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生物电激活厌氧微生物降解甲硝唑路径及机制解析
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摘 要： 甲硝唑（MNZ）是一种应用广泛但难以在传统污水处理过程中被降解的抗生素。为

此，以MNZ为唯一碳源，探究了生物电激活厌氧微生物对MNZ的降解性能，同时对反应体系的电化

学性能、降解路径及阳极功能微生物群落进行了分析。结果表明，阳极微生物在经过 150 d 定向驯

化后，反应10 d对MNZ的去除率可达到74.4%，最高电压和最大功率密度分别为0.072 V和7.61 mW/
m2。此外，循环伏安分析结果表明，阳极功能微生物群落的氧化电位与Rhodopseudomonas非常接近，

推测体系中的电子传递可能是通过中间介体进行。进一步通过 LC-MS 对该体系中 MNZ 的降解产

物进行了解析，推测可能存在的 MNZ 代谢产物有 1-羟乙基 2-甲基 5-氨基咪唑、（2-甲基-5 硝基咪

唑 -1- 基）乙 酸 和 1- 羟 乙 基 2- 甲 基 咪 唑 等 。 16S rDNA 高 通 量 测 序 结 果 显 示 ，Truepera、

Mycobacterium、Aquamicrobium 等功能微生物得到了大量富集而成为优势菌。生物电激活体系能够

通过对厌氧微生物的定殖强化其对甲硝唑的降解作用，为研究抗生素类物质的生物降解提供了理

论基础。
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Abstract： Metronidazole (MNZ) is a prevalently utilized antibiotic that proves challenging to be 

degraded in conventional wastewater treatment processes. Therefore, with MNZ serving as the sole carbon 
source, the degradation performance of MNZ by bioelectrically activated anaerobic microorganisms was 
examined. Simultaneously, the electrochemical performance, degradation pathway and anode functional 
microbial community of the system were analyzed. After 150 days of targeted acclimation, the removal 
efficiency of MNZ could attain 74.4% within 10 days of the reaction. The maximum voltage and maximum 
power density were 0.072 V and 7.61 mW/m2 respectively. Additionally, the cyclic voltammetry analysis 
demonstrated that the oxidation potential of the anodic functional microbial community was highly similar 
to that of Rhodopseudomonas, indicating that electron transfer within the system might be conducted via an 
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intermediary. The degradation products of MNZ in this system were further analyzed by LC-MS, and it 
was hypothesized that the possible metabolites of MNZ were 1‑hydroxyethyl 2‑methyl 5‑amino‑imidazole, 
(2‑methyl‑5‑nitroimidazole‑1‑yl) acetic acid and 1‑hydroxyethyl 2‑methylimidazole. The 16S rDNA high‑ 
throughput sequencing results indicated that functional bacteria such as Truepera, Mycobacterium and 
Aquamicrobium were enriched in high abundance and became the dominant bacteria. The bioelectrically 
activated system facilitated the degradation of metronidazole through the colonization of anaerobic 
microorganisms, thereby providing a theoretical foundation for the investigation of the antibiotics 
biodegradation.

Key words： bioelectric activation;    anaerobic microorganism;    metronidazole;    degradation 
path;    bio‑anode

甲硝唑（MNZ）是一种常见的抗生素，属于硝基

咪唑的衍生物，主要用于治疗由厌氧菌引起的传染

病，也用作家禽和鱼饲料中的添加剂以消除寄生

虫［1］。MNZ在水中的溶解性较高且难以被微生物降

解，因此易于在医院、肉类加工厂等废水中积累。

研究表明，MNZ具有一定的致癌性、诱变性和毒性，

其在环境中的积累会导致耐药细菌的扩增，对人类

健康和生态环境造成极大威胁［2-3］。传统污水处理

工艺主要去除常规污染物，难以有效去除MNZ等抗

生素类污染物［2，4］。目前，去除 MNZ 主要采用化学

法，如光催化法［5］、紫外/氯法［1］、电芬顿法［6］、过硫酸

盐氧化法［7］和纳米零价铁还原法［8］等。其中，光催

化法可以达到较高的MNZ去除效率，但是其成本过

高，且光催化剂难以被回收再利用；紫外/氯法受酸

碱性影响较大，MNZ在碱性环境中的降解速率仅为

酸性环境中的 1/4；纳米零价铁还原法会产生化学污

泥和难降解中间体，并影响到后续的生化处理效

果。由于 MNZ 对微生物尤其是厌氧菌具有很好的

灭活作用，如何激发传统污水处理工艺中的功能微

生物活性并拓展其深度去除 MNZ 和阻控抗性基因

的传播风险显得至关重要。

研究表明，生物电激活厌氧微生物相关工艺在

去除难降解有机物方面具有很大的潜力［9-10］。其

中，微生物燃料电池（MFC）是一种可以在净化污水

的同时将有机物中的化学能转化为电能的技术，在

去除难降解污染物方面受到较多关注［11］。然而，目

前关于 MFC 对 MNZ 降解性能的研究较少，MNZ 在

MFC 中的降解路径以及降解过程中功能微生物群

落分布尚不清晰［12-13］。为此，笔者构建了双室 MFC
反应器，以 MNZ 为单一底物，在阳极室驯化功能微

生物菌群；在测定 MNZ 降解效率的同时，使用高效

液相色谱-质谱（UPLC-MS）检测 MNZ 降解过程中

产生的主要中间产物，并对其降解路径进行了深入

分析；此外，通过极化曲线、功率密度曲线和循环伏

安曲线等指标探究其电化学性能；最后，通过高通

量测序对阳极功能微生物菌群结构进行了分析，旨

在为污水中MNZ的有效去除提供参考。

1 材料和方法材料和方法

1. 1　反应器构型

本研究采用双室 MFC 反应器，阴、阳极室由具

有相同尺寸的聚碳酸酯材质的反应器模块（4 cm×4 
cm×3 cm）组建而成，该模块由直径和长度均为 3 cm
的圆柱空腔体构成。阳极室与阴极室之间用阳离

子交换膜隔开，使用前将其放置在饱和NaCl溶液中

浸泡 24 h。阴极和阳极采用导电性良好且适合微生

物附着的碳纤维刷（直径为 3. 0 cm，长度为 3. 5 cm，

CTN0310， 东丽公司，日本）。碳刷在使用前先用去

离子水洗去表面杂质，再将其放置于丙酮中浸泡 24 
h， 然后于 600 ℃下煅烧 30 min，最后置于去离子水

中继续浸泡 24 h。1 000 Ω 外电阻通过导线与阴阳

极的碳刷相连。使用Keithley数据采集系统收集记

录数据，采集频率为每10 min一次。

1. 2　反应器运行方法

反应器启动阶段，向阳极室加入厌氧活性污泥

（取自山西省晋中市正阳污水处理厂浓缩池）与营

养液（包含 25 mg/L 的 MNZ），其中污泥接种比例为

10%（体积比）。营养液配方如下：0. 13 g/L 的 KCl、
0. 31 g/L 的 NH4Cl、11. 55 g/L 的 Na2HPO4·12H2O、

2. 77 g/L 的 NaH2PO4·2H2O、10 mL/L 的 Wolfe 维生素

微量元素液、10 mL/L的 Wolfe矿质元素液，调节 pH
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为 7. 0。阴极采用 50 mmol/L的K3Fe（CN）6作为电子

受体。当电流降至 0. 015 mA时，更换阳极室内的混

合液，并注入氮气创造厌氧环境。每两个周期更换

一次阴极的铁氰化钾溶液。经过 150 d 定向驯化

后，连续 3 个周期 MNZ 降解率及电流保持稳定，反

应器启动成功。反应器运行期间每个周期定期取

样，检测MNZ降解性能、中间产物和电化学指标。

1. 3　分析项目与方法

水样在分析前均经过 0. 22 μm滤膜过滤。采用

高效液相色谱仪（Agilent Technologies 1260 Infinity 
Ⅱ）分析MNZ浓度，流动相为甲醇和超纯水（体积比

为 3∶7），检测波长为 277 nm，液体流速为 1 mL/min。
采用液相色谱-质谱联用仪（LC-MS Acquity UPLC 
Ⅰ-Class Waters，美国）分析 MNZ 的代谢产物，色谱

柱型号为 Water Acquitu UPLC BEH C-18 column
（2. 1 mm×100 mm，17 μm），以含 0. 1% 甲酸的乙腈

作为有机相、含 0. 1%甲酸的超纯水作为水相，体积

比为 3∶7，流速为 0. 3 mL/min，进样量为 20 μL。
PDA 检测采用 200~360 nm 波长连续扫描。MS-MS
分析使用电喷雾电离（ESI+）在 30~300 m/z的质量扫

描范围内进行。

采用变电阻法测定极化曲线和功率密度曲

线［14］。在电化学工作站（CHI660，辰华，上海）的三

电极体系下测定循环伏安（CV）曲线，扫描速率为

50 mV/s。
采用 Illumina MiSeq 测序平台对接种污泥和生

物阳极中的功能微生物进行 16S rDNA 分析。采用

分光光度计通过 A260/A280和 A260/A230比值来衡量电极

生物膜样品中的 DNA 含量。样品 DNA 提取后，进

行 PCR 扩增，引物选取 V3-V4 区域通用引物 338F
和 806R，之后在测序平台进行高通量分析（上海生

工生物技术服务有限公司）。MFC阳极碳刷的微生

物附着形貌采用扫描电子显微镜进行表征。

2 结果与讨论结果与讨论

2. 1　MFC的启动和运行

电压的变化可以反映 MFC 的启动和运行情

况［15］。MFC阳极中功能微生物驯化稳定后，电压及

MNZ 降解率的变化如图 1 所示。当 MNZ 作为唯一

电子供体时，反应初期（0~50 h）MFC 的电压快速升

高，50~60 h 范围内达到最大值 0. 066 V，之后迅速

下降，最终稳定在 0. 016 V。这从侧面证实 MFC 生

物阳极中的微生物可利用MNZ作为碳源进行代谢，

同时进行产电，所以当体系中MNZ浓度随着反应的

进行而降低时，电压亦逐渐减小。此外，连续 3个周

期 MNZ 的降解率达到（72. 4±2. 6）%，基本保持稳

定。在MNZ为唯一电子供体条件下，虽然电压值远

小于共代谢条件，但对MNZ的降解率相近［12-13］。

当阳极未进行功能微生物定向驯化定殖时，碳

刷的纤维细丝表面光滑无异物；当反应器成功启动

后，纤维丝表面可见有明显的微生物附着，形貌特

征主要为杆状细菌，长度约为 1~3 μm。这表明MFC
生物阳极经长期运行后，传统污水处理过程中的活

性污泥微生物可以在生物电激活厌氧环境中生存，

进而部分功能微生物可以利用 MNZ 作为碳源来维

持自身的生长代谢，并在碳刷表面定殖。

2. 2　反应体系的电化学性能

反应体系的电化学性能曲线如图 2所示。由图

2（a）可知，极化曲线呈现出电流密度随着电压增大

而减小的趋势，由于MFC受定殖微生物菌群和阴极

电势的限制，随着外电阻（Rext）的增大，系统中的开

放电路电压（OCV）会趋于平稳。当Rext无穷大时，电

流密度接近于 0，OCV达到最大值 0. 072 V。当电流

密度为 0. 015 mA/cm2 时 可以获得最大功率密度

7. 61 mW/m2。
通过循环伏安法探究定殖功能微生物与 MFC

阳极之间电子转移的相互作用，结果如图 2（b）所

示。可以看出，-0. 4 V（vs.  SCE）开始出现氧化峰，

该电位与Rhodopseudomonas（红假单胞菌属）的氧化

电位（-0. 37 V vs. SCE）非常接近，由此推测本研究

中MFC体系电子转移可能通过中间介体进行［16］。
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图1　生物阳极驯化稳定后电压及MNZ降解效能的变化

Fig.1　Change in voltage and MNZ degradation efficiency 
of bioanode after domestication and stabilization
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2. 3　MNZ降解趋势和路径解析

MNZ 在生物电激活厌氧环境中的降解情况见

图 3。反应 10 d后，MNZ浓度由初始的 25 mg/L降到

6. 4 mg/L，降解率为 74. 4%，相较于未驯化时降解率

得到显著提升，表明经过长时间驯化，可以利用

MNZ作为唯一碳源的功能菌得到了明显富集。
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图3　驯化前后MNZ的降解率

Fig.3　Degradation rate of MNZ before and after 
domestication

使用一阶指数衰减模型和二级动力学模型对

MNZ的降解过程进行拟合，结果如图 4所示。一阶

指数衰减模型拟合出的MNZ浓度与实际值更相符，

且R2值更接近 1，因此，该模型能够较准确地描述生

物电激活厌氧环境中 MNZ 的降解过程。对一阶指

数模型拟合曲线进行求导，可得MNZ的降解速率方

程如下：v = -0. 33 × exp (-t/31. 30 + 0. 58)，在反应

初始，MNZ 降解速率最快，达到 0. 59 mg/（L·h），当

反应 126 h 后，降解速率<0. 01 mg/（L·h），表明 MNZ
的降解率在126 h后基本稳定。

根据 LC-MS 分析结果，并结合已有的研究成

果 ，推 测 本 研 究 中 MNZ 的 降 解 路 径 如 图 5 所

示［3，17-20］。MNZ主要由硝基、羟乙基和咪唑环组成，

生物电激活厌氧环境中 MNZ 的降解主要有 3 种路

径。路径一中，MNZ在阳极功能微生物及H+的还原

作用下实现了咪唑环上硝基的氮还原，形成中间产

物 P1，这与Yang等的分析结果一致［20］。研究表明，

在降解MNZ的过程中，硝基被还原成氨基而生成的

中间产物会与细菌进行非特异性的结合，进而抑制

微生物的代谢、生长和繁殖［13］。因此，P1 的聚集可

能会抑制阳极功能微生物对MNZ的降解，表现为降

解速率的衰减。路径二中，MNZ在阳极功能微生物

的作用下脱去硝基形成了产物P2，之后其上的羟乙

基被氧化为羧乙基，生成产物P4；随后，P4被氧化为

中间产物 P6；同时 P6 可能进一步脱去羟基转化为

P8，或同 P8 一并被降解而生成小分子化合物 P7 或

P9。路径三中，MNZ咪唑环上的羟乙基被氧化为羧

乙基，形成产物 P3；随后 P3上的羧乙基被脱去而生

成中间产物P5，再被进一步的氧化实现羟基化形成
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图2　电化学性能曲线

Fig.2　Electrochemical performance curves
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图4　MNZ降解拟合曲线

Fig.4　Fitting curve of MNZ degradation
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中间产物 P6，或同 P6 一起被降解为羧酸类化合物

P7或P9。

2. 4　功能微生物群落结构及降解机理

选取生物电激活厌氧生物降解 MNZ 体系驯化

前后的生物样本进行微生物群落结构分析，结果如

表 1 所示。样品中 Coverage 值均大于 0. 99，表明本

次测定数据可靠。驯化后样本的 Chao 和 Ace 指数

均小于驯化前，表明驯化后微生物群落的总丰度降

低；Shannon指数和 Simpson指数结果表明驯化后微

生物群落的多样性弱于驯化前。这说明经过长时

间的驯化，微生物群落发生了演替，能够适应该体

系的功能菌群得到大量富集，因此驯化后微生物群

落的丰度和多样性降低。

为探究生物电激活厌氧生物降解 MNZ 体系中

的功能微生物群落结构，对生物阳极功能微生物和

接种污泥样品进行了 16S rDNA基因测序分析（见图

6）。在门水平上，样品微生物主要分布在放线菌门

（Actinobacteria）、变形菌门（Proteobacteria）、拟杆菌

门（Bacteroidetes）和绿弯菌门（Chloroflexi）中。其中，

接种污泥中的放线菌门占比高达 63. 23%，而在生

物阳极样品中其占比仅为 20. 36%，这表明 MNZ 的

存在对放线菌门中微生物具有明显的灭活效果。

而其他 3种菌门在生物阳极样品中的相对丰度均有

不同程度的增加，且这 3种菌门已被证实与难降解

有机物去除和产电有紧密联系［21-22］。在纲水平上，

α -变形菌纲（Alphaproteobacteria）和 γ -变形菌纲

（Gammaproteobacteria）均属于变形菌门，其中 α-变
形菌纲在生物阳极样品中的丰度相比接种污泥样

品上升了 20. 38%，已有研究证实 α-变形菌纲与有

机物被利用生成小分子酸的过程有重要联系［23］，这
也表明α-变形菌纲可能在杂环中间产物（P5、P6和

P8）被降解为羧酸类化合物（P7和P9）的过程中发挥

了重要作用。拟杆菌纲（Bacteroidia）属于拟杆菌

门，生物阳极样品中拟杆菌纲的丰度由接种污泥样

品中的 2. 65%增加到 8. 43%，该菌纲中微生物也会

参与污水中有机物的去除过程［24］。

在属水平上，Mycobacterium（分支杆菌属）、

Truepera（特吕珀菌属）、Brucella（布鲁氏菌属）和

Nitrosomonas（亚硝化单胞菌属）均与 MNZ生物降解

过程中的脱硝过程有紧密联系（见图 7）［25-28］。
Mycobacterium 可以利用咪唑环上的氮进而促进硝

基的水解［26］，同时Truepera和Brucella可以利用硝酸

盐实现自身的生长［25，27］，这表示 Mycobacterium 可能

直接参与 MNZ 的脱硝过程（MNZ 降解为中间产物

P2、中间产物 P5 降解为 P6），并将硝基氧化为硝酸

根，进而促进 Truepera 和 Brucella 的生长（见图 7）。

Nitrosomonas 是典型的氨氧化细菌［28］，其可能参与

到中间产物 P1 后续的降解。Rhodopseudomonas（红

假单胞菌属）是一种常见的电活性微生物，其在生

物阳极样品中的相对丰度（2. 04%）是接种污泥样品

（0. 53%）中的 3. 67倍，这说明生物电激活的厌氧环

表1　驯化前后微生物群落的α多样性

Tab.1　Alpha diversity of microbial community 
before and after domestication

项目

驯化前

驯化后

Chao
483.84
335.45

Ace
484.52
338.47

Shannon
5.45
4.00

Simpson
0.009
0.035
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0.999 2

N

N

N

N

HO

HO
NH2

（P1 : m/z=141.17）
路径一

路径二

路径三

N

N

HO
（P2 : m/z=126.15）

N

N

HO

（P4 : m/z=140.14）O
NH

N

OH
（P6 : m/z=98.10）

NH

N

（P8 : m/z=82.11）
NO2

（MNZ : m/z=171.15）
N

N

HO
NO2

O

NH

N

（P5 : m/z=127.11）

NO2

（P3 : m/z=185.14） （P7 : m/z=90.04） （P9 : m/z=60.05）
HO OH

O O O

C
OHH3C

图5　生物电激活厌氧环境降解MNZ的可能路径

Fig.5　Putative paths of microbial MNZ degradation 
stimulated by bioelectric activation 60

50

40

10

0

相
对

丰
度

/%

D
ei

no
co

cc
i

Be
ta

pr
ot

eo
ba

ct
er

ia
Ga

m
m

ap
ro

te
ob

ac
te

ria

Br
uc

el
la

Rh
od

op
se

ud
om

on
as

Sp
hi

ng
ob

iu
m

Sp
hi

ng
op

yx
is

Sh
in

el
la

Aq
ua

m
ic

ro
bi

um
Ps

eu
do

la
br

ys
H

yp
ho

m
ic

ro
bi

um
Br

ad
yr

hi
zo

bi
um

Af
ip

ia
M

yc
ob

ac
te

riu
m

Go
rd

on
ia

Tr
ue

pe
ra

N
itr

os
om

on
as

D
ok

do
ne

lla
Fe

rr
ug

in
ib

ac
te

r
Ca

nd
id

at
us

 M
ic

ro
th

rix
Un

cla
ssif

ied
Oth

ers

Alphaproteobacteria

MFC
接种污泥

Actinobacteria

图6　生物阳极和接种污泥样品中功能微生物在属水平上

的相对丰度

Fig.6　Relative abundances of functional microorganisms 
in bio‑anode and inoculated sludge at genus level
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境更有利于该菌属的富集。Rhodopseudomonas的氧

化电位与 2. 2节中 MFC阳极的氧化电位非常接近，

这表明本研究的 MFC 体系中电子转移可能通过

Rhodopseudomonas 进行［16］（见图 7）。Dokdonella（孤

岛杆菌属）、Sphingobium（鞘脂菌属）和 Sphingopyxis
（鞘氨醇盒菌属）可以降解芳香族化合物［29-32］，这 3
种菌属在生物阳极中均得到了不同程度的富集，表

明它们可能在 MNZ 的降解过程中发挥重要作用。

Aquamicrobium（水微菌属）在生物阳极样品中的相

对丰度为 4. 90%，而在接种污泥样品中未检出，该

菌属被证实在咪唑环的开环过程中起到重要作

用［33］。这表明Dokdonella、Sphingopyxis、Sphingobium
和 Aquamicrobium 可能参与到MNZ降解过程中杂环

化合物被氧化为羧酸类化合物的进程（P5 降解为

P7、P6 降解为 P7 和 P9）（见图 7）。Psedolabrys 与有

机碳化合物的碳化过程有一定的关系，其可能在羧

酸类化合物被碳化的过程中发挥重要作用［34］。微

生物群落结构分析结果表明，降解相关菌群

Truepera、Dokdonella、Aquamicrobium、Mycobacterium
和产电菌群Rhodopseudomonas在生物阳极得到明显

富集。MNZ虽为难生物降解抗生素，但在生物电激

活厌氧生物降解MNZ体系内，通过生物阳极持续换

水驯化，使得可利用MNZ作为唯一碳源的微生物和

电化学活性菌被定向选择并逐渐成为优势菌［35-36］。
此外，降解菌群与产电菌群互营促进了该体系内

MNZ 的生物转化，同样的菌群互营在 Zhang 等［37］和
Lu等［38］的研究中也有发现。

3 结论结论

①    生物电激活厌氧生物处理技术能够在没

有易降解碳源的环境中，实现对单一 MNZ 的降解，

同时产生电能。反应 10 d 后 MNZ 降解率达到

74. 4%，降解过程符合一阶指数衰减模型。

②    极化曲线结果显示，当反应体系电流密度

为 0. 015 mA/cm2 时，可以获得的最大功率密度为

7. 61 mW/m2。此外，循环伏安分析结果证实，定向

富集驯化的阳极功能微生物具有明显的氧化性。

③    根据LC-MS分析结果推测，生物电激活厌

氧微生物降解MNZ主要产生 1-羟乙基 2-甲基 5-氨
基咪唑、（2-甲基-5硝基咪唑-1-基）乙酸和 1-羟乙

基 2-甲基咪唑等中间产物。

④    生物电激活厌氧生物降解 MNZ 体系强化

了 Truepera、Aquamicrobium、Rhodopseudomonas 和

Mycobacterium 等功能菌群的生长和富集，其相对丰

度分别为8. 49%、4. 90%、2. 04%、1. 67%。
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