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摘　要　细菌耐药性和纳米材料污染为新兴环境问题。细菌耐药性遗传载体——耐药基因 (ARGs) 广泛存在于污
水处理系统中，且已被证明与金属纳米材料密切相关。采用实时荧光定量 PCR技术，探究了纳米零价铁  (nZVI)
和纳米氧化锌  (nZnO) 对污水处理系统中磺胺类耐药菌  (ARB) 和 ARGs的分布特征的影响。结果表明，50 mg·L−1

nZVI和 nZnO暴露均有利于削减磺胺 ARB浓度数。与对照组相比，nZVI和 nZnO暴露后污泥中 sul1丰度增加了
0.25%~16.21%，而 sul2出现明显削减  (1.51%~15.47%) 。此外，50 mg·L−1 nZVI会导致游离态胞外 ARGs大幅削
减。nZVI和 nZnO暴露通过富集污水处理系统中的 intI1、改变细胞膜通透性和调节细菌转录能力促进 sul1的增
殖。本研究结果阐明了典型纳米金属对污水处理系统中 ARB和不同形态 ARGs消长的影响及其机制，可为制定
有效调控和全面削减污水处理系统中耐药污染策略提供参考。
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细菌耐药性感染日益影响人类健康和经济发展 [1-2]。英国卫生部报告显示，若不采取有效措

施，到 2050年，细菌耐药性将导致全球每年出现 1 000万人死亡 [3]。耐药基因  (antibiotic resistance
genes，ARGs) 是细菌获得耐药表型的关键遗传载体，故被列为全球重要的新兴环境污染物之一 [4-6]。

城市水系统中的污水处理系统被证明是 ARGs的重要储存库之一，同时也是 ARGs污染传播至

受纳环境的主要来源 [7-8]。在污水处理系统中，ARGs的产生和增殖与污水中选择压密切相关 [8-9]。

已有研究报道了纳米银 [10-11]、纳米铜/氧化铜 [12-14]、纳米氧化锌  (nZnO) [15] 和纳米零价铁  (nZVI) [16-17]

等纳米金属及氧化物对污水处理系统活性污泥中总体 ARGs分布与归趋的影响。MILLER等[10] 通过

实时荧光定量聚合酶链反应 (qPCR) 证明，环境浓度纳米银 (0.01~1.0 mg·L−1) 对厌氧消化器中四环素

和磺胺类 ARGs的丰度无显著影响。MA等 [11] 通过宏基因组测序分析发现，经过 56 d的纳米银

(0.1~20 mg·L−1) 驯化，活性污泥中绝大多数类型 ARGs的分布无明显变化，但可促使氨基糖苷类

ARGs (如 strA) 和吖啶黄类 ARGs (acrB) 分别提高 300%、50%。此外，ZHANG等 [15] 发现，nZnO颗

粒导致污泥厌氧消化系统中可移动遗传元件  (mobile  genetic  elements，MGEs) 绝对丰度增加了
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354.70%，因此可能会增加 ARGs的传播风险。最近两项研究基于相关性分析得出，nZVI主要通过
改变 ARGs潜在微生物寄主降低氯霉素废水处理系统 [16] 和厌氧消化系统 [17] 中 ARGs的丰度。需要
明确的是，污水处理系统中 ARGs根据其形态可分为污泥细胞内 ARGs (iARGs) 、污泥细胞外附着
态 ARGs (aeARGs) 和污水细胞外游离态 ARGs (feARGs) [18-19]。ARGs的赋存形态不同，其增殖与传
播方式亦不相同 [19-20]。iARGs主要通过细胞分裂或水平接合进行增殖，而 aeARGs和 feARGs主要来
源于细胞死亡裂解或主动分泌，并能借助转化和转导机制传播 [19，21-22]。然而，金属纳米粒子对污
水处理系统中不同形态 ARGs增殖与传播能力的影响及其机制尚未探明。

本研究采用抗生素敏感性测验和 qPCR考察不同质量浓度 nZVI和 nZnO暴露对污水处理系统
中典型磺胺类耐药菌  (ARB) 浓度和不同形态 ARGs丰度的影响，并通过检测细胞膜通透性、
ARGs表达水平及典型 MGEs (intI1) 分布特征阐明 nZVI和 nZnO暴露下 ARGs的转变机制，有助于
揭示金属纳米粒子和细菌耐药性的双重新兴环境污染效应，以期为研发高效控制污水处理系统中
耐药污染的策略提供参考。

 1    材料与方法

 1.1    样品与材料

活性污泥取自某主体工艺为厌氧/缺氧/好氧-膜生物反应器的污水处理厂。活性污泥混合液挥
发性悬浮物浓度  (MLVSS) 为 2.2 g·L−1。nZVI和 nZnO等试剂购自阿拉丁  (Aladdin，中国) 。试剂级
别均为分析纯。

 1.2    暴露实验设计

将活性污泥静置后去上清液，采用质量分数为 0.85%的 NaCl清洗 1次。用量筒量取 300 mL活
性污泥混合液至 500 mL锥形瓶中。参照某污水处理厂进水基质水平添加 CH3COONa 171.4 mg·L−1

(相当于 COD为 200 mg·L−1) 、NH4
+-N 20 mg·L−1、NO3

−-N 10 mg·L−1 和 PO4
3--P 2 mg·L−1。然后，投加

适量预先超声分散  (5 min) 的 nZVI和 nZnO储备液至锥形瓶中，使其最终质量浓度维持为 1和
50 mg·L−1 (分别代表污水处理厂中环境检出水平和污水生物处理胁迫实验质量浓度) [23-25]。最后，将
其置于培养箱 (ZQZY-70BF，中国) 中恒温振荡 (20 °C，150 r·min−1) 反应 12 h。运行模式参照某实际
污水处理厂采用 6 h厌氧+6 h好氧的曝气方式，曝气量控制为 500 L·(m3·min)−1。分别于 0.5、2、4、
6、8、10和 12 h取污泥混合液用于 ARB浓度数检测及细胞膜完整性检测；同时，取污泥混合液进
行离心，获得的污泥沉淀和上清液保存于-20 °C，用于 RNA和不同形态 DNA提取。

 1.3    ARB浓度检测

采用琼脂稀释法 [26] 检测 ARB相对浓度。采用无菌 0.85% (质量分数) NaCl溶液 10倍梯度稀释
活性污泥混合液至适当细菌浓度。取 1 mL稀释后的样品涂布于含有磺胺  (终浓度为 512 mg·L−1) 的
MH琼脂上。抗生素浓度遵循临床和实验室标准协会指南 [27] 的最低抑制浓度。同时，取 1 mL
0.85% (质量分数) 无菌 NaCl溶液涂布在无菌 MH琼脂平板上用作空白对照。最后，将平板倒置于
(36±1) °C生化培养箱培养 (48±2) h。选取菌落数为 30~300菌落形成单位的平板计数菌落总数。
ARB相对浓度为添加抗生素的实验组菌落数与抗生素空白组菌落数 (即异养菌浓度) 的比值。

 1.4    不同形态 DNA提取与检测

取 5 mL污泥混合液离心  (4 °C、4 000 r·min−1) 处理 5 min，保留污泥沉淀，并将上清液转移至
新的离心管中。采用离子交换树脂法 [28] 提取污泥沉淀中的细胞外附着态 DNA (aeDNA) 。首先，向
污泥沉淀加入适量离子交换树脂  (70 g·g−1 MLVSS) ，补充磷酸盐缓冲液至 5 mL；置于 4 °C磁力水
浴槽内以 600 r·min−1 处理 8 h后，并于 4 °C、以 10 000 r·min−1 离心 5 min；取上清液过 0.22 μm滤
膜，即得 aeDNA粗提取液。接着，取污泥沉淀，采用十二烷基硫酸钠 (SDS) -高盐法提取胞内 DNA
(iDNA)  [29]。向污泥沉淀中加入 810 μL iDNA抽提液和 2 μL蛋白酶 K (20 mg·mL−1 标准品 ) ，并于
37 °C、以 225 r·min−1 水平振荡 30 min；加入 60 μL 20% (质量分数) SDS，置于 65 °C水浴锅中水浴
2 h；室温离心  (10 000 r·min−1、10 min) 后，取上清液转移至新的 2 mL离心管中；向剩余沉淀加入
180 μL iDNA抽提缓冲液和 20 μL 20% (质量分数) SDS，重复上述处理 2次；合并 3次处理获得的上
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清液，即为 iDNA粗提取液。最后，采用苯酚-氯仿法 [30] 进一步纯化 aeDNA和 iDNA粗提取液。采
用超微量分光光度计 (Nanodrop 2 000，美国) 测定 DNA浓度与纯度 [31-32]。纯化后 aeDNA和 iDNA样
品保存于-20 °C冰箱。采用 0.22 μm滤膜过滤上述污泥混合液离心获得的上清液。取 4 mL滤液至
50 mL离心管中，采用乙醇沉淀法 [33] 分离游离态 DNA (feDNA) 。首先，向离心管中添加 2 mL醋酸

铵  (终浓度 7.5 mol·L−1) 和 12 mL 4 °C预冷无水乙醇，颠倒混匀后于冰上静置 1 h。接着，于 4 °C、
以 14 000 r·min−1 离心 30 min后，小心移除上清液；加入 1 mL 4 °C预冷的 70% (体积分数) 乙醇，并
将乙醇与沉淀混合液转移到一个新的 2 mL离心管中；重复此操作 1次，使 feDNA完全转移至 2
mL离心管中。最后，将上述 DNA悬浮液离心  (4 °C、14 000 r·min−1、10 min) 后，用 70% (体积分
数) 乙醇洗涤，并将 feDNA沉淀悬浮于 50 μL无菌无酶水中。利用 PicoGreen dsDNA Quantitation Kit
(Invitrogen，中国) 和多功能酶标仪 (BioTek，美国) 测定 feDNA 浓度。

 1.5    RNA提取及反转录

通过 TRIzol试剂  (Invitrogen，中国 ) 抽提活性污泥中的 RNA。取 2 mL活性污泥离心  (4 °C、
8 000 r·min−1、5 min) 后弃上清液，加入 1 mL TRIzol试剂涡旋后，室温静置 1 h。于 4 °C、12 000
r·min−1 离心 10 min，将上清液转移至新离心管；加入 0.2 mL氯仿后，室温静置 2 min。将上述混合
液离心  (4 °C、12 000 r·min−1、5 min) 后，取 0.5 mL上层水相至新离心管；加入 0.5 mL异丙醇，于
−20 °C放置 20 min。离心  (4 °C、12 000 r·min−1、20 min) 后弃上清液，加入 1 mL 75% (体积分数) 预
冷  (4 °C) 乙醇；颠倒混匀后离心  (4 °C、8 000 r·min−1、5 min) 后弃上清液，并于室温风干。最后，
加入 30 μL无 RNA酶去离子水溶解 RNA沉淀。采用超微量分光光度计  (Nanodrop 2 000，美国) 测
定 RNA初始浓度及纯度。采用 PrimeScriptTM RT reagent Kit with gDNA Eraser试剂盒  (Takara，中国)
对 RNA进行反转录。先将 2 μL RNA和 2 μL 5×gDNA Eraser Buffer、1 μL gDNA Eraser及适量 RNase
Free ddH2O (总体积 10 μL) 添至 200 μL PCR反应管 1内，吸打混匀。置于 PCR仪  (Eppendorf，德国)
中 42  °C反应 2  min后，将混合液转至反应管 2中。再加入 4  μL  5×PrimeScript®Buffer2、 1  μL
PrimeScript®RT Enzyme MixI、4 μL RNase Free ddH2O和 1 μL RT Primer Mix，吸打混匀后将 PCR反应
管 2置于 PCR仪，于 37 °C下反应 15 min。最后在 85 °C反应 5 s进行反转录，生成 cDNA于−20 °C
保存。

 1.6    ARGs丰度检测

采用 qPCR定量分析污水处理系统典型磺胺类 ARGs (sul1和 sul2) 和 intI1的丰度和表达水平。
反应体系 (20 μL) 为：10 μL SuperReal PreMix Plus (TIANGEN，中国) ，0.6 μL正引物和反引物，2 μL
DNA模板和 6.8  μL  ddH  2O。反应条件为： 95  °C预变性  1~2  min， 95  °C变性  30  s，退火 30  s，
72 °C延伸 30 s，共 40个循环。sul1、sul2、intI1和 16S rDNA的引物序列和退火温度参见文献 [34-36]。
所有样品一式 3份。

 1.7    细胞膜完整性检测

采用 LIVE/DEAD BacLight Bacterial Viability Kits (Invitrogen，中国) 检测细菌细胞膜完整性。取
0.5 mL污泥混合液离心  (4 °C、8 000 r·min−1、5 min) 弃上清液后，加入 1 mL质量分数为 0.85%的
NaCl缓冲液，于 10 000 r·min−1 下离心 15 min。污泥沉淀重悬于适量 0.85% (质量分数) NaCl缓冲液
(OD600 约为 0.05) 后，取 100 μL上述污泥混合液与等体积染料，吸打混匀后室温孵育 15 min。采用
多功能荧光酶标仪 (BioTek，美国) 测定样品的荧光值。激发波长设置为 485 nm，发射波长为 530 nm
和 630 nm。所有样品一式 3份。

 1.8    数据分析

ARGs相对丰度为单位质量  (ng) DNA中 ARGs拷贝数与 16S rDNA拷贝数之比。所有图形均使
用 Origin 20.0进行绘制。图中误差棒表示 2次或 3次实验数据的标准差。

 2    结果与讨论

 2.1    nZVI和 nZnO暴露下 ARB相对浓度

nZVI和 nZnO暴露已被证明能有效抑制鲍曼不动杆菌、金黄色葡萄球菌、拟杆菌、芽孢杆
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菌、棒状杆菌、硫假单胞菌等 ARB生长 [37-39]。
然而，nZVI和 nZnO暴露对污水处理系统中
ARB的影响尚未可知。因此，将活性污泥暴
露于不同浓度  (1和 50 mg·L−1) nZVI和 nZnO，
于不同时间  (0.5、2、4、6、8、10和 12 h) 进
行取样检测。如图 1所示，不同浓度 nZVI和
nZnO暴露下污泥中磺胺类 ARB的相对浓度
为 0.65%~21.04%，且经 nZVI和 nZnO暴露后
有所下降。具体而言，经过 4 h nZVI和 nZnO
暴露后 ARB相对浓度的水平出现大幅上升，
至 5.65%~18.34%，随后下降至初始水平并保
持稳定。对比 nZVI和 nZnO暴露组与对照组
数据发现，ARB变化可能主要由异养菌浓度
的波动所致。进一步分析不同浓度 nZVI和 nZnO
对 ARB的影响发现，在 0~6 h (除 4 h)，1 mg·L−1 nZVI暴露下 ARB相对浓度明显高于 50 mg·L−1 nZVI；
而在 8~12 h，50 mg·L−1 nZVI 暴露下的 ARB相对浓度逐渐超过 1 mg·L−1 nZVI。这可能是因为 nZVI
在好氧处理阶段  (6~12 h) 更易于氧化，从而降低了对 ARB的抑制作用 [40]。此外，1 mg·L−1 nZnO在
暴露期间对 ARB无明显影响，而 50 mg·L−1 nZnO在暴露期 (除 4 h外) 会明显抑制 ARB增殖。

 2.2    nZVI和 nZnO暴露下不同形态 ARGs的丰度

nZVI和 nZnO暴露下 3种不同形态 ARGs的分布情况如图 2所示。污泥中 aeARGs和 iARGs的
相对丰度分别为 3.34×10−2~2.83×10−1 copies·copies−1 16S rDNA和 2.31×10−2~9.12×10−2 copies·copies−1 16S
rDNA，且在暴露于 nZVI和 nZnO (除 6 h外 ) 后持续降低。经过 12 h nZVI和 nZnO暴露，磺胺类
aeARGs和 iARGs的相对丰度分别降低了 32.02%~71.69%和 5.29%~20.55%。显然，nZVI和 nZnO暴
露对 aeARGs分布的扰动作用明显强于 iARGs。需要指出的是，nZVI和 nZnO暴露后 sul1相对丰度
削 减 率 低 于 对 照 组 0.25%~16.21%  (除 1  mg·L−1  nZnO外 ) ， 而 sul2相 对 丰 度 的 则 高 于 对 照 组
1.51%~15.47%。这说明纳米金属及其氧化物暴露对 aeARGs和 iARGs的削减能力可能取决于
ARGs的类型。污泥厌氧消化过程中添加 nZVI[17， 41-42] 或 nZnO[43] 有利于提高 sul1、 sul2、 tetX和
gryA的相对丰度，但同时会削减 tetM、ermX、ermf和 tet36的相对丰度。此外，相较对照组而言，
nZVI和 nZnO暴 露 12  h后 的 iARGs相 对 丰 度 下 降 了 6.42%~10.47%， 而 aeARGs仅 在 1  mg·L−1

nZVI和 nZnO暴露组分别下降 5.31%和 11.15%。进一步对比发现，50 mg·L−1 nZVI暴露下 aeARGs
丰度的削减比例比 1 mg·L−1 nZVI低 5.51%~33.15%；相反，50 mg·L−1 nZVI暴露下 iARGs丰度的削减
幅度明显高于 1 mg·L−1 nZVI (图 2(a)~(b)) 。此外，50 mg·L−1 nZnO暴露对 aeARGs和 iARGs相对丰度
的削减比例均小于 1 mg·L−1 nZnO暴露 (图 2(a)~(d)) 。

由图 2(e)和 (f)可知，nZVI和 nZnO暴露后 feARGs相对丰度为 1.53×10−2~3.32×10−1 copies·copies−1

16S rDNA，且随暴露时间增加逐渐降低。此外，与对照组相比，nZVI和 nZnO暴露明显促进了
feARGs的增殖。在河水 [44] 或海水 [45] 中添加 nZnO已被证明有利于 sul1富集。进一步对比不同浓度
nZVI和 nZnO暴露下 feARGs的变化可知，nZVI暴露对 feARGs的影响呈现低促高抑规律；而 50
mg·L−1  nZnO暴露会持续刺激 feARGs增殖  (图 2(e)~(f)) 。这可能是由于 50  mg·L−1  nZnO能导致
ARB大量裂解 (图 1) ，进而使 iARGs释放，转变成 feARGs。
 2.3    nZVI和 nZnO暴露下 ARGs和 ARB的动态转变机制

1) ARGs可移动性。磺胺类 ARGs的动态转变通常与可移动遗传元件——intI1密切相关 [19，46]。
因此，重点探究了 nZVI和 nZnO暴露下 intI1的分布特征。如图 3所示，nZVI和 nZnO暴露 12 h
后，胞外附着态、胞内和胞外游离态 intI1的相对丰度分别降低了 37.70%~67.65%、34.06%~60.30%
和 16.01%~68.87%。然而，nZVI和 nZnO暴露 12 h后 intI1的相对丰度高于对照组。同时，胞外附着
态 sul1的相对丰度与 intI1相对丰度呈现显著相关性  (图 4) 。这说明 nZVI和 nZnO胁迫可能通过富
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图 1    nZVI和 nZnO暴露下磺胺类 ARB浓度的变化

Fig. 1    Changes of sulfonamides ARB concentration under
nZVI and nZnO exposure
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集 intI1促进 sul1增殖。在粪便堆肥过程中，nZVI和 nZnO暴露下 intI1与 ARGs具有明显的正相关

性[42]。

2) 细胞膜通透性。nZVI和 nZnO暴露下污泥中细菌的活细胞比例如图 5所示。在 4 h时，污泥

细菌活细胞比例发生急剧下降  (50.22%~55.30%) ，这在一定程度上解释了同时段发生的污泥

aeARGs丰度增加的现象  (图 2 (a)~(b) ) 。值得注意的是，在 8~12 h暴露期间  (好氧阶段) ，1 mg·L−1

nZVI使污泥中细菌的活细胞比例分别降低了 22.38%~28.00%，而 50 mg·L−1 nZVI暴露组活细胞比例

无明显变化。这可能是因为 nZVI在有氧状态下更易于氧化，从而失去了抑菌能力[40]。

 

2 4 6 8 10 120.5

0.05

0.10

0.15

0.20

0.25

0

(a) 胞外附着态sul1

暴露时间/h

 对照组
1 mg·L−1nZVI 

50 mg·L−1nZVI 

1 mg·L−1nZnO 

50 mg·L−1nZnO 

相
对

丰
度

/(
co

p
ie

s·
co

p
ie

s−
1 1

6
S

 r
D

N
A

)

相
对

丰
度

/(
co

p
ie

s·
co

p
ie

s−
1 1

6
S

 r
D

N
A

)

相
对

丰
度

/(
co

p
ie

s·
co

p
ie

s−
1 1

6
S

 r
D

N
A

)

相
对

丰
度

/(
co

p
ie

s·
co

p
ie

s−
1 1

6
S

 r
D

N
A

)

相
对

丰
度

/(
co

p
ie

s·
co

p
ie

s−
1 1

6
S

 r
D

N
A

)

相
对

丰
度

/(
co

p
ie

s·
co

p
ie

s−
1 1

6
S

 r
D

N
A

)

2 4 6 8 10 120.5

0.05

0.10

0.15

0.20

0.25

0.30

0

(b) 胞外附着态sul2

暴露时间/h

 对照组
1 mg·L−1nZVI 

50 mg·L−1nZVI
 

1 mg·L−1nZnO 

50 mg·L−1nZnO
 

2 4 6 8 10 120.5

0.01

0.02

0.03

0.04

0.05

0

(c) 胞内sul1

 对照组
1 mg·L−1nZVI 

50 mg·L−1nZVI 

1 mg·L−1nZnO 
50 mg·L−1nZnO 

暴露时间/h

2 4 6 8 10 120.5

0.05

0.10

0.15

0.20

0

(d) 胞内sul2

 对照组
1 mg·L−1nZVI 

50 mg·L−1nZVI 

1 mg·L−1nZnO 
50 mg·L−1nZnO 

暴露时间/h

2 4 6 8 10 120.5

0.05

0.10

0.15

0.20

0.25

0.30

0.35

0

(e) 胞外游离态sul1

 对照组
1 mg·L−1nZVI 

50 mg·L−1nZVI
 

1 mg·L−1nZnO 
50 mg·L−1nZnO

 

暴露时间/h

2 4 6 8 10 120.5

0.02

0.04

0.06

0.08

0.10

0

(f) 胞外游离态sul2

 对照组
 1 mg·L−1nZVI 
 50 mg·L−1nZVI 
 1 mg·L−1nZnO 
 50 mg·L−1nZnO 

暴露时间/h

图 2    nZVI和 nZnO暴露下 ARGs丰度的变化

Fig. 2    Changes of ARGs abundance under nZVI and nZnO exposure
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图 3    nZVI和 nZnO暴露下 intI1丰度的变化

Fig. 3    Changes of intI1 abundance under nZVI and nZnO exposure
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图 4    nZVI和 nZnO暴露下胞外附着态 sul1和 intI1丰度的相关性分析

Fig. 4    Correlation analysis of the abundance of absorbed extracellular sul1 and intI1 under nZVI and nZnO exposure
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3) ARGs转录水平。转录可能是病原菌调
控 ARGs丰度水平以抵御抗生素攻击的方式之

一 [47-48]。由图 6可知，nZVI和 nZnO暴露会显
著改变 sul1和 sul2的表达水平。如 1  mg·L−1

nZVI与 nZnO暴露 4 h后 sul1表达水平分别是
对照组的 1.30和 1.62倍，而 50  mg·L−1  nZVI
和 nZnO暴露导致 sul1表达水平急剧下降为对
照组的 0.66和 0.73倍。此外， nZVI和 nZnO
对 sul1和 sul2表达水平的影响会随时间发生
波动。再者，nZVI和 nZnO对 sul1表达水平
的扰动幅度也明显高于 sul2。因此，nZVI和nZnO
暴露能调控污泥中细菌内 ARGs的转录过程，
且因 ARGs类型不同而迥异。
 

 3    结论

nZVI和 nZnO暴露有效降低了污水处理系统中磺胺类 ARB相对浓度，且 nZVI表现出更强的
削减效果。nZVI和 nZnO暴露可有效削减磺胺类 aeARGs和 feARGs的相对丰度，对 iARGs的影响
较小。nZVI和 nZnO暴露可能通过诱导污泥中的 intI1增殖、改变细胞膜通透性和调节细菌转录水
平加剧 ARGs的传播与扩散风险。典型纳米金属对污水处理系统中 ARB和不同形态 ARGs消长的
影响及其机制可为制定有效调控和全面削减污水处理系统中耐药污染策略提供参考。
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Effects and mechanisms of metallic nanoparticles on the fate of sulfanilamide
antibiotic  resistance  genes  and  resistant  bacteria  in  wastewater  treatment
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Abstract    Antibiotic resistance and nanomaterials contaminants are important emerging environmental issues
worldwide.  Antibiotic  resistance  vectors —antibiotic  resistance  genes  (ARGs)  widely  exist  in  wastewater
treatment systems and have been proved to be closely related to metal nanoparticles. The influences of nano zero
valent  iron  (nZVI)  and  nano  zinc  oxide  (nZnO)  on  the  distribution  of  antibiotic  resistant  bacteria  (ARB)  and
different forms of ARGs in wastewater treatment system were investigated by quantitative real-time PCR. The
results showed that 50 mg·L−1 nZVI and nZnO exposure was beneficial to the reduction of ARB concentration.
Compared  with  the  control  group,  the  abundance  of  sul1  in  the  sludge  after  exposure  to  nZVI  and  nZnO
increased by 0.25%~16.21%, while sul2 decreased significantly (1.51%~15.47%). In addition, 50 mg·L−1 nZVI
led to a significant reduction in free extracellular ARGs. nZVI and nZnO exposure can promote the proliferation
of sul1 by enriching intI1, changing the permeability of cell membrane and regulating the transcription ability of
bacteria. The present study was helpful for clarifying the effects and mechanisms of metal nanoparticles on the
fate of ARB and different forms of ARGs in the wastewater treatment system, which may lay the foundation for
effective regulation and mitigation strategies of antibiotic resistance in the wastewater treatment system.
Keywords      antibiotic  resistance  genes  (ARGs);  antibiotic  resistant  bacteria  (ARB);  nano-zerovalent  iron
(nZVI); zinc oxide nanoparticle (nZnO); wastewater treatment systems

 

  2096 环　境　工　程　学　报 第 17 卷    
环
境
工
程
学
报
版
权
所
有

http://dx.doi.org/10.1016/j.jhazmat.2021.126883
http://dx.doi.org/10.3969/j.issn.1000-6923.2017.01.047
http://dx.doi.org/10.1016/j.biortech.2019.122092
http://dx.doi.org/10.1016/j.envpol.2019.113654
http://dx.doi.org/10.1039/C8EN00370J
http://dx.doi.org/10.1039/C9EN00338J
http://dx.doi.org/10.1039/C9EN00338J
http://dx.doi.org/10.3389/fmicb.2017.02200
http://dx.doi.org/10.1126/science.aad9822
http://dx.doi.org/10.1016/j.envint.2019.05.036

	1 材料与方法
	1.1 样品与材料
	1.2 暴露实验设计
	1.3 ARB浓度检测
	1.4 不同形态DNA提取与检测
	1.5 RNA提取及反转录
	1.6 ARGs丰度检测
	1.7 细胞膜完整性检测
	1.8 数据分析

	2 结果与讨论
	2.1 nZVI和nZnO暴露下ARB相对浓度
	2.2 nZVI和nZnO暴露下不同形态ARGs的丰度
	2.3 nZVI和nZnO暴露下ARGs和ARB的动态转变机制

	3 结论
	参考文献

