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摘  要：【意义】抗生素作为新兴污染物在水环境中被频繁检出，其低浓度、复合型及长期存在对生态系统和

人体健康构成潜在风险，亟需开发高效、稳定且生态安全的去除技术。【进展】传统物理、化学及单一植物或生物

处理技术在实际应用中存在运行成本高、稳定性不足或难以兼顾抗性风险控制等局限。水生植物-微生物互作体系

通过植物吸收富集、根际滞留及微生物代谢转化的协同作用，为水体抗生素污染治理提供了可持续的解决方案。本

文结合水体抗生素污染现状，系统综述了水生植物-微生物复合体系的构成及其协同去除抗生素的作用机制，并总

结了该体系在湖泊、水库、河道修复等场景中对不同种类抗生素的去除效能与应用特征。【展望】现有研究表明，

该体系对低浓度、长期暴露的抗生素污染具有良好的削减能力与运行稳定性，可为抗生素污染水体的生态修复与工

程化应用提供技术支撑与实践参考。 
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Abstract: [Significance] Antibiotics, as emerging contaminants, are frequently detected in aquatic environ-

ments. Their low concentrations, complex mixtures, and persistent presence pose potential risks to ecosystems and 
human health. There is an urgent need to develop removal technologies that are efficient, stable, and ecologically 
safe. [Progress] Conventional physical, chemical, and single plant- or microbial-based treatment methods have limi-
tations in practical applications, such as high operational costs, insufficient stability, or inadequate control of re-
sistance risks. In contrast, aquatic plant–microorganism coupled systems provide a sustainable solution for remediat-
ing antibiotic-contaminated water bodies through the synergistic actions of plant uptake and accumulation, rhizo-
sphere retention, and microbial metabolic transformation. Based on the current status of antibiotic pollution in aquat-
ic environments, this review systematically summarizes the composition of aquatic plant–microorganism coupled 
systems and their synergistic mechanisms for antibiotic removal. Furthermore, it reviews the removal efficiency and 



53 卷 4 期 余  丽等: 水生植物耦合微生物去除抗生素的协同机制与应用进展 653 
 

 

application characteristics of these systems for different types of antibiotics across various scenarios, including 
lakes, reservoirs, and rivers. [Prospect] Numerous studies have demonstrated that these systems exhibit promising 
removal capacity and operational stability under long-term exposure to low concentration antibiotics, providing 
technical support and practical guidance for optimizing and engineering ecological remediation technologies for 
antibiotic-contaminated water bodies. 

Keywords: antibiotic removal; aquatic plants; microorganisms; synergistic mechanism; ecological remediation 
 
抗生素是一类具有抑菌或杀菌作用的生物活性

物质，广泛用于临床治疗、畜禽养殖、水产养殖及

农业生产等领域[1]。随着生产和使用规模不断扩大，

抗生素在水环境中的残留问题日益突出[2-3]。研究显

示，30%～90%的抗生素以原形或活性代谢物的形式

随尿液和粪便排出[4]，后经生活污水、农业径流及养

殖尾水等途径汇入天然水体，在河流、湖泊和地下

水中普遍存在且频繁检出[3]。目前，环境中检出的抗

生素主要包括磺胺类、四环素类、喹诺酮类和大环

内酯类[1,5]，它们在不同水体中的残留水平有所差异。

总体上，地表水中抗生素浓度多处于 0.1～1 000 
ng·L–1 [6]，地下水中则多为 0.02～612 ng·L–1 [7]；而在

排污输入较强或人类活动干扰较明显的区域，其浓

度显著升高[8]。长江流域江苏段、黄河干流及海河流

域地表水中均检出了磺胺类（如磺胺甲噁唑）、喹诺

酮类（如氧氟沙星、环丙沙星、诺氟沙星）、四环素

类（如四环素、土霉素）及大环内酯类（如红霉素、

罗红霉素、克拉霉素）等多类抗生素[7-9]；太湖、巢

湖、洪湖、洞庭湖和南四湖等湖泊中也检测到磺胺

甲噁唑、土霉素和诺氟沙星等抗生素[10-11]；部分地区

地下水中亦有喹诺酮类、四环素类和磺胺类抗生素

残留[12]。可见，抗生素污染已成为我国水体面临的

重要环境问题[13]。 
抗生素进入环境后，不仅可在水体中持续残留，

还可在水体-沉积物体系间发生迁移、分配与再释  
放[14]。沉积物既是污染物的重要汇，也是潜在的二

次污染源[15]；因此，抗生素在两相体系中的累积与

交换会延长其环境暴露时间[1]，并加剧潜在生态风

险。已有研究指出，即使环境中抗生素浓度较低，

长期低剂量暴露仍可能干扰藻类、浮游动物和鱼类

等水生生物的生理活动[16-17]，并改变微生物群落结

构[18]；更重要的是，持续存在的抗生素可对微生物

群落施加选择压力，促进耐药菌和抗生素抗性基因

（Antibiotic Resistance Genes，ARGs）的富集与传  
播[19]，增加生态风险和环境健康隐患。因此，水体

中抗生素去除已成为水环境治理亟需解决的难题。 
在抗生素污染治理领域，吸附、高级氧化及传

统生物处理等方法已被广泛研究并应用于水体中抗

生素的去除[20-22]。尽管上述技术在实验或工程条件

下可实现一定的去除效果，但在实际水体低浓度、

多组分共存及环境条件波动等复杂背景下，其处理

效能与运行稳定性仍存在局限[23]。此外，部分高强

度处理技术能耗较高或运行成本较大，难以在大尺

度自然水体中长期应用[20]。因此，依托自然生态过

程、运行条件相对温和的修复方式逐渐受到关注。

水生植物-微生物复合体系可在根际微域形成相对

稳定的微环境：植物通过吸附、富集及体内转运等

过程参与抗生素的去除，降低其生物有效性[24]；微

生物则主要通过代谢或共代谢作用实现抗生素的结

构转化[25]。二者在根际微域通过物质交换和功能互

补形成协同作用[26]，使该体系在长期低浓度抗生素

暴露下表现出良好的削减能力和环境适应性。目前，

该技术已在人工湿地、生态浮床及河湖原位修复等

实践中逐步得到应用[27]。 
尽管已有研究从植物吸收、微生物转化及工程

运行等角度探讨了抗生素的去除过程，但现有成果

多集中于单一机制或特定应用场景，缺乏对水生植

物-微生物复合系统结构特征、相互作用及应用效果

的系统梳理[20,22,25]。基于此，本文综述了水体抗生

素污染现状、水生植物-微生物复合体系的组成特

征、作用机制及其应用进展，并对未来研究方向进

行展望，以期为水环境中抗生素去除的相关研究与

工程实践提供理论依据。 

1  水体中抗生素的污染现状及危害 

1.1  水体中抗生素的污染现状 
抗生素作为一类新兴的污染物，已在多种水体

环境中被广泛检出，其环境残留问题逐渐引起关  
注[28-30]。抗生素进入水环境的途径主要包括点源排

放和面源输入两类[28,31]。其中，城镇污水处理厂出

水以及制药和相关工业排污口是抗生素的重要点 
源[32]；农业径流、畜禽养殖废水渗滤及水产养殖排

水等则构成其主要的面源输入途径[29,33]。此外，过

期或剩余药物的不规范处置可经生活污水排入水

体，增加了抗生素的环境输入负荷[32]。 
目前，我国水体中已检测出近 80 种抗生素，主

要包括磺胺类、四环素类、喹诺酮类和大环内酯   
类[29,34-35]。地表水、地下水及近岸海域均有不同程
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度检出[36]，且不同水体类型间抗生素污染水平差异

显著[30]。我国河流和湖泊中多数抗生素浓度低于

100 ng·L–1，但在部分流域和湖泊中可达数百

ng·L–1，甚至达到 μg·L–1 量级[37]。Xi 等[38]在洪泽湖

流域城乡河网的野外监测中发现，河流水体中抗生

素总浓度最高为 85.87 ng·L–1，检出种类以喹诺酮类

和四环素类为主。与地表水相比，地下水中抗生素

浓度总体较低，但在浅层地下水中仍可普遍检出，

部分地区检出率较高[39]。受农业活动和污水渗漏影

响，局部地下水中抗生素浓度可超过 1 000 ng·L–1，

我国浅层地下水也呈现相似特征[40]。此外，近海及

海岸带水体中抗生素浓度整体低于河流，但在河口

及水产养殖区显著升高[41]。总体而言，河流和近岸

水体是抗生素污染的高风险区域[34]；湖泊因水体交

换周期长存在累积效应；地下水虽浓度较低但污染

范围广泛，其潜在生态风险亦需进一步关注[42]。 
抗生素进入水体后，可随水相迁移扩散，并在

水体与沉积物之间迁移和分配，其环境行为受水动

力条件、水化学特征及抗生素自身理化性质等多种

因素共同影响[43]。部分抗生素分子含有羧基、氨基

等可电离官能团，易与沉积物中的有机质或矿物颗

粒发生相互作用，并通过吸附作用在底泥中蓄积，

使沉积物成为抗生素的重要汇[44]。在环境转化过程

中，抗生素可发生水解、光解等非生物转化反应，

其转化速率受光照条件、pH 及水体透明度等因素影

响[45]；同时，抗生素也可在微生物作用下发生生物

降解，但其在自然水体中的降解过程通常较为缓  
慢 [46]，且可能生成具有一定生物活性的中间产   
物[47]。尽管部分抗生素在环境中具有一定的可降解

性，但在持续排放和反复输入的背景下，仍可在水

环境中长期检出，并通过水体-沉积物间的动态交换

产生累积效应，延长其环境滞留时间并增加潜在生

态风险[43]。 
1.2  危害 

水体中抗生素的持续存在可能对水生态系统的

结构与功能产生多重影响[17,48]。在特定浓度和暴露

时间下，部分抗生素可对多类水生生物（如藻类、

浮游动物、底栖无脊椎动物及鱼类）产生急性或慢

性毒性效应，主要表现为生长受抑、繁殖能力下降、

生理代谢异常及行为改变[48-50]。这些效应通过影响

个体适应性，进而改变水生生物群落组成并影响生

态系统稳定性[48]。 
相较于生态毒性效应，抗生素在水环境中的风

险还体现在对微生物群落结构和功能的影响[17,48]。

水体中残留的抗生素会形成选择压力，促使耐药菌

富集，并推动 ARGs 在群落间传播[17,48]。因此，水

环境不仅是抗生素残留的重要受纳体，也是 ARGs
扩散和传播的重要载体，从而增加了耐药性在环境

中的滞留时间和扩散范围[51]。 
此外，抗生素残留还会对人体健康造成直接威

胁。部分抗生素在水体中具有一定稳定性，难以完

全降解，若经饮用水等途径进入人体，可能干扰肠

道微生物平衡，并诱发过敏反应或产生潜在慢性毒

性[52]。长期低剂量暴露虽不易察觉，但其健康影响

具有累积性，且难以依靠自然代谢过程消除[17]。 
除生态毒性、耐药性传播及人体健康风险外，

抗生素污染还通过损害生态功能和增加治理成本等

途径造成潜在经济负担。尽管目前针对水体抗生素

污染直接经济损失的定量评估仍相对有限，但其间

接影响不容忽视。抗生素可对藻类、浮游动物、底

栖无脊椎动物和鱼类等水生生物的生长、繁殖及生

理代谢产生不利影响，进而削弱水生态系统服务功

能，影响渔业养殖、水资源利用和景观水体维     
护[48-50]。同时，抗生素的持久性残留及其诱导的耐

药性风险也会增加后续监测、风险评估和污染治理

的投入[17,48,51]。因此，加强水体抗生素污染的控制

与去除具有重要现实意义。 

2  水生植物与微生物耦合去除抗生素优势 

2.1  传统抗生素污染修复技术的局限性 
针对水体中抗生素污染问题，近年来已研发出

多种修复与去除技术，主要包括物理法、化学法及

传统生物法等[53]。物理法（如吸附、膜分离等）具

有操作简单、去除效率较高等特点，但往往存在运

行成本高、材料再生困难及易产生二次污染等问  
题[54]；化学法（如高级氧化、臭氧氧化、芬顿/类芬

顿、光催化、电化学氧化及电絮凝等）虽可实现抗

生素的快速降解，但在实际应用中常面临能耗较高、

反应条件苛刻及可能生成具有生态毒性的副产物等

局限[55]。传统生物法的去除效果受工艺参数、水质

条件及环境因素显著影响，在处理低浓度但组分复

杂的混合抗生素废水时，其稳定性和适用性仍存在

局限[53,56]。总体而言，现有技术虽在一定程度上实

现了抗生素的去除，但在实际水环境应用中仍面临

诸多挑战。一方面，环境中抗生素多以低浓度、长

期暴露和多组分共存的形式存在[56]，增加了去除过

程的复杂性；另一方面，部分技术难以同步控制抗

生素抗性基因和耐药菌的传播风险，且部分工艺在

降解过程中会改变抗生素的赋存形态与转化路径，

并形成需进一步评估生态风险中间产物[55]。因此，
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开发兼具高效性、稳定性和生态安全性的抗生素污

染控制技术，仍是当前水环境治理研究的重要方向。 
2.2  水生植物-微生物耦合修复体系的原理与优势 

水生植物-微生物修复体系是一种基于生态过

程的污染控制技术，其核心在于构建由水生植物、

植物根系及其附着微生物共同组成的复合生态单

元，通过多路径协同实现污染物的去除[57]。在该体

系中，一方面，水生植物不仅可通过吸收、富集等

方式直接参与抗生素的去除[58]，还可通过根系分泌

物为微生物提供碳源和能量，促进根际微生物的生

长与代谢活性[59]；植物根系为微生物提供了良好的

附着界面和相对稳定的微环境，有利于形成结构复

杂、功能多样的微生物群落[60]。另一方面，根际微

生物通过多种代谢途径参与抗生素的转化与降   
解[57,61]，并可通过促进植物生长、增强体系耐受性，

有效提升系统整体稳定性[61]。此外，植物-微生物相

互作用能够调控根际微域的氧化还原状态和营养物

质分布，进一步增强抗生素去除过程的持续性[60]。 
相较于单一修复技术，水生植物-微生物复合体

系在低浓度复合抗生素污染治理中表现出较好的应

用潜力。该体系主要依托自然生态过程运行，外部

能量与化学试剂投入较少，运行成本较低，且环境

友好性较强[62]。同时，植物与微生物之间的协同作

用不仅能够提升抗生素去除过程的稳定性，对抗生

素抗性基因及耐药菌也具有一定的控制能力[62-63]。

因此，水生植物-微生物修复体系为水体抗生素污染

的生态治理提供了较具可持续性的技术路径。 

3  水生植物-微生物复合体系的组成与特征 

3.1  水生植物：结构支撑与根际微环境构建 
在水生植物-微生物复合体系中，水生植物是构

建稳定生态单元的基础组成部分[57,64]。现有研究常

用的水生植物主要包括挺水植物和沉水植物两   
类[65]。例如，芦苇、香蒲、美人蕉等挺水植物及狐

尾藻等沉水植物已广泛应用于抗生素污染水体修复

研究[62,64-66]。不同类型植物在根系形态、空间分布

方式及附着生物膜发育特征方面存在差异，因此在

复合体系中发挥的结构支撑和界面调控作用亦不相

同[65]。在生理特性方面，水生植物在生长过程中通

过根系泌氧和蒸腾作用改善根际微环境的氧化还原

条件，促进多种微生物代谢过程的协同进行[67-68]。

在抗生素胁迫条件下，部分水生植物可通过根系吸

收或表面吸附参与污染物的去除，并表现出一定的

耐受能力[58,66,69]。挺水植物、沉水植物和漂浮植物

由于根系结构、微生物附着界面及与水体接触方式

不同，在抗生素吸附、生物膜协同去除及胁迫响应

方面表现出明显差异。因此，功能植物的选择除考

虑生长特性与根系结构外，还需兼顾水生植物对抗

生素的吸收能力和胁迫适应能力[58]。 
3.2  微生物：群落结构与代谢降解 

微生物是水生植物耦合体系中实现抗生素转化

与降解的关键功能单元，其中植物根际微生物发挥

着尤为重要的作用[61,70]。根际微生物群落通常由周

围水体、基质（或沉积物）中的微生物库与植物选

择作用共同塑造，在植物定植和生长过程中逐渐在

根表及根际微域富集，形成相对稳定群落结构[71]。

根际微域可富集多种具有抗生素降解潜力的功能菌

群，如假单胞菌属、芽孢杆菌属、鞘脂单胞菌属    
等[71]。这些菌群在根际微域长期共存，构成具有一

定功能潜力和适应能力的复合微生物群落[70-71]，并

与水生植物协同作用以提高抗生素去除效率，维持

体系运行的稳定性[61,70-71]。除影响群落组成外，根

际微生物还是抗生素代谢转化和生物降解的重要功

能主体[57]。不同功能菌群可通过氧化、还原、水解

及共代谢等途径参与抗生素分子结构的转化[13]，降

低其生物活性和环境风险。植物根系分泌物提供的

碳源和能量有助于增强微生物代谢活性，并促进具

有抗生素转化潜力的功能菌群富集[72]，从而提升体

系对抗生素的持续去除能力。 
3.3  根际微域：界面环境调控与物质转化 

根际微域是水生植物-微生物复合体系中由植

物根系与微生物协同构建的功能界面[68]。植物根系

活动可在根际微域形成明显的氧浓度梯度、pH 波动

及营养物质分布差异，从而形成高度异质的微环  
境[60]。在生长过程中，植物根系持续释放糖类、有

机酸、氨基酸等分泌物，这些物质在根际微域累积

并参与微环境的形成，为微生物的定植和群落演替

提供必要的物质基础[68,73]。同时，根系分泌物的组

成和释放强度在一定程度上调控根际微生物的群落

结构，使该区域成为微生物高度聚集且结构相对稳

定的界面单元[60,68]。根际微域通过整合植物根系活

动与微生物空间分布，将植物与微生物群落耦合为

统一的生态功能系统，是水生植物-微生物体系中物

质交换与能量流动最为活跃的关键区域[68]。该界面

的稳定存在有助于增强抗生素在界面处的富集，并

促进其后续的微生物转化过程。 

4  水生植物-微生物复合体系去除抗生素机制 

4.1  水生植物的吸收、转运与代谢 
水生植物通过组织吸收、体内转运和代谢转化
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参与抗生素的有效去除[58]。水生植物发达的根系结

构能够扩大与抗生素的接触界面，促进其在根际微

域的截留与富集，为后续吸收和转运创造条件[72]；

其吸收效率受分子大小、疏水性、电荷特征以及植

物 种 类 和 生 理 状 态 等 因 素 共 同 影 响 [74] 。

Hijosa-Valsero 等[75]比较了不同类型人工湿地对城市

污水中抗生素的去除效果，发现种植水生植物的人

工湿地对红霉素、磺胺甲噁唑等抗生素的去除效果

优于无植物系统。此外，抗生素在植物体内的迁移

富集并非仅局限于根系，其在茎、叶等组织中的分

布与转运过程同样对抗生素的降解起重要作用[58,74]。

茎叶表面附着的生物膜还可作为微生物作用界面，

进一步促进抗生素的生物转化与去除[58,66]。除吸收与

转运外，植物体内的酶促转化过程同样影响抗生素

的环境归趋[58]。过氧化物酶、漆酶等植物酶可通过

氧化反应或官能团修饰改变抗生素分子结构，从而

降低其生物活性和环境毒性[76]。与此同时，植物根

系形成的根际环境能够富集大量微生物，这些微生

物通过代谢活动和酶促反应对抗生素进行生物降解

或转化[61,72]；植物根系在生长过程中持续释放糖类、

有机酸和氨基酸等分泌物[59]，为微生物提供碳源和

能量，并调控根际微生物群落结构，促进微生物生

长及代谢活动，进一步增强抗生素的去除效率[77]。

尽管植物对抗生素的完全矿化能力有限，但通过吸

收、转运与代谢转化等一系列过程[62,66,74]，水生植物

仍可在一定程度上降低抗生素在水体中的生物有效

性，并为后续微生物降解提供有利条件[58,78]。 
4.2  微生物的代谢转化与生物降解 

微生物是抗生素降解的主导力量，其通过代谢

降解、共代谢及群落结构调节等途径促进抗生素结

构转化，该生化过程是耦合体系中实现抗生素去除

的核心环节[78]。在该体系中，抗生素的微生物降解

主要发生于植物根际及其附着生物膜内；该区域通

常具有较高的微生物丰度和代谢活性，有利于抗生

素的生物转化[72]。Wang 等[61]在人工湿地系统中发

现，变形菌门和放线菌门为主要功能类群，这些菌

群可通过氧化、脱羧和羟基化等反应参与多类抗生

素的降解。此外，植物根系分泌物的持续释放会促

进根际微生物群落不断演替，并逐渐富集具有抗生

素转化潜力的功能菌群[71]。Tong 等[79]通过模拟根系

分泌物输入，发现根系分泌物可作为外源碳源和能

源，调节抗生素胁迫下微生物群落的结构与功能响

应，改变根际微生物对抗生素的适应及转化过程。 
微生物可通过代谢或共代谢作用参与抗生素的

转化与降解。在一定条件下，部分抗生素被微生物

摄取后，可发生官能团修饰、侧链断裂或结构重排，

形成转化产物[61,78]。该过程主要表现为抗生素分子

结构的改变，属于代谢转化。在此基础上，抗生素

还可在多种微生物及其酶系的共同作用下进一步分

解，从而降低环境残留水平；当分解过程持续推进

并趋于小分子化甚至矿化时，则称为生物降解。水

解酶、氧化酶和还原酶等可作用于抗生素分子的特

定化学键或官能团，引起结构修饰、活性基团转化

或部分断裂，从而改变其理化性质和生物活性。由

于不同微生物类群在酶系组成、反应路径及降解能

力方面存在差异，抗生素在环境中的去除通常依赖

多类微生物的连续作用及功能互补[78]。 
此外，微生物群落结构变化及 ARGs 动态也会

影响体系的抗生素去除效果。湿地植物、基质类型、

湿地构型及水力条件等环境因子，均可通过调节微

生物群落组成和功能菌群分布，进一步影响抗生素

去除过程及 ARGs 富集水平[61]。Man 等[71]发现，磺

胺类抗生素输入会降低系统微生物多样性，并抑制

与硫循环、氮循环相关的功能菌群；而水生植物的

存在可改变细菌群落结构，提高根际微生物对磺胺

胁迫的耐受能力，从而增强根际群落稳定性。另有

研究发现，种植湿地植物后，根际及近根际微域中

耐药基因的相对丰度低于无植物系统[77]；同时，溶

解氧和溶解性有机碳还可通过影响抗生素浓度、微

生物群落及整合子丰度，共同调节 ARGs 分布[74]。

与单一微生物修复体系相比，水生植物-微生物耦合

体系的群落结构更复杂，功能多样性更高，在环境

波动和抗生素胁迫条件下更易维持稳定的去除能

力。 
4.3  水生植物与微生物的协同作用 

在复杂的水环境中，水生植物与微生物之间形

成了物质交换、信号互作与代谢互补的协同网络，

从而提高了抗生素去除效率和系统稳定性[79]。一方

面，水生植物通过调控根际微域促进微生物代谢，

以增强抗生素的生物降解或转化能力[74]。水生植物

根系持续释放低分子有机碳源，为微生物代谢活动

提供必要的能量支持，强化共代谢作用[74,80]；同时

通过调节根际 pH、氧化还原电位及微生物群落结

构，影响抗生素的生物可利用性与转化途径。植物

对抗生素的吸附与固定作用降低了其生物有效性与

毒性水平，减轻了根际微生物的暴露水平，为微生

物的长期代谢转化提供了稳定的环境基础[71]。另一

方面，微生物通过缓解污染胁迫、改善根际营养与

生长条件，间接维持植物的吸收与转化能力[81]。微

生物对抗生素的持续转化降低了其在根际微域的累
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积程度，减轻了抗生素对植物根系的毒性效应，有

利于维持根系结构与吸收功能的稳定[71,82]；部分根

际微生物还可通过改善养分供给、产生促生代谢物

及调节植物激素相关过程，促进根系生长并增强植

物对环境胁迫的耐受性[82]。水生植物与微生物之间

的双向促进关系，使复合体系在抗生素持续输入条

件下仍能维持相对稳定的去除能力[71]。水生植物-
微生物协同去除抗生素机制见图 1。 

 
图 1  水生植物-微生物协同去除抗生素机制 

Figure 1  Mechanisms of antibiotic removal by aquatic plant–microbe synergistic systems 
 

在协同作用的初始阶段，水生植物通过根系的

拦截、吸附和富集作用，使抗生素在根际微域内形

成空间上的相对富集[81,83]，这有利于增强抗生素在

根际微域内的截留，并提高微生物对抗生素的生物

可利用性[74]。根部是抗生素富集及进入植物体内的

主要部位，但去除过程并不局限于根部。对于沉水

植物及部分漂浮植物而言，茎、叶直接与水体接触，

也参与抗生素的吸附和富集过程；茎叶表面附着的

生物膜还可促进抗生素的进一步转化与去除。与此

同时，植物根系持续释放的分泌物为微生物提供了

稳定的碳源[80]，促进了功能微生物类群的富集及其

代谢活性的提升[83]。 
在协同作用的关键阶段，根际微生物在植物调

控下形成的特殊微环境中发挥主要降解功能[75,83]。植

物根系活动形成的氧浓度梯度、pH 波动及营养物质

分布差异，为不同类型微生物提供了共存空间[83]。

在此过程中，微生物群落结构与代谢功能的调整不

仅有利于抗生素分子的逐步转化，也改变了根际微

域内抗生素的选择压力，进而影响耐药菌及 ARGs
的富集与传播[71,79]。不同微生物通过代谢降解和共代

谢作用对抗生素分子结构进行逐步修饰，促进复杂

抗生素分子的降解[73]。微生物降解过程持续消耗根

际微域中的抗生素，维持复合体系内部浓度梯度，

从而促进植物对抗生素持续吸收与转运[81,83]。 
在协同作用的后期阶段，微生物对抗生素的转

化和降解可有效降低其生物有效性和毒性，减轻抗

生素对植物生理过程的抑制作用，保障植物生长和

根系功能的稳定发挥[81]。植物生长状态的维持又反

过来支撑根际微环境和微生物群落结构的长期稳

定，使复合体系在低浓度、多种抗生素长期存在的

条件下仍能保持相对稳定的去除性能[71,83]。此外，

水生植物-微生物协同作用还通过调控根际微生物

群落结构，间接影响抗生素耐药菌及 ARGs 的环境

行为[71]。 

5  水生植物协同微生物去除抗生素的效果

及应用场景 

5.1  对不同类别抗生素的去除效能 
水生植物-微生物复合体系已被广泛用于水环

境中多类抗生素的去除，包括磺胺类、四环素类、
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氟喹诺酮类及大环内酯类等常见抗生素。不同体系

中植物类型、微生物组成及固定化载体等方面存在

差异，但其主要作用界面多集中于植物根际微域或

附着生物膜，通过吸附富集与微生物转化的协同作

用实现抗生素去除[84]。然而，该体系对不同类别抗

生素的去除效能存在显著差异，其去除途径受抗生

素理化性质及体系构型的共同影响[85]。 
磺胺类抗生素在植物-微生物复合体系中的去

除率通常表现为中等至较高水平，不同研究结果有

所差异，常见范围约为 30%～80%。其中，磺胺甲

噁唑（Sulfamethoxazole，SMX）在部分植物-微生

物体系中的去除率约为 50%～70%，而在优化的人

工湿地系统中可进一步提高。其去除机制以根际微

生物降解为主，并伴随植物吸收和基质吸附等过  
程[86-88]。四环素类抗生素由于分子中含有多羟基和

络合位点，在含碎石、生物炭等多孔填料的复合体

系中更易被吸附固定，整体去除效率相对较高，去

除率通常可达 70%～90%[85,89]。相比之下，氟喹诺

酮类抗生素结构较为稳定，其去除过程以吸附固定

为主，整体去除率多为 30%～70%，其中环丙沙星、

诺氟沙星的去除率约为 45%～70%[90]。对于大环内

酯类抗生素，植物配置可显著影响其在复合体系中

的去除效果。已有研究表明，人工湿地对部分大环

内酯类抗生素具有较好的削减效果，且植物配置可

进一步提高其去除水平；该过程通常涉及基质吸附、

植物吸收及微生物转化等多种机制[85]。此外，采用

复合植物配置并结合多孔载体及功能微生物群落的

体系，在处理混合抗生素时通常表现出较好的综合

削减能力，但不同种类抗生素的去除差异明显，整

体或部分组分的去除率常可达 60%以上[91]（表 1）。 
 

表 1  水生植物协同微生物去除抗生素案例 
Table 1  Examples of antibiotic removal by aquatic plant–microorganism synergistic systems 

水生植物 植物类型 微生物 固定化载体 
去除的抗生 
素类别 

主要去除效果 

芦苇、香蒲 挺水植物 根际反硝化

菌、异养菌群 
砾石、人工基质 磺胺类 磺胺类抗生素去除率为 40%～75%，以微生

物代谢降解和共代谢作用为主[86-88] 

黄菖蒲 湿生植物 假单胞菌属、

芽孢杆菌属 
生物膜载体 磺胺类 磺胺甲噁唑去除率为 50%～70%，植物主要

通过根际微域调控微生物发挥作用[86] 

芦苇 挺水植物 根际复合微

生物 
碎石填料 四环素类 四环素类抗生素去除率为 70%～90%，吸附

与微生物转化协同作用显著[89] 

凤眼莲 漂浮植物 生物膜附着

微生物 
悬挂根系 氟喹诺酮类 氟喹诺酮类抗生素去除率多为 30%～70%，

以吸附固定为主[90] 

浮萍 漂浮植物 根际异养菌 多孔纤维材料 氟喹诺酮类 环丙沙星、诺氟沙星去除率为 45%～70%[90] 

狐尾藻 沉水植物 固定化复合

菌群 
生物填料 大环内酯类 大环内酯类抗生素去除率为 50%～75%，多

机制协同参与[85] 

复合植物 挺水+漂
浮 

多功能复合

菌群 
生物炭/聚氨酯 混合抗生素（磺胺类+ 

四环素类+喹诺酮类） 
多类抗生素总体去除率可达约 60%以上[91] 

 
5.2  具体应用场景 

水生植物-微生物复合体系具有运行稳定、生态

干扰较小及对低浓度抗生素持续削减能力较强等特

点，近年来已在多类型水环境修复场景中得到研究

与示范应用，包括人工湿地系统、生态浮床系统、

河道综合修复系统、沉水植物修复系统、养殖尾水

处理系统以及农业面源缓冲带和景观水体生态修复

等[57,92-100]。如表 2 所示，在不同应用场景中，该体

系主要通过植物根际、生物膜及其附着微生物，发

挥植物吸附富集与微生物降解转化的协同效应，实

现水体中抗生素的长期削减。在市政污水、养殖尾

水和工业废水处理中，该类体系不仅可降低抗生素

在水体中的残留，还能同步改善氨氮、总氮和总磷

等常规水质指标，缓解水体富营养化风险[92-93,97]。在

湖泊、水库及河流等自然水体修复中，生态浮床和

多类型植物组合系统可在低扰动条件下发挥持续削

减作用，有助于改善水质和维持生态稳定性[94-95,98]；

在河道修复和农业面源缓冲带中，多类型植物构建

的生态界面对抗生素随径流进入受纳水体起到拦截

和滞留作用[96,99]。景观水体生态修复系统通常采用挺

水、沉水及浮叶植物的复合配置，通过根际微域和

附着生物膜共同构建多样化微生物生境，在城市景

观湖泊、公园水体等环境中实现低强度、持续性的

污染物削减，并有助于维持水体生态功能的相对稳
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定[94,100]。总体来看，植物-微生物复合体系在不同类

型水体中表现出较好的适应性和应用前景，可为抗

生素长期控制与水体生态修复协同推进提供生态技

术支撑。 
 

表 2  水生植物协同微生物去除抗生素的主要应用场景及作用特征 
Table 2  Main application scenarios and functional characteristics of antibiotic removal by aquatic plant–microbe synergistic systems 

应用场景 水生植物类型 作用区域 去除机制 适用水体类型 

人工湿地系统 挺水植物（芦苇、

香蒲、黄菖蒲等） 
根际微域、基质

表面生物膜 
植物根系吸附与富集抗生素，根际微生物通过

共代谢与酶促反应实现持续降解 
市政污水、养殖废水、

工业废水[92-93] 

生态浮床系统 漂浮植物（凤眼莲、

蕹菜等） 
悬挂根系及其

附着生物膜 
根系对抗生素产生截留和吸附作用，根表附着

生物膜及其微生物群落进一步促进抗生素的转

化与去除 

湖泊、水库等富营养化

水体[94-95] 

河道综合修复

系统 
挺水+沉水植物 根际微域、河床

表面生物膜 
多类型植物构建稳定微生物群落，通过长期生

物膜作用实现抗生素削减 
城市河道、乡村河流[96] 

沉水植物修复

系统 
沉水植物（轮叶黑

藻、苦草、伊乐藻

等） 

叶片和茎表面

附着生物膜 
沉水植物茎叶直接与水体接触，通过表面吸附

富集抗生素，并依托附着好氧生物膜和根际微

生物作用促进其持续转化 

湖泊、缓流水体、清水

型水体[57,97] 

养殖尾水处理

系统 
挺水或沉水植物组

合 
根际微域及附

着微生物 
植物提供碳源，促进微生物共代谢降解抗生素

并协同去除营养盐 
水产养殖尾水、循环水

系统[92,97] 

农业面源缓冲

带系统 
挺水植物、湿生植

物 
根际微域、土壤

-水界面 
植物根际与土壤-水界面对径流携带的抗生素

发挥拦截、吸附和缓释作用，并在界面微生物

参与下实现缓慢转化与削减 

农田排水沟渠、水陆交

错带[99] 

景观水体生态

修复系统 
挺水+沉水+浮叶植

物 
根际微域、生物

膜 
多植物类型协同构建多样微生物生境，低强度、

长期削减抗生素 
城市景观湖泊、公园水

体[94,100] 

 

6  总结与展望 
本文系统梳理了水生植物-微生物复合体系在

抗生素污染水体治理中的研究进展，重点分析了水

生植物与微生物去除抗生素的作用特征及协同机

制。该体系在低浓度、多类型抗生素长期存在条件

下具有一定的削减能力和运行稳定性，但植物与微

生物的互作过程及根际微域关键调控环节仍缺乏清

晰认识。为进一步提升水生植物-微生物联合体系在

抗生素污染水体修复中的效能，相关研究仍需深入

开展。 
（1）水生植物根际微域可富集具有抗生素转化

潜力的微生物，但其在修复体系中的定植稳定性、

功能表达条件及协同作用机制仍缺乏深入研究。未

来应在明确根际微生物群落结构特征的基础上，重

点关注关键功能菌群在复杂水环境中的持续功能发

挥。 
（2）现有研究多关注根系分泌物对根际微环境

和微生物活性的调节作用，但不同分泌组分在抗生

素转化过程中的具体贡献仍不明确。未来可通过分

级分离与定量表征，系统分析各组分对抗生素环境

行为及微生物功能表达的影响。 

（3）水生植物-微生物复合体系研究有必要由

经验性应用向过程可调控、因子可优化方向转变。

通过系统评估植物配置、运行条件及关键环境因子

对抗生素削减效果的影响，可为制定针对性调控策

略及生态修复工程应用提供依据。 
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