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17α-ethinylestradiol (EE2) เป็นฮอร์โมนเอสโตรเจนสังเคราะห์ในยาเม็ดคุมก าเนิดซึ่งสามารถปนเปื้อนในของ
เสียที่ขับออกจากร่างกายของมนุษย์และสัตว์และออกสู่สิ่งแวดล้อมผ่านการปนเปื้อนในน้ าทิ้งจากโรงบ าบัดน้ าเสีย
ชุมชน ซึ่งจะเป็นผลให้ EE2 สามารถเกิดการตกค้างในแหล่งน้ า และรบกวนการท างานของต่อมไร้ท่อและระบบ
การสืบพันธุ์ของสิ่งมีชีวิตในแหล่งน้ าได้ จากการศึกษาที่ผ่านมาพบว่า กลุ่มประชากรจุลินทรีย์ที่ท าหน้าที่ออกซิไดซ์
แอมโมเนีย (ammonia-oxidizing microorganisms, AOM) ซึ่งประกอบด้วยแบคทีเรีย (ammonia-oxidizing 
bacteria, AOB) และ อาร์เคียที่ท าหน้าที่ออกซิไดซ์แอมโมเนีย (ammonia-oxidizing archaea, AOA) ในระบบ
บ าบัดน้ าเสียชุมชนแบบตะกอนเร่งสามารถย่อยสลาย EE2 ร่วมกับแอมโมเนียผ่านกระบวนการโคเมทาบอลิซึมด้วย
เอนไซม์ ammonia monooxygenase (AMO) ผลการศึกษาพบว่า กลุ่มประชากร AOM ในสลัดจ์จากระบบ
บ าบัดน้ าเสียมีอิทธิพลอย่างสูงต่อการออกซิไดซ์แอมโมเนียและการย่อยสลาย EE2 โดยสลัดจ์ที่มี AOB เด่นในคลัส
เตอร์ Nitrosomonas europaea-Nitrosococcus mobilis จะย่อยสลาย EE2 ได้เร็วกว่า ทั้งนี้เป็นผลจาก
ความสามารถในการออกซิไดซ์แอมโมเนียที่สูงกว่า เมื่อเทียบกับ สลัดจ์ที่มี AOB เด่นในคลัสเตอร์ Nitrosomonas 
oligotropha นอกจากนี้ สลัดจ์ที่มี AOB เด่นในคลัสเตอร์ N. oligotropha จะสามารถย่อยสลาย EE2 ได้เร็วกว่า 
เนื่องจากสามารถออกซิไดซ์แอมโมเนียได้เร็วกว่า สลัดจ์ที่มี AOA เป็นประชากรเด่น นอกจากนี้ยังพบอีกว่า การ
ย่อยสลาย EE2 ของสลัดจ์ที่สามารถออกซิไดซ์แอมโมเนียได้เร็ว จะอ่อนไหวต่อระดับการออกซิไดซ์ของแอมโมเนีย
ในระดับที่สูงกว่า สลัดจ์ที่ออกซิไดซ์แอมโมเนียได้ช้า การศึกษาครั้งนี้เป็นครั้งแรกที่สรุปได้ว่าประสิทธิภาพในการ
บ าบัดร่วมระหว่างแอมโมเนียและ EE2 ในระบบบ าบัดน้ าเสียแบบตะกอนเร่งส่วนหนึ่งเป็นผลจากความสามารถใน
การออกซิไดซ์แอมโมเนียหรือการเจริญเติบโตที่แตกต่างกันของ AOM ที่เด่นในระบบ 
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(ภาษาอังกฤษ)  
17α-ethinylestradiol (EE2), a synthetic estrogen which interferes the endocrine and reproductive 
function in living organisms, has been found extensively to be deposited into municipal 
wastewater treatment plants and the environment via human excretion. EE2 has long been 
known to be efficiently cometabolized by ammonia-oxidizing microorganism (AOM) during 
ammonia (NH3) oxidation. Current study aims to investigate the effect of AOM community on 
the biotransformation of EE2 by nitrifying sludge. The dominant AOM population largely affected 
not only the rate of NH3 oxidation but also EE2 removal. Sludge dominated with higher-growing-
AOM like Nitrosomonas europaea-Nitrosococcus mobilis cluster showed higher rate of EE2 
biotransformation because of its ability to provide more reducing power from NH3 oxidation as 
opposed to those which dominated with lower-growing-AOM as Nitrosomonas oligotropha 
cluster and ammonia-oxidizing archaea (AOA). A slightly faster rate of EE2 degradation was found 
with N. oligotropha-dominating as opposed to AOA-dominating sludge. Moreover, the strongest 
correlation between NH3 and EE2 degradation was achieved by N. europaea-N. mobilis-
dominating sludge compared to the others. This study firstly reveals an importance of the AOM 
community regarding its determination on the removal efficiency of simultaneous nitrogen and 
EE2 in nitrogenous wastewater. 
บทสรุปผู้บริหาร  
บทน า 

ฮอร์โมนเอสโตรเจน (Estrogens) คือ ฮอร์โมนเพศหญิงทีม่ีบทบาทส าคัญต่อระบบสืบพันธุ์ การปลดปล่อย
ฮอร์โมนเอสโตรเจนส่วนเกินผ่านทางระบบขับถ่ายจากสิ่งมีชีวิตจะก่อให้เกิดอันตรายต่อสิ่งมีชีวิตรวมทั้งมนุษย์เป็น
อย่างมาก  เมื่อฮอร์โมนเอสโตรเจนเข้าสู่ร่างกายของสิ่งมีชีวิตและมนุษย์ จะเข้าไปรบกวนและส่งผลต่อการท างาน
ของระบบต่อมไร้ท่อ (Endrocrine disruptor) และท าให้เกิดความผิดปกติเกี่ยวกับระบบสืบพันธุ์   (Institute of 
Population Health, 2007)  ฮอร์โมนเอสโตรเจนสามารถแบ่งได้เป็นสองกลุ่มคือ เอสโตรเจนธรรมชาติ และ 
เอสโตรเจนสังเคราะห์ โดยเอสโตรเจนธรรมชาติ จะประกอบด้วย estrone (E1), 17β-estradiol (E2) และ 
estriol (E3) ซึ่งสิ่งมีชีวิตสามารถผลิตได้เอง และในส่วนของเอสโตรเจนที่สังเคราะห์ ตัวอย่างเช่น  17α-
ethinylestradiol (EE2) จะถูกน ามาใช้ในอุตสาหกรรมการผลิตยา เช่น เป็นส่วนประกอบส าคัญในยาเม็ด
คุมก าเนิด (Ying และคณะ, 2002) ซ่ึงจากการศึกษาท่ีผ่านมาพบว่า ผลจากการใช้สารฮอร์โมนและสารคุมก าเนิดใน
มนุษย์ ท าให้มีการปนเปื้อนของ EE2 ในสิ่งแวดล้อมผ่านทางการขับถ่ายของเสียของมนุษย์เพ่ิมมากขึ้น (Belfroid 
และคณะ,1999; Baronti และคณะ,2000; Kuch และ Ballschmiter, 2001) ดังนั้น EE2 จะถูกปล่อยออกสู่
สิ่งแวดล้อมผ่านทางน้ าทิ้งที่ผ่านการบ าบัดจากโรงบ าบัดน้ าเสียชุมชน ซึ่งเป็นแหล่งรองรับน้ าเสียจากกิจกรรมใน
ครัวเรือน (Lust และคณะ, 2015; Tran และคณะ, 2013; Johnson และคณะ, 2000) จากการรวบรวมเอกสาร
งานวิจัยที่ผ่านมา พบว่าความเข้มข้นของ EE2 ในน้ าเสียชุมชนที่ เข้าสู่ โรงบ าบัดน้ าเสียในประเทศอิตาลี 
เนเธอร์แลนด์ ญี่ปุ่น และบราซิลมีค่าอยู่ในช่วงตั้งแต่ 0.2 – 8.8 นาโนกรัมต่อลิตร (Baronti และคณะ, 2000; 
Johnson และคณะ, 2000; Nasu, 2000; Ternes และคณะ, 1999)  โดยในปัจจุบันถึงแม้ว่าค่ามาตรฐานของสาร
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กลุ่มเหล่านี้ยังไม่มีออกมาเป็นทางการ ทั้งค่ามาตรฐานของน้ าทิ้งที่ผ่านการบ าบัดหรือค่ามาตรฐานในแหล่งน้ า
ธรรมชาติ แต่จากการศึกษาผลกระทบของ EE2 พบว่าความเข้มข้นของ EE2 ในระดับนาโนกรัมต่อลิตร ก็สามารถ
ส่งผลกระทบต่อสิ่งมีชีวิตหรือมนุษย์ที่อาจได้รับฮอร์โมนนี้จากการบริโภคสัตว์น้ าในแหล่งน้ าธรรมชาติ เช่น ปริมาณ
ของ EE2 ที่ระดับนาโนกรัมต่อลิตรสามารถลดการสร้างเชื้ออสุจิและเพ่ิมความเสี่ยงต่อการเกิดโรคมะเร็งอัณฑะได้ 
(Purdom และคณะ, 1994; Sharp และ Skakkeback, 1993) นอกจากนี้ EE2 ยังส่งผลกระทบอย่างมากต่อวงจร
ชีวิตและระบบนิเวศของสัตว์น้ าในแหล่งน้ าที่มีการปนเปื้อน เช่น ความสามารถในการขยายพันธุ์ของปลาลดลง ซึ่ง
เป็นผลจากการที่ปลาเพศผู้หันไปผลิตโปรตีนชนิดที่โดยปกติแล้วจะพบในไข่ของปลาเพศเมีย อีกทั้งมีไข่จ านวนมาก
ที่กลายเป็นไข่ลม เป็นผลให้จ านวนและความหลากหลายของปลาเพศผู้ลดลง (Desbrow et al., 1998; Jobling 
et al., 1998) รวมทั้งมีหลักฐานที่พบว่าการปนเปื้อนของ EE2 ในห่วงโซ่อาหาร สามารถส่งผลกระทบถึงสิ่งมีชีวิต
อ่ืนๆ เช่น สัตว์บกและพืช ในลักษณะเดียวกันกับสัตว์น้ าคือมีผลต่อความสามารถในการขยายพันธุ์เช่นเดียวกัน 
(Jobling et al., 1998) 

อย่างไรก็ตาม ด้วยวิธีการด าเนินงานในโรงบ าบัดน้ าเสียชุมชนส่วนใหญ่จะใช้ระบบตะกอนเร่ง (activated 
sludge) ในการบ าบัดสารอินทรีย์และธาตุอาหาร ซึ่งระบบบ าบัดแบบตะกอนเร่งที่มีอยู่ไม่สามารถที่จะบ าบัด
ฮอร์โมนชนิดนี้ได้ทั้งหมด (Tran และคณะ, 2013) โดยจากการศึกษาที่ผ่านมาพบว่า ถึงแม้ระบบบ าบัดน้ าเสียแบบ
ตะกอนเร่งทั่วไป จะสามารถก าจัด EE2 ได้ถึง 80 - 85% (Ternes และคณะ,1999;  Baronti และคณะ, 2000) 
แต่ถึงกระนั้นพบว่า ยังคงมี EE2 ตกค้างในน้ าที่ผ่านการบ าบัดจากโรงบ าบัดน้ าเสียและถูกปล่อยลงสู่สิ่งแวดล้อมอยู่
ในระดับที่สามารถก่อให้เกิดอันตรายต่อสิ่งมีชีวิตได้ ตัวอย่างเช่น มีการตรวจพบ EE2ที่ระดับความเข้มข้น ตั้งแต่
ระดับที่ไม่สามารถตรวจวัดได้ จนถึง 42 นาโนกรัมต่อลิตร ในน้ าที่ผ่านการบ าบัดจากโรงบ าบัดน้ าเสียชุมชน 9 ใน 
10 แห่งในประเทศบราซิล (Ternes และคณะ,1999) ซึ่งสูงกว่า 1-10 นาโนกรัมต่อลิตร ที่สามารถก่อให้เกิดความ
ผิดปกติทางเพศของสัตว์น้ าบางชนิดได้ (Purdom และคณะ, 1994) 

 อย่างไรก็ดี จากการศึกษาที่ผ่านมาโดย Shi และคณะ (2004)  พบว่าในถังเติมอากาศของระบบตะกอน
เร่งภายในโรงบ าบัดน้ าเสียชุมชน มีกลุ่มจุลินทรีย์จ าพวกแอมโมเนียออกซิไดซ์ซิงแบคทีเรีย (ammonia-oxidizing 
bacteria, AOB) ซึ่งสามารถผลิตเอนไซม์ AMO ที่สามารถย่อยสลาย EE2 ผ่านกระบวนการโคเมตาบอลิซึมโดย
การใช้แอมโมเนียเป็นซับสเตรท เพ่ือการเจริญเติบโตและสามารถย่อยสลาย EE2 ไปได้พร้อมกัน โดย Shi และ
คณะ (2004) ได้ใช้เชื้อบริสุทธิ์ของ N. europaea ในการโคเมตาบอไลซ์ EE2 ที่อัตรา 0.001 มิลลิกรัมต่อลิตรต่อ
ชั่วโมง  และสามารถก าจัด แอมโมเนียได้ในอัตรา 1.55 มิลลิกรัมต่อลิตรต่อชั่วโมง ขณะที่ Vader และคณะ 
(2000) ยืนยันว่าการย่อยสลาย EE2 เกิดขึ้นจากกระบวนการ โคเมตาบอลิซึม โดยศึกษาจากเชื้อผสมไนตริฟายอิง
สลัดจ์1 ภายใต้สภาวะที่มีการสะสมตัวของแอมโมเนียในถังเติมอากาศที่ความเข้มข้นสูง พบว่า สามารถย่อยสลาย 
EE2 ได้และสามารถย่อยได้ถึงที่ความเข้มข้นสูงสุด 50 มิลลิกรัมต่อลิตร และมีอัตราการย่อยสลายอยู่ที่ 50 
มิลลิกรัมต่อลิตรต่อกรัมสลัดจ์แห้งต่อชั่วโมง 

                                                           
1 ไนตริฟายอิงสลัดจ์ (nitrifying sludge, NS)  หมายถึง สลัดจ์ในระบบบ าบัดน้ าเสียเเบบตะกอนเร่งที่ท าหน้าที่ในการเปลี่ยนเเอมโมเนียไนโตรเจนให้เป็น
ไนเตรทไนโตรเจนในกระบวนการไนตริฟิเคชั่น  ซ่ึงจะประกอบด้วยจุลินทรีย์สามกลุ่มหลักคือ 1) กลุ่มเฮเทอรอทรอฟิคแบคทีเรีย (aerobic 
heterotrophic bacteria) ที่ท าหน้าที่ในการย่อยสลายสารอินทรีย์ 2) จุลินทรีย์กลุ่มเเอมโมเนียออกซิไดซ์ซิง (ammonia-oxidizing microorganism, 
AOM)  ซ่ึงท าหน้าที่ในการออกซิไดซ์เเอมโมเนียให้เป็นไนไตรท์ และ 3) กลุ่มไนไตรท์ออกซิไดซิงแบคทีเรีย (nitrite-oxidizing bacterial, NOB) ซ่ึงท า
หน้าที่ในการออกซิไดซ์ไนไตรท์ให้เป็นไนเตรท 
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ในปัจจุบัน แม้จะเป็นที่ยอมรับกันว่าการท างานของ AOB มีบทบาทส าคัญในการย่อยสลาย EE2 ผ่าน
กระบวนการโคเมตาบอลิซึมโดยการใช้แอมโมเนียเป็นซับสเตรท  แต่ในระบบบ าบัดน้ าเสียแบบตะกอนเร่งที่รับน้ า
เสียที่มีระดับความเข้มข้นของซับสเตรทหรือแอมโมเนียไนโตรเจนที่แตกต่างกัน จะเป็นผลให้มีประชากรจุลินทรีย์ที่
แสดงบทบาทหลักในการออกซิไดซ์แอมโมเนีย เช่น AOB ที่เป็นสมาชิกอยู่ในคลัสเตอร์ N. europaea จะมี
ความสามารถในการใช้ซับเตรทสูงแต่มีความชอบ (affinity) ซับสเตรทต่ า โดย AOB ในคลัสเตอร์นี้สามารถพบได้
ในระบบบ าบัดน้ าเสียแบบตะกอนเร่งที่รับน้ าเสียที่มีความเข้มข้นแอมโมเนียสูง ในขณะที่ AOB ที่เป็นสมาชิกอยู่
ในคลัสเตอร์ N. oligotropha จะมีความสามารถในการใช้ซับเตรทต่ าแต่มีความชอบซับสเตรทสูง (Sonthiphand 
และ Limpiyakorn, 2011;  Limpiyakorn และคณะ, 2005 และ 2007) ซึ่งจะพบ AOB คลัสเตอร์นี้ได้ในระบบ
บ าบัดน้ าเสียแบบตะกอนเร่งที่รับน้ าเสียที่มีความเข้มข้นแอมโมเนียต่ า เช่นเดียวกันกับสมาชิกของกลุ่ม AOA ที่มี
ความสามารถในการใช้ซับเตรทต่ าแต่มีความชอบซับสเตรทสูงกว่า AOB มาก ซึ่งท าให้สามารถพบ AOA จ านวน
มากได้ในระบบบ าบัดน้ าเสียแบบตะกอนเร่งที่รับน้ าเสียที่มีความเข้มข้นแอมโมเนียต่ ามาก (Kayee และคณะ, 
2011); Limpiyakorn และคณะ, 2011) จากข้อมูลเหล่านี้ จึงท าให้เกิดค าถามทีว่่าจุลินทรีย์ AOM2 ในระบบบ าบัด
น้ าเสียที่ต้องรับแอมโมเนียที่มีความเข้มข้นแตกต่างกันจะมีความสามารถในการย่อยสลาย EE2แตกต่างกันหรือไม่ 
อย่างไร  

อย่างไรก็ตาม จากการทบทวนเอกสาร พบว่า งานวิจัยส่วนใหญ่จะเน้นศึกษาการย่อยสลาย EE2 โดยใช้ 
AOB บริสุทธิ์ (pure culture) ที่อยู่ในคลัสเตอร์ N. europaea ที่จะมีความชอบต่อซับสเตรทที่ต่ า ดังนั้นคลัส
เตอร์นี้จะสามารถแสดงบทบาทหลักในการออกซิไดซ์แอมโมเนียในสภาวะที่มีแอมโมเนียความเข้มข้นสูง (ความ
เข้มข้นของแอมโมเนียสูงกว่า 100 มิลลิลิตรต่อลิตร) (Limpiyakorn และคณะ, 2005) ขณะที่การศึกษาการย่อย
สลาย EE2 โดยใช้เชื้อผสมหรือสลัดจ์ที่มาจากระบบบ าบัดน้ าเสียชุมชนซึ่งรับภาระบรรทุกแอมโมเนียไม่สูง (ความ
เข้มข้นของแอมโมเนียเฉลี่ยคือ 28 มิลลิกรัมต่อลิตร, Kayee และคณะ, 2011; Henze และคณะ, 1997 และ 
2002) ที่ AOB ในคลัสเตอร์ที่มีความชอบซับสเตรท สูงกว่า AOB คลัสเตอร์ N. europaea เช่น AOB  ในคลัส
เตอร์ N.oligotropha  หรือ AOA จะแสดงบทบาทหลักในการออกซิไดซ์แอมโมเนีย  นอกจากนีร้ะบบบ าบัดน้ าเสีย
ชุมชนยังเป็นแหล่งรองรับส าคัญของฮอร์โมนเอสโตรเจน เช่น EE2ดังที่ได้กล่าวมาแล้วข้างต้น  

แม้ว่าความเข้าใจในอิทธิพลของโครงสร้างของชุมชนและจ านวนประชากร  AOM ที่แสดงบทบาทหลักใน
การออกซิไดซ์แอมโมเนียต่อการย่อยสลาย EE2 จะเป็นสิ่งส าคัญต่อการพัฒนา ออกแบบและควบคุมการเดินระบบ
บ าบัดน้ าเสีย โดยเฉพาะในโรงบ าบัดน้ าเสียที่เป็นแหล่งรองรับส าคัญของฮอร์โมนเอสโตรเจน เช่น โรงควบคุม
คุณภาพน้ าทิ้งจากชุมชน จากฟาร์มเลี้ยงสัตว์น้ า จากพ้ืนที่เกษตรกรรม และจากโรงพยาบาล ให้สามารถรองรับกับ
ภาระการปนเปื้อนได้อย่างมีประสิทธิภาพ อย่างไรก็ดี จากการทบทวนเอกสารที่มีการ peer review ยังไม่มีผู้ใด
ท าการศึกษาในประเด็นดังกล่าวนี้ 
วัตถุประสงค์ 

ศึกษาการย่อยสลายของฮอร์โมน EE2 ร่วมกับการก าจัดแอมโมเนียด้วยไนตริฟายอิงสลัดจ์ ที่มีโครงสร้าง
ประชากรจุลินทรีย์ AOM เด่นแตกต่างกันในระบบบ าบัดน้ าเสียแบบตะกอนเร่ง  

                                                           
2 ส าหรับจุลินทรีย์กลุ่มเเอมโมเนียออกซิไดซ์ซิง (ammonia-oxidizing microorganism, AOM)  เป็นที่รับรู้กันอย่างกว้างขวางในระยะ 7-8 ปีที่ผ่านมา
เเล้วว่า จุลินทรีย์กลุ่มนี้ประกอบด้วย แอมโมเนียออกซิไดซ์ซิงแบคทีเรีย (ammonia-oxidizing bacteria, AOB) และแอมโมเนียออกซิไดซ์ซิงอาร์เคีย  
(ammonia-oxidizing archaea, AOA) ซ่ึงจุลินทรีย์ทั้งสองกลุ่มนี้ต่างมีบทบาทส าคัญในการออกซิไดซ์แอมโมเนียในระบบบ าบัดน้ าเสีย 
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แนวทางการใช้ประโยชน์จากงานวิจัย 
 จากการศึกษาพบว่า การสนับสนุนให้จุลินทรีย์กลุ่มแอมโมเนียออกซิไดซิงแบคทีเรียหรือ AOB ในคลัสเตอร์ 
N.europeae-N.mobillis คงอยู่ในระบบบ าบัดน้ าเสียชุมชนที่มักมีการปนเปื้อนฮอร์โมน EE2 จะสามารถช่วยให้
การย่อยสลายฮอร์โมน EE2 ซึ่งเป็นสารที่เฉื่อยต่อการถูกย่อยสลายทางชีวภาพเกิดขึ้นได้เร็วขึ้น ดังนั้น แนวทางการ
ใช้ประโยชน์จากการศึกษาครั้งนี้ คือ การสร้างหรือสนับสนุนให้จุลินทรีย์ AOB คลัสเตอร์ดังกล่าว ที่ก็มักพบเจอ
เป็นปกติอยู่แล้วในโรงบ าบัดน้ าเสียชุมชนที่ใช้ระบบตะกอนเร่งในเขตอากาศร้อนอย่างบ้านเรา เพ่ิมจ านวนขึ้นใน
ระบบ ซึ่งอาจจะกระท าได้โดย การเวียนส่วนน้ าใสจากถังหมักตะกอนส่วนเกินแบบไร้อากาศ กลับมาบ าบั ดต่อใน
ระบบตะกอนเร่ง แอมโมเนียเข้มข้นสูงในน้ าใสที่ถูกเติมกลับสู่ระบบตะกอนเร่ง จะกลายเป็นแหล่งอาหารที่มีความ
เหมาะสมและสามารถกระตุ้นการเจริญเติบโตและท าให้จุลินทรีย์ AOB คลัสเตอร์ดังกล่าวคงอยู่ในระบบตะกอนเร่ง
ได้   
 
ข้อเสนอแนะส าหรับการศึกษาในอนาคต 

1. ศึกษาเส้นทางการย่อยสลายรวมถึงชนิด, ปริมาณ, ความเป็นพิษ และ estrogenicity ของผลิตภัณฑ์ที่
เกิดข้ึนจากการย่อยสลาย EE2 ด้วยจุลินทรีย์ AOB ในแต่ละกลุ่ม  

2. ศึกษาการย่อยสลาย EE2 ในสภาพแวดล้อมที่ใกล้เคียงกับในโรงบ าบัดน้ าเสียชุมชน เช่น ศึกษาการย่อย
สลายในถังปฏิกรณ์แบบไหลต่อเนื่อง รวมทั้งใช้ความเข้มข้นของ EE2 ที่สอดคล้องกับที่พบเจอในน้ าเสีย
ชุมชนจริง 

3. ศึกษาการใช้เอนไซม์หรือการแสดงออกของยีน AMO ของจุลินทรีย์ AOB ในแต่ละกลุ่มระหว่างการย่อย
สลาย EE2 ตลอดจนการศึกษาผลกระทบจากการแข่งขันกันของจุลินทรีย์ AOB หลายกลุ่มในถังปฏิกรณ์
ต่อการใช้เอนไซม์หรือการแสดงออกของยีน AMO และการย่อยสลาย EE2 

 
สรุป 
***แสดงในไฟล์ manuscript แนบ (อยู่ระหว่างรอผลการพิจารณาตีพิมพ์จากวารสาร) 
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2 

Abstract 1 

17α-ethinylestradiol (EE2), a synthetic estrogen which interferes the endocrine and 2 

reproductive function in living organisms, has been found extensively to be deposited 3 

into municipal wastewater treatment plants and the environment via human excretion. 4 

EE2 has long been known to be efficiently cometabolized by ammonia-oxidizing 5 

microorganism (AOM) during ammonia (NH3) oxidation. Current study aims to 6 

investigate the effect of AOM community on the biotransformation of EE2 by 7 

nitrifying sludge. The dominant AOM population largely affected not only the rate of 8 

NH3 oxidation but also EE2 removal. Sludge dominated with higher-growing-AOM 9 

like Nitrosomonas europaea-Nitrosococcus mobilis cluster showed higher rate of EE2 10 

biotransformation because of its ability to provide more reducing power from NH3 11 

oxidation as opposed to those which dominated with lower-growing-AOM as 12 

Nitrosomonas oligotropha cluster and ammonia-oxidizing archaea (AOA). A slightly 13 

faster rate of EE2 degradation was found with N. oligotropha-dominating as opposed 14 

to AOA-dominating sludge. Moreover, the strongest correlation between NH3 and 15 

EE2 degradation was achieved by N. europaea-N. mobilis-dominating sludge 16 

compared to the others. This study firstly reveals an importance of the AOM 17 

community regarding its determination on the removal efficiency of simultaneous 18 

nitrogen and EE2 in nitrogenous wastewater. 19 

Keywords: 17α-ethinylestradiol, Cometabolism, Ammonia-oxidizing 20 

microorganisms, Microbial population, Nitrifying sludge 21 

 22 

 23 

 24 
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1. Introduction 1 

Estrogens are important female hormones that regulate growth and development of 2 

female sexual characteristics and reproduction in both humans and animals. Estrogens 3 

can interfere endocrine and reproductive function in living organisms such as 4 

disturbance on immunological system and fertility, reproductive failure due to 5 

thinning the eggshells and reducing the egg production [1], feminization and 6 

masculinization, and altered sexual development [2] which will make the living 7 

organisms in the surface water extinct. 17α-ethinylestradiol (EE2), a synthetic 8 

estrogen produced by humans, mostly lies in contraceptive pills. These types of 9 

estrogens are used for birth control and hormone therapy such as increasing the 10 

estrogen level in menopause female. These estrogens, both natural and synthetic 11 

estrogens, are released to the environment by human and animal excretion. Excretion 12 

which later flow into wastewater treatment plants (WWTP) enabling it to become one 13 

of the most important sources of estrogen in the environment [3]. Some of estrogens 14 

are degraded in the WWTP. The estrogens removal efficiencies by activated sludge 15 

treatment range from 61% to 98% for E1, 67 % and 99% for E2 and 85% to 90% for 16 

EE2 [4]. Some publications suggested that natural estrogens (E1, E2, and E3) were 17 

degraded by heterotrophic bacteria, while EE2 was degraded by ammonia-oxidizing 18 

bacteria (AOB) in nitrifying sludge (NS) [5]. AOB have many species, but there are 19 

only two clusters which is active in WWTP including Nitrosomonas europaea-20 

Nitrosococcus mobilis (N. europaea-N. mobilis) and Nitrosomonas oligotropha (N. 21 

oligotropha). The only difference between the two clusters is the ability to consume 22 

ammonia, which might affect the EE2 degradation. Therefore, this study investigates 23 

the EE2 degradation by different population structure of ammonia-oxidizing 24 
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microorganisms and clarified factors, which consists of species and population of 1 

AOB and ammonia oxidation, affecting the EE2 degradation. 2 

2. Materials and methods 3 

2.1. Chemicals 4 

EE2 (17α-ethinylestradiol) was purchased from Sigma-Aldrich Corporation (St. 5 

Louis, MO, USA). The stock solution of EE2 was prepared to 500 mg/L in methanol. 6 

Other chemicals were purchased from Carlo Erba Reagents (Val de Reuil, France). 7 

All chemicals used in this study are analytical reagent grade. 8 

2.2. Enrichment media for nitrifying sludge 9 

Enrichment media, which were synthetic wastewater plus ammonia nitrogen (NH3) at 10 

various concentrations were used to enrich nitrifying bacteria. Synthetic wastewater A 11 

was added with 0.14 and 0.34 g of (NH4)2SO4 per liter, respectively to get enrichment 12 

media containing NH3 of 28 and 70 mg N/L. Synthetic wastewater A was prepared by 13 

dissolving NaCl (1 g), MgCl2•6H2O (0.4 g), CaCl2•2H2O (0.1 g), KH2PO4 (0.2 g), and 14 

KCl (0.5 g) into one liter of de-ionized (DI) water and then adding one milliliter of 15 

each mineral solutions including the solution of non-chelated trace element, selenite-16 

tungstate, vitamin mixture, thiamine, vitamin B12 [6]. Synthetic wastewater B, which 17 

contained Na2HPO4 (4.05 g), K2HPO4 (2.1 g), MgSO4 • 7H2O (0.05 g), CaCl2 • 2H2O 18 

(0.01 g), and FeSO4 • 7H2O (0.09 g) in one liter of DI water [7], was added with 0.68 19 

and 2.02 g of (NH4)2SO4 per liter, respectively to get media containing NH3 of 140 20 

and 420 mg N/L. Synthetic wastewater A and B were further used to prepare medium 21 

for batch degradation test. 22 

2.3. Enriched reactors setup and operation 23 
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Four polypropylene vessels with an effective volume of 6 liters were identically set up 1 

as continuous flow enriched reactors without cell recycle. For each reactor, air was 2 

supplied from air blower which connected with a small stone diffuser to provide 3 

oxygen and mix the mixed liquor completely. The concentration of dissolved oxygen 4 

(DO) in bulk solution was maintained between 7 – 8 mgO2/L by adjusting air flow 5 

rate with a small needle valve. pH in mixed liquor was controlled at 7.5±0.2 by a pH 6 

controller (Liquitron DP 5000, LMI Milton Roy, USA) equipped with a pH probe 7 

(Orion 9156DJWP, Thermo scientific, UK) as well as a solution of 0.5 N HCl and 0.5 8 

N NaOH. Reactors were operated at room temperature between 23
o
C to 25

o
C. 9 

Enriched reactors were set up and operated to enrich nitrifying sludge which contain 10 

different population structure of ammonia-oxidizing microorganism (AOM). 11 

Therefore, reactors were inoculated with mixed liquor containing different dominant 12 

AOM. Mixed liquor taken from aerated zone of municipal WWTP in Thailand, which 13 

contained the dominated AOM, belong to ammonia-oxidizing archaea (AOA) and 14 

AOB in N. oligotropha cluster, was inoculated into two enriched reactors ‘28NS’ and 15 

‘70NS’ which was fed with NH3 of 28 and 70 mg N/L. Mixed liquor from another 16 

municipal WWTP, which contained AOB dominated with N. oligotropha and 17 

N.europaea-N.mobilis clusters, was seeded into reactor ‘140NS’ fed with NH3 of 140 18 

mg N/L [8]. While the reactor ‘420NS’ was fed with 420 mg N/L NH3 and inoculated 19 

with an industrial wastewater sludge dominated with N.europaea-N.mobilis cluster. 20 

Enrichment media containing NH3 (as sole substrate for AOM) at various 21 

concentrations were continuously fed into reactors to maintain the population 22 

structure of AOM in sludge during reactor operation. For each gram of added NH3, a 23 
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0.068 grams of HCO3
-
 was put into an enrichment medium to provide inorganic 1 

carbon source for nitrifying bacteria. 2 

2.4. Batch degradation test 3 

2.4.1. Reactor setup and operation 4 

Small Plexiglas
®
 vessel with a volume of 25 milliliters, which was initially filled with 5 

synthetic wastewater, was used as batch reactor. Nitrifying sludge taken from 6 

enriched reactor during steady operation was brought into the reactor. Synthetic 7 

wastewater was later filled into reactor until final sludge concentration of 300 mg 8 

mixed liquor suspended solid (MLSS)/L was reached. Then, sludge was provided 9 

with predetermined amount of EE2 and mixed later with synthetic wastewater to 10 

achieve a final concentration of EE2 at 3 mg/L. NH3 was added into the reactor in a 11 

similar manner with that of EE2. Synthetic wastewater A was used for tests with NH3 12 

at concentration of 28 and 70 mg N/L while wastewater B was used for 140 and 420 13 

mg N/L NH3. Air and mixing was provided to mixed liquor by shaking with orbital 14 

shaker at a speed of 250 rpm. The reactor was incubated at room temperature. While 15 

running the tests, pH in bulk solution was maintained within a range of 8.0±0.2 by 16 

adding HEPES buffer solution to a final concentration of 30 g/L. 17 

2.4.2. Degradation test 18 

Nitrifying sludge containing different population structures of AOM taken from each 19 

one of four enriched reactors during steady operation was brought into batch 20 

degradation tests. Sludge was provided with NH3 at various concentrations to 21 

determine effect of NH3 concentration and influence of AOM population structures on 22 

the rate of NH3 oxidation and EE2 degradation. Loss due to abiotic sorption and 23 

volatilization of NH3 and EE2 were observed through batch degradation test with 24 
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heat-killed cell and without cell. Biodegradability of EE2 by heterotrophic bacteria in 1 

nitrifying sludge was investigated by adding allylthiourea (ATU) to achieve a final 2 

concentration of 10 mg/L [5] to inhibit using ammonia monooxygenase (AMO) 3 

enzyme by AOM. Furthermore, biodegradation of NH3 and EE2 by utilizing AMO 4 

still remaining in the harvested sludge were investigated by adding the reactor with 5 

1000 mg/L chloramphenicol which has been well proven to inhibit AMO-induced de 6 

novo synthesis [9]. All tests were carried out in triplicate except the test with heat-7 

treated cells and with no cells were done in duplicate. For all tests, samples were 8 

periodically collected and analyzed for the concentration of EE2 and inorganic 9 

nitrogen species as ammonia, nitrite and nitrate nitrogen in bulk solution during two-10 

week testing to determine the rate of NH3 oxidation and EE2 degradation. 11 

2.5. Chemical analysis 12 

Mixed liquor samples were collected from enriched and batch reactors, filtered 13 

through 0.45 μm Polytetrafluoroethylene membrane filter. Filtrate were analyzed for 14 

EE2 and inorganic nitrogen species (NH3, NO2
-
, NO3

-
) while filtrated were measured 15 

for MLSS and mixed liquor volatile suspended solid by gravimetric method. EE2 was 16 

analyzed by C18 HPLC-UV detector (Shimadzu Series LC-10ADvp) with 40% 17 

acetonitrile 60% H2O as mobile phase. NH3 was measured by gas-sensitive 18 

combination electrode (Cole Palmer, Co.) and salicylated-colorimetric method with 19 

UV visible spectrophotometer (Thermo Electron Corporation, Hexious α, Cambridge, 20 

UK) at 640 nm [10-11]. NO2
-
 was colorimetrically analyzed with UV visible 21 

spectrophotometer at 543 nm while NO3
-
 was analyzed by UV screening method at 22 

220 and 275 nm [10, 12]. pH, DO concentration and temperature in mixed liquor were 23 

monitored during sludge enrichment and degradation test. pH value was determined 24 
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by pH probe (250A+, Thermo Orion Inc., Germany). The concentration of DO was 1 

determined by membrane sensing electrode (DO 083005D probe with 850A meter, 2 

Thermo Orion Inc., Germany). Temperature was measured by a laboratory glass 3 

thermometer. 4 

2.6. Analysis for abundance of ammonia-oxidizing microorganism cells 5 

2.6.1. Sample preparation and extraction for DNA 6 

Sample of mixed liquor at a final concentration of 2 mg MLSS/L was collected from 7 

enriched reactors, then supernatant after centrifugation at 14,000 rpm for 10 min was 8 

removed. The pellet was stored at -20 °C. DNA was extracted from 2 mg dry weight 9 

sample using Fast-DNA SPIN kits for soil (QBiogenes, USA) according to the 10 

manufacturer’s instruction. The DNA extraction product was confirmed by using 11 

1.5% agarose gel electrophoresis. 12 

2.6.2. Quantitative polymerase chain reaction (qPCR) 13 

All DNA extraction was prepared in duplicate sets. QPCR was performed for 14 

duplicate sets of extracts separately using a Light Cycler 480 instrument (Roche, 15 

Germany) with a Maxima SYBR Green/ROX QPCR Master Mix (Fermentas, USA). 16 

For each set of extracts, qPCR was carried out with four 10 dilution series, each in 17 

duplicates. Functional and 16S rRNA genes including AOB amoA gene, 18 

Nitrosomonas oligotropha (N.oligotropha) cluster AOB amoA gene, AOA amoA gene 19 

and Nitrosomonas europaea-Nitrosococcus mobilis (N.europaea-N.mobilis) AOB 16S 20 

rRNA genes were quantified by primers listed on Table 1. The standard DNA was 21 

prepared in a range 10
0
 to 10

7
 copies using the pGEM-T Easy Vector (Promega, 22 

USA). In order to transform the amoA gene numbers into the cell numbers, 2.5 copies 23 

of the amoA gene per genome were used based on the numbers of bacterial amoA 24 
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gene copies found in the AOB cells and the AOB cells belongs to N. oligotropha [17]. 1 

One cell of AOB belongs to N. europaea-N. mobilis cluster contains one copy of 16S 2 

rRNA gene [18]. QPCR condition to amplify the bacterial- and archaeal-amoA gene 3 

was 95 °C for 10 min, followed by 40 cycles of 30 s at 95 °C, 60 s at 56 °C, and 30 s 4 

at 72 °C, and data capture for each cycle at 78 °C for 15 s. For amplifying amoA gene 5 

AOB belongs to N.oligotropha cluster, the qPCR condition was 95 °C for 10 min, 6 

followed by 35 cycles of 30 s at 95 °C, 60 s at 56 °C, and 60 s at 72 °C, and data 7 

capture for each cycle at 78 °C for 15 s. For N.europaea-N.mobilis cluster, the qPCR 8 

condition to amplify 16s rRNA gene was 95 °C for 10 min, followed by 35 cycles of 9 

30 s at 94 °C, 60 s at 60 °C, and 60 s at 72 °C, and data capture for each cycle at 78 10 

°C for 15 s. 11 

3. Results and discussion 12 

3.1. Performance of enriched reactors fed with wastewater containing various 13 

NH3 concentrations 14 

Table 2 and Figure 1 showed long-term performance of all four enriched nitrifying 15 

reactors. All reactors had reached steady performance in terms of NH3, NO2
-
 and NO3

-
 16 

effluent concentration after five weeks of operation. At steady state condition, NH3 17 

removal efficiencies for reactors fed with NH3 of 28 mg N/L, 70 mg N/L and 140 mg 18 

N/L were more than 99%. But for 420 mg N/L NH3-fed reactor, slightly less removal 19 

efficiency for NH3 (96.23 %) was investigated due to higher influent NH3 loading. 20 

However, the removal loading rate and the effluent concentration are increased 21 

following an influent concentration of NH3. No NO2
-
 accumulated in any reactors 22 

indicated the rate of NH3 oxidation limiting nitrification rate.  23 
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3.2. Abundance of genes encoding amoA and 16S rRNA of ammonia-oxidizing 1 

microorganisms in nitrifying sludge 2 

QPCR analysis results showed that number of AOB in enriched nitrifying sludge 3 

depends on NH3 removal load (Table 3). AOB belong to group which has high NH3 4 

affinity as N. oligotropha cluster were predominated in enriched nitrifying reactors 5 

fed with NH3 of 28 and 70 mg N/L at which the NH3 concentration were less than 1 6 

mg N/L in effluents due to their higher affinity for NH3 (Monod half-saturated 7 

coefficient or Ks are in a range of 0.32-3.16 mg N/L, [19-20]. However, AOB belong 8 

to N. europaea-N. mobilis cluster, which has higher growth rate while lower affinity 9 

for NH3, was the most abundant AOM (equal to 10
9
 copies per liter of mixed liquor) 10 

in reactors fed with 140 and 420 mg N/L NH3, due to its higher and much lower 11 

substrate affinity constant (maximum growth rate: 3 d
-1

, Ks: 1-100 mg N/L, [19-22] 12 

compared to average NH3 concentration found in the reactor effluents (1.72 and 15.82 13 

mg N/L NH3). 14 

Previous work as Limpiyakorn et al. [23] reported that N. europaea-N. mobilis was 15 

predominant AOB cluster in chemostats fed with > 140 mg N/L NH3 while the one 16 

receiving ≤ 140 mg N/L NH3, the dominant cluster was found to be N. oligotropha. 17 

Results from this study were found to correspond well with that reported in 18 

Limpiyakorn et al. [23] except in 140 and 420 mg N/L NH3-fed reactor. N. europaea-19 

N. mobilis was predominated in a 140 mg N/L NH3-fed reactor in this study while N. 20 

oligotropha was predominated in the same NH3-fed concentration. N. oligotropha was 21 

found as high as 1.68x10
5
 copies per liter of mixed liquor in a 420 mg N/L NH3-fed 22 

enriched reactor used in this study while it was not observed in reactor receiving NH3 23 

at same concentration used in Limpiyakorn et al. [23]. Inhibitory effect of an 24 
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accumulated NO2
-
 was speculated to be a possible reason behind this contradiction. 1 

NO2
-
 (30 to 100 mg N/L) was reported to accumulate in 420 mg N/L NH3-fed reactor 2 

at concentration above NO2
-
 tolerance of N. oligotropha (12 mg N/L) in Limpiyakorn 3 

et al. [23] while no NO2
-
 accumulated in any reactors used in this study. Moreover, 4 

AOA cells, a very-high-NH3-affinity AOM (Ks <0.01 mg N/L, [24]) was observed in 5 

reactor fed with 28 mg N/L NH3 because of very much lower residual NH3 found in 6 

the reactor (0.15±0.04 mg N/L). Nevertheless, both AOA and N. oligotropha AOB 7 

cluster was considered the dominating AOM in 28 NS due to their comparable 8 

number found in reactor.  9 

3.3. Batch NH3 oxidation  10 

3.3.1. Effect of dominant AOM population  11 

For a certain NH3 concentration, higher NH3 oxidation was found in nitrifying sludge 12 

dominated by AOM having higher growth rate when compare to those of sludge 13 

dominated by lower-growth-AOM. Sludge dominated by AOB with N.europaea-14 

N.mobilis cluster (420 NS) showed highest rate of NH3 utilization while that of 15 

dominated by AOA and N.oligotropha AOB cluster (28 NS) oxidized NH3 at lowest 16 

rate as compared with other sources of sludge. 140 NS which was dominated by AOB 17 

with N.europaea-N.mobilis cluster utilized NH3 at higher rate than that of 70 NS 18 

which was N.oligotropha-dominating sludge. As above results, it clearly indicated an 19 

intrinsic NH3 oxidation rate strongly depended on the physiology of dominant AOM 20 

population in enriched nitrifying sludge. 21 

3.3.2. Effect of initial NH3 concentration  22 

As a result, NH3 oxidation was limited by the availability of substrate. Higher specific 23 

NH3 oxidation rate were observed at increasing initial NH3 levels (Figure 2). 24 
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However, maximum substrate utilization rate of each sludge was attained by different 1 

concentration of substrate. AOA and N.oligotropha-dominating sludge (28 NS and 70 2 

NS) achieved their maximum NH3 oxidation rate at 70 mg N/L while at least 140 mg 3 

N/L was needed by sludge dominated with AOB with low NH3 affinity as 4 

N.europaea-N.mobilis AOB cluster (140 NS and 420 NS). Moreover, at initial NH3 5 

concentration of 420 mg N/L, slight lower NH3 was oxidized as a result of substrate 6 

inhibition. However, sludge dominated with AOA and N.oligotropha AOB cluster (28 7 

NS and 70 NS) were apparently affected far less by the substrate inhibition than 8 

N.europaea-N.mobilis-dominating sludge indicating higher tolerability of adverse 9 

condition in slow-growing AOM. 10 

3.4. Batch EE2 degradation 11 

EE2 biodegradation behavior in nitrifying sludge dominated by AOM having different 12 

NH3 affinity was investigated with a focus of the oxidation of NH3 at different initial 13 

concentrations. As shown in Figure 2 and 3, NH3 and EE2 degradation was observed 14 

only at the absence of ATU. Furthermore, there was no any degradation of EE2 with 15 

either heat-treated cells or no cell (data not shown) indicating the loss of EE2 due to 16 

abiotic processes (ie. sorption and volatilization) was negligible in our study. This 17 

indicates AMO cometabolism by AOM is main degradation pathway of EE2 rather 18 

than heterotrophic and abiotic degradation which correspond with several studies [5, 19 

25 - 29]. Moreover, the degradation of EE2 and NH3 under the presence of AMO-20 

induced synthesis inhibitor was not observed (data not shown) indicating the 21 

utilization of the remaining AMO by the harvested cells to transform both substrate 22 

was negligible. 23 
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EE2 degradation clearly depended on the extent of NH3 oxidation. At increasing NH3 1 

oxidation, higher EE2 was degraded as a result of more reducing power available for 2 

AMO cometabolism. Moreover, not only an initial NH3 concentration affected largely 3 

on the rate of NH3 oxidation but on the rate of EE2 biotransformation as well. Higher 4 

available NH3 improved both the rate of NH3 and EE2 removal indicating a reductant-5 

limiting condition for AMO metabolism and cometabolism. While a reductant-6 

inhibiting condition decreased the NH3 oxidation and EE2 degradation at initial NH3 7 

of 420 mg N/L. The results shown here is in good agreement with previous studies 8 

[26 - 28] which found a strong positive correlation between the concentration of 9 

incubated NH3 and the rate of EE2 biotransformation by nitrifying sludge.  10 

In addition, although an incubated NH3 had been totally utilized by nitrifying sludge 11 

after the 5 days of incubation with initial NH3 of 28 – 140 mg N/L, but a substantial 12 

level of EE2 still kept on being degraded even in the absence of NH3. This was 13 

consistent with the results obtained by a number of studies [26, 30 – 32] which 14 

revealed the capability of nitrifying sludge to cometabolize EE2 in the NH3-free 15 

environment. This phenomenon is probably caused by utilizing the AMO 16 

accumulated within the AOM cells to proceed EE2 degradation during the NH3-17 

limiting condition. 18 

Moreover, the rate of EE2 degradation was affected by not only initial NH3 level but 19 

dominant AOM population in nitrifying sludge as well (Figure 4). The population of 20 

AOM in nitrifying sludge affected on the degradation of EE2 in the same manner as 21 

on NH3 oxidation. Higher EE2 degradation was found in sludge dominated by higher-22 

growth-AOM than lower-growth-AOM-dominating sludge. EE2 cometabolic rate of 23 

sludge dominated with the N. europaea-N. mobilis AOB cluster were approximately 24 
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1.1 – 1.6 (140 NS) and 1.6 – 2 (480 NS) times higher than that belong to the AOA and 1 

N. oligotropha AOB cluster (28 NS). While 70 NS, N. oligotropha-dominating 2 

sludge, biotransformed EE2 at a slightly 1 – 1.3 times faster rate than that of 28 NS. 3 

Greater EE2 cometabolic rate of higher-growth-AOM could be caused by more 4 

reducing power (due to higher NH3 oxidation) available for cometabolism. 5 

Furthermore, the correlation between NH3 and EE2 degradation rate of sludge was 6 

found strongest in the N. europaea-N. mobilis-dominating sludge when comparing 7 

with the sludge dominated with the lower-growth-AOM (N. oligotropha AOB cluster 8 

and AOA). This implied that more electron or reducing power originated from NH3 9 

oxidation is needed by the N. europaea-N. mobilis-dominating sludge to cometabolize 10 

a certain amount of EE2. Our finding firstly reveals an importance of the AOM 11 

community in aeration tank regarding its determination on the removal efficiency of 12 

simultaneous N and EE2 in nitrogenous wastewater. The rates of EE2 13 

biotransformation found in this study were compared with those reported in previous 14 

studies (Table 4). Higher rates of EE2 degradation obtained in the current study as 15 

compared to other studies is likely because much higher initial concentration of EE2 16 

was used.  17 

4. Conclusions 18 

Effect of the AOM community on the biotransformation of EE2 by nitrifying sludge 19 

was investigated in this study. Higher available NH3 improved both the rate of NH3 20 

and EE2 removal indicating a reductant-limiting condition for AMO metabolism and 21 

cometabolism. Sludge dominated with higher-growing-AOM showed higher rate of 22 

EE2 cometabolism than that dominated with AOM which has lower growth rate due 23 

to its ability to provide more reducing power from NH3 oxidation. The rate of NH3 24 
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and EE2 degradation was found having a strong correlation particularly in N. 1 

europaea-N. mobilis-dominating sludge. Current study firstly highlights an 2 

importance of the AOM community on simultaneous nitrogen and EE2 removal in 3 

wastewater. 4 
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Table 1. qPCR primers used in this study 1 

Primer Sequence 5’-3’ Target genes Reference 

amoA1F 

amoA2R 

GGGGTTTCTACTGGTGGT 

CCCCTCKGSAAAGCCTTCTTC 
AOB amoA genes [13] 

amoNo550D2f 

amoNo754r 

TCAGTAGCYGACTACACMGG 

CTTTAACATAGTAGAAAGCGG 

amoA genes of  N. 

oligotropha cluster 
[14] 

NSMeur-828F 

NSMeur-1028R 

GTTGT CGGAT CTAAT TAAG 

TGTCT TGGCT CCCTT TC 

16S rRNA genes of 

N. europaea-N. 

mobilis cluster 

 

[15] 

CamoA-19f 

CamoA-616r 

ATGGTCTGGYTWAGACG 

GCCATCCABCKRTANGTCCA 
AOA amoA genes [16] 

 2 

 3 

 4 

 5 

 6 

 7 

 8 

 9 

 10 

 11 

 12 

 13 

 14 

 15 

 16 

 17 

 18 
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Table 2. Summary of monitoring results during the operation of enriched reactors 1 

under steady performance 2 

 

Parameter 

Monitoring results at steady state 

A B C D 

28 mg N/L 

NH3-fed 

reactor 

70 mg N/L 

NH3-fed 

reactor 

140 mg N/L 

NH3-fed 

reactor 

420 mg N/L 

NH3-fed 

reactor 

Influent NH3 (mg N/L) 27.72±1.02 69.14±1.44 138.05±3.79 409.37±17.55 

NH3 loading rate (mg N/(L-d)) 6.66±0.24 16.59±0.35 33.13±0.91 98.25±4.21 

Effluent NH3 (mg N/L) 0.15±0.04 0.49±0.15 1.95±0.58 11.00±10.76 

NH3 removal load 

(mg N/(L-d)) 
6.62 16.47 32.66 95.61 

Effluent NO2
-
 (mg N/L) 0.04±0.02 0.12±0.08 0.84±0.69 12.35±13.16 

Effluent NO3
-
 (mg N/L) 26.44±1.53 66.47±3.38 125.88±3.20 353.55±18.40 

Total N 26.64±1.53 67.09±3.01 128.67±3.51 376.90±27.03 

MLSS (mg/L) 100±20 120±20 190±30 240±30 

 3 

 4 

 5 

 6 

 7 

 8 

 9 

 10 

 11 

 12 

 13 

 14 

 15 
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Table 3. Abundance of genes encoding amoA and 16S rRNA in various cluster of ammonia-oxidizing microorganisms in nitrifying 1 

sludge 2 

Reactor  Influent NH3 

concentration 

(mg N/L) 

NH3 

removal 

load (mg 

N/(L-d)) 

Effluent NH3 

concentration 

(mg N/L) 

Cluster of AOM  (Gene copies per liter of mixed liquor) 

amoA genes (AOB) amoA genes (AOA) 16S rRNA genes 

(N.europaea-

N.mobilis cluster) 

amoA genes                  

(N. oligotropha 

cluster) 

28NS 28 6.62 0.15±0.04 8.62x10
6
±1.52x10

5
 1.06x10

6
±1.89x10

4
 ND 3.31x10

6
±5.86x10

4
 

70NS 70 16.47 0.49±0.15 5.36x10
8
±5.76x10

5
 8.81x10

5
± 9.53x10

3
 ND 2.01x10

8
±2.17x10

6
 

140NS 140 32.66 1.95±0.58 3.72x10
9
±2.34x10

7
 ND 1.93x10

9
±1.23x10

7
 4.84x10

6
±3.04x10

4
 

420NS 420 95.61 11.00±10.76 1.04x10
10

±3.86x10
7
 ND 1.92x10

10
±7.16x10

7
 5.17x10

6
±1.97x10

4
 

 3 
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Table 4. Comparison of the rate of EE2 degradation by nitrifying activated sludge and 1 

enriched nitrifying sludge in aerated batch reactor 2 

Culture EE2 

degradation rate 

(mg/(gVSS-day)) 

NH3  

oxidation rate  

(mg N/(gVSS-day)) 

Initial 

concentration of 

EE2 & NH3 

Ref 

Nitrifying activated sludge 
0.0936 1320 

1.0 mg/L EE2; 

100 mg N/L NH3 
[5] 

AMO-containing extract from enriched 

nitrifying sludge  
7.83 - 29.17 129.6 - 1339.2 - [27] 

Enriched nitrifying sludge 
0.096 1260 

0.75 mg/L EE2; 

52.5 mg N/L NH3 
[30] 

Nitrifying activated sludge 
0.024 933.6 

0.05 mg/L EE2; 

50 mg N/L NH3 
[32] 

Enriched nitrifying sludge 
 

a
28NS (AOA/N.oligotropha-dominating);  

b
70NS (N.oligotropha-dominating);  

c
140NS (N.europaea-dominating);  

d
420NS (N.europaea-dominating) 

 

a
0.27 - 0.41;  

b
0.28 - 0.52; 

 

c
0.31 - 0.66;  

d
0.44 - 0.88 

 

a
55.9 - 168.3;

  

b
51.1 - 225.4;  

c
67.5 - 312.7; 

d
150.9 - 630.7 

 

3.0 mg/L EE2; 

28-420 mg N/L 

NH3 

 

This 

study 

Note: ‘a’, ‘b’, ‘c’, ‘d’ indicate the results from sludge 28NS, 70NS, 140NS, and 420NS, 3 

respectively. 4 

 5 

 6 

 7 

 8 

 9 

 10 

 11 

 12 

 13 

 14 

 15 

 16 
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Figure 1. Concentration profiles of inorganic nitrogen species during sludge 23 

enrichment with NH3 concentration of a) 28 mg N/L, b) 70 mg N/L, c) 140 mg N/L 24 

and d) 420 mg N/L 25 

 a) 

b) 

c) 

d) 
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 1 Figure 2. Profiles of NH3 and NO3
-
 concentration during incubation test with and without adding ATU at initial NH3 concentration of 

28 mg N/L (a-d), 70 mg N/L (e-h), 140 mg N/L (i-l) and 420 mg N/L (m-p) using sludge 28 NS (a,e,i,m), 70 NS (b,f,j,n), 140 NS 

(c,g,k,o) and 420 NS (d,h,l,p). 
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Figure 3. EE2 degradation using different sludge at initial NH3 concentration a) 28 mg N/L 2 

b) 70 mg N/L c) 140 mg N/L d) 420 mg N/L 3 

a) c) 

b) d) 
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Figure 4. The degradation rate of a) NH3 and b) EE2 under different sludge and initial NH3 2 

concentration  3 
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Figure 5. The relationship between NH3 and EE2 degradation rate for a) 28 NS b) 70 NS c) 2 

140 NS d) 420 NS 3 
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