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Toxic organic substances influence enzymatic degradation of DNA and lateral transfer of antibiotic resistance
genes
HU Xiao-jie, QIN Chao, LIN Zhi-peng, GAO Yan-zheng*

（Institute of Organic Contaminant Control and Soil Remediation, Nanjing Agricultural University, Nanjing 210095, China）
Abstract：Numerous types of toxic organic substances are spread widely in the environment. A large amount of DNA, which is the genetic
material of life co-exist with the toxic organic substances in the contaminated areas. Due to the abuse of antibiotics, some of these DNA
molecules are carrying antibiotic resistance genes（ARGs）. The combined pollution of toxic organic substances and ARGs seriously endan⁃
gers ecological safety and human health. How toxic organic substances influence the enzymatic degradation of DNA or the lateral transfer of
ARGs becomes one of the hot spots in the field of environmental research, and some essential progress has been made in this field over the
years. Toxic organic substances bind with DNA mainly through covalent interaction, noncovalent interaction, and the shearing interaction,
which consequently alter the DNA structure; hence, affect the enzymatic degradation of DNA. Toxic organic substances could also affect the
activity of DNA degrading enzyme or seize the enzyme action sizes on the DNA molecule, thus influencing the enzymatic degradation of
DNA. Lateral transfer of ARGs in the environment is mainly in three ways：conjugation, transduction and transformation. It is influenced by
toxic organic substances generally through the following mechanisms：regulating the mobile genetic elements, inducing cellular SOS re⁃
sponse, stressing cells into a competent state, affecting the biofilm formation, altering the cell membrane permeability, and forming adducts
with extracellular plasmid. How toxic organic substances inside cells influenced on the replication and expression of ARGs, is the key to
deepening the mechanism of them influencing the lateral transfer of ARGs in the future.
Keywords：toxic organic substances; DNA; binding; enzymatic degradation; antibiotic resistance genes; lateral/horizontal gene transfer
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摘 要：进入环境中的有毒有机物种类较多、分布广泛。大量生命遗传物质DNA与有毒有机物共存于污染环境中，由于抗生素滥

用，一些DNA上携带着抗生素抗性基因（ARGs）；有毒有机物和ARGs复合污染严重危害着生态安全和人群健康。有毒有机物如

何影响DNA酶解和ARGs迁移，这已成为环境领域研究的热点之一，近些年来，该领域研究取得一些重要进展。有毒有机物可通

过共价作用、非共价作用、剪切作用与DNA结合，进而改变DNA分子结构、影响DNA酶解；有毒有机物也可通过改变DNA降解酶

活性或占据DNA上降解酶的酶切位点，进而影响DNA酶解过程。环境中ARGs横向迁移主要有接合、转导、转化三种方式，有毒

有机物影响ARGs横向迁移的机制主要包括：有毒有机物调控可动遗传因子、引起细胞 SOS反应、胁迫细胞形成自然感受态、影响

生物膜形成、改变细胞膜通透性、与胞外质粒形成加合物。进入细胞后的有毒有机物如何作用于ARGs的复制和表达，这应是未

来深化有毒有机物影响ARGs横向迁移机制的一个关键所在。
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随着社会经济快速发展，人们生活水平不断提

高，对环境安全提出了更高要求。然而，多环芳烃

（PAHs）、多氯联苯（PCBs）、农药等有毒有机物广泛存

在于污染环境中，其中一些有毒有机物具有“致畸、致

癌、致突变”效应，易在环境中持留，并被生物累积，严

重威胁生态安全和人群健康[1]。图 1 总结了 Web of
Science数据库中有毒有机物与DNA相关研究的高频

词汇。由图可见，有毒有机物广泛存在于水体、土壤、

空气中，PAHs、PCBs等出现频率较高，属环境领域关

注的热点污染物。近些年来，抗生素、环境激素、塑化

剂等 40 000余种物质被视为环境中潜在的新型有毒

有机物[2]，其环境行为及污染效应的研究已受到重

视。有毒有机物污染问题已成为国际环境领域研究

热点之一，备受各国政府和百姓的广泛关注。

生命遗传物质脱氧核糖核酸（DNA）可与有毒有

机物共存于污染环境中，通常以胞外或胞内DNA形

式存在[3]。胞外DNA多来源于原核与真核细胞的裂

解释放，较为活泼的化学活性使其在环境中易与其他

物质发生作用[4]。例如，胞外DNA可吸附于土壤矿物

表面[5]，水中金属阳离子Al（Ⅲ）、Fe（Ⅲ）可与其磷酸

骨架结合进而造成DNA团聚[6]。胞外DNA也会与有

毒有机物结合而形成加合物（图 1中“DNA adduct”），

进而影响胞外 DNA 的降解（图 1 中“degradation”）等

环境归趋。另外，胞外DNA或质粒可通过迁移进入

其他生命体内，这也是生物多样性的重要基础[7-8]。

有毒有机物能够通过污染胁迫，造成微生物产生应激

反应、细胞膜组成或结构变化，产生细胞毒性（图 1中

“cytotoxicity”），进而影响微生物生长和 DNA 或质粒

迁移。有毒有机物污染也会引起胞内DNA损伤，影

响其基因表达，进而产生基因毒性（图 1中“genotoxic⁃
ity”）。有关有毒有机物与DNA互作及效应已成为环

境领域研究的热点和前沿之一。

自 20世纪 40年代以来，随着抗生素在医药和农

业领域的过度使用，环境中抗生素抗性基因（Antibi⁃
otic resistance genes，ARGs）丰度显著增加[9]，多重耐

药菌（超级细菌）被陆续报道，对人类健康造成严重威

胁[10]。2006年，Pruden等[11]首次将 ARGs看作为一种

新型环境污染物。DNA上的ARGs不仅可以通过直

系传代由母体细胞转移至子代细胞，而且基因横向迁

移（Lateral gene transfer，LGT）可使ARGs在相同或不

同物种生物体之间传播，这大幅增加了ARGs的生态

和人群健康风险。环境中有毒有机物与 ARGs复合

污染问题应受到重视和关注；近些年来，该领域研究

已取得一些重要进展。基于此，本文主要综述了有毒

图1 有毒有机物与DNA研究热点图（于2019年12月7日统计自Web of Science数据库）

Figure 1 Hotspots of toxic organic substance and DNA research（Statistics collected from the Web of Science database
on December 7th，2019）
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有机物与DNA结合作用及其对DNA酶解和ARGs横
向迁移的影响，试图为人们系统、全面地认识环境中

有毒有机物和ARGs互作及风险提供参考。

1 有毒有机物与DNA结合作用

有毒有机物易与DNA发生相互作用，改变其基

因调控和表达功能。PAHs及其衍生物[12]、农药[13]、抗

生素[14]、生物激素[15]、消毒副产物[16]、塑化剂[17]等一些

有毒有机物易进入机体细胞，并与胞内DNA结合，进

而引发细胞功能障碍。由于DNA具有碱基、磷酸骨

架和脱氧核糖等独特结构，其碱基的平行堆积、磷酸

骨架的负电性以及双螺旋结构所形成的大沟、小沟均

为有毒有机物提供了潜在的结合位点。阐明有毒有

机物与DNA间结合作用，有助于揭示有毒有机物致

毒效应的分子生物学机制。

有毒有机物与DNA结合作用的研究最早可追溯

至 19世纪 80年代[18]，其研究方法较多。电化学方法

具有灵敏度高、可控性强、选择性好等优点，早期关于

有毒有机物与 DNA 结合的研究多采用该方法。例

如，Pandey等[19]通过电化学方法研究了水溶液中蒽醌

类化合物与小牛胸腺DNA之间的结合作用，发现结

合方式为插入结合。Wang等[20]采用电位溶出分析法

揭示了有毒肼类化合物与DNA之间的结合作用，发

现该类有机物可导致DNA碱基G发生N-7位和O-6
位的甲基化。随着现代分析技术的发展，有毒有机物

与DNA结合作用的研究方法更加多样。紫外可见吸

收光谱法可以通过观察有毒有机物与DNA作用前后

于波长 260 nm处的吸光度变化来判断二者之间结合

对 DNA 结构的影响，吸光度增强（增色效应）表示

DNA双链水解、碱基暴露增加，吸光度减弱（减色效

应）表示DNA分子的右手螺旋性和碱基堆积增加、分

子结构紧凑。DNA热变性及黏度法可通过测定有毒

有机物与DNA结合后热变性温度Tm值和黏度值的增

高来判断二者之间结合为插入结合。荧光光谱法可

通过量化有毒有机物与DNA结合后所导致的荧光猝

灭强度，来判断有毒有机物与DNA之间的作用方式。

共振光散射法也是研究有毒有机物与DNA结合的常

用方法，该方法灵敏度高，常用于低浓度DNA溶液与

有毒有机物相互作用的研究。除此之外，圆二色谱

法、拉曼光谱法、傅立叶红外光谱法、电泳法、质谱法

等众多方法，均被用于研究有毒有机物与DNA的结

合过程。

从已有的报道来看，有毒有机物与DNA的结合

方式主要有共价结合、非共价结合、剪切作用等[21]。

表 1分别从有毒有机物类别、DNA种类、结合方式、结

合位点、作用力、结合常数、结合位点数等方面呈现了

28种 12类有毒有机物与 DNA之间的结合作用。由

表1可知，有毒有机物与DNA的结合方式多以非共价

结合为主，共价结合方式相对较少。有毒有机物与

DNA结合的作用力主要有范德华力、π-π相互作用

力、疏水作用力、氢键、卤键等，二者之间表观结合常

数为 2.07×103~6.80×1018 L·mol-1，结合位点数为 0.30~
9.00。有毒有机物与DNA之间结合方式显著影响其

结合位点以及结合强度。

1.1 共价结合

细胞内有毒有机物可与DNA分子的磷酸骨架、

碱基或脱氧核糖以共价键结合生成稳定的配合物，使

DNA双链发生解旋进而产生弯曲形变，包括DNA的

烷基化反应、链内交联、链间交联反应等。以 PAHs
为例，其在人体内的代谢产物二氢二醇环氧化物可与

DNA的鸟嘌呤外环胺基端以共价键形式结合形成加

合物（图 2），导致DNA损伤，进而诱导基因突变和细

胞癌变，最终在人体内诱发肿瘤，对人体健康造成威

胁[39-40]。一种具有抗肿瘤活性的抗生素倍癌霉素

（Duocarmycin），可与DNA小沟内特定腺嘌呤中的N3
发生共价结合，使该位点脱去嘌呤[41]。Stiborov等[42]研

究指出，工业污染物 2-硝基苯甲醚（2-NA）被人肝细

胞溶质和黄嘌呤氧化酶还原激活后，在体外可与

DNA共价结合，形成衍生自 2-NA还原代谢产物 N-
（2-甲氧基苯基）羟胺的脱氧鸟苷加合物，进而产生

致癌作用。

1.2 非共价结合

细胞外有毒有机物主要以非共价结合形式与

DNA发生作用[43]。非共价结合主要由范德华力、疏水

作用力、氢键、静电力等弱相互作用力驱动，这些弱相

互作用力在分子水平的生命过程中对转录、复制等基

因调控具有重要调节作用，也对其他生物大分子（如

RNA、蛋白等）功能的调控发挥关键作用。有毒有机

物与DNA非共价结合作用可分为三种模式，包括插

入结合、沟槽结合和静电作用[44]（图 3）。通常这三种

相互作用力不是单独存在，而是多种共存并协同作

用。例如，抗生素泰乐菌素可通过静电作用被 DNA
吸引，然后其分子结构中的吡喃和大环内酯则会插入

DNA碱基对平面进而吸附在DNA分子上[45]。

1.2.1 插入结合

一方面，有毒有机物的平面结构嵌插到DNA碱

7
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表1 有毒有机物与DNA的结合

Table 1 Binding of toxic organic substances with DNA
有毒有机物
Toxic organic

substance
7H-二苯并[c，g]咔唑

二苯并[a，j]吖啶

苯并[a]芘
苯并[a]芘

菲

芘

苯并[g，h，i]苝
OH-PAHs

Shishijimicin A

阿霉素

柔红霉素

羟基霉素

阿霉素β-异构体

三氯乙酸

三氯甲烷

三溴甲烷

喹菌酮

噻菌灵

1，2-二羟基萘

17β-雌二醇

DDT
DDE
DDD
DDT
DDE
DDD

α-六六六

β-六六六

γ-六六六

敌敌畏

乐果

氧化乐果

吩嗪-1-羧酸

毒死蜱

甲基毒死蜱

2-氨基苯并噻唑

溴化乙锭

DAPI

双苯甲亚胺

奎吖因

邻苯二甲酸二丁酯

类别
Species

N-杂环芳香化合物

N-杂环芳香化合物

多环芳烃

多环芳烃

多环芳烃

多环芳烃

多环芳烃

多环芳烃衍生物

抗生素

抗生素

抗生素

抗生素

抗生素

消毒副产物

消毒副产物

消毒副产物

农药

农药

农药代谢产物

类固醇激素

有机氯农药

有机氯农药

有机氯农药

有机氯农药

有机氯农药

有机氯农药

有机氯农药

有机氯农药

有机氯农药

农药

农药

农药

生物农药

农药

农药

染料中间体

荧光染料

荧光染料

荧光染料

荧光染料

塑化剂

DNA种类
DNA species

小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小鼠表皮DNA

pUC19质粒DNA
pUC19质粒DNA
pUC19质粒DNA
小牛胸腺DNA
pBR322质粒超

螺旋DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
雌激素受体

DNA
P53 DNA
P53 DNA
P53 DNA

C-myc DNA
C-myc DNA
C-myc DNA
鲑鱼精DNA
鲑鱼精DNA
鲑鱼精DNA

人体端粒DNA
人体端粒DNA
人体端粒DNA
人体端粒DNA
鲑鱼精DNA

鲑鱼精DNA

鲱鱼精DNA
小牛胸腺DNA
pBR322质粒超

螺旋DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA
小牛胸腺DNA

结合方式
Binding mode

—

—

—

共价结合

非共价结合

非共价结合

非共价结合

插入结合

插入结合

沟槽结合

沟槽结合

沟槽结合

沟槽结合

沟槽结合

沟槽结合

沟槽结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合

插入结合、沟槽结合

插入结合、沟槽结合

沟槽结合

插入结合、静电作用

沟槽结合

沟槽结合

插入结合

沟槽结合

结合位点
Binding site

鸟嘌呤

鸟嘌呤

鸟嘌呤

—

腺嘌呤、胸腺嘧啶

腺嘌呤

—

DNA碱基对

小沟

小沟

小沟

小沟

小沟

小沟

小沟

小沟

双螺旋结构

双螺旋结构

双螺旋结构

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

DNA碱基对

胞嘧啶、胸腺嘧啶

胞嘧啶、鸟嘌呤

小沟AT碱基对富集区

DNA碱基对

小沟AT碱基对富集区

小沟

—

小沟AT碱基对富集区

作用力
Force
—

—

—

—

π-π相互作用

π-π相互作用

范德华力

氢键、π-π堆积

—

范德华力、氢键

范德华力、氢键

范德华力、氢键

范德华力、氢键

疏水作用力

疏水作用力

疏水作用力

疏水作用力

疏水作用力

疏水作用力

范德华力

疏水作用

疏水作用

疏水作用

疏水作用

疏水作用

疏水作用

范德华力、卤键

范德华力、卤键

范德华力、卤键

—

—

—

—

范德华力、π-π
相互作用、氢键

范德华力、π-π
相互作用、氢键

氢键

范德华力

—

—

—

疏水作用、氢键

结合常数
Binding constant

4.7±8.0 pmol·μmol-1

14.7±5.1 pmol·μmol-1

55.5±1.8 pmol·μmol-1

—

6.80×1018 L·mol-1

2.50×1011 L·mol-1

3.40×1010 L·mol-1

0.83×105~3.00×105 L·mol-1

—

（2.9±0.2）×106 L·mol-1

（6.9±0.2）×105 L·mol-1

（1.9±0.1）×105 L·mol-1

1.5×104 L·mol-1

6.80×103 L·mol-1

6.50×103 L·mol-1

6.60×103 L·mol-1

2.78×105 L·mol-1

8.36×103 L·mol-1

1.04×104 L·mol-1

—

2.43×106 L·mol-1

7.68×107 L·mol-1

2.07×103 L·mol-1

1.56×105 L·mol-1

4.37×105 L·mol-1

3.45×106 L·mol-1

2.40×106 L·mol-1

5.20×106 L·mol-1

1.70×106 L·mol-1

1.17×106 L·mol-1

1.48×106 L·mol-1

4.52×105 L·mol-1

1.80×106 L·mol-1

7.73×106 L·mol-1

8.02×106 L·mol-1

7.20×103 L·mol-1

1.97×106 L·mol-1

5.00×106 L·mol-1

1.87×107 L·mol-1

7.80×105 L·mol-1

4.27×104~5.45×104 L·mol-1

结合位点数
Number of
binding sites

—

—

—

—

1.20
1.10
0.30
—

—

3.40±0.10
3.40±0.10
3.50±0.10
4.30±0.50

—

—

—

—

—

—

—

1.30
1.56
0.73
1.07
1.10
1.30
0.27
1.01
1.55
—

—

—

—

0.63

0.34

0.95
1.00-9.00

—

—

—

1.06
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基中，即发生了插入结合，这是具有平面芳环结构的

有毒有机物与DNA结合的主要形式，也是非共价结

合中最强的一种，这种结合方式通常发生于GC碱基

富集区[46]。此类插入结合主要是由有毒有机物特定

芳环结构与DNA碱基之间的π-π相互作用、偶极-偶
极相互作用以及二者之间的疏水作用等作用的结果。

另一方面，对于另一些含有庞大取代基的有机分子

（如吡啶环取代的卟啉分子），其在与DNA结合过程

中，自身取代基会发生旋转，与母环形成共平面，进而

插入DNA碱基。当有毒有机物以插入结合的方式与

DNA作用后，可导致DNA复制和转录功能被抑制，或

进一步活化后直接使DNA发生断裂受损，从而影响

DNA 的正常功能。鲁嘉等[30]研究表明，有机氯农药

DDT可与DNA结合，导致DNA在 260 nm处的紫外吸

收光谱发生减色效应，且伴随着明显的光谱红移现

象，表明DDT与DNA之间发生了较强的结合作用，形

成了二元复合物，DDT 与 DNA 结合常数为 1.56×105

L·mol-1，结合位点数为1.07。
1.2.2 沟槽结合

当有毒有机物分子与DNA小沟或大沟的碱基对

边缘进行直接作用而插入到DNA双链中时会发生沟

槽结合作用。沟槽结合通常发生在 AT 碱基富集

区[34]。当有毒有机物分子较小时，其可通过与胸腺嘧

啶C-2上的羰基氧或腺嘌呤N-3上的氮形成氢键而

与 DNA 小沟结合。此类有毒有机物通常为具有呋

喃、吡咯、苯环等结构的简单芳环小分子有机物。李

松等[38]研究表明，邻苯二甲酸二丁酯与小牛胸腺DNA
以疏水作用和氢键为驱动力发生了沟槽结合，结合区

域为AT碱基富集区，导致DNA结构变得松散且未造

成DNA损伤。Zhang等[25]采用紫外光谱和电泳方法，

发现抗肿瘤抗生素 Shishijimicin A 与双链 DNA 的小

沟结合，其β-咔啉部分可通过嵌入在结合中发挥作

用，证实 Shishijimicin A的烯二炔核心在被硫醇激活

后通过Bergman环芳香化形成的 1，4-苯甲双自由基

引起DNA链断裂，进而产生强烈的细胞毒性。

1.2.3 静电作用

静电作用是指带有电性的有毒有机物与DNA双

螺旋结构外侧带负电的核糖-磷酸骨架直接发生静

电作用。这种结合方式通常不具选择性，且常与其他

作用方式共同起作用（表 1）。Liu等[47]采用紫外可见

光谱和以中性红作为荧光探针的荧光光谱证实，马钱

子碱与DNA相互作用不仅是插入结合，也存在静电

相互作用。静电作用的产生可用于改善有毒有机物

与DNA之间的结合强度。如在抗生素CC-1065结构

中引入一个具有正电性的C-5季铵，可通过增加稳定

的静电作用而显著增加其与DNA间的亲和性[48]。

1.3 剪切作用

部分有毒有机物可通过与DNA链上某些特异性

位点结合的剪切作用导致 DNA 链断裂，从而造成

DNA损伤，使DNA上特定基因发生突变。虽然有报

道证实，剪切作用是小分子有机物与DNA结合的作

用形式，但此作用形式仍然缺乏系统、深入的研究，相

关报道仍然有限。

图2 体内PAHs代谢物与DNA形成加合物
Figure 2 Adducts formation between PAH metabolites and DNA in human body

图3 有毒有机物与DNA非共价结合示意图
Figure 3 Non-covalent binding of toxic organic

substances with DNA
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2 有毒有机物影响DNA酶解

环境中DNA丰度及其生物学意义受其降解作用

影响。溶液 pH、温度、紫外线 B辐射强度、阳离子类

型及浓度等环境因素影响着 DNA 降解过程。据报

道，较高温度、中性 pH、中等偏高的紫外线 B辐射有

利于环境中DNA降解[49]。在DNA众多降解方式中，

酶促反应被认为是环境中DNA主要的降解途径[50-51]。

DNA的酶解受DNA降解酶的种类、活性和反应模式

影响[52]。而污染环境中大量共存的有毒有机物如何

影响DNA酶解过程，国内外相关研究仍很少。阐明

这一重要科学问题，对于人们理解有毒有机物污染的

分子生态效应及机制有重要意义，未来该领域研究应

得到重视和关注。

一方面，有毒有机物可以通过改变DNA降解酶的

活性进而影响DNA酶解过程。据报道，苯酚、溴苯、氯

苯等有毒有机物可显著提高DNA降解酶DNase Ⅰ的

活性，从而促进海洋环境中 DNA 的降解[53]。另一方

面，有毒有机物还可通过占据DNA上降解酶的酶切

位点进而影响 DNA酶解过程。Kang等[54]发现，痕量

（10-9量级）的 PAHs（菲、芘）暴露不会导致 DNase Ⅰ
失活，因此排除了PAHs诱导酶活性变化对DNA酶解

的影响，但溶液中菲、芘显著降低了DNA酶解速率，增

加了酶解后DNA的残留量，抑制了DNA的酶解过程。

该研究证实PAHs与DNA碱基鸟嘌呤、咪唑环和呋喃

核部分结合，而DNA降解酶DNase Ⅰ同样作用于鸟嘌

呤、DNA 骨架中的 C-C 键和-PO2基团。由此可知，

PAHs和 DNase Ⅰ之间在 DNA 分子上的活性位点重

叠，这是导致PAHs抑制DNA酶解的主要原因。

此外，有毒有机物还可以通过结合 DNA 造成

DNA构型改变，进而影响DNA的酶解。Woegerbauer
等[55]报道，浓度为2.00 mmol·L-1的新霉素B（一种氨基

糖苷类抗生素）可完全抑制 DNase Ⅰ对质粒 DNA的

降解，这是由于新霉素与DNA结合，造成DNA构型由

B型向A型转变。表明有毒有机物与DNA结合造成

DNA构型的改变也可以影响DNA酶解。

部分有毒有机物还可通过改变DNA分子结构，

进而影响DNA酶解。Yang等[33]采用凝胶电泳和紫外

吸收光谱方法，发现农药毒死蜱（0~2.00 mg·L-1）和甲

基毒死蜱（0~4.00 mg·L-1）可促进DNA酶解。光谱分

析结合分子动力学计算、量子化学计算等结果表明，

毒死蜱和甲基毒死蜱可通过与DNA结合，导致DNA
碱基的非共价堆积、DNA凹槽扩大和水合层破坏，进

而促进DNA的酶解过程。近来，Qin等[31]采用荧光滴

定试验剖析了三种六六六异构体（α-HCH、β-HCH、

γ-HCH）在 0~4.00 mg·L-1的浓度范围内对DNA酶解

的影响，发现HCHs可通过范德华力、卤键等弱相互

作用力与DNA结合，造成DNA螺旋性和碱基堆积增

加，使DNA分子结构更紧凑，进而促进DNA酶解，其

分子机制如图 4所示；六六六对DNase Ⅰ酶活性的影

响与对DNA酶解的促进作用无关。

环境条件会影响有毒有机物作用下DNA的酶解

过程，但相关资料仍很少。有报道证实，DNA在土壤

矿物表面的吸附可导致其不易被 DNase Ⅰ降解[56]。

一些有毒有机物可通过影响土壤 pH值等微环境进而

影响DNA在矿物表面的吸附和酶解[57]。

3 有毒有机物影响抗生素抗性基因横向迁移

3.1 基因横向迁移的方式

环境中基因横向迁移（LGT）主要有三种方式：接

合、转化及转导（图 5）。接合主要指微生物之间彼此

连接，通过接连处形成的洞口进行基因交换，是基因

横向迁移的重要方式。接合迁移的基因物质通常负

载于可动遗传因子（Mobile genetic element，MGE）如

质粒、整合子、转座子等上，以确保其可全部迁移进入

受体细胞，并成功重组进受体细胞基因组[58]。转导通

常指基因通过噬菌体在微生物间传递，噬菌体会在供

体细胞中进行复制，随机捕获或就近携带附着点周围

图4 六六六与DNA结合促进DNA酶解

Figure 4 HCHs binding with DNA expedited the enzymatic degradation of DNA

DNA

DNA碱基

HCH

HCH

结合
HCH插入DNA小沟

DNA结构变
紧凑

酶

促进DNA酶解

酶
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的基因片段。转化则指细胞在自然生长情况下形成

感受态，摄取胞外游离态DNA，整合进基因组并表达

的过程。感受态的形成通常与生长环境突变、饥饿胁

迫等有关[59-61]。另外，环境中广泛存在的钙离子也会

引发细菌形成感受态[62-63]。

3.2 有毒有机物影响抗生素抗性基因横向迁移的机制

通常以接合及转导方式迁移的基因多负载于胞

内DNA上，以转化方式迁移的基因则多负载于胞外

DNA上。外界环境因素对接合及转导的影响多取决

于其对供体或受体细胞的相关作用，而对转化方式迁

移的影响则主要取决于这些因素对受体细胞或胞外

游离态 DNA 的作用。本文总结了有毒有机物影响

ARGs横向迁移的六种机制，见表2。当前相关研究多

集中于有毒有机物对供体或受体细胞的影响，如调控

可动遗传因子，引起细胞SOS反应、胁迫细胞形成自然

感受态、形成生物膜和改变细胞膜通透性等；而有关有

毒有机物与胞外DNA相互作用对基因横向迁移的影

响还少有报道。

3.2.1 调控可动遗传因子（MGEs）
有毒有机物胁迫时微生物会相应地产生防御机

制，在此筛选作用下胞内有毒有机物抗性/降解基因

丰度显著增加。某些有毒有机物抗性/降解基因与

ARGs会同时存在于同一可动遗传因子上，在有毒有

机物调控下这些可动遗传因子丰度大量增加，随之导

致 ARGs在细胞间的横向迁移（接合）更为频繁。据

报道，PAHs、农药等多可通过此机制影响ARGs的横

向迁移[64-68]。Wang等[64]采集了大连沿海海水并将其

暴露于 PAHs，发现 PAHs污染的海水中 sulI及 aadA2

丰度显著高于对照，同时 PAHs也显著提高了可动遗

传因子 class Ⅰ整合子丰度，并与ARGs丰度呈现良好

线性关系（R2=0.988），这表明 ARGs丰度的提高源于

class Ⅰ整合子介导的横向迁移。Wang等[64]进一步开

展了 Aerococcus sp. 和 Pseudoalteromonas sp. 两种菌之

间的 class Ⅰ整合子接合试验，发现 PAHs（萘、菲）显

著提高了ARGs在两株菌间的迁移效率。

3.2.2 引起细胞SOS反应

当有毒有机物造成胞内DNA损伤时，微生物会

相应启动 SOS应激反应修复系统，该系统可诱导基因

的横向迁移[69-70]。一些抗生素可通过此方式影响

ARGs的横向迁移。例如，人类及动物医疗中广泛使

用的氟喹诺酮类抗生素会抑制DNA旋转酶及拓扑异

构酶活性，进而损伤胞内DNA，细胞相应开启 SOS反

应系统，试图进行DNA修复，同时诱发了胞内原噬菌

体（Prophage）的形成，进而促进卡纳青霉素抗性质粒

在细胞间通过转导方式横向迁移[71]；细胞内，SXT（整

合型接合元件，负载多种ARGs）接合迁移相关转录激

活因子（setC及 setD）的表达被阻遏蛋白（SetR）抑制，

而广谱抗肿瘤抗生素丝裂霉素 C则可通过引发 SOS
反应大幅降低此阻遏蛋白的表达量，使转录激活因子

得以充分表达，进而促进横向迁移效率[72]。

3.2.3 胁迫细胞形成自然感受态

面对 DNA 损伤胁迫，某些缺乏 SOS反应系统的

微生物则会通过形成感受态来增强其获取外部基因

（如ARGs）的能力，抵御外界压力，进而促进ARGs的
横向迁移。2006年，Prudhomme等[74]发现丝裂霉素C
会诱发肺炎链球菌形成感受态，从而促进了链霉素抗

性基因转化迁移，其主要原因在于丝裂霉素C激活了

胞内晚期感受态基因 ssbB及 recA，这两种基因具有调

控细胞摄取并重组外源DNA的能力。

3.2.4 形成生物膜

生物膜中微生物密度大，新陈代谢活跃，彼此之

间极为贴近，因此其被视为基因横向迁移的热点区

域[80]。生物膜不仅可以加强质粒的稳定性，扩展可动

遗传因子宿主范围[81]，也可通过群体感应（Quorum
sensing）机制促进基因的横向迁移[82]。生物膜多形成

于水-固相界面[83]，需要一定的物质载体，大分子（大

颗粒）有毒有机物便可作为其中一种。例如 Arias-
Andres等[75]发现，水中微塑料表面会形成一定量的生

物膜，这些生物膜中抗生素抗性质粒 pKJK5在细菌间

的接合迁移效率显著高于周围环境中的游离细菌。

环境中低于细菌最小抑菌浓度的抗生素通常会促进

图5 基因横向迁移的三种方式

Figure 5 Three modes of lateral/horizontal gene transfer
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生物膜生成。Salcedo 等[76]发现，100~1000 µg·L-1浓

度四环素或头孢拉啶会显著促进生物膜生长，生物膜

的形成也相应促进了其中pB10质粒的横向迁移。

3.2.5 改变细胞膜通透性

细胞膜是基因横向迁移需要突破的重要障碍之

一[58]，其通透性通常影响着横向迁移的成功率。例

如，金属氧化铝纳米颗粒可以造成大肠杆菌（Esche⁃

richia coli）细胞膜形成纳米孔洞，进而使质粒 pBR322
更易进入胞内表达其抗性[84]。近年来，有研究借助碘

化 丙 啶（PI）染 色 - 流 式 细 胞 术 ，发 现 离 子 液 体

（C8H16N2PF6）会造成细胞膜组成改变，从而使膜通透

性显著增加，进而提高了 class Ⅰ整合子在Alcaligenes

sp.和 Acinetobacter sp.之间的横向迁移效率[77]。离子

液体分子碳链长度是其影响细胞膜通透性的重要因

表2 有毒有机物影响抗生素抗性基因横向迁移的机制

Table 2 The mechanisms of toxic organic substance-influenced lateral/horizontal transfer of ARGs
有毒有机物

Toxic organic substance
调控可动遗传因子（MGE）

萘/菲
芘

农药
（多种农药复合污染）

染料及其副产物

引起细胞SOS反应

氟喹诺酮类抗生素
（环丙沙星、恩诺沙星及达氟沙星）

环丙沙星

丝裂霉素C

胁迫细胞形成自然感受态

丝裂霉素C

形成生物膜

聚苯乙烯薄膜（微塑料）

四环素/头孢拉啶

改变细胞膜通透性

离子液体
[BMIm][PF6]
离子液体

[BMIM][BF4]
[HMIM][BF4]
[OMIM][BF4]

与胞外质粒形成加合物

多环芳烃

（+）-trans-benzo[a]pyrene-7，8-
dihydrodiol-9，10-oxide（BP-DEI，
苯并[a]芘与功能氧化酶混合产物，

是苯并[a]芘最终致癌形式）

抗性基因/可动遗传因子
ARG/MGE

sulI/aadA2
sulI

多种抗生素抗性
（抗生素敏感性试验）

多种抗生素抗性

卡纳青霉素抗性基因

pMD18-T质粒
（氨苄青霉素抗性基因）

整合型接合元件STX
（多种抗生素抗性）

链霉素抗性基因

pKJK5质粒
（甲氧苄氨嘧啶抗性基因）

pB10质粒
（多重抗生素抗性）

class Ⅰ整合子
（sulI基因）

RP4质粒
（多重抗生素抗性）

pUC19质粒
（氨苄青霉素抗性）

pK0482质粒
（氨苄青霉素抗性）

迁移方式
Mode of
transfer

接合

接合

接合

接合

转导

转化

接合

转化

接合

接合

接合

接合

转化

转化

对横向迁移影
响效应

Effect on LGT

促进

促进

促进

促进

促进

促进

促进

促进

促进

促进

促进

促进

抑制

抑制

机制
Mechanism

PAHs筛选作用使 class Ⅰ整合子丰度显著增加

芘使 sulI丰度显著增加，sulI基因通常通过
class Ⅰ整合子承载于细胞间横向迁移

IncP质粒受农药筛选丰度增加，其携带的ARGs
随之于细菌间迁移频繁

染料废水中含有高丰度MGEs，混合生活污水后，
污水中ARGs丰度显著增加

诱导原噬菌体（Prophage）出现

未详细表述

STX接合转移的转录激活因子（setC及 setD）被阻
遏蛋白（SetR）抑制，SOS反应降低了SetR表达

量，进而使转录激活因子表达量增加

肺炎链球菌（Streptococcus pneumoniae）缺乏SOS
反应系统，通过产生感受态面对外界胁迫；抗生
素胁迫激活了 ssbB基因（其蛋白产物可结合通过
自然转化进入胞内的单链DNA）及 recA基因（其

蛋白产物可协助摄取的DNA同源重组）

微塑料表面形成生物膜为细菌群落互动提供良
好条件

低于最小抑菌浓度抗生素促进生物膜形成，促进
其中ARGs横向迁移

造成细胞膜组成改变，使其通透性增强

于前期研究[77]基础上发现，离子液体分子碳链越
长对细胞膜通透性影响越小，对质粒横向迁移促

进作用越不显著

小分子多环芳烃与质粒碱基以非共价作用结合
形成绒团状加合物，抑制抗性基因转录

高浓度BP-DEI与质粒结合，使质粒形态发生扭
曲，影响其复制及相关基因功能；低浓度BP-DEI
与质粒结合未使质粒扭曲，此文作者猜测低浓度

BP-DEI也会影响质粒复制过程

参考文献
Reference
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素，数据拟合结果表明细胞膜通透性与接合频率之间

呈现正相关关系（R2=0.682）[78]。

3.2.6 与胞外质粒形成加合物

胞外 DNA（如质粒）与其他物质结合不仅影响

DNA酶解，也会影响基因横向迁移进入微生物体内。

例如质粒吸附于土壤矿物、胶体会显著改变其转化效

率[85-88]；我们前期研究发现，金属氧化物纳米颗粒会

与质粒结合发生团聚，进而阻碍其进入细胞体内，抑

制氨苄青霉素抗性基因（负载于 pUC19质粒上）的转

化迁移[89]。然而，迄今关于有毒有机物与胞外质粒相

互作用影响 ARGs横向迁移的研究仍然很少。一些

环境中胞外 DNA 占 DNA 总量的比例较高[3]，其上负

载的ARGs丰度也显著高于胞内DNA[3]，因此有毒有

机物对于胞外DNA上ARGs横向迁移的影响应得到

更多关注。近年来，我们发现 PAHs与 pUC19质粒结

合影响了其转化迁移进入大肠杆菌[37]。借助原子力

显微镜我们观察到pUC19质粒与菲、芘形成了绒团状

团聚物，利用红外光谱进一步发现其作用位点主要位

于质粒碱基，两者之间通过非共价作用相结合（图

6），该结合作用显著抑制了氨苄青霉素抗性基因的转

录过程，进而降低了其横向迁移效率；PAHs分子越小

越易插入DNA双链与质粒碱基发生作用，进而更显

著地抑制ARGs横向迁移。Mizusawa等[79]也发现，质

粒与BP-DEI（一种苯并[a]芘与功能氧化酶混合产物）

结合后其构型会发生改变，并且复制功能等也被抑

制，最终导致其转化效率明显降低。

4 展望

DNA的环境行为与归趋是生物多样性的重要基

础，也直接影响着抗生素抗性基因丰度和分布。环境

中与DNA共存的有毒有机物种类众多，这些共存污

染物如何影响DNA酶解和迁移是环境领域值得关注

和重视的一个关键科学问题。然而，当前相关研究仍

多集中于DNA与有毒有机物的结合作用，从结合常

数、结合位点，到相互作用力，从现象到机制，国内外

已取得了较系统的研究进展。相较而言，有毒有机物

影响下环境中DNA两大归趋——酶解和迁移方面的

研究仍显单薄，亟待深化。

在有毒有机物影响DNA酶解方面，目前相关研

究仅涉及 PAHs、新霉素 B、毒死蜱、六六六等很少种

类的有毒有机物，供试DNA和酶也多为鲑鱼精DNA
和DNase Ⅰ，相关现象和数据仍显匮乏，远未形成系

统性的理论认知。目前，已报道的有毒有机物有上千

种，动物、植物、微生物的DNA种类繁多，诸多酶可参

与DNA降解过程；显然，基于实际污染环境的更多更

具代表性的有毒有机物、DNA和酶仍待未来予以研

究和试验，以形成更具普适性的有毒有机物影响

DNA酶解的理论体系。另外，有毒有机物-DNA-酶
之间的交互作用仍是破解其内在机制的关键所在，而

有毒有机物和DNA的结构效应、环境因子影响效应

也是该领域未来需要着力补充的重要内容。

作为新型污染物，ARGs及其迁移风险是近些年

来环境领域关注的热点之一。在有毒有机物影响

ARGs横向迁移方面，以往相关研究多集中于探讨有

毒有机物对于供体或受体（宿主）细胞的影响以及与

ARGs迁移的关系。实际污染环境中通常存在大量游

离胞外DNA，共存有毒有机物如何作用于胞外DNA，

进而影响其构型和ARGs横向迁移，该领域研究仍显

图6 PAHs与pUC19质粒结合抑制ARGs横向迁移[23]

Figure 6 Binding of PAHs with pUC19 plasmid inhibited the lateral transfer of ARGs[23]
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薄弱。另外，从已有的报道来看，其多是通过分子生

态学或抗性筛选手段来观察 ARGs丰度或抗性受体

多寡，进而分析有毒有机物影响ARGs迁移的表观效

应；实质上，ARGs进入细胞后的复制和表达过程也直

接决定着抗性受体的多少。而有毒有机物进入细胞

后如何作用于ARGs的复制和表达，这可能是揭开有

毒有机物影响ARGs横向迁移机制的一个关键所在，

该领域研究仍待深化。
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