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摘 要：抗生素污染是当前全球面临的严重环境问题之一，对生态系统和人类健康构成了潜在

威胁。微藻-细菌系统由于其高效、去除能力强、设计简单、易于操作、经济成本低等优点，已

被广泛应用在去除抗生素的研究中。本文总结了微藻-细菌系统在去除抗生素方面的研究进展。

首先，介绍了抗生素污染的现状和对生态环境的影响。其次，探讨了细菌和微藻相互作用的机

制，包括营养物质的交换、信号传导和基因转移；分析了微藻-细菌系统在抗生素降解中的应用

情况，包括对不同类型抗生素的降解效果和降解途径。最后，探讨菌藻在抗生素胁迫下的响应，

包括短期和长期的生理代谢适应性的变化，分析了微藻-细菌系统去除抗生素性能的关键因素。
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Abstract: Antibiotics in water environments, one of the major global environmental problems, 
pose serious ecological and health risks, necessitating efficient removal strategies. Microalgae-
bacteria systems have recently emerged as a promising approach for antibiotic removal due to their 
high efficiency, strong removal capacity, simple design, easy operation, and low costs. This review 
systematically summarizes recent advances in the removal of antibiotics by microalgae-bacteria 
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systems. First, it introduces the current status of antibiotic pollution and its effects on the 
environment. Second, it elaborates on the interaction mechanisms between microalgae and bacteria, 
which include nutrient exchange, signal transduction, and gene transfer. Then, it analyzes the 
application of microalgae-bacteria systems in the degradation of antibiotics, involving the 
degradation effects and pathways for different types of antibiotics. Finally, this paper discusses the 
responses of bacteria and microalgae under antibiotic stress, including the changes in short-term 
and long-term physiological metabolic adaptation, and analyzes the key factors influencing the 
antibiotic removal performance of microalgae-bacteria systems.
Keywords: antibiotic pollution; microalgae-bacteria systems; interaction; antibiotic stress

抗生素作为一类典型的新兴污染物，具有

广泛使用和难降解的特性，在水环境中检出频

率升高并呈现积累趋势。2011−2015 年全球抗生

素消费量呈显著增长趋势[1]，导致其在地表水、

地下水以及近岸海域普遍存在，对水生生态系

统及人类健康构成潜在风险。抗生素不仅具有

直接的毒性，还可以通过选择压力促进抗生素

抗性基因(antibiotic resistant genes, ARGs)以及耐

药细菌的扩散，进一步加剧环境与公共健康

问题[2]。

现有的抗生素去除技术主要包括物理、化

学及生物方法[3]，如吸附、高级氧化工艺

(advanced oxidation processes, AOPs) [4]、纳米材

料[5]和光催化[6]等。然而，吸附、高级氧化等方

法虽具有较高去除效率，但通常存在运行成本

高、二次污染风险大及难以实现完全矿化等问

题[7]；传统生物处理工艺则受限于抗生素的生物

毒性及其复杂结构，去除效率有限[8]，并且可能

成为 ARGs 传播的重要载体。因此，开发兼具

高效率、低能耗及环境友好的抗生素去除技术

具有重要意义。

自然水体中微藻与细菌共生的现象普遍存

在，它们通过物质交换与代谢互补形成稳定的

共生关系[9]，基于微藻-细菌系统的污染物去除

技术也逐渐受到关注。该体系中微藻通过光合

作用提供氧气及有机碳源，驱动细菌的好氧降

解与共代谢过程，同时降低外部曝气需求，从

而在提升污染物去除效率的同时降低能耗[10]。

此外，菌藻互作还可通过调控微环境结构、促

进胞外聚合物(extracellular polymeric substances, 

EPS)形成及群落代谢网络的优化进一步强化抗

生素的吸附、转化与矿化过程[11]。

基于此，本文围绕微藻-细菌系统在抗生素

去除中的研究进展，重点综述菌藻相互作用机

制以及对抗生素转化路径的调控作用，分析抗

生素胁迫下体系响应特征及关键影响因素，以

期为相关工艺优化与工程应用提供理论依据。

1　　水环境中抗生素的来源及污水环境中抗生素的来源及污

染现状染现状

1.1　水环境中抗生素的来源

抗生素作为典型的新兴污染物，因其生物

活性强、难以完全降解的特性而在水环境中广

泛存在[12]。其主要来源包括医疗废水、制药工

业废水[13]、畜牧养殖、水产养殖排放以及生活

污水等[14]。然而，抗生素在生物体内难以完全

代谢，研究显示约 30%−90% 的抗生素会通过粪

便、尿液等形式排出并进入环境介质中[15]。

在各类环境介质中，水环境通常是抗生素

残留的重要汇集地与迁移通道。畜牧养殖及水

产养殖废水、医院污水与制药废水，以及生活

污水等排放源中的抗生素，可通过管网排放、

地表径流或渗透作用进入河流、湖泊、地下水

乃至近岸海域等天然水体，导致水环境中抗生

素污染的持续输入与累积[16]，如图 1 所示。
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1.2　抗生素污染现状

地表水样品中抗生素的检出浓度在雨季通

常低于旱季[18]，造成这种情况的原因可能是雨

水的稀释能显著降低河流中包括抗生素在内的

污染物水平[19]。此外，温度也可能是影响河水

中抗生素消散与转化的重要因素[20]。从类型组

成来看，地表水中磺胺类与喹诺酮类抗生素的

浓度普遍高于四环素类和大环内酯类，其中磺

胺类通常是我国地表水中占比最高的抗生素类

别，其次为喹诺酮类[21]。

海洋系统既是海洋产品与多种生态服务的

重要来源，同时也被认为是陆源污染物向外海

转移与汇集的重要“污染库”[15]。现有研究表明，

我国不同典型近岸海域均已检出多类抗生素，

但其污染程度和主导类型受流域输入强度、水

动力条件、沿岸城市化水平及养殖活动影响而

存在明显区域差异[17]。以北方海域为例，渤海

湾及邻近海域已普遍检出磺胺类、喹诺酮类、

四环素类和大环内酯类等抗生素，部分研究显

示四环素类浓度较高，反映出陆源排污、养殖

活动及较弱海水交换共同作用下的污染物累积

特征[22]。珠江口作为典型的大型河口，其中的

抗生素在河流入海过程中广泛存在，并表现出

由河口向外海逐渐降低的空间规律，说明河流

径流输送及河海混合稀释是其分布的重要控制

因素[23]。东南沿海的九龙江河口-厦门湾区域同

样检测到多类抗生素残留，其分布特征表明下

游流域输入、城市污水排放及湾内较受限的水

动力条件共同促进了污染物在近岸区域的滞留

与累积[24]。总体来看，半封闭或相对封闭的近

岸海域通常具有 4 个共同特征：(1)水交换能力

较弱、环境容量有限，污染物不易快速扩散；

(2)受河流输入、生活污水与水产养殖排放等多

种污染源共同影响；(3)抗生素浓度常表现为近

岸高、外海低的空间规律；(4)沉积物和近岸生

物体中更容易形成抗生素残留，带来生态

风险[21-25]。

2　　细菌和微藻之间的相互作用细菌和微藻之间的相互作用

细菌和微藻在水环境中广泛存在，二者在

图1　水环境中抗生素的来源[17]

Figure 1　Sources of antibiotics in water environment[17]. WWTPs: Wastewater treatment plants.
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长期共进化过程中形成了紧密的生态耦合关系，

自然环境中藻类和细菌相互作用的方式有 3 种

(图 2)，分别是营养交换、信号转导、水平基因

转移(horizontal gene transfer, HGT)[26]。这些相互

作用不仅影响微藻-细菌系统的结构稳定性与功

能表达，也可能通过改变群落代谢网络、胞外

聚合物组成、生物膜形成及氧化还原微环境等

途径进一步影响抗生素的吸附-转化-矿化过程与

去除效果。

2.1　营养交换

在微藻-细菌系统中，微藻通过光合作用将

CO2 固定为有机碳并释放为溶解性有机碳

(dissolved organic carbon, DOC)到周围环境中，

这些 DOC 可作为细菌的碳源和能量，促进细菌

在抗生素共代谢中的降解能力[27]。例如，光合

微藻释放的 DOC 可作为细菌的共代谢底物，增

强细菌降解抗生素的酶促活性，使复杂抗生素

分子更容易发生生物降解与转化[28]。此外，

DOC 的释放为细菌提供了额外的电子供体，使

其能够更高效地参与诸如酮类和含氮类抗生素

分子的生物降解反应[29]。与此同时，细菌在分

解抗生素以及复杂化合物时释放出的无机营养

盐(如 NH4
+和 PO4

3−)可被微藻重新吸收并用于新

的光合作用循环，这种互补的营养交换机制将

图2　细菌和微藻之间的相互作用[26]

Figure 2　Interactions between bacteria and microalgae[26].
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细菌的输出产物重新输入到光合作用中，支持

微藻的生长以及光降解能力。研究发现，当共

培养体系中的 DOC 浓度增加时细菌表达的降解

酶如多功能氧化酶和过氧化物酶的活性也随之

提高，形成一个正反馈循环，提高了抗生素整

体的处理效率[30]。然而，细菌与微藻之间并非

总是表现为这种正向的协同关系，在营养物质

或者碳源受限的条件下细菌更可能优先生长并

与微藻竞争 DOC，从而抑制微藻生长，表现为

竞争或者偏利的关系，这种现象其实在实际体

系中更为普遍[31]。因此，只有在碳源充足且代

谢互补的情况下微藻-细菌系统才能形成稳定的

互利关系，否则更可能表现为竞争或者抑制

状态[32]。

在氮循环方面，许多微藻不能直接利用大

气中的 N2，需要将其转化为可吸收的无机氮形

式，这一过程常依赖固氮细菌参与[33]。例如，

瓦恩兰德固氮菌(Azotobacter vinelandii)是一种存

在于土壤中的固氮菌，在有氧的条件下能够固

定大气中的 N2，因此被认为是与产氧光合生物

共培养的理想菌株[34]。除共代谢途径外，营养

交换还会影响微藻表面的抗生素吸附能力。EPS

主 要 由 多 糖 (polysaccharides, PS) 和 蛋 白 质

(protein, PN)组成，已经有研究表明微藻细胞壁

成分(如多糖和脂多糖)的变化能够改变其多环芳

烃类和大环内酯类抗生素的吸附亲和力，从而

为后续的降解过程提供初步去除效果[35]。向微

藻培养基中补充从细菌收集的 EPS 之后，斜生

四链藻(Tetradesmus obliquus)IS2 与小空星藻属

(Coelastrella sp.)IS3 的生长速率分别提高了 29%

和 63%，表明 EPS 在促进聚生体形成与微生物

生长方面也具有显著作用[36]。

2.2　信号转导

群体感应(quorum sensing, QS)是细菌通过分

泌信号分子 [如高丝氨酸内酯 (acyl homoserine 

lactones, AHLs)]响应细胞种群密度变化的重要通

讯机制。QS 可以调节细菌群落行为、基因表达

和代谢活动，与微藻-细菌系统中的协同代谢密

切相关，影响抗生素降解与微生物生态结构的

稳定性。然而，QS 不仅起协同作用，还可能介

导竞争或抑制效应，其生态功能具有明显的双

重性，这种双重性已在复杂微生物群落中得到

证实[37]。QS 信号可以通过调控 EPS 分泌及相关

附着基因表达在某些条件下改变微生物定殖能

力，增强细菌对空间和营养的竞争优势，进而

对微藻产生抑制作用[38]。农杆菌属(Agrobacterium)

和 短 波 单 胞 菌 属 (Brevundimonas) 通 过 分 泌

AHLs，可使微藻的比生长率分别提高 39% 和

31%；同时，AHLs 分泌会导致微藻细胞内 PS

含量增加 28%−56%，蛋白质增加 24%−33%[39]。

然而，在高密度或资源受限条件下，QS 信号可

能促进细菌群体快速扩张并占据优势生态位，

从而抑制微藻生长或改变其代谢路径。此外，

QS 系统有利于群体结构的建立并调节多种生态

功能，不仅能影响微生物群体行为与生态过程，

还可能改变藻类与细菌的生理特性及代谢功能，

进而对抗生素的去除过程产生影响[40]。因此，

QS 在微藻-细菌系统中既可能促进互利关系的建

立，也可能在特定条件下加剧竞争或抑制效应，

其作用结果取决于物种组合及环境因子[41]。除

AHLs 外，细菌与微藻还可通过分泌其他群体感

应分子 (quorum sensing molecules, QSM)进行种

间交流，活性污泥产生的 QSM 可促进小球藻属

(Chlorella sp.)脂质含量增加[42]。在大型藻类方

面，石莼附生细菌产生的 AHLs 或 AHLs 调控的

基因产物可促进石莼游动孢子萌发与胚芽

生长[43]。

2.3　基因转移

HGT 又称侧向基因转移，是指微生物之间

的遗传物质在非繁殖方式下的交换机制，其作

用同样具有明显的“双重性”。在长期协同进化

中，微藻谱系中出现了多种 HGT 的案例，其中

多数基因来源于细菌，部分原因可能与细菌具

有更高的代谢多样性及更强的环境适应能力有

关[44]。HGT 事件可以增强细菌与微藻间耐抗性

基因以及降解功能基因的交流，促进群落对复
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杂抗生素污染物的适应以及降解能力。极端嗜

热红藻 (Cyanidioschyzon merolae)生活在高温、

有毒且富含金属的酸性环境中，通过水平基因

转移至少获得 75 个来自极端环境中的细菌和古

细菌的基因，从而显著增强代谢能力并适应极

端生态位[45]。此外，HGT 有助于微藻获得新的

代谢途径以提高环境适应性。在硅藻中，鸟氨

酸-尿素循环中的一类关键酶可使微藻-细菌系统

从长期氮限制中恢复，而编码该酶的基因被认

为来源于细菌的水平转移[46]。然而，HGT 也是

ARGs 传播的主要途径之一，这可能会增强某些

细菌的竞争优势，甚至对微藻产生抑制作用，

影响体系稳定性[47]。因此，HGT 在微藻-细菌系

统中既能够促进代谢协同与污染物降解，也可

能通过增强竞争带来潜在生态风险，其对抗生

素去除的影响具有复杂性和双重性。

3　　微藻微藻-细菌系统去除抗生素的细菌系统去除抗生素的

应用应用

近年来，基于微藻-细菌系统的抗生素处理

技术在水环境污染控制领域受到广泛关注。相

较于传统单一微生物处理工艺，微藻-细菌系统

兼具光合供氧、协同代谢、结构稳定性高及能

耗低等优势，表现出良好的应用潜力，已有大

量围绕各种微藻-细菌系统在提升抗生素去除效

果方面的研究，如表 1 所示。从表 1 中可以看

出，不同类型抗生素的去除效率存在明显差异。

在含抗生素的猪舍废水中，目标抗生素包括青

霉素、土霉素、多西环素、麻保沙星、恩诺沙

星、达诺氟沙星、磺胺嘧啶(sulfadiazine, SDZ)等

的去除效率在微藻-细菌系统光生物反应器中显

著高于紫色光合细菌光生物反应器，最高可达

到 95%[48]。此外，克拉霉素在单一的小球藻系

统中去除率为 78%，而在微藻-细菌系统中去除

率增加到 100%，再一次印证了微藻-细菌系统在

抗生素去除方面的优势[49]。除了细菌之外，微

藻-细菌系统中的真菌也是其不可忽视的组成部

分。细菌-微藻-真菌多元共生体在处理猪废水时

对多种抗生素表现出较高的去除效率，同时具

有良好的抗冲击负荷能力和系统稳定性[50]。这

些差异可能与菌藻的代谢互补性、DOC 释放能

力、EPS 分泌量及 QS 调控能力密切相关。高代

谢活性细菌与强光合活性微藻的组合通常在整

体去除效率上表现得更好，而 EPS 分泌能力强

的组合在吸附和初步去除环节具有显著优势。

通过差异分析有助于理解菌藻协作机制，为选

择高效菌藻组合优化抗生素去除提供参考。基

于此原理，一系列新兴的抗生素处理技术逐渐

成为研究热点。

3.1　寡营养条件下的微藻-细菌协作机制

研究

在实验室或相对简化的微藻-细菌系统中，

研究人员主要关注微藻与细菌的互作关系，以

及它们各自对抗生素的去除贡献。在该体系中，

微藻通过光合作用释放 DOC 和 O2，细菌利用这

些底物参与共代谢，增强抗生素的生物降解；

同时，微藻分泌的 EPS 可吸附抗生素，为后续

生物降解或光降解提供条件。该方向主要强调

机制层面，探讨生物降解、生物吸附、光降解

的相对作用，以及 QS 和 HGT 等对协同降解的

调控。因此，寡营养条件下的微藻-细菌协作研

究主要关注生物吸附、生物富集、生物降解和

光降解等过程的相对贡献，以及 DOC 释放、

EPS 分泌、抗氧化酶响应和群落互作对抗生素

转化的调控作用。已有研究表明，微藻-细菌协

作体系对不同磺胺类抗生素的去除能力存在明

显差异。斜生栅藻(Scenedesmus obliquus)-细菌

体系对磺胺嘧啶和磺胺甲噁唑(sulfamethoxazole, 

SMX)的最大去除率分别为 5.85% 和 40.84%，二

者去除效率的差异可能与抗生素分子亲脂性、

细胞结合能力以及可生物降解性差异有关[57]。

在实验室简化体系中，抗生素自身分子结构及

其与藻菌细胞表面的相互作用是影响去除效果

的重要因素。共代谢底物的补充也可显著影响
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微藻-细菌体系的协作去除过程。以葡萄糖和乙

酸钠作为外源共代谢底物，进一步研究其对微

藻-细菌联合体系去除 SDZ 和 SMX 的影响，结

果表明葡萄糖和乙酸钠均可通过促进藻菌生物

量增长、改变胞内生化组成和调节细菌群落结

构提高体系对磺胺类抗生素的去除效果，其中

葡萄糖处理下体系的最大比生长速率高于乙酸

钠处理组[58]。外源可利用碳源能够调控藻菌共

代谢过程，从而影响磺胺类抗生素的转化效率。

此外，通过悬浮式微藻-细菌系统和固定式微藻-

细 菌 系 统 去 除 厌 氧 消 化 浓 缩 液 (anaerobic 

digestion concentrate, ADC)中的磺胺甲噁唑，去

除效率分别为 85% 和 95%，表明通过固定化微

藻可以提高微藻-细菌系统对 ADC 中抗生素的去

除效果[55]。本课题组开展了菌藻系统降解盐酸

环丙沙星 (ciprofloxacin hydrochloride, CIP)的研

究，以普通小球藻-细菌系统(microalgae-bacteria 

system, MBS) 为 核 心 ， 对 比 纯 小 球 藻 (pure 

microalgae, PM)和纯细菌(pure bacteria, PB)体系

处理 CIP 废水的效果，发现 MBS 在初始 CIP 浓

表1　微藻-细菌系统涉及的生物类型及抗生素去除效果

Table 1　The types of organisms involved in microalgal-bacteria system and the removal effect of antibiotics

Biological type

Chlorella-activated sludge

Chlorella activated sludge

Chlorella-bacteria-fungi

Haematococcus pluvialis-activated sludge

Microbial and algal granular sludge

Scenedesmus obliquus-activated sludge

Microalgae bacterial particles

Chlorella vulgaris-anaerobic digestion concentrate

Chlorella vulgaris-degrading bacteria

Antibiotic type

Penicillin

Oxytetracycline

Doxycycline

Marbofloxacin

Enrofloxacin

Danofloxacin

Sulfadiazine

Clarithromycin

Tetracycline hydrochloride

Oxytetracycline hydrochloride

Ciprofloxacin

Norfloxacin

Sulfadiazine

Sulfadimidine

Sulfamethoxazole

Sulfamethoxazole

Tetracycline

Erythromycin

Chloramphenicol

Sulfadiazine

Sulfamethoxazole

Tetracycline

Sulfamethoxazole

Ciprofloxacin hydrochloride

Remove efficiency/%

89.00[48]

93.00[48]

95.00[48]

71.00[48]

82.00[48]

48.00[48]

44.00[48]

100.00[49]

96.00±1.40[50]

91.10±7.90[50]

48.70±5.10[50]

34.60±2.90[50]

61.00±5.50[50]

63.70±5.60[50]

54.30±4.90[50]

94.42−97.08[51]

69.75−89.73[51]

94.41−98.15[51]

74.00[52]

5.85±0.81[53]

40.84±6.00[53]

98.00[54]

95.00[55]

94.6±0.6 (10 mg/L)[56]

69.6±4.5 (20 mg/L)[56]

60.4±0.8 (40 mg/L)[56]

68.2±1.7 (80 mg/L)[56]
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度 10 mg/L 时去除率达(94.6±0.6)%，随 CIP 浓

度升至 80 mg/L，其生物降解速率从 0.42 d−1 降

至 0.13 d−1、半衰期从 1.66 d 增至 5.23 d；约氏

不动杆菌(Acinetobacter johnsonii)是 CIP 降解的

主要细菌，细菌的存在促进了小球藻生长，过

氧化物酶 (peroxidase, POD)和超氧化物歧化酶

(superoxide dismutase, SOD)为缓解胞内氧化应激

的核心酶，且基于化学计量学的细胞生长方程

显示细菌摩尔产率系数约为小球藻的 2 倍[56]。

MBS 体系通过促进微生物代谢、提升光合色素

浓度实现 CIP 高效去除，为 CIP 污染废水的可

持续处理提供了机制支撑和实践参考[56]。

3.2　富营养条件下的工程水处理体系

研究

在大型反应器或工厂规模废水处理装置中，

微藻-细菌系统通常处于较高营养水平，其研究

重点在于抗生素去除效率、群落演化以及反应

器参数对体系性能的影响。与实验室简化体系

不同，营养盐及碳/氮/磷的调控主要用于批次实

验机制研究，而非工程应用条件。因此，该方

向更强调体系整体去除效率与运行稳定性。例

如，菌藻生物反应器通过利用细菌和藻类的协

同作用，有效去除废水中的抗生素、化学需氧

量 (chemical oxygen demand，COD)、总氮和总

磷等污染物，实现对废水的有效处理。在传统

的生物膜反应器中加入雨生红球藻，结果显示

SMX、 四 环 素 (tetracycline, TET) 和 红 霉 素

(erythromycin, ERY)去除效果得到提升，其中

TET 的 抗 生 素 去 除 率 从 69.75% 增 加 到

89.73%[51]。光序批式反应器结合菌藻污泥颗粒

对氯霉素的去除率达到 74%，证明了菌藻颗粒

污泥对抗生素具有优秀的抗毒性和去除性能[52]。

微藻与细菌形成的系统之所以能在抗生素

去除中表现出较高效率，主要得益于几方面原

因。首先，微藻可以通过光合作用不断提供氧

气，这样既可在一定程度上降低曝气设备的运

行强度或时间，从而减少能源消耗，也强化了

好氧降解过程。其次，微藻-细菌之间的协同代

谢作用拓宽了抗生素的转化路径，包括微藻提

供 DOC 促进细菌共代谢降解、菌藻富集 EPS 增

强抗生素吸附，以及氧化还原条件的改善推动

光驱动转化等多种机制的综合作用。此外，胞

外聚合物与生物膜结构提升了对抗生素的富集

和缓慢释放效果；多样的反应器形式与颗粒化

技术则增强了整个系统的稳定性和抗冲击能力。

简化体系主要用于解析机制、提升菌藻生长与

代谢能力，而工程体系则侧重于去除效率和运

行参数优化。明确区分两类体系可使读者更清

晰地理解不同实验条件下微藻-细菌系统对抗生

素去除的作用及机制，同时为设计高效废水处

理系统提供理论依据。

4　　在抗生素胁迫下微藻在抗生素胁迫下微藻-细菌系细菌系

统的响应统的响应

当暴露于含抗生素的环境中时，微藻-细菌

系统对抗生素胁迫会表现出短期和长期两类响

应。短期响应主要体现为细胞层面的生理与代

谢调节，包括蛋白质与脂类生物合成改变、核

酸合成受扰、光合作用受抑以及氧化应激被诱

导等原生质反应。长期暴露则更可能导致微生

物群落结构重塑，并伴随 ARGs 丰度上升。

4.1　短期生理和酶学响应

微藻 EPS 在抗生素胁迫下常发生应激性积

累[59]，而 EPS 的增加会增强微藻与菌群的附着

与聚集，保证共生体系的结构稳定性。同时，

微藻通过光合作用持续供应氧气，为细菌提供

稳定的氧化还原环境，维持体系整体代谢稳态。

细菌则利用微藻释放的 DOC 作为底物参与共代

谢，同时产生抗氧化酶以清除活性氧(reactive 

oxygen species, ROS)，从而缓解氧化损伤[60]。

这种微藻-细菌的协作机制使得体系在抗生素诱

导的氧化胁迫下依旧保持较高的代谢活性，避

免 ROS 过量导致细胞损伤。与单一微藻或单一

细菌体系相比，共生体系表现出显著的耐受性
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优势：微藻提供氧气和可利用底物，细菌通过

活化抗氧化酶系统清除 ROS，从而保护微藻光

合作用系统并维持代谢功能[61]。具体实验表明，

在含 SDZ 的培养条件下，当 Chlorella sp. 的初

始生物量提高至 0.25 g/L 时 SDZ 的去除率从

53% 提升至 89%，且较高初始藻体浓度可显著

提高微藻的超氧化物歧化酶活性，以应对 SDZ

胁迫，这是其提高抗生素去除效率的重要原

因[62]。在阿莫西林存在的条件下，增加共代谢

碳源乙酸钠，微藻-细菌系统 EPS 中的蛋白质含

量提升 42%−65%，PN/PS 比值显著上升[63]。此

外，在抗生素 ERY 和罗红霉素 (roxithromycin, 

ROX)联合胁迫的情况下，观察到蛋白核小球藻

(Chlorella pyrenoidosa)细胞的 SOD 与氯霉素乙

酰基转移酶活性变化显著，且高浓度抗生素处

理组的抗氧化酶响应更明显，这表明抗氧化酶

系统对应激的调节对于抗生素耐受和去除具有

关键意义[64]。此外，细菌在抗生素刺激下还可

表达大量应激相关蛋白质，激活 SOS 反应(由

ROS 引发的诱导型 DNA 修复系统)，可修复受

损的基因组来促进细胞存活，保证了在 DNA 严

重受损的情况下也可以继续复制。ROS 包括超

氧化物 (O2
−)、过氧化氢 (H2O2)和羟基自由基

(OH·)，通常由连续的单电子还原所产生。

Kohanski 等[65]使用喹诺酮类、内酰胺类和氨基

糖苷类等杀菌药物，证明了大肠埃希氏菌

(Escherichia coli)在抗生素胁迫下可能在三羧酸

循环相关过程中产生大量 ROS。同样地，在藻

类植物中抗生素会阻断光合作用电子传递，导

致电子积累并产生 ROS[66]。低水平 ROS 可能触

发适应性反应并促进耐受性形成，而过量 ROS

则可能引发细胞损伤乃至凋亡。SOS 反应可通

过 DNA 修复应对抗生素胁迫带来的遗传损伤。

研究表明，β-内酰胺类抗生素类可在金黄色葡萄

球菌中诱导 SOS 反应，其特征为 RecA 和 LexA

蛋白的激活，这是 SOS 反应的 2 个主要调节因

子[67]。除了 β-内酰胺类药物外，其他抗生素如

氟喹诺酮类[68]、利福霉素[69]和甲氧苄啶[70]均已

被证明可诱导 LexA 裂解和 SOS 反应。与此同

时，抗生素胁迫引发的氧化应激通常会促进抗

氧化防御系统增强，使 SOD、谷胱甘肽还原酶

等抗氧化酶表达上调，从而在清除自由基、缓

解氧化损伤方面发挥关键作用。

综上所述，在抗生素胁迫下，微藻-细菌系

统的抗氧化响应表现为多层次协作：微藻通过

光合作用持续提供氧气，缓解细菌氧化应激并

维持稳定的代谢活性；细菌则通过自身抗氧化

酶系统清除 ROS，降低微藻电子传递链压力；

与此同时，微藻分泌的 EPS 在局部缓冲毒性、

保护胞内结构方面发挥作用；此外，微藻提供

的 DOC 进一步增强了细菌的抗氧化能力。这种

微藻与细菌的协同抗氧化机制使共生体系在抗

生素胁迫下表现出更高的耐受性，并维持较高

的抗生素去除效率，相比单一微藻或细菌体系

表现出显著的优越性。

4.2　微藻-细菌系统对抗生素胁迫的长期

响应

在持续抗生素胁迫下，微藻-细菌系统中耐

受性更强但初始丰度较低的物种可能逐渐占据

优势。已有研究指出，抗生素可诱导微生物群

落结构重塑，并促进耐药菌、降解菌以及 ARGs

的扩散，从而影响体系稳定性及相关代谢功

能[71]。其中，假单胞菌门(Pseudomonadota)和拟

杆菌门(Bacteroidota)的部分菌株具有抗生素降解

能力，能够直接参与抗生素降解；假单胞菌属

主要通过耐药性维持体系稳定，间接支持微藻-

细菌协同代谢[72]。菌藻体系中的物种组成及其

相对比例会影响菌藻互作关系、群落稳定性和

废水处理性能[73]，而抗生素胁迫下的群落结构

重塑可进一步促进耐受菌或降解功能菌的富集，

从而影响抗生素去除效率及 ARGs 的扩散[72,74]。

具体而言，在结合产酸发酵与微藻培养处理海

水养殖废水的实验中，在 SMX 的胁迫下发酵单

元中浮霉菌门(Planctomycetota)逐渐被假单胞菌

门(Pseudomonadota)和拟杆菌门(Bacteroidota)取
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代，表明了它们是抗生素胁迫下的优势菌门；

同时，这两类菌群在水解与产酸阶段也发挥着

重要作用，有助于促进厌氧发酵过程，为微藻

生长提供更多可利用营养[74]。进一步研究显示，

群落结构变化在属的水平上更为显著。在微藻-

细菌污泥系统中处理含 SDZ 的废水时，通过调

节微藻与活性污泥的接种比例可实现高达 99.8%

的 SDZ 去除效率，同时微藻接种显著调控了微

生物群落结构，促进罗丹杆菌属(Rhodanobacter)

和独岛杆菌属(Dokdonella)等菌属的丰度增加，

这些菌属的富集与 SDZ 协同降解密切相关，并

且处理后 sul1 和 sul2 抗性基因的相对丰度显著

降低至约 22.9%，表明群落重塑不仅提升了抗生

素去除效率，还帮助控制了 ARGs 的扩散[74]。

另有研究指出，假单胞菌属可以产生具有抗菌

活性的酶，如 β-内酰胺酶[75]，能够破坏抗生素

结合蛋白，从而使抗生素失去活性。优势属在

体系中的相对丰度提升有助于提高抗生素废水

中污染物的去除效率，并维持微藻-细菌系统的

功能稳定[61]。

除群落结构重塑外，ARGs 丰度升高是微

藻-细菌系统在抗生素胁迫下的另一典型长期响

应。ARGs 可在环境中的细菌之间及不同环境介

质之间传播扩散，并在宿主体内不断复制，使

微生物获得抵御抗生素的能力，最终导致抗生

素疗效降低甚至失效。其主要机制如图 3 所示，

包括：(1)依靠细胞膜阻止抗生素进入细胞；(2)

通过外排泵将抗生素排出细菌体外；(3)突变修

饰抗生素结合位点，使抗生素在细胞内无法产

生作用；(4)通过共价修饰使抗生素失活，例如

由乙酰转移酶催化作用于氨基糖苷类抗生素，

或者由 β-内酰胺酶催化作用于 β-内酰胺抗生素，

图3　抗生素抵御机制[76]

Figure 3　Antibiotic resistance mechanism[76].
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使抗生素降解失活[76]。

污水处理厂被认为是环境中最常见的 ARGs

来源之一[77]，da Silva Rodrigues 等[78]在利用微

藻-细菌系统降解污水处理厂废水中的 SMX 时

发现，培养 7 d 后磺胺类抗性基因(sul1)的数量

从 1.00×105 copies/μL 增加至 3.91×105 copies/μL。

同样地，在微藻-细菌系统处理海水养殖废水中

磺胺甲噁唑的研究中，实验组 ARG 数量为对照

组的 6.9 倍；培养 20 d 后磺胺类药物抗性基因

比例提高 11.9%。结果表明，SMX 的加入促进

了发酵菌产生磺胺类药物耐药性[74]。在考察

50 μg/L 头孢氨苄和红霉素对微藻-菌群产生的影

响实验中，培养后期 β-内酰胺耐药细菌占总细

菌的比例略有升高(约 9%)[79]。值得注意的是，

与单一的藻类系统或者活性污泥法相比，微藻-

细菌系统出水中 ARGs 的总体丰度通常更低。

在好氧颗粒污泥和藻菌颗粒体系处理链霉素、

阿奇霉素和万古霉素的过程中，与好氧颗粒污

泥样品相比，藻菌颗粒体系样品中的大多数

ARG 呈显著下降趋势[80]，表明了微藻-细菌系统

在削减环境 ARGs、阻断其传播方面具有较大

潜力。

在抗生素胁迫下，微藻-细菌系统的短期生

理响应与长期群落响应协同作用，共同决定了

抗生素的去除效率。短期响应中，微藻 EPS 的

积累、ROS 调控及抗氧化酶活性上调，不仅缓

解了氧化胁迫，还维持了光合作用和共代谢活

性。长期响应中，优势菌群的富集、群落重塑

及 ARGs 丰度的变化优化了微藻-细菌协作网络，

提高了 DOC 利用效率和抗生素降解能力。这些

胁迫响应不仅是现象性的变化，更对抗生素去

除具有直接作用：EPS 富集提升抗生素吸附并

缓冲毒性，使体系结构稳定；ROS 与抗氧化酶

上调保持代谢活性；群落重塑优化协同代谢网

络；ARGs 调控和耐药菌富集维持体系稳定。这

些机制协同作用，使共生体系在抗生素存在下

表现出高去除效率和良好的耐受性，相比单一

微藻或细菌体系优势显著。综上所述，短期生

理响应为体系提供即时保护，而长期群落重塑

和 ARGs 调控则保证抗生素持续去除能力。将

这 2 类响应结合起来分析有助于理解微藻-细菌

系统在抗生素胁迫下的高效降解机制，并为工

程应用提供理论支撑。

5　　影响微藻影响微藻-细菌系统去除抗生细菌系统去除抗生

素性能的关键因素素性能的关键因素

在微藻-细菌系统中，抗生素的去除并非单

一过程，而是由微藻细胞表面及 EPS 上的吸附

与络合、微藻细胞的富集与转化、生物降解以

及光驱动的协同转化等多路径耦合完成。不同

的运行条件不仅影响单一微生物代谢活性，还

通过调控菌藻之间的物质交换、微环境构建及

群落结构演替，进而改变抗生素的去除路径及

ARGs 传播风险。因此，环境因子的作用需结合

菌藻互作机制及抗生素转化过程进行系统分析。

在现有研究中，微藻-细菌系统对抗生素的

去除主要基于两类研究场景：一类为实验室规

模的科学研究，另一类则为面向实际废水处理

的工程应用。前者通常以模拟废水或人工配水

为研究对象，通过调节光照、营养盐比例(C/N/

P)、接种比例等条件探究菌藻互作机制及其对抗

生素降解路径的影响；后者则以实际污水(如养

殖废水、生活污水或制药废水)为处理对象，其

运行条件受进水水质、水力条件及系统稳定性

等因素制约，调节空间相对有限。因此，不同

研究场景下影响微藻-细菌系统抗生素去除性能

的关键因素及其作用机制存在明显差异，有必

要分别进行分析。

5.1　光照条件

光照不仅是微藻光合作用的重要驱动因素，

更是调控菌藻代谢耦合与抗生素转化路径分配

的核心因子。在适宜的光照条件下，微藻通过

光合作用释放 O2 和 DOC，分别作为电子受体与

共代谢底物，促进好氧细菌对抗生素的生物降

解及共代谢转化，这一过程直接强化了生物降
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解路径。在生物膜反应器中，通过优化光照条

件加入雨生红球藻后微藻光合作用增强，溶解

性有机碳和氧气供应增加，从而促进细菌共代

谢降解 SMX 和 TET[51]。同时，光照还可诱导体

系产生一定水平的 ROS，参与抗生素的光化学

转化过程，实现生物-光化学协同去除。然而，

过强的光照会导致 ROS 过量积累，引发氧化应

激响应，抑制微藻光系统活性，并可能促进耐

受菌富集，从而影响体系稳定性及抗生素去除

效率[81]。此外，光照通过影响微藻光合作用速

率，还可调控菌藻之间的营养交换强度，从而

间接影响群落结构与代谢网络[81-82]。因此，光

照在菌藻体系中的 3 种作用分别是供氧、供碳

及 ROS 的调控，是区别于单一细菌或微藻系统

的重要调控因子[81]。

5.2　pH 与溶解氧

在微藻-细菌系统中，pH 的变化不仅会改变

抗生素的电离状态、疏水性与膜通透性，影响

其在生物相与水相之间的分配、吸附与富集过

程，还会直接影响微藻光合作用、细菌代谢所

需的酶活性，进而调控菌藻之间的碳氧交换效

率[81-82]。适宜 pH 可提高微藻光合作用效率，增

强氧气和 DOC 供应，为细菌提供更多代谢底

物，促进抗生素的降解；pH 越偏离最优范围(偏

酸/偏碱)，就会降低微藻光合效率和细菌降解酶

活性，从而降低抗生素去除效率[81-82]。

溶解氧(dissolved oxygen, DO)在菌藻体系中

具有更复杂的调控机制，这是由于 DO 是好氧细

菌降解代谢所必需的电子受体，不仅影响了与

好氧降解有关的酶促反应和共代谢速率，还影

响了微藻的光合作用效率及氧气供应动态，从

而间接影响抗生素降解途径。在有氧条件下(高

DO)，微藻的光合作用明显增强，细菌共代谢效

率提高，体系对抗生素及常规污染物的整体去

除效率显著高于低氧条件[82]，说明 DO 是影响

协同去除效果的重要运行参数。在微藻-细菌系

统中，微藻通过光合作用持续供氧使体系形成

从表层富氧到内部缺氧的梯度结构，从而实现

好氧降解与缺氧反应的空间耦合，这种结构不

仅提高了抗生素的去除效率，还可能影响抗性

基因的传播路径[81]。

5.3　水力停留时间/固体停留时间

水力停留时间(hydraulic retention time, HRT)

决定了污染物与生物体系的接触时间，延长

HRT 可增加抗生素与微藻-细菌系统的接触时

间，使微藻光合作用产生的氧气和 DOC 更充分

地供给好氧细菌，从而促进细菌共代谢降解路

径的持续进行。然而，对于部分结构稳定，难

以生物降解的抗生素，仅依赖 HRT 提高瞬时去

除率，并不足以保证矿化与风险降低。

固体停留时间(solids retention time, SRT)决

定了系统中具备更强降解能力但生长较慢的功

能菌群或者耐受性藻株是否能够长期存在。延

长 SRT 或采用颗粒化结构以提高有效停留与生

物量维持，通常更有利于实现更深度的转化。

在较长 SRT 条件下，污染物有足够长的时间被

持续转化，保证菌藻协同代谢充分发挥，提升

了 体 系 的 长 期 处 理 能 力 。 在 Scenedesmus 

obliquus FACHB-12 细菌共生体系中优化运行条

件显著提高了对 CIP 的去除效率[83]。在 40 mg/L 

CIP 条件下，共生体系对 CIP 的去除率高达

(96.1±0.07)%[83]，体系稳定性和抗冲击能力显著

增强[84]。同时，SRT 也是调控 ARGs 风险的重

要参数。过短的 SRT 可能会导致抗性细菌随污

泥流失，而过长的 SRT 则可能促进耐药菌及

ARGs 在系统中的积累。因此，在菌藻共生体系

中需要通过优化 SRT 实现“高效降解-低 ARGs

风险”之间的平衡。

5.4　营养盐

营养盐及 C/N/P 比例在实验室研究中常被

作为重要调控参数，通过调控菌藻之间的物质

交换过程对抗生素去除路径具有重要影响。在

微藻-细菌系统中，微藻通过光合作用提供有机

碳，而细菌通过矿化作用释放无机氮、磷，实

现营养互补机制。抗生素的去除通常与体系的
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营养限制状态密切相关：在低有机碳或氮源不

足的条件下，细菌共代谢潜力下降，细菌更倾

向于利用抗生素作为辅助碳源进行共代谢降解，

从而强化抗生素去除路径；适度的营养补充能

提升微藻生物量与酶促转化效率，增强供氧与

DOC 释放；然而，过量的营养盐也可能带来出

水营养盐升高、藻类过度繁殖或系统失衡，同

时增加氮磷负荷，并可能促进耐受菌群富集，

从而间接影响 ARGs 传播。通过优化营养盐条

件，菌藻颗粒污泥系统处理对废水中氯霉素的

去除率达到 74%，同时 EPS 含量增加，体系稳

定性明显增强[52]。因此，营养盐在微藻-细菌系

统中的作用不仅体现在代谢水平，还通过影响

营养交换、群落结构以及抗生素转化路径之间

的耦合关系，对系统性能产生综合影响[85]。

然而，在实际污水处理系统中有些营养盐

本身就是去除主要的目标污染物，其浓度通常

由进水水质决定，而非人为调控变量。因此，

与实验室研究不同，工程应用中更关注的是在

既定营养盐负荷条件下，微藻-细菌系统如何通

过调节群落结构、优化代谢路径及维持系统稳

定性实现抗生素与常规污染物的协同去除。过

量营养盐可能导致藻类过度繁殖或系统失衡，

而营养不足则可能限制微生物代谢活性，从而

影响抗生素降解效率。因此，在工程应用中营

养盐的作用更体现为对体系运行状态及微生物

互作关系的间接调控，而非直接优化抗生素去

除的控制手段[86]。

6　　总结与展望总结与展望

本文针对当前抗生素污染背景下微藻-细菌

系统降解抗生素的研究进展进行了系统综述。

微藻和细菌之间的互利共生关系能够有效提升

抗生素的降解效率，微藻通过光合作用提供有

机碳源与溶解氧，为细菌生长及其降解代谢提

供底物与能量支持；细菌则可利用微藻释放的

有机物并参与抗生素的生物转化与矿化过程。

同时，藻菌互作还可能通过改变体系微环境、

增强富集以及促进关键酶系表达等途径提高抗

生素的吸收与转化速率，从而加速整体降解过

程。然而，目前的研究仍存在一定局限性。(1)

不同类型的抗生素和微藻-细菌系统的相互作用

仍需进一步研究；(2)微藻-细菌系统中微生物的

代谢途径和降解机制还需要更深入的了解；(3)

实际应用中还需要考虑微藻-细菌系统的稳定性

和环境适应性等问题。

未来研究可从以下方向展开：(1)比较不同

微藻-细菌组合对各种类型抗生素的降解能力，

筛选出具有高效降解能力的共生组合；(2)结合

宏基因组、转录组、代谢组等多组学手段及同

位素示踪等技术，解析关键功能菌/藻、核心代

谢通路与限速环节，为优化微藻-细菌系统提供

理论基础；(3)还需要开展实际环境条件下的应

用研究，系统评估共生系统在不同环境条件下

的稳定性和降解效果；(4)结合基因编辑和合成

生物学等技术，构建具有特定降解能力的工程

共生系统，为抗生素污染的治理提供新的思路

和方法。
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