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摘 要:抗生素在各个行业中的广泛使用及其难降解性导致其富集进入水体而危害人类健康,越来

越多的研究聚焦于水体中抗生素的去除。微生物电化学系统(BES)结合有机质生物降解和电信号

刺激有效加速了废水中各类抗生素的去除。在现有文献的基础上,综述了BES对于各类抗生素去

除的性能,阐述了BES系统在降解抗生素时,电极表面的电活性微生物组成、抗生素的微生物电化

学代谢途径,总结了抗生素在BES系统中去除的影响因素,分析了各类传统废水处理技术与BES
耦合技术对于抗生素的去除效率,并对BES在抗生素去除中的优缺点进行了总结。
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Abstract:Antibioticsarewidelyusedinvariousindustries,butduetoitsrefractoryproperties,antibiotic
sareenrichedinwatersystemanddoharmtohumanhealth.Manyresearchersfocusontheremoval
performanceofantibioticsinwatersystems.Bioelectrochemicalsystem (BES)combinedwithorganic
substratebiodegradationandelectricalsignalsstimulationeffectivelyacceleratestheremovalofallkindsof
antibioticsinwastewater.Basedonpreviousstudies,inthisreview,theremovalperformanceofantibiotics
inBESaresummarized.WhenBESareappliedforantibioticremoval,theelectroactivebacteria
compositionandmetabolicpathwaysofelectroactivebiofilmonelectrodesurfaceareexpounded.The
factorswhichaffectingtheremovalperformanceofantibioticsinBESaresummarized.Andtheantibiotic
removalefficiencyofBEScoupledwithtraditionalwastewatertreatmenttechnologiesareanalyzed.Finally,
thismanuscriptsummarizestheadvantagesanddisadvantagesofBESinantibioticremoval.
Keywords:antibiotics;bioelectrochemicalsystem (BES);electroactivebacteria;wastewatertreatment;
resourcerecovery



  抗生素的发现与使用,极大地改善了人类健康

状况,提高了现代农业与畜牧业的经济效率,促进了

经济社会的高效发展。据报道,全世界范围内抗生

素被广泛使用,世界卫生组织(WHO)推荐的抗菌药

物应用率为30%,欧美发达国家约为10%,发展中

国家约为42%[1]。报告指出,亚洲地区已经成为全

球最大的抗生素用药市场,市场规模约占全球总量

的37.9%(2016—2022年中国抗生素市场深度调查

与未来发展趋势报告)。中国2013年抗生素消费总

量约为16.2万t,其中,人类医疗消耗约48%,剩余

部分则用于畜牧业[2]。2018年约70%的住院病人

以及20%的门诊病人使用抗生素类药物,这一数据

约为发达国家使用率的两倍[3]。抗生素经使用后,
可通过不同途径进入到水体中(图1),其中,主要包

括污水处理厂的出水排放、畜牧业禽畜的饲养、鱼类

孵化场以及地表径流等。

图1 抗生素进入水体的途径[4]

Fig.1 Pathwayofantibioticenteringwater[4]
 

1 水体抗生素污染及其处理方法

1.1 水体抗生素污染现状

抗生素的广泛使用,使得水体成为环境中抗生

素最重要的归宿地之一。由于城市生活污水处理厂

对于抗生素的降解效率较为低下,抗生素无法在处

理过程中消除活性而进入环境,尤其是水环境中。
据统计,抗生素经处理后大约仍有5.38万t排放进

入环境[2]。研究指出,水产养殖中约80%的抗生素

会在水环境中释放[5]。更为严重的是,抗生素排放

进入环境中施加的选择性压力筛选并富集了环境中

的耐 药 细 菌 和 耐 药 基 因 (Antibioticresistance

genes,ARGs),加速了耐药细菌的不断进化,从而催

生了各类耐药性的“超级细菌”,其危害堪比最新蔓

延的新型冠状病毒(SARS-CoV-2)[6]。报道指出,
美国每年约2.3万人死于耐药感染,而据保守估计,
全球范围内每年死于耐药感染的人数高达70万。
若抗生素随污水排放不加以控制,研究预计到2050
年全球每年的死亡人数将额外增加1000万[7]。因

而,高效去除水体环境中的抗生素一直是现代废水

处理技术研究的热点与难点[8]。

1.2 常见抗生素类废水处理方法

在过去几十年的研究中,水体抗生素常见的去

除方法一般有物理、化学、生物等方法,进一步细化

后可分为吸附法、电化学催化、臭氧氧化、芬顿类芬

顿氧化、活化过硫酸盐、光催化、好氧生物与厌氧生

物处理等[2,9-10]。物理化学方法一般可以对废水进

行简单预处理以实现物质回收与提高水质的可生

化性。
在物理化学方法中,吸附法的基本原理为利用

多孔固体材料表面的吸附能力对水体中抗生素类污

染物进行络合、静电相互作用、形成氢键或化学键

(π-π键)等多种方式吸附去除,使水体得以净化。
研究至今,矿物质类(坡缕石、伊利石、蒙脱石、高岭

土、二氧化硅)、树脂类(大网格聚合物、磁性树脂)、
金属与金属氧化物类(铝、铁的水合氧化物)、碳基材

料(多壁碳纳米管、氧化石墨烯、活性炭、生物炭)以
及生物污泥等均可作为吸附剂对抗生素进行吸附去

除[11]。在使用过程中,吸附剂一般可以回收利用

3~5次。吸附法较其他处理方法具有操作简单、成
本低、效率高、重现性强、吸附剂种类多的优点。然

而,吸附法并没有对抗生素进行降解去除,而仅仅是

吸附存储的物理过程。此外,当水体中其他污染物

存在时,吸附效果将明显受损。
电化学催化法则利用电极使废水中抗生素结构

断裂或改变而转化为小分子产物,从而降低或消除

其生物毒性。水体抗生素可直接在电极表面发生氧

化还原反应得以去除,也可通过间接的电化学反应

产生活性基团(如超氧自由基、双氧水、羟基自由基

等)对抗生素进行矿化去除。在研究电化学催化降

解抗生素时,影响其降解的主要因素有电极材料、抗
生素初始浓度、pH值、电极两端施加的电流强度、
溶液离子强度、温度、抗生素种类等[12]。高效、适用

性广、降解彻底是电化学催化法的优点,但经济投入

高、电极材料的选取与制备是限制其实际应用的难
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点。臭氧氧化技术中,利用臭氧的强氧化性直接或

间接与有机污染物发生氧化反应,断裂抗生素的分

子结构。在利用臭氧氧化处理抗生素的过程中,pH
值具有关键性的作用。一般而言,臭氧在pH值较

高的环境以及可溶性有机碳浓度较低情况下更具有

适用性[13]。在相关研究中,一般为提高臭氧氧化的

降解效率,UV、过氧化氢等辅助性催化剂利用较多。
芬顿与类芬顿氧化法利用Fe2+与H2O2链式反应产

生羟基自由基·OH对抗生素进行氧化分解[9]。芬

顿法对抗生素降解效率较高,但在应用过程中,芬顿

与类氧化法受催化剂用量、H2O2 的浓度、温度、pH
以及抗生素浓度影响,且氧化剂用量不易控制,抗生

素降解容易产生不可预知的中间副产物,再次进入

环境带来二次污染。活化过硫酸盐氧化法的基本原

理为利用活化技术对过硫酸根离子进行活化,转化

生成SO-4·的新型高级氧化技术。其活化技术一

般有紫外活化、热活化、碱和超声活化以及过度金属

离子活化等[14]。相对于芬顿技术,活化过硫酸盐氧

化的pH范围更广,SO-4 ·在水溶液中存在时间相

较于羟基自由基更长。研究表明,活化过硫酸盐对

于抗生素去除具有较好的效果。然而,对于活化过

硫酸盐氧化技术,寻求高效且环境友好型的螯合剂

是其应用难点[14]。光催化作为高级氧化工艺

(AOPs)中的一种,利用光照与环境条件对抗生素进

行降解,是一类降解彻底且绿色的环境催化氧化技

术[15]。然而,研究与发展高效的半导体材料是光催

化降解抗生素的核心问题,另一个挑战是抗生素的

完全光降解,即降低抗生素降解过程中副产物的毒

性和环境持久性。
生物方法因其在原位应用方面的高灵活性而备

受关注,通常地,生物法是一项耗时较长、降解彻底

的抗生素处理技术。然而,厌氧的生物处理过程一

般应用于高浓度有机废水处理,且所需时间较长,而
好氧处理时曝气需要较高的能量输入,更有大量剩

余污泥将产生[16]。

2 微生物电化学技术处理抗生素类

废水

  微生物电化学技术(Bioelectrochemicalsystem,

BES)具有污染物降解彻底、能耗低、操作简单等特点。
在BES中,电活性微生物氧化分解有机质进行代谢

活动,产生的电子一部分供自身增殖利用,剩余部分

则通过胞外电子传递至终端电子受体,从而完成生

物化学能量到电信号的转换[17-19]。微生物电化学技

术结合有机质生物降解和电信号刺激,有利于废水

中抗生素类污染物的去除。与好氧废水处理系统相

比,BES的厌氧系统具有低能耗和低污泥产量的优

势。利用BES技术加速厌氧废水处理时,难降解污

染物的生物毒性将抑制电活性微生物的活性,因此,
污染物的分子结构断裂将是影响整个废水处理性能

的瓶颈[20]。在BES系统中可有效实现抗生素的去

除,研究报道,对于β-内酰胺类与喹酮类抗生素,其
去除率可高达98%以上,而四环素类、氯霉素、磺胺

类等,其去除效率也均在80%以上[21]。至今利用

BES技术进行抗生素类废水去除时,主要包括单一

系统以及微生物电化学耦合传统废水处理技术。笔

者就近年来微生物电化学在抗生素类废水处理领域

的应用,包括微生物学组成、抗生素代谢途径、影响

抗生素处理效率的相关参数,以及BES耦合传统废

水技术,进行回顾与总结。

2.1 BES中抗生素的降解机制

微生物电化学技术(图2),传统意义来讲主要

包括微生物燃料电池(Microbialfuelcells,MFCs)
和微生物电解电池(Microbialelectrolysiscells,

MECs),该技术结合微生物代谢和电极表面的电化

学氧化还原反应对污染物进行降解[19,22]。对于

MFC系统,阳极均由生物阳极构成,而阴极可分为

非生物阴极与生物阴极两种系统。在非生物阴极的

系统中,一般以空气或者铁氰化钾作为非生物阴极

的电子受体,废水中的抗生素等污染物质则作为生

物阳极中电活性生物的碳源与电子供体。

图2 抗生素降解去除常用的BES装置

Fig.2 CommonlyusedBESdeviceforantibioticremoval
 

当阴极催化剂转变为接受电子的电活性微生物

后,即为生物阴极。在生物阴极 MFC中,阴极电活

性生物接受来自电极的电子,而阴极室中抗生素接

受来自阴极的电子,并通过直接的电化学或微生物
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还原去除。与非生物阴极相比,循环伏安曲线

(CV)显示生物阴极 MFC具有更高的峰值电流和

更低的过电位[23]。由于生物阴极的得电子属性,生
物阴极一般应用于降解电子受体型抗生素。

MEC系统则是一个电驱动的析氢过程,通过外

加电位,推动电活性微生物电子传递,提高电极表面

微生物对抗生素的降解去除。在 MEC系统中,电
位是决定抗生素在MECs中降解效率的重要因素之

一。抗生素在MEC中的降解机理则主要包括电化

学直接还原和生物降解过程[24]。电子供体型抗生

素可在阳极中被微生物氧化去除。而电子受体型抗

生素即可接受阴极传递的电子进行还原,也可通过

生物阴极表面的电活性微生物直接还原去除。

2.2 BES中抗生素的降解性能

对应于上述BES系统的降解机制,当以空气阴

极运行MFC对土霉素(Oxytetracycline,OTC)进行

降解时,OTC浓度为50mg/L以下时,其降解效率

可达90%以上[25]。而使用氰化铁钾溶液(50mmol/L
K3[Fe(CN)6]和20mmol/L磷酸盐缓冲液PBS)作
为阴极液,以碳布为阳极,磺胺嘧啶(Sulfadiazine,

SDZ)作为唯一电子供体,2周内SDZ降解效率在

90%以上[26]。阳极室中抗生素的引入抑制了胞外

产电菌的电活性,降低了阴极的氧还原速率,限制了

MFC 电 能 输 出,但 金 霉 素 (Chlortetracycline,

CTC)、罗红霉素(Roxithromycin,ROX)、诺氟沙星

(Norfloxacin)以及SDZ的去除率可达99.9%甚至

100%[27]。对于非生物阴极的MFC系统,抗生素浓

度、种类以及阳极的电活性生物是抗生素降解的关

键因素。
当利用生物阴极对氯霉素(Chloramphenicol,

CAP)进行降解时,生物阴极微生物可以直接从阴极

获得电子,参与CAP的硝基还原与脱氯反应,从而

提高CAP的去除效率。CAP在生物阴极中的还原

效率约为非生物阴极的3.2倍[28]。以32mg/L的

CAP为目标污染物,当生物阴极运行4h后CAP的

转化率为87.1%,而当运行时间提升至24h后,这
一去除率可达96.0% [23]。此外,生物阴极的降解

效率极大地受环境温度影响,当温度由室温(25℃)
降低至10℃时,生物阴极的CAP还原效率显著

下降[29]。
当BES以MEC运行时,电极电位调控着MEC

中生物的电活性与生物膜形成速率,当电位由0V
增加到0.9V时,磺胺嘧啶(SDZ)在36h内的去除

率由79.3%增加至91.4%[30]。此后当电位持续增

加至1.5V时,降解效率不再增加,表明此时电位的

加速效应达到阈值。相比如-0.5V,当阴极电位处

于较低的水平时(-1.25V),可以提供足够的电子

供阴极还原CAP,此外,其微生物群落结构在更低

的电位下同样也发生改变[31]。
综上,基于电活性微生物的BES技术,在进行

抗生素类污染物去除时,无论生物还是非生物阴极

或者 MEC系统,都取得较高的去除率(80%)。而

在这一过程中,生物的催化、降解作用是抗生素降解

的关键,因而,BES电极表面的生物膜中生物组成将

影响抗生素的去除效率与代谢方式。

2.3 BES中降解抗生素的微生物群落

报道显示,BES对各类抗生素降解时,电极表面

生物组成主要分为两个部分:具有电活性的胞外产

电菌群以及具有抗生素降解功能的菌群,两种菌群

间复杂的相互作用对BES中抗生素降解和电能产

出至关重要[21]。胞外产电菌利用抗生素等有机基

质进行胞外呼吸产生电子,从而回馈加速厌氧降解

过程。无论MFC与MEC系统,在进行抗生素类有

机质降解时,其生物膜中的生物组成具有相似性,其
基本组成为变形菌门(Proteobacteria)、拟杆菌门

(Bacteroidetes)以及厚壁菌门(Firmicutes)等,而对

于不同的抗生素种类,生物学组成在属或科水平具

有差异性(见表1)。研究显示,利用BES系统对氯

霉素(CAP)进行降解时,富集于电极表面电活性生物膜

的优势菌属为Azonexus、Comamonas、Nitrososphaera、

Chryseobacterium、Azoarcus、Rhodococcus 以 及

Dysgonomonas等。其中,Azonexus与Comamonas为具

有胞外产电功能的阳极电活性菌,而其他的优势属

在厌氧条件下具有降解有毒或难降解有机质的作

用[32]。有研究指出,对于土霉素的BES降解,其生

物群落中Eubacteriumspp.的丰度可高达91%以

上[33]。在降解头孢唑啉(Cefazolin,CFZ)的BES
中,常 见 的 电 活 性 菌 Geobacter、Acinetobacter、

Stenotrophomonas、Lysinibacillus与Dysgonomonas在阳

极生物膜中得以富集[34]。以恩诺沙星(Enrofloxacin,

ENR)与头孢噻呋(Ceftiofur,CEF)驯化电极生物膜显

示,厚 壁 菌 门 (Firmicutes)和 放 线 菌 门
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(Actinobacteria)的丰度相较于原始菌群出现下降,
而 变 形 菌 门 (Proteobacteria)和 拟 杆 菌 门

(Bacteroidetes)的丰度增加至80%~90%。属水平

显示,Flavobacterium、Achromobacter、Stenotrophomonas
以及Chryseobacterium在抗生素驯化体系中占据主导

地位[35]。

表1 BES进行水体抗生素降解时电极表面主要的

微生物组成及其丰度

Table1 Themainmicrobialcompositionandabundanceon
electrodesurfaceduringantibioticdegradationinBES

抗生素种类 主要微生物 丰度/% 参考文献

氯霉素

Azonexus 19.94

Comamonas 19.41

Nitrososphaera 12.15

Chryseobacterium 08.860

[32]

土霉素 Eubacteriumspp 91.8 [33]

恩诺沙星与

头孢噻呋

Flavobacterium 20.80

Stenotrophomonas 12.80

Chryseobacterium 29.30

[35]

头孢唑啉

Geobacter 18.71

Acinetobacter 15.82

Lysinibacillus 03.22

Dysgonomonas 05.36

[34]

呋喃西林

Methylobacillus

Methylophilus

Anaerolineaceae

Acinetobacter

[31]

磺胺甲恶唑

Betaproteobacteria 77.3

Clostridia 10.90

Bacteroidia 03.30

[36]

在生物阴极表面,其优势菌属一般为α、β和γ-
变 形 菌 门 (Proteobacteria)以 及 拟 杆 菌 门

(Bacteroidetes)[23]。进一步对其属水平分析显示,
不 同 运 行 条 件 下 的 BES 生 物 膜 中,

Methylobacillus、Pseudomonas、Anaerolineaceae以

及Brevundimonas优势明显[31]。进行抗生素呋喃

西林(Nitrofurazone,NFZ)降解时,生物阴极表面兼

具硝基芳烃还原能力与胞外产电能力的Klebsiella
是重要的优势菌属[23,37]。综上所述,抗生素的毒性

与难降解性对BES系统中微生物活性影响较大,尽
管在门水平差异不大,但在属或者种水平,其生物学

趋向于多样化,逐步以抗生素驯化的电极电活性菌

群对于抗生素的去除具有高效性。

2.4 BES中典型抗生素的降解代谢途径

生物学以及抗生素种类的差异性势必带来代谢

途径的多样化,在以BES电活性微生物进行抗生素降

解时,其代谢途径各有不同。金霉素(CTC)在BES中

首先进行脱氢与脱卤反应,此后化学键逐步被打断即

甲基以及—N(CH3)2 等被氧化并最终转化为二氧化

碳与水而去除[38]。土霉素(Oxytetracycline,OTC)的
降解过程与CTC具有相似性,OTC的代谢同样是氢

基 于 羟 基 的 断 裂 形 成 anhydro-oxytetracycline
(AOTC)开始,随后快速分解为α APOTC与

β APOTC,经过氧化并发生开环反应生成3-羟基

环己酮,最后,在羟基自由基的作用下分解为CO2
和H2O[38]。在另一项利用BES进行OTC生物降

解的研究中,OTC被微生物代谢,分子结构被破坏

而转化为相对简单的苯环和碳链,从而消除OTC的

抗性与毒性[39]。氯霉素(CAP)在生物阴极中的代

谢主要有两类代谢中间产物,即硝基部分与3-羟基

部分。其中3-羟基部分被乙酰化而转化为乙酰化

CAP,硝基部分则转化为胺基,形成胺类中间产物

(AMCl2)。此后乙酰化CAP在经历微生物进一步

代谢后转化为AMCl2,最后AMCl2 逐步通过多种

微生物的meta-cleavage代谢途径转化为无毒小分

子产物[23,32,40]。磺胺甲恶唑 (Sulfamethoxazole,

SMX)降解时,首先发生S-N键的断裂形成4-氨基

苯磺酸(4-aminobenzenesulphinicacid)和3-氨基-
5-甲基异恶唑(3-amino-5-methylisoxazole,3A5MI)
(图3)。其中,4-氨基苯磺酸转化为苯磺酸或4-氨基

苯硫酚,3A5MI的氨基则被微生物利用而转化为5-
甲基异恶唑。伴随着N—O键和碳碳双键断裂,加
之微生物耦合电刺激5-甲基异恶唑转化为异丙醇并

最终在厌氧环境下降解为CH4去除[41]。此外,有研

究显示SMX的代谢包括多种中间产物,表明其代谢

途径的多样性,但不论何种代谢途径,SMX都将开

环形成小分子的中间产物而毒性得以去除[36]。
磺胺嘧啶(SDZ)的化学结构由两部分组成:嘧

啶和磺胺。BES中,SDZ的代谢分为两条途径,降
解初期,随着S—N化学键的断裂,SDZ降解为嘧啶

和苯胺[30]。进一步地,苯胺在微生物与电刺激下转

化为苯且最终代谢产生甲烷,而嘧啶则随之转化为

C4H8N2,并开环降解为小分子物质。此外,研究指
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图3 BES中磺胺甲恶唑可能的代谢途径[41]

Fig.3 PossiblemetabolicpathwaysofSMXinBES[41]
 

出,SDZ的代谢产物可以作为微生物生长的能源、碳
源或氮源等[30]。在另一项研究中指出水解是SDZ
降解的第一步,而水解后的嘧啶部分通过羟基化过

程进一步降解,磺胺部分(对苯胺磺酸)则主要通过

还原和反硝化反应为主进行代谢去除[26]。综上所

述,不同的抗生素种类驯化将引起电活性生物组成

不同,从而进一步影响BES中代谢途径。因此,在
考虑提升BES中抗生素的代谢效率时,生物接种来

源、生物膜厚度以及环境因素包括温度、pH、离子强

度等均在不同程度影响着BES的抗生素类废水处

理性能。

2.5 影响BES中抗生素去除的因素

在利用BES技术对抗生素废水进行处理时,系
统的电极材料、离子强度与pH值、电活性生物膜厚

度、抗生素类别与起始浓度等都将影响BES的废水

处理效率与电能回收。
电极材料决定了生物附着与电极的催化性能,

阳极材料选择时一般考虑的因素包含比表面积、生
物相容性、导电性、长期运行稳定性以及经济效益

等,而阴极的选取则一般需要优先筛选其催化性能、
导电性以及化学稳定性等[42],表2对比了不同电极

材料对抗生素降解性能的影响。有研究对比了碳棒

(CR)、泡沫铜(Cu)以及泡沫镍(NF)作为阴极时

BES对氯霉素(CAP)的降解情况,结果显示,32
mg/LCAP在泡沫铜电极下12h即可完全降解,而
碳棒以及泡沫镍所需时间增加至24h与120h[43]。
对比石墨与锰氧化物两种电极,系统对环丙沙星

(Ciprofloxacin,CIP)的去除率均高达97.8%以上,
然而在石墨电极BES中由于电极吸附作用,其出水

中磺胺嘧啶(SDZ)的浓度较之更低,即出水水质

更优[44]。

表2 BES中电极材料对抗生素降解性能的影响

Table2 Effectofelectrodematerialson

antibioticsdegradationinBES

电极

材料

抗生素

种类

初始浓度/

(mg·L-1)

去除

时间

去除

率/%

参考

文献

碳棒 氯霉素 32 24h 100 [43]

泡沫铜 氯霉素 32 12h 100 [43]

泡沫镍 氯霉素 32 120h 100 [43]

石墨棒 磺胺嘧啶 20 36h 91.9 [30]

炭毡 氯霉素 50 72h 100 [31]

石墨毡 四环素 60 7d 78 [38]

炭毡 磺胺甲恶挫 20 48h 100 [41]

碳布 四环素 50 5d 90 [25]

抗生素进入系统时,将在一定程度上抑制电极

表面微生物活性,从而延长BES的启动时间,因此,
接种源与生物驯化方式对于优化电活性生物膜组

成,富集抗生素类降解菌具有重要作用。研究指出,
以磺胺嘧啶(SDZ)为有机底物,12个周期后,系统能

量输出回到最大值,6个月持续驯化后,BES能够高

效去除SDZ,100mg/LSDZ可在48h内完全去

除[26]。此外,生物膜在较厚条件下对污染物毒性具

有一定的抵抗力[45]。最新研究显示,生物膜厚度可

以调控物质在BES系统中的代谢途径,即生物膜厚

度的代谢将出现空间异质现象[46]。生物膜增厚后

对头孢唑啉(Cefazolin,CFZ)的耐受性更高[34]。生

物膜在逐渐增厚的过程中,胞外聚合物不断累积,将
微生物包裹而形成类似于堡垒的新型结构,从而提

高生物的耐受性[47]。抗生素在一定的浓度范围内

甚至能提高系统产能[48],增大污染物去除效率,但
浓度过高时,毒性将对电活性生物膜造成伤害[26]。
有研究对比了BES系统对不同浓度SDZ的降解效

率,结果显示,20mg/LSDZ在系统中被快速去除(3
h),而当浓度提高到160mg/L时,这一去除时间增

加至24h[30]。由于中间毒性物质的产生,高浓度的

起始抗生素浓度将抑制系统的性能。在去除SMX
的研究中,当抗生素浓度分别为0.20、0.39、0.79
mmol/L时,其TOC去除量分别为约73%、53%和

33%[36]。此外,不同抗生素种类的分子结构与官能

团组成具有差异性,其微生物可利用性在BES中不
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尽相同,因而其去除效率具有较大的差异。研究显

示,在BES中,相同浓度的抗生素(60mg/L),OTC
的降解速率高于CTC[38]。基于抗生素的生物可利

用性,研究不同抗生素在BES系统中的产电性能,
结果显示,以磺胺嘧啶(SDZ)为基质的电压输出高

于金霉素(CTC)与罗红霉素(ROX),而诺氟沙星

(NOR)电能输出最低[27]。
其他因素,如电极电位、离子强度、温度与pH

值等同样对BES的降解性能具有重要影响。BES
中的MEC需要额外的外接电位,电极电位的变化

将影响着电活性微生物的胞外电子传递(EET)机
制,从而引起电活性微生物种群的多样化发展[49]。
因此,外接电位的适当改变可有效提高抗生素在

BES中的去除效率[30]。电位的提高增加了系统的

电子驱动力,强化抗生素的去除。当阴极电位由

-0.2V变化到-0.8V时,呋喃西林(NFZ)的还原

效率由约42%提高到约71%[37]。适度含盐废水

(0.5%)的高导电性可有效促进BES中的氧化还原

反应,加速废水中氯霉素(CAP)的去除,而当盐度提

高到6%时,BES中CAP去除效率显著降低,表明

高盐度对CAP去除率的抑制作用[50]。pH通过调

节微生物酶的活性影响电活性生物膜的代谢效率、
氧化还原电位和微生物产物的形成。在BES中,

pH值对维持氧化还原反应的平衡也起着至关重要

的作用。一般地,微生物电活性在pH值为7左右

最佳,pH值过高或过低都将导致BES性能的显著

下降[51]。BES中基质的生物电化学反应在调解电

解液的pH值方面起着重要作用。质子的产生和消

耗基本同时发生,微生物自身将依据初始pH值平

衡外界pH值变化[52]。然而,由于质子生成反应和

氢氧根离子生成反应的速率不同,将导致系统pH
值失衡,从而引起潜在的能量损失,降低系统功率输

出[53]。因而在BES中,通常采用磷酸盐缓冲液调节

系统的pH值。50mmol/L磷酸盐缓冲液时,抗生

素逐步驯化10月后,72h可将10mg/L土霉素去

除99%以上[33]。在20mmol/L磷酸盐缓冲液下,

BES在12h内即可将20mg/L抗生素磺胺甲恶唑

(SMX)去除85%,相较于文献报道具有更高的降解

效率[41]。温度对电活性生物膜形成以及电催化性

能具有重要意义[54]。BES的运行温度对CAP的去

除效率有一定的影响,当温度从25℃切换到10℃

时,CAP的降解显著降低,生物阴极微生物葡萄糖

发酵的乙酸和乙醇产率显著下降[29]。

2.6 BES耦合传统废水处理技术降解抗生素

近年来,由于水质的逐渐恶化,单一的废水处理

技术已经不能满足废水处理的高效性、环境友好、资
源回收与经济可利用性要求[55-56]。因此,研究者们

开始聚焦于传统废水处理技术的耦合。BES技术与

传统的污水处理技术,如人工湿地(Constructed
wetland,CW)、膜 生 物 反 应 器 (Membrane
bioreactor,MBR)以及高级氧化技术(Advanced
oxidationprocess,AOPs)相结合,能够获得较高的

抗生素降解效率。
微生物燃料电池耦合人工湿地(CW-MFCs)利

用微生物学、电化学以及生态相关功能进行废水废

物处理(图4(a))。有研究将BES技术与人工湿地

耦合搭建 CW-MFCs系统,结果显示磺胺嘧啶

(SDZ)、卡马西平(Carbamazepine,CBZ)、萘普生

(Naproxen,NPX)和布洛芬(Ibuprofen,IBP)等在

CW-MFCs的闭合系统中,出水COD、NH+4-N以及

废水中毒性得以有效降低[57]。在另一项关于

CW-MFC去除抗生素的研究中,不同抗生素浓度条

件下(200~800μg/L),所有反应器中均输出较高的

稳态电压,表明电压输出不受磺胺甲恶唑(SMX)与
四环素(Tetracycline,TC)较低浓度所影响。在较

高的抗生素浓度(1600μg/L)下,抗生素抑制了电

活性微生物的活性,CW-MFCs的电能输出下降[58]。
此外,有研究指出,CW-MFC系统对于环丙沙星

(CIP)的去除率高达约97%,表明CW-MFC系统可

以有效去除水体环境中的抗生素[44]。
当利用BES系统与传统的电化学类技术进行

耦合时,一般利用BES电活性生物膜产生的电能驱

动传统电化学系统进行反应。MFC耦合(光)电化

学催化(PEC或EC)的研究中,使用镀有Fe0/TiO2
的不锈钢(SS)阴极(图4(b))。在可见光照射

120min后,该体系对四环素溶液(初始四环素浓度:

100mg/L)中COD的去除率达到70%,而暗处理

时,去除率降低了15%。电子自旋共振光谱研究表

明,Fe0/TiO2 产生的生物电活化的 O2 和活性氧

(Reactiveoxidationspecies,ROS)基团有效地降解

了基质中的抗生素[59]。电吸附(ES)与MFC的耦合

ES-MFC系统在进行土霉素(OTC)降解时(图4
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(c)),串联3组 MFC作为电源,当 OTC浓度为

2mg/L时,去除率可达98.8%。随着处理时间的增

加,ES中的去除效率逐渐提高而 MFC中则出现下

降。在ES反应过程中,OTC通过静电吸附和阳离

子交换所产生的化学吸附进行吸附去除。研究表

明,耦合的ES-MFC系统对于废水中的抗生素去除

具有高效性[60]。MBR和 MFC系统的耦合具有污

染物降解更为彻底、相较于传统MBR节能、相较于

单一MFC出水质量更高等优点[61]。MBR-MFC的

耦合(图4(d)),以碳纤维布涂布聚偏氟乙烯

(PVDF)为阴极进行废水处理,其COD去除率为

90%,NH+4-N去除率为80%。过氧化氢等活性氧

化剂联合电驱动微生物对模型污染物盐酸四环素

(OTC)的氧化去除率达90%。与其他电化学系统

相比,MBR-MFC在废水处理中具有更加节能环保

的优势[62]。综合考量各类因素,BES及其耦合技术

结合生物学、电化学以及物理学等的相关原理可以

有效去除水体中抗生素类污染物,回收资源。

图4 BES与传统废水处理技术的耦合[17,52-53,55]

Fig.4 CouplingtechnologybetweenBESandtraditional

wastewatertreatmenttechnology[17,52-53,55]
 

3 结论与展望

综述了利用BES技术进行抗生素类废水处理

的生物学组成、代谢去除方式以及影响BES中抗生

素降解性能的各个参数。采用BES技术进行抗生

素废水处理时,其优点主要有:

1)回收有用资源、经济效益好:抗生素去除不需

要额外的能量输入,此外,抗生素降解同时伴随着能

量的产生,将储藏在有机质中的物理化学能转化为

电能。在生物阴极中不需要额外的还原剂和任何外

部电源输入,BES表现出较高的抗生素去除效率。

2)环境友好、无副产物产生:抗生素在降解过程

中,高毒性的中间产物鲜有检出,一般中间产物在

BES中得以进一步降解而产生小分子物质。

3)多技术耦合兼容与高效性:BES与AOPs、吸
附方法和人工湿地等相结合具有高效降解各类抗生

素的功能。
然而,研究者目前为止主要聚焦于提升其去除

效率、解决其电活性生物可利用性、探究其代谢去除

机制等。在去除抗生素的研究中往往忽略了复杂的

废水组成,而微生物催化反应的pH适应范围等对

于实际应用也具有局限性。在未来的研究中,对功

能菌群的进一步了解乃至功能基因的鉴定与富集,
驯化具有pH广泛应用性的功能降解菌,综合考虑

BES技术对于复合污染物的降解,考察多因素下的

抗生素降解将有助于推动BES在实际抗生素类废

水处理中的应用与发展。
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