
摘 要：针对猪粪厌氧消化中磺胺类抗生素（SAs）去除途径及降解规律不明晰等问题，采用批次室内模拟发酵试验方法，探讨磺胺
嘧啶（SDZ）和磺胺二甲嘧啶（SM2）在中温（37依1 益）厌氧消化条件下的吸附和降解特征及规律。结果表明：在 SDZ和 SM2添加量均
为 20 mg·L-1时，发酵结束后二者的去除率分别为 58.7%和 74.0%，符合一级动力学模型，降解半衰期分别为 5.85、5.90 d。在中温厌
氧消化系统中，SDZ和 SM2首先发生快速吸附作用而固定在固相中，前 4 h吸附较快，至 12 h时达到吸附平衡；随后发生较为缓慢
的生物降解作用，至 24 h后生物降解成为 SDZ和 SM2去除的主要途径，占其去除总量的 80%以上。SAs与易分解有机物的共代谢
作用是影响其生物降解的关键因素。
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The degradation and adsorption of sulfonamides in mesophilic anaerobic digestion of swine manure
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Abstract：Concentrated animal feeding operations（CAFOs）are considered to be point sources of sulfonamide（SAs）pollution. Anaerobic
digestion（AD）is used to treat manure and wastewater from CAFOs, reducing contamination and producing renewable energy and bio-fer原
tilizer. However, little is known about how the AD process affects SAs. In this study, bench-scale batch experiments were conducted to in原
vestigate the biodegradation and adsorption characteristics of sulfadiazine（SDZ）and sulfamethazine（SM2）via AD of swine manure un原
der mesophilic conditions[（37依1）益]. The removal rates of SDZ and SM2 were 58.7% and 74.0%, respectively, at initial concentrations of
20 mg·L-1. The first-order model best fit SDZ and SM2 removal dynamics, with degradation half-lives of 5.85 d and 5.90 d, respectively.
Adsorption was rapid early in the AD process; SDZ and SM2 were adsorbed rapidly on solid digestates within 4 h and reached adsorption e原
quilibrium within 12 h. After this point, slow biodegradation occurred, and was the dominant SDZ and SM2 removal pathway after 24 h. The
removal rate through biodegradation reached>80% for both SAs. SAs removal was significantly correlated with the soluble chemical oxygen
demand（SCOD）, indicating that degradable organic matter was co-metabolized during SAs removal during AD of swine manure.
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磺胺类抗生素（SAs）是目前世界范围内使用量最

大的兽用抗生素之一[1]，但其在动物肠道的吸收率较
低，30%~90%的 SAs随动物排泄物进入环境 [2]，对土
壤、生物、产品品质及人类健康造成巨大威胁[3-5]，成为
近年来国内外研究的热点。

畜禽养殖场粪污是环境中 SAs最主要的来源之
一，规模养殖场粪污（特别是废水）无害化处理已成为

养殖污染防治的重点[6]。沼气工程（厌氧消化工艺）是
规模养殖场废水处理的有效途径，在循环农业中发挥

着重要的纽带作用[7]。然而，与好氧处理相比[8]，厌氧
消化处理对抗生素的去除率普遍偏低[9-11]。例如，Yin
等[11]对污泥处理过程中磺胺甲嘧啶（SMN）的降解分
析发现，好氧条件下 SMN几乎全部降解，而厌氧条件
下 SMN的降解率只有 18%；Mohring等[9]通过 34 d中
温厌氧消化试验发现，猪粪中的磺胺甲氧哒嗪

（SMDP）去除率只有 70%；许彩云等[10]利用全混合式
厌氧反应器（CSTR）对猪粪中磺胺嘧啶（SDZ）、磺胺二
甲嘧啶（SM2）和磺胺氯哒嗪（SCP）的去除率研究后发
现，仍有约 30%的 SCP残留在沼液和沼渣中；本研究
室对某规模猪场污染物排放长期监测结果显示，实际

沼气工程对 SDZ和 SM2 的去除率分别仅为 18%和
62%[12]。可见，畜禽粪便中的 SAs经厌氧消化并不能
被完全去除，沼液和沼渣中仍残留大量的 SAs [13-15]，
直接还田利用会造成二次污染。但传统的养殖场废

水处理工艺（如厌氧消化）仅关注化学需氧量（COD）、
氮、磷等的去除，对抗生素等有害物质的降解规律关

注较少[16]。
目前研究普遍认为，厌氧条件下抗生素去除的途

径有降解、吸附、挥发和水解[11，17-19]，其中降解和吸附是
废水厌氧消化过程中抗生素去除的最主要途径[19-20]。已
有相关研究主要集中在活性污泥法处理废水等领域，

在此体系中 SAs等抗生素可能发生快速吸附作用而
固定在固相中，但这并不是真正的去除[11]。Ben等[18]研
究发现，SM2 在活性污泥中的吸附是一个快速的过
程，6 h后可达到平衡。一些研究认为，SAs的吸附作
用在废水处理过程中占主导地位。例如，Oliveira等[14]

将活性污泥经 6 d中温厌氧消化后发现，吸附作用占
SM2 总去除量的比例高达 60.0%；Li 等 [21]研究也表
明，磺胺甲恶唑（SMX）在咸水和淡水污泥中的吸附作
用分别占其总去除量的 22.6%和 39.1%。尽管吸附作
用可大幅降低 SAs在液相中的含量，但会造成 SAs
在沼渣中的大量累积[13，18]。Jin等[13]对猪粪中温厌氧消
化后发现，吸附在沼渣中的 SDZ、SM2和 SCP是沼液

中的几十至几百倍。但也有研究认为，生物降解作用

在 SAs的去除中占主导地位。例如，Yang[22]等研究发
现，吸附作用对 SMX、磺胺莫托辛（SMM）、磺胺地索
辛（SDM）的去除率不足 20.0%，而生物降解作用所占
比例分别为 93.5%、89.0%和 81.0%。通常情况下，微
生物不能从抗生素降解转化过程中获得维持生长的

碳源（或能源），而只能在对其他易利用有机物降解转

化过程中对抗生素进行异化作用，即发生“共代谢作

用”[23]。因此，厌氧微生物对有机物的分解作用是 SAs
降解的主要驱动力[24]，影响有机物降解的因子均可影
响 SAs的降解，如可溶性 COD（SCOD）、混合悬浮
物固体（MLSS）、温度、氧化还原电位等[25-26]。

我国是生猪养殖大国 [27]，规模养殖比重已接近
50%，且逐年增加。规模猪场废水和粪便中 SDZ和
SM2均有较高的残留量和检出率[28]。沼气工程基本成
为我国规模猪场的“标配”，但厌氧消化工艺对粪污中

SAs的吸附作用和生物降解缺少深入研究，制约了猪
场粪污中抗生素在厌氧生物处理系统中迁移转化规

律的研究和强化去除方法的开发。基于此，本研究采

用室内批次厌氧发酵试验方法，探讨猪粪中 SDZ和
SM2在中温（37依1）益厌氧消化条件下的生物降解和
吸附规律，以期为畜禽粪污厌氧消化残留物中抗生素

的高效去除提供理论支撑。

1 材料与方法

1.1 试验材料
发酵原料为猪粪，取自江苏省南京市某规模生猪

养殖场，一次性取样混匀后，0~4 益冷藏备用。猪粪总
固体（TS）、挥发性固体（VS）、总氮（TN）、总磷（TP）、总
有机碳（TOC）含量分别为 24.5%、75.4%、2.20%、
2.60%和 38.6%；SDZ和 SM2 未检出（检测限为 0.03
ng·L-1）。接种物为江苏省金坛市某生猪养殖场大型沼
气工程（采用 CSTR 发酵工艺）的厌氧消化污泥，TS
为 2.20%，VS 为 70.18%，SDZ和 SM2 检出浓度分别
为 3.96、0.64 滋g·L-1；使用前添加蔗糖在（37依1）益条
件下避光驯化至甲烷含量在 50%以上。
1.2 试验方法
1.2.1 试验装置

试验装置采用自制的棕色玻璃反应器（图 1）。发
酵罐总容积 1.0 L，有效容积 800 mL，顶部设有取样口
和气体出口。整个试验期间发酵罐需置于恒温水浴锅

（HH-4，金坛市科兴仪器厂）中，以确保发酵罐内温度
维持在（37依1）益。
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表 1 批次试验设计
Table 1 Batch experimental design

1.2.2 试验处理
试验采用批次发酵方式。本研究中厌氧消化发生

在避光条件下，光解对抗生素的去除有限，因此假设

此过程中抗生素的去除途径主要有吸附作用（A）、生
物降解作用（B）和水解作用（H）。试验设 7个处理组
（表 1）：T1~T3 为厌氧消化处理组，T4 ~T7 为添加
NaN3抑制生物活性的处理组。T1为正常厌氧消化的
对照处理；T2和 T3处理组中，SDZ和 SM2的所有去
除途径均存在；T4和 T5处理组中没有微生物作用，
SDZ和 SM2的去除途径只有 A 和 H；T6 和 T7 处理
组中没有固体，且微生物作用也被抑制，SDZ和 SM2
的去除途径只有 H。每个处理组设两个平行（n=2）。
由此，计算 SDZ和 SM2的生物降解量和污泥吸附量
分别为：

SDZ：生物降解量=T2-T4；污泥吸附量=T4-T6
SM2：生物降解量=T3-T5；污泥吸附量=T5-T7

1.2.3 运行方法
T1~T5处理组分别在发酵罐中加入猪粪 116.0 g

（折合干物质 28.5 g），接种驯化污泥 20%（V /V），加水
至 800 mL，此时 TS负荷为 4.0%。其中：T2和 T3处理
组中分别加入 SDZ和 SM2（纯度 98.0%，购自加拿大
多伦多研究化学品公司），使其在系统中的浓度为 20
mg·L-1；T4和 T5处理组中，除了 SDZ和 SM2外还加
入 NaN3溶液，浓度为 0.1%（W /V）。T6和 T7处理组仅
在发酵罐中加入抗生素溶液和 NaN3（添加量同以上
处理组），加水至 800 mL。混匀后加盖密封，试验开始
时向反应器内充氮气 2 min，以驱赶反应器内的空气。

试验开始后的 0、1、2、4、6、12、24 h 和 2、4、6、8、
10、15、20、25 d，分别在每个发酵罐中取样 2.0 mL，固
液分离（10 000 r·min-1，10 min）后，测定液体中抗生素
残留量、pH 和 SCOD；每 4 d 取样 4.0 mL，测定 COD
和总挥发性脂肪酸（VFAs）等理化指标。试验结束后，
测定 T3~T7处理组发酵残留物的总重及固体干重，
以计算厌氧发酵前后物料损失率，并分析测定 T3~T6
沼渣中 SDZ和 SM2浓度。每天监测系统总产气量及
甲烷（CH4）含量，确保反应正常进行。
1.3 测定方法

基本理化指标测定：（1）TS 采用 105 益烘 24 h，
差重法测定[29]；（2）VS采用 550 益马弗炉灼烧 4 h，差
重法测定[29]；（3）日产气量采用排水法测定[17]；（4）甲烷
采用 GC9890A/T气相色谱仪（TCD检测器）分析，检
测器温度 120 益，进样器为平面流通阀，分析柱为
TDC-01囟4伊1 m，柱箱温度 100 益，载气为高纯氢气，
50 mL·min -1，定量管 1 mL，标准气体为氮气（含
42.4% CH4+28.4% CO2），分析方法为外标法；（5）消化
液的 pH采用玻璃电极法（GB 6920—1986），COD和
SCOD采用重铬酸钾氧化法（GB 11914—1989），VFAs
采用气相色谱仪（GC-2014，日本岛津）测定。

SDZ和 SM2含量测定采用超高效液相色谱/串联
质谱法（HPLC-MS）[30]。

样品提取和净化方法：消化液经 0.45 滋m玻璃纤
维滤膜过滤，取 1.5 mL滤液加入 10 滋L内标（磺胺二
甲嘧啶-d6，98.0%，购自加拿大多伦多研究化学品公
司）以及 0.4 g乙二胺四乙酸（EDTA），并立即储存在
4 益条件下。用甲酸调节提取液 pH值至 2.0~3.0，过
经过活化的亲水亲油平衡（HLB）固相萃取柱，控制流
速为 3~5 mL·min-1。之后用超纯水冲洗 HLB柱，抽真
空以去除柱中残留水分并在氮气保护下干燥 10 min。
最后以 2 mL甲醇洗脱 3 次，收集洗脱液，并在室温
下用氮气吹至近干，用乙腈和 0.2%甲酸（V 颐V=1颐9）混
合液定容至 1 mL，涡旋振荡 2~3 min，18 000 r·min-1

图 1 厌氧消化装置示意图
Figure 1 Schematic diagram of anaerobic reactor

1.取样口；2.发酵罐；3.水浴锅；4.取气口；5.排气口；
6.导气管；7.导水管；8.集气瓶；9.集水瓶

注：0.1%NaN3的作用是使细胞色素氧化酶失效；A-吸附，B-生物
降解，H-水解；“-”表示“无/不存在”；“+”表示“有/存在”。

Note：0.1% NaN3 was used to inhibit microbial activity via inactivating
cytochrome oxidase；A -adsorption，B -biodegradation，H -hydrolysis；“-”
indicated“null or absence”；“+”indicated“existence or presence”.

处理组 猪粪 TS 接种污
泥（V /V）

0.1%
NaN3

SDZ SM2 去除
途径

T1 + 4.0% + 原 原 原 原
T2 + 4.0% + 原 + 原 A+B+H
T3 + 4.0% + 原 原 + A+B+H
T4 + 4.0% + + + 原 A+H
T5 + 4.0% + + 原 + A+H
T6 原 原 原 + + 原 H
T7 原 原 原 + 原 + H

4 51
2 3

6
8

7

9

1886
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离心 10 min（德国 Eppendorf冷冻离心机 5804R，离心
半径11.2 cm），取上清液冷藏待测。详细步骤参照文
献[30]。采用 ACQUITYTM超高效液相色谱仪-Quattro
Premier XE 质谱仪（美国 Waters 公司），配 MassLynx
V4.1 软件 Waters Acquity 和 UPLC BEH C18 色谱柱
（100 mm伊2.1 mm，1.7 滋m），测定上清液中抗生素含量。

MS检测条件：采用电喷雾离子源（ESI），离子源
温度 120 益，脱溶剂温度 380 益，脱溶剂气和锥孔气
为氮气，脱溶剂气流速 500 L·h-1，锥孔气流速 50 L·h-1，
碰撞气为高纯氩气，采用多反应监测模式（MRM）检
测。ESI-MS/MS选择性反应正离子检测，进样量 5
滋L，检测离子和各子离子碰撞能量详见文献[30]。

HPLC检测条件：柱温 35 益，流动相为乙腈（A）
和 0.2%甲酸（B），流速 0.3 mL·min-1，测定时采用的流
动相梯度详见表 2。

1.4 数据分析
发酵体系中固体对 SDZ或 SM2的吸附量可由公

式（1）进行计算：
q=（C0-Ct）伊V

m 伊1000 （1）
式中：q 为固相中吸附浓度，滋g·g-1；C0为初始时液相
中 SDZ或 SM2浓度，mg·L-1；Ct为 t时刻液相中 SDZ
或 SM2浓度，mg·L-1；V 为发酵液体积，L；m为发酵物
料干重，g；1000为单位转换系数。

发酵液中 SAs残留量由一级动力学模型（公式
2）进行拟合：

dCdt =-K伊C圳Ct=C0伊e-Kt （2）
T1/2= 24伊ln2

K （3）
式中：C0为初始时液相中 SDZ或 SM2含量，mg；K 为
一级速率常数，h-1；Ct为 t时刻液相中 SDZ或 SM2含
量，mg；T1/2为降解半衰期，d；ln2 为一级反应半衰期
常数。

数据统计分析采用 SPSS 19.0软件，数据拟合采
用 Origin 8.0绘图软件。
2 结果与讨论

2.1 产气特性
厌氧消化过程中的产气特性如图 2所示。可以看

出，添加抗生素后厌氧消化的产气高峰有明显的延滞

处理编号同表 1，下同
Treatment codes were listed in Table 1. The same fellow

图 2 厌氧消化过程中日产气量（a）、累积产气量（b）和
甲烷比例（c）

Figure 2 Daily biogas productivity（a），accumulative biogas
production（b）and methane content（c）during anaerobic

digestion of swine manure

表 2 HPLC流动相梯度洗脱条件[30]

Table 2 Gradient conditions of mobile phase for HPLC[30]

时间/min 流速/mL·min-1 流动相 A 流动相 B
0 0.3 10% 90%

1.0 0.3 10% 90%
3.0 0.3 40% 60%
5.0 0.3 80% 20%
5.5 0.3 10% 90%
8.0 0.3 10% 90%
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（图 2a）。对照（T1）启动较快，在第 13 d即达到产气峰
值 45.76 mL·g-1 VS·d-1，随后逐步下降，至第 22 d 结
束产气；添加 SDZ（T2）和 SM2（T3）后系统的启动较
慢，分别在第 21、20 d 达到产气峰值（32.12、31.29
mL·g-1 VS·d-1）。但从累积产气量上看（图 2b），添加抗
生素的处理与正常厌氧消化的处理最终产气量基本

一致，分别为 355.6 mL·g-1 VS（T1）、366.7 mL·g-1 VS（T2）
和 368.5、mL·g-1 VS（T3）。同时，各处理甲烷含量在运
行稳定后基本保持在正常范围（55%~72%）内（图2c）。
这表明，在抗生素添加浓度为 20 mg·L-1下，尽管发酵
初期微生物活动受到较明显抑制作用，但随后很快适

应并恢复，使厌氧消化正常进行，与之前的研究较为

一致[15]。其他添加 NaN3的处理，未有气体产生（未列
出），说明系统中的微生物活性受到抑制。

2.2 消化液理化性质
厌氧消化前后总固体含量变化如表 3所示。整个

厌氧消化过程中 TS损失率在 37%左右，且 T1~T3处
理间无显著差异，与总产气量结果一致。T4和 T5处
理中添加了 NaN3，微生物未能对有机物进行降解，因
此 TS未有损失。

厌氧消化过程中发酵液 COD、SCOD和 VFAs如
图 3所示。COD、SCOD和 VFA是反映厌氧消化系统
运行和微生物菌群活性的重要参数，对 SAs的生物
降解和吸附起着重要的作用 [29]。一般认为，COD 和
SCOD与抗生素发生共代谢作用而间接异化抗生素，
或发生络合作用影响抗生素的迁移性及其生物利用

性[23]；VFAs则可通过影响微生物菌群结构间接影响
抗生素的生物降解。随着有机物被厌氧微生物降解，

发酵液中 COD、SCOD和 VFAs浓度逐渐降低，但处
理间差异不显著。COD和 SCOD降解率大致相同，分
别达到 60.0%和 65.0%以上。

2.3 SDZ和 SM2的吸附和生物降解特征
2.3.1消化液中 SDZ和 SM2的浓度变化

厌氧消化过程中消化液的 SDZ和 SM2浓度变化
如图 4所示。可以看出，仅有水解发生的处理中，消化
液中抗生素的浓度无明显变化，即 SDZ和 SM2基本
保持在 19.64~20.0 mg·L-1（图 4a）和 19.71~20.0 mg·L-1

（图 4b）范围内。可见，在猪粪中温厌氧消化过程中，
抗生素的水解作用极小，与先前的报道一致[18]。在吸
附和水解并存的处理中，消化液中抗生素的浓度在

12 h 内明显降低，随后 SDZ 和 SM2 基本保持在

图 3 厌氧消化过程中消化液 COD（a）、SCOD（b）和
总 VFA（c）浓度

Figure 3 Concentrations of COD（a），SCOD（b）and total VFAs（c）
in liquid digestates of different treatments
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表 3 厌氧消化前后总固体质量及损失率
Table 3 Dry mass of feedstock and solid digestates after anaerobic

digestion of swine manure

注：平均值依标准偏差。
Note：average 依 standard deviation.

处理组 发酵前物料干重/g 发酵后物料干重/g 物料损失率/%
T1 32.00依0.62 20.64依0.84 36.56依2.31
T2 32.00依0.35 19.99依0.44 37.54依0.68
T3 32.00依0.23 19.25依0.32 39.84依1.44
T4 32.00依0.78 32.73依0.83 -2.28依0.08
T5 32.00依0.45 31.94依0.28 0.19依0.09
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19.0 mg·L-1（图 4a）和 18.0 mg·L-1（图 4b）左右。由于
厌氧环境中抗生素的水解作用基本可忽略不计，消化

液中SDZ和SM2浓度的降低主要是由吸附作用造成
的，且发生的速度较快（12 h 内），与 Yin 等[11]的研究
结果一致。在正常中温厌氧消化过程中，消化液中的

SDZ和 SM2浓度均有大幅降低，发酵结束时消化液中
SDZ 和 SM2 残留浓度分别为 11.78 mg·L -1 和 6.60
mg·L-1。这表明，生物降解作用在 SDZ和 SM2去除中
起重要作用，特别是在发酵 12 h后，生物降解作用基
本占主导地位。

2.3.2 中温厌氧消化过程中 SDZ和 SM2的去除动力学
根据厌氧消化过程中物料体积和质量变化，计算

得到 SDZ和 SM2的总去除量（图 5）。厌氧消化结束时，
系统中 SDZ、SM2的总去除量分别为 1.76、2.22 mg，去
除率分别为 58.7%和 74.0%，低于前期 CSTR工艺对
SAs的去除率（>90%）。除了厌氧消化工艺的影响外，
也可能是由于本研究中抗生素添加浓度（20 mg·L-1）远
高于之前的研究（10 滋g·L-1）造成的。中温厌氧消化条
件下，猪粪中 SDZ和 SM2的去除符合一级动力学模
型，拟合曲线修正 R2值均大于 0.90（图 5）。这与活性

污泥条件下抗生素的降解特征一致[8，11，18-19]。由模型所
得的一级降解动力学参数如表 4所示。SDZ和 SM2
的降解半衰期分别为 5.85、5.90 d，明显快于贫养水体
中降解速率[31]。这主要是由于猪粪厌氧消化体系中，
微生物活性远高于贫养系统，以至对抗生素的共代谢

作用更强。

2.3.3 SDZ和 SM2的去除途径
水解、吸附及生物降解作用下 SDZ和 SM2的去

除量如图 6所示。水解作用导致的 SDZ和 SM2去除
量分别仅为 0.01、0.04 mg，为总去除量的 5%左右；吸
附作用在厌氧消化前期（12 h内）对 SDZ和 SM2的去
除起主要作用，去除量分别为 0.16、0.25 mg（图 6a、图

图 4 厌氧消化过程中消化液的 SDZ和 SM2浓度变化
Figure 4 Changes of SDZ and SM2 concentrations in liquid

digestates during anaerobic digestion of swine manure
表 4 猪粪中温厌氧消化中磺胺类抗生素去除一级动力学参数
Table 4 First-order kinetics parameters of SAs under mesophilic

anaerobic digestion of swine manure

图 5 猪粪中温厌氧消化中 SDZ和 SM2去除动力学曲线
Figure 5 Removal dynamics of SDZ and SM2 during anaerobic

digestion of swine manure

注：***表示 P<0.001。
Note：*** indicated P<0.001.

抗生素类型 K/h-1 T1/2 /d F值
SDZ 0.001 3 5.85 388.46***
SM2 0.002 0 5.90 792.75***
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6b），约在总去除量的 60%以上；而随后（12 h后）生物
降解作用在 SDZ和 SM2的去除中起关键作用，去除
量分别为 1.56、1.83 mg，最终去除率占总去除量的
80%以上（图 6c、图 6d）。可见，生物降解和吸附作用
在SDZ和 SM2的去除过程中占绝对的优势，与其他
研究结果相似[17-19]。同时发现，厌氧条件下 SAs可能
先发生快速吸附作用而固定在固相中，进而发生较为

缓慢的生物降解[11，18]。这主要是由于发酵前期，猪粪
发酵液中以未溶解的有机物（如蛋白质和脂质等）居

多 [29]，这些有机物中的羧基和酚羟基可以作为交换
位点与 SAs互换，或与 SAs中的胺基形成氢键而吸
附[18]。此外，猪粪中大量的金属离子（如 Al3+、Zn2+、Cu2+、
Fe3+和 As3+等）在一定程度上与带负电荷的 SAs产生
静电引力，会强化固体对 SAs的吸附作用[32]，随着厌
氧微生物对有机物的分解，SAs的吸附位点减少，同
时与有机物发生共代谢作用，进而加速降解去除。

对于 SDZ和 SM2这两种 SAs而言，其去除量及
去除途径基本相似，SDZ和 SM2 在沼液中的总量分
别占总残留量的 95%和 92%，与 Ben等[17]调查的化粪
池中猪粪废水固液相中 SAs的分配比例基本一致。但

SM2的吸附去除作用更大，主要原因是 SM2的酸度系
数（pKa 7.49）高于 SDZ（pKa 6.40），在消化条件（发酵
液 pH为 7.3~7.8）下以中性分子和阴离子为主，更易于
与有机物或金属产生静电引力或形成氢键而吸附。

2.3.4微生物共代谢作用对 SDZ和 SM2的去除
共代谢是普遍存在于自然界的一种代谢方式，影

响着大量自然化合物和人工合成化合物的降解过程[23]。
厌氧微生物在利用碳源的同时，可对抗生素进行异化

作用，但在抗生素降解转化的过程中，微生物不能从

中获得维持生长的碳源或能源。SCOD主要由氨基
酸、脂肪酸等组成，是厌氧消化过程中最容易被微生

物利用的有机物[29]。与 COD和 VFAs相比，消化液中
SDZ和 SM2与其中 SCOD含量具有极显著（P<0.001）
的正相关关系（图 7），表明 SCOD和 SAs间可能存在
共代谢过程。这说明，厌氧微生物首先利用 SCOD作
为一级基质，维持自身细胞的生长，而将相对难降解

的 SAs作为二级基质进行异化降解。共代谢产物以
N-乙酰-SDZ/SM2、4-羟基-SDZ/SM2、对氨基苯磺酸
和 2-氨基嘧啶等为主[32]；但这些共代谢的中间产物不
能作为营养被同化成细胞质，有些则会抑制关键酶的

图 6 各去除途径下 SDZ和 SM2的去除量（a，b）及其去除率（c，d）
Figure 6 Removal amounts（a，b）and rates（c，d）of SDZ and SM2 at different pathways（degradation，adsorption and hydrolysis）

during anaerobic digestion of swine manure

100
80
60
40
20
0

时间/h100 200 300 400 500 600

c.SDZ

0

1.6
1.4
1.2
1.0
0.8
0.6
0.4
0.2

0
时间/h100 200 300 400 500 600

葬.SDZ

0

0.40.30.20.10
时间/h 10 120 2 4 6 8

2.1
1.8
1.5
1.2
0.9
0.6
0.3

0
时间/h100 200 300 400 500 600

b.SM2

0

0.40.30.20.10
时间/h 10 120 2 4 6 8

100
80
60
40
20
0

时间/h100 200 300 400 500 600

d.SM2

0

A B H

1890



第 32卷第 1期2017年 9月

活性，甚至对微生物有毒害作用[33]。因此，厌氧消化过
程中，关键酶的诱导及其活性的维持、生长基质与

SAs之间的竞争抑制、SAs及其中间降解产物对微生
物的毒性作用等，这些影响共代谢过程的关键性因素

还需进一步研究。

3 结论

（1）猪粪中温厌氧消化条件下，SDZ和 SM2的去
除符合一级动力学模型，去除率分别为 58.7%和
74.0%，降解半衰期分别为 5.85、5.90 d。
（2）厌氧消化条件下 SDZ和 SM2的去除过程为：

先发生快速（<12 h）吸附作用固定在固相中，进而发
生较为缓慢的生物降解作用。

（3）生物降解作用是猪粪厌氧消化中 SDZ 和
SM2去除的主要途径，贡献率均在 80%以上。共代谢
作用是影响 SAs生物降解的关键因素。
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