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摘要  调查了我国北京6个主要污水处理厂中磺胺类抗生素的浓度水平, 检出了磺胺甲基
异 唑、磺胺吡啶、磺胺甲基嘧啶、磺胺嘧啶和磺胺甲二唑 5个目标抗生素, 其在进水中
的平均浓度水平分别为 1.20 ± 0.45, 0.29 ± 0.25, 0.048 ± 0.012, 0.35 ± 0.52和 0.33 ± 0.21 
µg·L−1, 出水中分别为 1.40 ± 0.74, 0.22 ± 0.19, 0.021 ± 0.008, 0.22 ± 0.21和 0.01± 0 µg·L−1. 
其中, 前 3 个抗生素在所有样品中全部检出, 以磺胺甲基异 唑的平均浓度水平最高, 且
除了磺胺甲二唑, 其他抗生素在进出水中的浓度水平相仿. 磺胺甲二唑在出水中仅被检出
一次, 而磺胺甲基嘧啶则是首次在污水处理厂中被监测出来. 根据本研究的监测结果, 磺
胺甲基异 唑、磺胺吡啶、磺胺甲基嘧啶和磺胺嘧啶在缺氧和好氧工艺段有一定程度的去

除, 但是在厌氧处理过程中有增加趋势, 最终导致总的去除率较低, 甚至出现负去除现象; 
磺胺甲基异 唑和磺胺吡啶在污水处理中的负去除现象可能是由于其乙酰化代谢物在厌

氧处理中发生生物转化的结果. 此外, 在生物处理的缺氧和好氧段, 磺胺甲基异 唑和磺

胺吡啶也能被部分降解, 而磺胺甲基嘧啶在缺氧和厌氧条件下被部分去除. 
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近年来 , 医药品在环境中的出现及其造成的潜

在危害得到越来越多的关注[1,2]. 抗生素是应用最广, 
用量最大的医药品之一 , 更重要的是能够对微生物
抗药性的发展和传播产生潜在的影响, 因此, 引起环
境科研工作者的关注 [3,4]. 目前 , 抗生素污染问题已
经被许多发达国家列为 21世纪前 20年的重要环境问
题, 相关的基础研究正在迅速得到开展[5~14]. 虽然中
国是抗生素生产和消费大国 , 然而目前对该类物质
的环境浓度和行为还没有展开系统研究. 

抗生素作为人类医药品 , 被消化后以代谢物和
未变化形态经人类尿液排泄进入污水系统 , 经过污
水处理厂(STP)处理后进入环境水体. 为了研究抗生
素对环境的影响, 有必要研究抗生素在 STP 中的行
为. 抗生素的种类众多, 如喹诺酮类、大环内酯类和
四环素类等. 磺胺类抗生素(SAs)是用于预防和治疗
细菌及某些真菌感染性疾病的化学治疗药物 , 应用

最早也是最广的一类药物. 到目前为止, 美国、加拿
大以及一些欧盟国家对 STP 出水中某些磺胺类抗生
素的浓度水平做了较多的报道 , 通常在较低的浓度
水平(微克每升)[5~14]. 同时, 对此类抗生素在污水处
理厂中的行为也有了一定的研究, 由于生物降解, 大
于 55%的磺胺甲基异 唑[10,11]或者其 N(4)-乙酰化代
谢物[12,13]被报道能够被去除; 然而, Lindberg 等[14]发

现磺胺甲基异 唑在污水处理过程中不能被有效去

除. 因此, 目前关于城市污水处理厂能否去除磺胺类
抗生素, 目前还没有一个定论. 另外, 目前的研究主
要集中在磺胺甲基异 唑和磺胺吡啶的环境污染水

平上.  
本研究系统调查了我国北京 6个重要 STPs中 13

种 SAs 的污染水平, 并评价了其去除效率. 最后, 通
过监测各生物处理单元的进出水中的 SAs 浓度水平, 
进一步讨论了 SAs在 STP中可能的去除机理. 
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1  实验 
13 种 SAs 均购自 Sigma-Aldrich 公司, 结构如  

图 1. 过程内标 13C6-磺胺二甲基嘧啶(13C6-SMA, 90%)
购自 Cambridge Isotope实验室. 有机溶剂甲醇、二氯
甲烷、乙酸乙酯和正己烷均为 HPLC 纯 , 购自
FISHCHER 公司. 固相萃取柱(Oasis HLB, 500 mg/  
6 mL和 Seppak Silica, 500 mg/3 mL) 购自Waters公司. 
玻璃纤维滤纸(GF/C, 1.2 µm孔径) 购自 Whatman公
司. 所有标样的储备液均为 1000 mg·L−1, 储备于甲
醇中, 保存温度为−20℃. 

(ⅰ) 样品的采集.  2005年 9 月连续 4 周, 以及
2005年 11月最后一周共计 5次对我国北京 6个主要
STPs的进水和出水样品进行采集. 2006年 3月 15日

对高碑店 STP 的初沉池出水和生物处理各单元的出
水进行采样. 6个 STPs均是二级污泥处理工艺, 主要
接收生活污水 . 样品采集后立即运回实验室进行处
理.  

(ⅱ) 样品前处理.  为了避免固相萃取小柱堵塞, 
环境水样首先经过玻璃纤维滤膜(1.2 µm, Whatman 
GF/C)滤去悬浮颗粒 . 过滤后的水样(污水厂进水和
各生物处理单元的出水各 200 mL, 污水厂出水 500 
mL)加入一定量的 Na2EDTA (0.5 g·L−1)和 50 ng·L−1

的 13C6-SMA作为过程内标. 依次使用 6 mL二氯甲烷, 
6 mL甲醇和 12 mL超纯水活化 Oasis HLB小柱, 以
5~10 mL·min−1 流速将水样通过固相萃取小柱, 在 
10 mL超纯水淋洗掉过量的 Na2EDTA后用氮气吹干. 

 

 
图 1  目标 SAs的结构式 
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然后用 6 mL二氯甲烷/甲醇(2:1, 体积比)将对象物质
从 HLB 小柱上洗脱下来. 将洗脱溶液在微弱的氮气
下吹干, 用氯仿溶解, 再加入 1.8 mL正己烷. 混合后
的溶液通过 4 mL正己烷活化的 Silica正相固相萃取
柱, 上样后的 Silica 小柱用 3 mL 正己烷淋洗干扰杂 
质, 最后用 3 mL正己烷/乙酸乙酯(90:10, 体积比)和 3 
mL 乙酸乙酯依次洗脱. 洗脱液经氮气吹干后用流动
相初始比例溶液定容到 0.5 mL, 进行 LC-MS分析. 

(ⅲ) LC-MS 分析条件.  液相色谱-质谱联用仪
为 Waters Alliance 2690- Micromass ZMD 4000液相
色谱质谱联用仪 (Waters, Co., USA). 液相色谱分析
柱采用 Capcell Pak C18 (250 mm ×2.0 mm ID, 5 µm, 
资生堂公司, 日本), 流动相A为 20 mmol·L−1醋酸铵

水溶液, 流动相 B为甲醇. 3%甲醇保持 4 min, 然后
在 1 min内线性增加到 10%, 之后在 25 min内线性升
高 50%, 在 2 min内升高到 65%, 保持 3 min, 最后转
换到流动相初始比例, 平衡 20 min, 准备下一针进样. 
流动相流速为 0.2 mL·min−1, 进样体积为 2 µL. 

质谱采用电喷雾正离子模式(ESI+). 毛细管电压
为 3.0 kV. 脱溶剂气和锥孔气流量分别设为 350 和  
0 L·h−1, 源温度和脱溶剂温度分别为 120℃和 400℃. 
采用选择离子模式(SIR)定量, 目标 SAs 的质子化离
子(MH+)和碎片离子见表 1. 
 

表 1   SAs的质子分子、碎片离子和质谱锥孔电压值 
化合物 MH+(m/z) 碎片离子(m/z) 锥孔电压/V

13C6-SMA 285 186   30 
SA 173 156 132  15 
SCP 285 156 207  27 
SDM 311 156 108 92 40 
SDMD 279 124 156 186 34 
SDZ 251 156 108 92 31 
SIA 268 156 113 108 32 
SIM 279 124 186 156 36 
SME 281 156 126 108 34 
SMR 265 156 172 110 36 
SMT 271 156 108 92 30 
SMX 254 156 108 92 45 
SPD 250 156 184  28 
STZ 256 156 108 92 32 

 

2  结果与讨论 
2.1  定量和方法的验证 

为了校正SAs在样品处理过程中的损失, 同时为
了弥补进样中仪器响应波动和样品基质带来的影响, 
本研究采用过程内标定量 . 过程内标最好选择各个

抗生素的同位素化合物 , 但是由于其他抗生素的同
位素物质不可获得, 本研究仅采用 13C6-SMA 作为过
程内标. 对 STP的进水和出水进行回收率实验, 加标
浓度水平至少要高于加标前实际样品中目标抗生素

浓度的 3 倍, 回收率均在 62%~102%之间, 平行 3 次
相对标准偏差小于 12% (见表 2). 由于污水厂进水比
其他生物处理单元的水样基质更复杂, 因此其他生
物处理单元出水对目标物质的基质干扰应小于进水. 
在处理各生物处理单元的一批水样时对其中一个样

品做平行和添加实验 . 平行实验结果表明各检出物
质的浓度误差小于10%, 各对象物质的回收率结果在
60%~100%之间. 另外, 比较同位素过程内标在各生
物处理单元出水中经过样品富集和净化过程后的响

应, 也发现基质对目标物质的影响不存在明显的差
异(<10%). 目标抗生素在不同环境水基质中的方法
检出限 (MDL) 按照峰信噪比为 3 计算, 得到 13 种
SAs在 STP进水中的方法检出限在 3~12 ng·L−1范围

内, STP出水则在 1~5 ng·L−1范围内(见表 2). 
 

表 2  STP进水和出水中 SAs的回收率(%, ± RSD, n=3) 
和方法检出限(ng·L−1)结果 

STP进水 STP出水 
化合物

回收率±RSD MDL 
 
回收率±RSD MDL

SA 63 ± 3.6 12 62 ± 7.2 5 

SCP 84 ± 5.2 10 90 ± 5.1 4 

SDM 83 ± 4.7 2 89 ± 3.4 1 

SDMD 86 ± 6.1 6 86 ± 6.5 2 

SDZ 86 ± 3.2 10 82 ± 5.2 2 

SIA 62 ± 7.5 3 63 ± 6.6 1 

SIM 98 ± 2.9 3 98 ± 3.0 1 

SME 87 ± 4.3 8 88 ± 4.8 3 

SMR 95 ± 6.9 5 91 ± 1.9 1 

SMT 89 ± 4.8 5 96 ± 3.7 1 

SMX 89 ± 9.1 10 82 ± 5.2 4 

SPD 102 ± 9.6 5 100 ± 5.3 1 

STZ 95 ± 7.6 8 98 ± 5.0 2 
 

2.2  STPs中的浓度水平 

对 2005年 5次采集的 6个 STPs的进出水样品进
行了分析. 图 2表示了各 STP进出水中检出抗生素的
典型 SIR-LC-MS 色谱图, 浓度水平列于表 3. 由表 3
可知, 在 13种抗生素中, 共检出了 SMX, SPD, SMR, 
SDZ 和 SMT 5 种. 其中在所有污水样品中都检出了
前 3个抗生素.  SMX广泛应用于人类医疗中, 因此 
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图 2  STP进出水中 SAs的典型 SIR-LC-MS色谱图 

(a) 进水; (b) 出水 
 

在许多国家有关城市污水厂抗生素类的环境调查中

都被频繁检出[5~14]. 本研究中, 在进出水中 SMX 的
平均浓度分别为(1.2 ± 0.45)和(1.4 ± 0.74) µg·L−1, 与
文献中报道的水平类似. 在美国 [6]、西班牙 [10]和瑞

士[12]的污水进水中 SMX的浓度通常在较低的微克每
升水平, 其中以德国最高, 达到 9.0 µg·L−1[8]; SMX
在出水中的浓度在(0.05~4.7) µg·L−1 范围内[5~14]. 由
于 SPD 本身很少用作抗菌剂, 关于 SPD 的环境调查
较少. 污水样品中 SPD 的出现主要是因为柳氮磺胺

吡啶的应用. 该物质的代谢产物中 SPD占 10%~35%, 
N(4)-acetyl-SPD占 20%~40%, 其本身则仅占 10%[15]. 
在瑞士的调查中, SPD在进出水中的最大浓度分别为
0.15和 0.35 µg·L−1 [12]; 在加拿大的污水厂出水中的
最大浓度为 0.3 µg·L−1[9], 都低于本研究的检出浓度. 
本研究的 SPD 最高检出浓度分别为 1.5(进水)和 1.0 
µg·L−1(出水), 表明柳氮磺胺吡啶在我国的使用量更
大. SMR在进出水中的浓度分别为(0.048 ± 0.012)和
(0.021 ± 0.008) µg·L−1. 本研究中经常被检出的另一 
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表 3  6个 STPs 5次采样进出水中 SAs的检出浓度(µg·L−1) 
SMX  SPD SMT SDZ  SMR 

STP 次数 
进水 出水  进水  出水 进水 出水 进水 出水  进水 出水 

1 1.50 2.60 0.39 0.52 0.15 nda) 0.44 0.54 0.059 0.015 
2 1.40 1.40 0.32 0.22 nd nd 0.24 0.12 0.054 0.017 
3 0.83 0.89 0.20 0.15 0.30 nd 0.23 0.15 0.037 0.012 
4 0.93 1.00 0.21 0.16 nd nd 0.19 0.17 0.043 0.020 

清河 

5 1.40 1.70 0.40 0.28 0.26 nd 0.31 0.25 0.056 0.032 
1 1.30 1.30 0.23 0.15 0.36 nd 0.23 0.06 0.062 0.031 
2 1.20 0.81 0.23 0.13 0.59 nd 0.38 0.08 0.043 0.019 
3 0.95 0.62 0.15 0.06 0.71 nd 0.16 nd 0.034 0.016 
4 1.20 1.30 0.25 0.06 0.57 nd 0.18 nd 0.041 0.023 

方庄 

5 1.40 0.60 0.49 0.12 0.64 nd 0.34 0.08 0.058 0.028 
1 1.10 0.93 0.17 0.12 nd nd 0.08 0.06 0.043 0.013 
2 1.00 1.10 0.19 0.15 0.66 nd 0.50 nd 0.038 0.014 
3 0.72 0.50 0.11 0.06 0.19 nd nd 0.03 0.030 0.015 
4 0.71 0.80 0.15 0.08 nd nd 0.17 0.11 0.040 0.018 

酒仙桥 

5 1.40 2.00 0.25 0.14 0.04 nd 0.29 0.12 0.063 0.042 
1 1.60 1.20 0.36 0.19 0.36 nd 0.34 0.09 0.063 0.040 
2 1.20 1.20 1.50 1.00 0.56 nd 0.23 nd 0.038 0.012 
3 0.38 1.50 0.08 0.16 0.22 nd nd nd 0.042 0.022 
4 0.94 0.97 0.27 0.18 0.31 nd 0.20 0.19 0.029 0.015 

北小河 

5 1.10 1.60 0.23 0.24 nd nd 0.19 0.24 0.054 0.031 
1 1.20 2.00 0.27 0.13 0.15 nd 0.25 nd 0.050 0.021 
2 0.88 1.10 0.22 0.20 0.13 nd 0.20 0.18 0.032 0.014 
3 0.71 4.00 0.20 0.63 0.24 nd 0.19 0.57 0.044 0.019 
4 0.43 0.64 0.14 0.09 nd nd 2.90 0.96 0.040 0.015 

高碑店 

5 1.00 1.20 0.24 0.20 nd nd 0.16 0.18 0.061 0.030 
1 1.60 2.30 0.24 0.29 nd nd 0.22 0.20 0.062 0.028 
2 1.50 1.80 0.29 0.26 0.14 nd 0.33 0.24 0.038 0.013 
3 1.80 1.00 0.16 0.12 0.12 nd nd nd 0.054 0.018 
4 2.10 2.30 0.28 0.22 0.14 nd 0.27 0.23 0.063 0.020 

卢沟桥 

5 2.40 0.94 0.36 0.17 nd nd 0.25 0.18 0.073 0.030 
a) nd表示未检出 

 
个抗生素是 SDZ, 在进出水中的平均浓度分别为
(0.35 ± 0.52)和(0.22 ± 0.21) µg·L−1. 此化合物在加拿
大的出水中仅检出 1 次, 浓度值为 0.019 µg·L−1[9], 
低于本研究的平均值. SMT 在 30 个进水样品中检出
22 次, 最大浓度达到 0.71 µg·L−1; 然而其在出水中
仅被检出 1 次 (0.01 µg·L−1), 浓度水平与文献报道
的类似[8]. 
2.3  STP中的去除行为 

比较表 3 中目标抗生素在进出水中的浓度水平, 
发现 SMT几乎总能被全部去除, 这与 Yang等人[6]在

美国的污水厂的调查结果一致. 而其他 4种检出抗生 
素 SMX, SPD, SDZ和 SMR的去除效率通常较低, 特 

别是前 3个化合物甚至经常发生负去除, 去除效率波
动范围大 ,  分别在 6 1 % ~ 4 6 3 % ,  7 6 % ~ 2 1 5 %和
100%~200%; SMR 的去除效率在 33%~75%之间 . 

Göbel等人[12,13]研究认为, 柳氮磺胺吡啶和/或其主要
的人类代谢产物 N(4)-acetyl-SPD 可以通过生物转化
生成 SPD, N(4)-acetyl-SMX 在生物处理过程中也转
化为 SMX. 根据这些文献报道 ,  我们推测出水中
SPD和 SMX的浓度增加可能是由于其代谢物的生物
转化造成的. 而生物转化和自身的生物降解是可能
导致污水处理过程中 SMX, SPD和 SDZ去除效率波
动较大的原因. 关于该类抗生素在污水厂中的行为, 
特别是在生物处理过程中的行为还需要更深入的研

究. 为了解释抗生素物质在 STP中的行为, 本文以高
碑店污水厂为例, 进一步比较了每个处理单元中的
进出水中的浓度(图 3). 从图 3可以看出, 被检出的 4
个对象物质 SDZ, SMX, SPD和 SMR在缺氧单元都有
不同程度的去除, 去除效率分别为 49%, 43%, 24%和
73%; 然而, 经过厌氧单元后前 3 个化合物的浓度水 
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图 3  各生物处理单元中 SAs的浓度水平变化 

平反而增加, 去除效率分别为−27%, −89%和−91%, 
表明 SMX, SPD和 SDZ可能在此单元发生了生物转
化. 与前 3个化合物不同, SMR在此单元仍然得到了
有效的去除, 去除效率为 47%. 在之后的好氧处理单
元中, SDZ, SMX 和 SPD 又得到了一定程度的去除, 

去除效率分别为 41%, 40%和 33%, 而 SMR的浓度水
平却几乎没有变化 . 上述结果表明 , SPD, SMX 和
SDZ 在缺氧和好氧单元中由于生物降解得到了部分
去除, 而 SMR则是在缺氧和厌氧单元被部分去除. 

3  结论 
与其他国家的报道类似 , 我国北京市污水处理

厂中磺胺类抗生素的浓度也在微克每升水平. 其中, 
SMR 在城市污水处理厂中被监测出来, 其浓度水平
普遍低于其他检出物质; 同时报道了 SDZ 在污水处
理厂中也同样存在着负去除现象 . 在生物处理过程
中, 发现 SMX和 SPD在生物处理的厌氧条件下发生
生物转化, 在缺氧和好氧条件下发生生物降解行为. 
本研究结果为污水处理提供了基础数据 , 以满足日
益增长的出水水质要求. 
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