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摘　要　通过批式实验考察了制药废水中青霉素 G钠盐与厌氧污泥的相互作用机制。结果表明：青霉素 G钠盐

的水 (降)解反应符合伪一级动力学，在纯水、灭活和活性厌氧污泥条件下的速率常数分别为 0.048、0.121 6和

0.128 3 h−1。灭活厌氧性污泥因其絮体表面的亲核官能团显著提高了青霉素 G钠盐的水 (降)解速率，活性厌氧污

泥因其生物活性进一步提高了青霉素 G钠盐的水 (降)解速率。低浓度 (≤10 mg·L−1)、中浓度 (100 mg·L−1)和高浓

度 (1 000 mg·L−1)的青霉素 G钠盐对厌氧污泥的产甲烷活性分别呈现无显著抑制作用、有一定的抑制作用、有显

著抑制作用。投加中、高浓度青霉素 G钠盐的厌氧污泥的甲烷产量分别是正常厌氧污泥的 64.0%和 19.9%。中

高浓度青霉素 G钠盐主要直接抑制水解酸化菌，从而间接影响产甲烷活性。
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我国抗生素生产和使用量均居世界首位，其中青霉素类位居前列[1]。青霉素发酵生产过程中会

产生废母液、废滤液、溶剂萃取残液、发酵罐冲洗废液等废水，其成分复杂，含有高有机物、高

硫酸盐、高氨氮且有低生化降解性的特点，还含有高浓度残留青霉素，具有生物毒性，难于直接

采用好氧工艺进行处理 [2-3]。厌氧工艺一方面无需供氧耗能且可通过分解废水中的有机物产生可回

收的甲烷能源；另一方面，厌氧工艺中的核心微生物产甲烷菌属于古菌，其细胞壁结构中缺乏可

被青霉素干扰合成的肽聚糖，从而具备耐受青霉素的潜在优势 [4]，因此，其适合处理青霉素生产废

水[2-3,5-7]。赵志瑞等[5] 采用升流式厌氧污泥床反应器处理青霉素综合生产废水，发现常温条件下 (20 ℃
或 25 ℃)稳定运行期内的反应器 COD去除率分别为 70%和 65%。MULLAI等 [8] 采用厌氧混合反应

器在中温 (30~35 ℃)条件下处理实际青霉素 G生产废水，当进水 COD保持在 4 000 mg·L−1 时，改变

水力停留时间使有机负荷在高达 16 kg·(m3·d)−1 的条件下，反应器的 COD去除率仍能达到 82.5%。

王开红等 [9] 采用升流式厌氧污泥床反应器处理实际青霉素制药废水，在活化时不断提高实际废水

与葡萄糖的比例直至全部进水均为实际废水，在进水 COD在 4 000 mg·L−1 的条件下，COD去除率

可达 84%以上。王路光等 [6] 采用膨胀颗粒污泥床反应器处理青霉素生产废水，重点分析了硫酸盐

对青霉素废水厌氧降解的影响。上述研究已证实各类厌氧反应器处理青霉素生产废水的可行性，

但大都未涉及废水中青霉素自身的去除转化，有关青霉素与厌氧微生物间的相互作用机制仍鲜见
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报道，而解析青霉素在厌氧反应器中的转化归趋、青霉素及其水 (降)解产物对厌氧微生物的影响

机制是降低青霉素潜在负面效应 (抑制产甲烷活性、诱导青霉素抗性基因等)、提高青霉素废水厌

氧生物处理效能 (COD去除率、甲烷转化率等)的关键。基于以上研究，本研究开展厌氧批式实验

对模拟青霉素 G生产废水进行了处理，考察了厌氧污泥对青霉素 G的影响以及不同浓度的青霉素

G对厌氧污泥产甲烷活性的影响，进而解析两者间的相互作用机制，以期为优化青霉素生产废水

厌氧生物处理提供参考。 

1    材料与方法
 

1.1    接种污泥与实验用水

接种污泥取自某有机废物处理厂的完全混合式厌氧消化反应器出料口，悬浮固体 (SS)和挥发

性悬浮固体 (VSS)含量分别为 8.5%和 3.9%。该反应器主要处理污水厂的剩余污泥，已投入正常运

行近 8 a，污泥停留时间为 20 d。因此，出料口污泥属于典型的成熟厌氧活性污泥，具有良好的代

表性。另外，由于已经过充分厌氧消化，故出料口污泥有机质含量偏低。

根据《发酵类制药工业废水治理工程技术规范》 (HJ2044-2014)，包括青霉素在内的 β-内酰

胺类抗生素生产工艺废水水质概况如下：COD 15 000~28 000 mg·L−1，BOD5 3 000~7 000 mg·L−1，SS
1 100~3 400 mg·L−1，硫酸盐 500~8 000 mg·L−1，氨氮 100~360 mg·L−1。实验用水利用自来水配置，采

用淀粉、硫酸铵和青霉素 G钠盐 (C16H17N2NaO4S)模拟青霉素生产废水中的主要污染物，另外投加

碳酸氢钠以提供厌氧消化所需碱度[10]。 

1.2    实验装置及方法

本研究采用 AMPTS全自动甲烷潜力测试

系统 (图 1)开展批式实验。该系统最多可同时

运行 15个厌氧反应器，每个反应器有效容积

400 mL，置于 35 ℃ 水浴恒温箱中，通过电脑

控制驱动电机带动搅拌管，使反应器中污泥与

废水混合均匀。循环搅拌模式为：以 10 r·s−1 每
转动 6 s停止 2 s循环 (顺逆时针交替)。每个反

应器中产生的沼气单独通过 NaOH和百里酚酞

混合液，以去除二氧化碳等酸性气体，然后进

入湿式微量气体体积测定仪计量甲烷体积，并

通过电脑软件进行实时记录。该测量仪依据浮力和气泡排水法的基本原理，达到设定体积 (8 mL)
后以气泡形式排出，同时产生电子脉冲通过嵌入式数据采集系统，记录显示分析气体产生情况。

每次实验开始前，先进行氮气吹脱 5 min，以去除反应器中的残余氧气以保证厌氧环境。

批式实验分为 3个阶段。第 1阶段开展厌氧污泥的活 (驯)化以适应模拟配水基质，采用 4个

相同的反应器 1~4#(一方面作为平行反应器考察可重现性，另一方面为第 2阶段实验准备足够的污

泥 )，接种 SS为 32.87 g·L−1、淀粉以 COD计 15 g·L−1、硫酸铵 0.5 g·L−1、碳酸氢钠 15 g·L−1，初始

pH=7.86，运行 8 d，监测甲烷产量和 COD去除情况。第 2阶段开展不同水体 (纯水、模拟配水、模

拟配水+灭活污泥、模拟配水+活性污泥)条件下青霉素 G钠盐的水 (降)解实验，以考察厌氧污泥

对青霉素 G钠盐的作用机制 (包括可能的生物水/降解和非生物吸附作用)，将第 1阶段结束后的反

应器混合液经离心 (4 000 r·min−1、10 min)后取沉淀污泥，再经自来水淋洗后，平均分至 4个反应

器。其中 2个反应器内的污泥进行高温灭菌处理 (120 ℃、1 h)作为灭活污泥，另 2组作为正常活性

污泥，再加上纯水和模拟配水共分 8个反应器，初始条件如表 1所示。实验开始后定期 (0、1、3、

 

图 1    AMPTS 全自动甲烷潜力测试系统

Fig. 1    AMPTS automatic methane potential test system
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6、12、24、36、48、60、72、84、96、108、120 h)检测液相和固相中的青霉素 G钠盐浓度。

第 3阶段开展不同浓度青霉素 G钠盐条件下的厌氧污泥产甲烷实验以考察青霉素 G钠盐对厌

氧污泥的作用机制。先重复第 1阶段方法活 (驯)化一批污泥，然后将其平均分到 10个反应器 (初
始 SS为 32.80 g·L−1)，再加入相同基质 (15 g·L−1 淀粉、15 g·L−1 碳酸氢钠、0.5 g·L−1 硫酸铵)，参照实

际废水中的青霉素按 0、1、10、100、1 000 mg·L−1 质量浓度梯度每 2个反应器一组投加青霉素

G钠盐，反应 9 d后，实时监测甲烷产量。 

1.3    分析测试方法

常规指标按照标准方法 [11] 测定。SS和 VSS采用灼烧称重法，COD采用重铬酸钾氧化—硫酸

亚铁铵滴定法，pH采用 pH测定仪法。挥发性脂肪酸 (VFA)采用气相色谱法测定。将混合液离

心，取 1 mL上清液过 0.22 μm硝酸纤维滤膜至 1.5 mL棕色试样瓶，加入 0.1 mL色谱级甲酸，然后

采用配有氢火焰检测器的气相色谱仪 (GC7980，上海天美)测定 VFA(检测范围为乙酸、丙酸、正丁

酸、异丁酸、正戊酸、异戊酸)，并根据标准曲线计算出 VFA的含量。青霉素 G钠盐采用液相色谱

法测定 [12]。取混合液离心后的上清液过 0.45 μm玻璃纤维滤膜，滤后液用于检测液相中青霉素 G钠

盐浓度；取离心后下层污泥，加入 0.2 mol·L−1 磷酸二氢钾溶液和乙腈按 19∶1比例配制的混合液 (体
积与所取下层污泥体积 1∶1)，振荡后离心，取该混合液离心后的上清液过 0.45 μm玻璃纤维滤膜，

滤后液用于检测固相中青霉素 G钠盐浓度，最后将固相中青霉素 G钠盐以质量 (体积)浓度表示。

采用 Agilent1260型高效液相色谱仪，装配 EelipseXDB-C18色谱柱 (2.1×150 mm，3.5 μm)，流动相为

0.2 mol·L−1 磷酸二氢钾溶液和乙腈 (92∶8)混合液、流速 1.0 mL·min−1，进样量 10 μL，检测波长 216 nm，

柱温 30 ℃，青霉素 G钠盐出峰时间 3.3 min。 

1.4    甲烷转化率计算方法

在标准状况 (1个标准大气压，温度为 0 ℃)下，每降解 1 g 耗氧有机物 (以 COD计)，理论上完

全厌氧分解可以产生 350 mL甲烷。本研究中，甲烷经酸性气体吸收瓶后再进入湿式气体流量计检

测时温度已达到与室温平衡的 20 ℃，压力为 1个标准大气压，根据理想气体状态方程，在此条件

下，降解 1 g 耗氧有机物 (以 COD计 )理论产甲烷体积可根据式 (1)计算，甲烷转化率可根据式

(2)计算。

V20=
T20

T0
×V0=

273.15+20
273.15

×350 = 375 (1)

式中：V20 为 20 ℃ 下，降解 1 g耗氧有机物 (以 COD计)的理论产甲烷体积，mL；V0 为 0 ℃ 下，降

解 1 g耗氧有机物 (以 COD计)的理论产甲烷体积，mL；T20 为 20 ℃ 下的绝对温度，K；T0 为 0 ℃
下的绝对温度，K。

C =
A

V20
=

A
375

(2)

式中：C为甲烷转化率，%；A为反应器内每降解 1 g耗氧有机物 (以 COD计)的所实际产生的甲烷

体积，mL；V20 为 20 ℃ 下，降解 1 g耗氧有机物 (以 COD计)的理论产甲烷体积，mL。 

表 1    不同水体条件下青霉素 G 钠盐水 (降) 解实验初始条件

Table 1    Initial conditions for hydrolysis (degradation) test of penicillin G sodium in different water matrix

反应器 初始配置 初始pH

1#、2# 纯水 + 1 g·L−1青霉素G钠盐 7.35

3#、4# 自来水 + 15 g·L−1淀粉 + 15 g·L−1碳酸氢钠 + 0.5 g·L−1硫酸铵 + 1 g·L−1青霉素G钠盐 8.15

5#、6# 灭活污泥(SS 32.75 g·L−1) + 自来水 + 15 g·L−1淀粉 + 15 g·L−1碳酸氢钠 + 0.5 g·L−1硫酸铵 + 1 g·L−1青霉素G钠盐 7.40

7#、8# 活性污泥(SS 32.75 g·L−1) + 自来水 + 15 g·L−1淀粉 + 15 g·L−1碳酸氢钠 + 0.5 g·L−1硫酸铵 + 1 g·L−1青霉素G钠盐 8.20
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2    结果与讨论 

2.1    厌氧污泥活 (驯) 化效果

厌氧污泥活 (驯)化过程中的甲烷产量变化

情况如图 2所示。各反应器的甲烷体积随反应

时间的累积曲线基本重合，表明实验的可重复

性良好。各反应器的甲烷体积第 1天均微幅增

长 (24~31 mL)，主要体现了厌氧污泥对模拟配

水基质的适应期；第 2天均大幅增长 (790~
937 mL)，表明产甲烷菌活性良好；第 3~8天均

小幅增长 (184~370 mL)，这可能与易降解有机

物不足和/或溶液 pH逐渐偏离产甲烷菌最适 pH
(6.5~7.5)有关。如表 2所示，各反应器运行至

8 d结束时仍残存少部分 VFA(均为乙酸和丙

酸，其他酸未检测到 )，说明厌氧消化过程尚

未彻底完成。但此时 COD去除率已达到 (71.8±0.8)%，甲烷转化率达到 (72.5±1.6)%。此结果表明厌

氧污泥活性良好，可以用于后续实验。残存丙酸的浓度显著高于乙酸的原因可能是：接种污泥以

乙酸型产甲烷菌为主，导致乙酸被快速消耗，而丙酸降解速率显著低于乙酸[13]，容易造成累积。 

2.2    不同水体条件下青霉素 G 钠盐的水 (降) 解
不同水体中，液相青霉素 G钠盐浓度随时

间的变化趋势如图 3所示。液相青霉素 G钠盐

浓度随时间均呈下降趋势，不同水体条件下

G钠盐浓度的下降速率依次为：纯水<模拟废

水<灭活厌氧污泥+模拟废水<活性厌氧污泥+模
拟废水。液相青霉素 G钠盐浓度降至检测限

(0.01 mg·L−1)以下所需时间分别为高于 120、96、
60、48 h，说明厌氧污泥具有较好的促进青霉

素 G钠盐水 (降 )解的能力。纯水中青霉素

G钠盐水解过程符合伪一级反应动力学，拟合

方程为 c=1 000e−0.049t，可决系数 R2=0.936 2，速

率常数 k=0.049 h−1，半衰期 T1/2=14.15 h。处于

水溶液中的青霉素分子内酰胺环的形变张力

大，导致其内酰胺键不稳定，易受到溶液中含

表 2    厌氧污泥活 (驯) 化的有机物降解和甲烷转化效果

Table 2    Performance of organics degradation and methane conversion during anaerobic sludge activation

反应器
初始COD
/(mg·L−1)

末端COD
/(mg·L−1)

COD去除率

/%
甲烷产量

/mL
甲烷转化率

/%
末端乙酸

/(mg·L−1)
末端丙酸

/(mg·L−1)
末端pH

1# 14 906 4 093 72.5 1 199 73.8 75 213 8.25

2# 14 906 4 180 72.0 1 189 73.8 78 221 8.30

3# 14 906 4 399 70.5 1 104 69.9 83 235 8.25

4# 14 906 4 122 72.4 1 177 72.6 76 215 8.35

 

图 2    厌氧污泥活 (驯) 化过程中的累积甲烷产量

Fig. 2    Accumulative methane production during
anaerobic sludge activation

 

图 3    不同水体中液相青霉素 G 钠盐质量

浓度随时间的变化

Fig. 3    Changes of liquid-phase penicillin G sodium
concentration with time in different water matrix
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羟基、氨基、巯基、羧基等亲核物质的进攻而发生自然水解 [14-15]。模拟废水中的淀粉及其水解产

物 (糊精、麦芽糖和葡萄糖)均含有羟基官能团，可促进青霉素的水解。因此，相比纯水，模拟废

水中青霉素水解速率较快。此外，厌氧污泥絮体表面胞外聚合物一般含有氨基、羟基和羧基等官

能团 [16-19]，活性厌氧污泥体系内淀粉转化生成的 VFA也含有大量羧基官能团，从而可促进青霉素

的水解。除亲核物质外，青霉素类抗生素水解还受温度、pH和重金属离子等的影响 [20-22]。盛峰 [23]

考察了青霉素 G钠盐在 5种不同河湖水 (pH=7.8~8.5)中的水解速率，发现伪一级反应动力学方程能

较好地拟合青霉素 G钠盐在对照组 (pH 8.0的 10 mmol·L−1 PBS缓冲溶液)和 5种水体中的水 (降)解
过程，R2 均大于 0.98；青霉素 G在 5种水体中的水 (降)解速率存在差异，速率常数 k在 (0.002 4±
0.000 6) ~(0.015 7±0.001 2) h−1，低于本研究的纯水中的水解速率，这主要与两者溶液环境差异有

关。厌氧污泥絮体中含有大量的菌胶团，比表面积较大，具有较强的吸附性能。房晓君等 [24] 发

现，β-内酰胺类抗生素在污水处理工艺中的总吸附率为 17.8%。因此，相比模拟废水，投加灭活厌

氧污泥后的液相青霉素浓度下降较快。这可能与污泥絮体吸附部分青霉素有关。青霉素及其水

(降)解产物本质上仍属于含碳氮有机物，理论上能够与厌氧微生物所分泌的酶发生反应从而被进

一步分解或转化。因此，相比灭活厌氧污泥，投加活性厌氧污泥后的液相青霉素浓度下降较快。

这可能与厌氧污泥的分解代谢 (水解酸化、产氢产乙酸、产甲烷)和合成代谢 (菌体增殖)有关。

固相青霉素 G钠盐在不同水体中浓度随时间的变化趋势如图 4所示。模拟废水中呈悬浮状态

的淀粉颗粒能在一定程度上吸附青霉素 G钠盐 (1 h时吸附量约 20 mg·L−1)，随青霉素水解的进行，

淀粉颗粒吸附的青霉素 G钠盐浓度随时间不断降低，72 h时低于检测限。模拟废水中添加灭活厌

氧污泥后，与单独淀粉颗粒相比，固相物质浓度更高，从而表现出更强的青霉素 G钠盐吸附能力

(1 h时吸附量约为 180 mg·L−1)。灭活厌氧污泥固相与液相中的青霉素 G钠盐浓度随时间变化趋势

基本一致，均呈现指数下降趋势，60 h时低于检测限。活性厌氧污泥与灭活厌氧污泥的初始青霉

素 G钠盐吸附量相当，但活性厌氧污泥中的青霉素 G钠盐浓度下降更快。这可能与活细胞对青霉

素 G钠盐水解的促进或直接降解作用有关。

综合固相和液相中青霉素 G钠盐浓度的变化情况，模拟废水、灭活厌氧污泥+模拟废水和活性

厌氧污泥+模拟废水条件下反应器内青霉素 G钠盐总浓度 (C)降至检测限以下所需时间分别为 96、
60和 60 h。为便于进行伪一级动力学方程 (C=C0e−kt)拟合，采用取对数后的线性表达式 (ln(C/C0)=
b−kt)在图 5中进行拟合，结果如图 5所示。灭活厌氧污泥+模拟废水和活性厌氧污泥+模拟废水两
 

图 4    不同水体中固相青霉素 G 钠盐质量

浓度随时间的变化

Fig. 4    Changes of solid-phase penicillin G sodium
concentration with time in different water matrix

 

图 5    不同水体中青霉素 G 钠盐总浓度随时间的变化

Fig. 5    Change of total penicillin G sodium concentration
with time in different water matrix
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组实验拟合结果较好，其速率常数 k分别为 0.121 6 h−1 和 0.128 3 h−1，均显著高于纯水 (0.048 h−1)。
灭活厌氧污泥和活性灭活厌氧污泥絮体表面胞外聚合物一般均含有羟基、氨基和羧基等官能团[16-19]，

可促进青霉素的水解，因此，添加厌氧污泥可显著提高青霉素 G钠盐的水解速率。活性厌氧污泥

组的速率常数又高于灭活厌氧污泥组，这主要与厌氧污泥的生物活性进一步促进青霉素 G钠盐的

水 (降)解有关。模拟废水中青霉素 G钠盐的水解过程用伪一级反应动力学拟合时相关性较低，具

体原因尚需要进一步探究。 

2.3    青霉素 G 钠盐对厌氧污泥产甲烷活性的影响

不同浓度的青霉素 G钠盐对厌氧污泥累积

甲烷产量的影响如图 6所示。投加 1 mg·L−1、

10  mg·L−1 青 霉 素 G钠 盐 组 与 未 投 加 青 霉 素

G钠盐组中厌氧污泥的甲烷产量基本相同，均

呈现第 1天微幅增加 (26~36 mL)、第 2天迅速

增加 (837~919  mL)、第 3~9天小幅增长 (101~
202 mL)的趋势 (与图 2基本一致)。这表明，低

浓度 (≤10 mg·L−1)青霉素 G钠盐对厌氧污泥产

甲烷活性没有显著的抑制作用，其原因主要与

初始青霉素 G钠盐浓度较低且其水 (降)解速率

较快有关。投加 100 mg·L−1 青霉素 G钠盐组第

1天的甲烷产量 (34 mL)与其他组无显著差异，

第 2天虽迅速增加 (382 mL)但显著低于未添加

青霉素 G钠盐组，第 3~9天缓慢增长 (318 mL)，
最终产量 (734 mL)显著低于未投加青霉素 G钠盐组 (1 147 mL)。这说明 100 mg·L−1 青霉素 G钠盐对

厌氧污泥的产甲烷活性产生了显著抑制作用。投加 1 000 mg·L−1 青霉素 G钠盐组第 1天的甲烷产量

(23 mL)与其他组无显著差异，第 2天虽迅速增加 (217 mL)但显著低于未添加青霉素 G钠盐组，第

3~9天基本未增长，最终产量仅为未添加青霉素 G钠盐组的 19.9%，表明 1 000 mg·L−1 青霉素 G钠

盐对厌氧污泥的产甲烷活性产生了严重抑制作用。胡晓东等 [25] 也发现，中低浓度 (100~500 mg·L−1)
青霉素对厌氧微生物活性无显著抑制作用。

从有机物降解转化来看 (表 3)，实验结束时，低浓度 (1 mg·L−1 和 10 mg·L−1)青霉素 G钠盐组的

残留 COD、乙酸和丙酸与未投加青霉素 G钠盐组无显著差异，与对甲烷产量的影响规律一致。中

高浓度 (100 mg·L−1 和 1 000 mg·L−1)青霉素 G钠盐组的残留 COD显著高于未投加青霉素 G钠盐组，

造成 COD去除率显著降低，与对甲烷产量的影响规律一致，但甲烷转化率 (即甲烷产量/去除 COD)

表 3    不同浓度青霉素 G 钠盐条件下厌氧污泥的有机物降解和甲烷转化效果

Table 3    Performance of organics degradation and methane conversion by anaerobic sludge at
different concentrations of penicillin G sodium

反应

器

初始青霉素G钠

/(mg·L−1)
初始COD
/(mg·L−1)

末端COD
/(mg·L−1)

COD去除率

/%
甲烷产量

/mL
甲烷转化率

/%
末端乙酸

/(mg·L−1)
末端丙酸

/(mg·L−1)

1~2# 0 14 906 4 024±171 73.0±1.1 1 147±15 70.3±2.9 47.2±1.4 232.7±7.0

3~4# 1 14 908 4 100±145 72.5±1.0 1 080±47 67.3±0.6 48.0±1.7 237.0±8.3

5~6# 10 14 923 4 357±182 70.8±1.2 1 049±32 68.1±1.6 51.1±1.5 251.9±7.6

7~8# 100 15 072 8 228±135 45.4±0.9 734±29 71.5±0.9 29.5±1.2 102.6±4.1

9~10# 1 000 16 570 14 492±236 12.5±1.4 217±17 73.2±5.5 13.2±0.5 25.3±1.0

 

图 6    不同浓度青霉素 G 钠盐条件下的厌氧污泥

累积甲烷产量

Fig. 6    Accumulative methane production from anaerobic
sludge at different penicillin G sodium concentrations
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仍与未投加青霉素 G钠盐组相当，而且残留乙酸和丙酸显著低于未投加青霉素 G钠盐组。相比未

投加青霉素 G钠盐组的高残留 COD和低残留 VFA特征，中高浓度青霉素 G钠盐主要通过直接抑

制水解酸化菌，造成有机物无法有效转化为 VFA，使得产甲烷菌因缺少可利用基质而间接影响产

甲烷活性，这也与青霉素无法直接作用于产甲烷菌的现象一致，青霉素无法直接作用于产甲烷菌

的原因是产甲烷菌 (属于古细菌)细胞壁中缺少肽聚糖 (即青霉素作用靶点)。 

3    结论

1)青霉素 G钠盐的水 (降)解反应符合伪一级动力学，在纯水、灭活和活性厌氧污泥条件下的

速率常数分别为 0.049、0.121 6和 0.128 3 h−1。灭活厌氧污泥因其絮体表面的亲核官能团攻击青霉素

分子的内酰胺键而显著提高了青霉素 G钠盐的水 (降)解速率，活性厌氧污泥因其生物活性进一步

提高了青霉素 G钠盐的水 (降)解速率。

2)低浓度 (≤10 mg·L−1)青霉素 G钠盐对厌氧污泥的产甲烷活性无显著的抑制作用；100 mg·L−1

青霉素 G钠盐对厌氧污泥的产甲烷活性有一定的抑制作用，该组反应器甲烷产量是正常厌氧污泥

的 64.0%；1 000 mg·L−1 青霉素 G钠盐对厌氧污泥的产甲烷活性产生了严重的抑制作用，该组反应

器甲烷产量仅为正常厌氧污泥的 19.9%。中高浓度青霉素 G钠盐主要直接抑制水解酸化菌，造成有

机物无法有效转化为 VFA，使得产甲烷菌因缺少可利用基质从而间接影响产甲烷活性。
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Abstract     Batch tests  were  conducted to  investigate  the  interaction mechanism between penicillin  G sodium
and anaerobic sludge for pharmaceutical wastewater treatment. The results showed that hydrolysis (degradation)
of  penicillin  G  sodium  followed  pseudo-first-order  reaction  kinetics,  and  the  rate  constants  were  0.048  h−1,
0.121 6 h−1 and 0.128 3 h−1  in pure water, inactivated and activated anaerobic sludge, respectively. Inactivated
anaerobic  sludge  significantly  increased  the  hydrolysis  (degradation)  rate  of  penicillin  G  sodium  due  to  the
nucleophilic function groups on its floc surface, while activated anaerobic sludge further increased the hydrolysis
(degradation)  rate  of  penicillin  G  sodium  due  to  its  biological  activity.  Low-concentration  (≤10  mg·L−1),
medium-concentration  (100  mg·L−1)  and  high-concentration  (1  000  mg·L−1)  penicillin  G  sodium  had  no
significant inhibition effect, some inhibition effect and significant inhibition effect on the methanogenic activity
of  anaerobic  sludge,  respectively.  The  methane  yields  of  anaerobic  sludge  with  addition  of  medium-
concentration (100 mg·L−1) and high-concentration (1 000 mg·L−1) penicillin G sodium were 64.0% and 19.9%
of  normal  anaerobic  sludge  without  penicillin  G  sodium  addition,  respectively.  Penicillin  G  sodium  with
medium-high concentration (100~1 000 mg·L−1) mainly inhibited acidogenic bacteria directly and thus affected
methanogenic activity indirectly.
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