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污水中抗生素与重金属对红霉素抗药性基因的选择性效应 

李侃竹
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摘要：采用电感耦合等离子体质谱(ICP-MS)和固相萃取-高效液相色谱串联质谱(SPE-HPLC-MS/MS)分别检测分析了上海某污水处理厂

中 6种重金属和 3种抗生素的含量水平和分布特征,采用实时荧光定量 PCR检测分析了 7种红霉素抗药性基因(ERY-ARGs)在污水处理厂

中的分布变化.结果表明,抗生素磺胺甲恶唑(SMX)、红霉素(ERY)和四环素(TC)在污水处理厂中均被检出,两段A/O工艺对其去除效果较差,

去除率为 3%(ERY)~36%(TC).重金属Cr、Cu、Zn和Pb在污水中被检出,浓度范围分别为 136.9~235.5、7.1~37.4、18.1~98.4和 143.1~383.0µg/L,

两段 A/O工艺对 Zn基本完全去除,但对 Cu、Pb和 Cr的去除率分别为 48%、43%和 18%.目标 ERY-ARGs在污水处理厂中均被检出,其在

原水中的浓度为 9.28×103(ermA)~1.83×108(ereA)copies/L,两段A/O工艺对其具有较好的去除效果,降低幅度可达 1.19~3.97个对数浓度.通过

相关性分析可知, ERY-ARGs 与 ERY 之间具有显著相关性(P<0.05),而酯酶基因 ereA 与 Cu、Zn 和 Pb 之间也呈现出较好的显著相关性

(P<0.05),表明污水中 ERY对 ERY-ARGs的演变产生具有重要影响,而重金属对 ERY-ARGs也可能存在潜在的选择性作用. 
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Abstract：Occurrence and distribution of six heavy metals and three antibiotics were investigated in a sewage 

treatment plant in Shanghai using inductively coupled plasma mass spectrometer (ICP-MS) and solid-phase extraction 

combined with high-performance liquid chromatograph tandem mass spectrometer (SPE-HPLC-MS/MS), respectively. 

Quantitative PCR (qPCR) was used to determine the distribution and removal of seven erythromycin resistance genes 

(ERY-ARGs) during the wastewater treatment process. The results showed that sulfamethoxazole (SMX), erythromycin 

(ERY) and tetracycline (TC) were detected, and their respective removal efficiency was low in the range from 3% 

(ERY) to 36% (TC). Heavy metals of Cr、Cu、Zn and Pb were detected with concentrations in the ranges of 

136.9~235.5, 7.1~37.4, 18.1~98.4 and 143.1~383.0µg/L, respectively. Almost completely removal of Zn was found by 

the two-stage anoxic/oxic (A/O) process, while the elimination rates for Cu, Pb and Cr were 48%, 43% and 18%, 

respectively. Additionally, all ERY-ARGs were detected in the range between 9.28×103copies/L (ermA) and 

1.83×108copies/L (ereA) in raw influent and were significantly reduced (1.19~3.97logs) in the wastewater treatment 

process. Based on the correlation analyses, the concentrations of ERY-ARGs exhibited significantly positive 

correlation (P<0.05) with ERY. Also, the concentration of ereA genes was strongly correlated with those of Cu, Zn and 

Pb (P<0.05), indicating that the presence of ERY played an important role in the evolution of ERY-ARGs, while heavy 

metals possibly exert selective pressures on the ERY-ARGs. 
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近年来,环境中细菌抗药性基因(ARGs)的产

生和散播受到广泛关注
[1].目前普遍认为,ARGs

的演变产生是由抗生素药物产生的持续选择性

压力所引起的
[2-3].通常情况下,抗生素药物进入

人体和动物体内后只能被部分代谢吸收,未被代

谢的则会随着排泄物进入污水中,最终进入城市

污水处理厂进行处理
[4].在生物处理过程中,细菌

与抗生素药物持续混合,这为细菌抗药性的产生

和传播创造了合适的环境
[5].此外,污水中其他污

染物如重金属等也可能会对抗药性细菌产生共

选择效应
[6].有研究指出,当金属的浓度超过细菌

可利用量时,作为其 SOS(Save our soul)应答反应

中的部分抵抗机制可能会被诱发以减轻重金属

所带来的毒性作用
[7].因此,深入研究污水处理厂

中抗生素药物及重金属等污染物对抗药性基因

产生的选择诱导作用对于控制 ARGs 的产生和

传播具有重要意义. 

红霉素(ERY)是一种常用的大环内酯类抗

生素,其结构稳定,难以被生物降解去除,因此在

城市污水和地表水中被频繁检出
[8-10].通常情况

下,细菌微生物对 ERY 的抵抗机制主要包括 3

种 

[11]:通过外排泵机制将 ERY 排出体外;通过改

变或修饰ERY在核糖体上的结合作用位点;直接

破坏 ERY 的分子结构使其失去抗菌作用.然而,

要实现对ERY的有效降解,相关降解微生物对其

必须具有抵抗性.有研究表明[12],污水中抗药性

酯酶基因 ereA的存在和增殖是 ERY得以降解的

重要原因. 

本研究根据细菌微生物对 ERY 抵抗机制

的不同,共选取 7 种 ERY-ARGs(包括 ereA、

ereB、mefA/mefE、ermA、ermB、ermC和 msrA/ 

msrB)作为研究对象,考察其在污水处理过程中

浓度分布和去除特征 ,其中 mefA/mefE 和

msrA/msrB为 ERY外排泵基因,ermA、ermB和

ermC为 ERY核糖体甲基化酶基因,ereA和 ereB

为酯酶基因
[13-14].此外,通过对污水中 3 种抗生

素和 6 种重金属进行检测分析 ,探讨其与

ERY-ARGs 之间的相关关系,为揭示污水处理

系统中 ARGs 演变和散播机制及其影响因素提

供科学依据. 

1  材料与方法 

1.1  仪器与试剂 

分析仪器:微波消解仪(MARS 5,CEM)、电感

耦合等离子体质谱仪(iCAP-Q ICP-MS,Thermo 

Fisher)、固相萃取装置(Supelco)、HLB固相萃取

小柱(500mg/6mL,Waters)、恒温水浴氮气吹干仪

(Organomation Associates)、高效液相色谱串联双

质谱仪(HPLC-MS/MS,VARIAN 310)、台式高速

离心机(Thermo Scientific)、实时荧光定量 PCR

仪(Rotor-Gene 3000qPCR,Corbett)、核酸蛋白测

定仪(NanoDrop 2000C,Thermo Scientific). 

药品与试剂 :磺胺甲恶唑 (SMX,纯度为

99%)、ERY(纯度为 99.8%)和盐酸四环素(TC,纯

度为 99%)标准品均购自德国 Dr. Ehrenstorfer 公

司.甲醇和乙腈均为色谱纯,购自美国 Honeywell 

Burdick & Jackson 公司;其它化学试剂均为分析

纯,购自国药集团化学试剂有限公司. 

1.2  样品采集 

污水样采自上海某城市污水处理厂,该厂污

水处理采用两段式 A/O 工艺,采样点位置包括:

原水进水(W1)、曝气沉砂池出水(W2)、一级 A/O

出水(W3)、中间沉淀池出水(W4)、二级 A/O 出

水 (W5)和最终二沉池出水 (W6).采样时间为

2013年 12 月~2014年 3 月,共采集 3 次,每次取 2

个平行样,采集体积为 1L,水样装入聚丙烯瓶后

放入装有冰袋的冷却箱内,然后迅速运回实验室

进行预处理. 

1.3  检测分析方法 

1.3.1  目标抗生素药物检测方法  污水样先经

0.45μm 的滤膜过滤,滤液收集后加入 500mg/L 

Na2EDTA,采用 0.1mol/L 的磷酸将水样 pH 值调

至 5后进行固相萃取.固相萃取小柱先用 6mL甲

醇和 6mL超纯水预活化,然后将水样通过固相萃

取小柱进行富集,流速为 5mL/min.富集完成后,

加入 10mL 超纯水淋洗固相萃取小柱以去除一

些残留的无机离子,然后真空干燥,干燥后采用

6mL 甲醇对富集的目标抗生素药物进行洗脱,洗

脱液使用氮气吹干,最后使用甲醇定容至 1mL,装

入 2mL 琥珀色进样小瓶待测. 
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目标抗生素药物采用 HPLC-MS/MS 检测,

色谱柱为 Welch Ultimate XB-C18 柱(150mm× 

2.1mm,3μm),流速 0.2mL/min,进样量 20μL,柱温

30ºC.质谱检测为电喷雾离子源正离子模式,流动

相分别为含 0.1%甲酸的水溶液(相 A)和 100%乙

腈(相 B).采用梯度洗脱模式,每个梯度完成后平

衡时间为 5min.检测模式为多离子反应检测

(MRM)扫描模式. 

水样中目标抗生素药物浓度采用外标法进行

计算,检测分析方法的回收率为 86.4%~108.5%. 

1.3.2  重金属检测方法  水样消解预处理方法

参 照 美 国 环 境 保 护 署 推 荐 方 法 (USEPA 

3015A)[15].首先,取 5mL 经 0.45µm 滤膜过滤后的

水样置于聚四氟乙烯消解管中,分别加入 1.5mL 

浓 HNO3和 1mL 饱和 H2O2,混合后静置 30min,

然后放入微波消解仪中进行消解,微波消解过程

参数
[16]

见表 1.消解完成后,将消解液转至 10mL

的容量瓶中,使用体积分数为 1% 的 HNO3进行

定容.检测时,先将样品溶液在 10000r/min 转速下

离心 10min,上清液经 0.45μm 滤膜过滤后采用

ICP-MS测定溶液中 Cr、Ni、Cu、Zn、Cd和 Pb

等重金属的含量 ,每次检测做 3 个平行样 . 

ICP-MS主要检测条件参数见表 2. 

表 1  微波消解条件参数 

Table 1  Optimized parameters for microwave digestion 

process 

步骤 功率(W) 
爬升时间

(min) 
设定温度(ºC)

保持时间

(min) 

1 1600 10 160 5 

2 1600 5 175 15 

 

1.3.3  ERY-ARGs 检测方法  采用 TIANamp 

Soil DNA Kit (TIANGEN)提取样品 DNA,操作步

骤参照试剂盒说明书,所提取的 DNA 使用 1%琼

脂糖凝胶电泳和 NanoDrop 2000C核酸蛋白测定

仪分别检测其纯度和浓度.结果显示,所提取 DNA

的 OD260/OD280 值均大于 1.8,纯度符合要求. 

目标 ERY-ARGs 包括 ereA 、 ereB 、

mefA/mefE、ermA、ermB、ermC 和 msrA/msrB,

所使用的扩增引物序列见文献[17].qPCR反应体

系(20μL)包括:10μL SuperReal Premix Plus(2×) 

(TIANGEN),上下游引物(10μmol/L)各 1μL,DNA

模板 1μL,ddH2O 7μL.qPCR 反应程序:95ºC 预变

性 15min,95ºC 变性 10s,58℃退火 30s,72℃延伸

32s,共反应 40 个循环.每个样品做 3 个平行样,同

时采用无菌水作为阴性对照. 

表 2  ICP-MS检测条件参数 

Table 2  Operating parameters for ICP-MS detection 

工作参数 设定值 

功率(W) 1400 

冷却气流量(Ar)(L/min) 14.0 

辅助气流量(Ar)(L/min) 0.8 

雾化气流量(Ar)(L/min) 1.0 

测量模式 KED碰撞 

停留时间(ms) 30 

每个质量通道数 3 

总采样时间(s) 30 

 

1.4  数据分析 

目标抗生素药物、ARGs和重金属含量数据

分析均采用 3 次采样的检测平均值.利用 SPSS 

19.0 统计分析软件对检测数据进行处理,计算因

变量和自变量之间的皮尔逊相关系数(R)和 P

值.P≤0.05认为变量之间具有显著相关性,反之则

认为相关性不显著. 

2  结果与讨论 

2.1  目标抗生素药物在污水处理过程中的含量

水平 
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图 1  抗生素药物在污水处理过程中的浓度水平(n=6) 

Fig.1  Concentration of antibiotics during the sewage 

treatment process (n=6) 
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图 1 为目标抗生素药物在污水处理过程中

的浓度分布情况.由图 1 可以看出, SMX、ERY

和 TC 三种抗生素在污水处理厂中均被检出,浓

度范围分别为 24.5~38.7,47.5~49.2 和 43.1~ 

85.4ng/L. Chang 等[18]
在重庆某污水处理厂最终

出水中检出 SMX、ERY 和 TC 的浓度分别为

2020、206和 118ng/L,均要高于本研究检测结果,

分析原因可能是不同区域抗生素药物的使用情

况不同.此外,通过数据分析可知,两段 A/O 工艺

对目标抗生素药物的去除效果普遍较差,去除率

仅为 3%(ERY)~36%(TC),大部分去除效果主要

发生在一级 A/O 处理段,而初级处理工艺(格栅+

曝气沉砂池)对其去除效果微乎其微.与此同时,

由图 1分析可以发现,ERY在整个污水处理流程

中的浓度水平基本保持不变,表明ERY分子结构

稳定 ,在传统活性污泥系统中难以被有效去

除.Rosal 等[19]
在西班牙一家城市污水处理厂中

检测发现了类似结果. 

2.2  重金属在污水处理过程中的分布特征 

在污水样中共检出 Cr、Cu、Zn 和 Pb 四种

重金属元素,其在整个污水处理过程中的分布变

化特征如图 2 所示.重金属检出浓度由高到低的

排列顺序为 Pb>Cr>Zn>Cu,浓度范围分别为

143.1~383.0、136.9~235.5、18.1~98.4 和 7.1~ 

37.4μg/L.Karvelas 等[20]
在希腊塞萨洛尼基一家

污水处理厂同样检测出 Cr、Cu、Zn 和 Pb 等重

金属元素,浓度高低顺序为 Zn>Cu>Pb>Cr,浓度

范围分别为 270~470、33~79、27~39和 20~40μg/L,

其中 Zn 和 Cu 的浓度高于本研究结果,而 Pb 和

Cr 则相反.这可能是由于不同地区污水处理厂所

接纳的污水水质、周边环境重金属污染状况等不

同所造成的. 

由图 2 分析可知,两段 A/O 工艺对 Zn 的总

体去除效果最好,对 Cu和 Pb的去除率分别约为

48%和43%,但对Cr的去除效果较差,去除率仅为

18%.Üstün[21]
在土耳其布尔萨一家城镇污水处

理厂检测结果显示,活性污泥系统对 Cr、Cu、Zn

和 Pb 等重金属的去除率可达 47%~95%.由于活

性污泥处理工艺的设计主要是针对有机污染物的

去除
[22],并且污水成分相对复杂,其中腐殖酸等物

质与重金属之间还会发生吸附螯合作用,导致重

金属在污水处理过程中的去除变化较大
[23].通过

图 2 进一步分析可知,污水中重金属的去除主要

发生在物理处理阶段(曝气沉砂池和中间沉淀

池),初级处理工艺对 Cr、Cu、Zn和 Pb的去除幅

度约为 21%(Pb)~36%(Zn).在生物处理阶段,活性

污泥由于静电作用实现对重金属的吸附,这些与

活性污泥结合的重金属最终通过剩余污泥的排

出得到去除,检测结果显示,中间沉淀池对 Cr、

Cu、Zn和 Pb等重金属的去除率可达 39%(Cr)~ 

73%(Zn). 
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图 2  重金属在污水处理过程中的浓度水平(n=6) 

Fig.2  Concentration of heavy metals during the sewage 

treatment process (n=6) 

2.3  污水处理过程中 ERY-ARGs 的浓度分布

和去除特征 

图 3为污水处理过程中目标 ERY-ARGs的

浓度分布情况.由图 3 可知,目标 ERY-ARGs 和

16S rRNA 基因在原水中均被检出,其中 ereA 浓

度最高,达 1.83×108copies/L,而 ermA的浓度最低,

为 9.28×103copies/L.此外 ,ereB、mefA/mefE 和

ermB 在原水中的浓度也相对较高 ,均超过

107copies/L.从图 3 还可以看出,目标 ERY-ARG

在整个污水处理工艺流程中呈现出逐步降低的

趋势,表明两段A/O工艺对目标ERY-ARGs具有

较好的去除效果,去除幅度可达1.19~3.97个对数

浓度,其中一级 A/O 工艺段对目标 ERY-ARGs

具有显 著去除效果 (P<0.05),去除幅度为

0.88(ermB)~3.12(ermA)个对数浓度,而二级 A/O

段对 ermA 去除效果显著,在最终处理出水中未
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检出,但对其他目标ERY-ARGs未发现具有明显

的去除效果(ermB除外). 
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图 3  目标 ERY-ARGs在污水处理过程中的浓度水平

(n=9) 

Fig.3  Concentration of the target ERY-ARGs during the 

sewage treatment process(n=9) 

2.4  目标抗生素与 ERY-ARGs之间相关性分析 

据报道,抗生素药物产生的持续选择性压力

是细菌抗药性出现的主要原因
[24],但也有研究表

明
[25-26],当抗生素药物的选择性压力消失或减弱

时,相应ARGs并未随之消失或减少.目前,关于抗

生素药物对其 ARGs 演变产生的选择性机制尚

不清楚
[27]. 

表 3为目标抗生素与 ERY-ARGs之间的相

关性分析数据,可以发现,SMX 作为一种磺胺类

抗生素药物,与 ERY-ARGs 之间无显著相关性,

而 TC为四环素类抗生素药物,与 ERY-ARGs之

间也无显著相关性(msrA/msrB 除外).尽管如此,

表 3 数据显示,ERY与目标 ERY-ARGs(除 ermA)

之间均呈现出显著相关性 (0.859≤R≤0.963, 

P<0.05),而且与酯酶基因 ere 总和、核糖体甲基

化酶基因 erm 总和、外排泵基因 mef/msr 总和,

以及 ERY-ARGs 总和之间具有极高显著相关性

(0.865≤R≤0.975,P<0.05),这在一定程度上表明污

水中 ERY对其相应 ARGs的诱导产生和散播具

有一定促进作用.Gao等[28]
研究发现,活性污泥系

统中磺胺类抗生素浓度与其相应ARGs sulI之间

具有显著的线性相关性(R2=0.97, P<0.05). 

作为 ARGs 的直接选择压力,环境中 ARGs

的丰度与其对应的抗生素浓度应存在一定的相

关性.然而有研究显示,环境中 ARGs的丰度与非

同族抗生素之间可能也存在良好的相关性.Chad

等
[29]
研究发现养殖场附近磺胺类抗生素与四环

素类 ARGs 之间的相关性要高于四环素类抗生

素与四环素类 ARGs 之间的相关性,同时也高于

其与磺胺类 ARGs 之间的相关性,这可能是环境

中抗生素对 ARGs 共选择的结果.在其它族抗生

素的选择性压力下,可移动遗传因子上可能会同

时携带一种或多种 ARGs,从而使得环境中的

ARGs 丰度升高,并导致 ARGs 与不同族抗生素

之间的相关性不断增强
[30-31]. 

表 3  目标抗生素与 ERY-ARGs之间相关性分析 

Table 3  Correlation analysis between concentrations of 

the target antibiotics and ERY-ARGs 

抗生素药物 
抗药性基因 

SMX ERY TC 

R 0.388 0.963 0.649 
ereA 

P 0.448 0.002 0.164 

R 0.396 0.859 0.658 
ereB 

P 0.437 0.029 0.155 

R 0.505 0.884 0.757 
mefA/mefE 

P 0.307 0.019 0.081 

R 0.191 0.942 0.518 
ermA 

P 0.878 0.217 0.654 

R 0.420 0.865 0.677 
ermB 

P 0.407 0.026 0.140 

R 0.452 0.874 0.710 
ermC 

P 0.368 0.023 0.114 

R 0.720 0.873 0.914 
msrA/msrB 

P 0.107 0.023 0.011 

R 0.401 0.975 0.670 
ere 

P 0.430 0.001 0.145 

R 0.505 0.884 0.757 
mef+msr 

P 0.307 0.019 0.081 

R 0.421 0.865 0.678 
erm 

P 0.406 0.026 0.139 

R 0.444 0.967 0.716 
Sum of ERY-ARGs

P 0.378 0.002 0.109 

注:粗体表示具有显著相关性 

2.5  检出重金属与 ERY-ARGs之间相关性分析 

ERY对 ERY-ARGs的演变产生具有一定的

诱导作用.Ji 等[32]
对养殖场周边的农田土壤检测
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分析发现,四环素类和磺胺类抗生素与其相应

ARGs之间没有显著相关性,而与重金属 Cu、Zn

和 Hg 之间呈现出较好的显著相关性,这表明重

金属的存在对细菌微生物抗性的产生和传播可

能也具有非常重要的作用. 

由表 4中数据分析可知,酯酶基因 ereA与重

金属 Cu、Zn 和 Pb 之间均呈现出较好的显著相

关性(0.826≤R≤0.886,P<0.05),其它ERY-ARGs与

重金属 Cr、Cu、Zn 和 Pb 之间也呈现出一定的

正相关性(R 值在 0.491~0.886 之间),但并不显著

(P>0.05),表明重金属的存在可能是污水处理过

程中 ERY-ARGs 丰度变化的一个重要因素 . 

Knapp等[33]
研究发现,在使用抗生素之前,土壤中

的 ERY-ARGs(ermB、ermC、ermE 和 ermF)就

与重金属(Co、Cr、Cu、Ni、Pb、Zn和 Fe)存在

一定的相关性,其中 ermB 和 ermF 与重金属 Cu

之间具有显著相关性.事实上,有研究表明[34],重金

属能够诱导细菌微生物对抗生素药物产生抵抗

性或加强其抗性.Mcarthur 等[35]
在研究地表河流

中链霉素和卡那霉素抗性细菌的空间分布时发

现,抗药性细菌出现频率最高的地方是在一个接

纳核反应堆和工业中心污水的支流与河流的汇

合处,并随着汇合点往上游方向增加.此外,细菌抗

药性与沉积物中 Hg 的含量呈现显著相关性

(R2=0.54,P=0.023),表明重金属 Hg 可通过间接的

选择性压力增强细菌微生物对相应抗生素药物

的抵抗性.Stepanauskas 等[36]
研究发现,抗生素药

物氨苄青霉素和四环素,以及重金属Cd和Ni均会

显著提高具有多重抗药性菌群的检出频率,表明

重金属暴露对抗药性菌群具有共选择效应. 

虽然低浓度的重金属元素对细菌微生物的

生理和生化过程是必不可少的,然而高浓度的重

金属可能会对其产生毒害作用,破坏其 DNA 和

细胞膜结构.此外,这部分不能被细菌所利用的重

金属可能会诱发细菌 SOS反应中的抵抗机制,以

减轻重金属对生物体的毒害作用.值得注意的是,

抗生素药物在水环境中的浓度相对较低,通常不

足以影响微生物的正常生命活动,但重金属污染

却已非常普遍,而且呈现出日益加剧的趋势.重金

属在活细菌体内的存在非常持久,尤其是在一些

非生命体或是生命迹象消失的生物体中,因此能

够产生长期的选择性压力
[37].与此同时, ARGs通

常位于细胞质粒和转座子上,而质粒和转座子在

微生物种内甚至是种间的水平转移是人体病原

微生物获得对抗生素药物抵抗性的重要途径
[38].

因此,重金属暴露对抗药性菌群的共选择压力在

一定程度上会促进 ARGs 在人体病原微生物上

的转移和传播,对生态环境和人体健康具有潜在

的危害. 

表 4  检出重金属与 ERY-ARGs之间相关性分析 

Table 4  Correlation analysis between concentrations of 

the detected heavy metals and ERY-ARGs 

重金属 
抗药性基因

    Cr Cu Zn Pb 

R 0.728 0.826 0.886 0.885 
ereA 

P 0.101 0.043 0.045 0.019 

R 0.552 0.686 0.617 0.622 
ereB 

P 0.256 0.133 0.268 0.187 

R 0.537 0.707 0.641 0.668 
mefA/mefE 

P 0.272 0.116 0.244 0.147 

R 0.515 0.856 0.622 0.708 
ermA 

P 0.655 0.346 0.573 0.499 

R 0.543 0.684 0.616 0.627 
ermB 

P 0.266 0.134 0.268 0.183 

R 0.544 0.697 0.629 0.646 
ermC 

P 0.264 0.124 0.256 0.166 

R 0.491 0.732 0.726 0.805 
msrA/msrB 

P 0.322 0.098 0.165 0.053 

R 0.722 0.828 0.851 0.870 
ere 

P 0.105 0.042 0.032 0.024 

R 0.537 0.707 0.641 0.668 
mef+msr 

P 0.272 0.116 0.244 0.147 

R 0.543 0.684 0.616 0.627 
erm 

P 0.266 0.134 0.268 0.183 

R 0.667 0.800 0.793 0.802 Sum of 

ERY-ARGs P 0.148 0.056 0.110 0.055 

注:粗体表示具有显著相关性 

3  结论 

3.1  抗生素药物 SMX、ERY和 TC在污水处理

厂中均被检出 ,浓度范围分别为 24.5~38.7, 

47.5~49.2和 43.1~85.4ng/L.在污水中共检出 Cr、

Cu、Zn和 Pb等 4种重金属元素,浓度由高到低
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顺序为 Pb>Cr>Zn>Cu.目标 ERY-ARGs 在污水

处理厂中也均被检出,在原水中的浓度范围为

9.28×103(ermA)~1.83×108(ereA)copies/L. 

3.2  ERY与目标ERY-ARGs(除ermA)之间均具

有显著相关性,与ERY-ARGs的总和之间也呈现

出极高的显著相关性,表明 ERY 对 ERY-ARGs

的产生和散播具有重要影响. 

3.3  酯酶基因 ereA 与重金属 Cu、Zn 和 Pb 之

间呈现出较好的显著相关性,一定程度上表明重

金属暴露可能对ERY-ARGs具有共选择性作用. 
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