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2016–2019年，中国科学院南京土壤研究所环境科学与工程博士后。致力于环境微

生物对复合污染物的响应机制研究，在分离、筛选和鉴定功能菌株方面具有丰富

的经验；此外，在利用多组学技术联用研究微生物与植物/环境介质互作机制方面
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协同抗逆的分子机制，以期为纳米材料的安全利用和污染环境的绿色修复提供科

学依据。近年来在国内外重要期刊上发表论文10余篇。 
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摘  要: 磺胺类抗生素  (Sulfonamides，SAs) 是一类被广泛应用于医疗和畜禽养殖的抗菌药物，但其在人

和动物肠道中的可降解性较差，会通过人及畜禽粪便和尿液的排放进入污水处理系统。目前，污水处理厂

中的好氧活性污泥  (Aerobic activated sludge，AAS) 被证实能够有效转化 SAs。文中基于对国内外文献的

调研，总结了好氧活性污泥体系中 SAs 生物降解的研究进展，对生物降解机理、主要的生物降解途径和影

响降解效率的环境因素进行了梳理与回顾，并针对现有研究的不足提出展望，以期为优化污水处理厂中 SAs

的生物降解提供科学依据。  

关键词: 磺胺类抗生素，好氧活性污泥，生物降解机制，降解途径  
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Advances in biodegradation of sulfonamides antibiotics in 
aerobic activated sludge system 
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Abstract:  Sulfonamides (SAs) are a kind of antibiotics widely used in medical treatment and livestock breeding. However, 

they have poor degradability in human and animal intestines, and will enter the sewage treatment system through the discharge 

of feces and urine. The aerobic activated sludge (AAS) in wastewater treatment plant was found to be able to effectively 

transform SAs. This article summarizes the advances in biodegradation of SAs in aerobic activated sludge system, which 

includes the biodegradation mechanisms, the main biodegradation pathways, and the environmental factors affecting the 

degradation efficiency. Challenges encountered in the current research were discussed, with the aim to provide scientific basis 

for optimizing the biodegradation of SAs in wastewater treatment process. 

Keywords:  sulfonamide antibiotics, aerobic activated sludge, biodegradation mechanism, degradation pathway 

 

磺胺类抗生素 (Sulfonamides，SAs) 是一类被

广泛应用的抗菌药物，具有广谱抗菌、性质稳定、

使用便捷、产量大、价格低、品种多等特点[1]。该

类化合物是以对位氨基苯磺酰胺为基本结构的衍

生物 (图 1)，是对氨基苯甲酸的结构类似物，因

此可通过竞争二氢蝶酸合成酶 (Dihydropteroate 

synthase，DHPS) 的活性位点来抑制细菌中叶酸

的生物合成进而发挥抗菌作用[2]。由于 SAs 在人

类及畜禽肠道的可降解性较差，相当一部分该类

药物会伴随人类及畜禽粪便和尿液的排放进入水

生生态系统[3-5]。污水处理厂作为生活及农业废水

收集并进一步处理的重要场所，成为 SAs 重要的

汇。住房与城乡建设部数据显示，2019 年我国城

市污水排放量为 5 546 474 万 m3，污水处理厂达到

2 471 座，处理能力达到 17 863.17 万 m3/d。然而 

 

 
 
图 1  磺胺类抗生素的化学结构式[1] 
Fig. 1  The chemical structure of sulfonamides[1]. 

现有污水处理工艺并不能完全去除 SAs[6-7]，其主

要原因是现有工艺更关注氮、磷及总有机碳 

(Total organic carbon，TOC) 的去除而忽视 SAs

等有机微污染物的存在。我国是抗生素使用大国，

每年抗生素的使用量可达到 90 000 t 以上，长期

的抗生素暴露会产生环境风险。有研究表明，SAs

在水环境中浓度为 ng/L 水平[8-10]，该浓度水平的

SAs 长期暴露会改变水环境中的微生物群落结构

和功能[11]，如活性污泥中磺胺甲噁唑 (SMX) 浓

度提高会增加其中微生物的耐药性并加速抗性基

因 (如 sul 1、sul 2) 的传播[12-13]，且显著抑制水

体中氨氮的去除[11]。 

目前，已有研究通过物理、化学和生物方法

尝试在污水处理中的各个环节加速对 SAs 的降解

转化，以实现对该类药物的高效去除。其中，吸

附法作为最常用的物理方法，被用于去除水中微

量有机污染物。但由于吸附剂的能力有限，故该

方法未被广泛应用[14]。此外，高级氧化技术，包

括 Fenton 法、紫外光照射、臭氧氧化、γ 射线分

解、超声波分解和电化学氧化等是最常用的化学

方法，该类方法通过一系列的自由基链式反应进
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攻抗生素分子，使抗生素发生断键、开环和羟基

化反应，从而实现 SAs 的有效转化。然而，应用

该类化学方法时，SAs 的矿化极低，这表明转化

过程的中间产物很难被彻底降解[14-17]。与物理和

化学方法相比，生物方法具有成本低、效率高和

环境友好等特点。污水处理厂最常使用好氧活性

污泥法，即利用悬浮生长的微生物絮体对有机污

水进行好氧处理，该方法已被证实可以实现 SAs

的有效去除[18]。目前已有好氧活性污泥对 SAs 生

物降解的相关研究，本文将围绕这些典型的 SAs，

对其在好氧活性污泥体系中的生物降解机制、生

物降解途径及影响生物降解的环境因素的相关研

究进展加以总结，以期为今后 SAs 生物降解的研

究提供参考。 

1  磺胺类抗生素的生物降解机制 

目前已被广泛应用的 SAs 种类繁多，主要包

括 SMX 和磺胺嘧啶 (SDZ) 等较常使用的典型

SAs (表 1)，但却可以被同种降解菌进行转化，这

是因为这类药物降解时所发生的酶催化反应模式

相似[19-20]。污水处理厂采用的好氧活性污泥体系

对 SAs 的生物降解机理主要包括两种，即被作为

唯一碳源或氮源直接利用和共代谢作用。 

1.1  直接利用 

当体系中污染物浓度较高时，硝化活性污泥中

的某些异养菌可以利用SAs作为唯一碳源或氮源生

长。目前已有一些研究从驯化的活性污泥中分离出

以 SAs 为碳源或氮源的菌株[21-27]，如无色杆菌属 

Achromobacter、不动杆菌属 Acinetobacter、微杆

菌属 Microbacteriu、假单胞菌属 Pseudomonas

和红球菌属 Rhodococcus，在以 SAs 为唯一碳源

时会将其矿化 (表 2)。其中，从好氧活性污泥中

驯化分离得到的 Achromobacter、Acinetobacter 和

Microbacterium 可以利用 SAs 作为底物进行初级

代谢，被证实可以实现 SAs 的矿化 [25,28-30]。

Achromobacter 可以利用 SAs 作为唯一碳源生长。

在 30 ℃、pH 7.0 时，以 SMX 为底物培养

Achromobacter sp. BR3 16 d 后，SMX 的矿化率可

达到 24%–44%。Achromobacter sp. S-3 暴露于

磺胺二甲嘧啶  (SMZ) 5–25 d 后，对 SMZ 的去

除率可达到 45%–80%[28,30]。反硝化无色杆菌

Achromobacter denitrificans 除了可以在 25 d 内实

现 SMX 70%的矿化以外，还可以利用 SDZ、SMZ、

磺胺吡啶  (SPY) 和磺胺甲氧基哒嗪  (STP)为唯

一碳源和氮源在 56 h 内实现 95%以上的降解[25]，

这表明 Achromobacter 对不同种类的 SAs 可能存

在相同的利用方式。Acinetobacter 在暴露于磺胺

二甲氧嗪 (SDM)、磺胺甲噻二唑 (SMT)、SMX

和 SMZ 的反应器中为主要的优势种，说明隶属于

该属的菌株可能具有降解这类物质的潜力。另外，

已经有研究通过分离得到 Acinetobacter 纯培养，

结果表明 Acinetobacter 能够在 25 h 内实现对

SDZ、SMT 和 SMX 的完全降解，矿化率分别为

17.5% 、 20.5% 和 98.8% ， 这 一 结 果 证 明 了

Acinetobacter 是 SAs 的降解菌；结合代谢产物鉴

定的结果，作者认为该类物质杂环中的甲基可诱

导 Acinetobacter 分泌甲基化酶进而催化降解反 

应[1,15,30-32]。还有研究从处理抗生素污染废水的膜

生物反应器和驯化的活性污泥中分离出微杆菌属

的菌株 (Microbacterium sp. BR1、Microbacterium 

sp. SMXB24 和 SMX348)，在以 SMX 为唯一碳源

时，能够实现对 SMX 的快速转化和矿化，

Microbacterium sp. BR1 在 25 d 内对 SMX 的矿化

率可达到 40%[23,28,33]。除了对 SMX 的降解效果明

显外，Microbacterium 也能够降解其他类型的

SAs。Ricken 等[33]的研究结果表明 Microbacterium

在 3.0–24.5 h 内可以实现对 SDZ、SMZ、SDM 和

SMT 的完全降解。 

实际上，这些微生物主要通过分泌某些酶

进而催化磺胺类物质的降解。从活性污泥中分

离的铜绿假单胞菌 Pseudomonas aeruginosa 和

马红球菌 Rhodococcus equi 可以利用 SMX为唯一 
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表 1  常见的磺胺类抗生素及其基本性质 
Table 1  Physicochemical properties of common sulfonamides 

Names Chemical structures 
Molecular weight 

(g/mol) 
pKa 

Water solubility 
(mg/L) 

Sulfacetamide (SA) 214.2 5.22 100 

Sulfadimethoxine (SDM) 310.3 5.94 46.3 

Sulfadiazine (SDZ) 250.3 1.6/6.5 77 

Sulfamonomethoxine 
(SMM) 

280.3 5.94 4 030 

Sulfamerazine (SMR) 264.3 2.29 202 

Sulfamethizole (SMT) 270.3 5.45 529 

Sulfamethoxazole (SMX) 253.3 1.6/6.4 610 

Sulfadimidine (SM2)/ 
Sulfamethazine (SMZ) 

278.3 2.8/7.6 1 500 

Sulfapyridine (SPY) 249.3 8.48 <1 000 

Sulfaquinoxaline 
(SQX) 

300.3 2.3/6.0 47.9 

Sulfamethoxypyridazine 
(STP) 

280.3 6.7 579.5 

Sulfathiazole (STZ) 255.3 7.2 500 
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碳源生长，17 d 的矿化率可达 40%。有研究表明

P. aeruginosa 和 R. equi 产生的芳胺 N-乙酰转移酶 

(N-acetyltransferases，NATs) 对芳香胺类物质有底

物特异性，可以将 SMX 作为底物反应。此外，

SMX 与 P. aeruginosa 释放的 DHPS 上活性位点结

合，该过程对该酶的活性产生竞争性抑制。除了

可以合成 DHPS 以外，一些微生物携带有与磺胺

降解相关的基因，该类基因可指导合成与磺胺降

解直接相关的酶进而催化反应。有研究报道

Microbacterium sp. BR1 中的某一基因簇与 SMX

的降解有关。该基因簇包括一组编码两种单加氧

酶 (Monooxygenases，Sad A and Sad B) 以及黄素

单核苷酸还原酶 (Flavin mononucleotide reductase，

Sad C) 的基因，其中 Sad A 和 Sad C 攻击磺胺分

子导致 4-氨基苯酚的释放，4-氨基苯酚在 Sad B

和 Sad C 的催化作用下可产生 1,2,4-三羟基苯[34]。

Reis 等 从 活 性 污 泥 中 分 离 得 到 含 无 色 杆 菌 

Achromobacter 和亮杆菌 Leucobacter 的复合体，

该复合体可在 50 min 内实现 SMX 的快速转化。

作者结合宏基因组学、qPCR 和 RT-qRCR 等技

术手段分析发现该复合体中的 Leucobacter 含有

磺胺单加氧酶基因  (sad A) 的同源物，该基  

因指导合成的酶可能催化 SMX 苯环上的羟基化

反应 [23,27-28]。 

除了利用传统的分离培养方法并通过矿化率

判断微生物是否可以直接利用磺胺类物质作为碳

源和氮源以外，近年来有相关研究利用稳定同位素

探针 (Stable isotope probing，SIP) 技术，更为直

接地反映了真实环境中原位微生物对 SAs 的降解

作用。Song 等[35]通过在活性污泥中接入 12C-SMX

和 13C-SMX，提取污泥样品 DNA 并通过氯化铯

密度梯度离心法区分 12C 和 13C 标记的 DNA 进

而找出可同化 SMX 的微生物。研究结合 SIP 技

术、高通量测序技术和构建分子生态网络发现活

性污泥体系中的 γ 变形菌门 γ-proteobacteria、浮霉

菌门 Planctomycetaceae、酸杆菌门 Acidobacteria 和

俭菌总门 Parcubacteria 的相对丰度与 SMX 降解

相关。然而通过传统培养方法从该污泥中分离获

得的 Arthrobacter SMK-1 并不属于这 4 个菌门。

因此，SIP 技术和其他分子生物学技术的联用可

以揭示无法通过传统培养方法得到的潜在 SMX

降解菌。 

1.2  共代谢作用 

微生物的共代谢作用 (Co-metabolism) 是指

微生物以某一初级底物作为生长的能量来源，同

时该底物可诱导产生某种具有广谱性的酶，这类

酶可以在催化初级底物的同时催化其他物质的转

化。在污水处理系统中，一些有机微污染物 

(Organic micropollutants，OMPs) 浓度较低，无法

提供微生物生长所需的全部能源，故其更易通过

共代谢的方式被生物转化[35]。目前，SAs 已被证

实可通过共代谢作用被好养活性污泥中的自养或

异养微生物转化。诱导共代谢作用的初级底物主

要包括醋酸盐、琥珀酸盐、葡萄糖、氨氮等参与

重要生命过程或较易被微生物利用的物质[36-38]。

这些初级底物的存在，一方面可以通过增加微生

物的生物量来提高对 SAs 的降解，另一方面可以

使微生物在利用初级底物的同时释放某些酶进而

催化抗生素的转化。 

近年来，已有一些研究从驯化的活性污泥中

分离出可通过共代谢作用降解 SAs 的菌株[21-27]，

如无色杆菌属 Achromobacter[24,27,29,39]和红球菌属 

Rhodococcus[29,40] (表 2)。当以醋酸盐或琥珀酸盐

与 SMX 作为底物培养 Achromobacter sp. JL9 和

Achromobacter denitrificans PR1 时，SMX 的降解

效率显著升高[24-25,39]。当以葡萄糖和 SMX/SMZ

为底物时，SMX/SMZ 的降解效率同样显著提高。

此外，马红球菌 Rhodococcus equi 可以转化 SMX

为乙酰化的 SMX。这种乙酰-SMX 在仅以 SMX

为唯一碳源的处理组中并未被检出，这表明葡萄

糖的存在有利于 R. equi 的生长从而介导某些酶 

(如对芳香胺有特异性的芳胺 N-乙酰转移酶、酰胺
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酶、水解苯胺的氨基甲酸酯酶或水解 N-乙酰化化

合物的 N-乙酰-苯乙胺水解酶) 的产生，进而催

化产生 N-乙酰化 SMX 和 N-羟基乙酰化 SMX 等

转化产物[28,40]。除以上已经验证可通过共代谢作

用转化 SAs 的微生物以外，还有一些异养微生物

被认为具有共代谢该类药物的潜力。SMX 连续

暴露 8 d 后，活性污泥反应器中的甲基杆菌属 

Meganema 和副球菌属 Paracoccus 微生物丰度增

加。这两类微生物在利用乙酸钠的同时可能通过

共代谢作用实现对 SMX 的转化[22]。 

除了异养微生物以外，一些自养微生物也可

以实现 SAs 的共代谢。在污水处理过程中，发挥

共代谢作用的是一类与氮循环有关的微生物[41]，

该类微生物参与的硝化过程可以通过共代谢作用

实现 SAs 的生物降解[42]。Zheng 等[43]发现随着硝

化活性污泥中亚硝化单胞菌 Nitrosomonas sp. 

 

表 2  好氧活性污泥中磺胺类抗生素的降解菌、降解效率和降解机理 

Table 2  Microbes or microbial consortia capable of degrading sulfonamides in aerobic activated sludge, as well 
as the removal rate and degradation mechanisms 

Strains or consortium contributing to 
sulfonamides biodegradation 

Removal rate Mechanism References

Sulfamethoxazole    

Acinetobacter sp. 100% 
(Initial concentration: 5–240 mg/L 

Exposure time: 7 h–10 d) 

/ [44] 

Achromobacter sp. JL9 0.575 mg/(L·h) Cometabolism [24] 

Acidobacteria GP7 
Arthrobacter SMK-1 

/ / [35] 

Microbacterium sp. 1.25–1.70 mg/(L·d) / [23] 
 

Rhodococcus equi 15%–29% 
(Initial concentration: 6 mg/L 

Exposure time: 120 h) 

Aromatic amine 
N-acetyltransferase 
 

[21] 
 

Pseudomonas aeruginosa <5.6% 
(Initial concentration: 6 mg/L 

Exposure time: 120 h) 

Aromatic amine 
N-acetyltransferase and 
DHPS 

[21] 

Paracoccus meganema / / [22] 

Pseudomonas sp. 2.5 mg/(L·d) Carbon source [23] 

Microbacterium sp. BR1 and 
Rhodococcus sp. BR2 

Mineralization rate 50% 
(Initial concentration: 0.33 MBq/mmol 

Exposure time: 400 h) 

Carbon source [28] 
 

Achromobacter denitrificans PR1 and 
Leucobacter sp. GP 

/ Flavin monooxygenase [27] 

Conventional activated sludge (CAS) 24%–100% 
(Initial concentration: 100–200 mg/L 

Exposure time: 0–10 d) 

/ [1,19,45-49]

CAS 100% 
(Initial concentration: 10 mg/L 

Exposure time: 14 d) 

Co-metabolism/ 
Carbon source 

[50] 
 

Acetyl-sulfamethoxazole    

CAS 34%–>94% 
(Initial concentration: 8 μg/L 

Exposure time: 144 h) 

Peptidase [51] 
 

   (待续)
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   (续表 2)

Strains or consortium contributing to 
sulfonamides biodegradation 

Removal rate Mechanism References

Sulfamethazine   

Achromobacter denitrificans PR1 100% 
(Initial concentration: 0.1 mmol/L 

Exposure time: 56 h) 

Carbon/Nitrogen 
source 

[25] 
 

Paenarthrobacter ureafaciens 80% 
(Initial concentration: 100 mg/L 

Exposure time: 60 d) 

/ [52] 
 

CAS 20%–>90% 
(Initial concentration: 8 μg/L 

Exposure time: 600 h) 

/ [1,19,53-54]
 
 

Nitrifying activated sludge (NAS) 45% 
(Initial concentration: 500 μg/L 

Exposure time: 50 h) 

Co-metabolism [55] 
 

Sulfadiazine    

Arthrobacter sp. 
(Arthrobacter sp. D2) and 
Pimelobacter sp. LG209 

100% 
(Initial concentration: 50–200 mg/L 

Exposure time: 25–140 h) 

Carbon/Nitrogen 
source 

[26,30] 
 

CAS 73% 
(Initial concentration:  

(95.63±5.82) ng/L) 

Co-metabolism [43] 
 
 

NAS 35%–97.4% 
(Initial concentration: 8–50 μg/L 

Exposure time: 46–144 h) 

Co-metabolism [55-56] 
 
 

Sulfapyridine    

Achromobacter denitrificans PR1 100% 
(Initial concentration: 0.1 mmol/L 

Exposure time: 56 h) 

Carbon/Nitrogen 
source 

[25] 
 

Sulfamethoxypyridazine    

Achromobacter denitrificans PR1 98%±2% 
(Initial concentration: 0.1 mmol/L 

Exposure time: 56 h) 

Carbon/Nitrogen 
source 

[25] 
 

Sulfathiazole    

Achromobacter denitrificans PR1 47%±13% 
(Initial concentration: 0.1 mmol/L 

Exposure time: 56 h) 

Carbon/Nitrogen 
source 

[25] 
 

CAS 30%–97% 
(Initial concentration: 20 μg/L 

Exposure time: 20 d) 

/ [1,19,47] 

NAS 85% 
(Initial concentration: 500 μg/L 

Exposure time: 50 h) 

Co-metabolism [55] 
 

Sulfacetamide    

Achromobacter denitrificans PR1 10%±1% 
(Initial concentration: 0.1 mmol/L 

Exposure time: 56 h) 

Carbon/Nitrogen 
source 

[25] 
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相对丰度的增加，体系中抗生素的浓度逐渐降

低，这表明硝化细菌可能在硝化过程中通过酶促

反应参与了某些抗生素的共代谢。实际上，发挥

这种共代谢作用的主要是氨氧化细菌 (Ammonia 

oxidizing bacteria，AOB)，主要是通过氨氧化作

用来实现 SAs 的生物转化[53,55,57-58]。 

除了 AOB 的相对丰度，氨氧化速率 (Ammonia 

oxiding rate，AOR) 也会影响 SAs 的去除，

Kassotaki 等[57]发现在硝化活性污泥中，氨氧化速

率与 SMX 的去除率呈正相关。催化氨氧化反应

的 酶 是 位 于 AOB 细 胞 膜 上 的 氨 单 加 氧 酶 

(Ammonia monooxygenase，AMO)，这类酶可以

介导 SMX 的生物转化，而加入 AMO 酶抑制剂烯

丙基硫脲 (Allyl thiourea，ATU) 后 SMX 几乎不

发生降解转化。该结果表明 AMO 酶在催化氨氮

到羟胺这一步反应的同时介导了 SMX 的生物转

化。事实上，AMO酶是通过氨单加氧酶基因 (amo 

ABC) 指导合成的，SAs 的暴露会影响 amo 基因

的表达。有研究表明，SAs 的暴露增加了 amo A

基因的表达，进而促进了抗生素的降解转化[59]。

除了 SMX 以外，其他的 SAs 也可被 AOB 转化。

在硝化活性污泥体系中，SDZ 只在氨氧化活性组

中有较高的降解效率，在无氨氮或加入 ATU 的氨

氧化活性抑制组中降解效果差[56,60]。两株氨氧化

菌  (Nitrosomomas nitrosa Nm90 和 Nitrospira 

inopinata) 分别与 SDZ、SMZ、磺胺间甲氧嘧啶 

(SMM) 和磺胺噻唑 (STZ) 共培养时，在氨氧化

活性组中这些物质均可被转化；在氨氧化活性抑

制组中，4 种物质的浓度变化不大，该结果进一

步证明了 AOB 对 SAs 转化主要通过 AMO 酶的共

代谢作用实现[61]。 

2  好氧活性污泥中磺胺类抗生素降解的环

境影响因素 

好氧活性污泥体系中环境因子 (如温度、pH

值、底物浓度、培养时间等) 是影响这类酶催化

的生物降解效率的重要因素，因此可以通过调整

体系中的环境因子来提高降解菌群的活性，从而

直接或间接加速 SAs 的生物降解速率。 

2.1  温度 

温度主要通过影响 SAs 的溶解度和微生物的

活性来影响降解效率。一方面，温度升高使得 SAs

的溶解度增大[17]，这会直接影响 SAs 的环境行为；

另一方面，SAs 的降解菌有其最适生长温度，在

一定范围内相关降解酶类的活性和降解效率才能

保持最佳[44]。这实际上是因为温度会影响微生物

某些关键基因的表达。例如在 4 ℃、15 ℃、25 ℃

和 37 ℃条件下分别培养了含有氨氧化菌的沉积

物样品，结果表明 37 ℃时氨氧化菌的 amo A 基因

丰度显著高于其他温度处理组[62]，而由 amo A 基

因表达合成的 AMO 酶被认为是参与 SAs 生物转

化的重要催化剂。因此，通过控制合适的环境温

度，可以强化某些关键基因的表达并提高关键酶

的活性以促进生物降解反应。 

2.2  pH 
物质形态受 pH 的影响进而影响生物降解。

以 SMX 为例，当环境 pH 低于或高于其 pKa 时，

SMX 以离子形式存在。SAs 形态不同，其环境行

为也不同[63]。离子态的差异会影响其在污泥上的

吸附和生物转化反应的发生，进而影响其在活

性污泥体系中的降解。此外，环境 pH 还可以通

过影响微生物的群落组成，进一步影响 SAs 的

降解[64]。不同类型的磺胺降解菌，其最适生长 pH

范围也存在差异。以氨氧化菌为例，当环境中 pH

呈碱性时，氨氧化菌的活性更高，有利于其通过

共代谢作用转化 SAs[56,61]。因此，pH 主要通过影

响 SAs 的存在形态和微生物生长这两方面进而影

响降解效率。 

2.3  抗生素的初始浓度 

当体系中的 SAs 浓度过低时，则无法为微生

物的生长提供足量的能源，这时微生物将无法将

其作为初级底物进行代谢，故降解效率较低。当
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底物浓度升高时，微生物的降解效率则增加。但

当 SAs 浓度高于某一水平时，微生物的活性又会

受到抑制从而降低药物的去除效率[45,65]。 

2.4  其他碳源 

其他碳源可通过竞争性和非竞争性抑制 SAs

降解酶的活性，以进一步影响这类药物的生物降

解。有研究表明 AMO 酶可以通过共代谢作用，

在催化氨氮的同时实现 SAs 的转化。AMO 酶上

的活性位点主要分为氨氮活性位点和非氨氮活性

位点。一方面，其他碳源 (如乙炔和乙烯) 可通过

与氨氮竞争结合位点影响 SAs 的共代谢；另一方

面，其他碳源通过与非氨氮活性位点结合影响酶活

性，从而影响抗生素的生物转化效率[41,66-68]。 

此外，有研究表明，加入葡萄糖或其他易被

微生物利用的碳源会提高 SAs 的去除效率，这是

由于这些易利用的碳源促进了降解菌的生长。例

如，在加入其他容易被利用的碳源后可以显著提

高微杆菌属的菌株 Microbacterium sp. BR1 对

SMX 的降解效率。由于 Microbacterium 利用这些

碳源生长后生物量增加，待易降解物质用完后其

再继续利用 SMX 作为底物生长。因此，在污水

处理过程中，为提高 SAs 的降解效率，可以考虑

投加适量的其他碳源以促进降解菌的生长。 

3  好氧活性污泥体系中磺胺类抗生素的生

物降解途径 

SAs 主要作为异养微生物的碳源和氮源被利

用，或者在参与氨氧化菌的共代谢时被转化[69]。

SAs 的生物降解可能主要取决于磺酰基侧链部分

的结构[25]，主要的降解反应发生在苯胺或胺化杂

芳侧基的羟基化、酰基化和磺胺基的水解裂解反

应以及硝代反应[70]，图 2 为 SMX 在好氧活性污

泥体系中的主要代谢途径。 

当体系中有 SAs 存在时，便会激发降解菌中

与羟基化反应相关酶的过量表达。有研究以 SMX

为 底 物 培 养 Acinetobacter sp. 、 Rhodococcus 

rhodochrou 和 Microbacterium sp.时，SMX 主要的

代谢产物为羟基化反应生成的 4-羟基甲噁唑 

(M1) 和 N-羟基磺胺甲噁唑 (M2)，即芳香环上的

氨基或氨基上的氢被羟基所取代。此外还发现了

SMX 经水解裂解反应产生的 3-氨基-5-甲基异噁

唑  (M3)、4-氨基苯磺酸  (M4) 和 4-氨基苯酚 

(M5) 等代谢产物，这可能是由微生物体内的两种

单加氧酶基因 (sad A、sad C) 表达的酶促作用产

生的；反应生产的 4-氨基苯酚经 Sad B 和 Sad C

酶进一步转化为 1,2,4-三羟基苯  (M6) 而后矿  

化[34,40,44,50,71]。有研究表明从活性污泥中分离得到

的 Achromobacter denitrificans PR1 对 SMX 的代

谢和转化不稳定，但当其与菌株 Leucobacter sp. 

GP 共培养时，该菌群中含有 sad A 的同源基因，

该 基 因 过 量 表 达 可 指 导 合 成 黄 素 单 加 氧 酶 

(Flavin-containing monooxygenase，FMO) 进而催

化 SMX 苯环上的羟基化取代反应[27]。除了羟基

化反应和磺胺基的水解裂解反应以外，该类药物

还可能发生乙酰化反应。Wang 等的研究表明 

Acinetobacter sp.可通过体内的 NATs 或 N-乙酰基

苯乙胺水解酶等催化乙酰化反应转化 SMX 并产

生 N-乙酰磺胺甲噁唑 (M7)，M7 进一步分解产生

4-羟基苯磺酸 (M8) 而后矿化[44,57,61,65,72]。 

除 SMX 以外，SDZ 也可以发生水解、羟基

化和酰基化等反应。节杆菌 Arthrobacter 被报道

是 SDZ 的降解菌，Reis 等和 Deng 等[27,30]从活性污

泥中分离得到了菌株 Arthrobacter sp. AK-YN10 和 

Microbacterium sp. C448，并从它们的纯培养体系

中检测到了 SDZ 代谢产物。根据 SDZ 代谢产物

推测出了 SDZ 的生物转化途径 (图 3)：SDZ 的磺

胺键断裂产生 2-氨基嘧啶 (M9)、对氨基苯磺酰

胺  (M10)、嘧啶 -2 -氨基磺酸  (M11)  和苯胺 

(M12)。然后，嘧啶环上发生羟基化反应产生 2-氨

基-4-羟基嘧啶 (M13)，该产物进一步发生羟基化

和嘧啶环的水解反应；对氨基苯磺酰胺 (M10) 和

苯胺 (M12) 进一步发生酰基化反应。但是目前 
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图 2  磺胺甲噁唑在好氧活性污泥中的降解途径[34,40,44,50,57,61,65,71-72]  

Fig. 2  The typical biodegradation pathway of sulfamethoxazole in aerobic activated sludge[34,40,44,50,57,61,65,71-72]. FMO: 
Flavin-containing monooxygenase; Sad A and Sad B: monooxygenases; Sad C: Flavin mononucleotide reductase; NATs: 
N-acetyltransferases. 

 
的研究无法确定与 SDZ生物转化相关的关键酶或

基因，后续研究需要进一步关注该类基因或酶的

定位[24,28]。 

此外，由于 AAS 中存在较多的 AOB，AOB

体内的 amo 基因指导合成 AMO 酶可直接和间接

介导羟基化和硝代反应，产生羟基化和硝基化代

谢产物。除了 AMO 酶，氨氧化菌如 N. gargensis、

N. nitrosa Nm90和N. inopinata基因组中的脱氨基

酶基因可介导产生 SAs 的脱氨基反应[61]。图 4 为

AOB 对 SAs 生物降解可能的代谢途径。 

4  总结与展望 

随着社会对环境保护和污染环境修复的日渐

关注，关于 SAs 的生物转化过程及机理的研究已

获得相当大的进展，例如降解菌的分离筛选、相

关降解基因和酶的发现以及生物转化途径的阐明

等，这些进展为人类生活环境中抗生素污染的去

除提供了理论基础和应用依据。但是，由于目前

研究的技术手段还存在一定的局限性，使得好氧

活性污泥体系中的微生物协同降解机理和各类降

解菌对 SAs 降解的贡献无法被准确评估，导致现

有的体系无法最大化发挥降解菌的降解潜能，因

此后续研究中可将以上问题作为研究重点和主要

方向。 

4.1  缺乏对原位环境中微生物组协同降解机

理的研究 

目前的研究主要是通过传统纯培养的方法获

得 SAs 的降解菌株，这为阐明降解菌对 SAs 的生 
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图 3  磺胺嘧啶在好氧活性污泥中的降解途径[27,30] 

Fig. 3  The typical biodegradation pathway of sulfadiazine in aerobic activated sludge[27,30]. 
 

 
 
图 4  氨氧化菌对磺胺类抗生素的降解机理[61] 

Fig. 4  The biodegradation mechanism of sulfonamides by ammonia oxidizing bacteria[61]. AMO: ammonia 
monooxygenase. 
 

物转化途径提供了有效手段。该方法通常通过向

AAS中投加高浓度的抗生素并经历长期的驯化过

程得到可降解 SAs 的富集液。然而，富集液中的

微生物群落在驯化过程中发生了演替，这与真实

环境条件中的原位微生物群落存在较大差异，故

该方法无法反映原位真实环境条件，不能找到实

际参与 SAs 降解和转化的微生物组；同时，该方

法也无法体现出环境中不同种类的微生物在该类
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药物降解过程中的协同作用。因此，今后的研究

可以考虑将标记技术 (如 SIP 技术) 和组学技术 

(如高通量测序等) 应用到真实环境下微生物组

的降解机制研究中，尽可能在还原真实环境条件

的情况下，通过潜在降解菌生态网络的构建并结

合同位素示踪溯源，寻找 SAs 的降解菌并阐明原

位条件下 SAs 降解菌群的协同降解机理。 

4.2  不同降解途径对磺胺类抗生素降解的贡

献不明确 

氨氧化菌通过 AMO 酶介导的共代谢作用是

实现 SAs 转化的重要途径。目前的研究中普遍使

用 ATU 作为氨氧化菌的抑制剂，通过与氨氧化活

性处理组的对比来研究这种共代谢作用在降解过

程中的贡献。然而有研究表明，ATU 在抑制氨氧

化菌的 AMO 酶的同时可以抑制某些异养菌中酶

的活性，这将直接导致体系中氨氧化菌的作用被

高估。后续的研究可以尝试探索新型氨氧化菌活

性抑制剂，以更准确地区分氨氧化菌和异养菌在

SAs 生物降解中的贡献。 

此外，氨氧化菌的 AMO 酶在介导 SAs 的生

物转化时产生的羟胺等物质可以进一步被转化成

NO 或 HNO 等，这些不同形态的含氮产物可以继

续介导 SAs 的非生物转化。然而，目前的研究并

没有对 AMO 酶介导的生物和非生物转化作出区

分，这也会导致氨氧化菌在 SAs 生物转化中发挥

的作用被高估。因此，今后的研究需要关注真实

环境条件下不同形态的氮介导的非生物转化，从

而区分生物和非生物转化途径的贡献。 

4.3  无法最大化发挥体系中降解菌的降解潜能 

影响降解效率的环境因素主要包括 pH 和温

度等，实际上这些环境因素通过改变与降解相关

基因的表达进而影响某些酶的产生最终影响生物

降解反应。污水处理厂无法完全满足降解菌的最

适生长条件，故其无法发挥降解菌的最大潜能，

例如，氨氧化菌在 SAs 的降解转化中发挥了重要

作用，但是氨氧化菌对环境 pH 的要求较高，通

常需要在偏碱性的条件下才能保持较高的氨氧化

活性。若活性污泥体系无法满足氨氧化菌对 pH

的需求，也就无法充分发挥它的潜能。 

此外，温度通过影响某些基因的表达和酶的

活性影响物质的生物降解。一般来说，夏季中污

水处理过程对 SAs 的去除效率要高于冬季，这主

要由于酶催化反应受到了温度影响所导致的，故

污水处理厂应在冬季采取相应的升温和保温措

施，满足活性污泥对温度的需求。除了 pH 和温

度外，污水处理过程中可考虑适量投加一些易被

利用的碳源，充分利用异养菌的共代谢作用最终

实现 SAs 的有效去除。除了投加额外碳源外，也

可从改变活性污泥微生物组的角度入手，通过人

为投加高效微生物菌剂充分发挥微生物组的协同

作用进而提高去除效率。 

4.4  新型磺胺类抗生素应引起关注 

在目前的研究中，SMX、SDZ 等典型 SAs 在

好氧活性污泥体系中的生物降解已经被密切关

注。但是随着 SAs 种类的增多和广泛使用，除了

典型 SAs 以外的其他药物逐渐被释放到水环境

中，这会对人类健康及环境造成不利影响。目前，

对于这类 SAs 的研究较少，故该类药物在污水处

理过程中的生物降解机理 (如环境归趋、原位降

解菌的鉴定筛选、微生物组协同作用机制) 同样

需要加以关注。 
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