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废水生物脱氮工艺对新污染物去除转化的影响
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摘 要： 近年来，一些检出水平低但风险水平较高、处理难度较大的新污染物（Emerging 
Contaminants， ECs）在各类污水处理厂的进出水中频繁被检出。以生物脱氮为主体工艺的生物处理

单元可同步去除氨氮及ECs，但ECs在其中的去除途径复杂，去除机理有待明确，ECs降解中间产物

的毒性效应也应引起重视。基于此，分析了影响ECs在生物脱氮工艺中去除效率的关键因素，从生

物及化学角度阐述了自养菌、异养菌及活性氮物质在 ECs去除过程中的作用，系统地讨论了 ECs的

去除途径，同时对中间产物所产生的毒性效应进行了初步讨论，评估了不同类型生物脱氮工艺去除

ECs的可行性，以期为应用脱氮工艺同步去除氨氮及ECs提供参考及理论指导。
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Abstract： In recent years, the emerging contaminants (ECs) with low level of detection and high 

level of risk are frequently detected in influent and effluent of wastewater treatment plants (WWTPs). ECs 
and ammonia nitrogen can be removed simultaneously in biological nitrogen removal process. However, 
the removal pathways and mechanism are complex and need further study. Also, the toxicity of 
intermediate products from ECs degradation should be paid more attention. In this background, the key 
factors of ECs removal in biological nitrogen removal process were analyzed. The role of autotrophic 
bacteria, heterotrophic bacteria, and nitrogenous compounds on ECs removal was clarified from the 
perspective of biology and chemistry. In addition, the transformation pathways of ECs and the toxicity of 
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intermediate products were discussed. Furthermore, the feasibility of various biological nitrogen removal 
processes which are applied for ECs removal was evaluated to provide a reference and guidance for the 
simultaneous removal of ammonia nitrogen and ECs. 

Key words： biological nitrogen removal process;    emerging contaminants;    co‑metabolism;    
abiotic transformation;    synergism;    toxicity of transformation products

近年来，水体中频繁检出抗生素、兽药、人类医

用药等新污染物（ECs），因其在环境中的持久存在，

已受到广泛关注。ECs 具有生物毒性，其浓度为

ng/L～μg/L水平，不易被微生物降解利用，常采用臭

氧氧化、活性炭吸附、膜过滤等方法进行深度处理，

运行成本较高。近年来，研究证实生物脱氮工艺在

去除氨氮的同时还存在降解ECs的能力［1-2］。但ECs
结构较复杂，通常只能被降解为小分子中间产物，

而非完全矿化，且中间产物的毒性和环境风险可能

高于母体化合物，从而对环境造成二次污染［3］。此

外，由于处理过程中微生物种类及氮的形态多样，

生物脱氮工艺对ECs的降解转化机理尚不明确。

基于以上背景，对生物脱氮工艺去除 ECs的相

关研究开展了全面调研和分析，旨在为选择适宜的

生物脱氮工艺实现 ECs 的去除，降低废水中的 ECs
风险提供指导。

1 生物脱氮工艺去除生物脱氮工艺去除ECs影响因素分析影响因素分析

1. 1　ECs种类及结构的影响

通常含有脂肪族羟基、芳香环等结构的 ECs容
易在生物脱氮体系中降解。已知能在生物脱氮工

艺中实现有效降解的 ECs 主要包括内分泌干扰物

（EDCs）、抗生素、农药、药物和个人护理品（PPCPs）
等。各类 ECs 污染物在生物脱氮体系中的降解情

况［3-15］如表1所示。

表1　不同生物脱氮工艺对ECs的去除情况

Tab.1　Removal of ECs by different biological nitrogen removal processes

ECs种类

内分泌干扰
物（EDCs）

抗生素

药物类

ECs大类

类固醇雌激素

双酚A及其衍生物

磺胺类抗生素

喹诺酮类抗生素

四环素类抗生素
林可霉素类抗生素

农药

人兽医用药

ECs具体种类

雌酮（E1）
雌二醇（E2）
雌三醇（E3）

17α-乙炔基雌二醇（EE2）
双酚A（BPA）

四溴双酚A（TBBPA）
磺胺甲恶唑（SMX）
磺胺嘧啶（SDZ）
氧氟沙星（OFL）
诺氟沙星（NFX）
环丙沙星（CIP）
四环素（TEL）
林可霉素（MH）
磺草灵（Asulam）

多菌灵（Carbendazim）
环酰菌胺（Fenhexamid）
雷尼替丁（Ranitidine）
米安色林（Mianserin）

双氯芬酸（DCF）
三氯生（TCS）
布洛芬（IBP）

脱氮体系类型

硝化活性污泥[4]

硝化-膜生物反应器[5]

硝化活性污泥[6]

缺氧/厌氧/好氧交替运行的SBR
工艺反硝化段[7]

硝化污泥系统[8]

反硝化体系[9]

短程硝化-厌氧氨氧化体系[10]

序批式好氧颗粒污泥[11]

硝化-反硝化间歇反应器[3]

硝化-反硝化间歇反应器[11]

全程硝化菌（Nitrospira inopinata）
纯菌体系[12]

全程硝化菌（Nitrospira inopinata）
纯菌体系[12]

硝化污泥系统[13]

硝化活性污泥[14]

短程硝化-厌氧氨氧化体系[15]

ECs初始浓度/（μg·L-1）
1 000
1 000
1 000
1 000

30
55

1 000
500
500

1 000
5×104

5 000
3 252
2 873
2 982
2×106

116.31
20
20
20
20
20
5
2

147

去除率/%
100
100
100
100
65
77

27.2±0.9
33.3
3.2
100

98.52
95.1
100
100
100
50

100
15
50
85
60
85

4.82±2.75
70
77
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类固醇雌激素是一类典型的EDCs，普通生物法

难以将其高效去除，但已证实生物脱氮工艺可有效

降解雌酮（E1）、雌二醇（E2）、雌三醇（E3）、17α-乙

炔基雌二醇（EE2）等类固醇雌激素［16］，其中E1和E2
由于取代基相对简单，因此降解相对更容易。广泛

应用于医疗、畜牧养殖行业的磺胺类、大环内酯类、

四环素类、β-内酰胺类、林可霉素类和喹诺酮等抗

生素类物质也能被生物脱氮工艺有效去除［17］，其中

磺胺类由于结构中的—NH2易被微生物转化，故生

物降解效果最好。此外，磺草灵、多菌灵、环酰菌胺

等农药，芦丁酰胺、苯扎贝特、吲哚美辛、呋塞米等

人类医用药由于通常具有芳香环结构，也能被生物

脱氮工艺有效去除［18］。
1. 2　生物脱氮工艺类型的影响

不同生物脱氮工艺的主导菌群及反应过程不

同，因而具有不同的 ECs去除效果。生物脱氮工艺

反应过程主要包括硝化、反硝化和厌氧氨氧化，涉

及的菌群有自养硝化菌、自/异养反硝化菌等。

生物脱氮工艺对ECs的降解效果与体系内的主

导反应有关。与反硝化工艺相比，硝化工艺对类固

醇雌激素的去除效果更加显著。McAdam等［19］发现

硝化活性污泥法对总浓度为（91±17） ng/L 的 E1、
E2、E3、EE2、E1-3S 五种类固醇雌激素的总去除率

达到 91%；而硝化/反硝化活性污泥法对总浓度为

（70±19） ng/L 的类固醇雌激素的总去除率仅为

80%。刘文杰等［7］研究表明，四溴双酚A（TBBPA）在

硝化过程中的生物去除率为 33. 3%，而在反硝化过

程中则仅有 3. 2%。抗生素类物质和兽药、人类医

用药等药物类物质在硝化和反硝化工艺中通常可

实现高效降解。Zheng等［9］发现反硝化体系能在一

个月内完全去除初始浓度为 10 mg/L 的磺胺嘧啶

（SDZ）。厌氧氨氧化工艺对 PPCPs 也有降解效果，

de Graaff 等［15］研究发现 IBP 在硝化段的降解率较

低，但约有 77%的 IBP在厌氧氨氧化工段被去除，证

明厌氧氨氧化反应发生的同时伴随着 IBP 的降解。

但目前厌氧氨氧化反应相关菌群对PPCPs的降解机

理尚不明确，有待进一步研究。

此外，生物脱氮工艺中污泥的不同存在形式也

会影响ECs的降解。附着式生物膜工艺相比悬浮污

泥具有更加丰富的微生物菌群、更高的微生物活性

和更充足的暴露时间，因而可能更有利于 ECs的去

除。Arya 等［20］研究发现悬浮式活性污泥法对阿替

洛尔、吉非罗齐和环丙沙星的去除率分别为 93%、

75%、84%，而附着式的膜生物反应器（MBR）对其去

除率分别升高至 95%、85%、93%，原因之一即 MBR
相比悬浮式活性污泥法，能使体系内的污染物与作

用菌群接触更充分。

1. 3　工艺运行参数的影响

ECs的去除效率与生物脱氮工艺的污泥停留时

间（SRT）、水力停留时间（HRT）、体系内 pH 等运行

参数有关。较长的 SRT有利于微生物的生长富集，

生物脱氮工艺中的自养硝化菌生长缓慢，且对 ECs
降解的贡献较大，故延长 SRT 对脱氮工艺降解 ECs
具有重要意义。Kimura 等［21］将 MBR 的 SRT 延长至

65 d，体系对酮洛芬和 DCF的去除率分别从 82% 和

50% 提高到 98% 和 82%。但延长 SRT 并非能提高

所有ECs的降解率，如 IBP、萘普生、苯扎贝特、卡马

西平和磺胺甲恶唑（SMX）在 SRT由 25 d延长至 80 d
时，去除率没有明显提高；且过长的 SRT 可能会导

致反应器堵塞，降低反应器运行效率。可见，ECs去
除效果的提高与 SRT的延长并非简单的线性关系，

在实际工艺运行时应综合考虑。

理论上，较长的HRT由于保证了ECs在作用菌

群中的充分暴露，能提高其降解率。Wang等［2］研究

了膜曝气生物膜反应器（MABR）在设置为不同HRT
时去除头孢氨苄（CFX）和 SDZ 的效果。结果表明，

当 HRT 为 3 h 时，初始浓度均为 100 μg/L 的 CFX 和

SDZ的去除率分别为 86%和 61. 5%；而当HRT升高

至 4 h 时，对应的降解率分别提高至 94. 6% 和

75. 4%。Kassotaki 等［1］发现 HRT 分别为 6 h 和 24 h
时，SBR 对 10 mg/L 的 SMX 的降解率分别为 86% 和

98%。可见，延长HRT对ECs的降解有积极作用，但

HRT 过长会影响硝化效率，且会导致占地面积过

大、经济成本提高等问题。

此外，ECs 的降解也会受到体系 pH、温度等的

影响。一方面，pH 和温度会影响微生物菌群降解

ECs作用酶的活性。张伟［22］在运行含包埋硝化菌颗

粒的反应器时保持水温为 15 ℃，相比类似研究中温

度为 30 ℃的实验组，该反应器对E1、E2和EE2的降

解率较低，可能是低温抑制了硝化菌相关酶的活

性。此外，pH和温度也会影响体系内某些活性物质

的存在形式和性质，从而间接影响ECs的降解。Wu
等［13］发现，当硝化活性污泥（NAS）系统 pH 为 3 时，

体系内有 80% 的 DCF 与游离亚硝酸（FNA）直接反
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应，而 pH为 7时，这一比例下降至 2. 49%，推测可能

是由于FNA在中性条件下浓度较低所致。此外，研

究也表明，降低 pH能使 DCF、IBP、SMX等水中可解

离污染物的疏水性提高，扩大其与体系中污泥的接

触，从而提高降解效率，而对于卡马西平等在水中

不可解离的污染物则影响较小［23］。
综上所述，ECs 在生物脱氮工艺中的降解情况

受到多种因素制约，明确目标ECs性质及结构、工艺

类型和运行参数对指导生物脱氮工艺去除ECs具有

重要意义。

2 ECs在生物脱氮工艺中的去除途径在生物脱氮工艺中的去除途径

生物脱氮工艺的基础为一系列氮循环反应，如

图1所示。图1中：AMO为氨单加氧酶，HAO为羟胺

氧化酶，HH 为联氨水解酶， NAR 为硝酸还原酶， 
NIR 为亚硝酸还原酶，NOR 为一氧化氮还原酶， 
N2OR 为氧化亚氮还原酶，NXR 为亚硝酸氧化酶，

HZO 为联氨氧化酶；AOB 为氨氧化菌，AOA 为氨氧

化古菌，COMAMMOX 为全程硝化菌。ECs 在各种

生物脱氮工艺中的去除途径多样，主要包括：①自

养氨氧化菌生物转化；②非生物转化及逆反应；③
异养微生物降解；④共代谢/非生物转化协同异养微

生物矿化。

              硝化反应                              反硝化反应

              铁氨氧化反应                      厌氧氨氧化反应

AMO
AOB/AOA/COMAMMOXHAO

NAR ？

HZOHH

NXR
NIRNIR

NOR N2OR

NH2OH

NO2- NO3- NH3/NH4+

NO

N2H4

N2O
N2

AOB/AOA/COMAMMOX

NOB/COMAMMOX

FEAMMOX

DNB

ANAMMOX

FEAMMOX

ANAMMOX

DNBDNB

DNB

FEAMMOX

？

？

DNB

图1　氮循环反应中的作用菌群和关键酶

Fig.1　Microorganisms and key enzymes in nitrogen cycling

2. 1　自养氨氧化菌生物转化ECs

生物脱氮工艺对ECs降解以自养氨氧化菌的共

代谢作用为主，共代谢与同化作用不同，是指目标

物质利用微生物代谢过程中所产生的酶或特殊辅

助因子进行降解的过程，只能实现目标物质的降

解，而无法将产物用于自身细胞的合成与生长。

主导氨氧化反应的微生物主要为AOB，AOB对

ECs的共代谢是由AMO的酶促活化反应引发的，其

原理为：氧原子与AMO酶的一个双电子还原金属中

心反应，使其活化、脱水，同时生成类似氧化物的物

质（标记为M=O），M=O进而从目标ECs中夺取一个

电子或H+形成底物自由基，该自由基与酶羟基结合

生成转化产物。因此，AMO酶的活性是实现AOB降

解ECs的关键因素。若AMO酶活性被抑制，其共代

谢降解ECs的效果也会变差，常见的AMO酶抑制剂

包括烯丙基硫脲（ATU）、辛炔（OCT）、乙炔、2-苯基-
4，4，5，5-四甲基咪唑啉-1-氯代 3-氧化物（PTIO）
等。Kassotaki等 ［1］发现，在 60 h内AOB纯菌体系对

浓度为 100 μg/L的 SMX的降解率可达 80%，但加入

25 mg/L 的ATU后，体系对 SMX几乎没有去除能力，

证明了 SMX 降解与 AMO 酶之间存在联系。此外，

共代谢对底物也有选择性。研究表明，AOB对芳香

族、脂肪族、卤代烃等非极性ECs的共代谢去除效果

较好［24］。
除 AOB 外，AOA 和 COMAMMOX 对 ECs 的共代

谢降解也受到研究者的关注。在处理对象方面，

AOB、AOA和COMMAMMOX适合的水质条件不同。

AOB对铵盐的耐受水平较高，适宜在NH4+丰富的营

养条件下生存，菌群结构相对丰富；而 AOA 则在贫

营养条件下更具生长优势。AOA、COMAMMOX、

AOB 对 PPCPs 的降解路径也不同。Zhou 等［25］比较

了 AOB、AOA、COMAMMOX 对 SDZ、SMX 和 SMZ 的

转化情况，发现AOA去除三种磺胺类抗生素的主要

机理是脱氨基、氨基的羟基化和氨基的硝化，AOB
主要发生脱氨基反应，而 COMAMMOX 仅发生脱氨

基反应，表明AOB和AOA对三类抗生素的降解路径

更 为 丰 富 。 此 外 ，AOB、AOA、COMAMMOX 对

PPCPs的降解效率也存在差异。Han等［12］发现了一

株COMAMMOX菌（Nitrospira inopinata），比较了其与

Nitrososphara gargensis （AOA）、Nitrosomonas nitrosa 
Nm90（AOB）对磺草灵、环酰菌胺、米安色林、雷丁替

尼等药物的降解率，发现AOA对上述药物的去除率

均为三类菌中最高，最高能够达到近 100%，这表明

尽管三类菌都能降解 ECs，但 AOA 贡献最大，推测

可能的原因是 AOA 相比 AOB 和 COMAMMOX，其

AMO酶对污染物具有更高的亲和力。

2. 2　ECs的非生物转化及逆反应

ECs的非生物转化是指ECs与某些物质直接发

··4



张飞宇，等：废水生物脱氮工艺对新污染物去除转化的影响 第 39 卷 第 14 期www. cnww1985. com

生化学反应。在生物脱氮体系中，ECs 可能会与

NH2OH、NO2-、NO3-等氮活性物质发生非生物转化，

尤其是NH2OH的非生物转化作用已受到广泛认可。

Yu等［24］研究发现，向体系内加入的NH2OH（5 μmol/L）
能与体系内初始浓度为20 μg/L的磺草灵直接反应，

使其氮杂环上的—NH2发生羟基化反应，或氧化为

—NO2，并将邻位的—H 取代为—OH。Zhou 等［26］发
现体系内磺胺类物质产生硝基化中间产物时，体

系中的羟胺会转化成重氮离子，其裂解后会以

—NO2或—OH 取代原磺胺类物质中的—NH2，生成

的NO2-能使ECs发生非生物转化。Gaulke等［27］发现

在 NO2->1 mg/L时，EE2会发生非生物转化，生成 2-
硝基-EE2。NO2-并非能与所有 ECs直接发生反应，

受温度、pH的影响，亚硝酸盐能转化为FNA，以此为

反应底物与目标ECs反应。

ECs 降解后的中间产物可能会发生逆反应，重

新转化为母体化合物。ECs逆反应的发生主要是由

于ECs存在的特殊官能团，如磺胺类物质在降解时，

其特有的官能团—NH2会被氧化、取代或脱去，该过

程通常可逆，故其中间产物容易重新转化为母体化

合物。Sun等［28］研究发现硝化菌群中 SMX的转化产

物主要为脱去氨基的 SMX、4-硝基-SMX，但这两种

中间产物会逆反应重新转化为 SMX。Stadler 等［29］

也观察到了 SMX降解产物的类似现象，同时观察到

文拉法辛被降解后也能重新转化为母体化合物。

目前，ECs 降解产物重新转化为母体化合物的机理

尚不明确。

2. 3　异养微生物降解ECs

在生物脱氮体系中，异养反硝化菌、异养硝化

菌等异养菌也能直接以 ECs 为碳源，但贡献较小。

此外，异养菌也可能对 ECs实现共代谢降解。郑杰

蓉等［30］发现在体系中加入乙酸钠后，相同时间内反

硝化菌群对初始浓度为 50 ng/L 的 SDZ 的降解率能

提高 40%左右，这表明乙酸钠并未作为 SDZ的竞争

碳源，而是与其共同被反硝化菌群利用。在好氧条

件下，能实现同时硝化反硝化的异养硝化-好氧反

硝化细菌对 ECs 也具有一定的降解能力。史江红

等［31］分离出的一株香茅醇假单胞菌（Pseudomonas 
citronellolis）能分别在 36 h 和 168 h 内实现对初始浓

度为 2 mg/L 的 E1、E2 和 4 mg/L 的 EE2 的近 100%
降解。

2. 4　共代谢/非生物转化协同异养微生物矿化

生物脱氮工艺中混合菌群的协同作用能实现

目标ECs较高程度的矿化，对环境的二次污染较小。

一方面，异养菌能直接降解体系中的 ECs，McAdam
等［19］发现传统活性污泥对初始浓度为 1 μg/L 的固

醇类雌激素的去除率高达 51%。另一方面，ECs 在
被自养硝化菌共代谢降解为结构简单的中间产物

后，能作为体系中异养菌的碳源，实现完全矿化。

Khunjar 等［32］发现 AOB 能将初始浓度为 1 mg/L 的

EE2共代谢转化为磺基-EE2、4-羟基-EE2、4-硝基-
EE2、2-硝基-EE2 等中间产物，这些产物能被体系

内异养菌利用而矿化；此外，体系内的异养菌也能

直接将EE2降解和矿化。徐硕等［33］研究也发现，在

NAS中抑制AOB活性并不会完全抑制体系对E1和

EE2 的降解，由此猜想 E1、EE2 的降解可能由 AOB
和异养菌共同完成。

3 中间产物的潜在毒性效应中间产物的潜在毒性效应

中间产物的潜在毒性效应一方面要考虑脱氮

反应产生的氮活性物质会抑制脱氮微生物的活性，

进而影响其在脱氮以及 ECs去除中发挥作用；另一

方面要考虑ECs降解中间产物的毒性和环境风险可

能高于母体化合物，造成对环境的二次污染。

3. 1　体系内氮活性物质的毒性效应

脱氮工艺中的各种氮活性物质（NO2-、NO3-、
NH2OH 等）会通过影响微生物活性，间接影响工艺

的脱氮及降解 ECs 的效率。高浓度 NO2-在适宜 pH
下转化成的 FNA 会对硝化菌呈现“低促高抑”的影

响，抑制原理类似消毒、灭菌过程中的细胞溶解及

对某些关键酶的抑制。杨宏等［34］发现 FNA 浓度为

0. 9 mg/L 时，硝化菌群活性降低；但在 FNA 浓度为

0. 7 mg/L 时，硝化菌群的活性提高。Sun 等［28］通过

验证不同浓度亚硝酸盐对硝化菌群降解 SMX 的影

响，发现体系中 FNA<0. 04 mg/L 时，其浓度与 SMX
的去除率呈线性正相关，推测低浓度FNA能提高硝

化菌群活性。羟胺对AOB的活性也表现为“低促高

抑”的影响。Kindaichi 等［35］研究发现体系中加入

0. 25 mmol/L的低浓度羟胺能够促进氨氧化反应，但

用量>2 mmol/L时，AOB的活性被抑制。

3. 2　ECs降解中间产物的毒性效应

ECs通常含有硝基、偶氮、卤代取代基等氧化还

原电势较高的官能团，且对微生物有一定毒性，故

··5
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一般不易被微生物完全矿化，而是生成小分子的中

间产物［32］。因此，关注降解中间产物的毒性，能够

有效避免出水对环境造成二次污染。

ECs降解的中间产物通常比母体化合物结构简

单、毒性低，可能会被体系内的异养微生物用作碳

源，但这一反应能否发生取决于 ECs的种类及官能

团，如磺胺类物质中的—NH2具有抗菌作用，在—NH2
结构被破坏后，母体化合物的毒性可能会降低［27］。

研究者常以大肠杆菌作为毒性测试材料，如 Zheng
等［9］将大肠杆菌分别暴露于 10 mg/L 的 SDZ 及经其

反硝化工艺的出水中，对比了 SDZ及其降解的中间

产物对大肠杆菌的毒性，结果显示出水组的大肠杆

菌生长速度最快，且稳定期时出水组培养大肠杆菌

的OD600最高，表明 SDZ降解的中间产物不仅对大肠

杆菌没有生物毒性，反而有助于其生长。类似地，Li
等［10］对比测试了降解 SDZ的短程硝化-厌氧氨氧化

工艺进、出水对大肠杆菌的毒性，出水组所培养大

肠杆菌的OD600较高，证明降解后的 SDZ毒性明显降

低。尽管目前针对ECs经脱氮工艺降解后中间产物

毒性升高的报道较少，但有研究表明，某些ECs经处

理后的中间产物可能比母体化合物的毒性更高［35］，
如 SMX降解产生的硝基-SMX和 4-羟基-SMX相比

其母体化合物 SMX，被检测出对常用于毒性测试的

Vibro fishcheri（费氏弧菌）具有更强的生长抑制作

用［36］。因此，ECs 经生物脱氮工艺降解为中间产物

后，出水毒性升高的风险仍可能存在。

4 去除特定去除特定ECs脱氮工艺的优选脱氮工艺的优选

综上所述，不同类型的 ECs在生物脱氮工艺中

的降解机理不同（见表 2），故在体系内的最终存在

形式不同。在采用脱氮工艺处理含特定ECs的废水

时，要同时保证较高的脱氮效率和ECs去除率，以及

体系中 ECs以较低毒性形式存在，从而确保出水达

标和环境风险较低。

ECs的最终存在形式和毒性取决于其在脱氮工

艺中的降解机理。对于主要依靠脱氮工艺中自养

菌共代谢去除的苯扎贝特、萘普生等ECs，应选择以

硝化反应为主导的工艺，如短程硝化工艺中有较高

丰度的 AOB，能对体系内的 ECs实现高效共代谢降

解。对于在体系中氮活性物质存在条件下发生非

生物转化的 ECs，可选择有相应氮活性物质积累的

工艺，以实现 ECs 的非生物转化，如 SMX、EE2 能与

体系内 NO2-直接反应，可选择短程硝化-厌氧氨氧

化、短程反硝化-厌氧氨氧化等积累高浓度 NO2-的

工艺，提高其去除率［26］。对于能在体系中各类微生

物的协同作用下完全矿化的类固醇雌激素等物质，

可选择多种脱氮反应耦合的工艺，使得体系内 ECs
的去除率更高、被降解得更彻底。如最传统的硝

化-反硝化（A/O）工艺、同步硝化反硝化（SND）工艺

等体系内同时有丰富的 AOB 等自养微生物及反硝

化菌等异养微生物，能使 ECs被降解为中间产物后

进一步被异养微生物用作碳源，实现矿化。而对于

仅能在体系中被生物降解为中间产物，且中间产物

的毒性并未降低，甚至高于母体化合物的ECs，则需

要在评估生物工艺单元的出水毒性后，采取臭氧氧

化、光催化氧化等高级氧化法以实现 ECs的完全矿

化，或采取膜过滤、活性炭吸附等方法截留，以保证

出水的风险较低。

一些新型生物脱氮工艺也可能对ECs有一定降

解能力。目前，关于新型生物脱氮工艺的研究主要

集中于脱氮效率，而关于其降解 ECs的情况则鲜有

研究。根据作用菌群、发挥作用的关键酶及氮活性

表2　常见ECs在脱氮体系中的去除机理汇总

Tab.2　Summary of ECs removal mechanism in 
nitrogen removal systems

ECs种类

17α-乙炔基

雌二醇

（EE2）[26,32-33]

雌酮（E1）[7,33]

雌二醇（E2）[19]

雌三醇（E3）[19]

苯扎贝特

（BZB）[37]

萘普生

（NPX）[37]

头孢氨苄

（CFX）[3]

磺胺嘧啶

(SDZ)[3, 9, 26, 30]

磺胺甲恶唑

（SMX）[1]

磺胺甲嘧啶

（SMZ）[27]

自养氨氧化

菌共代谢

+

+
+
+
+

+

+

+

+

+

非生物

转化

+

+

+

异养微生

物降解

+

+

自养、异养微生

物的协同作用

+

+
+
+

··6
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物质，推测某些新型脱氮工艺对 ECs也存在类似的

降解机制。如通过向体系中添加 Fe2+、NO2-即可实

现 NH4+转化的铁氨氧化工艺（FEAMMOX）在适宜

pH条件下会积累NO2-，可能会实现对PPCPs的非生

物转化，且 FEAMMOX 中的单加氧酶基因被证实能

参与共代谢降解三氯乙烯、四氯乙烯，可能对于ECs
也有类似的共代谢机制。

5 结论结论

①    目前已知能在生物脱氮工艺中降解的ECs
主要包括内分泌干扰物、抗生素类物质、农药、人类

医用药等，其降解效率受自身性质、生物脱氮工艺

类型，以及SRT、HRT、pH等多个运行参数的影响。

②    ECs 在脱氮工艺中的降解机理多样，包括

自养氨氧化菌转化、非生物转化、异养微生物转化

以及各菌群的协同作用等，其中以自养氨氧化菌共

代谢为主要机理。

③    ECs降解中间产物的毒性效应来自氮活性

物质和自身毒性两个方面，在实际脱氮工艺中，ECs
由于难以实现完全矿化而可能生成比母体化合物

毒性更高的小分子物质，造成环境的二次污染。

6 展望展望

①    明确处理对象中 ECs 的种类及结构，根据

对应的降解机理选择恰当的脱氮工艺。

②    尽量选用氨氧化反应活性较高的工艺类

型及参数，避免选择对 AOB有抑制作用以及对 ECs
降解机制尚不明确的工艺。

③    明确 ECs 的降解途径及中间产物的毒性。

目前由于分析测试技术受限，许多 ECs的痕量中间

产物无法被有效检测，故其转化途径不易完全明

确；实际工艺中，中间产物的毒性研究也通常被忽

略，目前研究多使用大肠杆菌、甲壳动物等测试污

染物的急性毒性，而忽略慢性毒性的测试。

④    在未来的研究工作中，高精度测试技术及

产物追踪技术的研发、ECs 完全矿化的机理研究及

高 ECs矿化效率脱氮工艺的开发、推广是应用生物

脱氮工艺降低废水中ECs风险的努力方向。
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