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摘要：利用土壤生态渗滤系统处理农村污水，分析实验前后湿地植物鸢尾营养器官中整合酶基因 intI1 和转座酶基因 tnpA-04 的变化，探讨湿地植物对

农村污水中 MGEs 的富集作用.结果表明，在 60d 的运行时间内，土壤生态渗滤系统对农村污水中氨氮和化学需氧量的平均去除率分别为 88.50%和

75.17%.鸢尾的平均高度和鲜重分别增加了3.63%和43.45%，且鸢尾组织内MGEs的含量增多了1.67ng/g，其中胞内MGEs占68.26%.而且鸢尾中 tnpA-04

基因的含量比 intI1 基因多 37.86%，tnpA-04 基因更容易在鸢尾营养器官中转移.植物营养器官中 MGEs 的生物富集能力表现为:茎>根>叶.此外，土壤的

性质变化会显著影响植物对 MGEs 的富集(P<0.05).研究结果显示，湿地植物可有效富集农村污水中的 MGEs，降低耐药基因的传播风险. 
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Abstract：This study aimed to explore the accumulation of MGEs by wetland plants in the treatment of rural sewage using a soil 

ecological infiltration system. Thus, the changes in the integrase gene intI1and transposase gene tnpA-04 in the vegetative parts of the 

wetland plant Iris were investigated before and after treatment. The results showed that, over a 60d operational period, the soil 

ecological infiltration system achieved average removal rates of ammonia nitrogen and chemical oxygen demand from rural sewage 

of 88.50% and 75.17%, respectively. The average height and fresh weight of the Iris increased by 3.63% and 43.45%, respectively. 

The concentration of MGEs in the plant increased by 1.67ng/g, with intracellular accounting for 68.26%. Forthermore, the abundance 

of the tnpA-04 gene was found to be 37.86% higher than that of the intI1gene, which demonstrated a higher propensity for transfer 

within the vegetative parts of Iris. The bioconcentration ability for MGEs in the plant's vegetative parts followed the order: stem > 

root > leaf. Moreover, variations in soil properties significantly influenced the plant's ability to accumulate MGEs (P < 0.05). This 

study suggests that wetland plants can effectively accumulate MGEs from rural sewage, thereby reducing the risk of antibiotic 

resistance gene dissemination. 

Key words：wetland plant；soil infiltration；sewage；horizontal gene transfer；mobile genetic elements 

 

抗生素滥用引起的细菌耐药性对人类健康产

生了严重危害 。耐药细菌携带的抗生素抗性基因

(ARGs）是一类典型新污染物，具有遗传性、广谱性和

传播性
[1-2]

。转座子、整合子和质粒等可移动遗传元

件(MGEs）介导的水平转移是加速 ARGs 传播的主

要途径
[3-4]

。污水被证实是 ARGs的重要存储库，对其

有效的削减已成为污水处理的难题
[5]

。研究表明，整

合酶基因(intI1）可借助整合酶将 ARGs 整合到细菌

整合子结构中进行水平转移
[6]

；而转座酶基因

(tnpA-04）通过转座酶在基因组的不同位置插入或

易位，从而将 ARGs 转移到新的位置
[7]

。intI1 基因和

tnpA-04 基因已被认为是 MGEs 的标记基因
[8]

，是

ARGs 水平转移的重要推手。因此，对 MGEs 中 intI1

基因和 tnpA-04基因的研究尤为重要。 

土壤生态渗滤系统通过基质吸附、植物吸收和

微生物分解的协同作用处理农村污水，是一种低碳 
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经济的绿色处理技术。湿地植物被认为是土壤生态

渗滤的节拍器，能够增加污染物质的吸附，调控微生

物生长，维持生态系统的自我组织与再生。其中，植物

根际是污染物的直接接触和吸收者。湿地植物根际

微生物能刺激并促进污水 ARGs向植物根际的进一

步扩散和演化
[9-10]

，从而影响污水 ARGs在植物根际

圈的分布。由于植物根际土壤和内生细菌中含有大

量携带 MGEs 的耐药菌
[11]

，可促进 ARGs 向植物微

生物组中传播。最新研究发现，植物器官可以富集土

壤中的 ARGs 并在植物器官中定殖
[12-13]

，进而削减

环境中 ARGs。而且植物对 ARGs的富集能力与植物

种类密切相关
[14]

。先前的研究虽发现植物可富集

ARGs，但MGEs作为污水ARGs传播的关键驱动者，

有关湿地植物对其富集的研究甚少。 

本研究以土壤生态渗滤系统中的鸢尾为研究

对象，利用实时荧光定量 PCR 技术对植物营养器官

(根、茎、叶）中细菌胞内和胞外的 intI1 基因与

tnpA-04基因进行定量，分析其在植物营养器官中的

富集作用和分布特征，探明土壤性质变化与 MGEs

富集的关系，旨在为植物削减农村污水中 ARGs 的

研究提供理论依据。 

1  材料和方法 

1.1  供试材料 

农村生活污水中平均污染物浓度约为城镇污

水的一半
[15]

，因此将兰州交通大学家属区生活污

水与纯水 1:1 稀释以模拟农村生活污水。其理化性

质和 MGEs含量见表 1。植物选用具有耐寒耐旱特

征的黄花鸢尾(Iris wilsonii），购于兰州市安宁区馨

悦花店。实验装置使用聚乙烯材料的塑料桶，桶呈

圆台形 ，上口直径 40cm，下口直径 30cm，总高度

50cm，其中土壤填充高度为 40cm。桶中鸢尾的种植

密度为 15 株/m
2
(4 株）。装置底部设置穿孔板，厚

2mm，孔径 5~6mm，穿孔密度 300 个/m
2
，用于污水

下渗、通风以保持有氧环境，同时防止土壤流失。

为缓解土壤的淋溶和板结 ，采用混合均匀的配制

土(80%当地黄土、15%泥炭土、5%椰壳），其理化

性质和 MGEs含量见表 2。 

表 1  进水理化性质和MGEs含量 

Table 1  Physicochemical properties of the influent and MGEs content 

pH 值 电导率 (µS/cm) 总氮 (mg/L) 总磷 (mg/L) 氨氮 (mg/L) COD (mg/L) intI1(ng/L) tnpA-04(ng/L) 

6.32~7.93 757~1238 19.49~38.36 1.94~4.56 45.68~65.71 142~333 40.25~184.65 203.02~581.69

 

表 2  配制土壤理化性质和MGEs含量 

Table 2  Physicochemical properties of the preparation soil and MGEs content 

pH 值 电导率 (µS/cm) 总氮 (mg/g) 总磷(mg/g) 溶解性有机碳(mg/g) 含水率(%) intI1(ng/g) tnpA-04(ng/g)

5.96 914 0.031 0.01 451.27 12.14 0.08 3.51 

 

1.2  实验方法 

反应器组装后，预运行 10d 对植物与微生物进

行驯化。待植物生长挺直、污水的氨氮和化学需氧量

(COD）的去除率稳定到 60%以上后进行 60d的正式

实验。进水方式为间歇进水，每隔 1d 投加 1 次，进水

量为 2L/次。每次进水均由顶部均匀布水，在底部出

水孔收集出水，用于测试分析。实验过程中用空调将

温度调节在 22~26℃。待实验结束后取根际土壤(根

系 2cm 内）和植物各营养器官样品。所取样品一式三

份，第一份新鲜样品用于含水率和有机质的测定；第

二份新鲜样品用于提取 DNA。第三份自然风干后研

磨，过 60 目筛，用棕色密封玻璃瓶避光保存。 

1.3  胞内和胞外 DNA 的分离与提取 

本研究所用胞内和胞外 DNA 提取方法参考

Mao等
[16]
的方法。简述如下:将 0。5g植物或土壤样品

与 4mL NaH2PO4(0。12mol/L，pH 值 8。0）和 0。04g 交联

聚乙烯吡咯烷酮(PVPP）混合孵育，在 25℃下振荡

10min(250r/min）、离心(5000r/min，4℃，10min）收集上

清液，在沉淀中加入 4mL NaH2PO4(0。12mol/L， pH 值 

8。0），重复两次上述步骤。收集上述所有步骤上清液

并混合后抽滤(0。22μm 孔径，聚碳酸酯膜），收集滤液

使用醇沉法收集胞外 DNA，离心后的沉淀收集用于

提取胞内 DNA。醇沉法收集胞外 DNA:在滤液中加

入乙酸钠(3mol/L）和乙醇 ，体积比为 10:1:23，然后
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-20℃过夜，4℃下 12000g离心 2min后收集沉淀以提

取胞外 DNA。以上沉淀样品于-20℃冰箱保存备用。 

所有样品 DNA 用 TIANamp Soil DNA Kit 

(Tiangen Biotech， Beijing）提取，具体提取步骤参见

试剂盒说明书，并用 Qubit Assays (Thermo Fisher， 

America）的荧光定量法测定DNA浓度，所得DNA样

品于-20℃冰箱保存备用。 

1.4  实时荧光定量 PCR 

采用 Thermal Cycle Dice Real Time System 

Lite(TP700，TaKaRa，东京）对 intI1 基因、tnpA-04 基

因以及细菌 16S rDNA(V3~V4 区）进行定量，25μL的

PCR 反应体系为:TB Green II(TaKaRa，大连）12。5μL， 

10μmol/L上下游引物各0。5μL，DNA模板1μL，DNA- 

free 超纯水 10。5μL。本研究引物序列及 qPCR扩增

条件参照文献[17]的方法进行 ，详见表 3，所需引

物均购自生工生物技术(中国上海）有限公司 。标

准品为携带目的基因的质粒 (pMD20-T，TaKaRa，

大连），详细制备过程参考 Cui等
[18]
的方法。将标准

品浓度 10 倍梯度稀释后形成标准曲线。所有被测

基因的扩增效率在 90%~110%之间、熔解曲线显

示单峰且位置正确被认为是有效结果 。每个样品

重复测定 3 次。 

表 3  引物和扩增条件 

Table 3  Primers and the amplification conditions used 

基因 引物序列(5’-3’) 变性 退火 延伸 循环数 

Forward: CCTCCCGCACGATGATC 
intI1 

Reverse: TCCACGCATCGTCAGGC 
94 ， 45s℃  57 ， 30s℃  72 ， 45s℃  

Forward: CCGATCACGGAAAGCTCAAG 
tnpA-04 

Reverse: GGCTCGCATGACTTCGAATC 
95 ， 45s℃  60 ， 30s℃  72 ， 45s℃  

Forward: CCTAYGGGRBGCASCAG 
16S rDNA 

Reverse: GGACTACNNGGGTATCTAAT 
95 ， 30s℃  57 ， 30s℃  72 ， 40s℃  

32 

 

1.5  理化性质测试方法 

理化性质测试参照黄魁等
[19]

方法进行，每组样品

测 3 个平行数据。进出水样品采取同样的测定方法和

条件。将样品混匀后采用电极法测定其 pH 值(雷

磁，PHS-3C，上海）和电导率(雷磁，DDS-307，上海）。总

氮(TN）和总磷(TP）同步消解后TN 采用碱性过硫酸钾

消解紫外分光光度法(HJ 636-2012）
[20]

测定，TP 采用

钼酸铵分光光度法(GB 11893-89）
[21]

测定。氨氮用纳

氏试剂分光光度法(HJ 535-2009）
[22]

测定。化学需氧量

(COD）采用快速消解分光光度法(HJ/T 399- 2007）
[23]

测定。土壤样品按照《土壤环境监测技术规范》(HJ/T 

166-2004）
[24]
中的国家标准方法测定。土壤样品在 105

和 650℃下分别测定含水率(重量法，HJ 1222-2021）
[25]

和有机质(灼烧减量法，HJ 761- 2015）
[26]

。将土壤混合

液(干样:去离子水=1g:50mL）， 300r/min 磁力搅拌

30min，测定 pH 值和电导率。将上述混合液在 4000r/ 

min 离心 10min，取上清液测定其余化学指标，方法同

水样。将上述混合液过 0。45μm滤膜，稀释 10 倍后用总

有机碳仪(MultiN/C2100，德国）测定DOC。 

先除去表面附着的杂质，用酒精擦拭整株植株

后将植物各器官分离，测量其生物量。将植物分别剪

碎均质化后称重，测定植物样品的含水率与有机质。 

1.6  数据处理与统计 

生物富集因子(BCF）是衡量植物物种从土壤中

吸收特定元素并将其积累在其组织中的效率的指

标
[27]

；转运因子(TF）是衡量特定元素在植物器官间

内部流动性的指标
[28-29]

。 

采用生物富集因子 BCF 评价植物营养器官对

土壤MGEs的富集能力: 

 Plant SoilBCF= /C C  (1） 

式中:CPlant 是植物营养器官中 MGEs 的绝对丰度； 

ng/g；CSoil是土壤中MGEs的绝对丰度， ng/g。 

使用转运因子 TFStem、TFLeaf和 TFShoot分别评

价MGEs在植物根系向茎、叶和地下部分向地上的

转运和易位能力: 

 Stem Stem RootTF = /C C  (2） 

 Leaf Leaf RootTF = /C C  (3） 

 Shoot Shoot Stem RootTF = /( + )C C C  (4） 

式中:CRoot 是植物根系中 MGEs 的绝对丰度， ng/g； 

CStem是植物茎中MGEs的绝对丰度，ng/g； CLeaf是植

物叶片中MGEs的绝对丰度， ng/g； CShoot=CLeaf是植

物地上部分中 MGEs的绝对丰度， ng/g。本研究使用
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软件 R 的 ggplot2 包绘制配对箱线图，使用 Origin 

2021绘制正态箱线图和柱形图，使用CNSknowall绘

制相关性热图。采用 Spearman 相关性分析植物不同

部位 2种 MGEs(intI1、tnpA-04）与土壤基质之间的

相关性。不同植物营养器官与胞内和胞外 MGEs 之

间的显著性差异采用单因素方差分析 (One-way 

ANOVA）和 T-test检验进行分析，本研究涉及的统计

分析采用 SPSS软件(Version 27。0，IBM），显著性水平

为 α=0。05。 

2  结果与讨论 

2.1  土壤生态渗滤系统运行状况 

2.1.1  土壤生态渗滤系统对污水污染物的去除效

果    由图 1(a）可见，土壤生态渗滤系统出水氨氮的浓

度为 0。90~12。59mg/L，满足甘肃省《农村生活污水处理

设施水污染物排放标准》(DB 62/4014-2019）
[30]
一级排

放标准。由图 1(b）可见，土壤生态渗滤系统出水中 COD

的浓度为 27。00~82。00mg/L，符合甘肃省(DB 62/4014- 

2019）
[30]

二级排放标准。由图 1(c）可见，土壤生态渗滤系

统对农村污水中氨氮和 COD 的平均去除率分别为

88。50%和75。17%。已有研究以红壤为介质，考察了深度

80cm 的土壤渗滤系统对村镇生活污水的处理效果，发

现氨氮去除率可达 70。0%
[31]

。与之相比，本研究对氨氮

的去除效果较优。原因可能是红壤透水性差且在实验

中处于还原状态，不利于硝化反应的进行。此外，本研究

种植了根系发达的鸢尾可吸收利用氮源，也可增加氨

氮的去除率。其他学者研究发现土壤渗滤系统处理污

水厂出水中COD的平均去除率达 73。3%
[32]

。造成这一

结果的劣势可能是没有种植植物。研究表明植物根系

的吸附截留对去除 COD 有着重要作用。此外，植物根

系的生长可提高系统内部氧含量从而增强土壤渗滤

系统对有机物的矿化作用。 

     

图 1  经土壤生态渗滤系统后农村污水中氨氮和 COD的浓度变化及去除率 

Fig.1  Changes of ammonia nitrogen and COD and their removal rates for rural sewage using soil ecological infiltration system 

图(a)和(b)分别为进出水氨氮和 COD 浓度变化的配对箱线图，图(c)为污水氨氮和 COD 的去除率箱线图(n=20).****表示 P<0.001 级别，具有显著差异；各

个点分别代表不同时间所取样品的污染物浓度和去除率，每个箱子中间的横线为中位线. 

2.1.2  土壤生态渗滤系统中植物的生长状况  由

表 4 可知，实验后鸢尾的平均总株高增加了 3。63%，

平均每株鲜重增加了 43。45%；其中根、茎和叶分别

增加了 134。29%、11。43%和 246。34%。先前的学者用

种植菖蒲的潜流人工湿地处理配置污水，150d 后菖

蒲鲜重增加了约 9g，叶片长度增加了约 2cm
[33]

。与之

相比，本研究中鸢尾生长状况较好。植物利用氮、磷

等作为营养，能有效促进农村污水中污染物的去除。

因此，植物的生长与植物种类和污水性质密切相关。

此外，较多的人工湿地与上述研究
[33]
类似，都使用不

同粒径的石子状填料，故本研究土壤的添加可能更

适合植物的生长。 

表 4  鸢尾生物量的变化 

Table 4  Changes of Iris wilsonii biomass 

平均重量(g) 
项目 平均株高(cm)

根 茎 叶 总和 

实验前 44.10 1.15 16.00 2.13 19.28 

实验后 45.70 2.69 17.83 7.38 27.65 

 

2.2  土壤生态渗滤系统中植物对 MGEs 的富集

效果 

2.2.1  植物营养器官中 MGEs 的含量变化  如图

2(a）所示，实验前，鸢尾的 intI1基因和 tnpA-04基因的

绝对丰度分别为0。04和0。09ng/g，且其含量在各器官

中均表现出根>叶>茎的趋势。实验后，intI1 基因的绝
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对丰度在鸢尾的根茎叶内的含量分别显著增加了

20。47 倍、26。93 倍和 1。65 倍(P<0。05）；而鸢尾的根茎

叶内 tnpA-04基因的绝对丰度分别增加了 4。69 倍、

22。41 倍和 23。85 倍(P<0。05）。实验后，鸢尾组织内

intI1 基因和 tnpA-04 基因的含量高达 0。68 和

1。12ng/g，比 intI1基因多 64。71%。上述结果表明，不同

类型的 MGEs 均可以在湿地植物组织内富集。并且，

鸢尾根内 intI1 基因含量比茎和叶内分别显著高出

4。26 倍和 44。96 倍(P<0。05）。然而，tnpA-04 基因的含

量则表现出在鸢尾叶内最多，其含量分别是根和茎

的 0。46 倍和 0。24 倍(P<0。05）。这说明 MGEs 在湿地

植物各营养器官的定殖含量有显著差异 ，且与

MGEs 的类型有关。相关研究量化了土壤-作物系统

中作物不同部位 MGEs 的含量，其根中 intl1 基因的

丰度为 570。0copies/g(约为 1。88×10
-6

ng/g），叶中为

110。0copies/g(约为 3。64×10
-7

ng/g）
[34]

。与之相比，本研

究中实验后鸢尾器官内 MGEs 含量更多，这可能与

鸢尾的生长环境是污水有关。污水中高丰度的污染

物本底值能够加速污染物质转移至植物体内。研究

证实根际土壤中 ARGs的相对丰度下降后其从土壤

向植物的转移速率也降低
[35]

。 

由图 2(b）可知 ，实验前 ，鸢尾的胞内和胞外

MGEs的绝对丰度分别为 0。07和 0。06ng/g，且其含量

在各器官中均表现出根>叶>茎的趋势。实验后，鸢尾

组织内 MGEs 的含量增加了 1。67ng/g，其中胞内

MGEs占 68。26%。具体而言，胞内 MGEs的绝对丰度

在鸢尾根茎叶内的含量分别显著增加了 11。41 倍、

25。15 倍和 20。62 倍(P<0。01）；而胞外MGEs的绝对丰

度则分别增加了 6。93 倍、20。77 倍和 12。10 倍

(P<0。05）。并且，鸢尾组织内胞内和胞外 MGEs 的含

量高达 1。21 与 0。59ng/g。上述结果表明，胞内和胞外

MGEs 均可以在湿地植物组织内富集，且胞内MGEs

在植物体内更多。相比而言，鸢尾根的胞内 MGEs 含

量比茎和叶的显著高出 1。00 倍和 0。72 倍(P<0。05）。

而胞外 MGEs 含量也表现出根部最多。这亦表明， 

MGEs 在湿地植物各营养器官定殖含量的差异与

MGEs 的存在形态有关。污水中以游离态胞外 DNA

形式存在的胞外 MGEs 可持久存在，并在适宜条件

下可通过转化作用重新进入敏感受体细胞
[36-37]

。因

此，研究污水中的胞外MGEs是揭示ARGs转移传播

的关键。同时，本研究也发现实验末期鸢尾营养器官

中磺胺类(sul2）、四环素类(tetM）和大环内酯类(ermF）

等胞外耐药基因的含量分别为 434。44， 8。50 和

5181。17ng/g，其较高的 ARGs 含量可能是由 MGEs

造成的
[38]

。 

 

 

图 2  土壤渗滤系统处理前后植物营养器官 intI1和 tnpA-04

基因的绝对丰度 

Fig. 2  Absolute abundances of intI1and tnpA-04 genes in 

vegetative organs before and after soil infiltration system 

treatment 

(a)图为实验前后 intI1和 tnpA-04基因的绝对丰度，(b)图为实验前后胞内

和胞外基因的绝对丰度. *表示在 0.05 级别，具有显著差异；**表示在 0.01

级别，具有显著差异；***表示在 0.001 级别，具有显著差异；下同 

2.2.2  植物营养器官中 MGEs 的富集和转运  植

物的生物特性使其具有一定的吸收和积累MGEs的

能力，其通过细胞膜上的通道、转运蛋白和其他运输

系统来吸收富集MGEs。植物营养器官对MGEs的吸

收和转运能力与生物富集因子(BCF）和转运因子

(TF）密切相关。由图 3 可见，鸢尾营养器官对 intI1 基

因和 tnpA-04 基因的 BCF 值分别为 0。06(叶）~ 

1。90(根）和 6。04(叶）~8。61(茎），这说明不同营养器官

对同种MGEs的富集能力有显著差异(P<0。05），同一

营养器官对不同 MGEs 的富集能力亦有显著差异
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(P<0。05）。 

图 3 显示，鸢尾对MGEs的 BCF顺序为茎>根>

叶，说明鸢尾的地下部分对 MGEs 的富集能力显著

高于地上部分(P<0。05）。土壤生态渗滤系统中的基质

和鸢尾根际能吸附有机物并浓缩化合物，这使地下

部分的微生物停留时间更长，从而使 MGEs 得以富

集。研究表明丛枝菌根真菌是一类重要的内生菌根

真菌，能与鸢尾形成菌根共生体系
[39]

，使根际微生物

群落中的相关功能基因丰度和转运蛋白丰度均明

显上调
[40]

，进而影响污染物质的吸收、转运与富集过

程
[41]

。本研究中鸢尾的须根纤细少分枝，根状茎粗壮

且具有比须根大的体积，致使鸢尾营养器官中茎对

MGEs 的 BCF 最高而叶最低。然而，具体原因有待进

一步深入研究。 

同时，鸢尾对 intI1 基因和 tnpA-04 基因的 BCF

顺序分别为根>茎>叶和茎>根>叶，这归因于只有部

分根际或叶际微生物可以在植物体内存活成为内生

菌。不同内生菌占据不同的生态位
[42]

，受植物内部理

化环境、微生物特性等因素的共同影响。此外，鸢尾对

tnpA-04基因的 BCF 比 intI1基因显著高出 18。84 倍

(P<0。05），这是由于植物器官中 tnpA-04 基因的定殖

含量较高所致。已有研究也发现，土壤根际伴生微生

物对蔬菜中 ARGs的积累差异有重要的作用
[43]

。 

 

图 3  植物营养器官对 intI1和 tnpA-04基因的生物富集因子

(BCFs) 

Fig.3  Bioconcentration factors (BCFs) of plant vegetative 

parts for intI1 and tnpA-04 genes 

由图 3可知，鸢尾对胞外 MGEs的 BCF 比胞内

高 90。04 倍，而 intI1 基因在胞内的 BCF 比 tnpA-04

基因高 1。94 倍，intI1基因在胞外的 BCF 比 tnpA-04

基因低 95。54%。以上结果表明，鸢尾对胞外MGEs的

富集能力显著高于胞内且对不同MGEs的富集能力

与其存在形态有关。据前人的研究报道，细胞外 DNA

可以通过水平基因转移(HGT）最终将 ARGs 转移到

其他细菌细胞中，而不需要活供体细胞
[44]

。因此，鸢尾

对胞外MGEs的富集能力显著高于胞内可能是由于

进水中胞外 DNA被吸附到土壤和植物根际，通过转

化/转导将 MGEs 转移到鸢尾组织细菌细胞中。此

外，intI1基因和 tnpA-04基因具有多种不同的潜在宿

主菌
[45]

，从而对不同 MGEs 及其存在形态进行定向

选 择。 

由表 5可见，MGEs在鸢尾营养器官中的转运因

子大小顺序为茎>叶>地上，其中 MGEs的 TFStem(根

向茎）值为 2。45，分别是 TFLeaf(根向叶）和 TFshoot(地下

向地上）的 1。01 倍和 1。98 倍。这表明植物根际是

MGEs 转移的源头，且这种转移能力和植物本身的

生理特性有关。另外，intI1基因的 TF 比 tnpA-04基因

显著低了 91。00%(P<0。05），显示出 tnpA-04基因更容

易在鸢尾营养器官中转移。这个原因可能归因于转

座子是一段具有特异转位功能的 DNA 序列，可以从

原位上单独复制或断裂下来，环化后插入另一位点，

它不仅能够在细胞内的同一遗传结构中转移，也能

在不同细菌的基因组和质粒之间转座，具有广泛的

宿主适应性和易于传播的特性
[46]

。具体而言，intI1 基

因的 TFStem比 TFLeaf和 TFshoot分别显著高 2。78 倍和

3。86 倍(P<0。05），而 tnpA-04 基因的 TFLeaf 分别比

TFStem和 TFshoot高 0。10 倍和 1。01 倍。以上结果说明， 

intI1 基因在鸢尾营养器官中更容易由根向茎转移，

而 tnpA-04基因更容易由根向叶转移。这个现象与典

型湿地植物对不同重金属的吸收和转移趋势类

似 

[47]
。这些现象也可能是由于当某种 MGEs 的含量

较低时，根部会截留限制 MGEs，从而减少向茎叶的

转运。但当某种 MGEs 的含量在鸢尾营养器官内超

过一定阈值时，根部吸收的 MGEs 会通过被动运输

在各营养器官中转移。 

由表 5可知，胞内MGEs的 TF 值比胞外显著高

27。61%(P<0。05），表明胞内MGEs在鸢尾营养器官中

的转运能力强于胞外。有研究发现，携带 ARGs 的荧

光标记大肠杆菌可通过维管将 ARGs从水培溶液转

移到植物内生菌(根内生菌和叶内生菌）中
[48]

。本研

究结果亦证实胞内MGEs可通过植物内生菌从植物

地下部分转移到植物地上部分。而根际分泌物增加
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了微生物菌群的代谢活性和基因交换
[49]

，故 MGEs

主要由根向茎的转运能力强于其他器官。并且，胞内

和胞外MGEs的 TF 值均在地上部分最小，其更容易

由根向叶和根向茎转移 。这是由于胞内和胞外

MGEs 需借助植物组织中的运输蛋白由根向茎叶被

动运输，然而运输蛋白对所运输的物质具有选择性，

因此造成不同器官对胞外MGEs转运能力有差异。 

表 5  MGEs在植物营养器官中的转运因子(TFs) 

Table 5  Translocation factors (TFs) of plant vegetative parts 

for MGEs 

基因 项目 茎 叶 地上 P 

胞内 0.22±0.004 0.02±0.007 0.01±0.003 0.009 

胞外 0.12±0.003 0.07±0.001 0.06±0.005 0.012 intI1 

P 0.045 0.042 0.043  

胞内 0.91±0.001 1.49±0.069 0.78±0.020 0.016 

胞外 1.20±0.013 0.84±0.094 0.38±0.013 0.045 tnpA-04 

P 0.017 0.049 0.017  

 

2.3  土壤生态渗滤系统中土壤性质变化对植物营

养器官富集MGEs的影响 

图 4 显示了实验末期土壤性质变化与植物营养

器官中 MGEs 丰度的相关性。土壤总氮(TN）含量与

根中胞外 tnpA-04 基因的丰度呈显著负相关

(P<0。05），而总磷(TP）含量与根中胞外 tnpA-04 基因

的丰度呈显著正相关(P<0。05）。上述结果表明，土壤

中 TN 含量会抑制根对胞外 tnpA-04 基因的吸收富

集，而 TP含量会促进根对胞外 tnpA-04基因的吸收

富集。本研究实验后土壤中 TN 含量减少了 30。60%，

可能通过影响植物根系中潜在的细菌宿主，进而减

少对 MGEs 富集的抑制。同时，植物根系与微生物之

间存在氮竞争关系，植物根系会优先吸收氮源以满

足其生长需求
[50]

。此外，土壤基质的酸化会导致土壤

细菌多样性减少
[51]

，从而影响植物根系的细菌多样

性，进而抑制植物对MGEs的吸收富集。而实验后 TP

含量增加了35。99%。研究表明TP含量的增加可增加

土壤中细胞代谢速率、细胞膜上转移蛋白含量并促

进根系发育以增强其对MGEs的吸收富集能力和转

运能力。同时，TP含量的增加可改变植物根系分泌物

的组成，从而促进植物根系对 MGEs 的吸收富集
[52]

。

已有相关研究证明，土壤 TP与小麦根系中 ARGs 呈

正相关(P<0。05）
[53]

，环境 TN 与各基因丰度呈极显著

负相关(P<0。01）
[54]

。本研究土壤 TN 和 TP 对植物吸

收富集MGEs的影响趋势与之类似。 

与处理前相比，处理后土壤中胞内细菌数量由

(1。72×10
5
±1。35） ng/g到(2。08×10

5
±2。95） ng/g增加了

21。49%，而胞外由(2。08×10
3
±0。02） ng/g到(1。60×10

2
± 

0。02） ng/g 减少了 92。28%，总体上增加了 20。13%。根

据图 4中实验末期土壤 16S rDNA 数量与植物营养

器官中 MGEs 丰度的相关性可知，土壤胞内 16S 

rDNA数量与根中胞内 intI1基因的丰度呈显著正相

关(P<0。05），但是土壤胞外 16S rDNA 数量与植物叶

片胞内 intI1 呈显著负相关(P<0。01）。这表明土壤 16S 

rDNA数量正向影响植物对胞内 intI1基因的吸收富

集。土壤细菌、污水细菌以及植物根部活化细菌等细

菌之间相互关联，这些细菌的多样性促进了细菌细

胞的接触，从而加快 MGEs 在细菌间转移和增殖。土

壤细菌可以作为植物内生菌在体内繁殖，部分细菌

通过植物组织气孔迁移 ，被根系吸收后到达叶

片 

[55-56]
。研究也表明，叶片和根系中的微生物群落相

互连通，ARGs可以利用根际细菌作为传播媒介从土

壤转移到植物表面
[57]

。植物根系也可以招募土壤细

菌并在根系内存活，从而使 ARGs 从土壤转移到植

物的根系和表面
[58-59]

。也有研究报道，土壤细菌的丰

度变化是大豆生长期间抗性组发生转移的另一个

重要原因
[60]

。 

土壤胞外 intI1基因的丰度与根胞外 intI1基因

的丰度呈显著正相关(P<0。05），而土壤胞外 tnpA-04

基因的丰度与茎胞外 tnpA-04基因的丰度呈显著正

相关(P<0。05）。以上结果说明，土壤胞外 intI1 基因和

tnpA-04基因的丰度分别会促进根对胞外 intI1基因

的吸收富集和茎对胞外 tnpA-04 基因的吸收富集。

这也说明MGEs在污水处理后的植物营养器官与土

壤之间存在共现性。由于 MGEs 的变化依赖于细菌

群落结构的变化，土壤细菌与植物地下部分内生细

菌具有高度相似性和相同的生态位，其 MGEs 宿主

细菌的丰度和多样性相似
[61]

，因此更有助于 MGEs

在土壤与植物地下部之间的共现。相近研究也表明，

葡萄藤叶片和花朵的微生物群与土壤细菌群落的

重叠比例很大
[62]

。土壤抗性组是植物抗性组的主要

来源
[63]

，且土壤 intI1基因对小麦 ARGs的相对丰度

有直接的正向影响(P<0。001）
[56]

。 

人工湿地和土壤渗滤系统等植物修复技术可显

著削减污水污泥中的 ARGs 已被广泛证实。湿地植物
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可吸收、富集并转移传播ARGs和MGEs
[14]

，且污水性

质、植物特异性、基质材料和根际微环境 

[56,64-66]
等是

这一过程的主要影响因素 。湿地植物营养器官对

ARGs和MGEs富集转运的研究具有复杂性和学科交

叉性，对其进行精确定量还存在一定的问题。因此，在后

续的研究工作中我们将重点关注以下三个方面:(1）建

立根际微生物在植物根系吸收 ARGs 机理中的作

用。(2）利用荧光供菌体将层际、根际和内生菌联系起

来，更清晰地揭示植物在诱导或传播 ARGs 中的作

用。(3）ARGs从植物根际转移到叶片的机制研究。 

 

图 4  土壤性质与植物营养器官MGEs的相关性热图 

Fig.4  Heatmaps of correlations between soil properties and MGEs of plant vegetative parts 

3  结论 

3.1  土壤生态渗滤系统中鸢尾的生长状况良好，对

农村污水中氨氮和 COD的去除效果较优。 

3.2  植物根际是 MGEs 转移的源头，鸢尾的地下部

分对 MGEs 的富集能力高于地上部分。鸢尾对胞外

MGEs 的富集能力高于胞内。tnpA-04 基因在植物营

养器官中的转运能力高于 intI1基因。 

3.3  土壤总磷含量、细菌数量及 MGEs 丰度均会

促进植物营养器官对MGEs的富集。 
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