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非法药物和医用药物正逐渐成为研究者关心的新兴污染物，现在已有大量研究工作评估了它们在废
水中的存在情况。然而，关于这些药物在处理后的污泥或生物固体中存在情况的信息却很少。在本
项研究中，我们检测了取自澳大利亚一个大型城市废水处理厂（wastewater treatment plant, WWTP）
的污泥和生物固体，以此确定5种滥用药物的存在情况，其中包括作为可卡因消耗量指示剂的苯甲
酰爱康宁、作为代表性非法兴奋剂的甲基苯丙胺和3,4-亚甲基二氧基甲基苯丙胺（3,4-methylenedi-
oxy methamphetamine, MDMA），以及具有潜在环境风险的药品可待因和吗啡。通过固相萃取并由
液相色谱串联质谱法（liquid chromatography-tandem mass spectrometry, LC-MS/MS）对样品进行分析。
苯甲酰爱康宁和MDMA存在于原污泥中，但在固体处理过程中明显降解，且在脱水污泥（处理后）
或生物固体中未检出。在所有生物固体样品中均检测到甲基苯丙胺、可待因和吗啡，平均浓度为
20~50 μg·kg–1。这三种药物在生物固体中的存在表明这些化合物在固体和土壤中相对稳定，并至少
可在生物固体中存在几年的时间。基于这些化合物的估计风险商（risk quotient, RQ）进行的简单环
境风险评估表明，在标准的澳大利亚生物固体施用量下，与生物固体土地施用相关的潜在环境风
险非常低。
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1. 引言

由于非法药物对水生生物和生态系统的毒性作用，

它们逐渐成为令人关注的新兴污染物。据报道，它们存

在于各种环境中，包括地表水[1–4]、饮用水[5–9]、地

下水[10–12]、水生生物（鱼类或其他）[13–15]和污水

污泥[16–20]。然而，关于它们可能存在于生物固体中

的信息却非常少[21,22]。这里的“生物固体”是指通过

废水处理厂（wastewater treatment plant, WWTP）处理

后的污泥产物[23]。
在全球范围内，使用活性污泥类型工艺的二级废水

处理率不断提高，导致了污泥和生物固体产量的增加。

最近，全球生物固体生产率近似于每年2.5×107~6.0×107 t 
干固体[24]，其中大部分被用于土壤[25]。澳大利亚

和新西兰生物固体合作伙伴关系（Australian and New  
Zealand Biosolids Partnership, ANZBP）[26]报道，2017
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年澳大利亚生产了约3.3×105 t干燥生物固体，其中75%
用于农业，与美国和欧盟农业应用（约占45%）相比

[25]，占比相对较高。由于生物固体中含有丰富的养

分，因此将其作为肥料进行土地利用是可持续的土壤养

分管理和碳汇的一个很好的选择[27,28]。除了其农业养

分和其他改良土壤的成分外，生物固体中还包含许多令

人关注的污染物，特别是持久性有机污染物，包括药物

[11,21,29]、农药、多氯联苯（polychlorinated biphenyl, 
PCB）或多环芳烃（polycyclic aromatic hydrocarbon, 
PAH）[30–33]，以及（可能有）非法药物残留。有证

据表明，某些滥用药物可能对水生生物群有毒，而关

于其对陆生生物群潜在影响的研究却少之又少。例如，

Parolini等[34]检测了斑马贻贝暴露于混合滥用药物（可

卡因、苯丙胺和吗啡）后的氧化状态，并报道了抗氧化

剂活性的显著增加对贻贝的健康构成了潜在威胁。

辛醇-水分配系数lgΚOW值高（> 4）到中等（2.5~4）
的疏水性化合物具有相对较高的吸附势，因此更可能在

固体和污泥馏分中积聚[35,36]。相反，lgΚOW值（< 2.5）
较低的化合物具有相对较低的吸附势，更有可能保留在

水相中[35]。在废水固体处理过程中未能有效清除的化

合物可通过生物固体再利用项目被运输到环境中，通过

植物和农作物的吸收，它们可能会进入食物链。例如，

过去的研究表明，在富含生物固体的土壤中生长的农作

物（如白菜、生菜和菠菜）对某些抗生素的吸收会增加

[37–39]。因此，描述和了解生物固体中其他药物污染物

（包括滥用药物）的水平十分重要。

有几篇已发表的文章详细介绍了在废水环境中滥用

药物的情况[40–42]。然而，迄今为止，相关滥用药物

在生物固体中存在情况的国际数据有限，且几乎没有关

于澳大利亚的数据。例如，Govindarasu [43]从澳大利亚

废水处理厂的污泥中检测到了甲基苯丙胺（2 μg·kg–1），

而Jones-Lepp和Stevens [21]报道了美国生物固体中相

近的甲基苯丙胺水平（4 μg·kg–1）。几项研究都报道了

来自美国（未检出到约328 μg·kg–1）[23,44,45]和加拿大

（2.9~110 μg·kg–1）[46–48]的生物固体中可待因的存在情

况。生物固体数据的可用性有限很可能是由于污水流行

病学作为一个研究领域而出现的，这也反映了一个事

实：该研究大部分集中在原废水分析上，目的是为估计

人口药物消耗率[40]，而不是了解废水处理厂处理过程

中的药物去除和分配。

因此，本研究的目的是调查澳大利亚污泥和生物

固体中几种滥用药物的存在情况。选择甲基苯丙胺和

3,4-亚甲二氧基甲基苯丙胺（3,4-methylenedioxy meth-
amphetamine, MDMA）作为非法兴奋剂的例子，可待因

和吗啡作为具有潜在环境风险的药物，并选择苯甲酰爱

康宁作为可卡因消费量的指示剂（即代谢产物）（图1）。
本研究针对的化合物是根据澳大利亚以前的研究工作选

择的，该研究表明这些药物在废水（进水和出水）中的

浓度相对较高，并指出其中某些化合物有潜在的环境风

险[40,49]。因此，本研究的目的是寻找一种方法来确定

特定的滥用药物在生物固体中的存在情况，并研究污泥

或生物固体处理过程不同阶段中这些药物的水平。

2. 材料和方法

2.1. 化学品和试剂

每种药物的参考标准品和氘代内标产品均购自美国

Cerilliant公司。甲醇、甲酸、二氯甲烷和异丙醇购自澳

大利亚Merck公司，而乙酸购自美国Spectrum Chemical
公司，氨气购自澳大利亚Optigen Ingredients公司。超

纯水是从arium® pro VF净水装置（德国Sartorius Stedim 
Biotech GmbH公司）购得。固相萃取（solid-phase ex-
traction, SPE）柱（UCTTM XRDAH；每6 mL 500 mg）
购自澳大利亚PM Separations公司。

2.2. 研究地点和样品收集

污泥样品是从澳大利亚的一家处理厂收集的（图2
提供了采样位置）。该处理厂为大约7×105人服务，平均

废水流量为150 ML·d–1。该厂采用常规的活性污泥反应

器工艺运行，该工艺包括串联的厌氧、好氧和缺氧区

域。初沉污泥采用重力法浓缩，而剩余活性污泥（waste- 
activated sludge, WAS）通过溶气气浮法浓缩，然后将合

图1. 从PubChem化合物数据库获得的目标化合物的结构[包括分子质
量（g·mol–1）]。
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并的污泥进行中温厌氧消化，固体保留时间为18 d。消

化后的部分污泥进一步通过离心机进行机械脱水，而大

部分污泥则在污泥稳定塘中脱水。在1.5~3年内将填满

污泥稳定塘，然后将沉淀的固体干燥并储存至少3年（即

本研究中采样的储存3年的生物固体样本源于2012—
2014年进入污水处理厂的废水）。然后，将A级质量的

生物固体产物作为土壤补充剂广泛应用于农业。

厌氧消化后，最初收集的样品（3个重复样本）用

于开发方法（萃取和分析）。随后，在2016年12月至

2017年6月之间又收集了3个样本（总共45个样本：5个
处理阶段、3个时间点、3个重复样本）进行分析。这些

样本是在污水处理厂不同阶段收集的，包括初沉污泥、

混合消化污泥、离心脱水后的生物固体、稳定塘污泥和

来自储存3年的生物固体。收集的初沉污泥为24 h复合

物，其余为抓取样品。在样品制备和分析之前，所有样

品均存储在–20 ℃下。

2.3. 样品制备和提取

将所有样品冷冻干燥（Lyph-Lock 6，美国Labcon-
co公司），然后均质化。首先，测试了两种溶液混合

物对目标药物的萃取情况：①根据Monsalvo [50]的文

章，8 mL甲醇和0.1 mol·L–1乙酸（体积比为1∶1）溶

液的混合物，以及②Kaleta等[20]的方法，20 mL的

50 mmol·L–1甲酸和甲醇（体积比为80∶20）。图3说明

了详细的萃取过程。概括来讲，称量1 g冷冻干燥的样

品，并加入200 μL每种药物氘代内标的混合物，将加有

溶液混合物的污泥样品超声处理15 min，然后旋转混合

1 h后，将样品在3500 r·min–1（2851g）下离心10 min（澳

大利亚Allegra X-12R Beckman Coulter公司）。然后将上

清液收集到玻璃瓶中，重复萃取三次后合并。随后，将

一个样品置于氮气中，40 ℃下直接蒸发至干，并使用

先前针对废水样品发布的SPE方案萃取另一样品[51]。
为此，将过滤的上清液加载到混合模式SPE柱中，该柱

用甲醇（6 mL）和乙酸钠缓冲液（6 mL）预调节。用

乙酸钠缓冲液（6 mL）、0.1 mol·L–1乙酸（2 mL）和甲

醇（6 mL）洗涤SPE柱。用4%氨水和96%二氯甲烷/异
丙醇（80 ∶ 20）的混合物洗脱分析物，并将样品蒸发

至干。两种干燥的样品（通过直接蒸发和SPE方法）都

用20 μL含有0.1%甲酸的甲醇溶液和180 μL含有0.1%甲

酸的Milli-Q水溶液进行重构，然后进行液相色谱串联

质谱分析（liquid chromatography-tandem mass spectro-
metry, LC-MS/MS）。根据已知浓度药物加标的样品的准

确度和回收率，选择最终的萃取溶液（表1）。

2.4. 色谱分析

分析仪器由日本Shimadzu公司的高效液相色谱

仪（high-performance liquid chromatograph, HPLC; LC-
20AD）、自动进样器（SIL-20A / HT）、泵系统（LC-20AD）

和脱气器（DGU-20A）组成，耦合到配备有电喷雾电

离（electrospray ionization, ESI）源的API 3000三重四级

杆质谱仪（加拿大Applied Biosystems公司）上。

基于先前发表的用于废水样品的方法（略有改

动）[40]，使用Phenomen-exTM（美国Phenomenex公
司）Luna®五氟苯基（PFP）色谱柱（100 mm×4.6 mm，

图2. 所选污水处理厂和采样点的污泥处理过程。S1：初沉污泥；S2：混合消化污泥；S3：离心脱水的生物固体；S4：污泥稳定塘；S5：储存3年
的生物固体。
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3 μm）与五氟苯基（pentafluorophenyl, PFP）保护

柱（4 mm×2.0 mm，5 μm）进行色谱分离，总流速为

0.6 mL·min–1。由溶剂A（5%甲醇+ 0.1%甲酸）和溶剂

B（95%甲醇+ 0.1%甲酸）组成流动相，样品进样量为

10 μL，到4 min时，梯度从30% B开始，立即线性增加

到100% B，然后是4 min等度期，然后在0.1 min内线

性减少到30%。然后保持在该梯度，直到运行时间结束

（10 min）。通过多重反应监测，在正电离模式下测量了

质谱。具体的选定化合物的参数总结如表1所示。

2.5. 方法验证

通过加标浓度为20~1700 μg·kg–1的样品，确定每

图3. 污泥和生物固体样品的萃取方案。

表1 用于分析目标化合物的化合物特定的质谱参数以及相应的检测限（LOD）和定量限（LOQ）

Targeted drugs/ 
internal standards

Retention 
time (min)

Precursor ion 
(m/z)

Product ion 
(m/z)

Declustering 
potential (V)

Collision 
energy (V)

Standard concentration 
range (µg·kg–1)

LOD 
(µg·kg–1)

LOQ 
(µg·kg–1)

Morphine 3.88 286 165 50 65 400–850 3.2 9.6

Morphine-d3 3.89 289 165 50 65

Codeine 6.62 300 215 50 35 800–1700 1.6 5.0

Codeine-d3 6.63 303 215 50 35

MDMA 7.90 194 163 35 18 40–85 0.7 2.2

MDMA-d5 7.92 199 165 35 18

METH 7.47 150 119 20 35 80–170 19.3 58.4

METH-d5 7.48 155 121 20 35

BE 9.85 290 168 50 25 20–43 0.4 1.2

BE -d3 9.86 293 171 50 25

Other MS/MS parameters: Nebulizer gas: 12 pounds/square inch gauge (psig); curtain gas: 10 psig; ion spray voltage: 5000 V.
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种萃取溶液所选化合物的萃取回收率（浓度范围参见 
表1）。通过比较测得的浓度与加标浓度来评估回收率。

药物浓度是通过同位素稀释后，分析物和内标物之比计

算得出的。每种分析物的氘标记物用作内标物，以此

解释萃取过程中分析物的损失情况。每种化合物的定

量限（limit of quantification, LOQ）和检测限（limit of 
detection, LOD）分别确定为信噪比的10倍和3倍。通过

分析不同浓度下的标准品建立线性关系，并选择LOQ
作为最低可测量浓度，使其与标准曲线的偏差在±15%
以内。

2.6. 统计分析

使用Prism 7.03（美国Graph-Pad Software公司）进

行统计分析。采用Shapiro-Wilk正态性检验，然后进行

双尾t检验以比较萃取液1和2（n = 15）的回收率。同样，

采用t检验评估各种处理过程中污泥处理前后药物浓度

之间的差异。

3. 结果和讨论

3.1. 萃取回收率和数据质量保证

如表1所示，为了得到绝对回收率，通过将测得的

浓度与标准浓度的样品进行比较，确定了分别采用SPE
法和直接进样法测定的两种萃取液的性能。如图4所
示，通过SPE法，所有用溶液1（甲醇+ 0.1 mol·L–1乙

酸）和溶液2（甲酸+甲醇）的化合物的回收率分别为

93%~116%和61%~186%。回收率的变化可能与基质干

扰有关，这会导致检测的抑制（可待因/吗啡）或扩增

（MDMA /甲基苯丙胺）。直接进样法所得的萃取液信号

响应较差，因此需要使用SPE法。但是，通过同样的

SPE萃取（t28 = 2.11，p = 0.044），对比用溶液1和溶液2
的所有化合物获得的回收率，两者之间存在显著差异。

根据我们的研究结果，如果要萃取废水固体基质中的目

标化合物，建议先进行预处理，然后进行SPE萃取。类

似的，由于污泥的复杂稠度，Kaleta等[20]应用SPE萃

取法分析污泥样品中的苯丙胺。因此，本研究自始至终

采用溶液1与SPE萃取法结合的方法。

3.2. 分析污泥和生物固体样品中的选定化合物

为了确定来自废水处理厂不同阶段的废水固体样品

中药物的浓度，采用了上述萃取方法，图5总结了每个

样品的结果（平均值±SEM）。最普遍存在的化合物是

甲基苯丙胺、可待因和吗啡，存在于所有污泥和生物固

体样品中。相比之下，苯甲酰爱康宁和MDMA存在于

废水处理厂的初始阶段（初沉污泥和消化池样品），但

在处理过的生物固体中并未检测到它们，从而确定在污

泥处理过程已将它们完全去除或生物降解。

初沉污泥中目标化合物的浓度范围为1~78 μg·kg–1，

其中甲基苯丙胺浓度最高（图5）。厌氧消化污泥中的

吗啡浓度明显高于初沉污泥中的浓度（t6 = 2.598，p = 
0.0408）。这种增加（大约4倍）可能是由于在葡萄糖苷

酸过程中，吗啡的主要代谢产物吗啡-6-葡萄糖苷酸转

化成游离吗啡[40,52–54]，或在处理过程中将可待因转

化为吗啡[55]。另一种可能性是在活性污泥处理过程中

吗啡被吸收和积累后，通过浓缩的WAS加入到消化池

中。在该地点的前期工作表明，经过活性污泥处理后，

该工厂有效地从进厂废水中去除了吗啡（原废水中的吗

啡浓度约为900 μg·L–1，去除率>90%）[40]。假设初沉

污泥与WAS之比为4∶1，在初级处理和WAS之间能够

观察到吗啡水平提高了4倍。

在处理后的污泥（离心或稳定塘脱水）中，未检

测到苯甲酰爱康宁和MDMA。由于这些化合物半衰期

值较短或对固体分配的亲和力较弱，它们可能已经降

解了。例如，MDMA的半衰期（15~59 d）比甲基苯丙

胺（131~502 d）短很多[56,57]。Langford等[58]指出苯

甲酰爱康宁为极性化合物，由于其lgΚOW值为2.15，对

固体的亲和力很弱，这会导致较大比例的苯甲酰爱康宁

存在于水相中，而在固体馏分中存在的相对较少。关于

未检测到MDMA的另一种可能性是MDMA代谢，这有

助于MDMA降解为羟基苯丙胺。这些化合物（即羟基

苯丙胺）在处理过的生物固体中可能仍具有生物活性，

图4. 用两种溶液混合物（溶液1和溶液2），对目标药物通过SPE或
直接进样进行萃取（n = 3）获得的回收率。BE：苯甲酰爱康宁；
METH：甲基苯丙胺。
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且毒性未知。但是，经离心分离或稳定塘脱水的污泥

中的甲基苯丙胺平均浓度没有明显差异[平均值±SEM
分别为（61.6±1.3）μg·kg–1或（54.2±1.1）μg·kg–1]。本

研究中苯甲酰爱康宁和MDMA的结果与最近的斯洛伐

克的研究结果[22]相类似，在该研究中，消化污泥中苯

甲酰爱康宁的平均含量低于LOQ，MDMA的平均含量

非常低（<5 μg·kg–1）。该研究中记录的甲基苯丙胺浓度

相对高于之前澳大利亚污水处理厂污泥样品中报道的

浓度（2 μg·kg–1）[43]，但仍在Mastroianni等[17]报道的

污泥样品的范围内（6.7~111 μg·kg–1）。应当指出的是，

2013年，当Mastroianni等的研究发表时，甲基苯丙胺

的使用量远低于目前使用的水平，在那时进行检测，可

能导致固体中的含量也较低。例如，2011年西班牙流

入废水中检测到的甲基苯丙胺浓度为50 ng·L–1 [59]，而

2016年在澳大利亚废水中检测到的甲基苯丙胺浓度约为

3000 ng·L–1 [40]。结果表明，甲基苯丙胺是一种稳定的

化合物，在中温厌氧消化条件下降解最小。

在脱水离心机或稳定塘处理过的污泥中检测到的

其他两种化合物是可待因和吗啡，其平均浓度分别为

10.6~15.4 μg·kg–1和39.6~139.4 μg·kg–1。这里的可待因

平均脱水污泥值几乎是Gago-Ferrero等[60]报道的水平

（6.3 μg·kg–1）的两倍，他们的研究是从希腊的污水处理

厂收集污泥，且污泥在脱水前经过好氧消化处理。然

而，在本研究中发现的消化和脱水污泥中可待因浓度与

Ivanová等[22]的研究结果相似，几个来自斯洛伐克污水

处理厂的主要厌氧消化（有些需氧）和离心脱水的污泥

中可待因的中位水平为16 μg·kg–1。我们的数据与Gago-

Ferrero等[60]的数据之间存在较大差异，而与Ivanová
等[22]差异较小，可能是由于本研究采用了厌氧消化进

行污泥处理，厌氧消化对可待因降解或去除的效果可能

不如好氧消化。例如，有文献指出好氧消化在去除痕量

有机物方面优于厌氧消化[61,62]。此外，假设数字仍在

相同的数量级内（小于两倍差异），那么这些差异也可

能与采样变异性、分析测量或回收率差异有关。在本

研究中，两种处理过的污泥（离心或稳定塘脱水）中

的吗啡平均浓度（40 μg·kg–1）均相同，并且相对高于

Mastroianni等[17]报道的来自西班牙15个污水处理厂的

污泥中的范围（2.2~19.1 μg·kg–1），其中污泥主要为活性

污泥。他们研究中的污泥处理过程与当前研究中采用的

污泥处理过程相似，包括厌氧消化，然后进行离心脱水。

总体而言，离心或稳定塘脱水后产生的生物固体中药物

（甲基苯丙胺、可待因和吗啡）的浓度没有明显差异。

对于5个目标药物，在所有生物固体样品中均检测

到了甲基苯丙胺、可待因和吗啡（图5）。通常，甲基

苯丙胺浓度（52.2 μg·kg–1）约为可待因和吗啡平均浓度

（23 μg·kg–1）的两倍。生物固体中甲基苯丙胺浓度较高

的一个可能原因是其较高的进水质量负荷[40,49,63]。
甲基苯丙胺在环境中相对稳定[57,64]，这也可以解

释它在本次检测的稳定生物固体中的普遍性和持久

性。可待因含量与Langdon [65]报道的相同，但略高于

Sabourin等[48]发现的加拿大生物固体中的浓度（最高

为14.6 μg·kg–1）。

据我们所知，本研究是首个提供有关澳大利亚生物

固体中非法药物和医用药物存在情况的研究。为尝试了

图5. 在初沉污泥、厌氧消化污泥、经离心机或稳定塘脱水处理后的污泥和储存的生物固体中发现的目标化合物（干重，μg·kg–1）的浓度（平均
值±SEM）。
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解在澳大利亚土地应用实践中，这些化合物在生物固

体中相关的潜在环境风险，我们使用风险商（risk quo-
tient, RQ）进行了危害评估。由于没有可用的预测无效

应浓度（predicted no-effect concentration, PNEC）土壤值，

RQ是根据我们研究的生物固体中测得的浓度与水中

PNEC之比计算得出的[66,67]。根据RQ值，可以将这些

化合物归类为三种：对环境有高风险（RQ≥1）、中等

风险（RQ = 0.1~1）以及低风险（RQ <0.1）[68,69]。该

分析得出除可待因（RQ = 0.4，中等风险）以外，所有

化合物的RQ值都小于0.1（低环境风险）。值得强调的是，

由于这些RQ值是使用100%生物固体中的测量浓度计算

得出的，因此该结果大大高估了澳大利亚农业生物固体

再利用的风险，在这种情况下，通常以10 t·hm–2的低剂

量施用生物固体，或以干重1 kg·m–2施用[70]。假设将

生物固体埋入土壤下10 cm，则环境中与生物固体相关

的化合物会进一步稀释100倍，这会使所有物质的上述

RQ值降低到远低于低风险阈值。其他管辖区应根据当

地情况（即生物固体药物浓度和生物固体施用量或应用）

重新评估该风险，以正确评估当地环境风险。需要重申

的是，用于计算RQ的PNEC值与水环境有关，因此上

述RQ仅为土壤的估计值。

4. 结语

本研究调查了来自澳大利亚大型污水处理厂的污泥

和生物固体，以了解在废水固体处理过程中甲基苯丙

胺、MDMA、可待因、吗啡以及可卡因代谢物苯甲酰

爱康宁的发生和去向。在污泥处理过程中，苯甲酰爱康

宁和MDMA很容易去除，且通过长期稳定处理后未在

生物固体中检测出来。在处理过的污泥（离心和稳定塘

脱水）和生物固体中，甲基苯丙胺、可待因和吗啡的含

量总是很低（l μg·kg–1）。甲基苯丙胺的平均浓度高于国

际上报道的水平，这可能反映了一个事实，即甲基苯丙

胺是澳大利亚人选择的主要兴奋剂，从而导致废水中的

含量相对较高，因此固体成分也相对较高。这项研究还

发现，即使在长期（多年）暴露于固体稳定过程后，被

调查的污水处理厂使用的固体处理工艺（即厌氧消化、

搅拌空气干燥、稳定池和储存）也几乎不能去除甲基苯

丙胺、吗啡和可待因。一个简单的环境风险评估表明，

对于所有5种药物，按照标准的澳大利亚生物固体土地

施用量，与生物固体土地施用相关的风险可能非常低。

然而，人们对它们在环境中长期存在和积累的情况知

之甚少，更多的研究可能会加快农业生物固体的使用进

度，可以为这些化合物在环境中建立更好的风险预测，

并评估它们进入食物链的潜力。对于此类研究，将需要

进行一项长期的监测研究，其中应包括以不同的比例对

生物固体改良过的土壤施用之前和之后进行取样，并监

测农作物生长，以便评估植物的吸收潜力。
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Pharmaceuticals and illicit drugs—a new threat to the application of sewage 
sludge in agriculture. Sci Total Environ 2018;634:606–15.

[23] Kinney CA, Furlong ET, Zaugg SD, Burkhardt MR, Werner SL, Cahill JD, et al. 
Survey of organic wastewater contaminants in biosolids destined for land 
application. Environ Sci Technol 2006;40(23):7207–15.

[24] Zhang W, Alvarez-Gaitan JP, Dastyar W, Saint CP, Zhao M, Short MD. 
Valueadded products derived from waste activated sludge: a biorefinery 
perspective. Water 2018;10(5):545.

[25] Spinosa L. Wastewater sludge: a global overview of the current status and 
future prospects. In: Water intelligence online. London: IWA Publishing; 2011.

[26] Australian and New Zealand Biosolids Partnership [Internet]. Australian 
Biosolids Statistics—2017. St Leonards: Australian Water Association [cited 
2019 Apr 9]. Available from: https://www.biosolids.com.au/guidelines/ 
australian-biosolids-statistics/.

[27] Clarke BO, Smith SR. Review of ‘emerging’ organic contaminants in biosolids 
and assessment of international research priorities for the agricultural use of 
biosolids. Environ Int 2011;37(1):226–47.

[28] Wijesekara H, Bolan NS, Thangavel R, Seshadri B, Surapaneni A, Saint C, et al. 
The impact of biosolids application on organic carbon and carbon dioxide 
fluxes in soil. Chemosphere 2017;189:565–73.

[29] Xia K, Bhandari A, Das K, Pillar G. Occurrence and fate of pharmaceuticals and 
personal care products (PPCPs) in biosolids. J Environ Qual 2005;34 (1):91–
104.

[30] Gibson R, Wang MJ, Padgett E, Beck AJ. Analysis of 4-nonylphenols, phthalates, 
and polychlorinated biphenyls in soils and biosolids. Chemosphere 2005;61 
(9):1336–44.

[31] Leiva C, Ahumada I, Sepúlveda B, Richter P. Polychlorinated biphenyl behavior 
in soils amended with biosolids. Chemosphere 2010;79(3):273–7.

[32] Andrade NA, McConnell LL, Torrents A, Ramirez M. Persistence of 
polybrominated diphenyl ethers in agricultural soils after biosolids 
applications. J Agric Food Chem 2010;58(5):3077–84.

[33] Wang H, Lin K, Hou Z, Richardson B, Gan J. Sorption of the herbicide 
terbuthylazine in two New Zealand forest soils amended with biosolids and 
biochars. J Soils Sediments 2010;10(2):283–9.

[34] Parolini M, Magni S, Castiglioni S, Zuccato E, Binelli A. Realistic mixture of 
illicit drugs impaired the oxidative status of the zebra mussel (Dreissena 
polymorpha). Chemosphere 2015;128:96–102.

[35] Rogers HR. Sources, behaviour and fate of organic contaminants during 
sewage treatment and in sewage sludges. Sci Total Environ 1996;185(1–3):3–
26.

[36] Schäfer AI, Akanyeti I, Semião AJC. Micropollutant sorption to membrane 
polymers: a review of mechanisms for estrogens. Adv Colloid Interface Sci 
2011;164(1–2):100–17.

[37] Herklotz PA, Gurung P, Vanden Heuvel B, Kinney CA. Uptake of human 
pharmaceuticals by plants grown under hydroponic conditions. Chemosphere 
2010;78(11):1416–21.

[38] Jones-Lepp TL, Sanchez CA, Moy T, Kazemi R. Method development and 
application to determine potential plant uptake of antibiotics and other 
drugs in irrigated crop production systems. J Agric FoodChem2010;58(22): 
11568–73.

[39] Dolliver H, Kumar K, Gupta S. Sulfamethazine uptake by plants from 
manureamended soil. J Environ Quality 2007;36(4):1224–30.

[40] Yadav MK, Short MD, Gerber C, Van den Akker B, Aryal R, Saint CP. Occurrence, 
removal and environmental risk of markers of five drugs of abuse in urban 
wastewater systems in South Australia. Environ Sci Pollut Res Int. Epub 2018 
Jun 9.

[41] Devault DA, Néfau T, Levi Y, Karolak S. The removal of illicit drugs and 
morphine in two waste water treatment plants (WWTPs) under tropical 
conditions. Environ Sci Pollut Res Int 2017;24(33):25645–55.

[42] Skees AJ, Foppe KS, Loganathan B, Subedi B. Contamination profiles, mass 
loadings, and sewage epidemiology of neuropsychiatric and illicit drugs in 
wastewater and river waters from a community in the midwestern United 
States. Sci Total Environ 2018;631–632:1457–64.

[43] Govindarasu P. Illicit drugs—environmental occurrence, fate and toxicity 
[dissertation]. New Castle: The University of New Castle; 2016.

[44] McClellan K, Halden RU. Pharmaceuticals and personal care products in 
archived U.S. biosolids from the 2001 EPA National Sewage Sludge Survey. 
Water Res 2010;44(2):658–68.

[45] Higgins CP, Sharp JO, Sepulvado JG, Littrell B, O’Connor G, Snyder E, et al. Trace 
organic chemicals in biosolids-amended soils: state-of-the-science review. 
Final report. Denver: Water Environment Research Foundation. London: IWA 
Publishing; 2010.

[46] Guerra P, Kim M, Shah A, Alaee M, Smyth SA. Occurrence and fate of 
antibiotic, analgesic/anti-inflammatory, and antifungal compounds in five 
wastewater treatment processes. Sci Total Environ 2014;473–474:235–43.

[47] Kim M, Guerra P, Shah A, Parsa M, Alaee M, Smyth SA. Removal of 
pharmaceuticals and personal care products in a membrane bioreactor 
wastewater treatment plant. Water Sci Technol 2014;69(11):2221–9.

[48] Sabourin L, Duenk P, Bonte-Gelok S, Payne M, Lapen DR, Topp E. Uptake of 
pharmaceuticals, hormones and parabens into vegetables grown in soil 
fertilized with municipal biosolids. Sci Total Environ 2012;431:233–6.

[49] Tscharke BJ, Chen C, Gerber JP, White JM. Temporal trends in drug use 
in Adelaide, South Australia by wastewater analysis. Sci Total Environ 
2016;565:384–91.

[50] Monsalvo VM. Efficient management of wastewater from manufacturing: 
new treatment technologies. Boca Raton: CRC Press; 2015.

[51] Irvine RJ, Kostakis C, Felgate PD, Jaehne EJ, Chen C, White JM. Population drug 
use in Australia: a wastewater analysis. Forensic Sci Int 2011;210(1–3):69–73.

[52] Subedi B, Kannan K. Mass loading and removal of select illicit drugs in two 
wastewater treatment plants in New York State and estimation of illicit drug 
usage in communities through wastewater analysis. Environ Sci Technol 
2014;48(12):6661–70.

[53] Boleda MAR, Galceran MAT, Ventura F. Monitoring of opiates, cannabinoids 
and their metabolites in wastewater, surface water and finished water in 
Catalonia, Spain. Water Res 2009;43(4):1126–36.

[54] Kolmonen M, Leinonen A, Kuuranne T, Pelander A, Ojanperä I. Hydrophilic 
interaction liquid chromatography and accurate mass measurement for 
quantification and confirmation of morphine, codeine and their glucuronide 
conjugates in human urine. J Chromatogr B, Anal Technol Biomed Life Sci 
2010;878(29):2959–66.

[55] Calza P, Vione D. Photodegradation of drugs/illicit drugs in water, in light 
in forensic science. In: Miolo G, Stair JL, Zloh M, editors. Light in forensic 
science: issues and applications.Cambridge: Royal Society of Chemistry;2018. 
p. 371–98.

[56] Yadav MK, Short MD, Aryal R, Gerber C, Van den Akker B, Saint CP. Occurrence 
of illicit drugs in water and wastewater and their removal during wastewater 
treatment. Water Res 2017;124:713–27.

[57] Pal R, Megharaj M, Kirkbride KP, Heinrich T, Naidu R. Biotic and abiotic 
degradation of illicit drugs, their precursor, and by-products in soil. 
Chemosphere 2011;85(6):1002–9.

[58] Langford KH, Reid M, Thomas KV. Multi-residue screening of prioritised 
human pharmaceuticals, illicit drugs and bactericides in sediments and 
sludge. J Environ Monit 2011;13(8):2284–91.

[59] Mastroianni N, López-García E, Postigo C, Barceló D, López de Alda M. Five-
year monitoring of 19 illicit and legal substances of abuse at the inlet of a 
wastewater treatment plant in Barcelona (NE Spain) and estimation of drug 
consumption patterns and trends. Sci Total Environ 2017;609:916–26.

[60] Gago-Ferrero P, Borova V, Dasenaki ME, Thomaidis NS. Simultaneous 
determination of 148 pharmaceuticals and illicit drugs in sewage sludge 
based on ultrasound-assisted extraction and liquid chromatography-tandem 
mass spectrometry. Anal Bioanal Chem 2015;407(15):4287–97.

[61] Semblante GU, Hai FI, Huang X, Ball AS, Price WE, Nghiem LD. Trace 
organic contaminants in biosolids: impact of conventional wastewater and 
sludge processing technologies and emerging alternatives. J Hazard Mater 
2015;300:1–17.



9Author name et al. / Engineering 2(2016) xxx–xxx

[62] Barret M, Delgadillo-Mirquez L, Trably E, Delgenes N, Braun F, Cea-Barcia G, 
et al. Anaerobic removal of trace organic contaminants in sewage sludge: 15 
years of experience. Pedosphere 2012;22(4):508–17.

[63] Tscharke BJ, Chen C, Gerber JP, White JM. Trends in stimulant use in Australia: 
a comparison of wastewater analysis and population surveys. Sci Total 
Environ 2015;536:331–7.

[64] Pal R, Megharaj M, Kirkbride KP, Naidu R. Adsorption and desorption 
characteristics of methamphetamine, 3,4-methylenedioxymethamphetamine, 
and pseudoephedrine in soils. Environ Sci Pollut Res Int 2015;22(12):8855–
65.

[65] Langdon KA. Environmental behaviour of pharmaceuticals, personal care 
products and endocrine disrupting compounds following land application of 
biosolids. Adelaide: University of Adelaide; 2010.

[66] Van der Aa M, Bijlsma L, Emke E, Dijkman E, Van Nuijs ALN, Van de Ven B, et 
al. Risk assessment for drugs of abuse in the Dutch watercycle. Water Res 
2013;47(5):1848–57.

[67] Grung M, Heimstad E, Moe M, Schlabach M, Svenson A, Thomas K, et al. 
Human and veterinary pharmaceuticals, narcotics, and personal care 
products in the environment. Current state of knowledge and monitoring 
requirements. Report. Trondheim: Norwegian Climate and Pollution Agency 
2007. Report No.: TA-2325.

[68] Archer E, Petrie B, Kasprzyk-Hordern B, Wolfaardt GM. The fate of 
pharmaceuticals and personal care products (PPCPs), endocrine disrupting 
contaminants (EDCs), metabolites and illicit drugs in a WWTW and 
environmental waters. Chemosphere 2017;174:437–46.

[69] Verlicchi P, Al Aukidy M, Zambello E. Occurrence of pharmaceutical 
compounds in urban wastewater: removal, mass load and environmental risk 
after a secondary treatment–a review. Sci Total Environ 2012;429:123–55.

[70] Brown C, Ellson A, Ledger R, Sorensen G, Cunliffe D, Simon D, et al. DRAFT 
South Australian biosolids guidelines for the safe handling and reuse of 
biosolids. South Australia: Environment Protection Authority; 2009.


