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饮用水消毒工艺对抗生素耐药性风险的影响及其
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摘　要　为探究饮用水消毒工艺对耐药性风险的影响及其机制，本研究模拟了中试运行条件下不同消毒工艺的运行，
采用基于高通量测序的宏基因组学方法分析不同消毒工艺对抗生素耐药基因 (ARGs)丰度、潜在移动性和潜在致病性的
影响，综合评估其对 ARGs风险的控制效果并解析其机制。结果表明，臭氧-氯化消毒 (O-C)显著降低了 ARGs的总相
对丰度，季铵盐树脂-氯化消毒 (AR-C)和季铵盐树脂-紫外消毒 (AR-UV)则显著增加了 ARGs的总相对丰度。同时，
AR-C和 AR-UV增加了可移动遗传元件 (MGEs)的总相对丰度，促进了 ARGs与 MGEs的共存在。此外，这 2种消毒
工艺提高了毒力因子 (VFGs)的总相对丰度，其中进攻型和其他型 VFGs的贡献最大。AR-UV还能促进 ARGs与
VFGs的共存在，多重耐药类 ARGs与 VFGs的基因组合是主要的共存模式。总的来说，AR-C和 AR-UV提高了
ARGs的潜在风险。消毒改变了 ARGs潜在宿主的组成和丰度，宿主改变和水平基因转移是消毒过程中 ARGs变化的关
键因素。
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2019年，抗生素耐药性被世界卫生组织列为全球健康面临的十大威胁之一 [1]，抗生素耐药细菌

(antibiotic resistant bacteria，ARB)和耐药基因 (antibiotic resistance genes，ARGs)已成为全球人类健康的巨

大威胁。饮用水作为人类重要的暴露途径，其安全性备受关注。有研究表明，全球多个国家的饮用水中均可

检测到较高浓度的 ARGs[2]。ARGs不仅在水环境中持续存在，还可通过可移动遗传元件 (mobile genetic
elements，MGEs)的介导在不同细菌间进行水平基因转移[3-4]。当 ARGs转移到潜在致病菌时，可能会降低抗

生素的治疗效果，对人类健康构成威胁[5]。目前，已有研究提出应从 ARGs的丰度、移动性和致病性等多个

角度综合评估 ARGs的潜在风险[6]。因此，深入解析饮用水中 ARGs的丰度、潜在移动性和潜在致病性特

征，全面评估 ARGs的潜在风险，将为饮用水耐药性风险控制提供理论基础。

消毒工艺是确保饮用水微生物安全最有力的屏障，也是控制饮用水中 ARGs传播的重要途径。目前，自

来水厂主要采用单一的消毒工艺，如氯化消毒、臭氧消毒和紫外消毒等。研究表明，氯化消毒能有效降低

ARGs的绝对丰度[7]，但能增加其相对丰度[8]。氯化消毒还可能增加细胞膜的通透性，从而提高 ARGs水平

基因转移的风险[9]。臭氧消毒可去除饮用水中的大部分 ARGs，但对四环素类和磺胺类 ARGs的去除效果不

佳[10]。与此同时，臭氧对细胞的破坏作用会导致胞内 ARGs释放，进一步增加水中 ARGs的丰度[11]。紫外消

毒可以影响细菌间水平基因转移的发生[12]，但对不同种类 ARGs的去除效果不尽相同[13]。此外，季铵盐树脂

消毒因其对致病菌和外排泵类 ARGs的良好去除效果备受关注[14]。然而，单一的消毒工艺难以实现 ARGs的
完全去除，还可能增加 ARGs的耐药风险，而不同消毒工艺的联合使用可以实现优势互补，为饮用水安全提

供多重保障。与此同时，从潜在移动性和潜在致病性等多角度探究饮用水消毒对 ARGs耐药性风险的影响有

助于揭示消毒工艺对饮用水中 ARGs的控制效果。因此，有必要深入探究消毒工艺的联合使用对饮用水中

ARGs分布和风险的影响。
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值得关注的是，饮用水消毒可显著改变细菌群落结构，不同消毒工艺对细菌群落的影响不尽相同[8]。
SHI等[15] 研究发现臭氧和氯化消毒后，饮用水中残留细菌群落组成不同，臭氧消毒后优势菌属为假单胞菌
属、硝化螺旋菌属和脱氯单胞菌属，而氯化消毒后假单胞菌属、军团菌属、梭状芽胞杆菌属和分枝杆菌属丰
度较高。目前，越来越多的研究发现饮用水中细菌群落结构变化是导致 ARGs变化的重要驱动因素，特别是
细菌宿主的变化[16-17]。然而，目前缺乏针对不同消毒工艺作用下细菌宿主变化影响耐药基因组及其耐药性风
险的研究。因此，需探究不同消毒工艺影响耐药性风险的潜在机制，为饮用水耐药性风险的有效控制提供理
论基础。

本研究构建了氯化消毒、紫外消毒、臭氧消毒和季铵盐树脂消毒及其耦合的消毒中试工程，模拟不同消
毒工艺的运行并采用基于 Illumina高通量测序的宏基因组学方法全面探究消毒工艺对饮用水样品中 ARGs丰
度、潜在移动性和潜在致病性的影响，并评估其对 ARGs耐药性风险的控制效果。在此基础上，解析饮用水
样品中典型 ARGs的潜在宿主，揭示 ARGs耐药性风险变化的潜在机制。本研究可为饮用水微生物安全保障
提供理论基础和技术支撑。 

1    材料与方法
 

1.1    样品采集

在江苏省盐城市某自来水厂构建氯化消毒、臭氧消毒、紫外消毒和季铵盐树脂消毒及其耦合的消毒中试
工程（图 1），每天处理水量约 1 000 t，水源为长江水。其中砂滤的反冲洗频率为 24 h，反冲洗时间为
8 min，聚氯化铝质量浓度为 200~400 mg·L−1。有效氯质量浓度为 2~3 mg·L−1，反应时间为 30~60 min。臭

氧质量浓度为 2~3  mg·L−1，反应时间为 10~15
min。紫外线剂量 40 mJ·cm−2。季铵盐树脂浓度
为 1 000~1 500 BV。采用含有 0.1 μm孔径的中空
丝膜的净水器分别采集砂滤出水 (SF-W)、季铵盐
树脂消毒出水 (AR-W)、臭氧消毒出水 (O-W)、臭
氧-氯化消毒出水 (O-C-W)、季铵盐树脂-氯化消毒
出水 (AR-C-W)和季铵盐树脂-紫外消毒出水 (AR-
UV-W)，各样品的水质参数与我们之前发表的论
文一致[18]。为减少水质波动的影响，在各采样点连
续 3次采样，每次过滤时间约为 24 h，采样体积
约为 800 L。采样完成后，将过滤装置置于 4 ℃
保温箱内，4 h内转运至实验室。 

1.2    DNA 提取及宏基因组测序

从过滤装置中取出多层中空纤维膜，放入含有适量无菌磷酸缓冲液的离心管内，在 53 kHz下超声振荡
30 min，收集洗脱液。随后采用 0.45 μm微孔膜过滤洗脱液，进而得到附着在膜上的细菌细胞。采用
FastDNA®Spin Kit土壤试剂盒 (MP Biomedicals, CA)提取样品总 DNA，并检测 DNA的浓度和纯度。

将提取的 DNA样品送至上海美吉生物医药科技有限公司，采用 Illumina HiSeq 4 000平台 (Illuminna
Inc., San Diego, CA)进行双端测序 (2×150 bp)。每个样品的原始数据大小约为 10.0~14.8 Gb，平均长度为
150 bp。 

1.3    ARGs、MGEs 和 VFGs 的相对丰度分析

采用 fastp对原始序列进行质控，使用 MEGAHIT(v1.2.9)对获得的高质量 reads序列进行拼接组装 (默
认参数)获得重叠群 (contigs)。在拼接结果中筛选长度大于 500 bp的重叠群进行开放性阅读框 (ORF)预测。
使用 BLASTX将长度大于 100  bp的 ORF序列分别与 ARGs数据库 (SARG，v2.2)[19]、MGEs数据集
(MGEs90.fasta)[20] 和毒力因子 (virulence factor genes，VFGs)核心数据集 (VFDB_setA_nt.fas)[21] 进行比对，
使用推荐的筛选条件 (e-value≤10−5，相似度≥80% 和覆盖率≥70%)进行 ARGs、VFGs和 MGEs注释[22]。
随后，使用 ARGs-OAP(v2.2)估算每个样品中的细菌细胞数量 (基于 30组单拷贝标记基因)，采用
BBMap软件内部脚本 pileup计算目标基因的覆盖率。为了直接表示细菌群落中目标基因的丰度水平，以各

 

图 1    工艺流程和采样点位置

Fig. 1    The process flowchart and sampling locations
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样品的细胞数量对基因拷贝数进行标准化，最终得到各基因大类/亚类的相对丰度，即目标基因拷贝数与细胞
数量的比例，单位为拷贝数·细胞−1(copies·cell−1)。与此同时，以各类目标基因大类/亚类相对丰度占总相对丰
度之比计算各样品中目标基因大类/亚类的百分比。 

1.4    ARGs、MGEs 和 VFGs 的共存在分析

使用 MEGAHIT将同一采样点的高质量 reads序列共同组装成重叠群 (默认参数)，并在拼接结果中筛选
长度大于 500 bp的重叠群。按照上述方法依次进行 ORF预测和目标基因注释，根据 ARGs/MGEs/VFGs在
重叠群中的存在情况判断目标基因的共存在特征。若某一重叠群中含有至少 1种 ARG-ORF，则为抗生素耐
药重叠群 (ARC)。若某一重叠群内存在 2个或 2个以上 ARGs，则这些 ARGs共存在。若某一 ARC内包含
至少 1个 MGE-ORF或 VFG-ORF，则 ARGs和 MGEs/VFGs共存在。若某一 ARC内包含至少 1个 MGE-
ORF和 VFG-ORF，则 ARGs、MGEs和 VFGs共存在。 

1.5    耐药性风险评估

采用 Metacompare评估饮用水消毒过程中耐药性风险变化特征[23]。该方法利用 CARD、ACLAME和
PATRIC数据库分别注释 ARGs、MGEs和人类致病菌基因序列，并根据注释结果将各样品映射到三维空间
中，根据样品点 s与代表最高风险的理论点 h间的距离计算 ARGs的风险评分。 

1.6    ARGs 潜在细菌宿主分析

采用 MMseqs2(Release 14-7e284)分别对重叠群和 ARC序列进行分类注释，探究饮用水中细菌群落和
ARGs潜在细菌宿主的组成特征。为直接表示 ARGs潜在细菌宿主的相对丰度，潜在宿主相对丰度表示为每
个细胞中的目标重叠群拷贝数 (拷贝数·细胞−1)。 

1.7    统计分析

使用 R软件进行多样性指数计算、主坐标分析 (PCoA)、多元方差分析 (Adonis)和单因素方差分析。单
因素方差分析中，采用 Tukey HSD法进行组间多重比较，当 P<0.05时，结果具有显著性。 

2    结果与讨论
 

2.1    消毒对饮用水样品中 ARGs 多样性、组成和丰度的影响

在饮用水样品中共检出 15大类 108亚类的 ARGs，其中多重耐药类 ARGs的亚类种类最丰富

(图 2(a)和图 2(b))。季铵盐树脂消毒对 ARGs多样性的影响较小，而臭氧消毒、臭氧-氯化消毒、季铵盐树

脂-氯化消毒和季铵盐树脂-紫外消毒均可显著增加 ARGs的多样性 (P<0.05)。值得注意的是，季铵盐树脂-紫
外消毒出水样品中 ARGs的多样性最高 (图 2(c))。与此同时，饮用水样品中主要的 ARGs类型为多重耐药类

和杆菌肽类，这与其他研究[24] 中 ARGs的检测结果一致。臭氧消毒、臭氧-氯化消毒、季铵盐树脂-氯化消毒

和季铵盐树脂-紫外消毒均显著提高了多重耐药类 ARGs的比例 (P<0.05)，特别是臭氧-氯化消毒使多重耐药

类 ARGs的比例提升至 (85.35±0.18)%(图 2(d))。如图 2(e)所示，采用 PCoA探究 ARGs组成的差异，结果

表明，不同消毒处理工艺出水样品中 ARGs的组成存在显著差异 (Adonis：R2 = 0.961，P<0.01)。季铵盐树

脂消毒出水样品和砂滤出水样品中 ARGs的组成较为相似，但臭氧-氯化消毒、季铵盐树脂-氯化消毒和季铵

盐树脂-紫外消毒明显改变了 ARGs的组成，进一步证实了消毒工艺对 ARGs的选择效应存在差异[25]。

在消毒工艺作用下，ARGs的相对丰度呈现明显差异 (图 2(a)和图 2(b))。臭氧-氯化消毒显著降低了

ARGs的总相对丰度 (P<0.05)，而季铵盐树脂-紫外消毒和季铵盐树脂-氯化消毒则显著增加了 ARGs的总相

对丰度 (P<0.05)，其从消毒前的 (0.28±0.011) 拷贝数·细胞−1 分别升高至 (0.59±0.030) 拷贝数·细胞−1 和

(0.51±0.036) 拷贝数·细胞−1。这一结果与基于 read水平的 ARGs丰度结果一致，即紫外消毒和氯化消毒会进

一步富集 ARGs，提高其相对丰度[8]。与季铵盐树脂消毒出水样品相比，紫外和氯化消毒均显著增加了多重

耐药类 ARGs的相对丰度 (P<0.05)，特别是季铵盐树脂-氯化消毒出水样品中多重耐药类 ARGs的相对丰度

是砂滤出水的 12.71倍，其中 mexF和 mexW等 ARGs贡献较大。已有较多研究表明，氯化消毒和紫外消毒

能显著增加多重耐药类 ARGs的相对丰度[17,26]。臭氧消毒和臭氧-氯化消毒处理后，多重耐药类 ARGs的相

对丰度显著增加 (P<0.05)，这可能是因为多重耐药菌对低剂量臭氧消毒具有较强的耐受性[25]。此外，臭氧消

毒显著降低了杆菌肽类 ARGs的相对丰度 (P<0.05)，而随后的氯化消毒进一步降低其丰度。有研究表明，杆
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菌肽类 ARGs的同源基因存在于 153个细菌属中，这表明杆菌肽类 ARGs可能是细菌固有的基因[22]，在环

境压力下容易与细菌宿主一同被去除。 

2.2    消毒对饮用水样品中 ARGs 共存在特征的影响

为探究不同消毒工艺对 ARGs共存在特征的影响，本研究采用基于高通量测序的组装和功能注释方法，

在饮用水样品中筛选出同时携带 2个及 2个以上 ARGs的 ARCs，并分析其比例变化和 ARGs的排布特征。

 

图 2    饮用水消毒对 ARGs 多样性、组成和相对丰度的影响

Fig. 2    Effects of drinking water disinfection on the diversity, composition, and relative abundance of ARGs
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如图 3所示，各组样品中携带多个 ARGs的
ARCs的比例不同。臭氧消毒明显降低了 ARGs共
存在的比例，但随后的氯化消毒却小幅增加了这一
比例，这可能是因为氯化消毒导致非耐氯菌胞内
ARGs释放到水环境中，促进了环境中 ARGs的
水平基因转移[9]。值得注意的是，季铵盐树脂对
ARGs共存在的影响较小，但在季铵盐树脂-紫外
消毒出水样品中 ARGs共存在的比例最高 (0.001
4%)。此外，在饮用水样品中共发现 21种 ARGs
共存在排布模式。如表 1所示，在相对丰度大于
0.001 拷贝数·细胞−1 的同时携带 2个及 2个以上
ARGs的 ARCs中，携带多重耐药类和磺胺类
ARGs的 ARCs以及携带多种多重耐药类 ARGs
的 ARCs的相对丰度最高，这可能是由于环境中
抗生素的共同选择作用[24,27]。 

2.3    消毒对饮用水样品中 ARGs 潜在移动性的

影响

图 4显示了饮用水样品中 MGEs的组成和相
对丰度。饮用水样品中主要的 MGEs为转座酶基
因、重组酶基因和整合酶基因。臭氧消毒后，
MGEs的总相对丰度最低，为 (7.43±0.15) 拷贝
数·细胞−1，随后的氯化消毒导致 MGEs的相对丰
度略有上升，但仍低于砂滤出水样品。这与之前的
研究相符，表明氯化消毒对 MGEs有富集作
用[28]。与此同时，季铵盐树脂消毒降低了 MGEs
的相对丰度，但随后的氯化消毒和紫外消毒显著提
升 MGEs的总相对丰度至 (13.12±0.25) 拷贝数·细
胞−1 和 (14.45±0.45) 拷贝数·细胞−1(P<0.05)。其
中，转座酶基因相对丰度的增加对 MGEs总丰度
的提升贡献较大。

通过分析 ARGs与 MGEs的共存在特征，进
一步评估了饮用水消毒对 ARGs移动性的影响
(图 4(b)和表 2)。臭氧消毒后，同时携带 ARGs
与 MGEs的重叠群占总重叠群的比例最低
(0.000 4%)，但随后的氯化消毒使其比例略有增
加。季铵盐树脂消毒促进了 ARGs与 MGEs的共
存在，且这种促进作用在后续的紫外消毒中进一步
加强，导致季铵盐树脂-紫外消毒出水样品中同时
携带 ARGs与 MGEs的重叠群的比例最高 (0.001
1%)。此外，在饮用水样品中共发现 31种 ARGs
与 MGEs的共存在关系，表 2显示了相对丰度大
于 0.001 拷贝数 ·细胞 −1 的同时携带 ARGs与
MGEs的重叠群。与 ARGs存在线性排列的MGEs
主要有转座酶、重组酶和整合酶，其中转座酶基因
与多种 ARGs在所有样品中均共存，表明转座酶
基因可能在 ARGs的传播中具有重要作用。此

 

图 3    饮用水样品中携带多个 ARGs 的 ARCs 的比例

Fig. 3    The proportion of ARCs carrying multiple ARGs in
drinking water samples

 

表 1  饮用水样品中共存在 ARGs 的排布特征

Table 1  The distribution characteristics of co-occurred
ARGs in drinking water samples

样品 ARGs的排布特征
相对丰度

(拷贝数·细胞−1)

SF-W

多重耐药类-磺胺类 0.012 5

氨基糖胺类-β内酰胺类 0.001 5

氨基糖胺类-氨基糖胺类 0.001 4

β-内酰胺类-磺胺类 0.001 4

氨基糖胺类-大环内酯类 0.001 4

O-W
多重耐药类-磺胺类 0.003 7

多重耐药类-多重耐药类 0.001 3

O-C-W
多重耐药类-多重耐药类 0.013 9

多重耐药类-磺胺类 0.001 3

AR-W

多重耐药类-磺胺类 0.010 5

氨基糖苷类-β-内酰胺类 0.002 6

杆菌肽类-杆菌肽类 0.002 1

AR-C-W

多重耐药类-磺胺类 0.008 9

多重耐药类-多重耐药类 0.005 1

β-内酰胺类-磺胺类 0.001 7

β-内酰胺类-氨基糖苷类 0.001 6

杆菌肽类-杆菌肽类 0.001 5

氯霉素类-甲氧苄啶 0.001 1

氨基糖苷类-氨基糖苷类 0.001 0

AR-UV-W

多重耐药类-磺胺类 0.009 8

多重耐药类-多重耐药类 0.008 5

磷霉素类-卡数霉素类 0.002 1

杆菌肽类-多重耐药类 0.002 1

大环内酯类-大环内酯类 0.001 6

多重耐药类(4)-未分类 0.001 6

未分类-未分类 0.001 3

　　注：括号内数字代表基因数量。

 

   1196 环　境　工　程　学　报 第 18 卷    



外，研究还发现，同时携带多重耐药类/磺胺类
ARGs与 MGEs的重叠群的相对丰度最高，这与
KE等[29] 的研究结果一致，表明多重耐药类 ARGs
与磺胺类 ARGs可能具有较强的潜在移动性。 

2.4    消毒对饮用水样品中 ARGs 潜在致病性的

影响

在饮用水样品中共检出 5大类 17亚类 VFGs，
其中进攻型和其它型 VFGs为主要的 VFGs。图
5(a)反映了不同消毒工艺处理过程中 VFGs相对丰
度的变化趋势。臭氧-氯化消毒出水样品中 VFGs
的总相对丰度与砂滤出水相比无显著差异，但季铵
盐树脂-氯化消毒和季铵盐树脂-紫外消毒显著提高
了 VFGs的总相对丰度 (P<0.05)。值得注意的
是，季铵盐树脂-紫外消毒对 VFGs的提升作用最
显著，其将 VFGs的总相对丰度显著提高至
(5.71±0.17) 拷贝数·细胞−1 (P<0.05)，其中进攻型
VFGs和其它型 VFGs的相对丰度也显著提高
(P<0.05)，对 VFGs总丰度的提升贡献最大。
LIANG等[30] 的研究指出高丰度的进攻型 VFGs可
以增强宿主的感染能力，而高丰度的防守型
VFGs可以增强宿主免疫系统的耐受能力，这表明
饮用水消毒对含有 VFGs的宿主细菌的感染能力和
免疫系统耐受能力有潜在影响。

如图 5(b)所示，不同消毒工艺作用对 ARGs
和 VFGs的共存在特征的影响具有较大差异，仅在
臭氧-氯化消毒出水样品和季铵盐树脂-紫外消毒出
水样品中发现 ARGs与 VFGs的共存在，且季铵
盐树脂-紫外消毒极大地促进了 ARGs与 VFGs的
共存在。有研究将这些同时携带 ARGs与
VFGs的菌株视为具有潜在致病性的抗生素耐药细
菌 [30]。此外，在饮用水样品中共发现了 6种
ARGs与 VFGs的共存在关系，其中在大部分样品
中发现 VFGs与多重耐药类 ARGs的共存在 (表

 

图 4    饮用水样品中 MGEs 的相对丰度及其与 ARGs 的共存在特征

Fig. 4    The relative abundance of MGE types and their co-occurrence features with ARGs in drinking water samples
 

表 2  饮用水样品中 ARGs 与 MGEs 的排布特征

Table 2  The distribution characteristics of ARGs and MGEs in
drinking water samples

样品 ARGs与MGEs的排布特征
相对丰度

(拷贝数·细胞−1)

SF-W

磺胺类-转座酶 0.005 7
磺胺类-重组酶-转座酶 0.002 0

四环素类-转座酶 0.001 9
β-内酰胺类-磺胺类-转座酶 0.001 4

O-W

杆菌肽类-整合酶 0.019 8
多重耐药类-磺胺类-转座酶 0.003 7

磺胺类-转座酶 0.001 1

O-C-W

多重耐药类-转座酶(2) 0.011 1
多重耐药类(2)-重组酶-转座酶 0.010 4

多重耐药类-整合酶(2)-重组酶-转座酶 0.010 2
磺胺类-转座酶 0.002 0

AR-W

氨基糖苷类-转座酶(2) 0.003 2
氨基糖苷类-β-内酰胺类-转座酶 0.002 6

磺胺类-转座酶(2) 0.002 3
β-内酰胺类-转座酶 0.001 5

β-内酰胺类-重组酶-转座酶 0.001 4

AR-C-W

多重耐药类-转座酶 0.003 2
四环素类-转座酶 0.001 9

β-内酰磺胺类-磺胺类-转座酶 0.001 7
氨基糖苷类(2)-重组酶-转座酶 0.001 0

AR-UV-W

多粘菌素-整合酶 0.011 1
多重耐药类-磺胺类-重组酶 0.009 8

多重耐药类-转座酶(2) 0.004 1
磺胺类-重组酶-转座酶(2) 0.003 3

β-内酰磺胺类-重组酶-转座酶(2) 0.002 4
磷霉素-卡舒霉素-转座酶-整合酶 0.002 1

多重耐药类(2)-整合酶 0.001 9
多重耐药类-整合酶 0.001 7
杆菌肽类-转座酶 0.001 6

氨基糖苷类-转座酶 0.001 5

　　注：括号内数字代表基因数量。
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3)。这一结果与之前的研究结果一致，发现进攻
型 VFGs与多重耐药类 ARGs的基因组合是主要
的共存模式[30]。在季铵盐树脂-紫外消毒样品中发
现多个 ARGs和多个 VFGs的基因线性组合，例
如某些重叠群上同时含有 2个多重耐药类 ARGs、
3个进攻型 VFGs和 1个其它型 VFGs(表 3)。值
得关注的是，臭氧-氯化消毒出水样品中同时携带
多重耐药类 ARGs和防守型 VFGs的重叠群上还
存在 MGEs(表 3)，这可能极大增加了 ARGs和
VFGs的水平转移风险。 

2.5    消毒对饮用水样品潜在耐药性风险的控制

效果

ARGs的潜在风险主要与其水平转移能力及其
与致病菌的关联密切相关。因此，对 ARGs潜在
风险的评估需要综合考虑 ARGs的相对丰度、可
移动性以及在致病菌内的存在情况。图 6(a)为采用 Metacompare计算的饮用水样品中 ARGs的潜在风险

 

图 5    饮用水样品中 VFGs 的相对丰度及其与 ARGs 的共存在特征

Fig. 5    The relative abundance of VFG types and their co-occurrence features with ARGs in drinking water samples
 

表 3  饮用水样品中 ARGs 与 VFGs 的排布特征

Table 3  The distribution characteristics of ARGs and
VFGs in drinking water samples

样品 ARGs与VFGs的排布特征
相对丰度

(拷贝数·细胞−1)

O-W 多重耐药类-防守型VFGs-转座酶 0.011 1

AR-UV-W

多重耐药类-调控型VFGs 0.001 7

未分类-多重耐药类(4)-其它型VFGs(5)-
防守型VFGs(4) 0.001 6

多重耐药类(2)-进攻型VFGs(3)-
其它型VFGs 0.001 5

未分类(2)-进攻型VFGs 0.001 3

多重耐药类-非特异性VFGs 0.001 3

　　注：括号内数字代表基因数量。

 

图 6    饮用水样品中 ARGs 的潜在耐药性风险

Fig. 6    The potential risk of ARGs in drinking water samples
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值。结果表明，与砂滤出水样品相比，臭氧消毒和季铵盐树脂消毒对 ARGs的相对风险影响较小，臭氧-氯
化消毒显著降低了 ARGs的相对风险值 (P<0.05)。然而，先前有研究发现氯化消毒会导致医院废水中
ARGs的风险值升高[31]，这表明氯化消毒对 ARGs潜在风险的影响较为复杂，可能与氯的浓度和消毒时间有

关。与砂滤出水样品相比，季铵盐树脂-氯化消毒和季铵盐树脂-紫外消毒均增加了 ARGs的潜在风险，其中

季铵盐树脂-紫外消毒的影响具有显著性 (P<0.05)，且出水中 ARGs的相对风险值最高，为 27.13±0.31。如

图 6(b)所示，各样品在三维风险空间中的投影也反映了这一结果，季铵盐树脂-紫外消毒出水样品中

ARGs相关序列、ARGs潜在移动性相关序列以及致病菌携带的 ARGs相关序列的比例均达到最大值，与之

前 ARGs相对丰度、潜在移动性和潜在致病性的结果一致。 

2.6    影响饮用水样品中 ARGs 潜在风险的关键因素

目前，已有研究表明细菌群落结构是影响 ARGs分布的重要因素，各类消毒工艺能够改变细菌群落结构

组成和多样性[17-18]。值得关注的是，细菌宿主是饮用水中 ARGs变化的重要驱动因素[17]，探究消毒对

ARGs潜在细菌宿主组成的和丰度的影响对于揭示饮用水消毒影响细菌耐药性的机制具有重要意义。因此，

本研究对饮用水消毒过程中 ARGs的潜在宿主进行了属水平的分类注释，以揭示 ARGs宿主在不同消毒过程

中的变化。如图 7所示，气单胞菌属 (Aeromonas)和假单胞菌属 (Pseudomonas)等相对丰度最高的 30个菌

属携带氨基糖苷类、杆菌肽类、β-内酰胺类、多重耐药类、MLS类、喹诺酮类、多粘菌素类、四环素类以及

未分类 ARGs，是其潜在宿主。消毒改变了 ARGs潜在宿主的组成和丰度，尤其是多重耐药类和杆菌肽类

ARGs的细菌宿主。在季铵盐树脂-氯化消毒和季铵盐树脂-紫外消毒出水样品中，多重耐药类 ARGs的主要

宿主是假单胞菌属，而臭氧-氯化消毒后的主要宿主为不动杆菌属 (Acinetobacter)。值得注意的是，季铵盐树
脂-氯化消毒和季铵盐树脂-紫外消毒均大幅提高了多重耐药类 ARGs潜在宿主假单胞菌属的相对丰度，特别

是季铵盐树脂-氯化消毒出水样品中假单胞菌属的相对丰度为砂滤出水的 15.42倍。假单胞菌属对氯暴露和紫

外辐射具有较强的耐受性[25,32]。SHI等[15] 的研究也发现假单胞菌属是氯化消毒和臭氧消毒后的主要残留菌

属，其在水环境中的传播值得关注。已有研究发现细菌对消毒剂和抗生素的交叉耐药性可导致细菌更易在选

择压力下存活[18]，这解释了季铵盐树脂-氯化消毒和季铵盐树脂-紫外消毒对假单胞菌的富集作用。KE等[29]

的研究指出这种交叉耐药性可能与外排泵有关，可能导致细菌产生多重耐药性。已有大量文献报道假单胞菌

携带多种 ARGs，是促进 ARGs增殖和传播的最重要菌属之一[2,33]，消毒对其的富集作用可能导致多重耐药

类 ARGs相对丰度的提高。与此同时，季铵盐树脂-氯化消毒后，杆菌肽类 ARGs的主要宿主是多核杆菌属
(Polynucleobacter)和栖湖菌属 (Limnohabitans)，而季铵盐树脂-紫外消毒处理后，杆菌肽类 ARGs主要宿主

是气单胞菌属、栖湖菌属和多核杆菌属。臭氧消毒后，杆菌肽类 ARGs的主要宿主为食酸菌属 (Acidovorax)，
 

图 7    饮用水样品中 ARGs 的潜在细菌宿主 (相对丰度前 30 的潜在宿主)
Fig. 7    Potential bacterial hosts of ARGs (top 30 potential host in relative abundance) in drinking water samples
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然而，在随后的氯化消毒过程中，这些 ARGs的主要潜在宿主为假单胞菌属。值得注意的是，臭氧-氯化消
毒后杆菌肽类 ARGs及其细菌潜在宿主的总相对丰度均降至最低，与先前的研究结果一致[34]，表明氯化消毒
可能通过对细菌宿主的去除实现对杆菌肽类 ARGs的去除。总体而言，明确关键细菌宿主组成可对 ARGs风
险控制具有重要意义。

与此同时，水平基因转移被认为是细菌获得抗生素耐药性的重要分子机制，大量研究发现 MGEs可以促
进 ARGs在水环境中的传播。目前，已有研究报道饮用水消毒出水中多重耐药类 ARGs(mexH)和重组酶基
因 (recR)的共存在关系[18]。本研究发现季铵盐树脂-紫外消毒出水样品中同时携带 ARGs与 MGEs的重叠群
的比例较其他消毒工艺出水高，表明此种消毒工艺对 ARGs在不同细菌宿主间的水平转移具有较强的促进作
用。此外，多个 ARGs与 MGEs共存于一条重叠群，表明 MGEs有可能导致共抗性或多重抗性的形成[35]。
值得注意的是，转座酶基因是与 ARGs具有共存在关系的主要MGEs类型。已有研究表明，在多种环境介质
中均检测到转座酶基因 tnpA-04、tnpA-07和 tP614等，其可能对 ARGs在细菌间的转移和获得具有重要作
用[18]。本研究发现转座酶基因与多重耐药类和磺胺类 ARGs共存在，表明多重耐药类和磺胺类 ARGs在环境
中的传播潜力更大，这与 CHEN等[36] 的研究结果一致，在河流和湖泊交汇的底泥中转座酶基因 (IS91和
tnpA)经常携带多重耐药类与磺胺类 ARGs，MGEs(ISCau1和 tnpAcp2等)对底泥中 ARGs分布具有重要
作用。 

3    结论

1)本研究采集的饮用水样品中多重耐药类和杆菌肽类 ARGs的相对丰度较高。季铵盐树脂-氯化消毒和
季铵盐树脂-紫外消毒显著增加了饮用水样品中 ARGs、MGEs和 VFGs的总相对丰度，增加了 ARGs的潜
在风险值。季铵盐树脂-紫外消毒还促进了 ARGs与MGEs和 VFGs的共存潜力。

2)消毒改变了饮用水样品中 ARGs潜在宿主的组成和相对丰度。季铵盐树脂-氯化消毒和季铵盐树脂-紫
外消毒提高了多重耐药类 ARGs宿主假单胞菌属的相对丰度，可能导致多重耐药性。

3)消毒导致耐药性风险变化的潜在机制还需深入研究，可利用第三代测序技术的读长优势进一步阐明消
毒影响细菌耐药性的分子生态学机理。
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Influence  and  mechanism  of  drinking  water  disinfection  strategies  on
antibiotic resistance risk
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Abstract     To  explore  the  impact  and  mechanism  of  drinking  water  disinfection  on  the  risk  of  antibiotic
resistance,  the operation of  different  disinfection processes  was simulated under  pilot  conditions in  this  study,
and  the  metagenomic  approach  based  on  high-throughput  sequencing  was  employed  to  analyze  the  effects  of
different  disinfection  processes  on  the  abundance,  potential  mobility,  and  potential  pathogenicity  of  antibiotic
resistance  genes  (ARGs).  Their  control  effectiveness  on  ARGs  risk  was  comprehensively  evaluated  and  the
underlying  mechanisms  were  deciphered.  The  results  indicated  that  ozone-chlorine  disinfection(O-C)
significantly reduced the total relative abundance of ARGs, while antimicrobial resin-chlorine disinfection (AR-
C) and antimicrobial resin-ultraviolet disinfection (AR-UV) significantly increased the total relative abundance
of ARGs. Simultaneously, AR-C and AR-UV increased the total relative abundance of mobile genetic elements
(MGEs),  promoting  the  co-occurrence  of  ARGs  and  MGEs.  In  addition,  these  two  disinfection  processes
increased the total relative abundance of virulence factor genes (VFGs), of which the offensive and other VFGs
made  the  most  contribution.  AR-UV  also  facilitated  the  co-occurrence  of  ARGs  and  VFGs,  and  the  gene
combination  of  multidrug  resistance  genes  and  VFGs  was  the  main  co-occurrence  mode.  Overall,  AR-C  and
AR-UV  increased  the  potential  risk  of  ARGs.  Disinfection  altered  the  composition  and  abundance  of  ARGs
potential  hosts,  and  host  changes  and  horizontal  gene  transfer  were  the  key  factors  for  the  variation  of  ARGs
during the disinfection process.
Keywords     drinking  water  disinfection;  antibiotic  resistance  genes;  risk  of  antibiotic  resistance;
metagenomics
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