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摘　 要　 随着集约化畜牧养殖业的不断发展，抗生素被广泛用作饲料添加剂以控制畜禽疾病和促进畜禽生

长．用于畜禽养殖业中的抗生素绝大部分都不能被动物体所完全吸收，而是以原形或代谢物的形式随动物的

粪便排出体外，然后通过各种途径进入到土壤和水体中，给人类健康带来巨大威胁．本文综述了好氧堆肥、厌
氧发酵、高级氧化和人工湿地对畜禽粪便和养殖废水中抗生素的去除效果，重点讨论了不同运行参数对处理

工艺去除抗生素的影响，最后根据现行研究仍存在的问题提出今后的工作建议，为畜禽养殖业抗生素污染的

控制提供参考．
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据环保部统计［１］，早在上世纪 ９０ 年代，畜禽粪污的有机污染负荷（ＣＯＤ）就超过了工业废水和生活

污水的总和．抗生素在畜禽养殖业主要用于预防治疗细菌性疾病和促进动物生长．２０１３ 年我国抗生素使

用量惊人，一年使用 １６．２ 万吨抗生素，约占世界用量的一半，其中 ５２％用于畜牧养殖业，４８％为人用，而
且超过 ５ 万吨抗生素被排放进入水土环境中［２］ ．畜禽养殖业抗生素大量使用主要有两个方面的环境影

响：第一，仅少部分抗生素或其代谢产物蓄积于动物体内，而大部分随着排泄物排出，经堆肥化处理或者

简单贮存后施用于农田和鱼塘．据统计，一个万头猪场每年向环境排泄的兽用抗生素约 ３００—５００ ｋｇ［３］ ．
第二，动物肠道经抗生素诱导会产生耐药细菌，携带抗生素抗性基因 （ Ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｒｅｓｉｓｔａｎｃｅ ｇｅｎｅｓ，
ＡＲＧｓ），并且通过质粒水平转移等方式将抗性基因传递给环境中的土著微生物，同时土壤和水环境的抗

生素残留也促进了细菌间抗性基因的传播．２０１１ 年造成欧洲 ９ 个国家至少 ３３ 人死亡的“毒黄瓜”事件是

由一种携带氨基糖苷类、大环内酯类、磺胺类等多种抗性基因的肠出血性大肠杆菌引起的．
上世纪 ８０ 年代开始，欧美国家就对饲料添加抗生素做了较多规范，因此这些国家近期关于畜禽抗

生素的文献报道相对较少［４］ ．近年来我国对畜禽养殖业抗生素问题越来越重视，对于抗生素在畜禽粪

便［５⁃６］、作物土壤和流域的残留情况的调查工作逐渐增多［７⁃８］，对强化去除畜禽废弃物抗生素的措施和工

艺也开展了不少研究［９－１０］ ．目前，养殖动物的排泄物通常先经过固液分离，固体部分通过堆肥或者厌氧

消化达到资源化利用的目的，冲栏的废水和厌氧消化后的液体部分通过人工湿地、土壤渗滤和生物氧化

塘等生态技术处理后排放到河流．除了加强兽药管理、避免抗生素滥用之外，系统了解传统畜禽养殖废

弃物处理工艺比如堆肥和厌氧消化等对抗生素的消除能力，以及厘清抗生素在各处理工艺中的去除机

理和工艺参数优化，对于有效控制畜禽养殖业抗生素的环境排放具有重要的指导意义．
本文综述了国内外通过堆肥和厌氧消化去除畜禽粪便抗生素的研究进展，以及高级氧化和人工湿

地等工艺去除畜禽废水抗生素的研究现状，重点讨论各项工艺影响抗生素去除效果的主要因素．

１　 畜禽粪便处理工艺对抗生素的去除情况

畜禽养殖业中约 ３０％—９０％的抗生素未被动物内脏器官所吸收和利用，以原药或者其代谢产物形

式通过粪尿排出体外［１１］ ．综合分析国内外畜禽粪便抗生素的检出情况，发现四环素类、磺胺类、喹诺酮

类和大环内酯类等是目前畜禽养殖业广泛使用的抗生素，它们的检出浓度最高都能达到几十甚至上百

ｍｇ·ｋｇ－１ ［４⁃６］ ．我国近几年对畜禽粪便抗生素调查工作逐渐增多，四环素类的金霉素最高检出浓度达到

７６４．４ ｍｇ·ｋｇ－１ ［１２］ ．目前堆肥和厌氧消化是畜禽粪便无害化和资源化处理的主要方式．
１．１　 堆肥对畜禽粪便抗生素的去除

堆肥是指在高温条件下，利用微生物的分解作用，使有机物矿质化、腐殖化和无害化而变成腐熟肥

料的过程．堆肥一般分为好氧堆肥和厌氧堆肥．好氧堆肥具有温度高，能够更好地杀死致病微生物，堆肥

时间短，效率高等特点，被广泛地应用于畜禽粪便的处理．堆肥作为广泛使用的畜禽粪便处理工艺，其对

畜禽粪便中的抗生素去除情况受到较多的关注．总体而言，好氧堆肥能够在一定程度上去除抗生素，降
低抗生素残留的风险．表 １ 总结了抗生素类型及其初始浓度、辅料添加、控温和供氧方式等对畜禽粪便

抗生素的削减效果．
１．１．１　 抗生素类型及初始浓度

不同类型抗生素由于结构不同导致生物化学性质差异，在堆肥中体现为颗粒吸附能力和对堆肥功能

微生物的抑制能力等差别都可能影响到其在堆肥过程的非生物降解和生物降解．Ｓｅｌｖａｍ 等［１３］比较了好氧

堆肥过程中金霉素、磺胺嘧啶和环丙沙星的去除情况，金霉素和磺胺嘧啶分别于 ２１ ｄ 和 ３ ｄ 内完全去除，
而环丙沙星经过 ５６ ｄ 仍有 １７％—３１％的残留，说明磺胺嘧啶和金霉素相对更易被降解，环丙沙星可能是抑

制堆肥初期有机质降解的主要原因．除了抗生素类型之外，浓度过高也可能对堆肥过程和抗生素的降解产

生不利的影响．Ｂａｏ 等［１４］比较了 ３ 个浓度（５３．１、１００、１５０．３ ｍｇ·ｋｇ－１）的金霉素在蛋鸡粪堆肥过程中的降解，
经过 ２８ ｄ，５３．１ ｍｇ·ｋｇ－１的金霉素已经被完全去除，而后两者经过 ４２ ｄ 仍有 ６％的残留，半衰期也更长．王桂

珍等［１５］对堆肥过程不同浓度土霉素的去除和影响的比较研究也发现，高浓度土霉素会推迟和缩短高温期，
抗生素去除率也相对较低，并且当土霉素浓度高于 ５０ ｍｇ·ｋｇ－１时能显著降低鸡粪堆肥产品的腐熟度．
１．１．２　 堆肥温度

温度是影响堆肥效果的重要因素．好氧堆肥的温度变化过程通常分为 ４ 个阶段：升温阶段，高温阶
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段，中温阶段以及腐熟阶段，高温阶段温度大于 ５０ ℃，而后期温度与室温的相近程度也常作为堆肥腐熟

的判断依据之一．随着温度的升高，微生物活动也随之加强，同时提高了对抗生素等难降解有机物的转

化能力．Ａｒｉｋａｎ 等［１６］比较了高温条件（正常堆肥和恒定 ５５ ℃培养）和低温条件下（室温和恒定 ２５ ℃培

养）对金霉素及其差向异构体的去除效果，结果表明，高温和低温条件下抗生素去除率范围分别为

９８％—９９％和 ４０％—４９％，低温条件下抗生素的半衰期更长．Ｌｉｕ 等［９］ 采用程序控温进行高温堆肥，中温

阶段：２０—５５ ℃，０—５ ｄ；高温阶段：５５ ℃，６—１０ ｄ；５５—５０ ℃，１１—１３ ｄ；５０ ℃，１４—１６ ｄ； 降温阶段：降
至 ２０ ℃，１７—３５ ｄ，并与室温（１０ ± ２ ℃）条件下的堆肥进行比较，结果发现，经过 １４ ｄ 的高温堆肥，磺胺

甲恶唑和磺胺二甲嘧啶都完全去除；而经过 ３５ ｄ 的室温堆肥，两者的去除率分别为 ９５．３％和 ９３．１％．由
此可见，高温条件或者延长高温期对堆肥工艺去除畜禽粪便中的抗生素非常重要．
１．１．３　 堆肥方式

堆肥方式通常先按场地情况分为条垛式、槽式和仓式等，进而根据供气（氧）方式进一步细分．供气

方式主要包括自然通气、翻堆和强制通气等．供气是好氧堆肥成功的重要因素之一，一方面能提供好氧

微生物生长所需氧气，另一方面能调节堆体的温度，缩短达到高温阶段的时间，同时避免堆体温度过高．
不同堆肥方式对抗生素的去除效果存在一些差异．Ｄｏｌｌｉｖｅｒ 等［１７］ 对比了简单堆放、翻堆和通气仓式等

３ 种堆肥方式下，金霉素、泰乐菌素、莫能菌素和磺胺二甲嘧啶的降解情况，翻堆的最高温度和高温期都

大于简单堆放，通气仓式堆肥升温后温度保持在 ６０ ℃以上．尽管 ３ 种方式最终对 ４ 种抗生素的去除率

是相似的，但简单堆放的抗生素降解速率较低，半衰期更长．Ｍｕｎａｒｅｔｔｏ 等［１８］ 研究了莫能菌素、盐霉素和

甲基盐霉素在通气、翻堆、通气加翻堆以及简单堆放等 ４ 种堆肥方式下的去除效果，结果表明，莫能菌素

在通气和通气加翻堆方式下抗生素的去除效果好于翻堆和简单堆放，而盐霉素和甲基盐霉素的去除情

况与莫能菌素正好相反，可能是因为盐霉素和甲基盐霉素的去除比较依赖堆肥过程中的高温和高含

水率．
１．１．４　 辅料

堆肥过程通常添加秸秆、锯末、木屑和玉米芯等作为辅助碳源，能够调节堆体的 Ｃ ∶Ｎ 比，有助于堆

体自然升温，增强微生物的活性，同时促进农业废弃物资源合理化利用．Ｒａｍａｓｗａｍｙ 等［１９］ 以不添加辅料

为对照，研究了添加稻草对堆肥过程盐霉素去除的作用，结果发现，添加稻草堆体升温较快，高温期较

长，最高温度达到 ６２ ℃，而对照组堆体最高温度仅 ４１．８ ℃；尽管最后都达到几乎 １００％的去除率，但对

照组的盐霉素半衰期更长．Ｑｉｕ 等［２０］比较了不添加辅料、添加锯末和添加稻草 ３ 种情况的堆肥对鸡粪和

猪粪中 ４ 种磺胺类抗生素的去除效果，研究发现添加辅料对磺胺类抗生素的去除普遍具有促进作用，而
且添加稻草比锯末更容易被微生物利用，其抗生素的去除率也相对更高一些，以磺胺甲基嘧啶为例，其
在猪粪堆肥过程中的去除效果分别为：８３．６１％、９９．７８％和 １００％．
１．２　 厌氧消化对畜禽粪便抗生素的去除

厌氧消化是指在厌氧条件下，有机物在微生物分解与转化的作用下，最终产二氧化碳和甲烷的过

程．根据消化温度，厌氧消化可分为：低温厌氧消化（２５ ℃以下）、中温厌氧消化（３０—４５ ℃）和高温厌氧

消化（５０—６５ ℃） ［２３］ ．由于具有能够处理高浓度的有机废水、易于操作而且还能产生清洁能源等优点，厌
氧消化技术广泛用于工农业废弃物的资源化．早在 ５０ 年代，英国、德国、美国、日本以及前苏联就已经开

始利用厌氧消化等方法来进行污水处理以及人畜粪便的处理，既控制了污染又改良了土壤［２４］ ．作为主

要的畜禽粪便处理工艺之一，厌氧消化过程抗生素的去除情况也受到较多的关注．表 ２ 总结了不同抗生

素及其初始浓度和工艺运行条件下，厌氧消化去除抗生素的效果．
１．２．１　 抗生素类型及初始浓度

与堆肥工艺不同，在厌氧消化系统中，抗生素会在水相和颗粒吸附相之间平衡和转化．不同抗生素

的两相平衡系数存在差别，在一定程度上影响到抗生素的去除．Áｌｖａｒｅｚ 等［２５］ 研究了猪粪厌氧消化过程

中不同浓度（１０、５０、１００ ｍｇ·Ｌ－１）土霉素和金霉素的去除情况，研究发现水相土霉素随着时间推移逐步

降解，而颗粒吸附相抗生素相对稳定；水相金霉素的降解速度较快，从而推动颗粒吸附相向水相迁移，最
后金霉素总量大幅度降低．
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表 ２　 畜禽粪便厌氧消化过程抗生素去除效果和工艺参数的比较

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｏｍｐａｒｉｓｏｎ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｉｅｓ ａｎｄ ｐｒｏｃｅｓｓ ｐａｒａｍｅｔｅｒｓ ａｍｏｎｇ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ａｎａｅｒｏｂｉｃ ｄｉｇｅｓｔｅｒｓ
抗生素及初始浓度
Ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ， Ｃｏｎ． ／
（ｍｇ·Ｌ－１）

原料
Ｍａｎｕｒｅ

工艺条件
Ｐｒｏｃｅｓｓ
ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ

时间
Ｔｉｍｅ ／ ｄ

去除率
Ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ／ ％

文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅ

土霉素（１０、５０、１００），金霉素（１０、
５０、１００） 猪粪 中温 ３５ ℃ ２１ 土霉素（４３、４６．８、６９．３），金霉素

（９１、９２、９２．５） ［２５］

磺胺嘧啶 （ ２、１０），磺胺噻唑 （ ２、
１０），磺胺甲基嘧啶（２、１０），磺胺
二甲嘧啶（２、１０），磺胺甲氧嗪（２、
１０），磺胺甲恶唑（２、１０），磺胺地
索辛（２、１０），甲氧苄啶（２．８、１４）

猪粪 中温 ３７ ℃ ３４

磺胺嘧啶（９９．９），磺胺噻唑（４０），
磺胺甲基嘧啶（１００），磺胺二甲
嘧啶（７５），磺胺甲氧嗪（７２．３），磺
胺甲恶唑（９９． ９），磺胺地索辛
（９９．６），甲氧苄啶（１００）

［２６］

四环素（２５、５０），
磺胺对甲氧嘧啶（２５、５０） 猪粪 低温 ２５ ℃ ２０ 四环素（１００、１００），磺胺对甲氧

嘧啶（１００、１００） ［２７］

金霉素（３００），泰乐菌素（ １０），杆
菌肽（５０） 猪粪 中温 ３７ ℃ ４０ 金霉素（８６），泰乐菌素（８２），杆

菌肽（１００） ［２８］

莫能菌素（０．７４、０．３６、０．３０），金霉
素（６．５、８．３、５．９）

猪粪
牛粪

低温 ２２ ℃；
中温 ３８ ℃；
高温 ５５ ℃

２８；２１ 莫能菌素（３、８、２７），
金霉素（７、８０、９８） ［２９］

泰乐菌素（２０），金霉素（２０），磺胺
二甲嘧啶（２０） 牛粪 高温 ５５ ℃ ２８ 泰乐菌素（１００），金霉素（１００），

磺胺二甲嘧啶（８０） ［３０］

土霉素（２．２、３．４、１．１、２．２） 牛 粪， ＶＳ （ ５—
６；８—９）

中温 ３７ ± １ ℃，
摇床

（９０、１２０）ｒ·ｍｉｎ－１
３０ ５５、５６、６４、７８ ［３１］

在这个过程中，颗粒相的吸附容量是有限的（２０ ｍｇ·Ｌ－１左右），抗生素总量越大在水相的分配比例

就越大，因此去除率反而更高．Ｍｏｈｒｉｎｇ 等［２６］ 比较了几种磺胺类抗生素在猪粪厌氧消化过程的降解情

况，经过 ３４ ｄ 的反应，磺胺嘧啶、磺胺甲基嘧啶、磺胺甲恶唑、磺胺地索辛和甲氧苄啶几乎完全去除，而
磺胺噻唑、磺胺二甲嘧啶和磺胺甲氧嗪还存在 ２７％—６０％不等的残留，可能是因为它们结构的差别导致

颗粒相分布和微生物降解难度的差异．如果抗生素初始浓度过高，会对厌氧消化中的微生物产生毒性，
抑制微生物活性，表现为甲烷产量下降［３１］ ．Ｓｈｉ 等［２７］发现 ２５ ｍｇ·Ｌ－１的四环素或磺胺对甲氧嘧啶即可一

定程度降低厌氧消化产甲烷量．
１．２．２　 厌氧消化温度

除了抗生素的水溶性和颗粒吸附能力外，厌氧消化的条件包括温度、ｐＨ、光照等都可能对抗生素的

降解产生一定的影响．不同的温度区间，适宜生长的微生物类型存在很大的差别，低温区适宜生长的微

生物种类最多，但生长比较缓慢；中温区微生物的代谢逐步增强，但适宜生长种类逐渐变少，一些肠道菌

可能成为优势菌群；而高温区适宜生长的种类更少，一些嗜热菌比如嗜热甲烷菌可能成为优势菌．Ｖａｒｅｌ
等［２９］研究了 ２２ ℃、３８ ℃和 ５５ ℃厌氧消化对牛粪中的莫能霉素和猪粪中的金霉素的去除效果，结果显

示，经过 ２８ ｄ 莫能菌素在 ３ 种条件下的去除率分别为 ３％、８％、２７％；经过 ２１ ｄ，金霉素的去除率分别为：
７％、８０％、９８％．高温有助于抗生素降解的原因一方面在于高温能提高抗生素的水溶性，使其易于被微生

物所利用；另一方面可能在于高温生长的微生物抗逆性强，更容易适应高浓度抗生素．Ｖａｒｅｌ 等［２９］认为如

果让厌氧发酵微生物经过 ５—６ 个月的适应期，可以提高对莫能菌素的降解和甲烷产量．
１．２．３　 其他运行参数

除温度之外，厌氧消化的其他运行参数也会影响消化效果，比如是否接种及种泥的挥发性固体含

量，混合或者搅拌速率以及消化时间的长短．增大混合速率和延长消化时间都可能在一定程度上增强厌

氧消化对抗生素去除效果．Ｔｕｒｋｅｒ 等［３１］ 研究了中温条件下不同挥发性固体含量（５％—６％和 ８％—９％）
以及不同混合速率（９０ ｒ·ｍｉｎ－１和 １２０ ｒ·ｍｉｎ－１）对土霉素去除效果的影响，结果发现土霉素在挥发性固体

含量为 ８％—９％，混合速率为 １２０ ｒ·ｍｉｎ－１条件下，去除率最高，达 ７８％；在挥发性固体含量为 ５％—６％，
混合速率为 ９０ ｒ·ｍｉｎ－１ 条件下，去除率最低为 ５５％．此外，适当延长消化时间也会增强消化效果． Ａｌ⁃
Ａｈｍａｄ 等通过研究不同消化时间（２８ ｄ 和 ４０ ｄ）对青霉素 Ｇ 的消化效果，结果表明，青霉素 Ｇ 在 ２８ ｄ 和

４０ ｄ 的去除率分别为 ２７％和 ３６％［３２］ ．
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虽然好氧堆肥和厌氧消化能够大幅降低畜禽粪便抗生素的浓度，但它们的产物残留的抗生素浓度

通常在几十到上百 μｇ·ｋｇ－１或者 μｇ·Ｌ－１以上［３３⁃３４］，有些甚至仍在 ｍｇ·ｋｇ－１水平［２９］ ．因此在施肥或者灌溉

的农田土壤频频检测出数百 μｇ·ｋｇ－１的四环素类和喹诺酮类等抗生素［８，３５］ ．在养殖场周边的地表水和地

下水体中也常检测出抗生素的残留［３６⁃３７］，给人类健康造成潜在威胁．

２　 畜禽养殖废水处理工艺对抗生素的去除

畜禽养殖废水具有高浓度化学需氧量（ＣＯＤ）、悬浮颗粒物（ＳＳ）和氨氮（ＮＨ３⁃Ｎ），水质水量变化大，
含有致病菌并有恶臭等特点［３８］ ．常用的畜禽废水处理方法主要有人工湿地［８，１０］，厌氧 ／好氧组合工艺

（Ａ ／ Ｏ） ［３９⁃４１］、序批式活性污泥法（ＳＢＲ） ［４２⁃４３］、生物膜反应器（ＭＢＲ） ［４４⁃４５］ 以及微生物固化曝气［４６］ 等生物

处理工艺．目前，除了人工湿地之外，直接研究上述工艺对养殖废水抗生素去除的工作较少，而以 Ｆｅｎｔｏｎ
氧化为代表的高级氧化技术，常常用于经 ＳＢＲ 工艺和 Ａ ／ Ｏ 工艺预处理后养殖废水抗生素的深度处理．
因此，下面主要介绍高级氧化工艺和人工湿地生态工艺对养殖废水中抗生素的去除研究．
２．１　 高级氧化工艺对养殖废水中抗生素的去除

高级氧化工艺（Ａｄｖａｎｃｅｄ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｐｒｏｃｅｓｓｅｓ，ＡＯＰｓ）是在高温高压、电、声、光辐照、催化剂等条件

下，利用具有强氧化能力的羟基自由基（·ＯＨ），使大分子难降解有机物氧化成低毒或无毒的小分子物

质．该类技术一般用作养殖废水的深度处理．常见的技术有 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化［４２，４７⁃４８］、臭氧氧化［４９］、ＵＶ ／ Ｈ２Ｏ２联

合氧化法［５０］、电化学氧化［５１］等．
Ｆｅｎｔｏｎ 氧化作为一种高级氧化技术被广泛应用于废水处理［４２，５２⁃５３］ ．近年来，随着环境中抗生素污染

的加剧，该氧化技术也应用于废水中抗生素的去除［４７］ ．Ｂｅｎ 等［４２］采用 Ｆｅｎｔｏｎ 氧化法处理经 ＳＢＲ 反应器

预处理后的养殖废水， 研究表明， 当 Ｆｅ２＋ 的投加浓度为 ０． ９１ ｍｍｏｌ·Ｌ－１， Ｈ２ Ｏ２ 的投加浓度为

１．３７ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，ｐＨ 值控制在 ５，反应时间 １０ ｍｉｎ 的条件下，磺胺类抗生素的去除率达到 ９２％—９７％．
臭氧 Ｏ３具有很强的氧化性，长期以来被认为是一种很好的氧化剂和消毒剂．近年来，关于对养殖废

水中抗生素去除效果的研究也已有报道．Ｂｅｎ 等［４９］比较了单独的 Ｏ３氧化法与 Ｏ３ ／ Ｈ２Ｏ２结合技术处理经

ＳＢＲ 反应器预处理后的养殖废水，研究表明，单独的 Ｏ３氧化法对抗生素的去除效果要好于 Ｏ３ ／ Ｈ２Ｏ２结

合技术；Ｏ３氧化法在 ＣＯＤ 达 ２０８ ｍｇ·Ｌ－１，ｐＨ 值为 ７．５，Ｏ３消耗量在 ３７．３ ｍｇ·Ｌ－１的条件下，四环素类抗生

素，磺胺类抗生素以及泰妙素的去除率高达 ８５％—１００％．
此外，李文君等［５０］采用 ＵＶ ／ Ｈ２Ｏ２联合氧化法处理含磺胺类抗生素（磺胺甲恶唑、磺胺噻唑、磺胺甲噻

二唑、磺胺二甲氧嘧啶、磺胺二甲嘧啶）的畜禽养殖废水，在紫外波长为 ２５４ ｎｍ、抗生素浓度 ２．０ ｍｇ·Ｌ－１，
Ｈ２Ｏ２投加浓度为 ７．０ ｍｍｏｌ·Ｌ－１，ｐＨ ５．０ 条件下，反应 １ ｈ 后，５ 种抗生素的去除率均可达 ９５％以上．王志刚

等［５１］研究了电解氧化法对养殖废水中抗生素的去除效果，结果发现，在电解电压 ５ Ｖ，电解时间 ２ ｍｉｎ，初
始 ｐＨ 值为 ９，曝气时间 ３ ｈ 条件下，土霉素、四环素、金霉素的去除率分别为 ９０．８％、９７．７％和 ９０．７％．

综上所述，高级氧化法能够满足养殖废水较高浓度抗生素的去除，去除率高、反应时间短见效快、且
不会产生二次污染．但是养殖废水中的高浓度有机物，会竞争性地大量消耗羟基自由基（·ＯＨ），增加废

水处理的成本．因此，应根据预处理出水水质情况，选择性地应用于养殖废水的深度处理．
２．２　 人工湿地对养殖废水抗生素的去除

人工湿地作为一种低成本生态处理技术已成功应用于生活污水、工业废水、农业养殖废水等水体的

处理，其作用机理综合了物理、化学和生物三重协同作用，表现为过滤、吸附、沉淀、离子交换、植物吸收

和微生物代谢等多种途径，能有效去除有机物、氮、磷、重金属和病源微生物等［５４］ ．在畜禽养殖业，人工

湿地除了直接消纳冲栏废水外，更多是作为厌氧消化或者露天贮存池处理的后续处理设施．近年来，随
着抗生素污染问题日益受重视，国内外研究人员包括笔者所在的研究团队在人工湿地去除养殖废水和

市政污水中的抗生素方面开展了一些工作［１０，５５⁃５６］ ．人工湿地对抗生素的去除包含填料吸附、植物吸收和

微生物代谢等过程．抗生素自身的理化特征和人工湿地类型及具体运行参数等也会对抗生素的去除效

果产生影响．表 ３ 总结了抗生素类型、人工湿地工艺类型、填料和植物等对抗生素去除效果的影响．为了

能够比较全面地阐述人工湿地去除抗生素的特征和机制，本文引用了少量市政生活污水方面的数据．
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２．２．１　 抗生素类型及其初始浓度

填料吸附是人工湿地去除抗生素的重要途径，也是抗生素进一步生物降解的前提．不同的抗生素由

于其结构特征的差异，它们的介质吸附能力不同．化合物的介质吸附能力常常体现在土壤⁃水平衡系数

Ｋｄ值范围．根据已有的文献统计，四环素类抗生素在不同介质中的 Ｋｄ值范围在 ２９０—１６２０ Ｌ·ｋｇ－１之间，
磺胺类抗生素的 Ｋｄ值范围在 ０．９—１０ Ｌ·ｋｇ－１之间［６３］，喹诺酮类抗生素的 Ｋｄ值范围在 ２６０—６３１０ Ｌ·ｋｇ－１

之间［６４］ ．四环素类和喹诺酮类抗生素具有较强的吸附于土壤等介质的能力．因此人工湿地对这两类抗生

素总体上表现出较强的去除能力［１０，５７⁃５８］ ．在同等研究条件下，四环素类和喹诺酮类抗生素的去除率比磺

胺类抗生素更高［５５⁃５６，６０， ６２］ ．除了介质吸附外，抗生素的水溶性和辛醇水分配系数 Ｋｏｗ会影响其是否易被

植物吸收和在植物体内传送．抗生素的浓度太高，有可能使得其每天输入量超过所采用人工湿地的负载

能力，会导致去除率下降．Ｙａｎ 等［６２］比较了不同浓度的磺胺甲恶唑、罗红霉素和氧氟沙星等在垂直流人

工湿地中的去除率，当浓度为 ５００ μｇ·Ｌ－１时抗生素去除率有较大幅度下降．如果抗生素输入量没有超过

人工湿地负载能力，则去除率变化不大［１０］ ．
２．２．２　 水力流向和水力负荷

根据水力流向，人工湿地可以分为：表面流人工湿地、水平潜流人工湿地、垂直潜流人工湿地等．水
力流向能够影响污染物与湿地填料的接触方式、接触时间以及湿地系统的溶氧条件等．由于填料吸附对

抗生素去除初始贡献较大，而垂直潜流人工湿地填料和污染物接触最为充分，因此在已有的报道中，垂
直潜流对抗生素的去除能力比较突出．Ｌｉｕ 等［５６］ 研究了人工湿地水力流向对四环素和磺胺甲嘧啶两种

抗生素去除效果的影响，结果两种抗生素去除率的大小依次都是：表面流 ＜ 水平潜流 ＜ 垂直潜流低水

位 ＜ 垂直潜流高水位．Ｄａｎ 等［６１］比较了磺胺类抗生素在 ４ 种具有不同水力流向特征的人工湿地的去除

效果，同样也发现垂直潜流人工湿地去除率最高，达到 ４３％—７６％．
水力负荷是指单位体积人工湿地或单位面积每天可以处理的废水水量，水力负荷越大则水力停留

时间越短．水力负荷与抗生素初始浓度相乘等于人工湿地每天抗生素输入量．所以水力负荷也会影响到

人工湿地对抗生素的去除率．比较不同研究论文的数据时，除了去除率之外，还得考虑进水浓度与水力

负荷．Ａｖｉｌａ 等［６０］研究了复合型人工湿地对包括抗生素在内的 １３ 种有机污染物的去除，发现水力负荷提

高后（６—１８ ｃｍ·ｄ－１），大部分污染物去除率有所下降．如果抗生素初始浓度低，水力负荷即使大幅提高，
对去除率的影响也不大［６１］ ．
２．２．３　 填料和植物

填料是人工湿地中的重要组成部分．作为人工湿地的基质，填料既能够吸附污染物质又能够保证植

物正常的生命活动．填料的孔隙率、比表面积和化学成分等都可能对抗生素的去除产生影响．本研究组

Ｌｉｕ 等［５５］研究了土霉素和磺胺二甲嘧啶在同一类型人工湿地但不同填料（沸石和火山岩）中的去除效

果，结果表明，土霉素和磺胺二甲嘧啶在以沸石为填料的人工湿地中的去除效果要好于以火山岩为填料

的人工湿地，去除率分别为：７３％—９５％和 ６８％—９１％．Ｄａｎ 等的研究发现，符山石对磺胺类抗生素的去

除率最高，主要是因为符山石具有较大的比表面积和孔隙率［６１］ ．
除填料外，植物也是人工湿地重要的组成部分．它既能给系统中的微生物提供能量又能利用自身的

功能吸附、吸收和富集污染物，以达到降低和去除污染物的目的．植物对污染物的去除能力与植物栽种

密度和根际发达程度有关．Ｘｉａｎ 等［５９］研究了在人工大型植物浮床系统中有无植物对抗生素去除效果的

影响，结果表明，磺胺二甲基嘧啶、磺胺甲恶唑和磺胺嘧啶在种植植物系统中的去除率为 ８８． ８％—
９９．５％；而在无种植植物时的去除率为 ７３．１％—９４．６％．Ｙａｎ 等［６２］ 研究了种植风车草对人工湿地去除磺

胺甲恶唑、罗红霉素和氧氟沙星的效果，结果表明，３ 种抗生素在种植植物条件下的去除效率要高于没

有种植植物的．植物生长到一定时期，组织老化，蒸腾作用减弱，可能会影响到对污染物的吸收．Ｈｕａｎｇ
等［１０］发现定期植物收割的方法有助于提高人工湿地对抗生素的去除．在一些研究中也发现植物的作用

不显著的现象，可能有 ２ 个方面的原因：（１）植物的生长量不够；（２）填料和微生物的作用已经达到很高

的去除率［５７⁃５８］ ．
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３　 总结和展望

畜禽养殖业抗生素使用量大，是环境抗生素污染物的重要来源．在抗生素污染控制方面，首先要加

强兽药管理，发展抗生素替代物，减少源头污染．在当前无法全面禁止抗生素使用的背景下，研究畜禽养

殖废弃物处理设施对抗生素的去除特征和机制，开发强化抗生素去除的技术体系具有非常重要的意义．
已有的研究表明好氧堆肥、厌氧消化、高级氧化和人工湿地等技术均可以大幅度降低畜禽粪便和废

水中抗生素的浓度，但抗生素的降解产物方面的研究还比较薄弱［６５］，有些抗生素未被完全降解只是结

构上发生了少许变化，仍有可能具有毒性和抗性诱导能力．堆肥化处理后的抗生素浓度虽然大多是

μｇ·ｋｇ－１水平，施肥后在作物土壤中的蓄积仍然有可能诱导并促进抗性基因的转移．目前的研究认为人

工湿地填料吸附对抗生素的去除贡献最大，研究如何加快人工湿地植物和微生物对填料吸附的抗生素

进行转化非常必要．因此，认为今后的研究可以考虑以下 ３ 个方面的内容：
（１）深入研究畜禽废弃物处理过程抗生素的降解产物，正确评估各项技术去除抗生素的能力，解析

其去除机制．
（２）研究堆肥和厌氧消化过程的微生物群落，筛选具有较强降解能力的细菌、真菌和放线菌作为菌

剂，强化其对畜禽粪便中抗生素的去除．
（３）研究加快人工湿地植物和微生物转化脱除抗生素的策略．
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