
 

 

不同停留时间下污水处理单元中抗性基因分布
马　艳，韩小蒙*，宋姗姗，冯修平

（上海城市水资源开发利用国家工程中心有限公司，上海 200082）
摘要： 抗生素抗性基因（Antibiotic Resistance Genes, ARGs）是影响人类健康的重要公共卫生问题

之一。污水处理厂是 ARGs 的汇聚场所，其运行工况对减少 ARGs 向环境的排放有重要影响。然

而，目前关于污水处理单元水力停留时间（Hydraulic Retention Time, HRT）与 ARGs 的分布和去除

关系的研究尚且较少。本研究设计了 2 组不同 HRT 的 AAO（Anaerobic-Anoxic-Oxic）+深度处

理+消毒的中试实验装置，其中长 HRT 组的生物段 HRT 是 38.4 h、砂滤柱滤速是 2.3 m/h、消毒段

HRT 是 55  min，短 HRT 组的生物段 HRT 是 22.0  h、砂滤柱滤速是 4.0  m/h、消毒段 HRT 是

30 min。考察了各工艺段的 ARGs 浓度及其分布，并分析了水质环境因子和微生物群落与

ARGs 的相关性。实验结果表明，长 HRT 组的二沉池出水中 ARGs 浓度低于短 HRT 组，这可能是

因为长 HRT 组中微生物与 ARGs 有更充分的接触时间，强化了对 ARGs 的生物降解作用。混凝

沉淀和砂滤组合的深度处理工艺对 ARGs 的去除效果并不显著。消毒后的长 HRT 组出水中

ARGs 浓度仍低于短 HRT 组，表明延长生物段或消毒段的 HRT 有助于提高 ARGs 的去除效率。

此外，生物段和消毒段对致病菌属如 Aeromonas、Desulfovibrio、Pseudomonas 等也具有一定的削

减作用。然而，延长消毒时间会显著提高 ARGs/16S rDNA 的比例，同时可能增加致病菌属的相对

丰度，从而影响受纳水体的微生物菌群结构。冗余分析进一步揭示，Nitrospira、Dechloromonas、
Ferruginibacter 等菌属与 ARGs 之间存在较强的相关性，16S rDNA 和悬浮固体（Suspended Solids,
SS）也与 ARGs 有较高相关性。为污水处理厂在控制 ARGs 排放风险方面提供了理论支持。
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Units Under Different Hydraulic Retention Times
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（Shanghai Urban Water Resources Development and Utilization National Engineering Center Co., Ltd.,

Shanghai 200082, China）
Abstract： Antibiotic  resistance  genes  (ARGs)  pose  a  serious  threat  to  public  health.  Wastewater
treatment  plants  (WWTPs)  are  hotspots  for  ARGs,  and  their  operational  conditions  significantly
influence  the  removal  of  ARGs  from  wastewater.  However,  research  on  the  effects  of  hydraulic
retention time (HRT) in  different  wastewater  treatment  units  on ARGs remains  limited.  In  this  study,
two  pilot-scale  AAO  (Anaerobic-Anoxic-Oxic)  systems  with  advanced  treatment  and  disinfection
processes  were  designed  with  different  HRTs  to  investigate  the  concentrations  and  distributions  of
ARGs  at  various  treatment  stages.  The  correlations  among  ARGs,  water  quality  parameters,  and
microbial communities were also analyzed. The results showed that in the long-HRT group, the ARG
concentrations  in  the  secondary  sedimentation  tank  effluent  were  lower  than  those  in  the  short-HRT
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group. When considering the concentrations of ARGs in the activated sludge, the retention of ARGs by
sludge was found to be similar in both groups. Therefore, it was speculated that the sludge in the long-
HRT  group  had  a  longer  contact  time  with  the  ARGs,  promoting  their  biological  degradation.  The
concentrations  of  ARGs  in  the  sand  filtration  effluent  of  both  groups  showed  no  significant  decrease
compared to those in the secondary sedimentation tank effluent. After disinfection, the concentrations of
blaTEM, sul1, tetX, ermB, intI1 and 16S rDNA in the long-HRT group decreased to 4.26×103, 2.31×105,
7.15×103, 7.29×103, 4.64×104, and 3.61×105 copies/mL, respectively, all of which were lower than those
in the short-HRT group. Overall, the removal rates of blaTEM, sul1, tetX, ermB, intI1 and 16S rDNA in
the long-HRT group reached 2.55, 2.60, 3.23, 2.99, 2.77, and 2.97 log, respectively, indicating that the
long-HRT group exhibited higher removal efficiencies of ARGs than the short-HRT group. However, it
is  worth  noting  that  the  ARGs/16S  rDNA  ratio  after  disinfection  in  the  long-HRT  group  was
significantly  higher  than  that  in  the  filtration  effluent.  This  indicates  that  although  prolonged
disinfection  reduces  ARG  concentration  in  the  effluent,  it  also  significantly  increases  the  ARGs/16S
rDNA  ratio.  This  phenomenon  may  be  due  to  horizontal  gene  transfer  of  ARGs,  whereby  excessive
disinfectant  dosage damages bacterial  cells,  increasing the frequency of ARG transfer to non-resistant
bacteria.  This  may  affect  the  microbial  community  in  the  receiving  water  body.  In  addition,  both  the
biological  and  disinfection  stages  reduced  the  abundance  of  pathogenic  genera  such  as  Aeromonas,
Desulfovibrio,  and  Pseudomonas.  However,  in  both  the  long  and  short-HRT  groups,  the  relative
abundance  of  these  genera  was  higher  in  the  disinfection  effluent  than  in  the  filtration  effluent.
Redundancy analysis revealed that genera such as Nitrospira, Dechloromonas, and Ferruginibacter had a
high correlation with ARGs, and both 16S rDNA and suspended solids (SS) were highly correlated with
ARGs. This study provides theoretical support for WWTPs to better control the risks associated with the
release of ARGs.
Keywords： Antibiotic  resistance  genes； Wastewater  treatment  plant； Hydraulic  retention  time；
Biological treatment；Disinfection

 

0    引　　言

抗生素被广泛应用于人和动物的疾病预防和

治疗，畜禽、水产养殖行业也将其添加到饲料中以

促进动物生长、提高产量。然而大量抗生素会通

过排泄物进入环境中，有文献指出在畜禽治疗中

超过 30% 的抗生素随粪便排出体外[1]。这将导致

环境中的细菌产生选择性压力，对原先敏感的药

物产生抗性，并诱导形成抗生素抗性基因 ARGs[2]。
ARGs可以通过食物链在高营养级生物中富集，从

而影响人类健康，因此世界卫生组织将 ARGs作
为最严重的公共卫生问题之一[3]。

污水处理厂作为污水集中处理的环节，是

ARGs的汇聚场所，也是阻止其排放至自然环境的

屏障[4]。有研究指出，污水处理厂可以降低 ARGs
含量，且序批式活性污泥法和膜生物反应器的生

物单元去除率优于其他沉淀或过滤单元[5]。在进

水中投加碳源可以提升 ARGs的去除效果[6]，二沉

池出水中使用氯化铝、聚合氯化铝等混凝剂或微

纳米臭氧消毒也可以提高 ARGs去除率[7-8]。污水

处理厂丰富的微生物环境也可能引起 ARGs在不

同菌群中的水平转移（Horizontal  Gene  Transfer,
HGT），即 ARGs从一种菌株转移到另一菌株中，

使其他菌株获得抗生素抗性，噬菌体 [9]、原生生

物[10] 等可以促进这一过程。

污水处理厂的出水、污泥可能向受纳水体、

土壤或空气传播 ARGs[11]，而污水处理厂的运行工

况对出水和污泥中的 ARGs含量有重要影响。在

污水厂运行过程中，为提高出水水质，研究人员会

采取延长污水处理厂的水力停留时间的措施[12]。

合流制系统中，污水处理厂进水水量波动会导致

HRT变化 [13]。目前，针对该变化对 ARGs在生物

段、深度处理段和消毒段等不同工艺单元去除效

果的影响，尚缺乏系统性研究。此外，消毒后尾水

排放至环境水体，其 ARGs/16S rDNA比例和致病

菌相对丰度可能影响受纳水体的微生物群落结
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构，应给予充分关注。因此，本研究设置了 2组不

同 HRT的 AAO（Anaerobic-Anoxic-Oxic）+深度处

理+消毒中试实验装置，考察了各工艺段的 ARGs
浓度及分布，并探索了水质环境因子、微生物菌群

与 ARGs的相关性，以期为污水处理厂更好地控

制 ARGs排放提供理论依据。 

1    材料与方法
 

1.1    实验装置

本研究构建了 2套相同尺寸平行运行的

AAO+深度处理+消毒的中试反应器。生物段包括

厌氧区、缺氧区和好氧区，其有效容积比例为

1.0∶1.2∶3.3。竖流式二沉池出水进入深度处理

段。深度处理段包括混凝、斜板沉淀和砂滤工

艺。砂滤柱出水进行消毒处理，NaClO浓度为

5 mg/L。生物段接种污泥为市政污水处理厂曝气

池污泥，进水为实际的市政污水。2组反应器的外

回流比为 100%，内回流比为 400%，污泥龄为 20 d。
通过调节进水量使生物段 HRT分别为 38.4 h

和 22.0 h、砂滤柱滤速分别为 2.3 m/h和 4.0 m/h、
消毒段 HRT分别为 55 min和 30 min，作为长 HRT
组和短 HRT组，2套反应器运行参数见表 1。在

实验装置运行稳定后，取进水、砂滤柱出水和消毒

出水同步检测 ARGs、微生物多样性与常规水质。
  

表 1    污水处理实验装置运行参数

Table 1    Operating parameters of experimental
wastewater treatment reactors

 

参数 长HRT组 短HRT组

生物段HRT/h 38.4 22.0

二沉池表面水力负荷/(m3·m−2·h−1) 0.31 0.55

斜板沉淀表面水力负荷/(m3·m−2·h−1) 2.9 5.0

砂滤柱滤速/(m·h−1) 2.3 4.0

NaClO消毒时间/min 55.0 30.0
 

1.2    测试方法 

1.2.1    ARGs 测试方法

水样采集后立刻使用 0.45 μm孔径滤膜过

滤。滤膜样品剪碎后使用土壤 DNA提取试剂盒

（D3142-02，Magen，中国）提取其中的 DNA。采用

微量分光光度计（Nanodrop2000，Thermo，美国）测

定提取 DNA的浓度和纯度。根据文献[14] 所提供

的序列设计不同 ARGs引物并构建标准曲线，包

括 sul1、 tetX、 ermB、 blaTEM、 intI1 和 16S  rDNA。

荧光定量检测采用荧光定量 PCR仪（CFX1000，

Bio-RAD，美国）和模板示踪型染料法定量 PCR检

测试剂盒（Q441-02，诺维赞，中国）完成。 

1.2.2    微生物多样性测试方法

水样滤膜抽滤后，使用试剂盒提取 DNA并检

测浓度和纯度。以基因组 DNA为模板，选择 16S
V4区引物（515F和 806R），采用带 barcode的引物

及 Premix Taq（TaKaRa）进行 PCR扩增。PCR产

物通过 1% 琼脂糖凝胶电泳检测片段长度和浓

度，主带长度符合要求的样品用于后续实验。经

PCR产物纯化后，采用 Illumina Hiseq 2500平台对

构建的扩增子文库进行测序。测序数据通过

Trimmomatic、FLASH、Mothur等软件进行质量过

滤和拼接处理，最终获得分析所需的测序结果。 

1.2.3    常规水质测试方法

NH+4

水 样 的 化 学 需 氧 量（ Chemical  Oxygen
Demand, COD）、总氮（Total Nitrogen, TN）、总磷

（Total Phosphorus, TP）、氨氮（ -N）、SS和浊度

均使用标准方法[15] 进行测试。测试结果见表 2。 

1.3    分析方法

ELR

ARGs的对数去除率（Log Removal Efficiency,
LRE）代表了经过某些工艺段后 ARGs浓度的变

化程度，ARGs对数去除率 计算公式见式（1）。

ELR = log(C0/Ci) （1）
ELR式中： 为对数去除率，单位用 log表示；C0 和

Ci 分别为进水和某工艺段出水的 ARGs浓度 ，

copies/mL。
本研究使用 Canoco 5.0软件，通过冗余分析

（Redundancy Analysis, RDA）考察了 ARGs和菌群

结构以及水质的关系[16]。 

2    结果与讨论
 

2.1    各工艺段 ARGs 浓度

图 1显示了长 HRT组和短 HRT组实验装置

的进水、二沉池出水、砂滤出水和消毒出水中

ARGs的浓度。进水 ARGs浓度水平基本在 106~
107 copies/mL范围，其中 sul1 浓度在 ARGs中最

高，为 9.18×107 copies/mL。这与其他学者研究结

果相似，颉亚玮等[17] 同样发现浙江城市污水厂进

水中 sul1 浓度最高，推测原因可能是 sul1 为磺胺

类 ARGs，存在于多种常见的病原体中 ，而且

sul1 易与整合子 intI1 结合而传播，因此其检出率

和丰度普遍高于其他 ARGs。长 HRT组二沉池出

水中 blaTEM、 sul1、 tetX、ermB、 intI1 和 16S rDNA
浓度分别为 4.48×104、2.79×106、7.72×104、1.29×
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105、5.23×105、1.10×107 copies/mL，短 HRT组上述

数值分别为 5.64×104、2.96×106、1.35×105、1.42×
105、7.90×105、1.24×107 copies/mL，长 HRT组数值

均低于短 HRT组浓度，表明延长生物段 HRT能

够降低 ARGs浓度。原因在于，延长 HRT可以增

强生物段对 ARGs的吸附能力以及生物降解作

用，从而更有效地去除 ARGs[18]。在进一步采用混

凝沉淀和砂滤过滤的深度处理工艺后，发现无论

长 HRT组还是短 HRT组，砂滤出水与二沉池出

水相比，ARGs浓度均无明显降低。经过消毒工艺

后，长 HRT组出水 blaTEM、sul1、 tetX、ermB、 intI1
和 16S  rDNA浓度分别降低至 4.26×103、 2.31×
105、7.15×103、7.29×103、4.64×104、3.61×105 copies/
mL，均低于短 HRT组浓度。综上所述，长 HRT组

对 ARGs的削减效果优于短 HRT组。

图 2为长 HRT组和短 HRT组的好氧区活性

污泥中 ARGs浓度。图 2（a）显示，短 HRT组好氧

区单位体积中 ARGs浓度略高于长 HRT组。短

HRT组和长 HRT组的好氧区污泥浓度分别为

6.5 g/L和 4.0 g/L，因此计算单位污泥量所含 ARGs
后 发 现， 长 HRT组 和 短 HRT组 单 位 污 泥 量

ARGs浓度基本一致，如图 2（b）所示。活性污泥

对 ARGs的去除机理主要为吸附和生物降解 [18]，

下图数据显示长 HRT组和短 HRT组污泥对 ARGs
的吸附作用接近，因此推测长 HRT组中微生物与

ARGs有更充分的接触时间，强化了对 ARGs的生

物降解作用[19]。 

2.2    各工艺段 ARGs 去除率及 ARGs/16S rDNA
比例 

2.2.1    ARGs 去除率

图 3显示了生物段、深度处理和消毒工艺段

对 ARGs的对数去除率。长 HRT组的生物段对

blaTEM、 sul1、 tetX、ermB、 intI1 和 16S rDNA的去

除率分别为 1.53、1.52、2.19、1.74、1.72、1.49 log，
均高于短 HRT组生物段。在其他污水或污泥处

理工艺的研究中，同样发现延长 HRT可以提高

ARGs去除率，短 HRT时负荷更高，导致了抗生素

累积以及抗性细菌的繁殖，因此造成 ARGs去除

效果下降[20-21]。在不同 ARGs中，长 HRT组和短

HRT组对 tetX 去除率最高，对 sul1 去除率较低，

 

表 2    各工艺段常规水质浓度

Table 2    Conventional water quality concentrations at different stages
 

组别 工艺段 CODCr/(mg·L
−1) TN/(mg·L−1) NH+4 /(mg·L

−1) TP/(mg·L−1) SS/(mg·L−1) 浊度/NTU

进水 — 351 27.3 20.12 5.21 143 87.02

长HRT组

二沉池出水 21 13.9 0.31 1.41 9 2.08

砂滤出水 10 13.1 0.19 0.06 5 1.97

消毒出水 8 12.9 0.15 0.05 5 1.95

短HRT组

二沉池出水 22 10.3 0.18 2.62 8 1.95

砂滤出水 10 9.2 0.16 0.11 6 1.23

消毒出水 8 9.0 0.13 0.10 6 1.20
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图 1    进水、二沉池出水、砂滤出水和

消毒出水中 ARGs 浓度

Fig. 1    ARG concentrations in influent, secondary settling

tank effluent, sand filtration effluent,

and disinfection effluent
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这可能是因为 sul1 易与整合子 intI1 结合发生水

平转移[22]。

生物段出水进入混凝沉淀与砂滤组合的深度

处理段后，长 HRT组对 ARGs去除率基本没有提

升，短 HRT组仅提升了 0.07~0.37 log，这表明深度

处理工艺对 ARGs的去除效果非常有限。水质数

据显示，长 HRT组的深度处理段对 SS的去除率

为 44%，对浊度去除率 5%；短 HRT组的深度处理

段对 SS的去除率为 25%，对浊度去除率 36%。这

说明深度处理工艺对 ARGs的去除与颗粒物去除

并不同步。

相比于进水，消毒后长 HRT组的 blaTEM、sul1、
tetX、ermB、intI1 和 16S rDNA的去除率分别达到

了 2.55、 2.60、 3.23、 2.99、 2.77、 2.97  log， 即 长

HRT组对 ARGs的去除率总体高于短 HRT组。

相比于深度处理环节出水，长 HRT组消毒段对上

述 ARGs的去除率分别提升了 1.07、1.46、1.23、
0.92、1.42、1.75 log，也高于短 HRT组。这说明

55 min消毒时间对 ARGs的去除率高于 30 min消

毒时间，即延长消毒 HRT有利于去除 ARGs[23]。 

2.2.2    ARGs/16S rDNA 比例

ARGs/16S rDNA表示 ARGs相对于细菌总量

（以 16S rDNA为代表）的相对丰度，可以消除不同

样品之间细菌数量差异的影响，因此本文使用这

一指标反映 ARGs在菌群中的相对变化趋势。表 3
为各工艺段ARGs/16S rDNA比例。相比于进水，长

HRT组和短 HRT组好氧污泥工艺段中 ARGs/16S
rDNA的比例均有所下降。DAI等[24] 的研究同样

发现，在中国香港的数座污水处理厂中活性污泥

的 ARGs相对丰度低于进水，其原因是在生物段，

可以利用有机物和氮磷等污染物的非抗性菌处于

竞争优势地位，其大量增殖从而降低了 ARGs相
对丰度。长 HRT组和短 HRT组二沉池出水中，

blaTEM/16S  rDNA、 sul1/16S  rDNA、 tetX/16S  rDNA
的比例与好氧污泥工艺段近似，可能是由于二沉

池沉淀过程中，blaTEM、sul1、tetX 的去除与微生物

去除较为同步。好氧污泥和二沉池出水中 ermB/
16S rDNA的比例低于进水，这可能是携带 ermB
的细菌在对底物的竞争中处于劣势地位，因此

ermB/16S rDNA比例降低 [25]。值得注意的是，长

HRT组消毒出水中所有 ARGs/16S rDNA均大幅

高于砂滤出水，而短 HRT组消毒出水中仅有 sul1/
16S rDNA和 intI1/16S rDNA高于砂滤出水。例

如，长 HRT组砂滤出水到消毒出水，blaTEM/16S
rDNA由 0.25% 上升至 1.18%， sul1/16S  rDNA由

32.37% 大 幅 上 升 至 63.91%， tetX/16S  rDNA由
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0.59% 上升至 1.98%，ermB/16S rDNA由 0.29% 上

升至 1.98%，intI1/16S rDNA由 5.98% 大幅上升至

12.84%。这表明延长消毒时间，虽然可以降低出

水中 ARGs浓度，但是同时也会导致 ARGs/16S
rDNA比例急剧上升。其原因可能是消毒剂量增

加会减少包括抗性细菌在内的总细菌存活数量，

但是由于存在 ARGs水平转移作用，过度增加消

毒剂量反而造成破损细胞增多，ARGs向非抗性细

菌的转移频率提高[26]，使 ARGs/16S rDNA比例上

升。当消毒出水排放至自然水体时可能会影响受

纳水体的微生物菌群[27]，因此这一现象应引起重视。 

2.3    ARGs 与微生物菌群、环境因子的相关性 

2.3.1    ARGs 与微生物菌群的相关性

为进一步探索 ARGs与微生物菌群的关系，

本研究对长 HRT组和短 HRT组各工艺段的水样

或污泥样品进行了微生物多样性测试。图 4为各

工艺段样品在属水平上的相对丰度（由高到低排

序取前 20） ，其中相对丰度较高的菌属包括

Arcobacter、Dechloromonas、Bacteroides、Ferrugini-
bacter 等。根据文献研究，Aeromonas、Desulfovib-
rio、Acinetobacter、Pseudomonas 等菌属含有致病

菌，排放至受纳水体后对环境健康有重要影

响[16]。表 4进一步对比了上述菌属在本研究中

不 同 样 品 中 的 分 布 情 况 。 其中 Aeromonas、
Desulfovibrio、Pseudomonas 均为进水中相对丰度

最高，二沉池出水和消毒出水中的相对丰度低于

进水。短 HRT组中 Desulfovibrio 在二沉池出水

中相对丰度低于进水，消毒出水中的相对丰度高

于进水。这反映了污水处理工艺对这些致病菌具

有一定的削减作用。但是应注意到，在长 HRT
组和短HRT组中，Aeromonas、Desulfovibrio、Acine-
tobacter、Pseudomonas 均呈现了消毒出水中相对

 

表 3    各工艺段 ARGs/16S rDNA 比例
 

Table 3    ARGs/16S rDNA ratios at different
stages %

 

组别 工艺段
ARGs/16S rDNA比例

blaTEM sul1 tetX ermB intI1

进水 — 0.45 27.08 3.56 2.10 8.03

长HRT组

好氧污泥 0.33 24.20 0.82 0.60 5.29

二沉池出水 0.41 25.27 0.70 1.17 4.74

砂滤出水 0.25 32.37 0.59 0.29 5.98

消毒出水 1.18 63.91 1.98 1.98 12.84

短HRT组

好氧污泥 0.36 24.93 1.15 0.57 7.04

二沉池出水 0.45 23.80 1.09 1.14 6.35

砂滤出水 0.23 21.45 2.16 1.11 6.52

消毒出水 0.33 16.21 0.88 0.49 7.01
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丰度高于砂滤出水的现象。这可能是由于氯消毒

的选择性作用，上述菌属因其生理特性对氯消毒

具有较强的抵抗能力[28-29]。当其他对氯消毒较敏

感的菌属被大量杀灭后，这些菌属的相对丰度随之上升。
 
 

表 4    各工艺段部分致病菌菌属的相对丰度
 

Table 4    Relative abundance of certain pathogenic bacterial genera at different stages %
 

组别 工艺段
致病菌菌属相对丰度

Aeromonas Desulfovibrio Acinetobacter Pseudomonas

进水 — 1.408 0.404 0.611 0.364

长HRT组

好氧污泥 0.347 0.173 0.139 0.175

二沉池出水 0.689 0.329 0.147 0.208

砂滤出水 0.170 0.059 0.075 0.059

消毒出水 0.508 0.211 0.287 0.290

短HRT组

好氧污泥 0.402 0.192 0.088 0.123

二沉池出水 0.912 0.108 0.095 0.083

砂滤出水 0.178 0.434 0.207 0.246

消毒出水 1.250 0.512 0.495 0.303
 

以 blaTEM、ermB、sul1、tetX、intI1 作为环境因

子，结合各样本微生物群落结构，选取相对丰度由

高到低排序前 20的菌属作为样本，利用冗余分析

方法研究微生物与环境因子的相关性，如图 5所

示。主轴 1解释了微生物菌群与 ARGs参数的

78.4%，主轴 2解释了 12.4%。由图 5可知 Nitrospira
菌属、Denitratisoma 菌属、Dechloromonas 菌属、

Ferruginibacter 菌属和 Haliangium 菌属等与 ARGs
相关性较高。文献研究同样显示，污水处理厂样

本中Nitrospira 菌属携带有ARGs[30]，Dechloromonas
菌属和 Ferruginibacter 菌属是多种 ARGs的潜在

宿主[31-32]，Haliangium 菌属作为宿主对 ARGs分布

有重要影响[33]。这反映了某些特定菌属与 ARGs

之间存在较为紧密的相关性。
 

2.3.2    ARGs 与环境因子的相关性

本研究还考察了 COD、SS、TN、TP、浊度等

水质指标和 16S rDNA与 ARGs的相关性。图 6

中轴 1和轴 2对 ARGs变化的解释度总计 96.5%。

16S rDNA对 ARGs的解释度为 68.6%，影响具有

显著性，这与文献研究一致[34]，反映了 ARGs浓度

受细菌量以及菌群结构等影响较大。此外，在常

规水质指标中 SS对 ARGs的解释度较高，推测

ARGs可能易于吸附在污水颗粒物上，因此与颗粒
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物相关性较高。 

3    结　　论

在 AAO+深度处理+消毒的污水处理中试实

验装置中，长 HRT组二沉池出水中 ARGs浓度低

于短 HRT组，混凝沉淀和砂滤组合的深度处理工

艺对 ARGs无明显去除，消毒后长 HRT组出水

ARGs浓度仍然低于短 HRT组浓度。可见延长生

物段或者消毒段 HRT可以提高 ARGs去除效

率。长 HRT组和短 HRT组的生物段和消毒对

Aeromonas、Desulfovibrio、Pseudomonas 等致病菌

属也有削减作用。然而，延长消毒时间会导致

ARGs/16S rDNA比例急剧上升，并且消毒也导致

了上述致病菌属的相对丰度上升，这可能会影响

受纳水体微生物菌群结构。因此未来应重点关注

消毒工艺对 ARGs和致病菌属的影响，通过优化

反应时间或调整消毒剂类型等措施，在确保出水

微生物指标达标的前提下降低 ARGs和致病菌

属的比例。通过冗余分析发现，Nitrospira 菌属、

Dechloromonas 菌 属 、 Ferruginibacter 菌 属 等 与

ARGs相关性较高，16S rDNA和 SS与 ARGs具有

较高相关性。
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