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南水北调中线工程水源区抗生素 
抗性基因多样性研究 
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摘要  为了研究丹江口水库和汉江抗生素抗性基因(Antibiotic Resistance Genes, ARGs)的污染现状与分布规

律, 采用高通量测序的方法, 于  2014 年春季和秋季分别对丹江口水库及汉江沿程的  ARGs 多样性进行检测。

分别在春秋两季样本中检测出 21 和 19 类 ARGs, 其中 9 类 ARGs 是水体 ARGs 的主要组成部分。杆菌肽类 ARGs 是

水体中最主要的  ARGs, 而  β-内酰胺类  ARGs 在春季丹江口水库陶岔采样点中占比最高。秋季水体各采样点的

ARGs 组成结构差异比春季小, 通过 NMDS 和 ANOSIM 分析发现 ARGs 的组成存在显著的季节差异, 甲氧苄氨嘧

啶类、多粘菌素类和多重耐药类 ARGs 是具有显著季节差异的 ARGs 种类。由相关性分析发现 13 类具有互相显著

强相关关系的 ARGs, 其中相关性最强的 ARGs 很可能共存于一种微生物中。此外, 四环素类和氨基糖苷类 ARGs

可能作为预测水源区中与其共存 ARGs 相对丰度的指示种类。研究结果可为饮用水源区的水质保护和 ARGs 污染

防治与管理提供科学依据。 
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Diversity of Antibiotic Resistance Genes in Water Source Areas of the Middle 
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Abstract  In order to study the pollution status and regularity of antibiotic resistance genes (ARGs), high-
throughput sequencing methods were used to analyze the diversity of ARGs along Danjiangkou Reservoir and 
Hanjiang River in spring and autumn of 2014. 21 and 19 types of ARGs were detected in spring and autumn 
samples respectively. Among them, 9 types of ARGs were the main types of ARGs content. Bacitracin was the 
most important ARGs in water, while β-lactam accounted for the highest proportion in the Taocha sampling sites of 
Danjiangkou Reservoir. The composition difference of ARGs among sampling sites in Water_Autumn samples was 
smaller than that in spring. NMDS and ANOSIM analysis showed significant seasonal differences in the 
composition of ARGs. Trimethoprim, polymyxin and multidrug were ARGs which had significant seasonal 
differences. Correlation analysis found 13 types of ARGs with significantly strong correlations with each other, 
and the most relevant ARGs were likely to coexist in the same microorganism. In addition, tetracycline and 
aminoglycoside may be useful as indicators for predicting the relative abundance of ARGs coexisting in the water 
source region. This study could provide reference for water quality protection and ARGs pollution prevention and 
management in drinking water source areas. 
Key words  drinking water source; antibiotic resistance genes; seasonal differences; correlation of ARGs 

饮用水安全对人类的健康至关重要, 是环境保

护的重要组成部分 [1]。饮用水源(如河流、水库等)

的水质安全是饮用水安全中的重要环节[2]。饮用水

源水质检测指标包括微生物群落[3]、重金属[4]和药

物残留物 [5]等, 其中抗生素检测受到越来越多的关

注。抗生素是一种用来治疗和防止细菌感染的抗菌
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药物[6], 目前主要用于治疗和预防人类或动物疾病, 

也作为饲料添加剂来促进动物生长发育 [7]。但是 , 

生物体并不能完全代谢抗生素 [8], 其随污水进入污

水处理厂后 , 也不能被完全去除 [9]。例如 , 在香港

两个污水处理厂发现, 抗生素的平均去除效率只有

26%~68%[10]。残留抗生素会进入自然水体, 威胁饮

用水源的安全[11]。 

抗生素的滥用和误用造成的选择压力会导致环

境中具有抗生素抗性和携带抗生素抗性基因的细菌

数 量 大 量 增 加 [12–13] 。 抗 生 素 抗 性 基 因 (antibiotic 

resistance genes, ARGs)是一种新兴的环境污染物[14], 

广泛存在于湖泊 [15]、污水处理厂 [16]、饮用水厂 [17]

和农业土壤 [18]等各种环境中。江月等 [19]在长江下

游某水源型水库水体中检测出  118 种  ARGs, 沉积

物中检测出  124 种  ARGs, 其中  β-内酰胺类、多重

抗药类等  54 种  ARGs 为水库中占主导的  ARGs。Be-

rgeron 等[20]在美国路易斯安纳州东南部水源中检测

出四环素类和磺胺类  ARGs。抗生素抗性细菌可以

通过水平基因转移或增殖传播  ARGs, 释放的  ARGs

会转移至包括致病菌在内的其他细菌中。环境中抗

生素抗性细菌和  ARGs 对人类健康的影响, 在一定

程度上比微量残留的抗生素危害 更 大 [21–22], 因 此

检测饮用水源中的  ARGs 至关重要。  

南水北调工程是解决我国水资源分布不均及区

域缺水问题的重大战略工程[23], 其中线工程从丹江

口水库陶岔闸引水, 承担为京、津、冀、豫四省市

调水的任务[24]。汉江发源于陕西宁强县, 于白河县

流入湖北境内, 在十堰市丹江口与其支流丹江汇合, 

最终于武汉市汇入长江 [25]。丹江口水库年来水量

的  90%都源于汉江[26], 而水库也会影响汉江中下游

的水量和水质。汉江和丹江口水库是南水北调中线

工程以及汉江中下游地区重要的水源区, 但高人口

密度和人类活动对其水质有一定程度的影响 [27–28], 

因此有必要对其  ARGs 的污染现状展开研究, 为饮

用水源区的保护提供支持。 

1 研究方法 
1.1 采样点布置与样本采集 

沿 汉 江 自 陕 西 省 安 康 市 至 湖 北 省 武 汉 市 布

置  6 个采样点(图 1), 分别为白河(BH)、丹江口坝下

(DJK)、陶岔(TC)、襄阳(XY)、仙桃(XT)和集家嘴

(JJZ), 其中陶岔位于丹江口水库内。 

本研究于  2014 年春季(3 月)和秋季(10 月)采集

水体样本。按照采样季节与样本性质, 将样本分为

春 季 水 体 组 (Water_Spring samples)和 秋 季 水 体 组

(Water_Autumn samples)。对每个采样点 , 分别使

用  5 L 无菌 PE 瓶, 采集  10 L 水样并立即送往临近实

验 室 , 于  0~4°C 保 存 , 在  24 小 时 之 内 , 使 用  0.22 

μm 聚碳酸酯滤膜 (Millipore, 美国 )过滤全部水样 , 

并将滤膜置于−80°C 冰箱中保存。 

1.2  DNA 提取与高通量测序 
用无菌镊子夹取  1~2 张滤膜, 置于  2 mL 无菌离

心管中 , 用液氮速冻后破碎 , 参照标准流程 , 使用

FastDNA® SPIN Kit for Soil 试剂盒(MP Biomedicals, 

美国)提取  DNA。每个样本进行多次提取后混合。

使用  1%琼脂糖凝胶电泳和 NanoDrop 2000 (Thermo 

Scientific, 美国 ), 分别检测  DNA 的完整性及其浓

度和纯度 [29]。将所有  DNA 样品置于干冰中保存 , 

送至上海美吉生物医药科技有限公司 , 用  Illumina 

Hiseq 4000 平台(Illumina, 美国)进行双端测序 , 每

个样本的下机数据不小于  20 GB。 

1.3  ARGs 检测与相对丰度计算 
采用  Sickle[30]和  NGSQC Tool kit[31](v2.3.3)对下

机数据  raw reads 进行质量控制 , 去除低质量数据 , 

得到  clean reads。使用  DIAMOND[32], 将  clean reads

与  ARGs 数据库进行比对(https://bitbucket.org/gusphd 

proj/deeparg-ss/downloads/), 比 对 参 数  E-value 为

10−10。按照相似度≥90%, 匹配上的氨基酸数量≥25

个的标准筛选  ARGs[33]。 

由于数据库中不同  ARGs 的参考序列长度不同, 

采用下式[34]对检测结果进行标准化:  

readsARG ARG

1 reads16s 16s

/
ARG =

/

n N L L
N L L



 类 序列 参考序列

序列 序列

相对丰度 ,  

其中 , N 类  ARG 序 列是检测为某一种特定  ARG 的  clean 

reads 数量; Lreads 为高通量测序中  clean reads 的长度, 

本研究中春季样本均为  100 个碱基, 秋季样本均为

150 个碱基; LARG 参考序列为这一种特定  ARG 参考序列

的长度; N16S 序 列是在高通量测序中识别的  16S 序列

数量[29]; L16S 序列是  Greengene 数据库中  16S 序列的平

均长度  1432 bp[34–35]。计算出的  ARGs 相对丰度单

位为  ARG 拷贝数/16S rRNA 拷贝数(简称 ratio)[34]。 

1.4 数据分析 
使用  R 语言 (v3.4.4) pheatmap 包绘制  ARGs 相

对丰度热图 , 使用  R 语言  vegan 包对  ARGs 相对丰

度进行非度量多维标度(non-metric multidimensional  
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图 1  采样点位置分布 

Fig. 1  The distribution of sampling sites 

scaling, NMDS) 和 相 似 性 (analysis of similarities, 

ANOSIM)分析与作图。使用  STAMP[36](v2.1.3)进行

组间差异分析, 使用  SPSS 18.0 进行  spearman 相关

性分析。 

2 结果与讨论 
2.1  ARGs 的种类与相对丰度 

在 春 季 和 秋 季 水 体 样 本 组 分 别 检 测 到  21 类

和  19 类  ARGs, 相对丰度如图  2 所示。春季和秋季

样本组的  ARGs 总相对丰度范围分别为  8.29×10−2~ 

3.38×10−1
 和  6.35×10−2~1.43×10−1

 ratio。在春季和秋

季样本组都检测出  18 类相同的  ARGs, 平均相对丰

度范围分别为  2.86×10−5~7.91×10−2
 和  3.58×10−6~6.51 

×10−2
 ratio, 占各自样本组中所有  ARGs 平均相对丰

度 总 和 的  99.983% 和  99.997% 。 春 季 样 本 组 中

有  3 类独有的  ARGs, 分别是氨基香豆素类(amino-

coumarin, 相对丰度为  9.34×10−6~6.69×10−5
 ratio)、

肽类(peptide, 仅在  XY 采样点检测到, 相对丰度为

1.14×10−5
 ratio)和截短侧耳素类(pleuromutilin, 仅在

DJK 采样点检测到, 相对丰度为  1.39×10−5
 ratio), 特

曲霉素类(tetracenomycin) ARGs 则只在秋季样本组

的  DJK 采样点检测到 , 相对丰度为  1.33×10−5
 ratio, 

可以看出, 春季和秋季样本组独有的  ARGs 相对丰

度很低, 而两组共有的  18 类  ARGs 是抗生素抗性

组的主体。 

优势  ARGs 的判断标准为其在一个样本组中的

平均相对丰度在该样本组所有  ARGs 平均相对丰度

总和中的占比大于等于  1%。春季水体样本组有  10

类优势  ARGs, 占比从大到小排序为杆菌肽类(bacit-

racin, 相对丰度为  5.44×10−2~1.01×10−1
 ratio, 平均

相对丰度占比为  47.52%, 下同)、β-内酰胺类(beta-

lactam, 2.36×10−3~2.26×10−1
 ratio, 28.85%)、甲氧苄

氨 嘧 啶 类 (trimethoprim, 1.31×10−2~1.96×10−2
 ratio, 

9.37%)、MLS 类(大环内酯–林可胺–链霉杀阳菌素

类 , macrolide-lincosamide-streptogramin, 1.19×10−3~ 

1.95×10−2 ratio, 3.13%)、氨基糖苷类(aminoglycoside, 

3.79×10−4~1.32×10−2
 ratio, 2.36%)、四环素类(tetra-

cycline, 2.41×10−4~1.39×10−2 ratio, 1.74%)、磺胺类

(sulfonamide, 1.04×10−3~6.42×10−3 ratio, 1.68%)、

多粘菌素类 (polymyxin, 1.81×10−3~3.94×10−3 ratio, 

1.54%)、多重耐药类 (multidrug, 3.8×10−4~4.9×10−3 

ratio, 1.28%)和 莫 匹 罗 星类 (mupirocin, 1.35×10−3~ 

3.78×10−3 ratio, 1.19%) ARGs。 

秋季水体样本组有  9 类优势  ARGs, 占比从大

到小排序为: 杆菌肽类(5.21×10−2~9.25×10−2
 ratio, 

74.16%)、β-内酰胺类(2.98×10−4~2.06×10−2
 ratio, 

6.66%)、多重耐药性(1.16×10−3~6.98×10−3
 ratio, 

4.05%)、氨基糖苷类(4.63×10−4~8.09×10−3
 ratio, 

3.3%)、MLS 类(1.53×10−4~7.14×10−3
 ratio, 3.06%)、

磺胺类(9.72×10−4~4.91×10−3
 ratio, 2.93%)、甲氧苄

氨嘧啶类(3.68×10−4~2.94×10−3
 ratio, 1.44%)、莫匹

罗星类(5.61×10−4~1.73×10−3
 ratio, 1.34%)和四环素
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图例中的数字表示相对丰度的常用对数(以 10 为底)值, 图中白色方块表示该处的  ARGs 在对应采样点未检出 

图 2  ARGs 相对丰度热图 
Fig. 2  Heatmap of ARGs relative abundance 

类(6.43×10−5~2.36×10−3
 ratio, 1.07%) ARGs。排除多

粘菌素类  ARGs, 春、秋季两个水体样本组的共有

优势  ARGs 有  9 类 , 分别占各自  ARGs 平均相对丰

度总和的  97.12%和 98.01%, 说明这  9 类优势  ARGs

是水体  ARGs 的主要组成部分。 

2.2  ARGs 的沿程变化 
每个采样点的  ARGs 相对丰度占比如图  3  所

示。春、秋季两个水体样本组占主导地位的  3  类

ARGs 分别是杆菌肽类、甲氧苄氨嘧啶类和  β-内酰

胺类  ARGs (春季水体)以及杆菌肽类、β-内酰胺类

和多重耐药类  ARGs (秋季水体)。两个样本组之间

具有季节差异, 秋季水体中杆菌肽类  ARGs 占绝对

主导地位(60.18%~89.43%), 高于其在春季水体中

的占比(26.35%~72.31%); 秋季水体中多重耐药类

ARGs 占比(1.83%~7.83%)高于其在春季水体中的占

比(0.11%~2.62%); 甲氧苄氨嘧啶类  ARGs 在秋季水 

 

“其他类”代表在所有采样点中的占比均未达到  1%的  ARGs 

图 3  各采样点 ARGs 相对丰度的占比 
Fig. 3  Proportion of ARGs relative abundance in each sampling sites 
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体中的占比较低 (0.58%~2.32%), 在春季水体中则

具有一定的占比(4.81%~15.83%)。此外, 春季水体

样本组  TC 和  DJK 采样点中  β-内酰胺类  ARGs 的占

比分别为  66.74%和  17.99%, 明显高于其在该样本

组的其他采样点(2.1%~11.53%)和秋季水体样本组

中(0.47%~14.36%)的占比。 

影响环境中  ARGs 相对丰度与组成的因素较多, 

大量使用的抗生素对环境微生物的选择作用导致

具有抗生素抗性的微生物产生和快速传播 [37–38]。

Forsberg 等 [39]发现 , 细菌群落组成是土壤  ARGs 组

成 的 最 主 要 决 定 因 素 , 说 明 环 境 微 生 物 群 落 对

ARGs 的组成结构有重要影响。温度和营养盐等各

种环境因子会影响微生物生长, 从而改变微生物的

群落结构 [40–41], 间接地影响  ARGs 的组成。此外 , 

污水处理厂是重要的 ARGs 汇集与传播场所[42], 其出

水排放会影响受纳水体中  ARGs 与细菌群落的组成

和结构[43]。 

在春季和秋季水体中, 杆菌肽类  ARGs 占比基

本上是最高的。杆菌肽是一种在临床上用于对抗皮

肤感染的广谱抗生素 [44]。Li 等 [34]发现 , 杆菌肽类

ARGs 是珠三角河水和人类粪便中最主要  ARGs 之

一 , 与杆菌肽作为人类和动物药物的大量使用有

关。Christgen 等 [45]通过对英格兰北部市政污水处

理厂出水的检测, 发现多重耐药类、杆菌肽类和四

环素类  ARGs 是出水中  ARGs 的主要部分 , 分别占

29.4%, 13%和  16.8%。此外, Jia 等[46]通过高通量测

序, 发现多重耐药类、杆菌肽类和磺胺类  ARGs 是

南京地区饮用水中最主要的  3 类  ARGs。因此 , 杆

菌肽类  ARGs 广泛分布于各种环境中, 是抗生素抗

性组的重要组成部分之一。 

由图  3 还发现 , 与春季相比 , 秋季不同采样点

ARGs 的组成更加稳定。可能的原因是 , 秋季雨水

多, 河流水位高于春季, 水体的混合作用比较明显, 

导致沿程  ARGs 的组成变化不大 ; 春季雨水较少 , 

不同采样点附近人类活动和污水排放对  ARGs 的组

成结构和相对丰度影响较大。Knapp 等[47]对古巴哈

瓦那  Almendares 河流的研究也发现 , 旱季水体中

ARGs 的空间变化比雨季更明显 , 河道附近的废水

排放显著地影响不同河段的  ARGs 丰度水平。 

在春季样本组中 , 位于丹江口水库上游的  BH

以及下游的  XY, XT 和  JJZ 采样点的  ARGs 组成结构

较为相似 , 而位于水库内的  TC 及丹江口大坝下的

DJK 采样点中  β-内酰胺类占比明显高于其他采样

点。BH, XY, XT 和  JJZ 采样点均位于人口稠密的地

区, 人类对  ARGs 组成的影响较大, 而  TC 采样点所

处的库区周围人类活动影响很小 , 可能导致  ARGs

的组成结构与其他采样点不同。Zhang 等[48]通过统

计发现, 2013 年  β-内酰胺类是中国第二大使用量的

抗生素。2016—2017 年对丹江口水库的抗生素检

测也发现  β-内酰胺类是主要抗生素种类之一, 抗生

素总浓度在春季最高, 可能的原因是其在低流量和

较冷的温度条件下, 生物降解和光解速率均较慢[49]。

这些因素都可能导致春季水体样本组中  TC 采样点

的  β-内酰胺类  ARGs 占比远高于同组其他采样点和

秋季样本组。又因为  DJK 采样点位于丹江口大坝

下, 受水库放水影响, 故春季水体样本组中该采样

点的  β-内酰胺类  ARGs 占比也较大。 

2.3  ARGs 的季节差异性 
为了验证  ARGs 的季节差异性, 对春、秋季水

体 样 本 组 的  ARGs 相 对 丰 度 做  NMDS 和  ANOSIM

分析。如图  4(a)所示, 春季和秋季水体的样本点聚

为两簇, 说明分组效果较好。秋季水体的  6 个样本

点均相对紧密地聚集在一起, 春季水体的  BH, XY, 

XT 和  JJZ 样本点聚集在一起, 而  TC 和  DJK 样本点

与同组其他  4 个样本点的距离较远, 可能的原因是

这两个样本点的  ARGs 组成结构与其他样本点差异

较大。ANOSIM 分析进一步验证了  NMDS 分析的

结果。如图  4(b)所示, 春季与秋季水体样本组之间

具有较为显著的差异性(R=0.267, P=0.042), 组间相

异指数 (dissimilarity ranks)为  3~66, 相异指数中位

数为  38; 春季水体组内相异指数为  1~62, 相异指数

中位数为 40; 秋季水体组内相异指数为  2~50, 相异

指数中位数为  16。可以发现, 秋季水体组内的差异

较 小 , 而 因 库 区 内  TC 采 样 点 和 丹 江 口 大 坝 下

DJK 采样点的  ARGs 组成与组内其他采样点不同 , 

春季水体组内具有一定的差异 , 不过从整体上看 , 

春季与秋季水体样本组还是具有显著差异。 

使用  STAMP 软件进一步分析两个水体样本组

ARGs 种类的组间差异, 结果如图  5 所示, 发现甲氧

苄氨嘧啶类、多粘菌素类和多重耐药类  ARGs 在组

间具有显著差异(P<0.05)。甲氧苄氨嘧啶类和多粘

菌素类  ARGs 在春季水体组的平均相对丰度占比分

别为 9.37%和 1.54%, 大于其在秋季水体组的  1.44%

和  0.57%; 多重耐药类  ARGs 在秋季水体组中的平

均相对丰度占比则大于春季水体组, 分别为 4.05%和

1.28%。这一结果与图  3 相符。图  3 中, 甲氧苄氨嘧 
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图 4  ARGs 的 NMDS 和 ANOSIM 分析 
Fig. 4  NMDS and ANOSIM analysis of ARGs 

 

图 5  显著差异的 ARGs 种类 
Fig. 5  Significant different types of ARGs 

啶类和多粘菌素类  ARGs 在春季水体组中每个采样

点的相对丰度占比都高于秋季水体组中的对应采样

点, 而多重耐药类  ARGs 在春季水体组中所有采样

点的相对丰度占比低于秋季水体组中对应的采样

点。因此, 两个样本组间的  ARGs 组成存在显著的

季节差异。 

2.4  ARGs 之间的相关性 
不同种类的  ARGs 会被相同的微生物携带, 从

而具有共存关系[50]。有研究表明多种  ARGs 广泛共

存于大量病原体中, 并可以在土壤细菌和病原体间

进行交换[51]。这些共存的  ARGs 被环境微生物, 尤

其是致病菌携带后, 对人体健康的威胁远高于单种

ARGs 的威胁 , 因此有必要对水源区共存的  ARGs

种类进行研究。 

使用  SPSS 18.0 软件对所有  ARGs 相对丰度进

行  Spearman 相关性分析, 去除重复值、无显著性以

及有显著性但相关系数小于  0.7 的记录, 结果如表 1

所示。可以发现 , 相关系数大于  0.7 的  ARGs 组合

共有  23 对, 其中  P 值在  0.01~0.05 之间的有  1 对, 在

0.001~0.01 之间的有  14 对 , 小于等于  0.001 的有  8

对。这  23 对  ARGs 组合均具有显著的相关关系, 涵

盖  13 种  ARGs。相关系数大于等于  0.9 的有  3 对, 分

别是喹诺酮类与氯霉素类  ARGs、磺胺类与氨基糖

苷类  ARGs、四环素类与氨基糖苷类  ARGs, 相关系

数 分 别 为  0.922, 0.902 和  0.958, P 值 均 小 于 等 于

0.001。这种显著的强相关关系说明  3 对组合中的

ARGs 极有可能分别共存于一种微生物中。 

在表  1 中还可以发现, 与最多种  ARGs 具有显

著较强相关关系的是四环素类和氨基糖苷类  ARGs, 

分别形成  7 种和  6 种组合。Li 等 [34]对水体、土壤、

沉积物和生物膜样本中的  ARGs 进行  network 共存

网络分析, 发现属于四环素类  ARGs 的  tetM 以及氨

基糖苷类抗性蛋白在共存网络图中与最多的  ARGs

相连, 是图中的两个关键节点, 可能的原因是它们

都被环境中广泛存在的特定微生物所携带 ; 此外 , 

这两种  ARGs 及与其共存的  ARGs 相对丰度之间具

有变化的一致性, 用幂函数对两种相对丰度的拟合

性较好 (R2=0.86~0.92) ,  因此可用来预测共存的 
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表 1  ARGs 相对丰度 Spearman 相关性分析 
Table 1  Spearman correlation analysis of the relative abundance of different ARGs 

ARGs 种类 氯霉素类 春日霉素类 MLS 类 多重耐药类 喹诺酮类 磺胺类 四环素类 三氯生类 甲氧苄氨嘧啶类 

氨基香豆素类         0.757** 

氨基糖苷类 0.801**  0.720** 0.755** 0.720** 0.902*** 0.958***   

杆菌肽类     0.727**     

氯霉素类  0.830***   0.922***  0.794** 0.874***  

春日霉素类     0.774**  0.707* 0.839***  

MLS 类      0.727** 0.720**   

多重耐药类       0.727**   

多粘菌素类         0.776** 

喹诺酮类       0.741** 0.825***  

磺胺类       0.888***   

四环素类        0.746**  

说明: 重复值、无显著性关系值以及显著相关系数小于 0.7 的值未列出; * P=0.01~0.05, ** P=0.001~0.01, *** P≤0.001。 

ARGs 相对丰度。本研究结果与  Li 等 [34]的结果相

似, 因此四环素类和氨基糖苷类这两种  ARGs 可以

作为预测环境中与其共存  ARGs 相对丰度的指示种

类, 在反映饮用水源区的  ARGs 污染程度时可以发

挥一定的作用。 

3 结论 

本文通过对南水北调中线工程水源区  ARGs 的

多样性、相对丰度以及  ARGs 之间的相关性等方面

进行分析, 得到如下结论。 

1) 在丹江口水库和汉江水源区春季和秋季水

体中分别检测到  21 类和  19 类  ARGs, 其中共有的  9

类优势  ARGs 相对丰度占  97%以上 , 是水体  ARGs

的主要组成部分。 

2) 杆 菌 肽 类  ARGs 是 水 源 区 最 主 要 的  ARGs, 

而春季丹江口水库陶岔采样点的  β-内酰胺类  ARGs

占比最高。沿程  ARGs 组成结构的差异秋季比春季

小 , 可能与春季雨水量少以及沿岸人类活动影响

有关。  

3) 水体中  ARGs 存在显著的春、秋季节差异 , 

甲氧苄氨嘧啶类、多粘菌素类和多重耐药类是具有

显著季节差异的  ARGs 种类。 

4) 具有显著较强相关关系的有  13 类  ARGs, 可

分为  23 对组合, 其中  3 对组合的相关性最强, 构成

组合的  ARGs 很可能分别共存于一种微生物中。四

环素类和氨基糖苷类  ARGs 可能作为预测水源区环

境中与其共存  ARGs 相对丰度的指示种类。 

本 研 究 得 到 的 水 源 区 内 主 导  ARGs 种 类 和

ARGs 组成的显著春秋季节差异以及可能作为指示

种类的  ARGs 等结果 , 有助于了解水源区  ARGs 的

污染现状 , 也可为饮用水源区的水质保护和  ARGs

污染的针对性防治与管理提供借鉴意义。 
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