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摘要：将锌铁层状双金属氢氧化物改性玄武岩纤维(ZnFe-LDHs-BF)应用于垂直流人工湿地系统,探究改性玄武岩纤维基质强化人工湿地处理抗生素废

水的效果及去污机理;由于四环素主要靠吸附去除,通过改变初始浓度、温度、pH值进一步探究不同环境条件对改性玄武岩纤维吸附四环素的影响;通

过宏基因测序探究改性玄武岩纤维基质对微生物的影响.结果表明,四环素初始浓度为 100mg/L,反应时间为 24h,反应温度为 25 ℃时,ZnFe-LDHs-BF

对四环素的吸附容量达到最大 9.19mg/g,吸附性能是传统基质的 2 倍以上.在人工湿地反应器中,添加 ZnFe-LDHs-BF 的实验组对四环素和红霉素的平

均去除率分别为 83.18%和 79.88%,较添加传统砾石基质和添加未改性玄武岩纤维的人工湿地反应器分别提高了 2~3 倍,同时增强了系统对 COD、

NH4

+-N 和 TP 的净化能力.宏基因组结果显示,ZnFe-LDHs-BF 通过富集 Candidatus Promineifilum 和 Anaerolinea 功能菌属,优化了微生物群落结构,四

环素抗性基因(tetC、tetG等)和红霉素抗性基因(ermF、ermB等)的丰度提升了 1~2倍,微生物对抗生素的降解能力提高了 2~3倍. 
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Abstract：Layered double hydroxide modified basalt fiber (ZnFe-LDHs-BF) was applied to a constructed wetland system with 

vertical flow to investigate its performance and mechanisms in enhancing the treatment of antibiotic wastewater. The study involved 

altering initial concentrations, temperature, and pH to examine the impact on tetracycline adsorption by the modified basalt fiber. 

Additionally, metagenomic sequencing was used to assess the influence of the modified basalt fiber matrix on microbial communities. 

The study found that when the initial tetracycline concentration was 100mg/L and temperature was 25℃, after 24-hour reaction, 

ZnFe-LDHs-BF would have a maximum adsorption capacity of 9.19mg/g for tetracycline, over two times higher than that of 

traditional matrices. After incorporating ZnFe-LDHs-BF to the reactors, the average removal rates of tetracycline and erythromycin 

were 83.18% and 79.88%, respectively. They were 2~3 times higher than those observed in reactors with traditional gravel or 

unmodified basalt fiber, demonstrating enhanced purification capabilities for COD, NH4

+-N, and TP. Metagenomic analysis revealed 

that ZnFe-LDHs-BF enriched the microbial community, particularly Candidatus Promineifilum and Anaerolinea functional bacteria. 

Additionally, the abundance of tetracycline resistance genes (e.g., tetC, tetG) and erythromycin resistance genes (e.g., ermF, ermB) 

increased by 1~2 times, thereby enhancing the microbial degradation rate of antibiotics by 2~3 times. 
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抗生素在医疗、畜牧及水产养殖等领域被广泛

应用,并通过多种途径进入环境.随着规模化、集约

化养殖业的快速发展以及医药工业的持续扩张,水

环境中抗生素残留问题日益突出,已对生态系统构

成显著污染负荷与潜在生态风险
[1-6]

.中国是世界上

最大的抗生素生产国和消费国
[7]
.仅 2020 年,中国就

向环境中排放了约 19600t抗生素,主要排放到土壤、

淡水和海洋中
[8]
.这些残留的抗生素不仅能够诱导

微生物耐药性的发展,威胁生态平衡和人类健康,还

可能通过食物链累积,影响人类身体健康
[9]
.世界卫

生组织估计,到 2050 年抗生素滥用导致的抗生素耐

药性可能导致约 100000人死亡
[10]

.有研究发现,大环 
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内酯类抗生素和四环素类抗生素对环境和人类构

成最大的威胁
[11]

.研究表明畜禽废水中检测到四环

素的浓度可达 388.7µg/L
[12]

.研究有效的抗生素污染

控制技术,减少其对环境和人体健康的影响,已成为

亟待解决的问题. 

人工湿地(CWs)是一种结合植物、基质和微生

物的一种综合生态处理技术,被广泛应用于处理各

种污染水体上,包括农村污水、污水处理厂废水、工

业废水、矿山废水等
[13-16]

.近年来,因为人工湿地具

有低成本、易于维护和高效的污染物去除能力,其应

用范围已经拓展到处理污水中残留的抗生素
[17]

.研

究表明人工湿地通过基质吸附、植物的吸收和过滤

以及微生物降解等过程处理残留抗生素的废

水  

[18-19]
.但在人工湿地处理抗生素的过程中存在一

定问题,特别是人工湿地的处理效率受基质影响大,

传统基质的吸附性能差、比表面积小并且附着在上

面的微生物对抗生素的抗逆性和降解能力差,已成

为制约人工湿地处理抗生素的重要因素
[20]

.因此,人

工湿地处理效果提升的关键应该是寻找一种吸附

性能强并且能够强化微生物作用的基质材料,构建

“基质-微生物”耦合体系,从而提高人工湿地系统

处理抗生素的能力. 

玄武岩纤维(BF)作为一种新型的无机纤维材料,

因其优异的物理化学性质和环境友好性而被应用到

人工湿地系统中
[21]

.玄武岩纤维具有高比表面积、良

好的机械强度和化学稳定性,能有效提高污水中污染

物的处理效率
[22-23]

.层状双金属氢氧化物(LDHs),又

称水滑石,是由一系列二价和三价金属组成,特别的

层状结构使其具有大的比表面积和强的离子交换能

力,能够通过层间阴离子交换吸附各种无机和有机污

染物
[24-25]

.LDHs 能够改变组成的二价和三价金属,从

而对微生物产生影响.但 LDHs粉末易团聚,并且难以

固定利用,在实际应用中存在较大的问题,而玄武岩

纤维表面光滑、粗糙度低,微生物不易附着,将 LDHs

附着在玄武岩纤维上,对玄武岩纤维进行改性,能够

将两者的优势结合起来,同时强化玄武岩纤维对四环

素(TC)和红霉素(ERY)的吸附性能. 

本研究将 LDHs 与玄武岩纤维结合起来,利用

两者的优势制备 LDHs 改性玄武岩纤维基质.利用

玄武岩纤维比表面积大,化学稳定性好,使用寿命长

的优势,再通过 LDHs 增强其吸附性能和表面粗糙

度,同时利用双金属元素刺激微生物活性并提高微

生物的丰度,构建锌铁层状双金属氢氧化物改性玄

武岩纤维耦合微生物体系,强化人工湿地系统性能,

实现对抗生素废水的高效处理. 

本研究采用水热-共沉淀技术制备了锌铁层状

双金属氢氧化物改性玄武岩纤维(ZnFe-LDHs-BF)

并添加到人工湿地中构建了“ZnFe-LDHs-BF-微生

物”协同体系,实现 TC 和 ERY 的同步高效去除.运

用微生物宏基因测序结合相关材料表征结果,阐明

了改性玄武岩纤维 ZnFe-LDHs-BF 通过增强基质

吸附性能和强化微生物作用全面提升人工湿地系

统对 TC和 ERY去除性能的机制. 

1  材料与方法 

1.1  改性玄武岩纤维基质的制备 

将 1.5mol/L 的氯化铁与氯化锌溶液按体积比

1:2 混合于 500mL 烧杯中,80℃水浴加热.随后,将预

处理(丙酮洗涤、去离子水冲洗并烘干)的玄武岩纤

维布浸入混合液,匀速搅拌下滴加 7mol/L NaOH 溶

液调节 pH值至 10~12.超声处理 1h后静置老化 12h,

最后用去离子水洗至中性,60℃烘干.为增强稳定性,

以 4% CaCl2溶液固化表面涂覆的海藻酸钠层 12h, 

100℃干燥后获得 ZnFe-LDHs-BF复合材料. 

1.2  人工湿地系统构建 

实验装置如图 1,本研究在恒温(25±1)℃环境下

建立了 3 组垂直流人工湿地模拟系统,每组装置由

有机玻璃制成(内径 15cm,高 40cm),设置 2个重复并

在外层用锡纸进行遮光处理.实验设计包含 3 个处

理 :空白组 (CW-G)、对照组 (CW-B)和实验组

(CW-Z).各系统均采用相同装填方式,自下而上填充

5cm沙层(粒径为 0.5~1.5mm)、30cm砾石层(粒径为

15~50mm),填充砾石时从下到上粒径依次减小,即孔

隙率依次减小.进水方式为上流进水.装置中心设置

多孔 PVC 导流管(直径 5cm),内部分别填充砾石

(CW-G)、 BF(CW-B)和 ZnFe-LDHs-BF(CW-Z), 

BF(CW-B)和 ZnFe-LDHs-BF(CW-Z)加入的量为

25g,外围环状区域分层填充不同粒径的生物膜附着

砾石(粒径梯度递减).系统启动阶段均接种海泊河污

水处理厂好氧活性污泥,选取生长状况一致、株高

15cm 的黄菖蒲(Iris pseudacorus),预培养 3d后在每

套装置中移栽 3株. 
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图 1  实验室规模 CW示意 

Fig.1  Schematic diagram of laboratory-scale CW 

(a)模拟废水,(b)蠕动泵,(c)黄菖蒲,(d)沙子,(e)砾石 

1.3  系统启动和运行 

3 个处理均接种来自青岛市海泊河污水处理厂

的好氧活性污泥,驯化 30d 后出水水质指标基本稳

定,完成系统启动.采用上进下出的连续模式运行,水

力停留时间为 2d.进水模拟城镇生活污水 ,由

CH3COONa、NH4Cl、KH2PO4 和微量元素配成.进

水COD浓度为 300mg/L,NH4
+
-N浓度为 30mg/L,TP

浓度为 3mg/L,运行周期为 2024年 7月 18日至 2024

年 12 月 5 日,共 140d,稳定运行 30d 后加入四环素

(100µg/L-200µg/L-500µg/L) 和 红 霉 素 (100µg/L- 

200µg/L-500µg/L). 

1.4  样品采集和水质分析 

每 2d采集进出水样进行水质检测,利用 0.45µm

滤膜过滤后进行检测.四环素和红霉素的浓度通过

紫外分光光度法测定,而常规出水水质参数(COD、

NH4
+
-N 和 TP)则依据国家水质分析标准方法进行

测定
[26-28]

. 

1.5  BF和 ZnFe-LDHs-BF的表征 

本研究将通过 SEM-EDS表征 ZnFe-LDHs-BF

改性后的表面形貌和元素变化. 

1.6  胞外聚合物的提取和分析 

胞外聚合物(EPS)是一类由微生物合成并分泌

到细胞外的有机大分子 ,其通常包裹于细胞壁外

侧.EPS 在人工湿地系统中主要呈现 3 种形式:溶解

性胞外聚合物(S-EPS)、松散附着型胞外聚合物

(LB-EPS)以及紧密结合型胞外聚合物(TB-EPS).采

用热提法对人工湿地系统中 3种EPS成分进行提取,

并采用改良的 Lowry 法测定蛋白质(PN)、蒽酮-硫

酸比色法测定葡萄糖(PS)、二苯胺法测定脱氧核糖

核酸(DNA),并将这 3种成分质量之和作为可提取的

EPS总量进行分析
[29]

. 

1.7  微生物分析 

实验结束后,分别采集 CW-G、CW-B及 CW-Z

反应器中不同深度(0~10, 10~20, 20~30cm)的基质

样品.将各层基质与生理盐水(0.9% NaCl)按1:1质量

体积比混合均匀,经(4000r/min)离心 5min后,收集沉

淀物并送至上海美吉生物科技有限公司进行宏基

因组测序分析,每个实验组设置 3 个重复.宏基因组

测序是通过 Illumina NovaSeq/Hiseq Xten测序平台

进行宏基因组测序,具体流程为:文库分子通过桥式

PCR在芯片上扩增形成DNA簇,随后进行边合成边

测序:每轮循环中,聚合酶仅加入一个带荧光标记的

dNTP,通过激光扫描识别碱基类型后,切除荧光基团

进行下一轮反应,最终通过荧光信号采集获得序列

信息. 

1.8  数据处理 

本研究实验数据由 Origin (2021,US)进行分析

和绘制.所有实验数据均采用 SPSS 26.0(SPSS Inc., 

Chicago, IL, US)进行统计学分析,并利用方差分析

(ANOVA) (P<0.05)进行显著性分析. 

2  结果与讨论 

2.1  改性玄武岩纤维基质的表面形貌 

BF 经 ZnFe-LDHs 改性前后的表面形貌和元素

分析结果如图 2 所示.可明显看出,BF 表面较为光滑

且孔隙极少,改性后ZnFe-LDHs-BF的表面粗糙且存

在丰富的孔隙结构.与 BF相比,ZnFe-LDHs-BF 具有

更大的孔隙和更多的附着位点,能够更有效地吸附污
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水中的抗生素.同时,ZnFe-LDHs-BF 粗糙的表面更

有利于微生物的附着和生长,有助于保护微生物免受

水流剪切力的影响,提供更稳定的生长环境,促进抗

生素抗性微生物的富集,支持更多样化的微生物群落,

有助于促进 CW系统的稳定性和功能多样性. 

EDS结果表明,BF主要由 O、Si、Al、Fe、Mg

等元素组成,ZnFe-LDHs-BF 出现了 Zn 元素,并且

Fe元素含量升高,表明 ZnFe-LDHs成功负载. 

    

    

图 2  BF(a)与 ZnFe-LDHs-BF(b)的 SEM-EDS表征结果 

Fig.2  SEM-EDS characterization of BF (a) and ZnFe-LDHs-BF (b) 

2.2  环境条件对 ZnFe-LDHs-BF吸附 TC的影响 

本实验研究了在不同温度(15, 25 和 35℃)、不

同 TC 初始浓度(25, 50 及 100mg/L)和不同 pH 值

(pH=1、pH=7和 pH=12)条件下, ZnFe-LDHs-BF对

TC的吸附性能.从图 3(a)可以看出,随着温度从 15℃

到 25℃,ZnFe-LDHs-BF对TC的吸附效果略有增强,

随着温度的升高,反应速率加快,迅速达到最大吸附

容量 4.8mg/g.随着温度从 25℃到 35℃ ,ZnFe- 

LDHs-BF 的吸附效果略有下降,但仍显著优于砾石

和 BF 对照组(P<0.05).反应温度升高,ZnFe-LDHs- 

BF 吸附效果下降,原因可能是 TC 吸附主要是化学

吸附,存在部分物理吸附,ZnFe-LDHs-BF 反应位点

较多,反应速率快,25℃吸附效果能达到最佳,而温度

升高,物理吸附降低,使得 ZnFe-LDHs-BF 吸附容量

略有降低. 

图 3(b)的实验数据表明,在相同 TC初始浓度条

件下,ZnFe-LDHs-BF 对 TC 的吸附性能显著优于

BF 和砾石对照组.当四环素浓度由 25mg/L 增至

100mg/L 时,ZnFe-LDHs-BF 的吸附容量从 2.4mg/g

提升至 9.19mg/g,ZnFe-LDHs-BF 在不同浓度下的

吸附能力均达到传统基质的 2 倍以上,吸附性能显

著高于砾石和 BF 对照组(P<0.05).有研究表明,常规

的炉渣、陶粒和沸石对四环素的吸附量分别为

2943,2700 和 2363mg/g.随着四环素浓度的增加,改

性纤维的吸附量呈现明显上升趋势,这主要归因于

高浓度条件下污染物传质驱动力增强,促进了活性

位点与目标污染物的有效接触,从而提高了单位基

质的吸附容量. 

如图 3(c),随着 pH值的变化,ZnFe-LDHs-BF对

四环素的吸附效能呈现先增强后减弱的趋势,但其

性能始终显著优于砾石和 BF 对照组(P<0.05).当溶

液 pH值为 7时,改性玄武岩纤维达到最佳吸附状态.

可能是因为酸性环境中,改性玄武岩纤维表面质子

化程度增加,与带正电的四环素分子产生静电排斥,
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同时形成的表面钝化层会阻碍吸附反应的进行.图

3(c)详细展示了不同 pH 值条件下各基质的吸附性

能差异,进一步验证了环境 pH值对吸附过程的重要

影响. 

 

图 3  不同温度(a)、初始浓度(b)和 pH值(c)下对砾石、BF和 ZnFe-LDHs-BF吸附 TC影响 

Fig.3  The influence of different temperatures (a), initial concentrations (b), and pH values (c) on the adsorption of TC by gravel, BF, 

and ZnFe-LDHs-BF 

2.3  反应器中污染物的去除效果 

2.3.1  TC 和 ERY 的去除效果  如图 4所示,在系统

添加抗生素进水第一阶段(100µg/L 抗生素)和第二阶

段(200µg/L 抗生素),所有系统的出水中均未检出目标

抗生素 .第三阶段系统进水浓度提升至 500µg/L

时,CW-Z表现出显著优势,其 TC和 ERY的平均出水

浓度分别为83.97和100.18µg/L.相比之下,CW-G的出

水浓度高达 356.65µg/L(TC)和 295.57µg/L(ERY), 

CW-B 则为 354.73µg/L(TC)和 292.81µg/L(ERY). 

CW-Z 对抗生素的平均去除率为 83.18%(TC)和

79.88%(ERY),比 CW-G 和 CW-B 提高 50%(TC)和

30%(ERY)以上,充分证明了玄武岩纤维基质改性的有

效性.添加 ZnFe-LDHs-BF提高了 CW系统对抗生素

的去除效果,而仅靠BF对TC和ERY的去除能力有限.

第三阶段 500 µg/L的 TC和 ERY加入 30d后两种抗

生素去除率均稳定在 80%以上,TC去除率接近 90%. 

     

     

图 4  不同 CW系统中 TC(a)和 ERY(b)的处理效果 

Fig.4  The treatment effects of TC (a) and ERY (b) in different CW systems 
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TC 在人工湿地系统中的去除表现在基质的吸

附上,CW-Z系统 TC去除效果提升的主要原因在于

ZnFe-LDHs-BF对TC的吸附效果相对于砾石和BF

更好.此外,ZnFe-LDHs-BF 对微生物的促进作用也

是 TC 去除率升高的原因.而 ERY 去除效果的提升

主要在于 ZnFe-LDHs-BF 对微生物的促进作用, 

Bacteroidetes 细菌能够降解难降解有机物 ,其在

CW-Z 中丰度更高,增强了 CW 系统对抗生素的降

解.Candidatus_Promineifilum 是生物膜中 ARGs 的

主要宿主,其在 CW-Z 中丰度更高,微生物对抗生素

的抗逆性和降解性更高. 

2.3.2  常规污染物的去除效果  根据图 5 的监测

数据,3 组人工湿地对 COD 的去除表现出相似的动

态特征.各系统的出水 COD 浓度在整个实验周期内

保持相对稳定,波动范围较小.虽然抗生素投加后观

察到出水 COD值有小幅上升趋势,但各处理单元仍

维持了良好的有机物去除能力. 

各系统出水中氨氮的浓度变化趋势相似,处理

效果未见显著差异.在投加抗生素后,出水氨氮浓度

出现轻微上升,但整体仍维持在较低水平,CW-Z 对

氨氮的平均去除率为 72%,比 CW-B和 CW-G系统

的 63%和 62%,提高 10%,这说明添加 ZnFe-LDHs- 

BF的CW-Z系统能有效去除氨氮,且效果优于CW- 

G和 CW-B系统. 

 

图 5  不同 CW系统中 COD(a)、NH4

+-N(b)和 TP(c)的处理效果 

Fig.5  The treatment effects of COD (a), NH4

+-N (b) and TP (c) in different CW systems 

CW-Z中 TP的平均出水浓度为 1.05mg/L,低于

CW-G 和 CW-B 系统的平均出水浓度 1.59 和

1.55mg/L.同时,CW-Z对 TP的平均去除率 65%高于

CW-G(47%)和CW-B(48%)系统.ZnFe-LDHs-BF能

够明显增强人工湿地的除磷性能. 

2.4  微生物的 EPS和群落结构分析 

2.4.1  EPS 分析  EPS 是生物膜的主要成分,可以

抵抗不利的外部环境并为细胞提供屏障.如图 6 所

示,相较于 CW-G和 CW-B,CW-Z中的 EPS总量明

显更高,这说明改性玄武岩纤维基质 ZnFe-LDHs- 

BF 能够刺激微生物保持高活性,加速分泌更多的

EPS来抵抗 TC和 ERY,同时也为微生物与铁化合物

和抗生素转移电子提供条件
[30]

.并且 CW-Z、CW-G

和 CW-B中 TB-EPS组分的含量明显大于 LB-EPS

和 S-EPS.EPS中 PN的含量明显大于 PS,PN与微生

物细胞间的多重分子作用机制(包括电荷介导的离

子交联、非极性基团间的疏水缔合以及大分子链的

空间缠绕)对构建保护性生物网络具有关键作用,这

些相互作用促使微生物形成具有空间屏障效应的

聚合体结构,显著降低了抗生素物质对功能微生物

群的生物可利用性
[31]

.值得注意的是,PN 与 PS 的相

对含量比值(PN/PS)可作为评估这种保护效应的重

要指标,比值变化直接反映了系统对抗生素胁迫的

响应强度
[32]

. 
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图 6  不同 CW系统中 EPS的组分和含量(a)和 PN/PS值(b) 

Fig.6  Components and contents of EPS in different CW (a); 

PN/PS ratio (b) in different CW systems 

2.4.2  微生物群落差异性分析  基于主成分分析

(PCA)的群落结构解析结果表明(图 7),CW-G 与

CW-B、CW-Z 组间存在明显的空间分离 ,表明

ZnFe-LDHs-BF 对微生物群落结构具有显著的影

响.CW-B 和 CW-Z 组在排序图中呈现聚集分布特

征,显示两者具有相似的微生物群落组成模式,这种

相似性可能源于改性玄武岩纤维基质 ZnFe-LDHs- 

BF 中 LDHs 在玄武岩纤维表面的修饰特性.有研究

表明,参与组成生物膜的微生物具有一些共同特征,

例如:黏附能力、产生 EPS 的能力以及信号分子的

产生,生物膜内的群落表现出一定的相似性
[33]

. 

 

图 7  CW中 PCoA主成分分析 

Fig.7  Principal coordinate analysis in CW 

2.4.3  微生物群落组成分析  从门水平分类层级

上对 CW-G、CW-B和 CW-Z这 3个系统中微生物

的组成情况和占比关系进行研究,如图 8 所示.在门

水 平 上 检 测 出 多 种细菌 , 包 括假单胞菌门

(Pseudomonadota)、绿弯菌门(Chloroflexota)、热脱

硫杆菌门 (Thermodesulfobacteriota)、拟杆菌门

(Bacteroidetes)、放线菌门(Actinomycetota)、浮霉菌

门(Planctomycetes)和酸杆菌门(Acidobacteria). 

其中,假单胞菌门、绿弯菌门、热脱硫杆菌门和

拟杆菌门为 CW-G、CW-B、CW-Z 系统内的优势

菌门,其在各个系统中的相对丰度不同,引入 BF 和

ZnFe-LDHs-BF明显改变了系统内门水平的微生物

群落结构.这些细菌是重要的COD降解菌,它们的相

对丰度变化,特别是 CW-Z 系统中菌群相对丰度的

显著增加,直接解释了该系统COD去除效率的提升,

也对微生物脱氮除磷和去除抗生素的过程产生了

显著的影响. 

假单胞菌门在 3 个系统中的占比分别为

31%(CW-G)、36%(CW-B)和 33%(CW-Z),其具有较

强的有机物降解能力,并且与脱氮过程密切相关,特

别是硝化作用.有研究表明,假单胞菌门的微生物是

抗生素抗性基因 tetC的主要宿主之一
[34]

.3组人工湿

地系统中假单胞菌门的相对丰度较其他菌门更高,

不同组之间差别不大,都具有一定的有机物降解、脱

氮和去除抗生素的能力.绿弯菌门细菌能够降解污

水中的复杂有机物,参与代谢 2-氧代戊二酸驱动氨

基酸(丝氨酸、谷氨酸和天冬酰胺)的生物合成
[35]

.此

外,部分绿弯菌门细菌与脱氮有关,能够进行厌氧氨

氧化,提高 CW 系统的脱氨效率
[36-37]

.CW-Z 人工湿

地系统中绿弯菌门细菌相对丰度为 44%,显著高于

CW-G 和 CW-B 系统的 26%和 30%,这表明添加

ZnFe-LDHs-BF 能够显著影响微生物群落结构,提

高了绿弯菌门细菌丰度,增强有机物的降解和脱氮

效果.热脱硫杆菌门微生物在 CW-B 和 CW-Z 系统

中的相对丰度显著高于 CW-G 组,该菌群在硫酸盐

还原和硝化过程中具有重要作用 ,BF 及 ZnFe- 

LDHs-BF 的引入促进了硫酸盐还原菌的代谢活性,

通过共还原机制显著提升了系统对TC和ERY的降

解效能,同时也解释了 CW-B 和 CW-Z 组在铵态氮

和总磷去除方面的优势表现.CW-Z 系统中拟杆菌

门的相对丰度明显增加,该菌群与难降解有机物的

分解密切相关,这可能是导致 CW-Z 系统具有最优

抗生素去除效率的关键因素之一
[38]

. 
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图 8  不同 CW系统微生物群落门水平的相对丰度 

Fig.8  Relative abundance of different CW microbial 

communities at phylum level 

如图 9 所示,在属水平上检测出大量与脱氮反

硝化过程显著相关的微生物,包括索氏菌属

(Thauera)、Candidatus_Promineifilum、厌氧绳菌属

(Anaerolinea)、暖绳菌属(Caldilinea)、伊格纳维菌属

(Ignavibacterium)、红长命菌属(Rubrivivax). 

 

图 9  不同 CW微生物群落属水平的相对丰度 

Fig.9  Relative abundance of different CW microbial 

communities at genus level 

Candidatus_Promineifilum 在三个反应器中的

相对丰度分别为 CW-G(17%)CW-B(33%)、CW-Z 

(51%).Candidatus_Promineifilum 是一个未准确分类

的细菌属,能够将难降解的有机物转化为较小的分

子 ,还能参与氨氧化硝酸盐还原过程 .有研究表

明,Candidatus_Promineifilum是砾石生物膜中ARGs

的重要宿主,可以形成附着在固体表面的鞘状结构,

促进微生物的缓慢移动和生长
[39]

.ZnFe-LDHs-BF

的添加显著提高了 CW-Z 系统中 Candidatus_ 

Promineifilum 的相对丰度,是 CW-Z 系统中 TC 和

ERY去除率较高的原因之一. 

Anaerolinea 是一种能够分泌 EPS 或形成聚集

体的细菌,能够利用有机物作为电子供体进行铁异

化还原
[40]

.其在 CW-G、CW-B 和 CW-Z 中的相对

丰度分别为 29%、26%和 45%.ZnFe-LDHs-BF的添

加提高了 Anaerolinea 在 CW-Z 中的相对丰度,使得

系统中 EPS 的含量提高,有助于增强微生物体系对

TC和ERY的吸附降解,进一步提高系统的处理效率.

此外,Anaerolinea 还能够进行厌氧氨氧化,将氨氮直

接转化为氮气,提高系统的脱氮效率. 

2.5  TC和 ERY抗性基因的丰度和功能分析 

 

图 10  CW中抗性基因的相对丰度 

Fig.10  Relative abundance of resistance genes in each CW 

如图 10所示,在 CW各个样本中,外排泵机制的

相对丰度均超过 60%.外排泵是微生物体内一类跨

膜转运蛋白,其核心功能是利用代谢能量主动将胞

内抗生素、重金属离子、生物毒性有机物等底物排

出胞外,从而形成生物抗性.研究表明,抗生素外排泵

机制相关蛋白表达水平的提升能够增强细菌对抗

生素的外排能力,进而提升细菌的耐药性,提高细菌

的活力
[41]

.外排泵基因 tetA、tetC和 tetG以及核糖体

保护基因 tetM和酶降解基因 tetX是最常见的 tet基

因
[42]

.图 10显示,CW-G、CW-B和 CW-Z中 tetC、

tetG 和 tetM 等与四环素的抗性基因丰度相对较高,

其中抗性基因丰度最高的是 tetC(20.11%),其次是

tetG(15.48%).宏基因组分析表明,在人工湿地系统
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中,微生物通过上调外排泵相关基因的表达来主动

排出胞内抗生素,构成其应对抗生素胁迫的首要防

御策略,这一机制在 CW-B 和 CW-Z 系统中表现尤

为显著,证实了改性玄武岩纤维基质 ZnFe-LDHs- 

BF添加对微生物外排泵功能的强化作用. 

红霉素抗性基因为 ermF、ermT 和 ermB,其耐

药机制是激活 rRNA 腺嘌呤 N-6-甲基转移酶,在

23SrRNA的第 2058位点甲基化腺嘌呤,激活对红霉

素的耐药性.在红霉素抗性基因中 ermF丰度占比超

过 90%. 

3  结论 

3.1  环境条件对 ZnFe-LDHs-BF 吸附 TC 的影响

实验显示,ZnFe-LDHs-BF对 TC的最大吸附容量为

9.19mg/g,pH值和温度对 ZnFe-LDHs-BF 的吸附效

果略有影响,但仍显著优于砾石和 BF. 

3.2  不同人工湿地系统对抗生素的去除效能存在

差异.其中,相较于CW-G和CW-B系统,CW-Z系统

展现出最优异的处理效果,对 TC 和 ERY 的平均去

除率分别达到 83.18%和 79.88%,处理效果提升约

2~3 倍.在常规污染物处理方面,CW-Z 对总磷和氨

氮的去除率分别为 65%和 72%,较 CW-G 和 CW-B

提高 10%~18%. 

3.3  宏基因组测试结果说明 CW-Z 通过提升

Chloroflexota 、 Candidatus Promineifilum 和

Anaerolinea 等功能菌群的丰度,优化了微生物群落

结构; tetC、tetG和 ermF等抗性基因的丰度提升了

1~2倍,激活了外排泵(tetA、tetM)、核糖体保护(ermF)

等多重抗性机制.这些变化使微生物能够更有效地

将抗生素排出胞外、降解其活性结构,并通过靶位点

修饰阻断其毒性作用,从而整体使得系统对抗生素

的去除能力提高了 2~3倍. 
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