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摘要: 总结了近年来人工湿地去除养殖废水中磺胺类抗生素(sulfonamides,SAs)的研究成果,比较了环境 pH、SAs 的亲疏水

性、湿地基质、植物、微生物以及环境条件等因素对人工湿地处理效果的影响。 大量研究结果表明,人工湿地对于典型的 SAs,
包括磺胺嘧啶、磺胺甲嘧啶和磺胺甲恶唑等都有显著的去除效果。 在酸性环境条件下,SAs 呈阳离子形态,湿地基质的阳离子

与 SAs 间发生阳离子交换,然后吸附去除。 在中性或碱性条件下,SAs 呈中性或阴离子形态,湿地基质或土壤中的有机质极

性基团(酚羟基和羧基等)与 SAs 间依靠氢键作用和范德华作用键合。 随后,在植物根系分泌物或腐殖质等的促进作用下,湿
地中的厌氧或好氧微生物氧化分解 SAs 转化为氨、甲烷、CO2 和 H2O 等,最终实现 SAs 的彻底去除。 在未来的研究中,可应用

包括宏基因组和代谢组学等分子生物学分析方法解析 SAs 的完整代谢途径,优化湿地系统的运行管理。 应用包含多种基质

和多种植物的复合湿地作为抗生素的深度处理系统,其多样化的转化途径将更有利于湿地去除废水中不断更替的抗生素

类型。
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Abstract: This article summarizes the recent research results on the removal of sulfonamides (SAs) from aquacul-
ture wastewater by constructed wetlands, and compares the effects of environmental pH, SAs hydrophobicity, wet-
land substrates, plants, microorganisms, and environmental conditions on the treatment efficiency of constructed
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wetlands. A large number of research results show that the constructed wetlands have significant removal effects on
typical SAs including sulfadiazine, sulfamethoxine and sulfamethoxazole. Under acidic environmental conditions,
SAs are in the form of cations, which will exchange with the cations of wetland substrates and then be removed by
adsorption. Under neutral or alkaline conditions, SAs are neutral or anionic, and the removal of SAs depend on
their hydrogen bonding and van der Waals interaction with organic polar groups (phenolic hydroxyl and carboxyl
groups) in the wetland matrix or soil. Subsequently, under the promotion of plant root exudates or humus, anaero-
bic or aerobic microorganisms in wetlands decompose SAs into ammonia, methane, CO2 , H2O, etc., and finally
complete the removal of SAs. In future, molecular biology analysis methods including metagenomics and metabolo-
mics can be used to analyze the complete metabolic pathways of SAs and optimize the operation and management
of wetland systems. The application of a compound wetland containing multiple substrates and multiple plants
would be feasible as a deep treatment system for antibiotics, and its diversified transformation pathways will be
more conducive to the removal of different antibiotics in wastewater.
Keywords: SAs; constructed wetlands; livestock and poultry farming wastewater; pH

　 　 抗生素作为药物和添加剂被广泛应用于各类畜

禽养殖和水产养殖,它既能促进动物生长,又能够起

到预防动物疾病的作用。 自 1929 年弗莱明发现青

霉素以来,不断有新型抗生素被发现与合成,可将其

划分为 7 类:β-内酰胺类、四环素类、磺胺类、喹诺酮

类、氨基糖苷类、大环内酯类和多肽类[1]。 我国是抗

生素生产和消费大国,据统计,2013 年我国抗生素

生产量为 24.8 万 t,国内消耗量为 16.2 万 t,其中,磺
胺类药物占抗生素生产总量的 5% [2],在各类天然水

体中检出频率最高[3-6]。 2011 年,阮悦雯等[7]对天津

近郊地区淡水养殖水体及沉积物中典型抗生素进行

了检测,结果表明,磺胺类抗生素(sulfonamides, SAs)
在水体和沉积物中最高含量分别为 14.31 μg·L-1和

21.69 μg·kg-1。 2018 年,李文最等[8]对闽江流域福

州段水体中抗生素进行了检测,其中,SAs 浓度最

高,达到 60.9 ng·L-1。
SAs 是一类具有对氨基苯磺酞胺结构的合成抗

菌药物[9],具有化学稳定性强、易于生产、便于保存、
抗菌谱广和疗效明确等优点[10-11]。 在养殖过程中,
SAs 以痕量形式扩散到天然水体,然而由于难降解

性和持续输入性使其呈现出一种“持久性”状态,当
累计到一定浓度和含量时将对整个生态环境和人类

健康构成严重危害[12]。 例如,水环境中的抗生素不

仅会造成有机污染,还会诱导环境微生物产生抗性

基因,并且通过基因水平转移在菌群间传播,对公共

卫生安全造成危害[13]。 人工湿地作为一种生态污水

处理技术,具有运行成本低、处理水质好和易于维护

等特点,能够基于基质吸附截留、植物吸收降解和微

生物分解等途径深度去除畜禽养殖废水中的 SAs。

本文主要针对人工湿地去除畜禽养殖废水中

SAs 的关键影响因素进行综述,为 SAs 的深度去除

研究提供理论基础,同时为今后人工湿地的优化和

应用提供指导。

1　 人工湿地去除 SAs 的机理和应用(Mechanism
and application of constructed wetland in SAs re-
moval)

SAs 在人工湿地中的去除机制主要包含 2 个关

键过程:(1)湿地介质从液相主体中吸附去除 SAs,其
中,关键影响因素为环境 pH 值。 在酸性环境条件

下,SAs 呈阳离子形态,吸附去除以离子交换为主,
主要依靠湿地基质的阳离子与 SAs 间发生阳离子

交换,然后吸附去除。 在中性或碱性条件下,SAs 呈
中性或阴离子形态,吸附去除以物理吸附为主,主要

依靠湿地基质或土壤中的有机质极性基团(酚羟基

和羧基等)与 SAs 间的氢键作用和范德华作用键合。
(2)植物吸收和微生物降解。 其中的关键过程为微

生物降解,在植物根系分泌物或腐殖质等的促进作

用下,湿地中厌氧或好氧微生物可氧化分解 SAs 转
化为氨、甲烷、CO2 和 H2O 等,最终实现 SAs 的彻底

去除。
国内外文献中关于人工湿地去除典型 SAs(磺

胺嘧啶、磺胺甲嘧啶和磺胺甲恶唑)的研究结果如表

1 所示。 从实验结果可知,作为去除 SAs 最有效的

途径之一,人工湿地能够去除所有的 SAs。 近年来,
Song 等[14]应用 3 个种植水芹的上流式垂直潜流人

工湿地处理含磺胺甲恶唑废水,在进水浓度分别为

200、500 和 800 μg·L-1条件下,出水磺胺甲恶唑浓

度分别为 0.27 ~ 0.99、0.54 ~ 4.40 和 1.37 ~ 12.62 μg·
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L-1,磺胺甲恶唑去除率均 >98% 。 2019 年,Button
等[15]在中试规模的芦草强化型垂直流人工湿地中发

现,进水 1 h 后磺胺甲恶唑的去除率即可达到 80% ,
在人工湿地内反应 168 h 后,磺胺甲恶唑去除效率则

高达 99.7% ,几乎被完全去除。 另外,与表面流、水平

流人工湿地相比,垂直流人工湿地去除 SAs 效果更

好,种植适当的植物能够提高磺胺抗生素的去除率。

2　 人工湿地去除 SAs 的影响因素(Factors affect-
ing SAs removal in constructed wetlands)
2. 1　 pH 值

目前,大部分学者通过研究抗生素的亲疏水性

来确定其被基质吸附的能力。 SAs 的亲疏水性通常

与辛醇-水分配系数(Kow )有关[19],分配系数越大,抗
� 生素在水中的溶解度越小,更容易被吸附。 如图 1

所示,SAs 是典型的两性化合物,相对疏水性在很大

程度上取决于环境的 pH 值,pH 值越低,相对疏水

性越小,pH 值越高,相对疏水性越大[20-21],因此,pH
值也被认为是影响基质吸附去除 SAs 的关键因素。

另外,在较低的 pH 值下,由于吸附物的阳离子交换

作用,阳离子含量较高的基质对 SAs 的吸附作用增

强。 Lertpaitoonpan 等[22]研究发现,SAs 在不同 pH
下电离状态不同,当土壤 pH 值由高向低转变时,
SAs 由阴离子型向中性和阳离子型转变,土壤基质

的吸附性能显著增加。 同时,Kurwadkar 等[23]的研

究表明,当 pH>7.5 时,中性和阳离子形式的磺酰胺

转化为阴离子形式的磺酰胺,导致土壤基质的吸附

能力较低。
2. 2　 基质

基质是人工湿地的基本组成部分之一,为植物

和微生物提供基本的生长环境。 现阶段,常用于人

工湿地中去除 SAs 的基质主要有砾石、土壤、活性

炭、沸石和火山石等。 SAs 的去除主要受基质有机

质组成、pH、离子强度、阳离子和阴离子比例以及氧

化还原电位等本身理化性质的影响[24-25],不同基质

与抗生素间的范德华力、电子间相互作用、离子交换

和表面络合作用与其表面结构密切相关,从而影响

目标抗生素在不同基质表面的吸附效果[26]。

表 1　 人工湿地去除磺胺类抗生素(SAs)的研究
Table 1　 The research on sulfonamides (SAs) removal by constructed wetlands

规模
Scale

水力负荷量
(HLR)/(cm·d-1 )

Hydraulic loading rate
(HLR)/(cm·d-1 )

填料
Substrates

植物
Plant SAs

去除率/%
Removal

efficiency/%

参考文献
Reference

表面流人工湿地
Surface flow

constructed wetland

中试
Pilot

中试
Pilot

中试
Pilot

20 沸石
Zeolite

再力花
Thalia

25 碎石
Gravel

芦竹
Arundo

12.5 火山石
Vesuvianite

再力花
Thalia

50 沸石
Zeolite

-

2 红土
Red soil

芦苇
Reed

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 20

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 100

磺胺嘧啶
Sulfadiazine 52±22

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine

-

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 58±37

磺胺嘧啶
Sulfadiazine 55±13

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine

-

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 69±34

磺胺嘧啶
Sulfadiazine 58±13

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine

-

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 15±62

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 62

[16]

[17]

[18]



52　　　 生 态 毒 理 学 报 第 15 卷

续表1

规模
Scale

水力负荷量
(HLR)/(cm·d-1 )

Hydraulic loading rate
(HLR)/(cm·d-1 )

填料
Substrates

植物
Plant SAs

去除率/%
Removal

efficiency/%

参考文献
Reference

水平流人工湿地
Horizontal flow

constructed wetland

中试
Pilot

中试
Pilot

中试
Pilot

20 沸石
Zeolite

12.5 碎石
Gravel

25 火山石
Vesuvianite

50 沸石
Zeolite

2 红土、牡蛎壳
Red soil, oyster shell

再力花
Thalia

鸢尾
Iris

-

-

再力花
Thalia

芦竹
Arundo

芦苇
Reed

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 57

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 100

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 70

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 100

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 50

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 100

磺胺嘧啶
Sulfadiazine 78±14

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 29±46

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 22±58

磺胺嘧啶
Sulfadiazine 64±21

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 0.4±52

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole

-

磺胺嘧啶
Sulfadiazine

75±19

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine

10±54

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 43±44

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 61

[16]

[17]

[18]

垂直流人工湿地
Vertical flow

constructed wetland

中试
Pilot

中试
Pilot

中试
Pilot

20 沸石
Zeolite

再力花
Thalia

50 碎石
Gravel

再力花
Thalia

25 火山石
Vesuvianite

-

12.5 沸石
Zeolite

芦竹
Arundo

2 红土、牡蛎壳
Red soil, oyster shell

芦苇
Reed

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 63

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 100

磺胺嘧啶
Sulfadiazine 72±6

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 11±1.9

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 24±31

磺胺嘧啶
Sulfadiazine 76±9

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 15±18

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole

-

磺胺嘧啶
Sulfadiazine 74±6

磺胺甲嘧啶
Sulfamethazine 2±20

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole

-

磺胺甲恶唑
Sulfamethoxazole 93

[16]

[17]

[18]
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图 1　 磺胺二甲嘧啶(SMN)和磺胺噻唑(STZ)的分子结构、一般电离平衡和形态图

Fig. 1　 Molecular structures, general ionization equilibria and speciation diagrams of sulfamethazine (SMN) and sulfathiazole (STZ)

　 　 (1)砾石。 砾石是最常用的湿地基质之一,主要

通过分子间的物理吸附作用来去除抗生素,且易于

解吸。(2)土壤。 土壤对抗生素的吸附能力与土壤中

有机质的组成及数量和阳离子的数量正相关[27]。 在

酸性条件下,SAs 与土壤阳离子间发生交换。 在中

性和碱性条件下,SAs 与土壤有机质的羧基或酚羟

基间发生氢键作用[28]。(3)生物炭。 生物炭也是人工

湿地中常用的基质之一,其表面酸性官能团含量与

碱性官能团含量相当,酸性官能团主要由羧基、内酯

基和酚羟基构成[29],使得生物炭表现出亲水、疏水和

酸碱性等性质,从而决定生物炭对不同 pH 环境下

的 SAs 均有良好的吸附性能。(4)活性炭。 pH 值对

活性炭表面官能团的电离状态有影响[30],当活性炭

经 HCl 酸洗后,表面带有较高密度的正电荷。 而在

中性水体中,SAs 以中性分子形态存在,活性炭仍可

表现出较强的吸附能力。(5)火山石与沸石。 与火山

石相比,以沸石为基质的人工湿地能够去除更多的

SAs,这可能与它们的 pH 值不同有关[31]。 火山石与

沸石的 pH 值分别为 8.6 和 5.9 左右,在碱性和中性

条件下,SAs 分别普遍呈阴离子形式和非电离形

式[32]。 一般来说,阴离子形式的抗生素与带负电荷

的火山石表面静电斥力会相应增大。
其次,SAs 的去除还与基质的粒径与孔隙度密

切相关。 基质的粒径与孔隙度决定了人工湿地渗透

系数的大小。 渗透系数越大表明流速越快,但渗透

系数太大会缩短污水在湿地床内的停留时间,无法

确保抗生素被高效去除。 因此,需要通过确定基质

适当的透水性以及合适的孔径,从而为基质与抗生

素间提供合适的接触面积,同时有助于微生物在基

质表面挂膜吸附分解 SAs。 不同种类的基质对 SAs
有着不同的吸附效果,目前在实际应用中常使用混

合基质作为填料,可以充分发挥各种基质的作用,使
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人工湿地处理 SAs 的效果达到最大化。
2. 3　 植物

植物是人工湿地的另一基本组成部分,对 SAs
的转化与降解具有重要的作用。 植物通过直接吸

收、根系分泌作用和根区环境改善方式促进微生物

降解抗生素,直接或间接去除抗生素[33]。 根据植物

的生长形式不同,主要将人工湿地植物分为挺水植

物、浮水植物和沉水植物。 国内外常用于人工湿地

去除 SAs 的植物主要有芦苇、香蒲、风车草和黑麦

草等。 Yan 等[34]研究人工湿地中种植风车草对去除

磺胺甲恶唑、罗红霉素和氧氟沙星的影响,结果表

明,3 种植物在种植植物条件下的去除率均高于未

种植植物的去除率。
水生植物能够直接吸收污水中的营养物质,供

其自身生长发育,并能富集重金属和一些有毒有害

物质。 抗生素进入植物组织的扩散过程取决于化合

物的物理化学特性,包括疏水性(用对数辛醇/水分

配系数 logKow 表示)、水溶性和浓度[31,35-36]。 一般而

� 言,logKow 在 0.5 ~ 3.5 的范围内的化合物具有亲脂

� 性,足以通过植物细胞膜的脂质双层,进入植物的细

胞液 中[36-40]。 Liu 等[36] 研 究 发 现, 磺 胺 甲 嘧 啶

logKow 值<0.5,该作者认为这种高水溶性化合物最

� 可能受植物吸收中的蒸腾水流与植物组织的迁移而

驱动。 此外,他们还发现抗生素浓度与植物体内抗

生素积累水平呈正相关。 当 SAs 被吸收进入植物

组织后,可能通过代谢过程被降解。 代谢过程可能

包括一系列的生化反应,如母体有机物的转化、代谢

物与大分子的偶联、偶联产物与植物细胞壁和液泡

的结合等[26]。
植物还能通过根系分泌氧气,直接促进氧的运

输,在根际微生物的活动和代谢中起着至关重要的

作用[41]。 根际释放的氧气可以促进废水中污染物的

氧化分解过程,有利于根际好氧微生物种群的生长,
诱导有效的生物降解过程,提高微生物对 SAs 的利

用效果。 然而,不同的植物表现出不同的氧气释放

速率:宽叶香蒲释放氧最高(1.41 mg·(h·株)-1 ),其次

是是芦苇(1.0 mg·(h·株)-1),接着是灯芯草(0.69 mg·
(h·株)-1 ),释放氧最低的是黄菖蒲 (0.34 mg·(h·
株)-1)[42]。 除为微生物降解提供氧气供应外,某些植

物的分泌物还能作为微生物降解 SAs 的催化剂[38]。
最后,Torrens 等[43]的研究还表明,植被覆盖能够减

弱人工湿地的温度波动,冬季种植植物的人工湿地

比未种植植物的湿地温度更高(大约 0 ~ 4 ℃ ),污染

物去除效果更稳定。
2. 4　 微生物

微生物是人工湿地去除 SAs 的最终过程。 化

学物质的生物降解通常涉及一系列复杂的生物化学

反应,而且随着微生物的不同而变化。 SAs 亲水性

较强,随着人工湿地的运行也容易被微生物降解。
一般来说,人工湿地中有机物的生物降解主要与异

养菌、自养菌、真菌(包括酵母菌和担子菌)以及特定

的原生动物有关[44]。 在先前的综述研究中,好氧生

物降解被认为是 SAs 的主要贡献者[45],但 Hijosa-
Valsero 等[46]的研究证实同化 SMX-c 和/或 SMX-n
的厌氧异养菌以及氧化磺胺甲恶唑(SMX)芳香烃上

功能氨基的自养硝化菌等 2 个代谢菌群也是导致

SMX 生物降解的关键原因。 在好氧或厌氧条件

下[47],随着环境中可降解碳源和氮源逐渐缺乏,微生

物即利用 SAs 作为碳源或者氮源,SAs 的生物降解

得到增强。 在好氧或厌氧条件下,SAs 呈现不同的

降解趋势,可由此推断,SAs 既可通过好氧生物降解

又可通过厌氧生物降解。 在好氧条件下,抗生素的

生物降解与硝化速率相关,而在厌氧条件下则与产

甲烷速率相关。 好氧异养菌以氧为最终电子受体氧

化 SAs,释放二氧化碳等无机物,厌氧异养菌则在发

酵和产甲烷两步过程中同步降解 SAs。
生物降解过程主要分为 2 种途径,即微生物的

代谢和共代谢途径。 一方面抗生素可以作为微生物

生长的唯一碳源和氮源,另一方面可以被微生物群

落分泌的酶降解[48]。 有机化合物的结构是影响微生

物降解抗生素的重要因素。 同一类化合物也可能具

有不同的结构,生物降解涉及特定化学结构的酶反

应,这可能会导致生物降解速率的巨大差异[49]。 对

于结构简单、水溶性高和吸附性低的有机化合物,结
构与微生物常用作能源的天然化合物相似,更容易

被微生物降解。 相反,对于结构与之差异较大的有

机化合物,由于微生物体内缺乏相应的酶则降解比

较缓慢。 不同的 SAs 表现出相似的生物降解模式,
说明在生物降解过程中需要相似的酶[50-51]。 目前,
关于将人工湿地中的微生物群落与抗生素的代谢途

径结合起来的研究还很少。 因此,从分子水平上研

究抗生素对人工湿地系统中细菌群落发育、功能和

稳定性的影响是有价值的。
人工湿地中存在大量的微生物,但是,单纯依靠

微生物来实现畜禽废水中 SAs 的快速降解则十分

困难,而合理选择湿地填充基质和种植植物将会显
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著促进湿地微生物降解 SAs。 SAs 同时具有生物降

解性和生物抑制性,它的出现会改变处理系统中微

生物的组成结构,对各类微生物的生长和代谢作用

产生抑制。 但相关研究表明,抗生素对湿地中的微

生物丰度和多样性并无显著影响,这表明,湿地中的

微生物群落相对稳定,既可以适应畜禽污水中的抗

生素,又能够同步净化畜禽污水和去除抗生素[52]。
2. 5　 湿地类型

根据湿地水文学特征,目前主要将人工湿地分

为自由水面流(FWS)和潜流(SSF)两大类[53]。 FWS
系统与天然湿地相似,污水在基质上层流动。 根据

水流方向,还可将 SSF 系统进一步分为垂直流(VF)
和水平流(HF)。 与自由水面流人工湿地相比,潜流

式人工湿地具有水力负荷高、占地面积小和处理效

果好等优点,同时很少产生臭气和滋生蚊蝇。 Chen
等[16]研究发现,各类人工湿地对 SAs 的去除率在

22.1% ~ 69.2%范围内,且潜流人工湿地比表面流人

工湿地的去除率更高。 Liu 等[36]对比了 3 种湿地去

除畜禽污水中四环素和磺胺嘧啶的效果,结果表明,
垂直潜流式人工湿地显著优于其他 2 种湿地,表明

垂直潜流湿地能够更高效和稳定地去除畜禽污水中

的抗生素。
2. 6　 其他影响因素

人工湿地去除抗生素的效果除了受工艺类型影

响以外,还受流速和季节等因素影响。 为达到较好

的 SAs 去除效果,还需对流速进行调节[54-55]。 流速

的优化设计对提高人工湿地对 SAs 的去除率起着

重要的作用。 流速越大,污水与各种介质间的接触

时间越少,抗生素的吸附去除效果也会相应的降低。
此外,微生物群落降解 SAs 也需要足够的接触时

间。 2013 年,Dan 等[17] 研究不同类型人工湿地对

SAs 的去除,结果表明,SAs 的去除效率随着流速的

增加而降低。
此外,季节也是可能影响人工湿地对 SAs 去除

效果的因素之一。 季节变化改变了日照时间以及湿

地温度,从而影响其对抗生素的去除效率[52]。 在温

度较高的情况下,人工湿地内相应的降解微生物能

够快速增殖,植物根系的分泌物也能达到最好的催

化效果,从而加快 SAs 在人工湿地中的去除。 在夏

季,人工湿地中的生物降解、水解和植物吸收加强,
而在冬季底物吸附增强[18]。

3　 展望(Prospects)
SAs 仍然在畜禽养殖中大量使用,日益积累的

抗生素对自然水体生态环境造成了严重的伤害。 人

工湿地提供了一种去除畜禽养殖废水 SAs 的有效

方法,SAs 的亲疏水性,人工湿地的类别、基质、植
物、微生物和水力流速,以及环境季节变化等都会对

人工湿地吸附和生物去除 SAs 产生重要影响。 鉴

于湿地元素和 SAs 去除过程本身的复杂性提出以

下展望:
(1)目前,已经有大量的实验室开展了 SAs 在人

工湿地中的物理化学吸附和生物去除研究工作。 但

实际结果远不能充分揭示 SAs 在湿地中的迁移转

化机制,尤其是分子水平上的代谢途径及其中的物

质和能量平衡。 因而,在后续的研究中,还需考虑应

用最新的分子生物学分析方法,例如宏基因组和代

谢组学等方法解析 SAs 的完整代谢途径。
(2)人工湿地最大的优势为低维护和低运行成

本,其中,持续稳定的污染物去除效果则是对人工湿

地设计的最大挑战。 但是,在实际的畜禽养殖生产

中,通常面临各类防疫需求,故需使用多种抗生素,
因此,污水处理工程将面临多种抗生素共存的问题。
因此,在湿地的设计和应用过程中首先应充分考虑

处理系统的有效性和稳定性问题,可以考虑采用包

含多种基质和多种植物的复合湿地作为抗生素的深

度处理系统,其多样化的转化途径将更有利于湿地

去除废水中不断更替的抗生素类型。
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