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基于自由态浓度测量研究烷基酚和双酚  A 的 
活性污泥降解动力学 
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(清华大学环境科学与工程系, 北京 100084. * 联系人, E-mail: yg-den@tsinghua.edu.cn) 

摘要  建立了测定活性污泥中两种烷基酚(叔辛基酚、壬基酚)和双酚 A 自由态浓度的“损耗可忽略”固相
微萃取(nd-SPME)方法, 利用该方法研究了在实际污水处理厂浓度水平下, 活性污泥好氧生物降解烷基酚
和双酚 A的降解动力学. 结果表明, 叔辛基酚、壬基酚和双酚 A 基于总浓度的表观降解速率常数分别为
0.02, 0.01和 0.03 h−1, 半衰期分别为 34.9, 54.3和 22.3 h; 而 3种污染物基于 nd-SPME测得的自由态浓度
的降解速率常数则分别为 0.74, 0.60和 1.03 h−1, 半衰期分别为 0.9, 1.2和 0.7 h. 两者之间的差异表明, 尽
管自由态的烷基酚和双酚 A 可以很快被活性污泥好氧生物降解, 但由于污染物不能从活性污泥上快速脱
附而导致整体的表观降解速率大大减缓, 从污泥上的脱附是活性污泥去除烷基酚和双酚 A的限速步骤.  
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烷基酚和双酚 A 是两类重要的环境内分泌干扰
物, 在我国被大量使用[1,2]. 伴随其生产和使用过程, 
相当数量的烷基酚和双酚 A进入城市污水处理厂[3,4].  

活性污泥法是应用广泛的污水生物处理工艺 , 
研究烷基酚和双酚 A 在活性污泥中的降解动力学对
于研究它们在污水处理过程中的去除效果有着重要
意义. 这方面已有的研究存在两点不足: 首先, 由于
分析能力的限制 , 实验采取的浓度往往远高于实际
污水处理厂中的浓度[5,6]. 浓度的不符合会导致微生
物利用基质的方式变化 , 研究结果很可能无法反映
实际污水处理厂的情况. 其次, 大多数研究都假设体
系中所有的化合物(不管是自由态还是吸附态的)都
能同样程度地被微生物利用 , 采用总浓度的变化来
表征化合物的降解过程. 事实上有研究指出, 在存在
大量有机质的情况下 , 吸附在有机质上的化合物是
不能被微生物利用的 , 只有自由态的化合物才能被
微生物利用[7]. 微量有机物首先从有机质上脱附下来
变成自由态, 然后被微生物降解. 因此, 仅考察总浓
度(吸附态+自由态)的变化而得到的其实是表观降解
速率常数, 该常数受微生物活性以外的条件(尤其是
吸附质的情况)的影响很大.  

目前测量自由态浓度的方法主要有 3大类: 常规
方法(平衡透析、超滤、高速离心等)、色谱方法(尺寸
排阻色谱、反相色谱、亲和色谱等)、蛋白沉淀法, 以

及损耗可忽略测量-固相微萃取法(nd-SPME). 其中, 
nd-SPME法操作简便, 几乎不破坏原有平衡状态, 方
便后续的色谱检测 , 具有明显的优势 [8]. 目前 , 
nd-SPME 在环境领域主要用于腐殖酸、底泥或土壤存

在条件下憎水性污染物和药物的自由态浓度测定 , 
关于活性污泥存在条件下的应用尚未见报道[9,10].  

本研究针对现有研究的两点不足 , 在与实际污
水处理厂相近的浓度水平上(µg/L量级), 建立烷基酚
和双酚 A 自由态浓度的 nd-SPME 测量方法, 开展区
分吸附态和自由态的目标物质活性污泥生物降解动

力学研究, 希望能够获得烷基酚和双酚 A 在接近实
际污水处理厂条件下的脱附-生物降解过程动力学.  

1  材料与方法 
(ⅰ)  仪器和药品.  壬基酚(4-NP, 不同支链结

构的混合物)和叔辛基酚(4-t-OP)购自东京化成公司. 
双酚  A(BPA)购自 Sigma-Aldrich 公司. 固相微萃取
(SPME)手柄和聚丙烯酸酯(PA)探针购自 Supelco公司. 
探针长 1 cm, 涂层外径为 140 µm, 内径为 55 µm. 在
使用之前 ,  所有的探针都在气相色谱 /质谱联用仪
(GC/MS)进样口 300℃的氦气氛围下活化 2 h. 采样后
的探针直接插入 GC/MS 进样口进行分析, 所采用的
GC/MS型号为 Finnigan Trace DSQ, 色谱柱为DB-5MS
毛细管色谱柱(30 m×0.25 mm×0.25 µm). 进样口温 
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度 280℃, 探针在其中解析 5 min; 在这 5 min中采用不
分流, 5 min后拔出探针, 改为分流模式. 载气为氦气, 
流量为 1 mL/min. 升温程序为: 初始温度 40℃, 保持 
4 min; 20℃/min升温到 180℃, 保持 1 min; 2℃/min升
温到 245℃, 保持 2 min; 20℃/min升温到 280℃, 保持
12 min. 离子源温度为280℃, 传输线温度为260℃. 采
用选择离子扫描(SIM)模式, 内标法定量.  

(ⅱ) nd-SPME方法研究.  双酚 A和各种烷基酚
溶于 pH 7.4的磷酸二氢钠盐缓冲溶液中(磷酸二氢钠
浓度 0.1 mol/L), 使各化合物浓度为 50 µg/L. 取该标
准溶液 35 mL置于 40 mL的小烧杯中(所有的实验均
使用统一规格的烧杯 , 以保证固相微萃取条件的相
同). 在烧杯中放入磁力搅拌子, 用特氟隆(Teflon)膜
密封, 然后将其置于磁力搅拌仪上, 转速为 2000 r/min. 
将整个装置放于生化培养箱中, 以使温度保持在 20℃. 
将 SPME探针穿过 Teflon膜浸入溶液, 同时开始计时. 
待一定时间后取出 SPME探针, 将其插入GC/MS进样
口进行分析. 在此之前, 将标样溶于正己烷溶液, 配
成不同浓度的溶液 , 用来对不同采样时间下探针上 
吸附的化合物质量进行定量. SPME 探针的体积为 
0.521 µL, 根据吸附的质量和探针的体积可以得到探
针上化合物的浓度. 根据同一时刻溶液中的浓度可以
得到吸附动力学.  

(ⅲ) 分配系数测定实验.  为了进行后续限速步
骤的判别, 必须先测定在活性污泥灭活情况下, 烷基
酚和双酚  A 在吸附态和自由态之间的分配系数 foc. 
先将污泥加入前面所述的缓冲溶液 , 使其浓度与污
水处理厂实际浓度类似. 然后加入叠氮化钠, 使其最
终浓度为 0.1 mol/L, 用来对活性污泥进行灭活, 防止
在实验过程中将化合物降解. 将污泥完全混合后, 准
确量取 35 mL放入 40 mL小烧杯中. 在小烧杯中加入
一定数量的标样, 使其最终浓度分别为 20, 40, 80, 
120 和  160 µg/L. 将这些加了标样的泥水混合物在 
20℃生化培养箱中混合 24 h, 以保证化合物在水相和
污泥相之间达到吸附平衡. 下面的操作同(ⅱ)节所述. 
化合物的分配系数用式(5)来进行计算.  

(ⅳ) 生物降解动力学实验.  生物降解采用间歇
式实验, 方法如 Nyholm 等人[11]所述. 研究证明该方
法可以模拟有机物在µg/L 浓度级别的实际活性污泥

体系中的生物降解 . 活性污泥取自北京某污水处理
厂的曝气池好氧段 , 适当加入壬基酚和叔辛基酚标
样(水溶液), 使其最终浓度在 50~60 µg/L. 实际污水

中双酚  A 的浓度已经可以满足实验检测的要求, 不加
入标样. 实验过程如下: 取 0.5 L 泥水混合搅拌, 在
恒温生化培养箱中振荡, 反应温度为 20℃. 在一定的
时间间歇, 立刻加入叠氮化钠终止反应, 取 35 mL泥
水混合物按照前述方法测定自由态化合物浓度 , 同
时将剩下的泥水混合物用正己烷进行液液萃取 , 测
定全部化合物浓度. 液液萃取按照 Jin 等人[12]的方法

进行, 同时进行对照实验. 将活性污泥先用叠氮化钠
灭活, 其他条件与降解实验一致, 发现在灭活条件下
烷基酚和双酚 A浓度的降低可以忽略.  

2  结果与讨论 

2.1  烷基酚和双酚 A在 SPME探针上的吸附动力学 

在进行“污泥脱附-生物降解”动力学实验时, 准
确测量反应体系中化合物的自由态浓度 , 要求测量
过程不会破坏化合物的吸附平衡 . 我们采用  nd- 
SPME 方法测量自由态浓度. 在使用该方法时, 尽管
被 SPME探针吸附的化合物的量很少, 事实上仍然会
造成原来平衡的改变 . 如果这种改变保持在极小的
一个范围, 则可以认为没有破坏原来的平衡. Heringa
等人[8]进行了很多关于应用 nd-SPME 进行自由态测
量的研究, 提出了保证不破坏吸附-平衡的条件是 
 1 f 2 a/ 1.k V k V <<  (1) 

同时, 在固相微萃取以后, 被探针吸附的自由态
化合物的量与体系中全部化合物的量的比要尽可能

的小(在测量过程中极小部分化合物被探针吸附, 称
为“损耗”), 二者之比表示为 SPME, f free a/ .tC V C V  

在满足损耗可忽略的条件下 , 探针上的化合物
浓度为 

21
SPME, free,0

2
(1 e ),k t

t
k

C C
k

−= −        (2) 

以上 k1和 k2分别表示化合物在探针上的吸附和脱附

常数, Vf表示探针体积, Va表示溶液体积. CSPME,t表示

t时刻探针上化合物的浓度, Cfree,0表示化合物的初始

自由态浓度.  
表  1 是实验数据根据式(2)拟和的结果. 各个化合

物的 k1Vf /k2Va均满足远小于 1的要求, 表明在标样中
(无污泥情况下)和有污泥的体系中, 化合物在探针上
的吸附动力学一致, 标样可以用于有污泥体系的定量. 
在 SPME 测定过程中, 吸附到探针上的化合物只占总
量的 0.2%至  1.2%左右, 不会破坏水中化合物在自由
态与吸附态的平衡. 该方法可以用于后续动力学研究.  
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表 1  污染物与探针的吸附动力学相关参数 
 叔辛基酚 壬基酚 双酚 A 

探针吸附常数/min 75.00 138.56 34.79 
探针脱附常数/min 0.09 0.12 0.15 

k1Vf/k2Va 0.0124 0.0178 0.0034 
相关系数 r2 0.99 0.99 0.99 

lgKSPME 2.92 3.08 2.36 
吸附到探针上的比例 0.74% 1.24% 0.27% 

 

2.2  “污泥脱附-生物降解”动力学 

(1) 生物降解速率常数和表观降解速率常数 .  
Artola-Garicano 等人[13]建立了脱附-生物降解过程的
动力学方程. 在 t时刻, 整个体系总浓度变化为 

total
total total

d
,

d
C

k C
t

= −           (3) 

或者表达为 

total free
bio free bio free
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d
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d
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在任意时刻 , 自由态浓度与总浓度之间存在比
例关系:  
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X
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因此, 自由态浓度的化合物可以表达为  

 
bio
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1
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以上 Ctotal表示总浓度, [Moc]表示吸附质的浓度.  
图 1(a)~(c)分别为叔辛基酚、壬基酚和双酚 A的

自由态浓度和总浓度随时间变化的情况. 表 2中所示
的是根据式 (3)和 (6)拟和得到的表观降解速率常数
ktotal和生物降解速率常数 kbio.  

从表 2可以了解到, 叔辛基酚、壬基酚和双酚 A
在活性污泥中的“真实”生物降解速率分别为 0.74, 
0.60和 1.03 h−1, 半衰期分别为 0.9, 1.2和 0.7 h. 该结
果表示一旦这 3 种化合物从吸附态变为自由态以后, 
微生物对其的降解非常迅速, 半衰期在 1 h 左右. 由
于基于自由态浓度测量的“真实”生物降解速度与体
系中的其他因素没有关系(比如体系中吸附质的存在
情况等), 因而真实地表征了微生物的降解能力 , 可
以在不同的体系间就微生物的活性进行比较. 

基于总浓度进行拟和, 叔辛基酚、壬基酚和双酚
A的表观降解速率常数分别为 0.02, 0.01和 0.031 h−1, 
三者的半衰期(t1/2)分别为 34.9, 54.3和 22.3 h. 该表观
速率常数不仅包含了微生物的活性信息, 而且包含
了吸附质的信息. 由于叔辛基酚、壬基酚和双酚 A的 

 
图 1  叔辛基酚(a)、壬基酚(b)和双酚 A(c)的对数浓度 

随时间的变化 
 

表 2  污染物的表观降解速率常数、生物降解速率常数以及
分配系数 

 叔辛基酚 壬基酚 双酚 A 
表观降解速率常数/h−1 0.02 0.01 0.03 
表观降解速率半衰期/h 34.9 54.3 22.3 
生物降解速率常数/h−1 0.74 0.60 1.03 
生物降解速率半衰期/h 0.9 1.2 0.7 
分配系数对数值 4.42 4.53 4.37 

实测分配系数对数值 4.18 4.25 3.77 

 
憎水性较强, 分配系数 foc在 104左右. 因此, 虽然叔
辛基酚、壬基酚和双酚 A“真正的”生物降解速率很快, 
但是由于大部分吸附在有机质上不能被微生物利用, 
而且从有机质上脱附下来又很慢 , 导致表观降解速
率要远远小于“真正的”生物降解速率.  

据作者所知, 关于双酚 A 和叔辛基酚在活性污
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泥中的好氧降解动力学的研究还不多 . 在有限的关
于壬基酚的研究中 , 采用的浓度远高于污水处理厂
中的实际浓度, 而且由于测定的都是总体浓度, 只能
得到表观降解速率常数. 表 3比较了文献报道的结果
与本研究的结果. 可以发现, 这些在高浓度条件下得
到的半衰期值大于本研究中接近于污水处理厂实际

浓度水平的实验结果.  
 

表 3  不同初始浓度壬基酚降解半衰期实验结果比较 
半衰期/d 污泥浓度/g·L−1 初始浓度/µg·L−1 文献 
20 4.4 2100 [6] 
15 1.9 4700 [14] 

4.7 5.0 5000 [5] 
2.3 1.4 ~50 本文 

 

(2) 限速步骤.  有机物被降解其实分为两个过
程: 从有机质上脱附以及后续被微生物降解 . 根据
Artola-Garicano等人[13]的研究, 在系统运行一段时间
以后, 不管是哪个过程处于限速步骤, 体系中自由态
浓度和总浓度的比值始终保持一致. 以 f 表示该比值
(如式(5)所示). 当生物降解是限速步骤时,  f 就是化
合物在水相和污泥相之间的分配系数(不存在生物降
解情况), f = foc; 当脱附是限速步骤时, 该比值大于
分配系数, f > foc.  

可以通过比较实验中分配系数 f与实际分配系数 
 foc 的大小来判断是生物降解还是污泥脱附为限速步

骤. 从表 3 可以发现, 本实验中分配系数 f 均大于各
化合物实际分配系数 foc. 因此, 对于叔辛基酚、壬基
酚和双酚  A 的活性污泥好氧降解来说, 从污泥中脱附
下来是整个过程的限速步骤 , 一旦变成自由态后其
生物降解速率非常迅速. 与本研究的摇瓶实验相比, 
实际污水处理厂的曝气充氧更为充分 , 一方面将有
利于好氧微生物的生长, 另一方面也有利于传质, 从
而提高污染物与微生物的接触几率, 因此进一步促进
生物降解. 尽管曝气充氧也会有利于污染物的脱附, 
但由于本研究的摇瓶实验在振荡条件下进行, 差异相
对不大. 上述结论对实际污水处理厂有一定的现实意
义, 为了更有效地去除烷基酚和双酚  A, 可以考虑采
取相关措施加快其从污泥吸附态转变成自由态.  

3  结论 
在一定的条件下 , 活性污泥体系中自由态浓度

的烷基酚和双酚  A 可以用聚丙烯酸酯(PA)探针进行
nd-SPME 测定 , 由于测定过程中吸附到探针上的化
合物的量非常小 , 因此不会破坏水中化合物在自由

态与吸附态的平衡. 以该方法为测量手段, 进行了在
实际污水处理厂的浓度水平下, 烷基酚和双酚 A 在
活性污泥好氧条件下的降解动力学. 叔辛基酚、壬基
酚和双酚 A的总浓度降解速率常数分别为 0.02, 0.01
和 0.031 h−1. 在实际污水处理厂浓度下, 壬基酚的半
衰期小于高浓度时的研究结果. 叔辛基酚、壬基酚和
双酚 A 自由态浓度的生物降解速率常数分别为 0.74, 
0.60和 1.03 h−1, 表明自由态的烷基酚和双酚 A可以
很快被微生物降解. 在活性污泥好氧降解过程中, 烷
基酚和双酚 A去除的限速步骤均为污泥脱附. 
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