
摘 要：由抗生素的不合理使用产生的抗生素抗性菌（Antibiotic-resistant bacteria，ARB）和抗性基因（Antibiotic resistance genes，
ARGs）已广泛存在于各种环境介质中，对人类健康和生态安全造成了潜在危害。即使抗生素消减后ARB也能在环境中长期存在，

ARGs可通过水平基因转移（Horizontal gene transfer，HGT）进一步扩散。污水处理厂是ARB和ARGs的储存库，也是实现其削减的

重要环节。因此，探索可高效去除ARB和ARGs的污水深度处理工艺是十分必要的。本文综述了多种深度处理工艺对ARB和

ARGs的去除研究进展，分析了氯消毒、紫外和臭氧氧化等传统消毒处理工艺和光/H2O2、光芬顿、光催化等高级氧化技术，以及人工

湿地、混凝、膜处理等工艺对ARB和ARGs的去除效果与机理。在此基础上，对今后ARB和ARGs去除相关的研究重点和方向提出

建议，以期为我国污水深度处理工艺的选择提供借鉴。
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Abstract：Antibiotic-resistant bacteria（ARB）and antibiotic-resistance genes（ARGs）, promoted by the improper use of antibiotics, have
been frequently detected in various aquatic environments. They have caused potential hazard to both human health and ecological security.
Antibiotic resistance exists for quite a long time, even in the absence of antibiotics, and ARGs can be further disseminated through horizon⁃
tal gene transfer（HGT）. Wastewater treatment plants（WWTPs）are a reservoir of ARB and ARGs and play an important part in their elimi⁃
nation. As a result, it is of great importance and necessity to explore an efficient advanced treatment process to remove ARB and ARGs prop⁃
erly. The aim of this review is to provide the current knowledge regarding inactivation of ARB and ARGs, with different advanced treatment
processes in the effluent of WWTPs（chlorination, UV irradiation, ozonation, photo/H2O2, photo Fenton, and photocatalytic oxidation）. The
inactivation effects on ARB and ARGs with constructed wetlands, coagulation, and membrane treatment were also summarized. Finally, ad⁃
vice and suggestions were proposed for the future research direction：（1）The efficiency and mechanism of integrated processes on the remov⁃
al of ARB and ARGs should be explored;（2）The behavior of various mobile genetic elements（MGEs）and their correlations with ARGs dur⁃
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图1 城市水循环的示意图以及可能对抗生素抗性选择、传播和控制至关重要的地点或过程[12]

Figure 1 Schematic representation of the urban water cycle and of sites or processes potentially critical for antibiotic resistance selection，
spread，and control[12]

ing the different advanced treatment processes should be further studied;（3）The scope of mechanism research should be extended to re⁃
verse transcription of ARB; and（4）More effective quantitative determination of ARGs should be exploited, as real-time fluorescence quan⁃
titative PCR may underestimate the removal efficiency of ARGs by advanced treatment processes.
Keywords：antibiotic-resistant bacteria（ARB）; antibiotic-resistance genes（ARGs）; advanced treatment process; removal efficiency; re⁃
moval mechanism

抗生素被广泛应用于人类医疗、动物疾病防治以

及畜牧养殖等领域[1-2]，据统计 2013年中国有 53 800 t
抗生素排放到环境中[3]。环境中大量未被利用的抗生

素促进了抗生素抗性菌（Antibiotic-resistant bacteria，
ARB）和抗性基因（Antibiotic resistance genes，ARGs）
的产生，进一步造成环境中抗性致病菌数量增加从而

危害人类健康[4-5]。如“超级细菌”鲍氏不动杆菌，从

1970 年的抗生素敏感菌（Antibiotic susceptible bacte⁃
ria，ASB）通过基因水平转移（Horizontal gene transfer，
HGT）进化成了当前具有多重抗性的内感染致病菌，

构建了包含 45 种 ARGs 的基因岛[6]。2011 年德国爆

发的“毒黄瓜”事件，蔓延到欧洲 9个国家，致使超过

3000人受感染，33人死亡；引起本次疫情的O104：H4
血清型肠出血性大肠杆菌是一种新型高传染性有毒

菌株，该菌株携带氨基糖苷类、大环内酯类、磺胺类等

抗生素的耐药基因，导致抗生素治疗无效[7]。因此世

界卫生组织已把抗生素抗性列为本世纪危害人类健

康的重大问题。即使在没有抗生素存在的条件下

ARGs也可以维持很多代[8]，并且可以通过 HGT促进

其在环境中的扩散[9]。

水环境是细菌的主要栖息地与繁殖介质，在ARB
与 ARGs传播方面扮演着重要的角色。抗生素生产

厂废水、医院废水和养殖废水是环境中ARB的主要

初始来源[10]，部分经过污水处理厂处理后排放到地表

水中，或回用进入农田环境中。Gao等[10]根据ARB和

ARGs的迁移转化将水环境划分为四个系统，即释放

源（医院、畜牧养殖废水）、初级接受系统（污水处理

厂）、二级接受系统（地下和地表水体）和三级接受系

统（河口、沿海和海洋），在各级水环境中的分布情况

如表 1所示。城市水循环主要有两部分组成，一是废

水的收集、输送与处理；二是地表水或地下水处理后

供人类使用[11]。由城市水循环系统（图 1）可以看出，

污水处理厂在城市水循环中发挥着重要作用。它既

是各种污水的汇集地，又是污染地表水的源头，而地

表水又是饮用水的重要来源[12]。因此污水处理厂却

被认为是环境中 ARB 和 ARGs 的重要来源[13]。尽管

污水处理厂出水中ARB和ARGs浓度相比进水已有

大幅降低，但仍比自然水体和土壤高很多[2，12]。综上，

开展污水厂出水中ARB和ARGs的深度去除方法研

究是十分必要的。本文综述了近年来去除 ARB 和
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表1 不同水环境中ARB和ARGs分布情况[10]

Table 1 Distribution of ARB and ARGs in different aquatic environments[10]

注：三级接受系统调查样本数量较少。

Note：Sample size of the tertiary reception systems is relatively small.

迁移路径

释放源

初级接受系统（污水厂进水）

初级接受系统（污水厂出水）

二级接受系统

三级接受系统

ARGs（sul和 tet）
检出频率

100%
100%
100%

98.1%和90.1%
100%和87.9%

ARGs浓度（中值）/
copies·mL-1

106~109（107.1）

105~108（106）

103.7~107（105）

102~105.2（103）

103~105（104）

ARGs相对丰度（中值）/
copies·16S rRNA-1

10-3.1~10-1.6（10-2.2）

10-3.6~10-2（10-3）

10-4~10-2.5（10-3.1）

10-3.7~10-1.7（10-2.8）

10-4~10-2.1（10-3）

ARB浓度/
CFU·mL-1

104~105

104~105

103~104

102

1~9×102

检测的ARGs
种类（类型）

133（12）
90（12）
84（12）
59（12）
30（8）

ARGs的深度处理工艺研究，并阐述了相应的去除机

理，在此基础上，对今后的研究重点和方向提出建议，

以期为我国污水深度处理工艺的选择提供借鉴。

1 氯消毒

由于氯消毒成本较低，并能有效去除浮游细菌，

因此被广泛应用于污水和饮用水处理[14]。氯消毒中

的有效成分为自由氯（Free available chlorine，FAC），

由HOCl和OCl-组成，HOCl的氧化能力要比OCl-强，

HOCl的占比随 pH的升高而降低。研究表明，当反应

体系的pH从7.0升到8.0后，FAC对胞外ARGs的去除

速率明显降低[15]；同时，pH对胞内ARGs去除的影响

不大。这是因为进入细胞内的 FAC可能会受到细胞

质 pH条件（一般为 7.2~7.8）的影响，致使其组成发生

改变[15]。此外，FAC对不同嘌呤和嘧啶的氧化效率是

不同的。它可以快速氧化鸟嘌呤（kCl2=2.1×104 mol-1·
s-1）和胸腺嘧啶（kCl2=4.3×103 mol-1·s-1），但是与胞嘧

啶（kCl2=66 mol-1·s-1）和腺嘌呤（kCl2=6.4 mol-1·s-1）的反

应效率较低[16-17]。

Sullivan等[18]对 6种含有 tetW的ARB进行氯消毒

实验，结果表明当氯浓度>0.5 mg·L-1，接触 10 min后，

6种ARB的去除（对数值 log）均大于 5；继而在黑暗条

件下放置 24 h，ARB的去除率可达到 100%，但是却不

能有效地去除ARGs。也有研究发现氯消毒虽然可以

有效去除 ARB，但却不能有效控制消毒后 ARB的再

生[19]。Yuan等[20]调查了氯消毒对污水厂二级出水中9种
ARB的去除情况，发现在用Cl2剂量为15 mg·min-1·L-1

时，即可有效去除大部分ARB，但是对红霉素抗性基

因（ereA、ereB、ermA和 ermB）和四环素抗性基因（tetA、

tetB、tetM和 tetO）的总去除率仅为 60.0%和 20.0%，即

使Cl2剂量增加到300 mg·min-1·L-1，ARGs的去除率也

没有明显变化。可见，虽然氯消毒可以有效杀灭

ARB，但是却不能有效去除 ARGs[21]。排放到环境中

的ARGs可以通过水平转化机制被下游细菌吸收，从

而使其获得抗生素抗性，继续对环境造成危害[22]。

不同抗生素的抗性菌对氯具有不同的耐受能力[23-24]。

Yuan等[20]的研究表明，磺胺嘧啶抗性菌和红霉素抗性

菌相比于其他抗性菌对氯有更强的耐受能力。这可

能是由于某些 ARGs对抗生素和氯有相似的抗性机

理，如细菌体内用于排除抗生素的外排泵也可以把氯

排到细菌体外，从而减小氯对细菌的伤害[20]。不同种

属的细菌对氯的耐受能力也存在很大的差异，所以氯

消毒会改变水体中微生物的群落结构。Jia等[25]发现

嗜甲基菌属（Methylophilus）、多核杆菌属（Polynucleo⁃

bacter）等能被有效去除，而假单胞菌属和食酸菌属

（Acidovorax）却对氯有更强的耐受能力，从而使其成

为优势种属；同时，处理后四环素类抗性基因和磺胺

类抗性基因相对丰度降低，mex系列基因和BacA相对

丰度增加，而两者主要存在于优势种属中，并由此导

致总ARGs的相对丰度增加。Lin等[26]的研究也发现

氯消毒会使部分ARGs[dfrA1、tetPB-03、tetPA、ampC-
04、tetA-02和 erm（36）]呈现不同程度的富集，但是在

其研究中总 ARGs 的相对丰度是降低的。Yoon 等[15]

的研究发现氯对抗性基因 e-ampR的去除速率要比对

e-kanR快，这可能是由于 e-ampR中A-T碱基对数量更

多的缘故（449 bp vs. 430 bp）。Lin等[27]的研究表明氯

消毒可以降低ARGs的接合转移能力，当氯的浓度大

于 0.3 mg·L-1（接触时间 0~48 h）时，细菌之间的ARGs
接合转移频率可以降低到 4.40×10-5甚至是检测限以

下[27]，而Guo等[28]的研究结果相反，在氯浓度为 0.5~4
mg·L-1（接触时间 10 min）时细菌间ARGs的接合转移

被显著增强。这可能是由于氯消毒处理的差异造成

的；此外 Guo 等的反应体系中产生的氯氨可能对

ARGs接合转移起到了促进作用。
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2 紫外照射

紫外杀菌主要是通过直接和间接两种机制，直接

机制是指紫外光（Ultraviolet，UV）可以穿过细胞壁、细

胞膜和细胞质直接被核酸吸收，导致相邻的胞嘧啶或

胸腺嘧啶形成二聚体；间接机制指细菌胞内或胞外的

光敏物质吸收紫外光产生活性氧（Reactive oxygen
species，ROS），活性氧氧化细胞膜、蛋白质、核酸和其

他细胞物质以杀灭细菌[29]。短波紫外线（100~280
nm）主要通过直接机制来杀灭细菌，核酸物质对紫外

光的最强吸收峰为 λ=254 nm，此波长的杀菌效果最

好[30]。Yoon等[15]采用UV254对一株抗性大肠杆菌进行

紫外照射实验，研究发现细菌可培养数量和ARGs浓
度都快速降低，但是紫外对细胞膜的破坏却是微乎其

微的。紫外照射下，嘧啶碱基比嘌呤碱基更容易形成

破坏核酸活性的产物[16]。McKinney等[31]的研究也发

现紫外照射后可以扩增的ARGs的比例与ARGs中相

邻胸腺嘧啶的数量呈很强的负相关。也有研究得出

在紫外照射过程中 ARGs 变化与可移动遗传元件

（Mobile genetic elements，MGEs）的变化具有很强的相

关性[32]。

Zheng等[33]研究了紫外照射对污水厂二级出水中

ARB和ARGs的去除情况，研究发现当紫外照射剂量

为 40 mJ·cm-2时，四环素类抗性基因的去除率仅为

52.0%~73.5%；当照射剂量升高到 160 mJ·cm-2时，去

除率提高为 79.7%~92.0%，对磺胺类抗性基因去除率

为 71.1%~78.1%；当紫外剂量达到 80 mJ·cm-2时，即

无法检测到可培养的细菌。McKinney等[31]的研究也

发现破坏 ARGs 比灭活 ARB 需要更多的紫外剂量。

这可能是由于紫外光被RNA和蛋白质遮挡从而减小

ARGs被照射的几率[15]。Guo等[34]的研究也发现紫外

照射可以有效去除污水厂二级出水中ARB，当照射剂

量为 5 mJ·cm-2时，可去除 1.0~2.4（log值）的 ARB，同
时造成了部分抗生素的抗性菌的富集。但是也有学

者发现紫外照射对抗性大肠杆菌和普通大肠杆菌的

去除效果并没有明显差异[35-36]。Hu等[32]研究发现污

水厂二级出水中气单胞菌属和盐单胞菌等优势菌群

在紫外照射后几乎消失；而假单胞菌和芽孢杆菌等转

而成为优势菌属，这可能与这些菌中含有抵抗紫外照

射的基因和质粒有关。因此造成实际污水中ARB富

集的原因可能是某些种属ARB对紫外照射耐受力较

强，在照射后成为优势种属[32]。Guo等[36]也对紫外照

射后ARB的光复活现象进行了研究，在照射剂量为 5

mJ·cm-2时，抗性大肠杆菌的复活率最高为 1.0%，但

当升高紫外剂量时，光复活基本可以忽略不计。也有

研究人员对紫外照射后ARB中ARGs的水平转移能

力进行了研究，发现紫外照射可以显著降低ARGs的
水平转移能力[27-28]。

3 臭氧氧化

臭氧（O3）的还原电势为 2.07 V，是一种强氧化

剂。臭氧可以选择性地和有机分子反应，最易和亲核

性物质反应，如碳碳双键、苯环和含有硫、磷、氮和氧

的官能团[37]。所以一般认为臭氧首先氧化细菌磷脂

层和脂多糖中的碳碳不饱和键、细胞膜和细胞壁中肽

聚糖、脂类和蛋白质上的氨基酸，溶解细胞壁和细胞

膜，以杀死细菌；然后细胞的通透性增强，多余的臭氧

进入细胞，穿过细胞质与核酸物质发生反应使 DNA
失活[16-17，37]。臭氧在溶液中会发生部分分解，生成羟

基自由基（·OH），pH越高分解程度越大，·OH（E=2.8
V）是一种氧化能力比臭氧更强的氧化剂，可以无选

择性地氧化有机和无机物质[37]。但是也并不是臭氧

的分解程度越大越好，有学者就发现臭氧对ARB的

去除能力随着 pH的降低而升高，因为虽然·OH的氧

化能力更强，但由于其氧化的无选择性，使得其作用

于ARB的量并不高[38-39]。同氯消毒一样，臭氧对鸟嘌

呤和胸腺嘧啶的氧化速率远大于腺嘌呤和胞嘧啶[16]。

有研究发现细菌DNA中G-C碱基对占比越大，其在

臭氧消毒后的污水中的相对丰度就越高[40]。

Kordatou等[41]研究发现臭氧可以有效地去除污水

厂二级出水中的抗性大肠杆菌，在初始臭氧浓度为

0.3 mg·L-1，pH=8条件下，接触 15 min就可以将初始

浓度为 5.00×102 CFU·mL-1的红霉素抗性大肠杆菌和

1.50×102 CFU·mL-1的羟苯乙酯抗性大肠杆菌完全去

除。Sousa等[42]在臭氧流量为 150 cm3·min-1的条件下

处理污水厂二级出水，接触 30 min 可以去除 3.9（log
值）的异养菌和 2.0（log值）的真菌以及 2.0（log值）的

16S rRNA 和 intI1，几乎可以达到对抗生素抗性基因

的完全去除。但是 3 d后，可培养的细菌、16S rRNA、

intI1 和 ARGs（除了 qnrS）都恢复到了处理之前的水

平。当接触时间延长到 60 min时，就不会出现细菌复

活和再生现象。但是Alexander等[40]的研究却发现臭

氧对二级出水中ARGs（vanA、blaVIM、ampC和 ermB）的

去 除 率 为 18.7%~99.3%；对 ARB 的 去 除 效 果 为

60.2%~98.9%，所以经过臭氧氧化后仍有相当数量的

ARGs和潜在致病ARB排放到环境中，此外还发现臭
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氧氧化改变了出水中的微生物群落结构，生物多样性

减少了 50.0%。经过臭氧处理后，假单胞菌的相对丰

度增加 43%，而肠球菌和葡萄球菌的相对丰度却大幅

降低，造成这种结果的原因之一就是细菌基因组中

G-C碱基对的比例不同，因为A-T碱基对更容易和臭

氧发生反应[40]。也有研究发现臭氧氧化可以有效去

除 ARB，但是对 ARGs的去除效果不佳，所以应用于

传统消毒处理的臭氧CT值，并不适用于对抗生素抗

性的去除[38]。

菌株对臭氧耐受能力是由几个因素（如菌落聚集

形态、生物膜和色素的产生等）共同决定的，抗生素抗

性可能并不是一个主要因素。也有学者发现，ARGs
可能会对抗性菌造成代谢负担，从而使其相比于同种

属的ASB对臭氧的抵抗能力更弱[43]。Lüddeke等[44]研

究发现抗性大肠杆菌和葡萄球菌相比于对应的ASB
对臭氧有更强的耐受力，然而抗性屎肠球菌和粪肠球

菌对臭氧的耐受能力比其他种类没有抗性的肠球菌

还弱。这可能是由于其他种类肠球菌主要存在于水

环境中，已发展出应对氧化的机制；此外有些肠球菌，

如铅黄肠球菌产生的色素也可能在应对ROS氧化方

面发挥着重要作用。Heß等[45]的研究也发现大部分

抗生素的抗性大肠杆菌对臭氧的耐受能力与ASB没

有差异甚至有些还低于ASB。
4 光氧化

光/H2O2氧化主要是靠H2O2吸收光能后产生具有

强氧化能力的·OH，从而达到去除水体中 ARB 和

ARGs 的目的。Zhang 等[46]的研究发现 UV/H2O2可以

有效去除污水厂二级出水中的ARGs，在[H2O2]0=0.01
mol ·L-1，pH=7.0 条件下，照射 30 min 可去除 1.55~
2.32（log值）。然而Ferro等[47]的研究却发现在[H2O2]0=
20 mol·L-1条件下，需要紫外照射 240 min才能将抗性

大肠杆菌（C0=105 CFU·mL-1）去除到检测限（5 CFU·
mL-1）以下，且照射300 min后溶液中的抗性基因 blaTEM

仍不能去除。研究结果的差异可能是初始H2O2浓度

的不同。然而，过高的H2O2浓度会使生成的·OH重新

结合，导致H2O2的再生[48]；所以有研究发现随着H2O2
浓度的增加，对ARB去除效率的提高并不明显[49]。

在光芬顿反应中，光可以促进 Fe2+的再生，从而

减少了Fe2+的用量，并且光还可以使H2O2直接发生光

解产生·OH[50-51]。反应体系中 Fe2+/H2O2 的摩尔比、

H2O2浓度、溶液 pH以及光照剂量都会影响到光芬顿

氧化对 ARB 和 ARGs的去除。Fiorentino 等[52]研究了

不同 Fe2+/H2O2摩尔比条件和光照剂量下太阳光芬顿

氧化对抗生素抗性大肠杆菌的去除情况，研究发现在

Fe2+/H2O2=5∶10，QUV=15 kJ·L-1条件下 ARB 的去除速

率最快。Ferro 等[49]的研究表明，相比于污水的固有

pH，pH=4.0时ARB的去除速率更快。这是因为在较

低 pH条件下铁离子以光敏性[Fe（OH）]2+的形式存在，

不易生成沉淀[53]。Karaolia 等[54]的研究表明，光芬顿

氧化虽然可以实现目标 ARB 的完全去除，但是 24 h
后铜绿假单胞菌（Pseudomonas aeruginosa）即可恢复

到处理前一半的水平；处理后水中总DNA的去除率

达到 97.0%，但是其中肠球菌特异标记基因、抗性基

因 sul1和 ermB 的相对丰度仍然很高。实际污水中的

自然有机物质（NOM）也会对ARB的去除产生复杂影

响，如反应初始阶段NOM对·OH的竞争消耗，导致对

ARB的去除较慢；但是NOM不但能加快Fe2+/Fe3+的循

环，更能在光的作用下直接产生ROS，所以某个时间

点后当实际污水产生了足够的 ROS，对 ARB 的去除

就会急剧增加[55]。

光催化反应指太阳光或紫外光被催化剂（比如

TiO2、ZnO等）吸收产生ROS的过程，产生的主要ROS
有O-2·、·OH、1O2。在光催化反应中光的类型、催化剂

的种类和用量都会影响到对 ARB 和 ARGs 的去除。

Venieri等[56]研究了掺杂金属的 TiO2在模拟太阳光照

射下对抗性肺炎杆菌（Pneumobacillus）的去除情况，

TiO2在模拟太阳光照射下对ARB的去除效果为 3（log
值），掺杂质量分数为 0.1% Mn 和 0.1% Co 的 TiO2对

ARB的去除分别为 4（log值）和 6（log值），这是因为掺

杂Mn或Co后可以扩展TiO2可吸收光的波长范围，并

且同时在TiO2中掺杂两种金属会产生协同效果。Das
等[57]的研究发现在太阳光照射下掺杂 Fe的 ZnO纳米

颗粒对抗性大肠杆菌的去除效果要比 ZnO纳米颗粒

和TiO2纳米颗粒好，进一步的电镜表征观察到细菌细

胞膜在反应过程中受到了严重的破坏。为了避免实

际水处理过程中颗粒状催化剂的回收问题，近年来有

学者采用 TiO2薄膜来去除ARB及ARGs，结果表明在

UV254照射剂量为 6 mJ·cm-2和 12 mJ·cm-2时，TiO2薄

膜对 ARB 的去除分别为 4.5~5.0（log 值）和 5.5~5.8
（log值）。同时，革兰氏阳性菌相比于革兰氏阴性菌

对光催化氧化有更强的耐受力，这可能是由于两者细

胞壁结构的不同[58]。当照射剂量为 120 mJ·cm-2时，

可去除 5.8（log值）mecA和 4.7（log值）ampC，而当仅采

用UV254照射时，对应的去除量仅为 2.9（log值）和 1.6
（log值）[31]，由此可见 TiO2薄膜在对ARGs的去除中发
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挥着重要的作用[58]。

5 其他

人工湿地是人为设计和建造的模拟自然湿地的

污水处理工艺，按照布水和水流方式的不同主要分为

表流湿地、水平潜流湿地和垂直潜流湿地（上流式或

下流式）[59]。人工湿地对细菌的去除主要是通过化学

效应和物理效应的共同作用（机械过滤、沉淀、氧化和

有机质的吸附）以及生物去除作用（生物膜截留、自然

死亡以及原生动物和线虫的捕食）[60]。环境温度、湿

地水力条件、湿地类型以及湿地填料都会影响到对

ARB和ARGs的去除效果。

在季节影响方面，Fang等[61]研究了组合表流人工

湿地对 14种ARGs的去除情况，结果表明在冬季和夏

季对总 ARGs 的去除率分别为 77.8% 和 59.5%。同

时，沉积物与水中的 ARGs具有很强的相关性，由于

夏季温度较高促进了ARB的繁殖以及水力扰动，使

得夏季的去除率较低。Vivant等[62]在采用表面流人工

湿地处理污水厂出水时也得到了相同的结论。在湿

地类型方面，Chen等[63]研究发现 6种不同人工湿地对

总ARGs的去除率为 63.9%~84.0%，其中垂直潜流人

工湿地对ARGs的去除效果最好，水平潜流人工湿地

（不种植植物）次之，表面流人工湿地去除效果最差；

去除结果的差异可能与各湿地中的吸附过滤、生化过

程和氧化还原条件有关。此外，垂直潜流中水流方向

也会造成去除结果的差异，有研究发现虽然上流式和

下流式垂直潜流人工湿地对四环素类 ARGs和 intI1
的去除率没有明显差异，但是前者出水中抗性基因的

相对丰度比后者高[64]。在填料方面，火山岩比沸石对

ARGs的去除效果更好，这种差异可能与两种填料的

表面平均孔径和 pH有关[65]。Nolvak等[66]的研究表明

人工湿地对ARGs的去除还与对NO-2-N、NH+4-N和有

机物的去除效率有关。此外，人工湿地对不同ARGs
的去除效果存在差异。例如，相比于 tetW和 tetO，人

工湿地对 tetM 的去除效果较差，这可能是由于在 tet

基因中 tetM具有最广的宿主范围；并且 tetM一般与结

合子和转座子相关联[67]。虽然人工湿地可以有效去

除ARB和ARGs，但是同时也会造成抗生素和重金属

在湿地土壤中的累积，进一步增加其中ARGs的相对

丰度[64]。

混凝也是去除 ARB 和 ARGs 的一种有效方式。

常用的混凝剂有氯化铁和聚合氯化铁，其中氯化铁主

要是通过双电层压缩和电荷中和来去除抗性基因，聚

合氯化铁主要是通过网捕作用和电荷中和来去除

ARGs。两种混凝剂去除机理的不同可能是造成对不

同ARG去除效率差异的原因[68]。Li等[68]的研究结果

表明氯化铁和聚合氯化铁这两种混凝剂均可有效去

除污水中的ARGs。进一步的研究表明，混凝剂的类

型和用量都会影响对ARGs和 intl1的去除效果，不同

ARG 实现完全去除所需要的混凝剂用量也是不同

的[68]。

近年来还有一些应用膜生物反应器（MBR）去除

ARB和ARGs的研究。如Du等[69]的结果表明，膜生物

反应器对 tetG、tetW、tetX、sul1 和 intI1 的去除量分别

为 0.67~3.11、1.88~4.61、1.71~4.73、1.36~3.84（log 值）

和 1.32~3.15（log值），且 ARGs的去除与 16S rDNA的

去除具有很强的相关性，据此推断MBR对ARGs的去

除主要是通过减少生物量来实现的[69]。Cheng等[70]研

究了厌氧膜生物反应器对 3种ARB及其携带ARG质

粒的去除效果，研究发现相比于未污染的膜，受污染

的膜对质粒的去除效果更好。但是 3种不同污染程

度的膜对质粒的去除效率差别不大，这说明体积排阻

和生物量并不是影响质粒去除效率的主要因素，对质

粒的去除主要是靠污染层的吸附和滤饼层诱导产生

了更严重的浓差极化[70]。未污染的膜和严重污染的

膜对 ARB的去除都可以达到 5（log值），但亚临界污

染的膜对ARB的去除效果，却随着操作压力的增加

而降低。这是因为随着膜的污染操作压力增加，膜的

孔径会变大并且细菌也会变形，从而使得滤出的细菌

数量增加，导致去除率的下降。但是当膜严重污染

时，膜孔被严重堵塞，再增加压力也不能致使变形的

细菌通过[70]。

研究表明人工湿地可以有效去除污水中的ARB
和 ARGs，但是随着人工湿地的运行，基质中累计的

ARB、ARGs和污染物质也会越来越多，势必会影响湿

地中微生物和植物的生长繁殖，从而导致去除效果的

下降。所以，对于抗生素抗性和人工湿地生态系统之

间的相互影响还需要更加深入地研究。此外，人工湿

地对 ARB 和 ARGs 的去除机理还不明确，人工湿地

的设计、运行和管理对 ARB 和 ARGs 去除效果的影

响还需进一步探索。把混凝和膜技术等物理处理技

术应用到对ARB和ARGs的去除上，为阻止抗生素抗

性的传播提供了新的思路，但是目前对这方面的研究

报道较少，还有待更广泛、更深入地研究。表 2归纳

总结了各深度处理技术对ARB和ARGs 的去除效果，

并详细比较了其优缺点。
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表2 各深度处理技术优缺点及处理效果

Table 2 Advantages and disadvantages of advanced treatment processes and removal efficiency of ARB and ARGs

注：如未说明，则处理水体为污水厂二级出水；TC：四环素，SMX：磺胺甲 恶口 唑，ERY：红霉素，TCs：四环素类抗生素，SAs：磺胺类抗生素。

Note：If not specified，the water treated comes from secondary effluent of the sewage plant；TC：tetracycline，SMX：sulfamethoxazole，ERY：erythromycin，
TCs：tetracyclines，SAs：sulfonamides.

6 总结与展望

目前有关污水深度处理中的 ARB和 ARGs的去

除研究，一方面是高效低耗、且能稳定运行的技术研

发，另一方面是各技术去除ARB和ARGs的机理以及

ARGs的传播扩散机制等的深入研究。不同的报道中

ARB和ARGs的去除结果相差较大，甚至得出相反的

结论，这可能是各研究中环境变量（如细菌的种类和

丰度、水体温度、pH 和化学成分以及当地的气候条

件）的差异造成的。因此，在应用上述深度处理方法

时，也要考虑到环境变量对处理结果的影响。今后，

在污水深度处理中ARB和ARGs的去除研究方向包

括：

（1）目前各工艺对 ARB 和 ARGs 去除的大多数

研究中都是仅采用单一的技术，而很少开展两种以上

组合工艺对ARB和ARGs去除的研究。考虑到各工

艺对ARB和ARGs的去除机制存在差异，所以组合工

艺可能会产生协同效果，以降低整体运行成本。所以

开展组合工艺对ARB和ARGs的去除效果及机理研

究是很有必要的。

（2）可移动遗传元件种类众多，且是造成 ARGs
水平转移的重要因素之一，然而已有的研究报道却非

常有限。仅有的涉及到 ARGs与可移动遗传元件关

系的研究中也只是考察了Ⅰ类整合子。因此，今后的

研究范围也应扩展到各种工艺对其他可移动遗传元

件活性的影响，包括对整合子捕获ARGs能力的影响

以及对ARGs水平转移的影响。此外，重金属抗性基

因、抗杀虫剂基因等常和ARGs位于同一可移动遗传

元件上，所以其综合去除以及相互关系的探究也是十

分必要的。

（3）在对ARB的去除研究中，大多数研究仅涉及

到对ARB去除效果的分析，以及在研究对不同ARB
的去除差异时仅进行了表观分析，如细胞外壁的结

构，基因组的大小或不同类型碱基对的数量等。但是

细菌在应对外界变化时也会作出复杂的反应，所以在

研究去除技术对ARB的去除时，也应进行逆转录组

学的分析，以对不同ARB之间的去除差异有更深入

的认识。深度处理后抗生素抗性富集的原因还没有

处理工艺

氯消毒

紫外照射

臭氧氧化

光氧化

人工湿地

优点

有持续消毒作用；操
作运行简单；成本低
廉

无消毒副产物；无化
学残留；不腐蚀处理
设施；消毒效果不受
水的化学组成和温
度影响；无安全隐患

杀 菌 彻 底 ；杀 菌 广
谱；无化学残留

可以产生强氧化性
的·OH，杀菌能力强；
可以降低紫外光照
射剂量，甚至可以采
用自然光以节省成
本

建造运行费用低；易
于维护；可提供生态
和经济效益

缺点

消毒效果受 pH 影响；
产生消毒副产物和转
化产物；有化学残留；
氯气有毒，存在运行
安全隐患

无持续消毒能力，并
存在细菌的光复活现
象；大系统设备投资
和维护费用都较高，
仅适用于小型水处理

设备投资大；运行费
用较高；易腐蚀管道；
消毒效果受 pH 和温
度影响较大

采用自然光会致使反
应时间偏长（几十到
几百分钟）；光芬顿氧
化和光催化氧化会对
处理水体造成二次污
染

占地面积大；易受病
虫害影响；处理机制
复杂，设计运行参数
难以确定

反应体系

0.2 g·L-1蛋白胨水，C0，Cl2：0.05~2
mg·L-1，接触时间10 min

C0，Cl2：≥8 mg Cl2·L-1，接触时间30
min，ARGs：tetA、tetM、tetO、tetQ、

tetW、sulI和 sulII
照射剂量40 mJ·cm-2

照射剂量5 mJ·cm-2

C0，O3：2 mg·L-1，接触时间30 min

C0，O3：0.3 mg·L-1，pH=8，接触时间
15 min

[H2O2]0=0.01 mol·L-1，pH=7.0，照射
30 min，ARGs（sulI、tetX、tetG）
Fe2+/H2O2=5：10，QUV=15 kJ·L-1，

pH=7.80~8.20
PBS溶液，二氧化钛薄膜，紫外照射

剂量6 mJ·cm-2和12 mJ·cm-2

生活污水，组合表流人工湿地，
Q：600 m3·d-1，HRT：6 h

养殖废水，垂直流人工湿地，Q：30 L·d-1，
HRT：30 h，ARGs：tetW、tetM、tetO

处理效果

ARB：>5.00（log值），
tet（W）：0.14~4.00（log值）

ARGs：>80%，TC-ARB（2.31×103

CFU·mL-1）：72%，SMX-ARB（2.01×104

CFU·mL-1）：88.6%
TCs-ARGs：52.0%~73.5%，TC-和SMX-

ARB：>99.6%
ARB（103~104 CFU·mL-1）：
1.0±0.1~2.4±0.1（log值）

TCs-ARGs：49.2%，SAs-ARGs：34.5%，
TC-ARB：99.6%，SMX-ARB：92.0%

ERY抗性大肠杆菌（5.00×102

CFU·mL-1）可完全去除

ARGs（1.91×105~6.31×107 copies·mL-1）：
1.55~2.32（log值）

多重抗性大肠杆菌（109 CFU·mL-1）：<2
CFU·mL-1

ARB（600 nm，吸光度为1）：
4.5~5.8（log值）

总目标ARGs（107 copies·mL-1）：
59.5%~77.8%

ARGs（1.07×1010~4.92×1010

copies·mL-1）：>50%
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一个统一的结论，处理出水中ARB群落结构的改变

对于下游环境的影响研究也较为缺乏，因此这些方面

还需要更加深入地研究。

（4）实时荧光定量 PCR法是ARGs定量检测的主

要方法，但是不同研究中所用的不同ARGs扩增子的

大小不完全一致，考虑到较大的扩增子被破坏的概率

也大，而较小的扩增子受到破坏的概率小，那么这可

能是造成各处理方法对不同 ARGs去除效率不同的

一个原因。此外，即使 ARGs可以被扩增，它也可能

已经丧失了其抗性功能和传播扩散的能力。基于此，

实时荧光定量 PCR不但会造成对不同 ARGs检测的

偏差，还可能会低估深度处理工艺对ARGs的去除效

果。因此未来还需在ARGs检测方法上进一步研究，

寻求更为准确有效的检测方法。
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