disparities in antibiotic concentrations and water quality parameters among various treatment stages, with 

these differences being more pronounced under high production loads than under low production loads. Furthermore, redundancy 

analysis (RDA) underscored the substantial influence of distinct wastewater quality parameters on the removal efficacy of antibiotics. 

Residual levels of antibiotics from pharmaceutical processes remained relatively high in both physicochemical and biochemical 

dewatered sludge, with elevated concentrations of 9.39µg/g in low production load physicochemical sludge and 12.91µg/g in high 

production load biochemically dewatered sludge. Erythromycin, roxithromycin, and sulfamethoxazole in sludge-amended soil posed 

a high risk (RQ>10) to aquatic organisms in the receiving environment, with sulfadimethoxine exhibiting the most pronounced 

environmental risk (RQ>295.04). Macrolides and sulfonamide were identified as the primary risk factors in pharmaceutical plants, 

and it is recommended that these be prioritized for pollution control. The ecological risk posed by mixed antibiotics was significantly 

higher than that of individual antibiotics. Therefore, careful consideration of the final disposal of both physicochemical and 

biochemical sludge is crucial. 
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抗生素耐药性细菌（ARB）和抗性基因（ARGs）的

出现及传播与抗生素的滥用密切相关，越来越多的

人关注它们对环境的潜在影响
[1-3]

.尽管污水处理厂

是防止废水中的抗生素直接进入环境的最后一道

屏障，但处理后的市政污水中抗生素浓度水平仍可

达到 ng/L.而制药厂废水经处理后抗生素残留浓度

可达到 mg/L 级别，远高于市政污水
[4-5]

.因此，关注制

药厂等高排放点源的抗生素污染特征，对于提高废

水处理过程中抗生素去除效果至关重要
[6]

. 

抗生素的去除受到多种因素的影响.制药污水因

其成分复杂和抗生素残留浓度高等特点，常采用“厌

氧+好氧”生物处理工艺
[7]

.然而传统处理工艺对抗生

素的去除能力有限，且不同工艺间效果差异显著
[8]

.有

关研究表明，金霉素在UASB工艺中的去除率为 90%，

但在A/O工艺中的去除率为 80%，而土霉素在两种工

艺中的去除率均为 70%
[9]

.此外，抗生素的浓度和类型

也会显著影响废水处理工艺对污染物的去除效果.高

浓度抗生素容易对微生物产生毒性作用，从而降低化

学需氧量（COD）和氮磷的去除效果，且很难达到去除

抗生素的目的
[10]

.Lopez 等
[11]
也发现特定抗生素对硝

化作用的影响很显著.可见，制药污水厂污水处理工

艺、抗生素种类与浓度对抗生素残留特征有直接影

响.不仅如此，制药废水处理厂污水水质有典型的企

业生产周期效应.而抗生素的种类和浓度与企业生产

周期密切相关，存在明显的负荷差异.然而，目前还缺

少不同负荷影响下的制药废水处理过程中抗生素的

残留特征信息. 

污泥是抗生素的主要储存库
[12]

.污水处理过程

中，污泥中的抗生素含量差异很大，其浓度在 µg/kg~ 

mg/kg的范围内，且污泥中的残留抗生素比废水中的

抗生素稳定性更高
[13]

.在制药厂生产废水处理过程

中形成的污泥，按照其来源可分为两大类：物化污泥

和生化污泥.物化污泥主要来源于废水的物理和化

学处理单元，是由沉淀和化学絮凝等过程去除废水

中的悬浮固体和部分溶解性污染物而产生的
[14]

.生

化污泥则来源于废水的生物处理单元，包括活性污

泥和生物膜等.这些污泥富含微生物和有机物，是生

物降解过程中的副产物
[15]

.目前，污泥的主要处置途

径有焚烧、填埋、堆肥和土地应用.土地应用和堆肥

是最主要的污泥处理途径.据报道，欧盟 15国直接用

于土地应用和堆肥处理的污泥占污泥总产量的

53%
[16]

.当污泥作为肥料或土壤改良剂施用到土壤

时，其中残留的抗生素不仅可以影响酶活性，还会对

土壤中的微生物群落结构和代谢功能产生影响.更

重要的是，残留抗生素诱导的 ARGs 可能通过水平

基因转移（HGT）和食物链积累引发健康威胁  

[17-18]
.

然而，目前污水处理工艺中污泥的无害化处理与处

置情况并不理想.因此，与污水相比，制药厂废水处理

系统污泥中 ARGs 的分布和归趋问题更应该被

关 注. 

综上，制药废水水质与企业生产周期密切相关.

废水处理系统中污泥的抗生素残留及其环境风险

可能会受生产负荷影响.然而目前关于制药废水的

研究主要关注废水处理中各工艺段出水的常规水

质指标（如 COD、TN、NH3-N和 TP），对不同工艺段

污泥中的抗生素分布特征的分析还不充分.而且，目

前尚未开展不同生产负荷影响下制药废水各处理

单元污泥中抗生素的分布迁移研究.为了解决以上

问题，本文考察了制药厂高、低生产负荷影响下不同

处理工艺段污泥中抗生素的残留特征，初步解析了

污泥中残留抗生素的影响因素 ，并利用风险熵值

（RQ）法评估了污水处理工艺生化段和物化段脱水

污泥潜在的生态风险.研究结果可以揭示制药污水

处理工艺污泥中抗生素的残留特征及污泥处理处

置可能引起的生态风险，以期为制药污水处理工艺

的提升和污泥处理方法的改进提供科学依据. 

1  材料和方法 

1.1  样品采集 

实验样品来自于广西某制药污水处理厂.该制

药厂主要从事抗疟药、抗生素、常见病新药原料的

生产.污水处理厂主要处理生产过程中产生的高浓

母液、清洗水、锅炉废水、冷却水排污和车间冲洗

废水等.污水处理厂总设计规模为 1500m
3
/d，处理工

艺主要由物化预处理和生物法处理构成，见图 1.污

水处理所采用的主体工艺为“厌氧颗粒污泥内循环

床反应器（PEIC）+二级 AO”.其中厌氧单元（PEIC）有

效容积为 5741m
3
，一级 A/O 池有效容积为 5400m

3
，

二级 A/O池有效容积为 1516m
3
，两级 A/O池合计为

6916m
3
，系统总水力停留时间 HRT为 4.6d. 

采样点根据制药厂废水处理的实际工艺流程

进行布置，采样时间分别为 2022 年 12 月（高生产负
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荷）和 2023年 7月（低生产负荷）.相应的污水日处理

量分别为 1500和 1000m
3
/d.实验共设了 10个采样点

位，如图 1 所示，标黑色星号处为污泥采样点，标灰色

星号处为各处理单元污水采样点.污泥采样点分别

是初沉池 （PC）→厌氧颗粒污泥内循环床反应器

（PEIC）→一级 A池（ AⅠ ）→一级 O池（ OⅠ ）→二级 A

池（ AⅡ ）→二级 O池（ OⅡ ）→二沉池→物化和生化污

泥储存池（一式 3份）.采样点所选的位置覆盖了所有

废水处理流程中污泥存在的区域，初沉池和二沉池

的采样点设置在排泥口，其它构筑物的取样点设置

在反应池内.污水采样点分别是初沉池（PC）→厌氧

颗粒污泥内循环床反应器（PEIC）→一级 A 池（ AⅠ ）

→一级O池（ OⅠ ）→二级A池（ AⅡ ）→二级O池（ OⅡ ）

→二沉池→出水（一式 3 份）.采集的污水（2L）储存于

样品瓶中并加入硫酸调节pH值至3.0左右，置于4℃

保存，尽快测定污水的基本水质指标（总氮、总磷、

氨氮、COD和 pH值）.采集的污泥（1kg）用锡箔纸将

样品瓶包裹后放置于-50℃进行冷冻干燥，将干燥的

污泥研磨并过 60 目筛后置于-20℃冰箱保存，用于

后续抗生素的测定. 

 

图 1  制药厂废水处理工艺流程 

Fig.1  Schematic diagram of the pharmaceutical wastewater treatment process 

1.2  药品与试剂 

实验选取了五大类（大环内酯类、磺胺类、喹诺

酮类、四环素类、氯霉素类）34 种抗生素作为检测

目标 .抗生素标准物纯度均大于 98%（德国  Dr. 

Ehrenstorfer GmbH 公司），林可霉素-D3、磺胺甲基

嘧啶-D4、环丙沙星-D8 和氯霉素-D5 内标物纯度

大于 98%（艾吉析科技（上海）有限公司），乙腈、甲醇

为色谱纯（美国 Sigma公司），甲酸、甲酸铵、乙二胺

四乙酸二钠（Na2EDTA）为优级纯，盐酸、硫酸等其他

试剂和药品均为分析纯. 

1.3  污泥样品预处理及抗生素浓度检测 

准确称取 5g 干燥污泥样品，放入 50mL 离心管

中，加入适量抗生素内标（林可霉素-D3，磺胺甲基嘧

啶-D4，环丙沙星-D8，氯霉素-D5），然后再加入 20mL

乙腈和 0.1mol/L EDTA-Mcllvaine 缓冲溶液（V/V= 

1：1，pH=4），涡旋混合 2min 后超声提取 15min， 

6000r/min离心 5min，收集上清液，重复提取 3次后合

并提取液.随后向提取液中加入 0.4g Na2EDTA，加入

超纯水并定容至 250mL.使用 HCl 溶液（1+1）调节水

样 pH值至 3.0，通过Oasis HLB（200mg/6cc）固相萃取

小柱（小柱依次加入 10mL 甲醇，10mL 纯水和 10mL 

pH值为 4.0的纯水进行活化），以 4mL/min流速上样，

然后用 10mL 超纯水淋洗 HLB 柱去除杂质，接着在

氮气保护下将小柱的填料干燥 30min，再使用 6mL

甲醇缓慢洗脱目标物 3 次，洗脱液以氮气吹至近干

后，加入 1mL 0.1%甲酸-甲酸铵水溶液/乙腈复溶，经

0.22µm 聚四氟乙烯过滤器过滤定容至 1mL，待测. 

采用 Agilent 6410B 超高效液相色谱三重四极

杆质谱仪对污泥中抗生素浓度进行测量，仪器配备

有Waters Xterra C18分离柱（100mm×2.1mm，3.5µm）

和ESI电离源.流动相由0.1%（V/V）的甲酸-甲酸铵（A

相）、乙腈（B 相）组成，使用前进行超声排气，流速为
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0.25mL/min，进样量为 5µL.采用梯度洗脱程序淋洗

（表 1）.离子源温度设置为 350℃，气体流速为 8mL/ 

min，雾化器压力 25psi，毛细管电压设置为 4000V. 

表 1  梯度洗脱条件(%) 

Table 1  Gradient elution conditions(%) 

时间(min) 0.1%甲酸-甲酸铵(A相) 乙腈(B 相) 

0 95 5 

0.1~10 90~40 10~60 

10~12 40 60 

12.1~22 90 10 

 

1.4  数据处理 

采用 Origin 2022、CANOCO 5.0 和 Microsoft 

Excel 对数据进行分析和可视化处理.对高、低生产

负荷条件下各工艺段抗生素浓度进行主成分分析

（PCA），对废水参数和抗生素的相关性进行冗余分析

（RDA），P<0.05 认为具有统计学意义. 

1.5  污泥改良土中单个和混合抗生素的生态毒理

学风险评估 

制药厂生产过程中产生的含高浓度抗生素的

污泥，一旦施用到土壤中，其中的抗生素可能会通过

地表径流、渗透、扩散迁移和再吸附等自然过程分

布转移到土壤中
[19]

，进而在土壤乃至地下水环境中

发生扩散和积累，从而污染水体.这一过程可能导致

抗生素与水生植物、底栖生物和鱼类等水生生物发

生相互作用，引发毒性效应.已有研究表明，地下水中

抗生素的分布和潜在风险可能与污泥填埋后抗生

素的迁移有关
[20]

.由于地下水和地表水之间的联系，

土壤中抗生素的累计可能导致水生生物直接暴露

于这些污染物
[21]

.因此，评估制药污水处理厂污泥对

土壤的潜在风险显得尤为重要.参考欧洲技术指导

文件（TGD）和以前研究推荐的风险熵数（RQ）方法对

污泥残留的抗生素进行风险评估，即测量环境浓度

（MEC）或预测环境浓度 （PEC）与预测无效应浓度

（PNEC）之间的比值.这是评估陆地环境中相关化学

药物生态风险的最常见方法 ，尤其是在土壤介质

中  

[22]
.本研究使用受纳土壤中目标抗生素的预测环

境浓度（PEC）[µg/（kg⋅dm）]与预测无效应浓度（PNEC） 

（µg/kg）来计算含有抗生素的污泥修正土壤中的

RQsoil（式 1）. 

 
soil

soil

soil

PEC
RQ

PNEC
=  （1） 

接收土壤中目标抗生素预测的环境浓度

（PECsoil）计算公式如下[23]
： 

 
sludgesludge

soil

soil soil

MEC APPL
PEC

RHODEPTH

⋅

=

⋅

 （2） 

式中：MECsludge 为干污泥中抗生素浓度，µg/（kg⋅dm）； 

APPLsludge为干污泥对土壤的施用率（每年 0.5kg/m
2
）； 

DEPTHsoil 为农业土壤混合深度，0.2m；RHOsoil 为农

业土壤容重，1700kg/m
3
.PECsoil值是通过考虑最坏的

可能情况进行估算.因此，使用干污泥中的抗生素浓

度为污泥中检测到的最高浓度. 

由于土壤毒性数据有限，缺乏土壤中陆生生物

（蚯蚓、植物和土壤微生物）的生态毒性数据，很少有

研究直接使用土壤中的 PNEC 值来评估风险.大多

数研究通常只能借助水生生物毒性数据，依照欧盟

委员会的方法来评估土壤环境的潜在风险.土壤中

生物蓄积性、生物利用度和毒性与土壤孔隙水浓度

密切相关，而固水分配系数（Kd）在此过程中是描述抗

生素在土壤和水之间分配的重要参数.所以根据欧

盟委员会建议的均衡分配方法 ，通过式 （3），利用

PNECwater 值估算目标抗生素的固相 PNEC，再进一

步计算土壤中的 RQ值. 

 
soil water dsoil

PNEC PNEC K= ⋅  （3） 

式中 ：Kdsoil 代表目标抗生素的土壤-水分配系数 ， 

L/kg，从文献获取各目标抗生素的 Kdsoil值（表 2）. 

表 2  目标抗生素的土壤-水分配系数(Kdsoil) 

Table 2  Soil-water partition coefficients (Kdsoil) of the target 

antibiotics 

抗生素 Kdsoil(L/kg) 参考文献

红霉素 164.80 [24] 

罗红霉素 239.40 [25] 

磺胺氯哒嗪 1.87~10.59(7.40 ± 3.29) [26] 

磺胺二甲氧嘧啶 1.59~1.81(1.70 ± 0.10) [27] 

氧氟沙星 309.00 [24] 

诺氟沙星 41.00~2500.00(1243.00 ± 1164.34) [28] 

环丙沙星 
726.80~1277873.90(124530.93 ± 

326486.57) 
[29] 

四环素 450.30~15278.00(5234.13 ± 4349.48) [30] 

土霉素 16.76~2191.00(690.58 ± 454.14) [31] 

注:当文献中有多个Kdsoil值时,括号内为平均值±标准差. 

 50

water

EC or NOEC
PNEC

AF
=  （4） 

式中：EC50 为目标抗生素的半致死（有效）浓度，mg/L； 

NOEC 为最低无效应浓度，mg/L；AF 为标准评估因
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子，该因子考虑了物种间敏感性差异的变化、物种内

变异性和现场影响外推的实验室数据.根据欧洲技

术指导文件（TGD），急性和慢性的 AF 数据分别取

1000 和 100.由于药物的急性生态毒性相对有限，慢

性试验显示出比急性试验更高的毒性，所以慢性毒

性数据是风险评估中的首选数据 [32]
.EC50 通过

ECOSAR 数据库（ECOSAR 2.2）查找获取，每种抗生

素对应的水生生物毒性敏感数据见表 3.基于慢性毒

性风险考虑， PNECwater根据文献中报告的 3种不同

营养级的水生生物（藻类、蚤类和鱼类）的最低急性

或慢性毒性数据确定[33]
. 

表 3  目标抗生素的毒理学数据和 PNECwater值 

Table 3  Toxicological data and PNECwater values of the target 

antibiotics 

EC50(mg/L) PNECwater(µg/L) 
抗生素 AF 

藻类 蚤类 鱼类 藻类 蚤类 鱼类

红霉素 100 2.20 0.75 3.36 22 7.47 33.60

罗红霉素 100 1.65 0.60 2.30 16.50 6.01 23 

磺胺氯哒嗪 100 15.40 0.08 7.89 154 0.84 78.90

磺胺二甲氧嘧啶 100 32 0.12 24.40 320 1.20 244

氧氟沙星 100 675 114 2460 6750 1140 24600

诺氟沙星 100 703 116 2650 7030 1160 26500

环丙沙星 100 455 81.3 1550 4550 813 15500

四环素 100 474 59.9 2490 4740 599 24900

土霉素 100 5270 447 45500 52700 4470 455000

 

通常认为，在混合物中，各组分间毒性可能单独

发挥作用，也可能表现出协同或拮抗效应[34]
.但依据

漏斗假说[35]
，混合物中众多化学物质更可能表现为

独立的基线作用机制，风险评估宜采用浓度加和的

方法作为假设基础[36-37]
.因此，通过将污泥中所有目

标抗生素的 RQ值相加来计算污泥中目标抗生素的

混合风险 RQsum
[38]

，见式 5. 

 
sum

1

RQ RQ
n

i

=

=∑
i

 （5） 

根据RQ值大小确定风险等级.其风险等级共分

为四类 ，分别为 ：无风险 （RQ<0.01）、低风险

（0.01≤RQ<0.1） 、 中 风 险 （0.1≤RQ<1） 和 高 风 险

（RQ≥1.0）
[39]

. 

2  结果与讨论 

2.1  生产负荷影响下污泥中抗生素的残留差异 

在高生产负荷和低生产负荷污泥中共检出四

大类抗生素，包括四环素类（四环素、土霉素、金霉

素）、大环内酯类（红霉素、罗红霉素、阿奇霉素、

洁霉素）、喹诺酮类（氧氟沙星、诺氟沙星、环丙沙

星、恩诺沙星）和磺胺类（磺胺氯哒嗪、磺胺二甲氧

嘧啶、磺胺间甲氧嘧啶），其中高生产负荷下未检出

金霉素；低生产负荷中未检出洁霉素.在高生产负荷

的污泥中（总检出浓度为 401.72µg/g），抗生素浓度明

显高于低生产负荷的污泥（总检出浓度为 55.02µg/g）. 

Hu 等
[40]
分析了贵州省某污水处理厂污泥样本中 18

种抗生素，其总检出浓度为 1.48µg/g.该制药污水处

理厂污泥中的抗生素浓度远高于文献报道的污水

处理厂中污泥的抗生素浓度.而且，制药厂生产负荷

显著影响了污泥中的抗生素残留。由于金霉素、洁

霉素和恩诺沙星在高、低生产负荷中浓度较低

（<0.17µg/g）或未检出，所以在考察废水处理不同工

艺段污泥中抗生素种类时，不考虑这些抗生素. 

不同生产负荷下各工艺段污泥中抗生素浓度

分布情况见图 2.在高生产负荷污泥中，四环素类抗

生素占主导地位，占总检出浓度的 81.04%，其次为大

环内酯类 （12.84%）、喹诺酮类 （3.33%）和磺胺类

（2.77%）.在低生产负荷污泥中四环素类和喹诺酮类

抗生素占主导地位，分别占总检出浓度的 48.48%和

46.75%，其次是大环内酯类，占总检出浓度的 2.60%.

磺胺类抗生素浓度最低，仅占总检出浓度的 2.15%.

不同负荷影响下污泥中抗生素类型的差异与当季

制药厂生产药物类型密切相关，即外源输入直接影

响了污泥中抗生素的浓度和种类
[41]

.而不同工艺段

污泥中抗生素的差异性可能与不同工艺对抗生素

去除的机制不同有关
[42]

. 

在高生产负荷条件下，制药厂生产废水经过各

处理单元后，污泥抗生素的总浓度整体呈现先下降

后上升的趋势 .初沉池污泥中的抗生素浓度最高

（155.21µg/g），其中四环素类抗生素在所有处理单元

的检出抗生素中浓度最高，达到 145.79µg/g（四环素： 

16.09µg/g、土霉素：12.97µg/g）.经过 PEIC和 IA处理

后，IA池中的抗生素浓度显著下降.结果表明，污泥中

的抗生素主要通过厌氧工艺去除.由于不同抗生素

的分子结构和理化性质不同，其在不同工艺段的去

除情况与工艺段自身的去除机制有关.高生产负荷

下的抗生素主要以四环素和大环内酯类抗生素为

主，它们容易通过吸附的形式被快速转移到污泥中，
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随后在厌氧条件通过热水解促进四环素类和大环

内酯类药物的降解和水解
[12,43]

.然而，随着后续工艺

进行，抗生素的浓度出现了略微升高的趋势，在二沉

池中达到 42.20µg/g. 

 

图 2  低和高生产负荷下各工艺段污泥中抗生素分布情况 

Fig.2  Distribution of antibiotics in sludge across different process stages under (a) low production load and (b) high production load 

在低生产负荷下，污泥中抗生素的总检出浓度

远低于高生产负荷，其中喹诺酮类和四环素类抗生

素占主导地位.初沉池中的抗生素到达 PEIC 池后，

出现了增长趋势，尤其是喹诺酮类的抗生素浓度升

高了113%.有研究认为，喹诺酮类抗生素的分子结构

中含有带正电荷的氮原子或二甲氨基组.因此在低

生产负荷污水处理系统中，喹诺酮类抗生素容易通

过带负电荷的污泥的静电引力作用吸附而达到去

除效果
[37]

.同时，喹诺酮类抗生素的结构中含有氟原

子，对生物降解机制具有抵抗力
[44-45]

，比其他抗生素

更难降解.IA 池中污泥的抗生素显著下降，后续处理

单元污泥中抗生素浓度变化跟高生产负荷的情况

相似，检出浓度逐渐增加，但差异不明显. 

以上结果表明，不同负荷影响下，制药污水处理

工艺各处理单元污泥中抗生素的残留浓度存在显

著性差异.不同处理单元对污泥中抗生素的去除效

果变化趋势类似.抗生素在废水处理过程中主要通

过生物（生物降解）和非生物（吸附和挥发）过程去

除  

[46]
.本研究污泥中抗生素的去除主要在厌氧段完

成.这主要与抗生素的理化性质和工艺特征有关.需

要指出的是，不同负荷影响下的污泥中抗生素浓度

在好氧段和沉淀池中均出现了小幅升高.研究认为，

一些抗生素在好氧段污水中被转化为其他物质后，

在厌氧段污水中又重新转化为母体化合物，污水中

的抗生素会出现“负去除”的现象
[6]

.这种抗生素生物

降解的“负去除”现象及其吸附效应可能是导致抗生

素在好氧段和沉淀池中出现小幅回升的原因. 

2.2  不同负荷影响下的常规水质指标变化规律 

高生产负荷和低生产负荷下各处理单元的水质

结果见图 3 所示.废水经过各处理单元后，出水水质均

达到了《污水排入城镇下水道水质标准》（GB/T 

31962-2015）的一级 B标准（TN≤70mg/L、TP≤8mg/L、

NH3-N≤45mg/L、CODcr≤500mg/L、pH=6.5~9.5）
[47]

. 

高生产负荷下初沉池污水中的 COD 远高于低

生产负荷下的 COD.PEIC 池是 COD 去除的主要工

艺，特别是高生产负荷下废水中的 COD浓度在经过

PEIC 池后去除率高达 91.53%（图 3（a））.高、低生产

负荷条件下总氮和氨氮浓度变化规律相似 （图

3（b）~（c））.但无论是高生产负荷还是低生产负荷下，

在 PEIC完全厌氧环境中，总氮和氨氮浓度都出现了

显著上升的趋势.一些含氮官能团的抗生素等难降

解有机物在厌氧条件下水解酸化可能会增加污水

中的氨氮含量.在高、低生产负荷下，总氮和氨氮的

去除主要依赖于活性污泥法的二级 AO 工艺去除.

废水中总磷的去除规律见图 3（d），由于 PEIC工艺段

主要目的是去除水中的 COD，聚磷菌在该工艺段不

具备优势.PEIC 反应后，COD 显著降低，聚磷菌能够

与其他常规微生物竞争.在两级 AO 工艺中，聚磷菌

在A池释放磷，在O池过量吸收磷
[48-49]

.因此，经过两

级 AO生物处理之后，高、低生产负荷下出水中总磷

浓度分别为 1.26，0.18mg/L，去除率都在 90%以上.尽

管生产负荷对污水处理构筑物有一定的冲击，但总
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体仍能够满足《污水排入城镇下水道水质标准》的 达标排放要求[47]
. 

 

图 3  各污水处理工艺段污水 COD、总氮、氨氮和总磷浓度变化 

Fig.3  Variations in chemical oxygen demand, total nitrogen, ammonia nitrogen and total phosphorus concentrations across different 

stages of the wastewater treatment process 

2.3  污泥中抗生素含量与常规水质指标相关性

分析 

 

图 4  不同工艺段污水水质和抗生素之间的主成分分析 

Fig.4  Principal component analysis of water quality and 

antibiotics across different wastewater treatment stages 

对高、低生产负荷下不同工艺段污水水质（总

氮、总磷、氨氮、COD和 pH值）和污泥中的抗生素

进行主坐标分析（PCA）（图4）.主坐标1（PCA1）和主坐

标 2（PCA2）分别占总方差的 49.90%和 19.40%，共贡

献了 69.30%的主成分差异.总体来看，高、低生产负

荷的样本分别集中在一、四象限和二、三象限，表明

高、低生产负荷下不同工艺段污水水质和抗生素存

在显著差异，这与前面的分析结果一致.此外，低生产

负荷影响下，样本点分布较高负荷影响下的样本点

紧凑.这表明在高生产负荷下，不同工艺段的抗生素

和水质参数之间的差异比低生产负荷下的更有显

著性.可见，生产负荷对污水处理系统不同工艺段的

冲击较大.在制药废水处理过程中，考虑负荷的冲击

十分必要. 

进一步采用冗余分析（RDA）评估制药污水处理

过程中环境影响因素（水质参数）对污泥中不同抗生

素浓度的影响（图 5）.在低生产负荷条件下（图 5（a）），

主轴 1 和主轴 2 共解释了 94.70%的抗生素差异.在

所有的环境影响因素中，pH 值和 COD 为显著性影

响因素，显著性分别为 P=0.01 和 P=0.004，二者的贡

献度分别为 48.40%和 34.20%，其次是 NH3-N 

（10.10%）、TN（6.1%）.在高生产负荷条件下（图 5（b）），

主轴 1 和主轴 2 共解释了 99.12%的抗生素差异.在

所有的环境影响因素中 ，COD 为显著影响因素

（P=0.04），提供了较高的贡献度（89.20%），其次是 TN 

（8.60%）、NH3-N（1.90%）.低生产负荷下的 COD与污

泥中大部分抗生素浓度都呈现正相关，只与磺胺二

甲氧嘧啶和环丙沙星呈现负相关（图 5（a））.高生产负
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荷也有类似规律（图 5（b））.结果表明，高、低生产负荷

影响下，COD 对大多数抗生素的去除起到积极作用.

据报道，当四环素浓度由 0 提高到 20mg/L 时，COD

的去除率由 89.20%降低到 39.10%
[50]

.可见，抗生素

的存在会改变活性污泥的处理能力.但在高生产负

荷下 COD对抗生素的去除能力依然很强，这可能是

因为抗生素对微生物的生长虽然有一定的抑制和

破坏作用，但充足的碳源能够保证微生物进行繁殖

和对抗生素的冲击.抗生素仍能够通过水解、吸附和

生物降解等方式去除.因此，不同的废水水质参数对

抗生素的去除有一定的影响（正相关或负相关），这与

之前的研究一致[51-52]
. 

 

图 5  低和高生产负荷影响下污泥抗生素和水质参数的冗余分析 

Fig.5  Redundancy analysis of sludge antibiotics and water quality parameters in sludge under low production load and high 

production loads 

2.4  污泥改良土中单个和混合抗生素的生态风险评估 

制药废水处理过程中各工艺段产生的污泥被

划分为物化污泥和生化污泥，分别进入物化污泥储

存池和生化污泥储存池，并最终被脱水形成干污泥.

实验采集了不同生产负荷下物化段和生化段的脱

水污泥，测定了其抗生素的最终残留情况（表 4）.初沉

池和气浮池作为物化污泥的主要来源（图 1），其污水

中抗生素的去除主要依赖悬浮固体的吸附沉淀作

用.而生化污泥来自于生物处理单元.由于活性污泥

的作用，生化处理单元污水中抗生素的去除，既可以

通过生化段污泥的吸附作用，还得益于活性污泥中

微生物的生物降解能力.低生产负荷和高生产负荷

脱水污泥中抗生素的总浓度分别达到了 10.53 和

20.84µg/g.其中低生产负荷物化污泥中抗生素种类

丰富，总浓度高达 9.39µg/g，而生化污泥抗生素总浓

度为 1.14µg/g.低生产负荷下，生化污泥抗生素浓度

显著低于物化污泥，且抗生素类型相对于物化污泥

明显减少.表明，低生产负荷阶段，废水的生物处理工

艺可能对抗生素的去除效率较高.高生产负荷生化

污泥中总抗生素浓度（12.91µg/g）比物化污泥中总抗

生素浓度要高（7.93µg/g），也间接表明高生产负荷抗

生素对生物处理产生的毒害作用要大.因此，生化段

微生物降解抗生素的作用可能被抑制.污水中的抗

生素可能主要通过吸附作用转移到了污泥中[6]
. 

不管是物化还是生化污泥，它们最终都可能进

入环境而引起一定的生态风险.污泥的土地利用过

程中，抗生素相关的风险不仅取决于其本身的化学

性质和浓度，还取决于它们对水生生物的毒性.污泥

改良土中单个抗生素的生态风险熵值评估结果见

图 6.高、低生产负荷下，3种生物的中高风险区域中

（RQ>1）抗生素分布最多的是蚤类.所以蚤类是污泥

改良土中目标抗生素最敏感的水生生物，其次是藻

类和鱼类. 

高、低生产负荷中，红霉素、罗红霉素、磺胺氯

哒嗪的 RQ 都高于 1，这意味着它们对这 3种水生生

物都呈现出较高生态环境风险，但磺胺二甲氧嘧啶

在高生产负荷下的环境风险最高（RQ>295.04）.可见，

大环内酯类和磺胺类是主要的风险因子.对于藻类

和蚤类，高生产负荷下物化和生化污泥改良土中的

四环素和土霉素的 RQ处于 0.1和 1 之间，属于中高
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风险.但在低生产负荷下，物化污泥改良土的四环素

和土霉素、环丙沙星和诺氟沙星对于蚤类都属于中

高风险.事实上，污泥中这几种抗生素浓度本身就较

高（表 4）.因此，这些药物都建议标记为制药厂优先控

制的污染物.从图中可见，无论是物化段还是生化段，

高生产负荷下污泥中一些目标抗生素的 RQ<0.01

或 0.01<RQ<0.1，包括氧氟沙星、环丙沙星、诺氟沙

星（对应藻类和鱼类）及诺氟沙星（对应蚤类），这意味

着在高生产负荷下这些抗生素只是引起低风险或

无风险.低生产负荷下，生化污泥中存在更多处于低

风险和无生态风险的目标抗生素，它们改良的土壤

不会对藻类、蚤类和鱼类造成负面影响（RQ<0.1）.

由此可见，大多数单个抗生素在污泥的改良土中的

潜在风险被预测为中等或低风险. 

表 4  高、低生产负荷条件下物化和生化污泥中抗生素浓度(µg/g) 

Table 4  Antibiotics concentration (µg/g) in physical and biochemical sludge under high and low production load conditions 

低生产负荷 高生产负荷 
抗生素 

物化 生化 物化 生化 

红霉素 8.20×10
-3
 1.30×10

-2
 4.50×10

-2
 - 

罗红霉素 1.20×10
-1
 2.70×10

-1
 4.90×10

-1
 8.10×10

-1
 

洁霉素 - - - 1.40×10
-2
 

大环内酯类 

阿奇霉素 3.30×10
-4
 - 5.60×10

-3
 1.20×10

-2
 

磺胺氯哒嗪 1.40×10
-2
 - 2.90×10

-2
 - 

磺胺二甲氧嘧啶 - - 2.40×10
-1
 6.60×10

-1
 

磺胺间甲氧嘧啶 - - 1.30×10
-3
 7.90×10

-3
 

磺胺类 

甲氧苄啶 4.30×10
-3
 5.50×10

-4
 - - 

氧氟沙星 1.30×10
-1
 4.80×10

-3
 1.50×10

-2
 7.10×10

-2
 

诺氟沙星 7.10×10
-2
 1.10×10

-2
 - 6.50×10

-3
 

环丙沙星 5.31 4.50×10
-1
 2.80×10

-1
 1.21 

恩诺沙星 6.40×10
-3
 - - 2.70×10

-3
 

沙拉沙星 3.50×10
-3
 3.80×10

-4
 - - 

洛美沙星 1.00×10
-3
 - - - 

喹诺酮类 

甲磺酸培氟沙星 1.30×10
-1
 6.20×10

-3
 - - 

四环素 1.29 9.40×10
-2
 2.45 5.15 

四环素类 
土霉素 2.30 2.90×10

-1
 4.37 4.97 

合计 9.39 1.14 7.93 12.91 

注:“-”表示未检出. 

 

图 6  高、低生产负荷下物化/生化段脱水污泥中检测到的抗生素对藻类、蚤类和鱼类的生态风险熵 

Fig.6  Ecological risk entropy of antibiotics detected in physicochemical/biochemical dewatered sludge under high and low 

production loads conditions for algae, fleas, and fish 

由于环境中生物不可能只接触一种或几种外

源性物质.因此，不同负荷影响下，在物化和生化污泥

中所有抗生素对水生生物的总风险熵值更能评估

其产生的生态风险.结果显示（表 5），检测到的目标抗

生素的混合环境风险极高（RQ>>1），远远大于单个抗

生素的作用.其中高生产负荷下污泥中的抗生素相
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对于低生产负荷对水生生物的毒性更强，特别是对

蚤类.这意味着制药厂污泥不管是物化污泥还是生

化污泥，都需要谨慎考虑污泥的最终出路. 

表 5  高、低生产负荷下物化段和生化段污泥中目标抗生素

的混合风险 

Table 5  Combined risk of target antibiotics in physicochemical 

and biochemical sludge under high and low production load 

conditions 

工艺段 水生生物 低生产负荷 RQsum 高生产负荷 RQsum 

藻类 27.72~58.51 393.62~461.11 

蚤类 1136.94~6186.86 79031.72~91530.72 物化段 

鱼类 27.00~81.08 469.42~587.59 

 藻类 49.17~49.53 908.68~1015.38 

生化段 蚤类 135.51~139.03 205611.23~234009.42

 鱼类 35.11~35.17 1108.90~1248.59 

 

3  结论 

3.1  生产负荷对污泥中抗生素浓度有显著影响.高

负荷条件下抗生素总检出浓度（401.72µg/g）远高于

低负荷（55.02µg/g），且高、低负荷条件下，污泥中主要

残留的抗生素类型存在差异.高生产负荷条件下主

要为土霉素、四环素和罗红霉素.低生产负荷条件下

主要为土霉素、四环素和环丙沙星. 

3.2  生产负荷对废水处理单元有一定的冲击影响.

其中，高生产负荷对废水的冲击影响更大，但两种负

荷条件下制药废水处理工艺总体均能够满足污水

达标排放处理要求. 

3.3  生产负荷对各废水处理单元污泥中抗生素的

残留影响显著.不同生产负荷导致的抗生素浓度差

异、抗生素自身理化性质及不同处理单元对抗生素

的去除机制综合影响了制药废水污泥中抗生素的

空间分布规律. 

3.4  物化和生化脱水污泥中抗生素残留量依旧较

高.低生产负荷物化和高生产负荷生化脱水污泥中

抗生素残留量仍分别高达 9.39µg/g 和 12.91µg/g.物

化和生化污泥脱水污泥中残留的抗生素对改良土

中的蚤类最敏感. 

3.5  大环内酯类和磺胺类抗生素是主要的风险因

子，建议标记为制药厂优先控制的污染物.混合抗生

素的生态风险远高于单一抗生素，高生产负荷下污

泥中的抗生素相对于低生产负荷对水生生物的毒

性更强.对于制药厂污泥，不管是物化污泥还是生化

污泥，都需要谨慎考虑污泥的最终出路. 
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