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煤气废水有机污染物缺氧生物降解性能及机理

韩洪军，徐 鹏，贾胜勇，庄海峰，侯保林，王德欣，李　 琨，赵　 茜， 马文成

（哈尔滨工业大学 市政环境工程学院，１５００９０ 哈尔滨）

摘　 要： 为考察煤制气废水３种典型有机污染物（喹啉、吡啶、邻苯二酚）的缺氧生物降解性能及降解途径，利用缺氧驯化污泥作为接

种污泥，以硝态氮为电子受体，考察了 ３种有机物的缺氧降解过程，并利用 ＵＶ⁃Ｖｉｓ 和 ＧＣ／ ＭＳ 分析 ３ 种物质缺氧降解机理．结果表明：
３种污染物对缺氧微生物抑制与毒害作用随初始质量浓度增加而增强；缺氧降解 ４８ ｈ 后，剩余底物质量浓度随初始质量浓度增加而

增大；３种污染物缺氧生物降解速率常数大小顺序为吡啶 ＞ 邻苯二酚 ＞ 喹啉．缺氧降解中污染物未被完全氧化成 ＣＯ２和 Ｈ２Ｏ，部分生

成了较底物自身降解性更差的中间产物．葡萄糖共基质可以提高难降解污染物缺氧降解性能，且共代谢作用对自身生物降解性差的

污染物降解性能的提高更显著．利用 ＵＶ⁃Ｖｉｓ 和 ＧＣ／ ＭＳ 分析了污染物缺氧生物降解途径，结果表明，喹啉和吡啶的降解均始于分子羟

基化反应．污染物定量结构－生物降解性关系（ＱＳＢＲ） 研究表明，３种物质的缺氧降解速率常数 Ｋｓ与分子连接性指数１Ｘｖ和前线最高占

据轨道能 ＥＨＯＭＯ有很好的相关性．
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　 　 煤制气废水主要来自煤气发生炉的煤气洗涤、 冷凝以及净化等过程，是一种典型的高质量浓度难

生物降解工业废水［１］ ．目前，国内外煤制气废水生物

处理技术主要采用缺氧－好氧（Ａ ／ Ｏ）工艺和厌氧－
缺氧－好氧（Ａ２ ／ Ｏ）工艺，因此，缺氧处理成为煤制气

废水生物处理中必不可少的一个环节［２－３］ ．在缺氧生

物降解过程中，反硝化菌可以利用有机碳源作为反



硝化过程的电子供体，以亚硝酸盐和硝酸盐作为电

子受体同时完成有机物和总氮的去除［４］ ．多种好氧

难降解或厌氧降解性能差的有机物可以在缺氧条件

下被反硝化菌利用而降解．廖丽莎［５］ 在缺氧条件下

以异喹啉和 ２－甲基喹啉为单一底物培养分离得到

二者的高效降解菌，并考察其缺氧降解性能．Ｋａｉｓｅｒ
等［６－７］以反硝化菌为接种物，以吡啶和 ３－羟基吡啶

为底物进行了实验，但以上报道多限于采用纯种微

生物作为接种微生物和单一碳源下．喹啉、吡啶、邻
苯二酚是煤制气废水中的 ３ 种典型有机污染物， 其

质量浓度分别为 ２０～５０，１５～４５ 和 ３０～６０ ｍｇ ／ Ｌ［８－９］ ．
本实验以煤制气废水缺氧反应器污泥作为接种污

泥，考察 ３ 种典型污染物的缺氧降解性能，并以葡萄

糖为共代谢底物考察简单共基质对典型污染物缺氧

降解性能的影响．在考察缺氧生物降解规律的同时，
分析污染物缺氧降解中间产物，推测降解途径．针对

此类芳香族污染物进行了生物降解性能与化学结构

相关性研究，有助于深入认识有机物生物降解规律，
进一步揭示有机物的生物降解机理．

１　 实　 验

１．１　 接种污泥

实验接种污泥取自哈尔滨某煤化工有限公司污

水 Ａ２ ／ Ｏ 生物处理工艺缺氧反应池，其悬浮污泥质

量浓 度 （ ＭＬＳＳ ） 和 挥 发 性 悬 浮 污 泥 质 量 浓 度

（ＭＬＶＳＳ）分别为 ４ ２００ 和 ２ ９５０ ｍｇ ／ Ｌ．污泥首先经

２４ ｈ 空曝后，经自来水清洗、离心去除上清液，重新

置于矿物质营养液中制备成 ＭＬＶＳＳ 约１０．０ ｇ ／ Ｌ的
污泥贮备液．营养液组成为［１０］：Ｋ２ＨＰＯ４（２０ ｍｇ ／ Ｌ），
ＫＨ２ ＰＯ４ （ １０ ｍｇ ／ Ｌ ）， ＣａＣｌ２ ·２Ｈ２ Ｏ （ ２０ ｍｇ ／ Ｌ ），
ＦｅＳＯ４·７Ｈ２Ｏ （１５ ｍｇ ／ Ｌ），ＭｇＳＯ４·７Ｈ２ Ｏ （５０ ｍｇ ／ Ｌ），
ＦｅＣｌ３·３Ｈ２ Ｏ （１ ｍｇ ／ Ｌ），ＭｎＣｌ２·４Ｈ２ Ｏ （０． ５ ｍｇ ／ Ｌ），
ＺｎＣｌ２（０．５ ｍｇ ／ Ｌ），ＣｕＣｌ２（０．５ ｍｇ ／ Ｌ），（ＮＨ４）２ＭｏＯ４·４Ｈ２Ｏ
（０．５ ｍｇ ／ Ｌ），ＡｌＣｌ３（０．５ ｍｇ ／ Ｌ），ＣｏＣｌ２·２Ｈ２Ｏ （０．５ ｍｇ ／ Ｌ），
ＮａＢＯ２·１０Ｈ２Ｏ （０．３ ｍｇ ／ Ｌ），ＮｉＣｌ２·２Ｈ２Ｏ （０．５ ｍｇ ／ Ｌ）．
１．２　 实验方法

污染物缺氧降解性实验在容积 １ Ｌ 的锥形瓶内

进行．１５ 个锥形瓶分 ３ 组（Ａ、Ｂ、Ｃ 组），编号Ａ１～Ａ５，
Ｂ１～Ｂ５ 和 Ｃ１～Ｃ５，分别用于喹啉、吡啶和邻苯二酚的

降解研究．每个锥形瓶内接种８０ ｍＬ 污泥贮备液，使瓶

内ＭＬＶＳＳ 约为 ８００ ｍｇ ／ Ｌ．１～５ 号锥形瓶内污染物（单
基质）初始质量浓度分别为 １０，２０，３０，４０ 和５０ ｍｇ ／ Ｌ．瓶
内加硝酸钠溶液使 ρ（ＣＯＤ） ∶ ρ（ＮＯ３

－－Ｎ）＝ ８∶１，并调节

ｐＨ 至 ７．０ 后置于８０ ｒ ／ ｍｉｎ恒温振荡箱（（２５±１）℃）．瓶
内溶解氧质量浓度 ＤＯ 为 ０～０．２ ｍｇ ／ Ｌ．溶液中 ＣＯＤ 物

质仅有机污染物本身．结合实际构筑物缺氧段水力停留

时间，确定降解监测时间为 ４８ ｈ．结果取 ３ 次实验平

均值．
为考察简单基质共存对喹啉、吡啶、邻苯二酚缺

氧降解性的影响，选葡萄糖为共代谢碳源，研究不同

葡萄糖质量浓度对 ＣＯＤ 去除率的影响．以喹啉为

例，实验安排如下：１５ 个锥形瓶分 ３ 组（Ｄ、Ｅ、Ｆ 组），
分别编号 Ｄ１～Ｄ５，Ｅ１～Ｅ５，Ｆ１～Ｆ５；Ｄ、Ｅ 和 Ｆ 组锥形

瓶中喹啉初始质量浓度分别为 １０，３０ 和 ５０ ｍｇ ／ Ｌ；
其中 Ｄ１、Ｅ１、Ｆ１ 中只加喹啉，每组编号 ２、３、４、５ 的

锥形瓶中分别另加葡萄糖 ５０，１００，２００ 和５００ ｍｇ ／ Ｌ．
其他实验条件同上．为了研究污染物缺氧代谢途径，
接种 ８０ ｍＬ 污泥贮备液于容积 １ Ｌ 的锥形瓶，使污

染物初始质量浓度为 ５０ ｍｇ ／ Ｌ，同时以未接种污泥

的相同培养基作为空白对照．降解过程中，定时取水

样经 ０．４５ μｍ 滤膜过滤后，按水样与二氯甲烷比为

１ ∶ １ 分别在 ｐＨ ２，７ 和 １２ 时对滤液进行萃取，利用

ＧＣ⁃ＭＳ 和ＵＶ⁃Ｖｉｓ分析降解中间产物．
１．３　 动力学理论方程

生化反应速率通常可表示为［１１］

γ ＝ （γｍ·ρ） ／ （ｋ ＋ ρ） ． （１）
式中：γ 为反应速率（ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ））；γｍ为最大反应速

率（ｍｇ ／ （Ｌ·ｈ））；ρ 为底物质量浓度（ｍｇ ／ Ｌ）；ｋ 为半

饱和速率常数（ｍｇ ／ Ｌ）．
当 ρ≪ｋ 时，式 （１） 可写成

γ ＝ γｍ·ρ ／ ｋ． （２）
降解过程遵循一级反应动力学，反应速率常数 ｋ１ ＝
γｍ ／ ｋ．此时，根据式（２）求得底物与时间关系式为

ｌｎ ρ ＝ ａ ＋ ｋ１ ｔ．
当 ρ ≫ｋ 时，式（１）可写成

γ ＝ γｍ ． （３）
降解过程为零级反应，其降解速率常数 ｋ０ ＝γｍ ．

由式（３）求得底物与时间关系式为

ρ ＝ ｂ ＋ ｋ ｔ ． （４）
１．４　 分析方法

喹啉、吡啶、邻苯二酚质量浓度测定采用分光光

度 法， 紫 外 特 征 吸 收 波 长 分 别 为 ２９４， ２７５ 和

３６５ ｎｍ［１２］ ． ＣＯＤ、ＭＬＳＳ、ＭＬＶＳＳ、ＮＯ３
－－Ｎ 的测定按照

文献［１３］进行．水样 ｐＨ 采用雷磁（ｐＨＳ－３Ｃ）ｐＨ 计测

定．ＤＯ 质量浓度采用 ＨＡＣＨ ３０ｄ 溶解氧仪测定．
ＧＣ ／ ＭＳ分析采用 Ａｇｉｌｅｎｔ ６８９０Ｎ ／ ５９７５ ＭＳＤ 和 ＨＰ－３５
柱 （３０ ｍ×２５０ μｍ×０．２５ μｍ）．操作条件为：ＧＣ⁃ＭＳ 色

谱仪的气化室温度为２８０ ℃，柱温控制的初始温度为

７０ ℃，保留３ ｍｉｎ，然后以 ３ ℃ ／ ｍｉｎ 升温至 ２８０ ℃，质
谱仪离子源温度为 ２００ ℃，电离能量为 ７０ ｅＶ．前线最

高占据轨道能 ＥＨＯＭＯ和分子连接性指数１Ｘｖ采用软件

Ｃｈｅｍｓ３Ｄ 中 ＭＯＰＡＣ⁃ＡＭＩ 量子化学法计算［１４］ ．
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２　 结果与讨论

２．１　 典型污染物缺氧生物降解过程

图 １ 为喹啉、吡啶、邻苯二酚缺氧降解过程曲

线．由图 １（ａ）可见，喹啉初始质量浓度低于４０ ｍｇ ／ Ｌ
时，未对反硝化菌产生明显抑制和毒害作用，接种污

泥后污染物可立即降解． 当初始质量浓度增至

５０ ｍｇ ／ Ｌ时，高喹啉质量浓度对微生物的毒害和抑

制十分明显，出现约 ２０ ｈ 停滞期，且反应后剩余喹

啉质量浓度随初始质量浓度增加而增大．吡啶缺氧

降解过程与喹啉类似（见图 １（ｂ）），不同的是吡啶

对反硝化菌的毒性较低且更易被反硝化菌摄取利

用．初始质量浓度为 ５０ ｍｇ ／ Ｌ 时仍然被立即降解而

无明显停滞期．在相同初始质量浓度下，缺氧降解后

吡啶剩余质量浓度低于喹啉．邻苯二酚的缺氧降解

过程介于喹啉与吡啶之间（见图 １（ｃ））．Ｂａｉ 等［１５］ 从

冶炼厂土壤中分离得一株喹啉降解菌 Ｐａｒａｃｏｃｃｕｓ ｓｐ．
ＢＷ００１， 在降解喹啉初始质量浓度为 １００ ｍｇ ／ Ｌ 时

无明显停滞期出现，但是当初始质量浓度大于

１５０ ｍｇ ／ Ｌ时，停滞期达 １０ ｈ．Ｌｉ 等［１６］ 分别研究了缺

氧条件下，驯化污泥对 ６０ ｍｇ ／ Ｌ 吡啶和邻苯二酚的

降解情况，发现 ８０ ｈ 缺氧降解后，吡啶的去除率明

显大于邻苯二酚，分别为 ７５．４％和 ６３．６％．并且发现

吡啶和邻苯二酚对驯化污泥的抑制阈值分别为 ９０
和 ７５ ｍｇ ／ Ｌ，即超过以上质量浓度时，生物降解过程

停滞期会显著增加，而去除率明显降低．这是因为，
有毒有机物进入生物体后，一方面在酶的催化作用

下进行代谢转化；另一方面，有机物以其自身的特

性，与多功能氧化酶体系酶蛋白的活性中心进行共

价键结合，引起酶构型的改变，从而使酶的催化活性

受到严重损害．根据底物与微生物的不同，这种抑制

可能是可逆的，也可能是不可逆的．本实验在经过停

滞期后，污染物即进入正常的降解期而得以去除，表
明发生的是可逆性抑制，有机物可以毫无变化地脱

离酶分子而使酶恢复催化活性．
　 　 有机污染物生物降解过程是一个复杂的多级生

物转变过程，部分污染物在生物降解过程中转化生

成降解性更差的中间产物而使 ＣＯＤ 无法进一步降

低．行业及综合污染控制标准均对出水 ＣＯＤ 有明确

限定．因此，考察了典型污染物在缺氧降解中底物去

除率与溶液 ＣＯＤ 去除率之间的不同（见图 ２）．
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图 １　 不同初始质量浓度下典型污染物缺氧降解过程曲线
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图 ２　 典型污染物缺氧降解底物与 ＣＯＤ 去除率

　 　 由图 ２（ａ）可见，喹啉、吡啶、邻苯二酚的底物去

除率均随初始质量浓度的升高而下降．对比 ３ 种污染

物初始质量浓度与去除率的关系发现，喹啉缺氧降解

性受初始质量浓度影响最显著．喹啉初始质量浓度为

１０ ｍｇ ／ Ｌ 时，缺氧降解 ４８ ｈ 后喹啉去除率达到９４．７％，
当初始质量浓度增至５０ ｍｇ ／ Ｌ时，喹啉的去除率降至

５２．８％．对比吡啶与邻苯二酚，其底物去除率仍然有

８０．２％和７２．４％．此外，缺氧降解 ４８ ｈ 后，３ 种污染物的
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底物去除率均大于 ５０％，表明这 ３ 种污染物自身均易

被缺氧菌摄取利用而发生转换．对比图 ２（ａ） 和２（ｂ）
可见，溶液 ＣＯＤ 去除率与污染物自身去除率明显不

同，初始底物质量浓度大于 ４０ ｍｇ ／ Ｌ 时，喹啉、吡啶及

邻苯二酚的 ＣＯＤ 去除率均小于 ５０％．这表明在降解

过程中污染物并未被完全氧化为 ＣＯ２和 Ｈ２Ｏ，而是生

成了一些较底物自身更难以降解的中间有机物，致使

溶液的 ＣＯＤ 去除率显著低于底物自身的去除率（转
化率）．Ｓｃｈｕｋｌａ［１７］通过大量实验得出，喹啉在缺氧条

件下可被生物降解，且其中间产物为 ２－羟基喹啉和

４－羟基喹啉，其中后者在缺氧条件下难于进一步降解

而使 ＴＯＣ 去除率小于底物去除率．Ｆｅｔｚｎｅｒ［１８］ 发现吡

啶在缺氧降解过程中 ＣＯＤ 的去除率小于吡啶的转化

率，这主要是由于缺氧过程中生成了降解性更低的

２（１Ｈ）吡啶酮．本实验在后期研究了污染物缺氧降解

路径，证明了中间产物的存在．
２．２　 缺氧生物降解动力学

为进一步考察喹啉、吡啶、邻苯二酚缺氧生物降解

性能，对 ３ 种污染物初始质量浓度为５０ ｍｇ ／ Ｌ的缺氧降

解过程进行动力学分析，结果如图 ３ 所示．
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图 ３　 典型污染物缺氧降解动力学分析

　 　 由图 ３ 可见，喹啉、吡啶、邻苯二酚的缺氧降解过

程均符合一级动力学方程式（Ｒ２＞０．９０），其缺氧降解速

率常数分别为 ６．９２，２０．３ 和１１．５ Ｌ ／ （ｈ·ｋｇ），与污染物

ＣＯＤ 去除率关系一致（见图 ２），即吡啶＞ 邻苯二酚＞
喹啉．李咏梅等［１９］ 对缺氧条件下吡啶、吲哚、喹啉、
２－甲基喹啉、异喹啉 ５ 种有机物分别进行了单基质

研究，发现其缺氧降解速率从快到慢的顺序为：吡
啶＞吲哚＞喹啉＞２－甲基喹啉＞异喹啉．其中 ２－甲基

喹啉和异喹啉的降解速率相差不大，而吡啶的降解

速率显著大于其他 ４ 种．申海虹［２０］ 对吡啶和喹啉单

基质缺氧降解研究亦发现喹啉在缺氧条件下的降解

速率远小于吡啶．牛苏莲等［２１］ 对吡啶、邻苯二酚缺

氧降解中的硝酸盐还原酶活性进行了研究，结果表

明缺氧条件下吡啶较邻苯二酚更易降解，其中吡啶

的降解过程符合零级动力学，邻苯二酚的降解过程

符合一级降解动力学．原因可能与污染物分子结构

大小及组成有关．本研究中吡啶和喹啉分别为单环

和双环杂环类化合物，而邻苯二酚为双环酚类有机

物．吡啶作为唯一的单环有机物，分子较小，易进入

微生物体内与其中的活性酶结合而迅速被降解去

除．而邻苯二酚和喹啉较大的分子结构增加了生物

降解反应的空间位阻效应，使进入微生物体内的速

度变慢．喹啉的降解性能低于邻苯二酚则可能是由

于喹啉分子中 Ｎ 杂原子的存在改变了原有苯环的

电子分布．喹啉分子 Ｃ—Ｎ 键中，Ｎ 原子的电负性大

于 Ｃ 原子，因而吸引环上电子，致使环上电子云密

度下降，带上部分正电荷，属“缺 π 电子结构”物质，
从而使生物降解反应的氧化酶亲电子攻击受到阻

碍，导致其生物降解性能降低［２２］ ．而邻苯二酚由于

分子中—ＯＨ 的存在使得苯环中原有大 π 键中电子

云重新分布，—ＯＨ 起到“先在基团”的作用，此基团

具有 推 电 子 效 应， 该 效 应 与 单 环 芳 烃 上 带 有

—ＣＯＯＨ取代基从而增加了苯环上电子云密度情况

类似，使苯环分子极性变强，属具有“超 π 电子结

构”物质而更易发生亲电取代反应，因此，其生物降

解性能增加［２３］ ．何苗等［２４］ 在对 ５ 种杂环化合物好氧

生物降解性能研究时发现，具有“缺 π 电子结构”的
物质好氧生物降解性能显著低于具有“超 π 电子结

构”的物质．从污染物疏水特性方面看，上面几种物质

的疏水性随相对分子质量的增加而增加，疏水性的增

加不利于物质接近亲水性的酶分子表面，且喹啉的溶

解度也小于邻苯二酚，因此，上述 ３ 种污染物的缺氧

生物降解速度随相对分子质量的增加而减小，而喹啉

的降解性能低于邻苯二酚．
此外，很多研究结果表明，难降解有毒有机污染

物生物降解动力学一般符合抑制性降解动力学方

程，即 Ａｎｄｒｅｗｓ 动力学方程［２３］ ．而本研究中，一级降

解动力学很好地拟合了喹啉、吡啶及邻苯二酚的缺

氧降解过程．原因可能是本实验中污染物质量浓度

较低（５０ ｍｇ ／ Ｌ），污染物对微生物有一定的抑制作

用，但这种抑制是微弱且可逆的，因此，在停滞期结

束后，微生物一旦适应环境，底物可以被及时降解利
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用．同时，由图 １ 可以看出，如果初始底物质量浓度

进一步增加，其对微生物的抑制作用将更加明显，抑
制时间增长，其降解动力学也将发生改变．
２．３　 葡萄糖共基质对污染物缺氧降解性的影响

实际废水是难、易降解污染物共存混合污水，简
单基质存在会对难降解底物的生物降解产生影响，即

共代谢作用［２４］ ．实验考察了不同葡萄糖共基质质量浓

度（５０，１００，２００ 和 ５００ ｍｇ ／ Ｌ）对喹啉、吡啶、邻苯二酚

缺氧降解性能的影响，结果见表 １．葡萄糖是一种极易

被完全氧化的有机物，计算共代谢条件下污染物 ＣＯＤ
去除率时，假定共基质葡萄糖产生的 ＣＯＤ 在降解结

束时已被完全去除．
表 １　 葡萄糖共基质对污染物缺氧降解性能的影响 ％

ρ（葡萄糖） ／

（ｍｇ·Ｌ－１）

共基质下污染物缺氧降解 ＣＯＤ 去除率的增加

ρ（喹啉） ／ （ｍｇ·Ｌ－１） ρ（吡啶） ／ （ｍｇ·Ｌ－１） ρ（邻苯二酚） ／ （ｍｇ·Ｌ－１）

１０ ３０ ５０ １０ ３０ ５０ １０ ３０ ５０

５０ Ｎａ Ｎ Ｎ Ｎ Ｎ Ｎ Ｎ Ｎ Ｎ
１００ Ｎ ＋７．１ｂ ＋８．３ Ｎ Ｎ Ｎ Ｎ Ｎ ＋５．９
２００ Ｎ ＋１２．２ ＋１０．５ Ｎ Ｎ ＋６．６ Ｎ ＋９．４ ＋８．２
５００ Ｎ ＋８．３ ＋９．４ Ｎ ＋３．９ ＋５．２ Ｎ ＋６．５ ＋７．６

注：Ｎ 表示 ＣＯＤ 去除率的变化在±３％以内，表明变化不明显．

　 　 由表 １ 可见，当污染物质量浓度很低时 （如

１０ ｍｇ ／ Ｌ），葡萄糖共基质并未对 ３ 种污染物 ＣＯＤ 去

除率产生明显影响．这是因为较低底物质量浓度时，
污染物对微生物没有抑制和毒害作用，其缺氧降解

ＣＯＤ 去除率本身已较高，因此，共代谢作用并不显

著．随着污染物初始质量浓度的增加，共基质显著提

高了污染物的生物降解性．但是共代谢作用并不完

全随葡萄糖质量浓度的增大而增强，而是存在一个

适宜的共基质与难降解底物质量浓度比例．这是因

为共代谢过程中的关键酶在生长基质诱导下产生，
缺乏专一性，为生长基质和目标污染物所共有，会相

互竞争．当生长基质过多时，难降解污染物对关键酶

的争夺处于劣势．当生长基质过少时，又满足不了大

量微生物生长的需要，诱导不出大量有活性的关键

酶．李剑等［２５］ 研究了好氧条件下喹啉在单基质和与

葡萄糖共基质条件下的降解性能，结果表明共代谢

明显增加了喹啉的去除率，最佳的喹啉与葡萄糖质

量浓度比为 １ ∶ ５．７．孙雪景等［２６］ 研究了在不同吡啶

和葡萄糖质量浓度比下，吡啶和葡萄糖的共代谢降

解规律，结果表明：吡啶与葡萄糖初始质量浓度比为

１ ∶ ３，１ ∶ ５ 和 １ ∶ ７ 时，最终分别有 ４２．７％，６３．９％和

４９．２％的吡啶被完全降解．表 １ 还表明，共代谢作用

对自身生物降解性差的污染物降解性能的提高更显

著，２００ ｍｇ ／ Ｌ 葡萄糖共基质对喹啉、吡啶、邻苯二酚

（均为 ５０ ｍｇ ／ Ｌ ） 的 ＣＯＤ 去 除 率 提 高 分 别 为

＋１０．５％，＋６．６％ 和＋８．２％．姚君［２７］ 对共代谢条件下

多种难降解有机污染物的生物降解性进行了研究，
发现在共代谢情况下受试有机物的生物降解性能均

有改善，但共代谢作用对不同种类的难降解有机物

生物降解性能所起的作用是不等的．吡咯、吡啶、吲
哚 ３ 种有机物由于微生物的共代谢作用，生物降解

性能有较大改善，呋喃有一定程度的改善，喹啉和三

联苯在较低质量浓度时，生物降解性能有所改善，但
是当受试物质量浓度大于 ５０ ｍｇ ／ Ｌ 时，微生物对其

不能降解，且对微生物降解葡萄糖产生抑制作用．
２．４　 难降解有机物缺氧生物降解机理

由 ２．１ 中污染物 ＣＯＤ 去除率和底物去除率的

差异可知，３ 种物质在缺氧降解中并没有全部矿化

为 ＣＯ２和 Ｈ２Ｏ，而是部分生成了可溶性中间有机物．
为此，在其缺氧降解过程中定时采集水样进行了

ＵＶ⁃Ｖｉｓ（图 ４）和 ＧＣ－ＭＳ 分析（表 ２～４）．本文以活性

污泥为接种物，微生物种类丰富，其降解途径的研究

对实际废水治理中生物降解途径的选择和污染控制

有重要意义．
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图 ４　 缺氧降解 ０， １２， ２４， ４８ ｈ 时水样的 ＵＶ⁃Ｖｉｓ 扫描结果
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　 　 由图 ４ 可见，刚接种时，水样只在污染物特征波

长处有吸收峰出现．随着反应的进行，特征波长处的

吸光度逐渐降低，并且有新的吸收峰出现，表明在降

解过 程 中 有 中 间 产 物 生 成． 以 喹 啉 降 解 为 例

（图 ４（ａ）），水样在波长 ４４１，４０２ 和 ３３５ ｎｍ 处有新

吸收峰出现，并且分别在 １２，２４ 和 ４８ ｈ 时吸光度达

到最大值．结合 ＧＣ ／ ＭＳ 分析（表 ２）可知，主要有 ４
种中间产物生成，分别为羟基喹啉、对苯二酚、苯醌

和反丁烯二酸．降解至 １２ ｈ，含量最高的中间产物是

羟基喹啉，约占总峰面积的４０．９３％；随着反应进行，
羟基喹啉质量浓度下降，至 ２４ ｈ 时，羟基喹啉的峰

面积降至 ２２．５％，而对苯二酚的比例增至 ２５．２７％．这
是由于羟基喹啉进一步转化生成了对苯二酚．当反

应至 ４８ ｈ 时，水样中反丁烯二酸所占比例由 ２４ ｈ 的

９．５５％增至 ２０．２８％． 由图 ４ （ ａ） 可见，此时水样在

４０２ ｎｍ处的吸光度显著增大．综上，推测喹啉可能的

缺氧降解路径见图 ５（ａ）．同样，结合图 ４（ｂ）和 ４（ｃ）
及表 ３和 ４，可得吡啶和邻苯二酚的降解途径，见
图 ５（ｂ）、５（ｃ）．由图 ５（ａ）、５（ｂ）可知，喹啉和吡啶在

缺氧降解过程中，均首先发生了羟基化反应．杂环化

合物易于发生羟基化初始反应，这是因为 Ｎ 杂原子

的存在使环变得不稳定，从而易从水分子羟基中引

入氧．Ｔｏｂａｊａ 等［２８］ 在硝酸盐还原和硫酸盐还原条件

下吡啶降解中均观测到了中间产物 ３－羟基吡啶．而
Ｚｉａｇｏｖａ 等［２９］用１８Ｏ 水证明喹啉初始氧化中氧是由

水提供的．羟基化产物被进一步氧化成酮类物质并

随后裂解生成低分子酸，最终被氧化成 ＣＯ２和 Ｈ２Ｏ．
对比图 ５（ｃ）邻苯二酚的降解路径可知，喹啉由于本

身已是二羟基化合物，在缺氧降解过程中首先被氧

化成 ２，４－环已二烯酮，并最终被氧化成 ＣＯ２和 Ｈ２Ｏ．
目前已知的喹啉降解途径有 ４ 种，分别称为 ５，６⁃

Ｄｉｈｙｄｒｏｘｙ⁃２ （ １Ｈ） ｑｕｉｎｏｌｉｎｏｎｅ 途 径、 ７，８⁃Ｄｉｈｙｄｒｏｘｙ⁃
２（１Ｈ） ｑｕｉｎｏｌｉｎｏｎｅ 途 径、 Ａｎｔｈｒａｎｉｌａｔｅ 途 径 和

８⁃Ｈｙｄｒｏｘｙｃｏｕｍａｒｉｎ 途径［２１］ ．本文观察到喹啉首先在

Ｃ－３上被氧化成 ３－羟基喹啉，进一步被氧化成苯醌和

发丁烯二酸，与文献［１５］报道的８⁃Ｈｙｄｒｏｘｙｃｏｕｍａｒｉｎ 途

径相似．关于吡啶生物降解途径的研究目前还集中在

好氧降解方面，其缺氧降解机理研究尚少．文献［１８］
提出吡啶在缺氧降解时首先发生羟基化反应，随后通

过还原作用进一步降解．而本实验发现，吡啶在羟基

化反应的基础上被进一步氧化裂解生成了低分子酸，
并最终矿化．邻苯二酚的降解路径与已有的研究报道

基本一致，首先氧化成酮，进一步氧化裂解生成丁醇，
并最终彻底矿化成 ＣＯ２和 Ｈ２Ｏ．

表 ２　 喹啉缺氧降解中水样的 ＧＣ⁃ＭＳ 分析

化合物 保留时间 ／ ｍｉｎ 主要离子碎片
化合物峰面积所占比例 ／ ％

１２ ｈ ２４ ｈ ４８ ｈ

羟基喹啉 ７．２ １４５（Ｍ＋）， １２９ （Ｍ＋－１６）， １０７（Ｍ＋－３８） ４０．９３ ２２．５ ７．２８

对苯二酚 ９．４ １１０（Ｍ＋）， ９１ （Ｍ＋－１９）， ８４（Ｍ＋－２６） １６．５４ ２５．２７ １９．２７

苯醌 １０．５ １０８（Ｍ＋）， ８６ （Ｍ＋－２２）， ７４（Ｍ＋－３４） １２．１４ １４．０９ １８．１９

反丁烯二酸 １２．３ １０６（Ｍ＋）， ９２ （Ｍ＋－１４）， ７６（Ｍ＋－２８） ３．９８ ９．５５ ２０．２８

表 ３　 吡啶缺氧降解中水样的 ＧＣ⁃ＭＳ 分析

化合物 保留时间 ／ ｍｉｎ 主要离子碎片
化合物峰面积所占比例 ／ ％

１２ ｈ ２４ ｈ ４８ ｈ

２，３－二羟基吡啶 ５．２ １１１（Ｍ＋）， ８９（Ｍ＋－２２）， ６５（Ｍ＋－４６） ３０．２８ １２．３２ ７．５４

甲酰氨酸 ７．６ １０５（Ｍ＋）， ７９ （Ｍ＋－２６）， ６４（Ｍ＋－４１） １９．９１ ４１．０６ ２４．７４

ＤＬ－苹果酸 １０．１ １１４（Ｍ＋）， ８２（Ｍ＋－３２） １０．８５ ２０．３９ ３０．２８

表 ４　 邻苯二酚缺氧降解中水样的 ＧＣ⁃ＭＳ 分析

化合物 保留时间 ／ ｍｉｎ 主要离子碎片
化合物峰面积所占比例 ／ ％

１２ ｈ ２４ ｈ ４８ ｈ

２，４－环已二烯酮 ６．９ ８０（Ｍ＋）， ６２（Ｍ＋－１８）， ４８（Ｍ＋－３２） ３９．４７ ２０．１３ ９．２４

吡喃 ８．１ ８２（Ｍ＋）， ５０ （Ｍ＋－３２） １０．２１ ３４．９６ １３．６３

丁醇 ９．４ ７４（Ｍ＋）， ５８（Ｍ＋－１６）， ４４（Ｍ＋－３０） ９．６４ １９．３１ ４１．７２
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图 ５　 典型污染物缺氧降解可能代谢途径

２．５　 难降解有机物缺氧生物降解 ＱＳＢＲ 研究

生物降解是有机污染物从环境中去除的主要途

径，通过建立污染物定量结构 －生物降解性关系

（ＱＳＢＲ）模型，可根据化合物的结构推测其生物降

解性能．对于溶于水的有机物，涉及到其在微生物表

面的吸附、通过细胞膜磷脂双分子层、与酶反应中心

结合及其分子结构改变等过程．对于微溶于水的有

机物，还涉及到有机物溶解、水相扩散等过程．因此，
从物质本身结构出发，影响生物降解性的因素有溶

解性、分子大小、疏水性能、电荷分布、空间排列等参

数．其中最重要的影响因素是物质的电荷特性及空

间结构．电性量子化学参数可以从微观角度更深刻、
细致地揭示分子中的电性作用，目前已成为物质电

性参数的优先选择．根据分子轨道理论可知，前线最

高占据轨道能 ＥＨＯＭＯ和最低空轨道能 ＥＬＵＭＯ用来衡

量分子给予电子和接受电子的能力［３０］ ．在有机物缺

氧生物降解中，受试有机物要给出电子于硝酸盐，可
以选用 ＥＨＯＭＯ来表达其给出电子的能力．分子连接性

指数１Ｘｖ是一种拓扑学参数，可以将分子中原子数目

的加和性和构成性的结构信息译制出来，较好地反映

污染物分子的空间结构特性，广泛用于物质反应活性

的研究［３１］ ．３ 种污染物的分子连接性指数１Ｘｖ、前线最

高占据轨道能 ＥＨＯＭＯ和缺氧降解速率常数 Ｋｓ见表 ５．
表 ５　 ３ 种污染物的１Ｘｖ、ＥＨＯＭＯ和 Ｋｓ

物质 １Ｘｖ ＥＨＯＭＯ ／ ｅＶ Ｋｓ ／ （Ｌ·ｈ－１·ｋｇ－１）
喹啉 ３．２６ －９．９３ ６．９２
吡啶 １．８５ －６．０２ ２０．３

邻苯二酚 ２．４２ －８．１５ １１．５

　 　 对表 ５ 中数据进行多元线性回归，得
Ｋｓ ＝ － ２．１８ １Ｘｖ ＋ ５．０６ ＥＨＯＭＯ ＋ ５６．８５． （５）

其相关系数 Ｒ２ ＝ ０．９７９，表明式（５）可较好地反映
１Ｘｖ、ＥＨＯＭＯ和 Ｋｓ之间的关系．同时也说明１Ｘｖ、ＥＨＯＭＯ是

与生物降解速率常数 Ｋｓ密切相关的自变量．
何菲等［３２］研究了 ５ 种酚类化合物好氧生物降解

的 ＱＳＢＲ 模型，认为 ＥＨＯＭＯ是决定酚类化合物生物降解

性的主要因素．李咏梅等［１９］对焦化废水中 ４ 种杂环化

合物的缺氧降解机理研究时发现，缺氧条件下反硝化

速率常数 Ｋｓ与分子连接性指数１Ｘｖ关系密切，并建立了

污染物降解性 Ｋｓ与
１Ｘｖ之间的 ＱＳＢＲ 模型．戴树桂等［３３］

以１Ｘｖ和 ＥＨＯＭＯ作为结构参数和电性参数，采用逐步回

归的方法建立了 ９ 种酚类和含氮杂环类污染物的

ＱＳＢＲ 模型并进行了检验，结果表明模型预测结果与实

验结果能较好地吻合．从回归方程式（５）可以看出，有
机物的空间参数１Ｘｖ和电性参数 ＥＨＯＭＯ为影响 ３ 种污染

物缺氧生物降解性能的重要参数．其中１Ｘｖ反映了分子

中原子间的相互连接情况、分支分布，以及分子的形状

和体积．１Ｘｖ越小，分子体积越小，愈容易透过细胞膜进

入微生物中与细胞酶发生氧化作用，其生物降解性愈

好．江敏［３４］研究了吡啶、喹啉、吲哚和临甲酚的缺氧生

物降解性，１Ｘｖ越大，降解速率常数越小，辛醇 ／水分配系

数越大，降解速率常数越小．另外，污染物酶的催化转化

是通过与酶的活性点形成氢键或共价键而进行的，污
染物的缺氧生物降解属亲电反应，受污染物化学结构

及分子电性的影响．ＥＨＯＭＯ与分子电离势相关，可以作为

分子给出电子能力的量度，其值为负值，值越大，表明

该分子轨道中的电子越不稳定，给电子的能力越大．回
归方程式中，ＥＨＯＭＯ与生物降解性能之间存在着正向相

关性，即随着分子最高占据轨道能量水平的升高，化合

物给出电子的能力越强，生物降解性能越强，越容易发

生生物代谢．反之，生物降解性能越差［３０］ ．

３　 结　 论

１）喹啉、吡啶、邻苯二酚 ３ 种煤制气废水典型有机

污染物均可在缺氧条件下被反硝化菌利用而降解，其缺

氧生物降解速率常数大小顺序为：吡啶＞邻苯二酚＞喹啉．
２）适当比例下，简单基质葡萄糖的共存可以提

高难降解污染物缺氧降解性能．过高比例的生长基

质或目标污染物均会影响共代谢的效果．
３）共代谢作用对自身生物降解性差的污染物
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降解性能的提高更为显著．
４）典型污染物缺氧代谢中间产物的 ＵＶ⁃Ｖｉｓ 和

ＧＣ ／ ＭＳ 分析结果表明，喹啉和吡啶的降解均始于分

子羟基化反应，随后进一步氧化开环裂解．
５）３ 种典型污染物的缺氧生物降解速率常数 Ｋｓ与

分子连接性指数１Ｘｖ和前线最高占据轨道能 ＥＨＯＭＯ有很

好的相关性，其多元回归方程为 Ｋｓ ＝ －２．１８ １Ｘｖ ＋５．０６
ＥＨＯＭＯ＋ ５６．８５．
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