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本文以浮游动物大型水蚤作为研究对象，以生物体内金属积累量、金属硫蛋

白(MT)MT、超氧化物歧化酶(SOD)SOD活性以及吸收、同化作用等作为测试指

标，利用同位素示踪技术、生物化学技术以北京市不同功能水体作为研究案例，

系统研究了水体中重金属污染物质的生物毒性、生物有效性，主要研究内容包括：

(1)调查了北京市不同功能的三条代表性河流(清河：纳污排洪；京密引水渠：

供水水源；小月河：景观用水)的水质和急性毒性状况，并运用主成分分析方法

探讨了毒性产生的原因；(2)采用实验室模拟方法研究了受金属Cd、Cu、Zn污

染水体的生物积累、生物标志物的诱导作用，并探讨了这些生物毒性指标之间的

相互关系，在此基础上，研究了水环境中有机络合剂对水体中Cu的毒性作用的

影n向；．(3)在国内首次建立了利用稳定同位素65Cu作为示踪剂研究金属对大型

蚤的生物有效性的方法，对大型水蚤暴露的溶液和食物进行标记，研究了大型水

蚤对水相中Cu的吸收、食物相同化和生物的生理排出过程，建立了生物能量动

力学模型。 ．

通过以上的研究，得到如下主要结论：1)京密引水渠水质一般，生物毒性很

低，能够满足饮用水源水使用要求，但须加强管理；清河水质较差，生物毒性极

’高，可作为纳污排洪功能水体使用；小月河总体水质～般、毒性不高，符合景观

用水的要求；水样生物毒性与C1．、Ca、K、Li、Mn、Na、Cr、Ni等指标有关；

内梅罗水质指数与N02．、C1．、K、Na、Ni等指标有关，说明水质的优劣并不能

反映水体综合毒性的大小，结合化学指标和毒理学指标共同评价水体污染更为合

理；2)大型水蚤体内积累的重金属含量(Body burden)、MT的含量会随着水环境

中的重金属浓度的升高而升高；SOD的活性会随着水环境中的重金属浓度的升

高、暴露时间的延长(0．72h)而呈现出先升高后下降的峰值变化；3)大型水蚤体

．内金属积累量(Body burden)与MT含量之间存在着显著的正相关关系，与SOD

的活性之间存在显著的负相关关系；以大型水蚤体内的MT含量、body burden／MT

的比值来指示水体受到重金属的污染程度具有一定的应用前景；4)Zn和Cd两

种金属的联合暴露结果表明，两种重金属之间的联合作用在低浓度时表现为毒性

增加的协同作用：在中等浓度时表现为近似相加作用；在高浓度时表现为拮抗作

用；5)有机络合剂能显著的改变Cu在水体中的形态分布，有效的减少了大型

水蚤体内重会属含量(Body burden)以及诱导的MT含量，并且络合态的Cu也

对大型水蚤产生了一定的毒性；6)大型水蚤对水相中的铜的吸收与水相中铜的

浓度具有显著的线性相关关系，受净化作用的影响很小，吸收速率常数为

0．302+0．188 Lg-Ih_。；大型水蚤对食物重金属的同化率(AE)为(17．2+2．33)％，

生理循环速率常数k为0．50d～；大型水蚤对铜的排出速率常数ke为0．277d一，
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根据以上参数定量比较了大型水蚤在水体中水相吸收与食物相吸收的重要性，结

果表明水相吸收是大型水蚤体内铜积累的主要途径。

关键词：重金属；金属硫蛋白；超氧化物歧化酶；有机络合剂；稳定同位素示踪；

生物积累；生物有效性；生物毒性
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Abstract

In the present study,body burden，metallothionein(MT)，superoxide dismutase(SOD)，uptake

and assimilation of zooplankton，Daphnia magna using as testing organism，were determined with

stable isotope tracing technology and biochemical methods to study the biotoxicity and

bioavailability of trace metals in aquatic environment．Several functional rivers in Beijing were

investigated and the main contents of researches were as follows：(1)Three representative rivers

with different functions in Beijing(Qing River：waste drainage；Jingmi Diversion Canal：water

supply；Xiaoyue River：recreational water)were investigated on water quality and acute toxicity．

The reasons for toxicity were discussed with principal component analysis；(2)Bioaccumulation

and biomarker induction of Cd，Cu and Zn in polluted water were evaluated with experimental

simulations and the relationships among these biotoxicity indicators were probed．Basing on the

knowledge，the influences of organic chelants to Cu toxicity were investigated in aquatic

environment；(3)The stable isotope 65Cu was used as a tracer for the first time in domestic

researches tO study Cu bioavailability in daphnids．With labeling the exposure medium and food of

daphnids，the uptake from the dissolved phase，assimilation，efflux and bioenergetic·based kinetic

model were investigated．

Through the researches mentioned above，the main conclusions were included as follows：(1)

With extremely low toxicity,Jingmi Diversion Canal could be used as drinking water supplies；

however,water management should be paid more attentions because of the fair water quality．Qing

River which had bad water quality and high biotoxicity could be used for dredging and dewatering．

Xiaoyue River was qualified to be a recreational one for its fair water quality and low toxicity．CI一，

Ca，K Li，Mn，Na，Cr and Ni could affect the toxicity of water．Water quality evaluated by

Nemero index had the relationship with N02-，CI-，K Na and Ni，which indicated that water

quality classification could not fully reflect toxicity of watch It was much more reasonable tO

evaluate water quality by combining chemical and toxic indicators：(2)The body burden

accumulated and MT induced in daphnids were increased with increasing metal concentrations in

aquatic environment．The activities 9f SOD increased initially and then decreased with the

increase of metal concentrations in the duration of 72 h：(3)The body burden in daphnids had

significantly positive correlationship with MT induced by metal，whereas it had a negative

correlationship with the activities of SOD．It was feasible tO applied quantity of metallothionein

and body burderffMT ratio to indicate the polluted degree of trace metals in waters；(4)With the

combined exposure of Cd and Zn，the toxicity was synergistic at the low concentration，

approximately additive at the medium concentration and antagonistic at the high concentration of
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Cd and Zn；(5)The organic chelants significantly affected the speciation of Cu in waters and Cu

combined with organic chelants was also toxic to daphnids；(6)The uptake from the dissolved

phase was significantly affected by Cu concentration in the medium and less influenced by efflux．

The uptake rate constant from the dissolved phase was 0．302+0．1 88 L g一1 h～，Cu assimilation

efficiency was 1 7．2+2．33％，the physiological turnover rate constant was 0．50 d～，and the efflux

rate constant was 0．277 d～．The relative fractions of waterborne and dietbome uptake could be

quantified with the kinetic parameters．The results demonstrated that the uptake from the dissolved

phase was the main uptake route of Cu accumulation in daphnids．

Key words metal：metallothionein；superoxide dismutase；organic complex agents；stable

isotopes trace；bioaccumulation；bioavailability：biotoxicity

．IV．
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50年代以来，随着工农业的发展，各类化学物品进入市场并转入环境。目

前在美国化学文摘中登记的化学物质已超过2000万种，进入环境的有数万种，

此外，每年全球市场还要增加1500．2000种新的化学物质。这些化学物质都会对

环境以及人类健康构成极大的危害。随着日本的水俣镇和富山神通川发现了“水

俣病”和“骨痛病”，人们从而确认水中的重金属污染物可以通过食物链传递进入

人体并对人类造成严重的危害。重金属污染是近年水环境污染的公害之一，且形

势十分严峻。重金属是一类典型的环境污染物，普遍存在于岩石、土壤、大气、

水体和生物体内，并不断的进行自然环境中的迁移循环。

随着全球经济的迅速发展，重金属通过矿山开采、金属冶炼加工、化工废水

的排放、农药化肥的滥用，生活垃圾的弃置等人为污染及地质侵蚀、风化等天然

源形式进入水中，而重金属污染又具有易被生物富集、并有生物放大效应、且毒

性大等特点，因此水中的重金属污染不仅污染了水环境，也严重危害了人类及各

类生物的生存。目前淡水资源日益枯竭，而人类对淡水的需求量却在日益增加，

未加处理的大量废水污染了水环境，严重影响了水生生态结构和水资源的有效利

用。近几年来，我国水体重金属污染日益加重，重金属在水环境中不能被微生物

降解，只能发生各种形态之间的相互转化及分散和富集过程而进行重金属迁移。

因而，当水环境中重金属浓度升高时，水体中的重金属就会对水生生物产生毒害

的作用，对水生生态环境和生物安全造成严重危害。

重金属是指密度4．0以上的约60种元素或密度在5．0以上的45种元素。砷、

硒是非金属，但是它的毒性及某些性质与重金属相似，所以将砷、硒列入重金属

污染物范围内。环境污染方面所指的重金属主要是指生物毒性显著的汞、镉、铅、

铬以及类金属砷，还包括具有毒性的重金属锌、铜、钴、镍、锡、钒等污染物。

甲壳类动物对水环境的变化反应十分灵敏，当水环境中的重金属达到一定浓

度时，就会引起一系列中毒反应，例如行为异常、生理功能紊乱、组织细胞病变

等等，直至死亡。大型水蚤(Daphnia magna)是一类重要的甲壳类动物，在水生

生态系统之中分布广泛，在水生食物链中具有极其重要的位置，在毒理学和生态

风险评价中具有重要的价值。因此，随着重金属毒理的研究越来越为人们所重视，

全面而深入的研究和揭示重金属离子对大型水蚤毒性效应的影响不仅具有重要

的理论意义，而且具有重要的实际意义。

重金属离子对甲壳动物毒性效应的研究主要包括致死浓度、机体的累积以及

在亚致死浓度下的生化效应等。目前，国内外学者对水生生态系统中的重金属污

染进行了广泛而深入的研究，并取得了重要的成果。为进一步推动重金属污染的

理论研究与防治，本论文针对主要重金属元素(Cd和Zn、Cu)以及淡水水生生



：l匕京，『：业人学一『．学博十学何论文

态系统中重金属污染对大型水蚤产生的生物毒性作用，分别从大型水蚤的半数致

死、抑制浓度(LC50。EC50)、体内的重金属含量(Body burden)、MT含量和体

内的SOD活性四方面以及它们之间的联系全面阐述了重金属离子对大型水蚤致

毒解毒的生化效应。

1．1水环境污染现状

随着人口的增加，工农业生产建设的不断发展，水环境污染问题已十分突出，

严重制约着流域社会、经济和环境的可持续发展。目前，我国主要流域水系中，

。湖泊水资源总量达6380亿m3，地下水可开采量2900亿m3，占我国城镇饮用水

水源的70％以上，国民生产总值占全国的80％以上。我国沿海海水资源也非常

丰富，我国海岸线长达18000多公里，全国人口的1／3集中在沿海省市，工农业

总产值占有量更是达到了全国的60％以上。我国主要水资源的保护直接涉及我国

今后人口健康素质的变化和国家经济的发展状况，因此有必要从国家安全性的战

略角度重视水资源的环境保护问题。虽然我国水资源总量居世界第六位，但是我

国人均水资源占有量只有2300m3，约为世界平均水平的114，排在第121位，是

世界上13个贫水国之一。从总体上看，随着经济的快速增长，水环境质量总体

上仍在下降。以城市为中心的环境污染仍然呈恶化的趋势，具体表现为地表水污

染普遍，特别是流经城市的河段有机污染严重；湖泊富营养化问题突出；地下水

受到点状或面状污染，水位持续下降，加剧了水资源的供需矛盾：生态破坏加剧

的趋势尚未得到有效控制。根据我国近年来对全国109700公里河流进行的评价，

我国河流长度有70．6％被污染，污染程度已相当严重。2006年，全国七大水系的

411个地表水监测断面中有27％为劣V类水质，基本丧失使用功能。在七大水系

中，海河流域污染最为严重，长江流域污染相对较轻。

水环境污染分为化学性污染(污染物质为化学物品而造成的水体污染)、物

理性污染(不溶性：悬浮物质污染、热污染、放射性污染)和生物性污染(生活污

水)三大类，其中最具代表性的是无机、有机污染和重金属污染。各种无机污染

物如强酸、强碱等；各种有机污染物如有机农药、多环芳烃、芳香烃等：和各种

重金属Cu、Cd、Hg、As和Pb等；如重金属在其危害环境方面的特点是：微量

浓度即可产生毒性(一般为1～10mg·L‘1)；在微生物作用会转化为毒性更强的有

机金属化合物(如洋一甲基汞)；可被生物富集，通过食物链进入人体，造成慢

性路线。亲硫重金属元素(Hg、Cd、Pb、Zn、Sn、Cu、As等)与人体组织某

些酶的巯基(．SH)有特别大的亲合力，能抑制酶的活性。重金属对环境造成的

污染已经屡见不鲜，如水俣病、骨痛病以及2000年在罗马尼亚发生的多瑙河污

染。目前重金属如Cu、Cd、Zn、Hg和Pb等污染已经严重威胁到了水生生物和

人类的健康。
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根据水质的优劣其功能用途也不同，环境水体按功能可分为纳污排洪河道用

水、娱乐景观用水、供水水源用水。随着水环境污染的日益加重，各水体的原有

功能逐渐丧失，己不能再被人们所利用。北京市位于华北平原的西北边缘，地处

海河流域，有永定、潮白、北运、大清、蓟运河五大水系，共有大小河流80多

条。作为原北京市供水水源地的官厅水库因受到有机污染，富营养化现象严重，

已在1997年停止使用，退出了作为北京水源供水地的行列。而在近几年，密云

水库也受到了不同程度的污染，如果不加强保护，势必会造成严重后果。

1．2污染水体对水生生物的急性毒性

水体是化学品进入环境后的一个重要的归宿地，化学品进入水体后，会对水

生生态系统造成影响，其影响的大小与化学品对水生生物的毒性有关，化学品对

水生生物的毒性数据可以通过水生生物毒性试验而得到。因此，以水生生物为受

试对象的毒性试验在评价水环境受到的污染程度方面起着重要作用。根据受试对

象的不同，生物毒性试验大致分为：藻类毒性试验、蚤类毒性试验、鱼类毒性试

验等等。

藻类是水体的初级生产者，它对生态系统的平衡和稳定起着十分重要的作

用。其种类的多样性和生产量直接影Ⅱ向水生生态系统的结构和功能。在水生毒理

学研究中，藻类因其个体小、繁殖快、对毒物敏感等诸多优点越来越受到广泛的

应用。不同的污染物质对藻类的致毒效应有所不同，重金属的毒性效应主要表现

在影响其生长代谢，抑制光合作用，导致细胞畸形及改变天然环境中种群的组成

等方面。例如，汞浓度大于0．01mg·L以时，盐藻的生产率和生产量大幅度降低，

在亚致死浓度下，表现为藻细胞体积增大，运动能力丧失llj。在氯化镉作用下，

淀粉核小球藻、镰型纤维藻和四尾栅藻等线粒体结构明显变化，在线粒体间产生

浓颗粒和空胞【2j。关于有机毒物对藻类的影响研究较少，主要集中在有机毒物对

藻生长的抑制和光合作用的影响的方面。有些物质在较低浓度时对藻的生长表现

为促进作用，例如多氯联苯PCB在8×10～mg·L一对蛋白核小球藻，4x10一mg·L“

对斜生栅藻均表现为轻微的刺激生长作用；但在较高的浓度下却导致藻叶绿体解

体，细胞结构不完整，破碎细胞残体增高pJ。
‘

大型水蚤(Daphnia，甲壳纲枝角目)是国际上普遍采用的标准毒性试验生物。

过去的几十年，大型水蚤的毒理试验得到了广泛的发展，在国内外积累了大量的

研究。Eastmond研究了受多环芳烃污染水体对水蚤的影响，观察了多环芳烃在

水蚤体内的积累和排除141。VillegasNavarro和Santiago等人利用大型水蚤测试处

理过的工业废水和未经处理的医院排水的LC50，并对其毒性进行对比【5J。曲克

明16J等研究了化纤废水中主要污染物对大型水蚤的急性毒性及联合毒性作用，有

毒化学物质对蚤类的损伤表现在对蚤类生殖和生长过程及对子孙性别发育过程
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产生干扰等方面。大型水蚤在胚胎期暴露于阿特拉津中会导致性别向雄性分化，

在O．599·L一即可以检出【7|。邻苯二甲酸二丁酯(DBP)对大型水蚤(Daphnia magna)

的毒性试验表明，低浓度的DBP对蚤的生长繁殖有一定的刺激作用，高浓度时

对蚤的生长繁殖有抑制作用¨J。王连生等用大型水蚤研究了47种芳烃类有机物

结构与活性相关的模式参数研究，从理论上表述了有机物生物活性效应取决于有

机物与生物靶分子的结合量和反应过程中靶分子含量，得出芳烃类有机物分子对

生物活性的贡献顺序，给出了多元优化方程【9J。靳立军等研究了取代苯甲醛衍生

物的定量结构．活性关系(QSAR)，发现其毒性主要取决于苯坏上取代基的

Hammett电效应常数II⋯。

鱼类是水生生态系统的消费者，在食物链上与人类的关系最密切。因此鱼类

也常作为水生生物毒性试验的受试对象。目前，对鱼类的研究主要集中于分子水

平，尤其是应用生物标志物来评价物质的毒性。乙酰胆碱酯酶(AchE)是通常所用

的生物标志物，低浓度的有机磷和氨基甲酸盐会抑制AchE，导致乙酰胆碱在中

心类胆碱神经键的聚集。然而，鱼体能够比较容易地解毒，体内的AchE抑制只

有在毒物相对较高的浓度下才会被检测出来⋯】。另外，还有采用卵黄蛋白原【l引、

MT[13】作为毒物毒性试验的生物标志物，均取得了良好的效果。

1．3水体重金属污染

重金属(Heavy metals)是一类典型的环境污染物，主要是指汞(Mercury,Hg)、

镉(Cadmium，Cd)、铅(Lead，Pb)、铬(Chromium，Cr)和类金属]iO(Arsenic，As)等生

物毒性显著的重元素，也指具有一定毒性的一般重金属如锌(Zinc，Zn)、铜(Copper,

Cu)、钻(Cobalt，Co)、镍(Nickel，Ni)、锡(Sin，Sn)等。在这些重金属中，以Hg毒

性最大，Cd次之，Pb，Cr,As也有相当毒性。水体重金属污染主要是指水体中汞

(Hg)、铬(Cr)、铅(Pb)、镉(Cd)、锌(Zn)、铁(Fe)、镍(Ni)、锗(Ge)、锰(Mn)、铜(Cu)、

钻(Co)等金属离子的浓度超过了一定的浓度标准而引起的。自然水体中重金属原

有的浓度一般是不会对其中的水生生物构成威胁，．水体重金属污染主要是人类活

动所造成，重金属普遍存在于岩石、土壤、大气、水体和生物体内，并不断地进

行自然环境中的迁移循环，其含量虽然均低于0．1％或属于痕量，但污染危害在

局部地区却相当明显。水体中的重金属污染主要是冶金、金属加工、机器制造、

有机合成及其它工业排放含重金属废水造成的，存在于岩石以及粘土矿物中的重

金属，也可通过风化、火山爆发、风暴、生物转化等自然作用进入土壤、大气、

水体及生物体中。另外，大气镉尘、铬尘的沉降和雨水对地面的冲刷，都可以使

重会属进入江河湖泊水体，使水体受到污染。重金属在水体中不能被微生物降解，

只能发生各种形态之I'BJ的相互转化及分散和富集过程而进行重金属迁移。水体对

重金属离子及其化合物有一定的净化作用，这种作用是水体、淤泥及生物群落等



第1章绪论

物理、化学、生物多因素共同作用的结果114,15】。

重金属既可以溶解态的形式存在，同时也可以与水中的颗粒物相结合，随着

水流作机械运动。在此过程中，重金属与介质之间不断发生化学和生物化学反应，

如吸附一解吸、沉淀一溶解、络合作用、水解作用和生物富集等。当水环境条件
保持不变时，重金属一旦与沉积物结合，就很难释放出来。但当水环境条件发生

变化时，与沉积物结合的重金属有可能出现二次释放，从而产生生态毒性。进入

水环境的重金属对水生生物的生长、新陈代谢、繁殖可直接产生危害，同时被生

物富集吸收后进入食物链，通过营养级的传递，而最终危害到人类的健康。重金

属能被生物吸收，并与生物体内的蛋白质和酶等高分子物质结合，产生不可逆转

的变性，导致生理或代谢过程的障碍，或者与脱氧核糖核酸等相互作用而致突变。

对不同的官能团，各种重金属有相对不同的亲和能力【l 61。有些重金属是生物体必

需的微量营养元素，是细胞结构和酶化合物的重要组成部分，在机体代谢中有着

重要的作用。如铜是血、肝等铜蛋白的组成部分，有30种以上的蛋白和酶中含

有铜，它起着维持生命正常发育和新陈代谢的作用j锌也是多种酶的组成成分，

还可以影响某些非酶的有机分子配位基的结构构型。机体内缺乏这些营养元素

时，可引起器官功能下降，导致病变，如锌缺乏导致高密度脂蛋白下降，造成外

周组织胆固醇清除障碍，铜缺乏可使胆固醇和甘油酯升高，引起高胆固醇血症【171。

但当重金属浓度超过生物的生态幅度时又是有毒元素，可以引起生物中毒：如人

体铜过量，肝内含铜量会增加数倍，超过忍受限度时，红细胞不能摄取全部铜，

铜突然释放到血清内，结果发生溶血。摄入含有过量锌的食物和饮料会引起锌中

毒。

另外，有些重金属不是生物体的必需元素，对生物体完全无益。如镉是一种

半衰期很长(19至30年)的多器官、多系统毒物，也是一种重要的环境和工业毒

物。镉可与含琉基、羟基及氨基的蛋白质分子结合，从而抑制一些酶系统的活性。

此外，镉和琉基的亲和力比锌大，故可取代机体内含锌酶中的锌，使其失去功能。

如长期摄入微量镉，通过器官组织中的积蓄可引起骨痛病。汞化合物也是非常有

毒的物质，汞进入生物体内，与蛋白质中的琉基有高度的亲和力，它与琉基结合

形成硫醇盐，可使一系列的含琉基酶的活性和蛋白质的合成受到抑制，致使功能

发生变化而中毒。

1．4重金属对大型水蚤的毒性作用

大型水蚤类对水环境的变化反应十分灵敏，当水体中的重金属达到一定浓度

时，就会对大型水蚤产生毒性作用，抑制其生长，甚至死亡。大型水蚤类毒性实

验是用来判断污染物毒性的简便而快速的方法，不仅用于测定化学物质毒性强

度、测试水体污染程度、检查废水处理的有效程度，也为制定水质标准、评价环
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境质量和管理废水排放提供环境依据。

目前，运用大型水蚤进行毒理试验来评价重金属对水环境造成的影响已得到

了广泛而深入地研究，重金属对大型水蚤的毒性研究国内外报道已很多，涉及到

多利，会属污染物(铜、镉、铅、锌、汞、铬和砷等)¨8'旧J。例如，Jin．Seok and Harold

S．研究了铜化合物对大型水蚤的毒性作用【201，朱丽和李爱贞在研究乐安江沉积物

中重金属铜、铅、锌的形态对大型水蚤的影响中发现，三种重金属的生物可给态

对大型水蚤的毒性最大，间接可给态次之，惰性态降低了其有害态对大型水蚤的

毒性【211。

重金属对大型水蚤的毒性受环境中许多物理、化学以及生物因素影响，包括

pH值、无机阴离子、水的硬度、其它金属离子、络合物及甲壳类自身因素等。

在酸性条件下(pH 5—6)，铅的毒性增强【721。可溶性有机物，如半胱氨酸、琥珀酸、

谷胱甘肽可以降低重金属的毒性，磷酸盐和碳酸盐能降低铅的毒性，可能是由于

形成难溶的铅盐的结果。水中络合物(自身代谢产物、天冬氨酸盐等等)可消除

Cd2+的致死作用【231。Penttinen等研究了溶解的有机物(DoM)和水硬度对于Cd对

大型水蚤毒性的影响，发现在软水中，DOM对Cd起拮抗作用，而在硬水中(主

要是Ca2十的增加)，由于Ca2+与Cd2+竞争在DOM上的键合位置使得参照和含Cd

水中的毒性并无差别[241。修瑞琴等、高世荣等研究了大型水蚤对含锑冶炼碱渣的

急性毒性实验，发现毒性较大【251。王珊珊和冯流研究了5种含锡有机化合物对大

型水蚤的毒性效应，发现三丁基锡毒性最大，一丁基锡毒性最小【261。傅迎春等用

相加指数法和毒性单位分析法研究了氟和砷，氟与硒对大型水蚤的毒性作用，发

现两者均表现为拮抗作用【27郐1。

重金属离子被大型水蚤体内组织吸收后，一部分可随血液循环到达各组织器

官，妨碍组织细胞代谢过程而出现组织学的超微损伤。重金属对这些器官细胞结

构的破坏无疑将影响到大型水蚤正常的呼吸、代谢、排泄和繁殖功能，从而导致

其死亡。

重金属等污染物进入生物机体后，首先将导致机体一系列的生物化学变化，

这些变化广义上说可分为两种：一种是用来保护生物体抵抗污染物的伤害，称之

为防护性生化反应：另一种不起保护作用，称之为非防护性反应。防护性反应的

机理是通过降低细胞中游离污染物的浓度，从而防止或限制细胞组成成分发生可

能的有害反应，消除对机体的影响，如重金属诱导金属硫蛋白，超氧化歧酶等。

非防护性生化反应有多种多样，其作用机理也多样化。非防护性生化效应的结果

之一是产生对生物体有害的影ulhlI"1。

1．4．1重金属对金属硫蛋白(Metallothionein，MT)的诱导

l957年Margoshe和Valle首次在马肾中发现并分离出会属硫蛋白

(Metallothionein，简称MT)pu】，以后发现MT广泛存在于各种生物体中。它是一
．6．
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种位于胞浆的低分子蛋白，半胱氨酸含量极高，约30％，分子量一般在6000—7000

道尔顿，对热稳定，金属含量高口¨。MT对二价金属离子有极高的亲和力，因而

在细胞内起着贮存必需的微量金属如Zn、Cu和结合有毒金属如Cd、Hg的作用，

它与必需金属的结合起着调节这些金属在细胞内浓度的作用，而与有毒金属的结

合则可以保护细胞器免受会属毒性影响。它的一个重要特点是可在转录水平上被

环境中的金属所诱导，而且这种诱导与环境中的金属浓度有相关性，可以反映环

境中金属的水平，因而是一种重要的分子生态毒理学指标。

高金属含量区域的生物MT的诱导己在无脊椎动物和鱼中得到了证实，拟鲤

暴露于水体中浓度为100I-tgL-。的Cdz+时，肝中的MT和Cd浓度均增加【32I。大

型水蚤经水体暴露和摄食，Cu、Zn、Cd均可诱导MT的合成，水体暴露后的检

测表明，大型水蚤体内的MT含量与水中金属含量相关性极密切，可以反映暴露

的程度。Wang和Guan在2005年研究了经过相同的金属暴露实验，大型水蚤的

两种克隆体体内MT变化量的比较以及这两种克隆体子代体内的MT的变化量结

果的对比。他们发现，大型水蚤体内MT含量与暴露水平具有较为明显的相关性；

并且来自北美的大型水蚤种要比来自中国武汉水生物所的大型水蚤种更加能够

耐受金属的毒性，经过金属的诱导后，其体内MT的含量的平均水平要比中国武

汉水生物所的高，这两种克隆体的第一子代、第二子代和第三子代也相应的表现

出相同的变化水平p引。

另外，生物累积Cu、Zn和Cd的容量与其产生MT的能力是成正比的p41，

所以当摄入的重金属剂量超出MT的结合能力时，动物体便会出现中毒症状。

1．4．2重金属对超氧化物歧化酶(Superoxide dismutase，SOD)活性的影

响

重金属等污染物可导致水生生物体内自由基含量的增加，引起氧化胁迫

(oxidative stress)，因此抗氧化系统不仅可作为监测水体污染的生物标志物，也能

从一个侧面揭示污染物对水生生物的毒性机$1J[35,36】。SOD是广泛存在于水生生

物体内的抗氧化防御性功能酶。近年来，国内外在人工和野外条件下，都开展了

污染物对甲壳类动物抗氧化酶活性影响的研究工作，探讨以抗氧化酶作为污染监

测指标的可能性p 7'列J。

SOD是生物体抗氧化酶系统的重要组成成分之一【39】。按其结合的金属离子，

SOD主要分为Fe．SOD、Mn．SOD和Zn．SOD[4叭。SOD几乎存在于所有动物的细

胞中，对机体的氧化与抗氧化平衡起着至关重要的作用。SOD能将机体内有毒

的超氧阴离子自由基(02。’)转化成无毒的H20和02，从而保证机体免遭自由基的

危害。因此，在生物体内维持～定水平的SOD是相当重要的。

在正常的生理状态下，所有的需氧生物代谢产生的活性氧可被抗氧化防御系
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统所控制，这个系统的关键组成是一些能够被氧应激诱导的酶类，SOD就是其

中的一种【4。1。但当生物体受到重金属等污染物胁迫时，由于许多重金属具有氧化

还原活性，可参与生物体内的氧化还原循环，产生大量的活性氧(02，H202等)，

这些活性氧可导致DNA断裂、脂质过氧化：酶蛋白失活等，从而引起生物体强

烈的氧化应激反应【42．431，使得一些能够被氧应激所诱导的酶类，如SOD等含量

或活性发生变化，因而，这些酶的含量或活性变化可间接反映环境中氧化污染的

存在，能够作为环境污染胁迫的指俐441。 一

当水生生物生活在受到重金属等污染物污染的水体环境中时，这个特殊环境

的细微变化都将对它们的生理生化产生一系列的影响，比如体内SOD活性的显

著变化【4引。国内外已有一些科技工作者开展了旨在探讨以抗氧化酶作为水体污染

监测指标的基础性工作，并取得了一定的研究成果。目前，重金属Cu、Zn、Cd、

Pb对鱼类、蟹类、贻贝类等的研究较多146，4川，并获得了有价值的观点。另外，

也有学者研究了重金属Cd和Zn对大型水蚤(Daphnia magna)的SOD活性的影

响，发现低浓度的金属对SOD活性具有一定促进作用，高浓度的两种金属都会

降低大型水蚤体内SOD的活力，但两种金属对SOD活性的影响明显不同。

许多学者同时在研究中发现，SOD活性与污染物的相互作用关系并不稳定

【48'491，有的研究者在实验中观察到酶活性先升后降【50】，不同污染物作用的结果截

然不同【5¨，因此，以抗氧化防御系统参数作为水体污染的生物监测指标，还存在

许多问题，还需要在更多的有代表性的水生生物和常见的污染物之间做更多的基

础研究。

1．5大型水蚤对重金属的积累和清除

大型水蚤通过吸收、吸附和摄食等途径，能从周围环境中积累、浓缩化学物，

也可通过食物链的生物放大作用在体内蓄积。由于污染物性质稳定，不易分解，

脂溶性强、与蛋白质或酶有较高的亲和力，被摄入动物体内后即溶于脂肪，很难

分解排泄，就会长期残存在生物体内，随着摄入量的增加，这些物质在体内的浓

度会逐渐增大。因此，尽管进入环境中的污染物即使是微量的，但由于其难降解

和生物放大作用，也可通过食物链转移，使处于高位营养级的生物受到毒害，甚

至威胁到人类健康。

当重金属离子进入大型水蚤体内时，一方面大型水蚤摄取重金属污染物，表

现为重金属在大型水蚤体内的蓄积；另～方面大型水蚤发挥自身的解毒功能，将

毒物向体外释放，以求保持内环境的稳定。因而重金属污染物在大型水蚤体内的

蓄积、清除始终处于动态平衡状态。当大型水蚤生活于污染环境时，重金属污染

物在大型水蚤体内蓄积占主导，一旦脱离污染环境则清除占主导。国内外学者对

Cdp、ZnH、Cu7+等重令属离子在大型水蚤体内的蓄积清除规律做过报道【3川，大
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型水蚤对重金属离子都有比较强的吸收和蓄积能力，开始接触时蓄积速度较快，

以后速度减慢，最终达到动态平衡。大型水蚤因种类、重金属污染物及生存条件

相异，蓄积状况也相异‘。水体镉污染较其它重金属污染可对大型水蚤造成更持久、

严重的影响。大型水蚤在受镉污染水域中，体内镉含量不断增加，甚至水中镉含

量很低的情况下，大型水蚤体内镉含量办可达到一定水平。大型水蚤个体存在差

异时，重金属的积累和清除会有不同，但一般来讲，对重金属清除的趋势看，

Ni和Cd较快，Cu和Pb较慢。重金属在大型水蚤体内的积累也受多种因素的影

响，例如有研究者指出混合重金属离子(Cd和Zn)相互作用对两种重金属在大型

水蚤体内积累有影响，在低浓度时表现为协同作用，随着浓度的升高，逐渐由相

加作用变化为拮抗作用。另外，随着重金属离子种类的增加，相互作用会对其体

内积累的影响变得更加显著，但此领域的相关研究还较少。

1．6水体中重金属生物有效性研究

1．6．1重金属生物有效性的概念

重金属的生物可利用性，也称作重金属的生物有效性，即是指通过物理接触

或者食物形式的消化作用，而使重金属被生物利用转化的情况。这些重金属可以

是各种形态的，比如溶解形式的，与各种介质如沉积物、土壤等结合形式的，或

者生物形式的。

近几十年来，由于重金属在生物体内的累积可直接对生物产生毒性，人们越

来越关注于水生生物对重金属的富集。而大量研究表明，重金属的毒性与生物有

效性具有直接关系，确切说生物有效性是重金属毒性的前提。所以重金属的生物

有效性是水生生物体内重金属累积的一个关键问题。

1．6．2重金属生物有效性研究现状及趋势

由于重金属生物有效性是难以定量的，许多因素可以影响重金属生物有效

性，包括生物的生理特征(如，重金属同化率、生物进食速率和方式、个体大小

或年龄，以及繁殖条件)和重金属地球化学参数(如，水体中重金属在固液相的

分配作用和重金属在环境中的形态)。此外还会受到水环境介质中物理化学因素

的影响，如温度、盐度、溶解性有机碳(DOC)浓度，和总悬浮固体量(TSS)

t521。因此难以预测重金属生物有效性以及不同相态间重金属的分配作用。

经验和模型都可用来解决重金属生物有效性的复杂性，仅仅利用经验方法肯

定不能充分理解重金属累积的机理，因此，对生物有效性完善的研究需包括：

(1)建立一个合理的概念模型以尽量描述重会属累积的途径，并且不能被

假设的暴露常数和／或热动力学平衡(该模型同样应该能同时考虑控制重金属累

积的生物和地球化学因素)所限制；
．9．
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(2)模型中对参数的测量要在能够控制的条件下；

(3)参数的变化要在自然界中生物可能遇到的环境条件下检测：

(4)预测重金属浓度并且预测值能够与实际测量相比较；

(5)对影响重金属累积的因素进行灵敏性分析。

Morel于1983年基于金属对生物的毒性取决于自由金属离子活度提出了预

测金属毒性的自由离子活度模型(Free IonActivity Model FIAM)。FIAM从理论

上解释了金属对生物的有效性是取决于溶液中自由离子的浓度而不是金属总浓

度，能很好的解释溶液中自由离子浓度与观测到的生物效应之间的关系。该方法

的缺陷在于金属对生物体产生的毒性并不仅仅依赖于自由离子活度。研究表明，

当水的硬度不同，即使水中自由金属离子活度相同，金属的生物毒性也不相同

归丑54l。此外，FIAM仅假设单一相态的吸收，溶解相，该假设并不符合绝大多数

水生生物对金属的吸收方式。

近来新发展的生物配位体模型(Biotic Ligand Model BLM)以化学平衡为理

论基础，考虑了环境中溶解态金属和可结合的生物配位体(如鱼鳃)之问的相互

作用。由于该模型测定生物特定位点上累积的溶解态金属浓度来反映金属的毒

性，可以认为是对FIAM的发展。生物配体模型考虑了影响金属生物毒性的3个

因素，即溶解态金属浓度、金属与生物特定位点的络合以及金属之间的竞争。相

比其FIAM来说，BLM不仅仅考虑了金属自身的地球化学因素，同时也将生物

因素考虑进去，是一个进步。同时BLM也存在局限性，当水体的pH>8时，大

部分金属．BLM的预测效果都不好，即使pH不超出这个值，模型也存在着不能

解释的情况。此外，BLM假设金属(通常为自由态金属离子)及其生物配体络

合物的浓度代表了金属的毒性，但研究发现一些亲脂性金属无机络合物如HgCl2

和CH3HgCI可以通过被动吸收的形式直接跨过生物膜而对生物产生毒害【5引。因

此，该模型还需要进一步不断的发展。

当污染物暴露浓度随着时间和空间变化(无稳定态)时，生物能动力学模型

(Bio energetic—based Kinetic Model BK)相比起以上所提到的模型来说更加合

理。它从吸收、分布、新陈代谢和排泄方面描述了金属累积作用，充分考虑了生

物吸收重金属的不同途径(水相和食物相)，通过测量一些重要的生理学参数，

包括水相的重金属吸收速率常数(‰)、食物相的重金属同化率(AE)和重金属

排出速率(ke)，来研究水生生物对重金属的累积。该模型与FIAM和BLM一个

明显的不同是，它考虑了生物通过进食的方式在体内累积重金属，即食物相的重

金属对生物的毒害。该方法可以用来预测生物体内重金属的浓度【56】：区分不同吸

收途径(水相和食物相)所占的比重【5¨。此外，该模型还能够预测重会属在食物

链中的能级传递因子。但该模型同样存在缺陷，需要大量的数据，并且对每种水

生物来说没有～致的速率常数，不同的物种具有不同速率常数【521。
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目前运用同位素示踪技术能够较准确的测定这3个动力学参数，由此建立的

动力学模型已较准确得预测了实地采集的海洋蛤类Se[58J，桡足类Cd，Zn，Ag，

Co和Se[5卅和贻贝Cd[60】的浓度。Guan and Wang[611预测了大型水蚤在其整个生命

过程中对Cd的累积。Wang et a1．【56．62J利用动力学模型预测过美国South San

Francisco Bay(SFB)平fl Long Island Sound两地海洋贻贝体内的五种重金属Ag，

Cd，Cr，Se，Zn的浓度。根据实验室测定的参数建立的模型所预测的生物体内

重金属浓度与实际环境中的浓度很接近。这表明，动力学模型能够合理的解释影

响重金属在贻贝体内累积的主要因素，可以用来预测实际环境中水生生物群落的

金属浓度№引。

利用动力学模型可以区分生物对重金属的吸收途径，水相和食物相的金属毒

性有很大不同，因此定量区分金属不同吸收途径，对分别制定水体和沉积物质量

标准具有较大的意义【64,65】。目前动力学参数的研究范围涉及多种水生生物，多种

金属，但由于没有合适的放射性同位素示踪剂，对生物体有重要作用的重金属

Cu的研究十分缺乏，近年来，随着ICP．MS检测线的不断提高，已有一些研究

利用稳定同位素65Cu作为示踪剂，测定双壳类水生无脊椎动物体内Cu的代谢16州，

但是对于大型水蚤这样一种国际公认的标准试验生物，目前尚无研究，本课题在

一定程度上弥补该项空白。

1．6．3动力学模型中参数的研究方法

定量不同的生物动力学参数(如：水相吸收，食物相同化和生物生理排出)

和建立合适的动力学模型可预测大型水蚤体内重金属的含量，同时可区分污染物

不同暴露途径的相对重要性【70J。

1．6．3．1水相吸收

目前已研究了短期暴露下成年大型水蚤对Cd，Se，Zn，Ag，Hg和MeHg

的水相吸收。对重金属的长期暴露也同样进行了研究。短时间(8h)的暴露能尽

量减少从大型水蚤体内排出的重金属进入水相，而导致再循环。Monson and

Brezonik发现20h内大型水蚤的幼虫对MeHg即可达到吸收平衡。为了避免食物

颗粒与金属结合，在1吸收实验过程中，暴露介质里不加入食物。同时，大型水蚤

需要排空肠道内的食物(2h)，以减少排泄物进入到暴露介质中。随着时I'BJ的变

化，可得到大型水蚤对金属的生物浓缩因子；由生物对金属的吸收速率(I；nmoL

g。1 h_1)可计算出体内每种金属的浓度。吸收速率常数可通过一系列暴露浓度计

算得出，已研究的金属中，妇的变化超过两个数量级，范围在Se 0．1 87 L g_1 h_1

到MeHg 11．04 L r1 h-1。金属之间的差异可能是由于在运输过程中进入大型水蚤

上皮细胞膜的速率不同而导致的。虽然在高浓度下，生物的水相吸收可能达到饱

和，但通常假定屯值与环境中金属的浓度无关【67】。
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环境中的很多因素都能够影响金属的‰。例如，增加溶解性有机碳的浓度和

降低水的硬度都能提高大型水蚤体内Cd的ku[68J。另外，增大pH和降低水相中

Ca浓度可以促进大型水蚤对Cd，Se和Zn吸收，氏变大ll历J。但是，增加水体中

Na浓度，可导致Ag的砌降低，’可能是由于Na离子和Ag离子在生物体内竞争

结合位点。通过测定大型水蚤软组织和外壳上的金属含量表明，大型水蚤对金属

的水相吸收也可能通过外壳的直接吸附。对于Se，Hg和MeHg，软组织是主要

的吸收部位167,691。对于Cd和Zn，短时问水相暴露后，近50％的金属吸附在外壳

匕[671。

1．6．1．2食物相同化，排泄和生物放大作用

利用脉动喂食技术可测定大型水蚤对Cd，Se，Zn，Cr，Ag，Hg，和MeHg

的食物相同化速率常数AEs[701，AE与食物中C的浓度有显著的相关·|生[68,170]。由

于不同金属的AE变化较大，Reinfelder et a1．(1998)建议利用某一范围来表示

AE，而不是某一具体准确的AE值。 通过将一系列食物密度，表示成C浓度

(0．卜10mg·L_)，水环境中，金属的AEs与食物密度是成负相关的。对7种金属

取对数进行线性回归，类似的，浮游动物对C的同化也是和食物密度成负相关

关系【l孙】。可能存在的一种情况是，高食物密度会改变生物对食物的过滤作用，

降低食物中C和金属的肠道通过时间，因此导致金属的同化率不高i74|。比较不

同金属之问由AE和食物浓度线性回归得到的斜率(s)，Ag的AE受食物密度的

影响最大，而Cd，Se，MeHg和C受食物密度的影响相对较小，Zn，Hg和Cr

的AE介于其问【71J。比较有意思的是，当食物密度小于0．1mgC·L一时，C的AEs

并没有继续增加【您】，表明0．1mgC·LJ已经接近于大型水蚤消化系统对食物的最

佳处理能力。

不同金属之间AE的变化很大，最高能达到98％(MeHg)，最低可降到l％

(Ag)。出现这种巨大的差异可能是由于金属在大型水蚤肠道内从食物颗粒上的

解吸过程控制金属的AEs。那么，解吸速率高的金属，AEs会相对较高。另外一

种解释是，某些金属在穿过肠道时，与其他金属相比，量比较多和速度也相对较

快，因此AEs会相对较低。但是很难区分控制金属AEs的两个过程(即，肠道

内金属从食物上的解吸和穿过肠道时被肠道上皮细胞吸收)中哪一个是速度控制

步骤。比较大型水蚤对Hg和MeHg的AEs可发现，Hg的这丽种形态与氯离子

结合时具有近似的亲脂性(即穿过肠道的能力)。因此，和单质Hg相比，MeHg

从食物颗粒上的解吸速度较快导致它有较高的AE。Mason et a1．[551(1996)发

现，海洋桡足类动物体内Hg和MeHg的AEs与这两种金属形态在硅藻细胞质内

的含量有较大的相关性。这种类似的现象也同样出现在桡足类动物对其它金属的

同化作用中【7引。到目前为止，这种细胞内消化假设并没有对大型水蚤和淡水藻类

进行检验。另外，大型水蚤体内金属的AE也没有用其它食物类型(如，细菌和
．1 2．
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纤毛虫)检验过，因此，需要进一步研究对这些参数进行定量。

除了食物密度的影响，金属的AEs也受到食物中金属浓度的影响(但作用

较微弱)。研究表明增加食物中重金属的浓度，Cd，Se，Ag，Hg和MeHg的AEs

会豆著降低[69,74,75,76】，但是对于zn来说，还没有发现这种关系，很可能是因为

生物自身能调节Zn的吸收。这些研究表明，增加金属浓度能降低藻细胞内金属

含量，这样能部分解释增加食物中金属浓度而导致金属AEs的降低(如，Cd)。

对于其他因素，如营养物质和环境温度，对金属的AEs，包括Cd，Zn[丌1，Hg

和MeHg，没有明显的作用。用P含量较高的藻细胞喂大型水蚤，会降低Se的

AE。

测定成年大型水蚤体内Cd，Se，Zn，Cr，Ag，Hg和MeHg的排出速率常

数(ke；1．d。1)，既可以通过水相金属累积也可以通过食物相金属累积。每一种

途径(即水相和食物相)，ke值都不会因为食物密度，环境温度，生物年龄或食

物中金属浓度而有较大的变化【67,69,7435,76,78,79l。在不同条件下对特定金属，大型水

蚤体内对金属的排出会存在一种平衡，导致加接近于常数。例如，较高的食物

密度下，会加快繁殖速度(储存更多的能量)，但每个幼体内Se的含量会降低。

因此，对于低和高食物密度来说，Se的总排出量仍然保持不变【80l。

金属进入生物组织内后，妇的大小决定了生物体排出金属的快慢【8¨。大型

水蚤体内金属的排出过程包括，以液体形式排入到水相中；粪便：沉积到壳上，

再通过脱壳的形式排出体外；通过繁殖传递给后代。浮游动物，如水蚤类和桡足

类，妇一般比大型底栖双壳类的高一个数量级，同时对水环境中重金属的再生

有重要作用¨¨。

1．7本研究立题依据、研究内容及意义

1．7．1本研究立题依据

随着工农业及其他事业的发展，在生产或试验过程中排放的有毒物质(如重

金属离子)必然对环境造成污染，尤其是对水体的污染更加严重。水蚤类作为水

体中的主要生物就成了最直接的受害者，而且由于其在水生生物链中的重要作

用，积聚在大型水蚤体内的有毒物质最后势必会通过生物放大作用进入人体内，

从而对人类自身产生极大的危害。本研究所做的前期工作在调查北京市不同功能

水体水质及毒性的基础上，通过模拟水体重金属污染如Cu、Zn、Cd污染，研究

其对大型水蚤的生物毒性作用。重金属溶于水中，有多种络合态，金属离子通常

只占总可溶金属的一部分，是唯一能与细胞膜载体蛋白结合的部分，具有生物活

性。此两种重金属在水中均以阳离子为主要存在形式。因此，本实验溶液中的

Cu、Zn、Cd的总浓度可代表其离子浓度，此方法具有一定的可行性和相互之间
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的可比性。

水蚤类是水体中的主要生物，对水环境中发生的物理、化学和生物性的各种

变化，反映十分灵敏。水蚤类的毒性实验是研究水体中有毒物质对水蚤类不良影

响的重要实验，通过水蚤类的毒性实验能够在一定程度上综合地反映出水体的污

染情况，为环境保护提供有价值的信息。大型水蚤(本实验采用的是Daphnia

magna，取自中国预防医学科学院环境卫生所)由于取材容易，试验方法简便，繁

殖周期短，实验室易培养，产仔量多，是一类很好的试验生物，且实验项目使用

的参数在个体间相对恒定，可以为实验结果统计学处理提供方便，因此可以考虑

选择其作为环境污染的指示生物，用来对水体环境中的重金属污染进行定期监

测。大型水蚤受水中各种物质的影响很直接，通过对大型水蚤的研究或分析可以

较好地反映所处水体的水质状况及是否受到污染。以往关于大型水蚤的研究主要

集中于其作为测试环境污染物急性毒性等方面瞵2。，关于受到重金属污染水体对大

型水蚤的生物毒性研究尚少见报道。

由于重金属对水生生态系统有严重的危害，因此能够准确而及时地反映水环

境中重金属的含量以及对尘物可能产生的毒性显得尤为重要。近几十年来，随着

人们对重金属地球化学行为以及对生物体生理活动影响方面机理性认识的不断

深入，已通过大量的研究建立不同的模型来不断提高实际环境中对金属浓度预测

的准确性。在生态毒性方面，人们利用不同的水生生物体内和组织的重金属含量

来监测水体中重金属污染物质的毒性效应和生态风险，采用的物种包括浮游植

物、浮游动物、底栖类动物、鱼类等不同类型的生物物种【831，在国际上积累了大

量的数据，有的国家建立了相应的毒性效应数据库，例如加拿大、美国佛罗里达、

澳大利亚与新西兰和中国香港等国家和地区，这些都为环境管理和环境质量标准

的建立提供依据，同时也对科学的环境决策提供必要的理论基础，具有重要的环

境学意义。我们研究的目的也是在于更加完善和丰富重金属污染物的毒性效应和

生态风险的检测。

1．7．2研究内容与意义

本研究首先调查了北京市的水体分布情况，选择作为纳污排洪的清河、供水

水源的京密引水渠、景观用水的小月河三条河流作为研究对象，共采集了三条代

表性河流的14个水样，共测定了33项水质指标，运用内梅罗指数法和模糊数学

综合评判法、大型水蚤和栅藻急性毒性测试法对三条河流的水质和急性毒性状况

进行了评价，并运用主成分分析法简单探讨了毒性产生的原因，不仅可以反映水

质状况及其污染程度，而且对于评价其水质功能的适当性，为水环境的保护和管

理提供科学依据，都具有重要的现实意义。

在此基础上，以清洁样点所采集的水样作为背景，添加Cd、Zn、Cu模拟水

体受到重金属的污染情况；以大型水蚤为试验生物，测定了Cd、Zn、Cu三种重

．14．
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金属在大型水蚤体内的积累，研究了三种金属对大型水蚤体内MT含量和SOD

活性的影响，并初步研究了水体中络合剂的存在对铜的毒性的影响，在此基础上

在实验室建立了稳定同位素示踪技术，初步探讨了大型水蚤对水体中铜的生物有

效性问题。进一步阐明重金属污染物对人类潜在的危害，为水环境质量保证提供

必要的数据，为制定预防性的管理措施，及时避免或减轻重金属污染物对水生生

态系统造成的损害提供科学依据，并为水体受到重金属污染后的预警机制进行了

资料积累。

1．7．3本研究创新点

1)运用主成分分析方法对三条代表性河流的水质指标进行了主成分分析，找

出水质指标的主要代表主成分，通过分析水质的主成分指标与内梅罗水质指数和

急性毒性单位的相互关系，初步探讨了影响水质分级的因素和毒性产生的原因。

2)以大型水蚤机体作为研究对象，研究了在模拟条件下，天然淡水水体分别

受到重金属Cd、Zn、Cu污染时，大型水蚤体内积累的重金属含量(Body burden)、

MT和SOD活性的诱导程度；测定了Cd、Zn两种重金属在大型水蚤体内的积累，

研究了Cd、Zn联合暴露的情况下，对大型水蚤体内MT含量和SOD活性的影

响；SOD可作为Cd、Zn联合毒性评价的敏感指标。

3)矛JJ用同位素示踪实现了大型水蚤累积重金属Cu的3个生理学参数的测定，

水相吸收速率常数妇、食物相吸收速率常数AE及排出速率常数眈，并建立动

力学模型。利用动力学模型从机理上分析Cu在大型水蚤体内的新陈代谫十过程，

预测实际环境中大型水蚤体内累积Cu的浓度，及主要的来源(水相或食物相)

途径。并对实际环境中可能遇到的情况进行实验室模拟，分析不同的环境因素和

生物生理因素对Cu生物有效性的影响。
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第2章北京市不同功能水体水质状况研究

水环境的健康状况和水质状况的优劣关系到城市建设的顺利发展，尤其是水

系周边地区居民的身体健康。随着首都经济的迅猛发展，北京地区每年排放的大

量含有重金属和有机污染物的工业废水通过各种途径进入北京市的大小河流，严

重污染了北京市的水环境，致使北京部分水系已经丧失原有功能。有毒的污染物

质在水生生物中经富集作用而蓄积，达到一定浓度，成为浓缩毒物的载体，进而

危及河流沿岸居民的日常生活。因而选取有代表性的河流进行水质状况研究，不

仅可以反映当前水质状况及其污染程度，而且对于评价其水质功能的适当性具有

重要的现实意义。

2．1材料与方法

2．1．1研究区域概况

清河位于市区北郊，流经圆明园、清河镇，在立水桥以东入温榆河，全长

23．8km，流域面积150km2，主要承担北京市海淀区上地产业园、中关村园区等

工业、生活废水接纳任务，系市区主要纳污排洪河道。京密引水渠位于市区西郊，

上游水源为永定河河水，是近代北京市为解决城市供水水源而修建的一条人工沟

渠，贯穿北京西部，是整个北京市供水水源地，系集中式生活饮用水水源一级保

护区。小月河南起学院南路与长河暗渠相接，向北沿土城沟流经黄亭子，向东至

祁家豁子再向北折入小月河故道，全长10．25km，系人体非直接接触的娱乐用水

区。

本文以清河、京密引水渠、小月河分别作为纳污排洪、水源供水、娱乐景观

用水三种功能的代表水体，在清河、小月河、京密引水渠布设采样点进行水质检

测与分析，同时对水质状况进行评价分级，判断水体是否能满足具体的功能需要。

2．1．2水样的采集与保存

水样采集按照《水和废水监测分析》184l标准采样方法进行。根据各功能代表

河流的地理特征、自然条件、污染历史等因素，于2006年4．5月对北京市具有

不同功能的三条代表性河流(清河、京密引水渠、小月河)共14个监测断面进行

水样采集，采用均匀布点法，用GPS定位仪对采样位置进行全球定位，沿各水

流路线每条河流布置4．5个样点。清河段布点5个(天秀花园、水闸、箭亭桥、

污水处理厂、建材超市)，京密引水渠段布点5个(火器营桥、美林花园、玲珑公

园、中央电视塔、八里庄)，小月河段布点4个(北影、学知桥、牡丹园、经贸大)。



些至圭竺查耋±兰!量耋兰堡当三

采样点如图2-1所示。

雕2．1 三条代表性}i』流采样点分布附

Figure 2-I The distribution of sampling points ofthethree rivers

2 1．3水质指标的测定

将水样样品运回实验室后，立即测定水样pH值(雷磁PHS一3C型酸度仪)

和DO值(便携式溶氧仪)。待测的水样密封保存于40c的冰箱中尽快测量，水

样中F、N03‘、s钒2’、cl’、Hpo,2‘和NOz台量采用792BasicIC型离子色谱测定；
TOC采用APPOL09000型TOC仪进行铡定，元素含量采用HN03-HCl04消解方

法预处理，其中Ca、Na等常量元素利用ICP．AES测定，Cu、Zn、Cd等微量元

素含量采用VG PQ2 TURBO型ICP．MS测定。

2．J．4水质评价方法的选择

目前用于水环境质量的综合评价有很多方法㈣，如内梅罗指数法{8fI、最差

因子判别法、有机污染综合指数评价法、主成分分析法、模糊综合评价法、人工

神经网络模型、遗传算法等等，本文主要采用内梅罗指数法和模糊数学综合评价

法对三种河流的水质进行了评价。

2I 41内梅罗指数法

内梅罗指数法【8”是一种经典的水质评价方法，出于其数学步骤简单，具有诸

多优点，也被许多研究者所青昧而得到广泛应用。

评价步骤如下：

(1】选用内梅罗指数计算综合评分值F，如下式2-I所示；
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F：乒乒 (2-I)

式中：戽均5去喜c，只。乏，其中ci为单项组分实测值，c杂为单项组
分标准值，n为评价因子的个数；F啪。为单项组分值Fi的最大值。

(2)根据F值按表2．I划分水质级别。

表2．1 水质分级表【861

Table 2．I Water．quality classificationt86】

2．1．4．2模糊数学综合评判法

模糊数学综合评判法应用模糊数学理论，用隶属度描述水质分级界限，用隶

属函数对各单项指标分别进行评价，经模糊矩阵复合运算，得出综合评价结果。

该法考虑了水质级别界限的模糊性，针对各项水质参数在污染中的作用差异，分

别给予不同的权重，使各指标在总体中的污染程度清晰化、定量化，较为真实地

反映了各监测断面的综合水质状况。近年来在水质评价中得到广泛重视【87,88】。

应用模糊数学综合评价一般可归纳为以下几步：

1)建立污染物各单因子指标的集合U={UI，U2，．．⋯．，Un}，元素Udi=l，2，．．⋯．，

n)为影响环境质量的各污染物的实测值。

2)建立水质分级标准集合K={Ki，K2，．．⋯．，Km)，其中元素l(=j 0=1，2，．．⋯．，1TI)

为某个污染物所对应的水质分级标准值。

3)建立模糊关系矩阵R，即R=【rii】。

模糊关系矩阵在水质评价中，是反映评价因子对各级水质标准隶属度的一种

转化关系。如果采用“降半梯形”计算隶属度：rii(0<rij<1)，即隶属度的解析式如

式(2．2)为：

∥G)=

1，⋯⋯．．O≤工S aI

』生二，⋯．口．≤x≤a2’⋯’‘ol一一
口2—41

0⋯⋯⋯⋯．．口2≤z

(2—2)

式中：al，a2代表相邻两级水质的标准值；X代表水样中某因子的实测值。

依次计算，即可得模糊关系矩阵R：
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R= (2—3)

4)建立权重模糊矩阵A

A由各污染因子对环境污染的贡献，以及多因子间的相互协同、拮抗作用对

坏境污染的影n向，做出权数分配构成的一个n维行向量(或称行矩阵)，即：A=[Wl，

W2⋯．，W。】，其中各污染因子的权重利用污染物浓度超标加权法计算，计算公式

见式(2．4)。’

缈：S
‘

C『D
(2-4)

式中：Ci指某因子的实测值，瓦指某因子平均允许浓度值。计算所得的

Wi>O(滓l，2⋯．，n)，为了进行模糊变换，Wi值应满足归一化要求式(2．5)，即：

y彤：1Jo‘
f：l

若彬不满足要求，需采用式(2．6)进行归一化处理。

(2—5)

谚：善 (2．6)

∑彬

5)计算模糊综合评价矩阵B

根据模糊变换原理(见式2．7)计算模糊综合评价矩阵B。

B=A×R (2-7)

式中：B=限，b：⋯⋯～b，】是综合评价结果；

bj=∑彬×～；j=l⋯2⋯．m． (2．8)
f=l

如果综合评价结果∑bj≠1，

B’[bl／b，b2／b，．．⋯，bm／b]

i

式中：b=∑b。，
『：l

应将它归一化，归一化的模糊综合评价矩阵：

(2—9)

(2—10)

i

i

．

”

1吒

一

0

●

●

●

一

一

¨

一
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2．2结果与分析

2．2．1水质分析

本论文测定了14个水样的11个基本理化指标(pH、DO、总碱度、氨氮、TOG、

CI’、N03‘、N02‘、S04二、F‘、P043-)矛-fl 22种金属(AI、Fe、Zn、Cr、Ni、Cu、Se

等)含量(附录B)。与GB3838．2002((地表水环境质量标准》[891中IIl类水质标准(表

2-2)LP,较可知，DO、BOD5、．F。、氨氮、NO／‘、N03。、Fe和Zn 8种水质指标含量

超标或接近超标，因此将其选为评价因子，含量如表2．3所示。

2．2．2内梅罗指数法评价结果

根据GB3838．2002《地表水环境质量标准》189l中III类水质标准计算得到的

14个水样的内梅罗指数以及水质分级情况列于表2．4中。从表中可以看出，清河

段水质总体较差，箭亭桥断面水质情况较差，污水处理厂、建材超市两个断面水

质极差，天秀花园、水闸两个断面水质较好；京密引水渠段总体水质一般，火器

营桥、美林花园、玲珑公园和八里庄四个监测断面水质较差，中央电视塔监测断

面水质分级良好；小月河总体水质一般，北影监测断面水质极差，经贸大学监测

断面水质较差，学知桥、牡丹园两个监测断面水质良好。

2．2．3模糊数学综合评价结果

按照模糊数学综合评判法评价步骤即】，首先建立了评价因子集合为U={DO，

BOD5【9l】，F‘，氨氮，NOz。，N03‘，总溶解性Fe，总Zn)，根据国家地表水水质标准

(GB3838．2002)[59】把地表水水质分为5级，在此基础上建立水质分级标准集合

lo{KI，K2⋯⋯．，K5)，利用模糊数学综合评判法计算所得评价结果见表2—5。

分析表明，清河段总体水质较差，N02"是主要污染物，在天秀花园监测断面，

N02"超标，水质为III级，水闸监测断面的水质较差，为IV级水，箭亭桥、污水

处理厂、建材超市三个监测断面水质极差，污水处理厂、建材超市两个监测断面

N02-严重超标数十倍，水质达到V级；京密引水渠段总体水质一般，主要污染

物为N02-和F。，火器营桥监测断面的主要污染物为N02。，水质为IV级，美林花

园、玲珑公园、八里庄三个监测断面的水质为V级，中央电视塔监测断面的水

质较好，为II级水：小月河段总体水质一般，主要污染物为氨氮与BOD5，学知

桥、牡丹园监测断面的水质为IV级水，北影、经贸大监测断面的水质较差，为

V级水，北影监测断面氨氮严重超标，经贸大监测断面BOD5严重超标。
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表2．2 地表水环境质量标准‘891(mg·L。1)

Table 2-2 Environmental quality standard for surface water【89】(mg·L‘1)

表．2—3 水样中各评价因子的含量(mg·LJ)

Table2．3 Concentration of evaluating factors of water samples(mg·L‘1)
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表2．4 14个水样的内梅罗指数和水质分级

Table2—4 Nemerow Index and water quality classification of fourteen samples

河流 样点 内梅罗指数 水质分级 河流 样点 内梅罗指数 水质分级

天秀花园 3．31 较好 引 玲珑公园 5．8l 较差

清 水闸 3．7l 较好 水 中央电视塔 2．4l 良好

河 箭亭桥 6．34 较差 渠 八里庄 5．07 较差

污水处理厂 19．18 极差 北影 6．48 极差

建材超市 15．22 极差 小 学知桥’ 1．78 良好

京 火器营桥 4．92 较差 月 牡丹园 2．04 良好

密 美林花园 4．60 较差 河 经贸人学4．76 较著

表2．5 利用模糊数学综合评价方法评价水质结果

Table2—5 qualification of water sample using fuzzle compound evaluation method
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2．2．4两种水质评价方法结果的比较

由以上两种水质评价方法得到的评价结果可以看出，用内梅罗指数法评价水

质得到的分级结果与用模糊数学综合评判法评价水质得到的分级结果总体上是

一致的，但个别监测断面存在差别。两种评价方法的比较如图2．2所示。

评

价

分

级

1 2 3 4 5 6 7 8 9 lO 11 12 13 14

采样点

极差

较差

较好

良好

图2．2 两种水质评价方法的水质分级图

Figure2—2 water quality classification using two water quality evaluation method

由图2．2可以看出，清河段的天秀花园、污水处理厂、建材超市三个监测断

面，京密引水渠段的火器营桥、中央电视塔两个监测断面，小月河段的北影检测

断面两种水质评价方法的水质分级一致，小月河段的学知桥、牡丹园两个监测断

面的水质分级相差较大。总体来讲，内梅罗指数法评价得到的水质分级要略好于

模糊数学综合评判法所得结果。

两种水质评价方法结果存在差异的原因可能在于，两种评价方法的数学计算

过程不同，内梅罗指数法只与指定的某～级水质标准进行比较，而模糊数学综合

评判法则在此基础上，将所有5级水质标准均作为评价级别，更加真实地反映污

染物。
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大型水蚤的应用起始于1928年，美国科学家Aimo Viehoever首先把水蚤试

验技术应用在药理毒理学研究上，通过一系列的试验发现药物对水蚤的生理作用

与对人类的生理作用一致，确认水蚤类是一种很好的试验生物p72|。首次将水蚤类

毒性实验应用在防止工业废水污染工作上的是英国的学者Anderson，他认为水

蚤类比鱼类更为敏感，先后报道了有关工业废水中25种毒物的毒性试验p31。

到了20世纪90年代，大型水蚤的毒理试验得到了更广泛的开展研究。在大

型水蚤的急慢性毒性上，大型水蚤的生物测试技术己广泛的用于各种新有机物对

环境和人体有生理影响的物质的测试。到了21世纪，研究学者们对大型水蚤的

毒性试验向更纵深方向发展。除了急慢性、蓄积、联合、生长繁殖和应用方面等

试验，还深入研究了在各种不同条件下毒物对大型水蚤在分子水平上的毒害。

大型水蚤(Daphnia magna straus)生活于自然水域，属于浮游甲壳类动物，是

世界种。它具有生活周期短、繁殖快、经济、方便易得、对毒物敏感、易于在实

验室培养等优点，加上其在水域生态系统中的重要性，因而得到众多国家的应用，

己成为一种标准试验生物，广泛地用于水环境毒性研究中。大型水蚤毒性测试不

仅可以评价工业废水、农药、化学毒品和水中沉积物对水环境的污染，为制定各

种水质标准提供科学依据，而且可以作为监测手段控制水环境的污染。

本章利用斜生栅藻、大型水蚤作为受试生物检测了北京市不同功能代表性水

体的急性毒性，并运用主成分分析法初步探讨了毒性产生的原因。

3．1材料与方法

3．1．1受试生物的选择与培养

3．1．1．1斜生棚藻的培养

本实验所用斜生栅藻(Scenedesmus ob砌uus)购自中国预防医学院环境卫生

所藻种库。通过实验室多种培养基的筛选，选用OECD推荐的栅藻培养基培养

斜生栅藻，培养基组成见表3．1。栅藻适宜的pH为6．8．8．6，但是在培养的过程

中随着栅藻的繁殖，颜色由浅到深时，栅藻培养液的pH值会升高，并且变化幅

度比较大，所以需要将配制的培养液用HCI或NaOH溶液调节pH为5-6左右，

用250mL或500mL的三角瓶装培养液，大约装三分之一体积，瓶口加松软棉团，

再在高温下灭菌15min。取培养好的接种液在无菌操作台上接种，使培养液成淡

绿色。接种好的三角瓶瓶口加松软棉团(灭菌)以防污染，放在人工气候箱中培养，

温度控制在15．250C，最适温度为250C，要求每天光照8．16h，光照强度在

3000．4000Lux(用本实验室的RXZ型智能人工气候箱，开6．7盏40瓦的同光灯
．2S．
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基本上能达到这个范圈)，连续静止培养。每天摇动5-6次，约2周左右培

养后藻液变为深绿色((pH约为7．8，接近于试验的pH条件)就可以用于喂食。藻

种要经常转接，以防止老化，一般2周左右就可以接种一次。

表3．I栅藻培养基的组成

Table3—1 The components of Scenedesmus ob|iquus

3．1．1．2大型水蚤的培养

大型水蚤是国际公认的标准试验生物，自从美国环保局(EPA)在1978年将大

型水蚤定为毒性试验的必测项目，建立了大型水蚤的毒性试验的标准方法后，日

本和许多欧洲国家也相继成立了自己的标准方法，我国于1991年成立了自己的

大型水蚤急性毒性测定方法。

大型水蚤(Daphnia magna straus)生活于自然水域，属于是世界种。大型水蚤

分类学如下：大型水蚤系浮游生物(Plankton)---*浮游动物(Zooplankton)---*节肢动物

门(Arthropoda)--．甲壳动物纲(Crz咖cP口)一鳃足亚纲(Branchiopoda)--专双甲目
(Diplostraca)---，枝角亚目(Cladocera)---*具枝角亚目(B．suborder Eucladocera)---*盘

肠蚤总科(＆垆P咖肌砂chydoroide)--+蚤乖t(Fam@Daphniidae)---，蚤属(Daphnia)--*

栉蚤亚属(Ctenodaphnia)-+大型水蚤(,仲)(Daphnia magna straus)㈣。

大型水蚤是一种浮游动物枝角类生物，身体短小，左右侧扁，从侧面看略呈
．’6．
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长圆形，分为雌性与雄性，雌体2．2～6 0毫米。体色淡红或黄色，随外界条件的

不同而变化。大型水蚤的结构见图3-1所示。

图3一I 大型水蚤结构示意图

Figure3-J depict ofDaphnia magna St川clure

大型水蚤体壳壳面有菱形花纹，后端有较短的壳刺。头部宽而低，头顶圆钝，

无盔。吻部稍凸出，壳弧发达。复眼不大，位于头项．单眼小，位于第一触角的

正上方。躯干部由胸部与腹部合成，胸部有附肢而腹部无。有腹突．后腹部大，

向后逐渐收削。肛门位于后腹部．有尾爪，尾爪上有栉刺，尾剐毛长在肛门后。

第一触角在头部，短而粗，第二触角很大，能运动，分节，又叫太触角，分内肢

外肢，上面长满了游泳刚毛。雄体小，体长1．75～2．50毫米，前腹角圆而凸出，

壳蒯很短，头部向下弯曲，复眼特大，吻钝。第一触角很长且粗，有一根刚毛，

第一胸肢有一个钩及一个长鞭毛。腹突不明显。后腹部在肛门开口处有肛刺十个

左右，末背角呈大的侧突。输精管开孔于侧突之间。

试验大型水蚤(Daphnia magna)可以从其他试验室已有的纯种培养中挑取、

引种，也可以从野外采集。野外采集的蚤要经分离、纯化，在显微镜下鉴定后，

选择体大、健康的母体数个，用50mL小烧杯单个培养。选择繁殖量最大的一代

为母蚤，单克隆化，使之成为纯品系。本实验所用大型水蚤(Daphnia magna)购

自中国预防医学院环境卫生所蚤种库。培养条件如下：

a饵料：

蚤类喜食藻类、酵母及有机物碎屑等。藻类的营养价值高于其他食物，本实

验用实验室培养的斜生栅藻作为大型水蚤的饵料。

b水质：

大型水蚤适合在淡水中生存．本实验室经过试验选用国际标准稀释水作为大

型水蚤的培养液，培养液每周换水三次．每天饲以斜生栅藻，幼蚤定期被分离。

，鞫
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c．pH值：

一般来讲pH在6到lO范围内都能生存，最适宜pH范围为6．5—8．7间，水

的pH不要波动太大。本实验室控制pH值在7．8士O．2．

d．氧气：

一般水中溶解氧保持在2mg／L以上。本实验室配制好的培养液放置一天后，

其溶解氧基本上能达到要求。

e．光线：

光线对大型水蚤的生存是需要的，完全(24h)黑暗对蚤生存不利，一般实验

室的自然采光足够，但不能在阳光下直接照射。

f水温：

大型水蚤的生存温度范围是9．300C，在90C以下或300C以上都容易造成蚤

的死亡，最适温度是15．200C。在本实验室，大型水蚤的培养温度控制在(20-3：1)oC

左右，放在温度为200C的人工气候箱中培养，以保持培养的温度和试验的温度

相一致。

g．大型水蚤密度：

过挤对大型水蚤的生长繁殖是不利的。原则上每个蚤要求2mL水，但如果

想让大型水蚤生长繁殖良好，10L水中不要超过200个蚤，如果想得到大量幼蚤，

lL水中放入母体不要超过50个，以20．30个为好。本实验室通常在400mL的培

养液中放入8—10个母蚤。

h．蚤的食物：

保持足够的饵料是养好大型水蚤的重要条件，本实验室用自己培养的斜生栅

藻为大型水蚤的食物，喂食浓度为5×105／mL，根据实验室经验为苹果绿色时的

浓度为最佳浓度。

i．其它：

水深一般不宜超过50cm。本实验室选用口径大，不深的烧杯作为大型水蚤

的容器。

3．1．2生物急性毒性测定方法

生物测试能够弥补理化检测方法的不足，因此在水污染研究中，它已经成为

监测和评价水体环境的重要手段之一。水生动植物毒性实验是水毒理学的一个重

要组成部分，用此方法直接测定受污染水体的急性毒性是研究水体污染的一种重

要手段，同时也为确定废水的安全排放量和制定废水排放标准提供科学根据。

3．1．2．1斜生栅藻的急性毒性生长抑制测试方法

斜生栅藻是一种原植体植物，是水体中的初级生产力。当重金属等污染物进

入水体后，斜生栅藻的生命活动将会受到影响，生物量也会发生改变。通过测定

．2R．
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斜生栅藻的生物量，可评价有害物质对斜生栅藻生长的作用，反映对水体中初级

生产营养级的影响以及对整个水生生态系统的可能的综合环境效应。确定藻类生

长的指标较多，其中细胞数及光密度因应用简便，重复性好，不需昂贵仪器，应

用最为普遍，是斜生栅藻毒性实验中的最主要的测试指标。

斜生栅藻生长抑制试验【95】的目的是确定受试物对单细胞藻类生长的影响，可

用于受试物对藻类短期暴露效应的初评。当暴露使斜生栅藻的生长率低于未经暴

露的对照组时，称为藻生长抑制。单细胞藻类个体小，世代时间以小时计算，采

用本方法可以在较短时间内得到受试物对斜生栅藻许多世代及在种群水平上的

影响。将不同浓度的受试物加到处于对数生长期的斜生栅藻培养基中进行培养，

每隔24h测定藻类种群浓度或生物量(重量)，试验时问不少于96h，与对照比较

可确定生长抑制情况。

1)预试验(确定浓度范围)

为确定正式试验中受试物的浓度范围，需要进行预试验。预试验的浓度组按

对数间距排布，最低浓度应为受试物检测下限，最高浓渡应为饱和浓度。无需设

平行样。如果预试验中在最高浓度测点，斜生栅藻的生长抑制低于50％，或者在

最低浓度测点中的生长抑制高于50％，可不必再进行正式试验。如果有必要进行

正式试验，可根据预试验的结果确定正式试验时受试物的浓渡范围和浓度问距。

2)水样的正式试验

取出保存在40C的水样，摇匀，将不同浓度的受试物加到处于对数生长期的

斜生栅藻的培养物中，按照预试验所确定的浓度范围使用稀释水配成相应的实验

液进行。试验开始后，每隔24h，即在24、48、72、96h，从每瓶中取样使用分

光光度仪测定光密度。以过滤的培养基分别作为背景和空白。试验开始和试验

96h后，测定pH值。控制实验前后pH偏差小于1个单位。

3．1．2．2大型水蚤的急性毒性测试方法

大型水蚤的急性毒性测试按照国际标准ISO 6341：1996《水质．大型水蚤运

动抑制的测定》进行19引。

1)实验蚤的选育

选择体大、健康的母体数个，用50mL烧杯单个培养。选择繁殖量最大的一

代为母蚤，单克隆化，使之成为纯品系。

2)灵敏性测试

在实验进行之前，必须对所用大型水蚤的24小时出生的幼蚤采取大型水蚤

敏感性试验的检测。以规定的重铬酸钾为敏感性测定毒物，对大型水蚤进行

24h．EC50(24h半数运动受抑制试验)试验，评价本实验室的大型水蚤是否符合敏

感性要求。按几何级数的浓度系列(等比级数)设计6个浓度：O、O．8、1．2、1．6、

2．0和2．5mg·L～，试验用50mL烧杯，装20mL试验液，每个烧杯置蚤5个。每
．，0．
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个浓度3个平行。一组实验液设一空白对照，内装相等体积的稀释水。

24小时之后，计算每个浓度中不活动的大型水蚤或死亡蚤占试验总数的百

分比，并进行线性回归处理，获得EC50值。若值在0．9．1．7rag·L。之间，则符合

ISO大型水蚤敏感性要求，可以作为标准试验生物进行毒理试验，对毒物进行评

价。

3)正式试验

正式试验之前，为确定试验浓度范围，必须先进行预备试验。预备试验浓度

间距可宽一些(如0．1、1、lO)每个浓度至少置幼蚤5个，通过预试验找出被测物

使lOO％大型水蚤运动受抑制的浓度和最大耐受浓度的范围，然后在此范围内设

计出正式试验各组的浓度。如果原水样(100％浓度)未发生死蚤现象，则不能

计算出EC50值和LC50值。

然后按照ISO标准试验方法进行正式急性毒性实验，根据预试验得出的浓度

范罔设置7个等对数间距稀释比浓度(O、O．2、0．26、0．34、0．45、0．58、O．76和

1)，设置一个空白对照，每个浓度平行3组，试验容器为50 mL烧杯，盛20 mL

试验溶液，置蚤5只，水温(20士1)oC，光照周期为16h光照：8h黑暗，中间不喂

食，24小时和48小时两次观察记录死亡或者活动受抑制的大型水蚤，分别得出

24h．EC50和48h．LC50。

3．2结果与分析

3．2．1斜生栅藻的急性毒性生长抑制测试结果

按照斜生栅藻生长抑制标准试验方法得到的每个样点中斜生栅藻生长的抑

制率(附录C)，利用回归分析可计算得到栅藻的96h．EC50值，列于表3．2中。

3．2．2大型水蚤急性毒性结果测定

大型水蚤的灵敏性测试结果如下图3．2所示。

暴露浓度

幽3-2 人型水蚤灵敏性测试结粜

．30．
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Figure3·2 test result of Daphnia magna sensitive

根据大型水蚤的重铬酸钾灵敏性试验，由上图计算可得24h．EC50值为

1．349mg·L一，符合ISO大型水蚤敏感性要求(o．9．1．7 mg·L一)，可以作为标准试验

生物进行毒理试验，对毒物进行评价。

按照ISO标准试验方法得到的每个样点中大型水蚤生长的抑制率、死亡率分

别如附件D所示，由图计算可得24h．EC50和48h．LC50值，列于表3-2中。

表3．2 14个水样对斜生栅藻的96h—EC50及对大型水蚤的24h—EC50祠148h—LC50值

Table3·2 96h—EC50 Scenedesmus obliquus&24h·EC50、48h—LC50 Daphnia magna of

fourteen samples

*nd代表木测出

3．2．3两种急性毒性测定方法的比较

统计学计算需要将EC50及LC50转化为急性毒性单位(Acute Toxic Unit，

TUa)，公式【97】如下式(3．1)所示：

丁乩：字兰或者丁虬：喜婴(3-1)“

￡Go
“

￡C50
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将两种方法测得的急性毒性结果列于图3．3中，参考表3．3中的毒性分级标

准【9引，综合两种生物毒性测试结果分析表明，14个水样的生物毒性单位水平处

在0～500之间，A．Villegas等入[99J研究的纺织工业部门各阶段废水的毒性单位

水平处在2"--'960，两者毒性水平相似，具有一定的可比性。清河各采样点均检

测出生物毒性，总体生物毒性较强。京密引水渠五个采样点均未检测出生物毒性；

小月河大部分采样点生物毒性较高。三条河流的综合毒性大小为：清河段>小月

河段>京密引水渠。
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图3-3 两种毒性测试方法的急性毒性变化趋势

Figure3-3 trend of urgent for two toxicity test methods

表3．3 毒性分级标准‘98I

Table3—3 toxicity classification standardl9sl

各监测断面48h—LC50值均大于24h—EC50值(1，6，7，8，9，10除外)，两者变

化趋势基本相似，表明各监测断面水样(京密引水渠除外)存在潜在的生物毒性，

受试生物随着暴露时间的增加，受到的毒性危害就越大。J．Garric等【1001研究城市

污水处理厂出水的化学特性和毒性时也发现，出水或者化学萃取成分的毒性会随

着H'-I-IhJ的延长而增加，存在潜在毒性，与我们的结果类似。
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另外，两种生物毒性测试结果存在差异的原因可能在于，污染较为严重的监

测断面可能会富含有机物，而有机物恰恰能为水生植物如斜生栅藻提供生长必要

的养料，因而会对水生植物的生长产生促进作用，但同时反而会对水生动物如大

型水蚤的生长产生抑制，故两种生物毒性结果存在差异。

3．3运用主成分分析法简单探讨水质毒性原因

主成分分析方法是把多个指标化为少数几个综合指标的统计分析方法。它找

出几个综合因子(主成分)来代表原来众多的变量，使这些综合因子尽可能地反映

原来变量的信息量，而且彼此之间互不相关。

3．3．1主成分分析方法简介‘101】

3．3．1．1主成分分析方法原理

主成分分析是设法将原来众多具有一定相关性(比如P个指标)，重新组合

成一组新的互相无关的综合指标来代替原来的指标。最经典的做法就是用Fl(选

取的第一个线性组合，即第一个综合指标)的方差来表达，即Var(F1)越大，表

示Fl包含的信息越多。因此在所有的线性组合中选取的Fl应该是方差最大的，

故称Fl为第一主成分。如果第一主成分不足以代表原来P个指标的信息，再考

虑选取F2即选第二个线性组合，为了有效地反映原来信息，Fl已有的信息就不

需要再出现在F2中，用数学语言表达就是要求Cov(Fl，F2)=0，则称F2为第二主

成分，依此类推可以构造出第三、第四，⋯⋯，第P个主成分。

3．3．1．2主成分分析数学模型

主成分分析是把多个指标化为少数几个综合指标的统计分析方法，依据主成

分分析原理，主成分分析数学模型可按公式(3．2)--一(3．4)构造：

E=allz■+a21Zx2+⋯+以。IZXp (3—2)

E=f-／12ZXl+a22ZX2+⋯+('／p2ZX。 (3—3)

C=C／inZXl+a2nZX2+⋯+apnZX。 (3-4)

其中口“，口：，⋯，api(滓1⋯n)为X的协方差阵∑的特征值多对应的特征向

量，ZX．，ZX：，⋯，剔。是原始变量经过标准化处理的值，因为在实际应用中，

往往存在指标的量纲不同，所以在计算之前须先消除量纲的影响，而将原始数据

标准化，本文所采用的数掘就存在量纲影响『注：本文指的数据标准化是指z标

．j1．
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准化】，特征向量和相关系数矩阵分别如式(3．5)和式(3—6)计算可得。

A=(af，)。。=a．，口：，⋯口。) (3-5)

Ra，=五日， (3-6)

R为相关系数矩阵，丑，口，是相应的特征值和单位特征向量，A≥如≥⋯≥五口≥0。

主成分分析主要步骤如下：

(1)指标数据标准化(SPSS软件自动执行)；

(2)指标之间的相关性判定；

(3)确定主成分个数m：

(4)主成分厅表达式；

(5)主成分R命名；

3．3．2主成分分析结果

本文对水样的1 1项基本理化指标(pH、DO、总碱度、氨氮、TOC、C1‘、N03。、

N02。、S04}、F。、HP042。)和22种金属含量(Al、Fe、Mg、P、S、Zn、Cr、Ni、

Cu、Se、Cd等)共33项指标进行了主成分分析，所有数据分析采用SPSS 1 3．0软

件进行。方差分解主成分的提取情况如表3．4所示。

表3．4 方差分解主成分提取分析

Table3·4 Picking analysis of major component

初始特征值(Initial Eigenvalues)

主成分(Component) 特征值 方差百分比 累计方差百分比

Total ％of Variance Cumulative％
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主成分个数提取原则为主成分对应的特征值大于l的前m个主成分，从表

3．4可知，本文可提取7个主成分。

7个主成分的初始因子载荷矩阵列于表3．5中，可以看出总碱度、TOC、CI‘、

S042’、P04孓、Ca、K、Li、Mg、Mn、Na、P、S、Sr、Cr、Ni、Se、Cd在第一

主成分上有较高载荷，氨氮、N02‘、F‘、A1、B、Fe、Si、Cu、Pb在第二主成分

上有较高载荷，说明以上27项指标基本能够代替所有水质指标的信息。

表3．5初始因子载荷矩阵

Table3—5 Original factors load matrix
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3．3．3毒性原因初探

在环境系统中，污染物与环境之间有着复杂的联系，毒性的产生并不是由单

一因素引起的，而是多方面因素造成的。为了对毒性的原因进行初步的探讨，找

出影响水质与毒性的主要因素，本文将主成分分析法得到的27个水质指标分别

与急性毒性单位(acute Toxic Unit，TUa)和内梅罗指数作参数相关性分析(Pearson

相关系数)，结果如图3—4所示。

对比相关性分析结果可以看出，毒性指标和内梅罗水质指数各自的影响因素

并不完全相同。N02-含量与内梅罗水质评价指数之间具有显著的相关关系，相关

系数为：0．920，说明N02一含量超标严重，对水质分级贡献较大，而与生物毒性

指标不具有相关性，说明对水样的生物毒性贡献不大，可能的原因在于本实验过

程中试验时间较长，N02‘由于不稳定而氧化为N03‘，毒性减小，未对生物产生

毒性作用。毒性单位与K、Na、Li、Cr、Ni、Mn的含量之间存在显著的相关关

系。本文所研究样点的Cr、Ni、Mn含量不高，均低于或接近水质标准，因此在

．36．
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水质分级中贡献不大，但是大量研究表明，较低的重金属含量也会对生物的生理

活动产生一定的影响，Madoni[加2】发现镍在较低的浓度下(24hLC50：0．95mg·L一)

就会对大型水蚤产生急性毒性作用，AI．yousuf等‘‘0≥1发现当水体中少量的Mn

(24hEC50：15mg·L一)就会对大型水蚤的性别、身长存在一定的影响，具有一定

的毒性。李爱琴【1041等发现Cr在1．699·L‘I就会对大型水蚤有致毒作用，在5099·L’1

就会对大型水蚤有致死作用，具有较强毒性。而K、Ca、Na、Li虽不属于有毒

元素，但有报道表明，其含量的变化同样会对生物生理活动产生影响。

综上，内梅罗指数法与大型水蚤毒性测试评价的结果存在差异是由不同影响

因素造成的，N02"超标会对水质分级产生较大影响，但在本实验中由于氧化分解

对生物毒性贡献不大，而重金属虽然浓度很低，不会对水质分级产生贡献，却会

对生物的生理活动产生影响。因此，研究水质时，不但要重视水质指标的监测，

还应考虑与毒性评价结果。

3．4小结

作为排洪纳污的清河大部分采样点生物毒性极高；京密引水渠作为北京市水

源供水地生物毒性很低；小月河具有一定的生物毒性。生物毒性大小为：清河>

小月河>京密引水渠。

主成分分析结果显示，总碱度、TOC、CI‘、S042。、Ca、K、Li、Mg、Mn、

Sr、Cr、Ni、Se、Cd等共27项指标能够代替所有水质指标信息。水样生物毒性

与C1。、Ca、K、Li、Mn、Na、Cr、Ni等指标有关；内梅罗水质指数与N02。、

C1‘、K、Na、Ni等指标有关。
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第4章受重金属锌、镉污染水体的生物毒性研究

大型水蚤是淡水水体里重要的水生动物，在水生食物链里占据着极其重要的

位置，对于痕量的重金属依然十分敏感，因而可以作为评价水体毒性的理想指示

生物。当重金属由水体进入大型水蚤体内后，首先将导致机体一系列的生物化学

变化，如重金属在大型水蚤体内的积累、金属硫蛋白和超氧化歧酶的诱导等。其

体内的这些生物化学变化不但可以指示水体受到重金属受到污染的程度，还能够

提供当水体受到重金属污染的预警。

Zn(Zinc)和Cd(Cadmium)是典型的重金属元素，具有相似的化学特性，但二

者在毒理学具有不同的特点。Zn是生物体生命必需的元素，是生物体内多种酶

合成的必要元素，参与植物的呼吸过程和氧化．还原过程，与叶绿素和生长素的

合成有关。但是，过量的锌会伤害植物的根系，使根的生长受到阻碍。锌也是动

物和人体的必需微量元素。在生物体内，锌既是许多酶的组成成分，又可以影响

某些非酶的有机分子配位基的结构构型。然而，当环境浓度过高时同样会对水生

生物产生毒性作用。而Cd是典型的毒性元素，镉可以和含羧基、氨基的蛋白质

分子结合，从而抑制一些酶系统的活性，还可以引发以骨软化症为主体的病理变

化，就是常说的“骨痛病”。但是当其在受到污染的环境中，两种金属都可以通过

诱导生物体产生金属硫蛋白，超氧化歧酶等来提供抗氧化的能力，避免生物体受

到影响，对于保护细胞具有十分重要的作用1105,106】。

本章选取14个采样点中清洁的火器营桥样点作为背景，添加定量的Zn和

Cd模拟水体受到重金属污染，以大型水蚤为受试生物，观察当大型水蚤受到重

金属刺激时，体内相关的生理生化指标的变化，探讨它们之间存在的相互关系来

指示水体受到的污染程度。可为评价重金属对水生生物的影响，制订废水排放浓

度标准，防治污染等提供可靠的依据。

4．1材料与方法

4．1．1受试生物的培养

本研究所用大型水蚤为62D．M生物株，将大型水蚤进行纯化，选取同一母

体出生的子代进行实验，经过长期的试验选用OECD M4培养基作为大型水蚤的

培养液，每周换水三次，放在温度为(20士1)oC的人工气候箱中以大烧杯进行培养，

光照周期为16h光照，8h黑暗，每天饲以实验室培养的斜生栅藻，将斜生栅藻

进行离心过滤以去除溶液介质，幼蚤定期被分离。斜生栅藻选用OECD推荐的

培养基作为培养液，将培养基中含Zn、Cd和EDTA的成分剔除。所有试验用水

均要在200C经过0．22pm滤膜过滤方可使用。
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4．1．2 Zn和Cd浓度梯度的设定与受试生物的暴露

本实验选择将火器营桥(1 16016’732E，39。58’401 N，50m)采样点采集的水样作

为背景，添加zn和Cd来模拟水体受到重金属的污染。经检测火器营桥监测点

水样中的Zn和Cd的含量分别为O．0899·L_和0．00799·L～，其他主要指标见表

4．1。实验重金属离子的来源为用高纯金属(99．99％)按照标准方法配置的Zn(N03)2

和Cd(N03)2溶液。

表4．1 火器营桥水样主要参数

Table4—1 main parameter of water sampling for Huo—qi—yin Bridge

测量大型水蚤体内积累的Zn和Cd(Body burden)以及MT的含量时，Zn的

实验梯度为：10、20、50、100、200、500和100099·L一：Cd的实验梯度为：O．2、

1、5、lO、20、50和10099·L～；测量两种金属联合暴露时大型水蚤体内MT的

含量时，Zn和Cd的联合实验浓度；10+0．2、20+1、50+5、100+10、200+20、500+50

和1000+100ug·L一。所有实验梯度均设2个平行样，并以不加重金属离子组为对

照组。

实验在500mL的大烧杯内进行，各梯度分别放健康的年龄相同的大型水蚤

各10一--15只，实验条件基本相同，采用静态法，实验期间不换水。所有实验暴

露时问均为3天，测定SOD时，实验开始后于0、6、12、24、48和72h取样；

测定大型水蚤体内负荷金属(Bodyburden)和MT的含量时不需要取样。

4．1．3大型水蚤体内Zn和Cd积累量(Body Burden)fl{Jil)]JJ定

暴露结束后，将每个浓度组的大型水蚤(10～15只)放入干净的水中l～2h，

使大型水蚤获得净化以排出内脏中多余的金属，并记录死亡的大型水蚤个数。取

出用双蒸水洗净，放入试管在800C烘干至恒重，测量干重进行记录。干燥恒重

后的样品用高纯HN03(优级纯，68％)进行全量分解法消解，将大型水蚤置于自

制的消化管中，加入约2mL HN03硝酸，在110uC下消化直至溶液澄清透明。将

消化得到的样品加入适量的2％硝酸(优级纯)稀释，定容至可测量的范围。

样品测定在中科院地球物理与地质所进行，使用VG PQ2 TURBO型电感耦

合等离子体．质谱连用(ICP—MS)测定了样品中的Zn和Cd的含量。金属浓度以

pg．g’1 dry wt表示。
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4．1．4大型水蚤体内MT含量的测定

暴露结束后，将每个浓度组的大型水蚤(10～15只)放入干净的水中1～2h，

使大型水蚤获得净化以排出内脏多余的金属。取出用双蒸水沈净，将大型水蚤表

面的水分吸干，测量湿重进行记录。

MT采用Ag+／血红蛋白饱和法测定【107·108】，将大型水蚤小心移入1．5mL离心

管中，加入O．5mL预冷的匀浆液(O．25mol·L一蔗糖，0．1mol·L．。Tris—HCl，pH=8．6

缓冲液)，在冰浴中用超声波细胞破碎机进行破碎，然后在高速冷冻离心机中以

ooC、16000 g'min～，离心20min。取出上清液加入o．5mL 20pg·mL。1的A矿溶液。

充分混合后室温下孵育10．20min，加入0．1mL 2％牛血红蛋白混合，放入沸水浴

中加热5min，冷却后，以12009·min。1离心5min。重复由加入0．1mL 2％牛血红

蛋白到以12009·min一离心5min的过程两次。将得到的混合液在OuC、

160009·min～，离心5min。取上清液加入高纯HN03(优级纯，68％)进行消化，向

得到的透明液体加入适量的2％硝酸(优级纯)稀释，定容至可测量的范围，使用

VG PQ2 TURBO型电感耦合等离子体质谱连用(ICP．MS)测定样品中Ag+的浓度。

MT浓度以MT分子量为7000道尔顿和lmol的MT可结合18 mol的A矿(原子

量为108)计算。公式如式4．1所示：

MT含量=C．+×7000÷《18×108)／WW (4-1)
，I占

、 ’

以每克湿组织中所含MT的毫克数表示(¨g MT·g-1 wet weight)。

4．1．5大型水蚤体内超氧化歧酶(Superoxide dismutase，SOD)含量的测

定方法

暴露结束后，取出大型水蚤，用预冷双蒸水洗净，用滤纸将大型水蚤表面的

水分吸干，小心置于1．5mL的离心管中。加入0．5mL预冷的匀浆液(O．25mol·L。1

蔗糖，0．1mol·L～"Iris．HCl，pH=8．6缓冲液)，在冰浴中用超声波细胞破碎机进行破

碎，然后在高速冷冻离心机中以00C、160009·min一，离心20min，取上清液采用

改良的邻苯三酚自氧化测定法【‘09川‘】测定SOD的活性。取0．1mol·L‘1的Tris—HCI

缓冲液(pH=8．6)4．5mL、双蒸水4．2mL，立即加入O．3mL3mmol·L-1的邻苯三酚(以

10 mmol·L1的盐酸溶液作为溶剂配制)，迅速摇匀倒入光径为lcm比色杯中，在

波长325nm下，测量光密度值(O．D．)，等数字变化均匀后，开始计数，每隔

30s读一次数值，测定其3min内的反应速率，即3min内光密度0．D．值的变化率。

调整邻苯三酚的量使反应速率维持在0．070·min～，同时调整双蒸水的量，使反应

液的总体积V总保持在9．0mL。记录下这个使白氧化速率稳定为O．07·min“的邻

苯三酚的量。测定SOD时，在试样管中取0．1 tool·L。1的Tris．HCI缓冲液

(pH=8．6)4．5mL，SOD酶样液0．1mL，加入刚才记录的使自氧化速率为0．07min叫

．4I．



的邻苯三盼的量，同时加入双蒸水使总体积保持不变，在波长325nm下，测定

其3min内的反应速率即AO．D啦5min～，根据酶活性单位定义来量化评估毒性大

／J、。

酶活性单位定义为：每毫升反应液中，每分钟抑制邻苯三酚自氧化速率达

50％的酶量定义为一个酶活性单位。酶活性单位的计算公式如下式4-2和4-3所

示：

活性单位。二，：二0．0二7互-,d喾iO．D．325SOD ×鲁．(4-2， ．活性单位(U)=——垒盟———一×垒 ( )
50％ 矿’

、 。

．

SOD比活性单位(U。mg-1蛋白质)=SOD活性单位(U)／蛋白质含量(mg)

(4-3) ·

式中△的自氧化速率(min。)；确是酶样液体积O．1mL，圪是反应液体总体积

4．2结果与分析

4．2．1大型水蚤体内重金属Zn和Cd的含量

大型水蚤体内重金属Zn和Cd的含量如图4．1、图4-2所示。
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图4．1 Zn在大型水蚤体内的积累

Figure4—1 Zn body burden within D．
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图4—2 Cd在大型水蚤体内的积累

Figure4-2Cd body burden within D．

magna

由图4．1和图4．2可以看出，Zn和Cd在大型水蚤体内有明显的积累，其处

理组与对照组之间的含量有显著的差异p<0．01)。Zn和Cd在大型水蚤体内的背
．42．
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景含量分别为1．48+0．24 gg·百1 dry wt和1l 1．87+13．32 gg·g～dry wt。·Zn在大型水

蚤体内的积累随着暴露浓度的增加呈现出指数增加趋势，指数方程为：

Cb=904．207Cwo·"o(r2=0．943，Zn)；而Cd在大型水蚤体内的积累随着暴露浓度的

增加呈现线性增加，方程为：Cb=17．632+1．760Cw(r2=0．956，Cd)。Cw代表金属

的暴露浓度，Cb代表重金属在大型水蚤体内的含量(Body burden)。

4．2．2重金属Zn和Cd离子对大型水蚤体内MT的诱导程度

大型水蚤体内由Zn和Cd诱导的金属硫蛋白的含量分别如图4．3和图4．4所

示。
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图4．3 Zn诱导的MT的含量

Figure 4-3 TheMT content with Zn

inducement
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图4．4 Cd诱导的MT的含量

Figure 4-4 TheMT content with Cd

inducement

一般来讲，MT的诱导与金属的暴露浓度、金属在生物体内的积累量具有一

定的关系。由图4．3、图4．4可知，在暴露期间，与对照组相比，大型水蚤体内

MT含量呈显著变化(p<O．05)，随着2种重金属离子浓度的升高而升高，呈现指

数增加变化，指数方程为：Cm=16．108+3．771Cwo‘489(r2=0．981，Zn)、

Cm=14．557+9．037Cw幔4"(rZ=0．975，Cd)。Cw代表金属的暴露浓度，Cm代表金属

硫蛋白在大型水蚤体内的含量(MT)。

在单独暴露组中，大型水蚤体内由Zn、Cd诱导的MT含量要远远高于对照

组的水平。大型水蚤体内由Zn、Cd诱导的MT含量分别处于25．87+2．12～

130．09+20．59 gg·g～wet wt、18．41+2．45"--82．16+0．37 pg·g～wet wt。

4．2．3重金属Zn和Cd离子对大型水蚤体内SOD的诱导程度

大型水蚤体内超氧化歧酶活力的变化分别如图4．5和图4．6所示。
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图4．5 由Zn诱导的SOD的含量
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图4．6 由Cd诱导的SOD的含量

Figure 4—6 The SOD content with Cd

inducement

由图4．5和图4-6可以看出，在暴露期间(3d)，对照组基本无变化(p>O．05，

t-test)，与对照组相比，由Zn、Cd各浓度组诱导的SOD随着时ffiJ的增加呈显著

变化p>O．05，t-test)。由Cd的低浓度组诱导的SOD在初始阶段升高，当达到最

高值后随即下下降，呈现峰值变化。而Cd的高浓度组诱导的SOD随着时间的

延长呈现下降趋势。由Zn各浓度组诱导的SOD也呈现出相似的变化(10001ag／L

浓度组除外)。

4．2．4 Zn、Cd联合暴露对大型水蚤体内MT、SOD的诱导程度

Zn和Cd联合暴露对大型水蚤体内MT、SOD活力的变化分别如表4．2、图

4．7所示。

．．44．．
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，表4—2 联合暴露时人型水蚤体内的MT浓度

Table 4-2 The MT following Daphnia magna body burden CO—exposure

暴露浓度(pg·L。‘) Zn&Cd—MT浓度(肛g-g+1 wet wt)

空白

10Zn and 0．2Cd

20Zn and lCd

50Zn and 5Cd

100Zn and 10Cd

200Zn and 20Cd

500Zn and 50Cd

1000Zn and 100Cd

12．38士2．22

67．47士4．10

78．03士0．79

95．61+2．10

110．3 l+20．00

132．16士2．5l

l 61．75士5．64

l 25．70士8．85

由表4．2可以看出，在Zn和Cd联合暴露组中，大型水蚤体内由Zn和Cd

诱导的MT含量要远远高于对照组的水平，MT随着联合浓度的升高呈现峰值变

化，MT含量处于67．47 4-4．70：-一161．75 4-5．64“g·g～wet wt。联合暴露组MT含量

要高于两种金属单独暴露时的水平。

Zn&Cd-SOD

0 6 12 24 36 48 72

Exposure time(h)

·空白oO．2&20I．tg·L1 V 1&50lag·L-1 V5＆100嵋·L1 m10&200pg·L1

口20&500嵋’L．‘050&1 000“g。L。

图4．7 Zn；ftlCd联合暴露条件下大型水蚤体内的SOD活性

Figure 4-7 The SOD activity following Zn and Cd CO—exposure

从图4．7可以看出，在暴露期fnJ(3d)，对照组基本无变化p>0．05，t-test)，与

对照组相比，由Zn和Cd各浓度组诱导的SOD随着时削的增加呈显著变化

p>O．05，t-test)。两种金属联合暴露的各浓度组诱导的SOD均呈现先升高后下降

的峰值变化。比较Zn、Cd单独暴露与联合暴露时的结果，可以得到SOD活力

的大小为：Zn&Cd>Zn>Cd。

．．45．．
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4．3讨论

4-3．1重金属Zn和Cd在大型水蚤体内的积累

对大型水蚤进行金属暴露，最为直接的效果就是可以导致重金属Cd和Zn

在大型水蚤体内的积累。通过图4．1和图4．2我们可看出，大型水蚤体内积累金

属的含量与暴露水平具有一定的比例关系。Cd具有很好的正比例关系，而Zn

则呈现出指数增长关系。存在这种差异的原因可能在于两种金属元素本身的不

同，Cd是大型水蚤非生命必需元素，毒性较大，并不能被大型水蚤转化利用，

进入大型水蚤体内后即进行积累；而Zn是大型水蚤的生命必需元素，初期进入

的Zn可以被转化为细胞成分而被大型水蚤所用，但随着Zn的不断进入，大型

水蚤体内Zn的含量不断增加，当Zn的含量超出大型水蚤的忍耐负荷时，则不

会再被利用从而累积起来。在许多生物体中，Zn和Cd的暴露水平与组织里积累

的金属含量均存在这样的比例关系⋯引，比如甲壳类动物Litopenaeus

vannamei[¨引。尽管高浓度的金属暴露会对大型水蚤带来较强的毒性作用，比如

抑制其生长，但是即使是在这种情况下，金属的暴露依然可以明显提升大型水蚤

体内金属的积累程度⋯钔。因此，当大型水蚤受到重金属污染时，其体内积累的

金属含量并不能提供大型水蚤受到的危害程度，不能够指示重金属污染的程度。

4．3．2重金属离子对大型水蚤体内MT含量的影响

当重金属进入生物体内，会诱导MT的产生。许多生物体都存在这样的现象。

Moksnes等报道在Cd2+(O．2mg·Lo)作用6d时，凡纳滨对虾肝胰脏MT含量随着

浓度的升高而显著升高【1121。Manuela等研究表明在10mg．L。1 Cd2+和5mg·L’1 Zn2+

作用(24和48h)下，卤虫(Artemis parthenoBenetica)机体MT含量随作用时间的延

长显著增加，且Cd2+诱导MT含量比Zn2+的高f1‘51。本研究表明大型水蚤在Zn2+

和Cd¨+作用下均可诱导产生MT，且MT在3d内随重金属离子浓度的增加而升

高，这与上述研究结果基本一致。这说明这两种重金属离子对大型水蚤机体MT

含量的影响具有一定的剂量效应关系。

张克俭【116】研究表明在低浓度Zn2+(O．18-0．78mg·L_)作用下，中国对虾

(Fenneropenaeus chinensis)肝胰脏的肝小管分泌细胞增多，吸收细胞数量减少，

而高浓度(8．04一125．89 mg·L1)导致肝小管内分泌细胞胞体破裂，部分肝管破坏。

在本实验中，我们推测Zn2十和Cd2+高浓度．幺t(50&500-100&1000“g·L一)联合作用

下，大型水蚤机体MT含量呈现一峰值变化的原因可能是由于重金属离子的过量

侵入使大型水蚤体内的细胞活动紊乱，导致细胞胞体破裂，引起组织的伤害，从

而造成机体合成MT速度及含量的下降。

MT能与多种重金属结合，而且当水环境受重金属污染，或者将重金属注入
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动物体内，均能诱导它的产生。重金属主要与体内新合成的MT相结合，但当超

过动物合成MT的速度和结合的能力时，重金属即与大分子蛋白相结合，抑制或

使酶失活，引起中毒症状⋯¨。目前研究证明金属对MT的诱导反应是发生在转

录水平，通过位于MT基因5一端的金属调节因子实现，接触金属后，由于MT

基因转录速度增加而引起MT mRNA迅速增加。钙离子导体能在多种细胞中诱导

MT mRNA表达，而钙离子通道阻断剂和钙调素抑制剂则明显抑制上述诱导作

用，由此表明，MT的诱导可能与钙通道的调节有关f8引。本实验中大型水蚤机体

MT含量在Zn2+、cd2+以及两种金属联合暴露作用下被显著诱导升高，两种重金

属离子Znp(10、20、50、100、200、500和100099·L_)、CdH(O．2、1、5、10、

20、50和10099·L‘1)以及Zn和Cd的联合(10&0．2、20&1、50＆5、100&10、200&20、

500&50和1000&10099·L。1)作用3d后，MT含量趋于稳定，可能是因为金属离子

以多种方式进入体内后，机体细胞内金属调节因子增加了基因转录的速度而使

MT合成速度增加，当受到金属高浓度组的影响后，细胞的钙离子通道可能被阻

断，使MT含量稳定在一个相对较高的水平。

许多金属离子在基因转录水平直接诱导MT合成，这证明MT是维持细胞内

金属稳态的快速应答和有效的反馈机制的一部分【1171。王海藜等【¨9l认为MT含量

与水环境和体内组织中的重金属之间有显著的相关性，并认为MT可以作为重金

属暴露的生物标志物。虽然MT比常规检测重金属压力的指标(成活率、增重率

等)具有更高的敏感性及早期的预警能力，但同样有学者认为，MT会受到自然因

素如温度、盐度、蜕皮周期、性别、规格、饥饿等的影响，这些因素的改变均会

影响甲壳类动物机体对水环境中金属离子的吸收及在体内的累积，而导致MT的

改变【lM】，尤其在甲壳动物蜕皮期应用MT作为水环境的监测指标应慎重考虑。

本研究结果表明，两种重金属离子对大型水蚤MT的影响随浓度的升高显著变

化，表现出一定的剂量效应关系，这说明MT可作为大型水蚤对重金属解毒作用

的标志物，但基于MT的作用机理，MT不能作为机体受伤害的指标。因此，本

研究认为大型水蚤体内的MT含量作为受重金属污染水体重金属离子污染的监

测指标具有一定可行性，但同时还应综合考虑重金属离子对机体的伤害指标如抗

氧化酶系统等。

4．3．3重金属Zn和Cd离子对大型水蚤体内SOD含量的影响

当重金属进入生物体内，会诱导SOD活力的变化。许多生物体都存在这样

的现象。侯丽萍【47】等研究表明在Cd2十(1．096、2．19、4．365 mg·L一)作用(6、12、24

和72 h)下，草鱼(Ctenopharyngodon idelhts)鱼种肝组织SOD活力随Cd2+浓度的

增加呈现先短暂升高，然后逐渐下降，同一浓度随处理时间的延长，SOD活力

逐步下降的趋势。P．Siraj[120j研究了暴露于5mg·L．1 Cd2+(1、7、15d)H寸，莫桑比克

罗非鱼(Oreochromis mossambicus)肝脏、肾脏SOD活力均较对照组高且呈上升趋
．47．
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势，30d酶活力有所下降。本研究表明2种重金属离子低浓度组均表现为先升高

而后降低的趋势，高浓度Zn2十对大型水蚤机体．SOD活力和高浓度Cd2+对大型水

蚤机体SOD活力均表现为抑制作用，且随时间延长抑制率增强，其影响程度与

重金属离子浓度相关，联合暴露组亦具有相似的变化趋势。这说明两种重金属离

子对大型水蚤机体SOD活力的影响具有明显的时间、剂量效应关系，也反映出

两种重金属离子对大型水蚤机体结构伤害程度。

水生生物受到环境刺激后会发生非特异性防御反应，引发一系列代谢变化，

动员机体的代偿适应功能来抵抗和适应各种应激刺激，产生应激适应；若应激反

应超过一定强度且机体不能适应时，对机体组织结构造成伤害，导致应激损伤。

唐学玺[121]等报道在(<O．08mg·L_)葱作用下，黑裙(Sebastodesfuscescens)},罂丝和肾

组织SOD活力高于对照组，出现应激刺激。Stebbingll22J认为毒物在低浓度下出

现的这种增益现象，是其在无毒情况下的刺激反应，并把这一现象称为“毒物兴

奋效应”。本实验在两种重金属离-T(Zn”和Cd”)作用下，大型水蚤机体SOD在

低浓度短时问内表现为促进作用，与上述研究结果一致。张克俭¨泊J研究表明在

低浓度Zn2+(O．18-0．78mg·L叫)作用下，中国对虾(Fenneropenaeus chinensis)肝胰脏

的肝小管分泌细胞增多，吸收细胞数量减少，而高浓度(8．04．125．89 mg·L。)导致

肝小管内分泌细胞胞体破裂，部分肝管破坏。在本实验中，我们推测低浓度两种

重金属的作用下大型水蚤机体内组织分泌细胞数量可能也会增多，此时大型水蚤

机体需要大量的溶酶体等参与解毒的吞噬作用，随着实验时间的延长及浓度的增

加，重金属离子的过量侵入超出机体的解毒能力，在细胞紊乱的活动中引起细胞

的解体，应激反应超过了机体适应范围，从而组织结构受到伤害，SOD活性受

到了抑制，产生的自由基SOD不能及时清除，发生了应激损伤，造成活性氧伤

害。

所有需氧生物的生理过程均有自由基的产生与清除，且两者之间存在平衡，

若失去平衡，便会损伤机体引起病变。SOD清除02。的能力与其含量和活力有关，

当生物体受到轻度逆境胁迫时，SOD活力往往升高，而当受到重度逆境胁迫时，

SOD活力通常降低【l埔j．。本实验大型水蚤受2种重金属离子的胁迫，机体通过酶

系统和非酶系统反应，还原产生活性氧和自由基，机体代偿适应功能启动，SOD

活力受到应激刺激而升高，从而维持自由基的平衡，随重金属离子浓度的升高和

作用时间的延长，机体的应激反应超过一定强度而发生了氧化应激损伤。

依据本实验两种重金属离子对大型水蚤机体SOD活力的抑制和伤害程度，

可得出2种重金属离子对大型水蚤的伤害大小顺序为：Cd2+>Zn2+。这种差别可

能是2种重金属离子对大型水蚤机体诱导SOD活力变化的能力、酶亚基结合的

数量、大型水蚤机体对重金属离子吸收和累积的不同及重金属离子浓度和致毒机

理有关。Cd2十是非必需会属，对多种酶活力都有影响，较低剂量就对生物有毒性
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的影响，Zn2+通过结合到结构物上或通过抑制金属催化的脂质过氧化反应可使胞

内原生质和内膜处于稳定状态11231，所以Zn2十对机体的毒性较弱。

4．3．4重金属Zn和Cd离子对大型水蚤的联合毒性作用

金属离子的联合暴露可对生物带来不同的作用，主要分为：相加、协同、拮

抗、独立、增加5种作用。目前，很少有学者利用MT、SOD活性等生物标志物

来考察联合毒性与单一毒性的关系，更缺少利用这些指标来判断相加、拈抗、协

同关系的方法，SOD、MT等指标与金属浓度有一定关系，但与EC50等宏观指

标存在差别，直接利用“相加指数法”或“毒性单位法”评价有一定难度，因此本文

尝试采用混合毒性效应与单一毒性效应的加和进行比较，初步研究重金属联合毒

性效应问题。
‘

4．3．4．1重金属Zn和Cd联合暴露对大型水蚤体内MT含量的影响

从表4—3可以看出，低浓度组(10“g·L。Zn和0．2Irtg·L_Cd～lOOgg·L_Zn和

10“g·L。1 Cd)暴露时Zn和Cd表现出协同作用，表明两种金属离子对大型水蚤的

联合毒性要比单独暴露时的毒性之和要大；中间浓度组暴露[V；(20099·L_Zn和

20¨g·L～Cd～500pg·L。1 Zn和50pg·L．‘Cd)Zn和Cd表现出近似的相加作用，其

毒性约等于两种金属离子单独暴露时毒性的加和作用：高浓度组(1000肛g·L以Zn

和100“g·Lo Cd)暴露时Zn和Cd表现为拮抗作用，表明联合暴露时的毒性作用

要小于单独暴露时的毒性作用之和。

表4．3 利用MT为毒性指标的重金属Zn和Cd联合毒性作用机制

Table 4—3 Joint·biotoxicity mechanism Zn and Cd with MT as the biomarker

注：表中数据为’r均值土标准差；a)：联合毒性效应；b)：Cd．}llZn单一毒性效应的加和

本研究发现，以MT含量为生物标志物考察Cd、Zn的联合毒性，在较低浓

度时Cd、Zn表现为协同作用，在中等浓度时表现为相加作用，在较高浓度时表
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现为拈抗作用。卢国栋等人也得到了类似的结论(卢国栋等，2003)：Cd和Zn的

联合暴露可以诱导大鼠体内MT．1和MT．2 mRNA的变化，其联合毒性作用在

不同暴露浓度和时间组表现也不同i主要表现为3种联合作用：相加、协同和拮

抗【1241。在重金属联合毒性研究中，目前已提出一些机理来解释重金属的联合作

用，如Gerhardt等(1993)指出，金属共存时，可导致细胞膜通透性增加，毒性增

强，产生协同作用；而拮抗作用可由竞争点位理论(Competitive site theory)来解释：

金属离子进入细胞前先要与细胞表面的接受位点(Receptor site)结合，金属共存

时，将会竞争接受位点，产生拈抗作用(Vranken et a1．，1988)[1251 0本研究中Cd、

Zn产生3种联合毒性作用主要原因在于在较低浓度条件下，MT的螫合结点是不

饱和的，Cd和Zn不存在相互竞争均能与MT结合，同时增加了细胞的膜通透性，

因此在低浓度下表现为协同效应；而在较高浓度条件下，由于MT的螯合结点逐

渐饱和，同时Zn原子是具有抗氧化能力物质诸如超氧化歧酶的必要组成成分，

对于保护细胞具有十分重要的作用(Powell，2000；Cousins et a1．，1985)[126,127],因

此Zn原子在一定程度上阻碍了Cd的结合，某种程度上降低了Cd的毒性伤害作

用，因此在较高浓度组表现为拈抗作用，而中等浓度组作为一个临界过渡域表现

出近似的相加作用。随着重金属联合浓度的升高，大型水蚤体MT含量逐渐升高，

而在l00&1 00099·g叫组MT含量有降低趋势，这可能是因为Cd和Zn浓度均超

过了对大型水蚤的EC50值，已不适宜大型水蚤的生存，在短时间内尚未引起

MT的诱导与合成就已经发生了死亡现象，因此导致MT含量有降低趋势。在实

验过程中100&100099·矿1组确实观察到部分大型水蚤发生了死亡，关于重金属

共存对MT的影响机制尚需进一步研究和探讨。

综上所述，MT与重金属具有高度的亲和性，可作为单一重金属暴露的效应

性标志物，同时也可作为重金属Cd、Zn联合毒性评价的敏感指标。

4．3．4．2重金属Cd和Zn联合暴露对大型水蚤体内SOD活性的影响

本研究选取第36小时大型水蚤体内的SOD活性作为毒性指标分析金属Cd

和Zn联合毒性作用机制，采用联合毒性效应与单一毒性效应的加和进行比较以

分析重金属Cd和Zn联合暴露下的毒性作用机制，结果列于表4．4中。
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表4—4利刚第36dx时SOD活性作为毒性指标的联合毒性作用机制

Table 4-4 Joint—biotoxicity mechanism with 36’“h—SOD activity as the biomarker

注： a)：联合毒性效应；b)：Cd承lZn单一毒性效应的加和

由上表4．4可以看出，联合作用下SOD的活性处于43．50～72．96肛g．g_wet wt

之间，联合暴露时的毒性作用均要小于单独暴露时的毒性作用之和，即表现为拮

抗作用。刘清等人发现Cd与Zn对发光菌的联合毒性呈拮抗作用¨蹦J。Otitoloju研

究了Zn、Cu和Cd两两组合对红树螺的的毒性，发现Zn可降低Cu和Cd的毒

性效应【1291。拮抗作用可由竞争点位理论(competitive site theory)来解释，该理论

认为金属离子进入细胞前先与细胞表面的接受点(receptor site)结合¨25j。SOD是

生物体内抗氧化剂，抵制金属元素诱导的活性氧自由基增加，但是Zn和Cd对

SOD的作用机理有较大差别，Zn原子是具有抗氧化能力物质诸如超氧化歧酶的

必要组成成分，对于保护细胞具有十分重要的作用【126,127]，Zn没有像Cd一样表

现出对SOD的抑制作用，相反有助于SOD的合成，因此Zn原子在一定程度上

阻碍了Cd的结合，某种程度上降低了Cd的毒性伤害作用，总体上表现出拮抗

作用。

综上所述，SOD活性对重金属暴露敏感，可作为单一重金属暴露的效应性

标志物，同时也可作为重金属Cd、Zn联合毒性评价的指标。但是污染物的联合

毒性作用是一个很复杂的问题，其联合作用效应不仅与污染物组成有关，也与测

试生物有关，联合作用效应的性质还与所暴露的剂量有关。对于联合作用的机理

尚知不多，这些都有待于进一步研究。

4．4相关生物毒性指标间的关系

4．4．1大型水蚤体内金属含量(Body Burden)与MT的关系

金属硫蛋白可以提供结合金属所需的配位基，通过结合金属在大型水蚤体内

进行储存，因此具有十分重要的作用。为了验证MT与体内金属积累(Body Burden)

．51．
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之间是否存在某种关联，本文计算了金属硫蛋白与体内金属积累(Body Burden)

间的关系，如图4．8、图4．9所示。可以看出，大型水蚤体内由Cd诱导的MT

与体内积累的Cd含量具有显著的线性相关关系(rz=0．954，p<O．05)。Zn则表现指

数相关关系(r2=O．966，p<0．05)。两种金属表现略有不同，相比Cd具有一定的滞后

性。上述结果表明大型水蚤体内MT会随着体内积累的重金属含量(Body burden)

的升高而升高。MT作为受重金属污染水体的监测指标具有一定可行性。

图4-8 MT与Body burden的关系 图4-9 MT与Body burden的关系

(Cd) (Zn)

Figure 4·-8 the relationship between Figure 4--8 the relationship between

MT and body burden(Cd) MT and body burden(Zn)

4．4．2大型水蚤体内金属含量(Body Burden)与SOD的关系

计算得到的SOD与体内金属积累(Body Burden)问的相关关系，如图4-lO、

图4．1 l所示。
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图4—10 SOD与Bb的相关关系(Cd) 图4．1l SOD与Bb的相关关系(Zn)

Figure 4·1 0 co—relation between Figure 4一l 0 co—relation between

SOD and Bb(Cd) SOD and Bb(Zn)

由图4．1 0、图4一ll可以看出，大型水蚤体内由Cd诱导的SOD与其体内积
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累的Cd含量具有较为显著的负线性相关关系(r2=O．594，p<O．05)。大型水蚤体内

SOD活力会随着体内积累的Cd含量(Body burden)的升高而降低。而由Zn诱导

的SOD与其体内积累的Zn含量没有明显的关系。两者存在差异的原因可能在于

大型水蚤机体对重金属离子吸收和累积的不同及重金属离子浓度和致毒机理有

关。Cd2+是非必需金属，对多种酶活力都有影n向，较低剂量就对生物有毒性的影

响，不会被大型水蚤机体转化为细胞组成成分所利用，从一开始就会抑制大型水

蚤机体SOD活性。而Zn。2+对机体的毒性较弱，Zn2+通过结合到结构物上或通过

抑制金属催化的脂质过氧化反应可使胞内原生质和内膜处于稳定状态【1231，同时

Zn又是某些组织酶的组成成分之一，少量的可以被组织I吸收转化而利用，所以

可能由Zn诱导导致SOD的变化与Zn在大型水蚤体内积累的程度并无确定的关

系。因此，将SOD作为受重金属污染水体的监测指标并不能指示水体受到的污

染程度。

4．4．3致死率与体内金属含量(Body Burden)／MT比值的关系

由暴露实验得到的大型水蚤的致死率与Zn、Cd在大型水蚤体内积累的含量

(Body burden)并N诱导的MT含量的比值的关系如图4．12、图4．13所示。

O 2 4 6 8 10 12 14

C∥Mrr

图4。12 死亡率与Cd／MT的关系

Figure 4·1 2 the relationgship

between death rate and Cd／MT

图4．13 死亡率与Zn／MT的关系

Figure 4—1 2 the relationgship

between death rate and Zn／MT

由图4．12和图4—13可以看出，Cd对大型水蚤的致死率与Cd body burden／MT

比值呈指数关系趋势(y=·0．0998+0．0822xo．0963，r2=O．915)。当Cd／MT<6时随着

Cd／MT比值的增加，死亡率基本没有变化：而当Cd／MT>6时，随着Cd／MT比

值的增加，致死率呈指数增加。有学者研究指出，一个MT分子最多可以结合6

个Cd2+，当Cd2+过多进入生物体，与MT饱和，而又无其他解毒作用时，则Cd2+

对生物体表现为显著毒性作用。在本实验中，随着Cd在大型水蚤体内的积累，
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Cd与MT的结合逐步达到饱和而超过大型水蚤的生理耐受程度，多余的Cd2+并

不能被解毒，所以就会对大型水蚤产生毒性作用，造成大型水蚤的死亡。而Zn

对大型水蚤的致死率与Zn bodyburden／MT比值并无任何明显的关系。随着暴露

浓度的升高(100．1000ug·Lo)，MT的浓度加速高于zn的体内积累，可以认为，

针对于Zn高浓度的暴露，MT比Zn体内积累更加敏感。因此，在高暴露浓度(非

低)条件下，MT可以作为Zn污染的有效指标。因此，与金属体内积累或单一

的MT指标相比，Cd／MT比值可以更好的预测金属对大型水蚤的毒性。金属暴

露方面的研究对于环境评估具有重要的潜在价值，关注点应着眼于暴露的效果对

于金属和生物组织是特定的，二方面产生潜在的影响，使结果更为复杂。

4．5小结 ．

当水体受到重金属污染时，水环境中的生物如大型水蚤通过吸收或摄食作

用，体内就会积累重金属，相应的发生生理化学变化，如诱导MT和SOD等。

大型水蚤体内积累重金属的含量并不能提供大型水蚤受到的危害程度，因而不能

够指示重金属污染的程度。SOD作为受重金属污染水体的监测指标同样不能指

示水体受到的污染程度。重金属Cd body burden／MT的比值可以很好的反映水体

受到重金属Cd污染时对大型水蚤的毒性作用，但由于重金属Zn并没有表现出

的相似的结果，所以以重金属的body burden／MT的比值作为受重金属污染水体

重金属离子污染的监测指标来指示水体受到的污染程度同样具有局限性。而无论

是由Zn还是由Cd诱导的MT与暴露浓度和大型水蚤体内积累的重金属含量

(body burden)之问均具有较好的相关关系，因此以MT作为受重金属污染水体重

金属离子污染的监测指标是具有可行性。

水质分级的好坏并不能反映水质的综合毒性的大小，结合化学指标和毒理学

指标共同评价水质才更为合理。
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第5章受重金属铜污染水体的生物毒性

及生物有效性研究

铜是人体不可缺少的微量元素，主要存在于肌肉和骨髂内，其余分布在肝脏

和血液中，微量存在于含铜的酶中。人体中30种以上的酶和蛋白质中均含有铜，

这些酶缺乏铜就失去活性。含铜的酶能在体内把氧和氢直接转化为水，这是铜作

为人体中独特的催化剂的又一奇特功能。铜是血液中一种不可缺少的重要成分，

参与造血过程以及铁的代谢，铜还参与细胞色素铜蛋白和某些酶的合成，如催化

酪氨酸转化为多巴，进而转化为色素，使毛发不发生病变【130J。

虽然铜是生命活动所必需元素，但铜在生物体内积累值超过一定的阈值就会

对生物体造成危害。特别是随着工农业的发展，矿山和冶金等工业中含铜废水中

的排放，对各种生物的健康和生存构成了极大的威胁。目前已经证明铜具有抗生

育作用，能够影响胎儿的正常发育，引起流产、死胎、畸胎、早产等现象；铜过

剩可使血红蛋白变性，损伤细胞膜，抑制一些酶的活性，从而影响机体的正常代

{身}，并且还会导致心血管系统疾病【I3I】。目前越来越多的人开始关注铜污染。在

冶炼、金属加工、机器制造、有机合成及其他工业的废水中都含有铜，其中以金

属加工、电镀工厂所排废水含铜量最高，每升废水含铜几十至几百毫克。这种废

水排入水体，会影响水的质量。水中铜含量达0．Olmg·L-1时，对水体自净有明显

的抑制作用：超过3．0mg·L～，会产生异味，超过1 5mg·L～，就无法饮用。铜对

水生生物的毒性很大，有人认为铜对鱼类毒性浓度始于0．002mg·L一，但一般认

为水体含铜0．01mg·Ld对鱼类是安全的。在一些小河中，曾发生铜污染引起水生

生物的急性中毒事件；在海岸和港湾地区，曾发生铜污染引起牡蛎肉变绿的事件。

在生物系统中，金属元素必须是以容易吸收的形式存在才具备生物有效性。

例如有些元素在环境中很稀少(如锇)或很难溶解(如铝)，所以不具备生物有

效性。铜在地壳中的含量相对来讲是较丰富的，而且具有一定的可溶性，但它的

生物有效性取决于一些环境因子，如pH、氧化还原电位、土壤沉积类型、水硬

度、有机物含量等，这些因子的任何变化都会引起铜的存在形态和生物有效性，

乃至对环境的毒性作用。

大型水蚤是淡水水体里重要的水生动物，在水生食物链里占据着极其重要的

位置，对于痕量的重金属依然十分敏感，本章通过添加Cu模拟水体受到重金属

的污染情况，以大型水蚤为试验生物，分别从大型水蚤体内的重金属铜含量

(Bodyburden)、MT含量、体内的超氧化物歧化酶(SOD)活性和不同浓度

24h大型水蚤的死亡率4方面以及它们之间的联系全面阐述了铜离子对大型水蚤

致毒解毒的生化效应，并研究了水体中不同络合剂对于铜的毒性的
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影响，在此基础上，利用同位素示踪技术初步研究了水体中金属铜的生物有效性

问题。研究结果为水环境质量保证提供必要的数据，为制定预防性的管理措施，

及时避免或减轻重金属污染物对水生生态系统造成的损害提供科学依据。

5．1材料和方法

5．1．1大型水蚤在不同浓度铜溶液中的暴露及毒性指标的测定

根据国家水环境质量标准和大量的预实验结果，设置模拟Cu的污染浓度分

别为：1 0、20、50、l 00、200和300“g·L一，采用向背景水体添加不同量的Cu(N03)2

溶液(浓度为：1000mg·mLo购自国家标准物质研究中心)的方式模拟，所有浓

度的样品均设2个平行样，以不加重金属离子组为对照组。测量大型水蚤体内积

累的Cu(Body burden)含量、MT的含量以及超氧化歧酶的活力时，大型水蚤

的暴露在500mL的大烧杯内进行，各浓度梯度分别放入健康的年龄相同的大型

水蚤各10---15只，实验条件基本相同，采用静态法，实验期间不换水。所有实

验暴露时I'日J均为3天，测定SOD时，实验开始后于0、6、12、24、48和72h取

样；测定大型水蚤体内金属含量(Body burden)和MT的含量时不需要取样。

大型水蚤体内重金属含量(Body Burden)的测定(方法参见4．1．2节)，大型水蚤

体内MT含量的测定采用Ag+／血红蛋白饱和法测定(方法参见4．1．3节)，大型

水蚤体内SOD活性采用的测定采用改进的邻苯三酚自氧化方法测定(方法参见

4．1．4节)，大型水蚤致死率测定选取Cu浓度梯度与2．6中叙述的浓度梯度一致，

实验在50mL小烧杯中进行的，每个烧杯放入lO只出生24h的幼蚤，设3个平

行样，并以不加重金属铜离子组为对照组，48h后记录各烧杯中死亡幼蚤的数量，

计算致死率。

5．1．2有机络合剂对水体中铜毒性影响的研究方法

根据文献报道，本节选择乙二胺、草酸、酒石酸、EDTA和腐殖酸5种常见

络合剂研究水体中有机络合剂对铜毒性的影响。以稀释水作为背景水样进行研

究，稀释水的基本离子组成如表5．1所示。

表5．1稀释水基本离子组成 (单位：mm01．L。)

Table 5．1 The components of diluted water mmo|·L。1

水体中加入的铜量为3mol·L．’，分别在不同的暴露体系中加入乙二胺、草酸、

酒石酸、EDTA和腐箔酸使其浓度如表5．2所示。所有体系均设2组平行样，并
-56．
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以不加有机络合剂组为对照组。

表5．2各暴露体系中铜及络合剂的含量

Table 5-2 The exposure system，the content of copper and complexing agent

暴露实验在500mL的大烧杯内进行，实验开始时在各烧杯分别放健康的年

龄相同的大型水蚤各10"-"15只，实验条件基本相同，采用静态法，实验期间不

换水。所有实验暴露时间均为3天，暴露结束后取出大型水蚤进行称重，按前述

方法测定大型水蚤体内的金属含量(Body burden)和MT的含量。暴露体系中

Cu的形态分布利用MINTEQA2化学平衡软件计算。

5．1．3利用稳定同位素示踪技术研究铜的生物有效性

本研究采用65Cu作为示踪剂，利用ICP—MS进行测量对水体中金属铜的水

相吸收、食物相吸收及排除情况进行了初步研究。

5．1．3．1水相吸收实验

实验前将出生14d的大型水蚤放在无65Cu标记的SM7中约2h，以去除其肠

道内残留的食物，同时适应新的实验环境。向SM7中加入65Cu，用lmol·L．1的

NaOH调节溶液的pH至8．肚8．4，使其在蚤适宜生存的范围内。平衡12h后，采

用内标法利用ICP．MS检测5个实验组的65Cu实际浓度，分别为2．4，6．9，10．8，

20．2和35．8 pg·L．1。将已清除肠道的大型水蚤暴露于65Cu标记过的SM7中，密

度为lO mL·daphnia一。在2，4，8，12h处分别从溶液中取出10只蚤，放入超纯

水中清洗lmin，以去除外壳上吸附较弱的65Cu。用滤纸吸干外壳表面的液体后，

放入已称重的2mL离心管内，于80℃下烘12h。烘干后称取离心管和水蚤的总

重量后，将离心管内的水蚤转移到lOmL比色管中，加入lmL68％HN03，在消

解炉内于110℃下消解直至溶液澄清透明，将液体定容到5mL。用ICP．MS测定

样品中65Cu的含量。该实验每个浓度组内均有两个平行样。

干重浓缩因子(Dry weight concentration factor DCF)表示单位干重的大型水

蚤吸收溶液体积的能力，采用下式(5．1)计算：

．57．



：l匕京-l-qk人学一r学博卜学位论文

。cF=型坐wat鸟er(娑Cu堕inte咝nsity也／L)型 (5．1)O)
、 7

式中daphnia(6sCu intensity-g．1 dry wt．)表示注入ICP．MS 20“L生物样的65Cu

信号强度； water(65Cu intensity·L．1)表示注入ICP．MS 20 pL水样的65Cu信号强

度。

水相吸收速率(I)为单位时f日J内单位于重的大型水蚤从水环境中吸收的金属

量，采用下式(5-2)计算：：

I=丸·c (5—2)

式中时旨水相吸收速率，Pg·．g～dry wt．h。1；‰为水相吸收速率常数，L·g～dry wt·h’1；Cw

为水相暴露浓度，pg·L～。

DCF和l(u之IhJ的关系可通过下式表达：

DcF=丸’t (5．3)

式中f为水相暴露时间，h。

5．1．3．2大型水蚤对Cu的食物相吸收

衣藻的标记

在WC培养液中培养10d左右的衣藻，离心以去除初始的WC培养液。将

离心后的衣藻再悬浮于已修正的WC培养液中(modified WC medium，不含Cu，

Zn，和EDTA)，初始浓度为2x1 05 cells·mL一，同时向培养液中加入65Cu 200“g·L一。

标记3d后，将已标记的藻离-I己,(3000 rpm)，用未标记的天然水再悬浮，重复两次

后，在显微镜下用血球计数板对衣藻计数，浓度为l X 1 05 cells·mL～。将衣藻过滤

到聚碳酸酯滤膜上，消解后利用ICP—MS测定衣藻体内的65Cu含量。

食物相同化实验

采用脉动喂食方法进行测量，取一定量已标记的衣藻作为食物依次加入到烧

杯中，加入大型水蚤，使其在黑暗中进食15min，然后以同样的方法清洗lmin(见

水相吸收实验)。喂食后将大型水蚤转移到干净的水和食物中，净化持续30h，在

此期间，分别在O，12，15，18，24，30h处取10~15只大型水蚤，放入超纯水中清洗

lmin，以去除外壳上吸附较弱的65Cu，放入lOmL比色管中。在每个时|1日J点处，

均要完全更新水和食物，以免大型水蚤排出的65Cu再通过水相和食物相进入体
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内。将聚碳酸酯滤膜和各时间点处收集的大型水蚤在lmL 68％HN03中120℃下

消解，具体方法与水相吸收实验相同。食物相同化率(AE，％)计算方法为12h后

残留在大型水蚤体内的65Cu占食物相摄入65Cu总量的百分比。

5．1．3．3大型水蚤对Cu的排出

按照食物相暴露的方法对衣藻进行65Cu标记。在不提供食物的情况下，将

大型水蚤放在京密饮水渠水中2～3h，以清除肠道内的食物。将大型水蚤放入已

标记好的食物浓度为l×105 cells．mL。1的衣藻溶液中，每天用标记后的衣藻给大型

水蚤喂食。3d后将大型水蚤转移到无示踪剂标记的坏境中开始排出过程，每隔

12h取10～15只大型水蚤，同时给大型水蚤换水并加入食物，使浓度保持在l×105

cells·mL一，排出时间为3．5d。将各时问点处取出的大型水蚤按照水相和食物相吸

收实验相同的方法进行消解，定容，用ICP．MS测定其体内65Cu的含量。排出

速率常数‰的计算方法与放射性实验相同。

5．1．3．4生物体内65Cu浓度计算方法

计算一系列Cu标准溶液(用于校正ICP．MS)中65Cu的相对丰度

，乩tensity(蒜‰L p4，

样品中65Cu的浓度[65Cu]

【65Cu】-P65×[T65Cu] (5．5)

【T65Cu]：由65Cu的信号强度而得到的总Cu的浓度(ICP．MS可通过Cu的

任何一种同位素得到该元素的浓度)。

样品中65Cu的背景浓度[65Cu]o

[65 Cu]o=P65 x[T63Cu] (5．6)

[T63Cu]：由63Cu的信号强度而得到的总Cu的浓度

大型水蚤从水环境中净累积的65Cu浓度

△[65Cu]-[65Cu]一【65Cu]o (5．7)
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5．2水体中金属铜的生物毒性研究

5．2．1大型水蚤体内金属铜的积累量(Body Burden)

在不同浓度梯度Cu溶液中暴露3天后大型水蚤体内重金属Cu的含量如图

5．1所示：
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图5．1不同浓度暴露下大型水蚤体内的金属积累量

Figure 5一l The Cu body burden in D．magna following Cu exposure

由图5．1可以看出，实验暴露3天后Cu在大型水蚤体内有明显的积累，且

随浓度的增加呈线性增长，最低为18499·百1 dry wt，最高达到80099·91 dry wt。

其方程为Cb=2．2333Cw+181．24(R2=O．9913)。其中Cw代表金属的暴露浓度，

Cb代表重金属在大型水蚤体内的含量(Body burden)。

对大型水蚤进行金属铜的暴露，最为直接的效果就是可以导致金属铜在大型

水蚤体内的积累。由于铜是大型水蚤体内血蓝蛋白以及多种酶所必需的微量元

素，且大型水蚤的食物斜生栅藻培养液中也含有一定浓度的Cu2+(见表5．5)，

所以原水暴露体系中大型水蚤也应有一定浓度Cu的积累。马桂云等研究了不同

浓度的铜在鲫鱼体内的积累中表明暴露体系中铜浓度与鲫鱼体内铜的积累含量

成正比例关系，其中鱼鳃中铜的含量与环境中铜浓度呈线性关系【132】。本实验中

大型水蚤体内积累铜的含量与暴露水平完全呈线性关系，相关系数达到了

0．9913，这点与马桂云等的研究结论相类似。这也表明，利用大型水蚤体内的

Cu含量可在一定程度上反映水环境中铜的污染情况。

5．2．2金属铜对大型水蚤体内MT的诱导程度

在不同浓度梯度Cu溶液中暴露3天后大型水蚤体内由Cu诱导的金属硫蛋

白的含量如图5．2所示。
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图5．2不同浓度铜暴露下大型蚤体内的MT的含量

Figure 5-2 The MT concentration in D．magna following Cu exposure

． 一般来讲，MT的诱导与金属的暴露浓度、金属在生物体内的积累量具有一

定的关系。由图5．4可知，经过3d时间的暴露，与对照组相比，低浓度暴露组

中大型水蚤体内MT含量变化很小，高浓度暴露组中大型水蚤体内MT含量则远

远高于对照组水平；MT含量随铜离子浓度升高而升高，．变化趋势呈指数增长，

方程为Cm=60．4272+2．1234×1．017cw(r2=0．995，Cu)，Cw代表金属的暴露浓

度，Cm代表金属硫蛋白在大型水蚤体内的含量(MT)。大型水蚤体内由Cu诱

导的MT含量处于58．9"-"390．71xg·昏1 wet wt的水平。

Correia等报道了4¨g·L。1 Cu2十作用2d时，钩虾(Gammarus locusta)体内

MT含量是对照组的136％，且6d达最高值(155％)[133】。杨志彪在研究水体Cu2+

对中华绒鳌蟹的毒性中指出随Cu2+浓度的升高中华绒鳌蟹体内MT含量也随之

升高【134J。李娜在研究水体中Cu2+对罗氏沼虾毒性作用时也得出了相同的结论

[135J。本实验暴露3d后大型水蚤体内MT的含量随着Cu的浓度呈上升趋势，这

点与上述几项研究结果相一致。

因为铜是甲壳动物重要的营养素，是合成血蓝蛋白的必须成分之一，并对多

种生长发育相关的生物酶的组成和功能有着重要意义。如图5．2所示，初期大型

水蚤将Cu2+当作生物体所必须的元素合成了蛋白以及一些相关的酶，当cu2+过

量时大型水蚤为了减缓其毒性就使过量的铜与MT结合，并随着铜浓度的升高逐

步诱导合成新的MT与之结合，所以铜浓度较小暴露体系中大型水蚤体内MT含

量变化不明显，当暴露体系浓度提高后大型水蚤体内MT的含量显著提高。在李

娜所做的水体中Cu2+对罗氏沼虾毒性作用【135】的研究中也得出了和本实验相一致

的结论。这也表明，利用大型水蚤体内的MT含量可在一定程度上指示水环境中

的铜污染情况。
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5．2．3金属铜对大型水蚤体内超氧化歧酶(SOD)活性的影响

在不同浓度梯度Cu溶液中暴露3天后大型水蚤体内由Cu诱导的超氧化歧

酶活性的变化如图5．3所示。

暴露时间(h)

图5．3不同浓度铜暴露下大型水蚤体内的SOD活性变化

Figure 5-3 The SOD activity in D．magna following Cu exposure

由图5．3看出，在暴露期间(3d)内对照组变化幅度比较小，其他所有浓度

暴露组中大型水蚤体内超氧化岐化酶的含量均在初期有一个明显的上升阶段，随

后下降，在24h或36h时出现最低值，随着时间的延长各暴露组中大型水蚤体内

超氧化岐化酶的含量在对照组附近呈波动状态。超氧化岐化酶比活性最高点可达

到7U·mg～。

所有需氧生物的生理过程均有自由基的产生与清除，且两者之间存在平衡，

若失去平衡，便会损伤机体引起病变。SOD清除O厶的能力与其含量和活力有关，

当生物体受到轻度逆境胁迫时，SOD活力往往升高，而当受到重度逆境胁迫时，

SOD活力通常降低lI妯J。本实验大型水蚤受Cu2+的胁迫，机体通过酶系统和非酶

系统反应，还原产生活性氧和自由基，机体代偿适应功能启动，SOD活力受到

应激刺激而升高，从而维持自由基的平衡，随Cu”作用时间的延长，机体的应激

反应超过一定强度而发生了氧化应激损伤。所以随暴露时间的延长大型水蚤体内

超氧化歧化酶的活性下降到对照组水平。
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5．2．4大型水蚤死亡率结果分析

48h暴露体系浓度与大型水蚤死亡率关系如图5—4所示：

Cu浓度(¨∥L)

图5．4不同浓度铜暴露下大型水蚤的死亡率

Figure 5-4 The death rate in D．magna following Cu exposure

由图5．4可以看出暴露体系中Cu2+浓度梯度的变化与大型水蚤48h的死亡率

呈现一定的计量关系，随着Cu2+浓度的升高死亡率由0升高到100％，但并不完

全呈线性关系，在Cu2+浓度小于50pg·L。1时死亡率变化比较缓慢，且死亡率比较

小，维持在4％以内。在Cu2+浓度大于50}tg·L。时，大型水蚤(幼蚤)迅速死亡，

在Cu2+浓度为30099·L一时死亡率达到了100％。

吴永贵等在研究铜对隆线蚤(Daphnia carinata)致死效应时指出隆线蚤的

死亡率与暴露溶液中Cu2+的浓度与符合Boltzmann方程【137】，所以本论文也将其

做了Boltzmann函数的模拟，其方程为(5．8)。

DP口th rate=———善‰一o．004(R2：0．995) (5．8)1+P弋面J
5．2．5大型水蚤体内铜积累量与金属硫蛋白含量的关系

金属硫蛋白可以提供结合金属所需的配位基，通过结合金属在大型水蚤体内

进行储存，因此具有十分重要的作用。为了验证MT与体内金属积累(Body

Burden)之间是否存在某种关联，本文计算了金属硫蛋白与体内金属积累(Body

Burden)IN的关系，如图5．5所示：
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图5-5大型水蚤体内Body Burden与MT的关系

Figure5—5 The relationship between body burden and MT in D．magna

由图5．5可以看出，大型水蚤体内Cu诱导的MT与体内积累的Cu含量具

有显著的指数相关关系(R2=O．992)。上述结果表明大型水蚤体内MT会随着体

内积累的Cu含量(Body burden)的升高而升高；在大型水蚤体内金属铜含量低

于400弘g·g。1 dry wt的情况下MT的变化并不大，说明铜作为大型水蚤体内必需

的微量元素合成了血蓝蛋白及其他相关的酶；当大型水蚤体内铜含量升高时大型

水蚤体内的MT迅速升高，说明大型水蚤合成了新的MT与过量的铜相结合。所

以MT作为受重金属污染水体的监测指标具有一定可行性。

5．2．6大型水蚤体内铜积累量与金属硫蛋白、死亡率的关系

在初期研究中，人们采用水体中重金属浓度与各种环境标准对比来说明环境

污染程度，但是水体中金属的浓度由于没有考虑到生物学因素，不能直接的反映

出污染物对水生动物和人类的危害程度。在70．80年代人们采用生物积累、毒理

学测试(包括抑制率、死亡率等指标)来反映污染物对生物的危害程度，考虑到

了生物因素，目前被认为是较为直接的反映污染物质对生物体影响的指标。随着

分子生物学的发展，近年来人们采用MT、SOD等指标来说明污染物对生物的影

响，但是未能建立起明确的浓度——效应关系。本节通过研究生物体内铜含量、

MT与死亡率之间的关系，初步探讨铜含量、MT用于环境重金属污染指示的可

能性。

在不同浓度梯度Cu溶液中暴露3天后大型水蚤体内铜含量(Body Burden)

和MT与死亡率的关系分别如图5-6和图5．7所示：
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图5-6人型水蚤体内金属积累量与死亡

率的关系

Figure5—6 The relationship between body

burden and death rate of D．magna

图5．7大型水蚤体内MT含量与死亡率

的关系

Figure5-7 The relationship between MT

and death rate of D．magna

由图5-6和图5．7可以看出Body Burden与致死率之间存在比较好的线性关

系，而MT与致死率之间却符合生态学里面的Boltzmann分布函数。由于大型水

蚤体内的Body Burden和MT与致死率之间的显著相关关系，所以本研究认为大

型水蚤体内铜含量、MT作为受重金属污染水体重金属离子污染的监测指标具有

一定可行性。

目前国际上学者较重视金属硫蛋白的形成与解毒机制的研究，有研究报道表

明，1个MT可与6个金属Cd离子结合，1个MT可结合1 8个金属Ag，这些

机制的研究能够更好地为金属硫蛋白作为重金属污染的生物标志物的研究提供

理论基础。

因此本论文初步分析了由暴露实验得到的大型水蚤的致死率与Cu在大型水

蚤体内积累的含量(Body burden)和诱导的MT含量的比值的关系。由于大型

水蚤干一湿重之间有着良好的线性关系(如图5．8所示)，所以本论文将Cu Body

Burdell的转化为湿重下的Cu的物质的量，将其与湿重下MT的物质的量的比值

与致死率进行对比，它们的关系如图5．8所示。

干重mg

图5．8人型水蚤干一湿重对照关系

Figure 5-8 Daphnia magna dry WT VS wet WT rate

．65-
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图5-9火型水蚤体内MT与死亡率的关系

Figure5-·9 Body Burden／MT——Death rate

由图5-9可以看出，Cu对大型水蚤的致死率与Cu body burden／MT比值呈一

定关系。当Cu／MT<290时随着Cu／MT比值的增加，死亡率基本没有变化；而当

Cu／MT>290时，随着Cu／MT比值的增加，致死率呈线性增加。说明当Cu2+过多

进入生物体，与MT饱和，而又无其他解毒作用时，则Cu2+对生物体表现为显著

毒性作用。在本实验中，随着Cu在大型水蚤体内的积累，Cu与MT的结合逐步

达到饱和而超过大型水蚤的生理耐受程度，多余的Cu2+并不能被解毒，所以就会

对大型水蚤产生毒性作用，造成大型水蚤的死亡。说明Cu body burden／MT的比

值可以更好的指示水体受到重金属Cu污染的程度。

由于Cu是大型水蚤体内血蓝蛋白和其他一些酶的组成成分，复杂性，所以

本实验还不能确定MT分子与Cu的结合机制，但是可为MT与铜的结合机制的

研究提供一个新的思路。

5．3水体中有机络合剂对铜毒性的影响

5．3．1水体中铜的形态分布

实验测定稀释水的pH为7．8，对照组溶液中的组分采用MINTEQA2软件进

行化学平衡计算，其中铜的各种形态分布如图5．10所示：



垂i耋兰圣叁星墼堡銎查堡墼耋塑垂堡垒耋丝至塑些丝塞

Cu(OHI·0Ⅲ92⋯n

幽5．10对照组中Cu的形态分布

Figure 5·10The control groupintheform ofthe distribution ofCu

上图中仅仅给出了占铜总量98．27％的4种优势形态。由于稀释水的口H偏碱

性，所以溶液体系中CuC03为最大的优势形态，占据总铜含量的73％；其次

CuOH+、Cu(OH)2以及cu2+三种形态总共占据了总铜的25 27％：其余1．73％为铜

的其他形态。

5 3．2含络合剂暴露溶液中铜的形态分布

含有EDTA暴露组溶液中的组分亦采用MINTEQA2进行化学平衡计算，各

组分含量如图5-11所示：

面
札
雹
磊

幽5-11对照组、古有EDTA暴露组年¨腐殖酸暴露组中不同形态铜的含萱

Figure 5-1 I The different speciation ofcopper CoNten[in control group，EDTA exposed

group and humie acid exposed group

上图中仅仅给出了占铜总量98 27％的4种优势形态。EDTA基本全部都与

一。▲一
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Cu进行络合，形成稳定的Cu(EDTA)；CuC03占有铜总量的24．5％；CuOH+和

Cu2+占有总量的7．9％：剩余铜为其他形态。

由图5．11可以看出，尽管偏碱性条件下有OH+以及C032-离子团的竞争，实

际暴露体系中EDTA几乎与Cu全部络合。陶澍等证实了这一点对其他络合剂暴

露体系也适用【Ⅲ】。

5．3．3含有机络合剂暴露体系中大型水蚤体内重金属含量

含各种有机络合剂暴露体系中大型水蚤重金属铜含量如图5．12所示：

图5一12含有不同络合剂水体中大型蚤体内铜积累量

Figure 5-12 The Cu body burden ofDaphnia magna in exposed water with different

complexing agents

由图5一12可以看出，加入络合剂后大型水蚤体内铜的积累明显减少，除乙

二胺外的各种络合剂暴露体系中铜的积累接近同一水平，维持在400I．tg·g’1 dry wt

左右，与对照组所积累的铜含量750pg·g。1 dry wt存在明显的差异。含有乙二胺

的暴露体系中大型水蚤体内铜的积累偏低，为200tag，g—drywt上下。

图中对照组暴露体系中的铜的浓度为190．5¨g．L～，其Body Burden含量为

739pg·g—dry wt，与前面实验浓度为200l_tg·L。的数值十分接近(BodyBurden含

量为6761ag·g～dry wt)。由于乙二胺本身带有毒性，所以在含有乙二胺为络合剂

的暴露体系中，大型水蚤过早死亡，这样就减缓了溶液中铜对大型水蚤作用的时

fnJ，导致大型水蚤体内Body Burden的值偏低。

一_^f、-入．I口∞＼∞T1一IlD它．13∞入口o∞
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5．3．4含有机络合剂的Cu溶液对大型水蚤体内’．MT的诱导程度

有机络合剂暴露体系中MT的含量如图5一13所示：

，。、

善
苗
≥
b0

面
3
一
芝

对照组 EDTA腐殖酸酒石酸 草酸 --．胺

图5．13含有不同络合剂水体中大型蚤体内MT含量

Figure 5一l 3 The MT of Daphnia magna in exposed water with different complexing

agents

由图5．13可以看出，加入络合剂后大型水蚤体内MT的含量明显减少，所

有络合剂暴露体系中MT的含量均在同一水平，维持在240p,g·g。wet wt左右，

与对照组所积累的铜含量4401．tg·分1 wet wt存在明显的差异。

由图5．11可知，在含有络合剂暴露的溶液中非络合态铜的含量为对照组的

l／3左右。又由图5-2可以得出在铜浓度小于3 J_tm01．L。时对大型水蚤体内MT的

诱导差别不大。在本实验中，各种络合剂的暴露体系中铜对大型水蚤MT的诱导

含量均大于对照组含量的1／2，这与前面实验所得出的结论一致。

5．3．5含有机络合剂的暴露体系中Body Burden与MT的关系

含有机络合剂的暴露体系中Body Burden与MT的关系如图5．14所示：
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Body Burden(I．tedg dry wt)

图5一14不同络合剂水体中Body Burden与MT的关系

Figure 5-1 4 The relationship between body burden and MT with di fferent complexing

agents

由图5．14可知，大体趋势为MT随Body Burden的增加而增加。与对照组

相比，除乙二胺暴露体系外，其他有机络合剂暴露体系的点比较集中，说明各种

络合剂络合能力比较接近，而乙二胺由于本身具有毒性，从而使大型水蚤体内的

Body Burden积累量偏低。

5．3．6 EDTA络合态铜对大型水蚤的生物有效性

一般认为，仅包括简单离子，水合离子以及羟基络合物在内的游离态金属能

被生物体吸收，但对于络合态金属的生物有效性方面却不相同。通常认为，各种

有机配位体的金属无法穿透生物膜，从而阻止了其被生物体所吸收【m一40]，但也

有个别研究发现相反的现象【141，1421。

本课题以EDTA为例，对含有EDTA的暴露体系有效态铜(CuOH+和cu2+)

和对照组中的有效态铜(CuOH+、Cu(OH)2以及Cu2十)同时进行归一化处理，计

算归一化的Body Burden和MT，经归一化后的Body Burden之间和MT之1．自J的

对照关系如图5．15所示。

一莓_D≥s／∞≥卜至
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图5．15经归一化后的Body Burden之间和MT之间的对照关系图

Figure 5·15 The relations compared different body burden and different MTs after

normalization

如图5．15所示，含有EDTA暴露体系中的单位有效态铜的Body Burden和

MT都高于对照组中相对应的含量，其中Body Burden的含量超过对照组的2倍，

MT的含量也明显高于对照组。

上述结果表明在EDTA暴露体系中有效态的铜不仅仅是CuOH+和Cu2+两种

形态。在EDTA的暴露体系中肯定含有另一种铜的有效态存在，且这种有效态

铜是大量存在的。通过图5—15可以判断出对大型水蚤产生生物有效性的另一种

铜的形态应该为与EDTA相络合的Cu。龙爱民等在研究络合态铜对彩虹方头鱼

的生物有效性中也曾指出络合态铜可被吸收[1431，梁涛在研究铜对鱼的生物有效

性中也得出了同样的观点【Ⅲ】，这与本实验所得出的结论相一致。

5．4水体中金属铜的生物有效性研究

随着近年来ICP．MS技术的发展，检测限的降低，准确测定背景值水平下低

浓度的稳定同位素成为可能。将自然丰度低、成分单一的稳定同位素标记到暴露

溶液中，改变溶液内稳定同位素之间的比值，通过ICP—MS测定其变化量，该方

法具有较强的操作。因此利用稳定同位素示踪法研究Cu在生物体内的动力学成

为一种发展趋势。

本节利用稳定同位素65Cu作为示踪剂，对大型水蚤暴露的溶液和食物进行

标记，研究了不同暴露浓度下，大型水蚤对水相中Cu的吸收规律，测定重要的

生理参数一水相吸收速率常数(Influx Rate Constant，k，L．g-i．h。1)。对食物相同化和

生物的生理排出过程进行研究，测定了同化率(Assimilation Efficiency,AE，％)和

排出速率常数(Effiux Rate Constant，‰，l·d．1)。本节对稳定同位素示踪法进行积极
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探索，为利用稳定同位素研究生物体内重金属的迁移转化动力学提供实验依据。

5．4．1大型水蚤对Cu的水相吸收

5．4．1．1大型水蚤对溶解性铜的干重浓缩因子(Dry weight concentration factor DCF)

在注入ICP．MS相同体积(eg．，20“L)的生物样和水样下，由图5．16可以看出，

大型水蚤对金属Cu的DCF随暴露时间的增加而逐渐增加，在一系列Cu浓度下

暴露12 h，大型水蚤对cu的吸收均未出现饱和现象(即趋势逐渐平缓，直线斜率

趋近于零)。此外，随着Cu暴露浓度的增加，相同时问内，大型水蚤的DCF逐

渐降低。

乞：、40
≥

套30
勺
∞
j 20
、—．／

‰

吕1 0

O

O 2 4 6 8 10 12

暴露时间(h)
图5．16干重浓缩因子(DCF)随时间的变化

Figure 5—16 Dry weight concentration factor(DCF)Change over time

DCF随时删线性增加，该趋势与放射性同位素示踪的结果具有一致性。相

同时问点处，暴露于低浓度Cu下的大型水蚤DCF值较高，随着溶液中Cu浓度

的升高，DCF值逐渐降低p<O．05，one—way ANOVA)。这可能主要受生物对金属

吸收能力的影响。Cu穿过细胞膜需要蛋白质进行运载，随着水溶液中Cu浓度的

增加，细胞膜上蛋白质的运载能力有限，金属结合位点已趋向于饱和，导致溶液

中存在大量剩余的Cu2+，凶而在高浓度下DCF降低【1451。该情况也同样存在于大

型水蚤对Hg和MeHg的水相吸收中【69】，随着水溶液中Hg和MeHg浓度的增加，

DCF有明显的下降趋势，且在高浓度下，Hg的DCF要显著低于MeHg。

本实验中采用短时I旬暴露(1 2 h)，与放射性示踪水相吸收过程(暴露6 h)相同，

．72．
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此过程中没有出现吸收饱和的现象。Hoang等人【146】将螺(肋埘以cP口p以，“加以)的幼

体暴露于含Cu 3，6和12 pg·L_I的水体中，14 d后Cu在幼体内的累积量达到饱

和。这表明在低浓度Cu长期暴露下，也同样出现生物对金属的吸收能力降低，

体内累积的重金属逐渐达到饱和的现象。值得注意的是，在长期暴露的过程中，

生物体在吸收水相重金属的同时排出代谢后的重金属，重金属在体内的累积并不

是一个单独的吸收过程，而是吸收和排出的综合作用，与此同时，排出体外的金

属存在被生物再吸收的可能。短时间暴露(12 h)，可尽量减少Cu因生物水相代谢

而排出体外，同时减少金属再次被生物吸收进入体内的可能，以保证65Cu示踪

独立的I吸收过程。

5．4．1．2大型水蚤对铜的水相吸收速率(Influx rate)

Cu暴露浓度(肛∥L)

图5．17 水相吸收速率随溶液中Cu浓度的变化

Figure 5·1 7 Aqueous Influx rate with changes in the concentration of Cu

由公式(5-2)和(5—3)可计算得到水相吸收速率(Influx rate，厶lxg·g—dry wOO。将

水相吸收速率和Cu的暴露浓度回归，其曲线符合酶促反应动力学特征，得到米

氏方程(Michaelis．Menten Function)I=14．6Cw，(3．2+C’w)。由图5．1 74看出，在低暴

露浓度下，吸收速率，与暴露浓度之间近似线性增加，随着Cu浓度的增加，水相

吸收速率塍向于稳定，k。。为14．6嵋-g-I．h一，米氏常数Kn(半饱和常数)为3．2

Hg·L一。

水相吸收速率，随暴露浓度cw先线性增加，然后逐渐趋于平缓，达到饱和。

该现象在大型水蚤对其他金属的吸收上也较为常见，如Ca【147，1481，Na[149】，

O

O
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O

O
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Hg[1501。表明随着金属水相浓度的增加，大型水蚤体内具有自我调节的机制。该

调节机制可以通过酶反应动力学中Michaelis．Menten方程表示，‘n。、为14．6

¨g·g-1．h～，米氏常数Kn(半饱和常数)为3．2“g·L～，表明蛋白质酶运载金属Cu通

过细胞膜的过程中，有一半达到饱和时的水相浓度为3．2 pg·L-I，当水相浓度为

6．9 gg．L’1己逐渐接近饱和。Tsui and Wang[150】研究了Hg不同预暴露条件对大型

水蚤吸收Hg的影响，结果发现出生2 d的幼体于7 1．tg Hg·L。1暴露2d后，‰为

1 O．3士6．7 gg·L一。相比于同样出生2 d在3 1．tg Hg·L一下暴露2 d的幼体降低了90％。

这可能是由于Hg预暴露浓度的升高，降低了细胞膜表面蛋白质载体与Hg的亲

和力。不同金属对蛋白质的亲和力不同，导致金属之间的‰差别也较大。一般

来说，金属离子中H92+与蛋白质的亲和力最强【1511，其‰值也相应较高。本文

中测定的Cu的Kn值是大型水蚤在无Hg预暴露下HgKn值的1／16。此外，胡敏

酸也可影n向大型水蚤吸收水相中的Na，胡敏酸的存在大大提高蛋白质酶对Na

的运载能力，表现为如。。增加，同时增加‰【1521，可见改变水环境的物理化学条

件会对参数的大小产生影响。除了研究同种生物对不同金属的吸收之外，在不同

种类生物之间也进行了广泛的研究。在含0．48．2．0 mg Ca-L。的水环境下，片脚类

(Gammarus p“㈣吸收水相中Ca的‰值为12 mg·L～，kax为36 gg-g-1．h。1[147】。
Spry and Wood[153】研究表明，增加水中Ca的浓度，可以提高鱼(rainbow trout)吸

收金属Zn的‰，但是却对Zn的‰。影响不大，这表明Ca和Zn在进入生物体

内的过程中存在相互的竞争。

5．4．1．3不同Cu暴露浓度下的水相吸收速率常数丸

将DCF和时间t回归，可得到水相吸收速率常数‰。随着Cu浓度的增加，

大型水蚤对Cu的‰平均值从2．04 L-g-i．h。1降低到0．42 L·g‘·h-l,统计学检验表明，

不同暴露浓度下的‰值并不具备显著性差异(P>0．05，T．Test)。动力学模型中水

相吸收速率常数丸可在不同的金属和不同的物种问进行比较。对于大型水蚤来

说，在己研究的金属中，Hg和MeHg的‰值相对较高，Zn和Cd的丸值相对较

低，但大型水蚤在Cu的低暴露浓度下，‰值已是MeHg的5倍。而不同的物种

对水相中Cu的吸收也差别较大，对于海洋桡足类动物(Acartia spinicauda和

Temora longicornis)ku为O．2 l L-gI．h～(Chang and Reinfelder，2002)【1541，淡水蛤

(Corbicula fluminea)在5．6 Pg·L‘1的Cu浓度下暴露4d，丸为0．009 L．g～·h_(Croteau
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et a1．，2004)[1551。

表5．3不同浓度短时间暴露下，大型水蚤对金属的吸收速率常数(k。)

Table．5—3 During a short uptake period，dissolved uptake rate constants(ku)of different

aqueous metal for Daphnia magna．

丸值的变化可能受多种环境因素的影响，增加水中溶解性有机碳的浓度或降

低水的硬度，都可以使大型水蚤吸收Cd的氏增大【68】，增加溶液的pH也可以促

进大型水蚤对Cd，Zn和Se的吸收【67l。此外，与放射性同位素示踪法测定的‰

(0．055 L·g-I．h。)相比，该实验测定的‰(1．23 L·g-1．h。)是其22．4倍。同样采用稳定

同位素(65Cu)示踪法，Chang and Reinfelder(2002)钡0定了海洋桡足类(Acartia

spinicauda和Temora longicornis)对Cu的‰为O．2 l L．g-I．h～[154]，Croteau et a1．将

淡水蛤(Corbiculafluminea)在5．2“g Cu·L-1下暴露4d，‰为0．009 L·g-1．h一0551。由

此可见在相同的示踪示踪方法下，不同的物种对水相中Cu的吸收也差别较大。

对于Cd，Zn，Ag，Se，Hg和MeHg采用放射性同位素示踪方法，’该方法具有

灵敏度高，定量准确且操作简便，可以对生物进行实时且无损伤检测等特点，但

由于Cu的放射性同位素半衰期均非常短(半衰期时间最长的为67Cu，tl／2=2．58

d)，因而对实验时间要求较严格。对于金属Cu来说，正是由于缺乏合适的放

射性同位素，导致目前关于Cu对水生生物的动力学研究较少(Tsui and Wang，

2007)。近年来，利用稳定同位素研究Cu在生物体内的迁移转化逐渐兴起。相比
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起放射性同位素示踪方法，稳定性同位素没有衰变现象，实验不受时间限制：不

具有放射性，操作安全性高：且可以弥补一些重要元素因缺乏合适的放射性同位

素而导致的研究缺陷。但是，稳定同位素示踪方法的灵敏性较差，实验操作和样
+_

品制备较为复杂(Croteau et a1．，2004)。目前随着ICP．MS技术的发展，这种现状

正逐渐改变。本文利用稳定同位素65Cu作为示踪剂，研究大型水蚤从水相中对

Cu的吸收利用。该项研究目前在国内尚无人涉及。由于稳定同位素示踪法无法

做到实时检测，和对生物体的无损检测’，因此生物的个体差异性导致的误差显得

较为突出。另外，由于样品制备较为复杂，’液体转移可能造成样品中Cu含量的

损失，并且利用ICP．MS的检测限和灵敏性均不如放射性同位素检测器，以上原

因可能导致数据结果与放射性同位素示踪法的结果差异较大。因此，下一步的任

务足优化实验方法，尽量减小误差，提高稳定同位素示踪方法的准确性。

5．4．2大型水蚤对食物相Cu的同化作用

1 00

斗< O 5 1O 1 5 20 25 30

时间(h)
图5．1 8 人型水蚤体内相对残留量随时间变化曲线

Figure 5-l 8 Paracalanus relatively Daphnia magna body of residual time—varying curve

经过检测，标记后衣藻中65Cu的浓度Cf为0．15 pg·g～。由图5．18中可以看

出，大型水蚤体内剩余65Cu的百分含量在0"-15 h内快速降低，此后在15～30 h

内降低趋势逐渐平缓。从该变化趋势可以看出大型水蚤对食物的消化过程先是胞

外消化，未被吸收的Cu随着食物快速流失，体内Cu含量迅速降低。进入肠道

．76．
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的Cu进行胞内消化，参与生理循坏，该过程速度较为缓慢。12 h后通过进食而

残留在大型水蚤体内的65Cu占食物相摄入65Cu总量的百分比，即大型水蚤对食

物相Cu的AE(食物相同化率)为17．2+2．33％。与放射性实验方法相比(67Cu标记

下AE为15．9+2．2％)，AE并无显著差别。对于其他金属来说，例如Cd，利用稳

定同位素示踪法测定淡水腹足类生物(kjmnaea stagnalis)对Cd的AE为

89士1％lb61，而利用放射性示踪法测定海洋腹足类生物(Nassarius teretiusculus)的

AE为84-94％11571，由此可见，对于相同的金属和生物，稳定同位素和放射性同

位素示踪方法测定的结果之间并无显著差别，稳定同位素可以较好地示踪金属在

生物体内的迁移转化，提供科学合理的实验结果。

5．4．3大型水蚤对体内Cu的排出

1 00

1 0

0 1 2 3 4

时间(d)

图5．19 大型水蚤体内铜相对滞留量随时间的变化

Figure 5-l 9 Paracalanus relatively Daphnia magna residual amount of copper the body

changes with time

在食物浓度为l×105 cells．mL。1下，0～2 d内大型水蚤体内累积的Cu迅速排

出，2-3．5 d排出速度略有减缓。3．5 d时，Cu在大型水蚤体内残留百分比为

10．2士0．9％(图5．19)。排出速率常数‰表示慢速阶段金属排出过程，Cu的‰为

0．32士0．04／d，生物滞留半衰期(f忆d)为2．2士0．2 d。该结果与放射性方法测定的结

一零一蚓艇挺莨晕30怪肇峭*副K
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果较为近似。同样利用稳定同位素示踪法，Croteau et a1．[155】研究淡水双壳类

(Corbiculafluminea)对Cu的排出，24 d后仍有50％的Cu滞留于生物体内，慢速

交换相‰为0．0038+0．054／d。而海洋桡足类动物的‰在O．05～0．08／d【154t嘲】，已有

研究表明如主要受生物生理条件控制，不同的生物之间k不同，大型水蚤对Cu

的‰远远大于双壳类生物，是桡足类的和6倍。

5．4．4 Cu在大型水蚤中主要积累途径

5．4．4．1 Cu的大型水蚤中积累模型建立

BE(bioenergetic．based toxicokinetic model BE)模型从生物体能量需求方

面描述了毒物的累积和流失，常将动物作为单室来处理。该模型同时考虑地球化

学因素(如，金属在水相和颗粒相之间的分配作用)，和生物化学因素对地球化

学以及生物过程的影响。因此比较完善，并允许在不同的实际条件下进行校正。

以生物能为基础的动力学模型，可通过测量～些重要的生理学参数，包括溶

解相的重金属摄入速率、食物相的重金属同化率和重金属排出速率，来研究双壳

类动物对污染物的累积【洲。

假设动物从水中和食物中获取重金属，并且重金属的吸收直接与从各种来源

的输入成比例，那么，重金属生物累积作用可通过下面的一级等式来描述：

dC／dt=(口w·FR·Cw)+(AE·IR·cr)一(ke+g)C (5—9)

其中C是t时间(d)下生物体内重金属浓度(“g·g。)，aw是溶解相中重金

属吸收率，FR是生物过滤速度(L．g-1．d‘1)，C。是溶解相重金属浓度(pg·L_1)，

AE是食物相重金属同化率(％)，IR是生物进食速度(mg，91．dJ)，g是食物中

重金属浓度(pg·mg。1)，ke是重金属排出速率常数(d．1)，g是生物生长速率常数

(d’1)。

该等式可以写成

c。：盟璺每丛攀【1-exp-lk'*g)'】(5-10)‘

(t+g)
。 。

在稳定状态下，等式可表示为

c。：亟!錾韭丝幽(5-1 1)Ln^一一跖

(k。+g)
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当cl不知道时，可通过Cw来计算：

cf=Cw‘Kd
(5一12)

这里肠是重金属在食物颗粒表面的分配系数(Lkg。)，溶解相中重金属摄入

速率可表示为

1w=‰·FR·cw=k。·q (5．13)

厶是实验检测的溶解相吸收速率(¨g·g-．i"d。1)，‰是溶解吸收速率常数

(L·g-I"d。)，等于0【w·FR。如果重金属的排出速率常数不同于溶解相和食物相的

吸收速率常数，则等式(5-1 1)可表示为

r一!＆：鱼2士—(AE-m—．cf-) (5—14)

。”(丸。+g)’ (tf+g)

娩w是从溶解相获得的重金属排出速率常数(d。1)，kef是来源于食物相的重金

属排出速率常数(d“)。

从公式中可以看出大型水蚤体内重金属的浓度主要取决于四个过程：水相吸

收，食物相摄入，生理排出和自身的生长。本实验就是为了简化BE模型进行的

相关参数的研究。这里我们假设在稳定状态(水相、食物相的吸收和排出相平衡)

下重金属的排出速率常数和溶解相和食物相的吸收速率常数相同，则公式(5．14)

可简化成

r：f鱼：鱼!±!丝：!垦：鱼2 (5．15)
。船

(也+g)

因为我们采用的是生长14天之后的成年大型水蚤，而对于成年大型水蚤，

由于体形已经达到了最大，所以g可以忽略【651，所以公式可以进一步简化为

C一照g!±!竺：!垦：型(5-16)SS ，-
一

根据实验结果，将所得至0的屯、妇和AE带入公式得到大型水蚤对水体中铜的积

累模型

CS。 一(7．248-Cw)+(1
7．2·／R·C，)

0．277
(5．17)

再结合公式，则在自然界的平衡状态下积累模型为

Cs。=—Cw—x(—7．2—48i+=17．-2．—IR一．BCF)(5-1 8)ks一————丽历——一
因此，促进生物体内积累的单向流量很难在没有示踪剂方法学(也就是用稳
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定的金属和非金属)的情况下得到准确的结果，因为组织中的稳定金属的背景浓

度和组织浓度强烈的可变性使得细小变化难以发现。在确定示踪金属动力学方

面，控制稳定同位素比提供了放射性示踪剂的一种替代方法，还没有应用放射性

核的～些固有缺点。Evans et a1．描述了用Cd的稳定同位素跟踪生物积累的可行

性。他们用Cd的两种稳定同位素同时测量Cd在石蚕幼虫中的吸收和散失。他们

发现114Cd币F1113Cd在一定状态范围内独立作用，并且成功的区分了各个过程。

5．4．4．2 Cu在大型水蚤中主要积累途径

f=k。／(AE×IR×BCF+k。) (5·19)

由公式(5．19)，可计算出通过水相暴露摄入的Cu占摄入总量的百分比。根

据水相吸收和食物相同化实验中测定的参数‰(1．23 L．91．h。)矛flAE(17．2％)，分别

代入等式中。IR是生物的基本生理参数，．对于同种生物在相同的食物浓度下，IR

基本保持一致。由放射性示踪方法测得IR是食物浓度的函数。在BCF的变化范围

在2000～100，000，水相吸收的相对比例的变化趋势如图5．19所示。

3 100
S＼

墨80
U
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60
擎

督40

罂20
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2 3 4

食物浓度(C mg／L)

图5—20 不同BCF下，水相吸收百分比随食物浓度的变化曲线

Figure 5—20 Different BCF，the water absorption percentage changes with food

concentration curve

从图5．20中可以看出，>50％的Cu通过水相吸收在大型水蚤体内累积的，食

物相吸收并不是主要途径。这与其它生物对Cu吸收的研究结果有显著差别，桡足

类，双壳类和腹足类水生生物对Cu的吸收主要通过食物相【154'‘44，’55·15引。对于淡
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水双壳类生物来说，当水环境中Cu2+在O．1～l P．g·L一时，体内30～99％的Cu来自于

摄入的食物‘159】。同时利用稳定同位素(65Cu)示踪和放射性示踪方法(67Cu)得到的

结果(主要来源于食物相)也有很大差别。将测定的参数进行比较可以发现，利用

稳定同位素示踪测定的尼。较高(1．23 L·g-I．hJ)，是放射性方法下氏(O．055 L．g-I．h。)

的22．4倍，而其他参数值(AE和‰)则相差不多。关于导致‰差异的原因将于下文

详细讨论。

5．5小结

铜作为大型水蚤体内必需的微量元素合成了血蓝蛋白及其他相关的酶；当大

型水蚤体内铜含量升高时大型水蚤体内的MT迅速升高，说明大型水蚤合成了新

的MT与过量的铜相结合。所以MT作为受重金属污染水体的监测指标具有一定

可行性。通过研究生物体内铜含量、MT与死亡率之间的关系，初步探讨铜含量、

MT用于环境重金属污染指示的可能性。由于大型水蚤体内的Body Burden和

MT与致死率之间的显著相关关系，认为大型水蚤体内铜含量、MT作为受重金

属污染水体重金属离子污染的监测指标具有一定可行性。随着Cu2+在大型水蚤体

内的积累，Cu2+与MT的结合逐步达到饱和而超过大型水蚤的生理耐受程度，多

余的Cu2+并不能被解毒，所以就会对大型水蚤产生毒性作用，造成大型水蚤的死

亡。说明Cu body burden／MT的比值可以更好的指示水体受到重金属Cu2+污染的

程度。

本论文以人工稀释水作为背景水样，通过化学平衡软件对铜的形态进行辅助

分析，研究了4种有机络合剂(草酸、酒石酸、EDTA和腐殖酸)对大型水蚤体内铜

的生物积累(Body burden， BBD)以及金属硫蛋I兰t(Metallothionein， MT)诱导的

影响。 结果表明，有机络合剂能显著的降低大型水蚤体内生物积累以及诱导的

MT含量，4种不同有机络合剂所产生的效果大体相同；有机络合态的铜也能对

大型水蚤体内铜的Body burden以及MT的诱导产生一定的影响，说明有机络合

态的铜也具有一定的生物有效性；在相同浓度条件下大型水蚤对腐殖酸络合态铜

的生物有效性大于EDTA络合态铜。

以大型水蚤(Daphnia magna)为受试生物，以稳定同位素65Cu作为示踪剂，

研究不同Cu浓度下，大型水蚤对水相中Cu2+的吸收。结果表明，在低浓度下，
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大型水蚤的吸收随着水相中Cu2+浓度的增加而增加。随着水相中Cu2+浓度的升

高，大型水蚤的吸收逐渐趋于饱和。水相吸收速率和Cu的暴露浓度符合米氏方

程(Michaelis．Menten Function)，最大吸收速率Imax为14．6 pg·g-I"h～，米氏常数

Km为3．2“g·L～，水相吸收速率常数ku为1．23 L．g-1．h-l o本文利用稳定同位素65Cu

对大型水蚤吸收水相Cu的动力学进行基础性研究，目前国内尚无人涉及。



第6章结论

第6章结论和展望

通过本论文的研究，得到以下主要结果：

1．本文对所采集的3条代表性河流的14个样品的33项水质指标进行了测定和

理化分析，通过内梅罗指数法、模糊数学综合评判法对3条河流14个样点的水质

状况进行了评价，大型水蚤、斜生栅藻急性毒性测试法研究了3条河流14个样点

的急性毒性状况，并运用主成分分析方法简单探讨了水质分级影响因素和毒性产

生的原因，得到如下结果：

1)利用内梅罗指数法和模糊数学综合评判法研究了北京市不同功能水体的

水质状况，京密引水渠水质一般，能够满足饮用水源水使用要求，但须加强管理；

清河水质较差，可作为纳污排洪功能水体使用；小月河毒性一般，符合景观用水

的要求。

2)禾1J用大型水蚤急性毒性试验国际标准方法和OECD推荐的斜生栅藻的急

性毒性生长抑制试验，研究了北京市不同功能水体对大型水蚤的24h．EC50、

48h—LC50和对斜生栅藻的96h．EC50，总体急性毒性单位处于(o---500)。作为排

洪纳污的清河大部分采样点生物毒性极高；京密引水渠作为北京市水源供水地生

物毒性很低；小月河水具有一定的生物毒性。生物毒性大小为：清河>小月河>

京密引水渠。

3)利用主成分分析法和相关性分析研究了水质影响因素和毒性产生的原因，

结果表明，水样生物毒性与C1‘、Ca、K、Li、Mn、Na、Cr、Ni等指标有关；内

梅罗水质指数与N02‘、C1’、K、Na、Ni等指标有关。说明水质的优劣并不能反

映水体综合毒性的大小，结合化学指标和毒理学指标共同评价水体污染更为合

理。

2．以大型水蚤机体作为研究对象，研究了模拟天然淡水水体受到重金属Zn、

Cd污染时，Zn、Cd暴露对生物机体的毒性作用，测定了大型水蚤体内积累的重

金属含量(Body burden)、MT幂USOD的诱导程度，以及探讨了上述生物毒性指标

间的相互关系。结果表明：

1)大型水蚤体内积累的重金属含量(Body burden)会随着水环境中的重金属

浓度的升高而升高，Zn积累的程度要比Cd积累的程度高；诱导的MT的含量也会

随着水环境中的重金属浓度的升高而升高，Zn平DCd的诱导程度基本相同；诱导

．83．
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的SOD会随着水环境中的重金属浓度的升高、暴露时f1日J的延长(0．72h)而呈现出先

升高后下降的峰值变化。此实验首次观察到重金属暴露初期，在大型水蚤的积累

过程中，形成一个积累高峰，随后下降，其机制有待进一步研究。

2)联合暴露实验对大型水蚤的染毒的实验结果表明，Zn；阳Cd这两种重金属之

间的联合作用在低浓度时表现为毒性增加的协同作用：在中等浓度时表现为近似

相加作用：在高浓度时表现为拮抗作用。

3)相关生物毒性指标间的相互关系结果表明，MT与大型水蚤体内的金属含

量(Body burden)具有显著的相关关系；SOD活性与大型水蚤体内积累的Cd含量

(Cd bodyburden)具有显著的负相关关系，而由Zn诱导的SOD与大型水蚤体内积

累的Zn含量(Zn body burden)并无任何明显的关系：Cd body burden／MT的比值与

Cd对大型水蚤的致死率具有显著的相关关系，而Zn body burden／MT的比值与Zn

对大型水蚤的致死率并没有明显的关系。因此以Cd诱导的MT含量、body

burden／MT的比值来指示水体受到重金属Cd的污染程度具有一定应用前景。

3．以大型水蚤机体作为研究对象，研究了天然淡水水体受到重金属Cu污

染时，Cu暴露对生物机体的毒性作用，测定了大型水蚤体内积累的重金属含量

(Body burden)、MT和SOD的诱导程度，以及探讨了有机络合剂对水体中铜毒性

的影响，并且利用稳定同位素示踪方法研究大型水蚤对水体中铜的生物有效性。

结果表明：

1)大型水蚤体内积累的重金属含量(Bodyburden)会随着水环境中的铜浓

度的升高而升高，且呈线性关系；诱导的MT的含量也会随着水环境中的铜浓度

的升高而升高，呈现指数关系；诱导的超氧化歧酶(SOD)会随着暴露时间的延

长(0-72h)而呈现先增长后降低的波动变化，其机制有待进一步研究。

2)相关生物毒性指标间的相互关系结果表明，MT与大型水蚤体内的金属含

量(Bodyburden)具有显著的相关关系；Cu bodyburden／MT的比值与Cu对大型

水蚤的致死率具有显著的相关关系。因此以Cu诱导的MT含量、bodyburden／MT

的比值来指示水体受到重金属Cu的污染程度具有一定应用前景。

3)以大型水蚤机体作为研究对象，对人工配制的含铜稀释水中添加不同络

合剂，研究了络合剂对水体中铜的毒性，测定了大型水蚤体内的重会属(Body

burden)以及MT的含量。结果表明：有机络合剂能显著的减小水体中铜元素的
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生物有效性，不同的络合剂所产生的效果大体相同，但与EDTA相结合的

Cu(EDTA)也对大型水蚤产生了一定的毒性。

4)在12小时之内，大型水蚤对水相中的铜的吸收与水相中铜的浓度具有显

著的线性相关关系，受净化作用的影响很小，得出的吸收速率常数为

0．302+0．188 L·g-I．h～；以衣藻为食物得出大型水蚤食物相同化率(AE)为

(17．24-2．33)％，生理循环速率常数k为O．50d～；大型水蚤对铜的排出速率常

数妇为0．277d一。

5)根据以上参数，得到大型水蚤对铜的积累模型为如下形式：

r—c。×(7．248+1 7．2·IR·BCF)
酶0．277

其中，C0是大型水蚤体内铜的浓度(gg·gJ)，Cw是溶解相重金属浓度(P,g·LJ)，

IR是生物进食速度(g·g-1．d’1)，BCF是生物浓度系数(L·g‘1)。

通过实地测定o，就可以利用该模型初步预测不同水环境中的大型水蚤体

内铜的含量；

6)定量比较了大型水蚤在水体中水相吸收与食物相吸收的重要性，结果表

明食物相吸收是大型水蚤体内铜积累的主要途径。

展望：

1、评价水质功能的适当性，为水环境的保护和管理提供科学依据

水环境的健康状况和水质状况的优劣关系到城市建设的顺利发展，尤其是水

系周边地区居民的身体健康。选取有代表性的河流进行水质状况研究，不仅可以

反映当前水质状况及其污染程度，而且对于评价其水质功能的适当性具有重要的

现实意义。运用内梅罗指数法和模糊数学综合评判法、大型水蚤和栅藻急性毒性

测试法对三条河流的水质和急性毒性状况进行了评价，并运用主成分分析法简单

探讨了毒性产生的原因，不仅可以反映水质状况及其污染程度，而且对于评价其

水质功能的适当性，为水环境的保护和管理提供科学依据。

2、结合化学指标和毒理学指标共同评价水质才更为合理

当水体受到重金属污染时，水环境中的生物如大型水蚤通过吸收或摄食作

用，体内就会积累重金属，相应的发生生理化学变化，如诱导MT和SOD等。

大型水蚤体内积累重金属的含量并不能提供大型水蚤受到的危害程度，因而不能
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够指示重金属污染的程度。SOD作为受重金属污染水体的监测指标同样不能指

示水体受到的污染程度。重金属Cd bodyburden／MT的比值可以很好的反映水体

受到重金属Cd污染时对大型水蚤的毒性作用，但由于重金属Zn并没有表现出

的相似的结果，所以以重金属的body burden／MT的比值作为受重金属污染水体

重金属离子污染的监测指标来指示水体受到的污染程度同样具有局限性。而无论

是由Zn还是由Cd诱导的MT与暴露浓度和大型水蚤体内积累的重金属含量

(bodyburden)之间均具有较好的相关关系；铜作为大型水蚤体内必需的微量元素

合成了血蓝蛋白及其他相关的酶；当大型水蚤体内铜含量升高时大型水蚤体内的

MT迅速升高，说明大型水蚤合成了新的MT与过量的铜相结合。因此以MT作

为受重金属污染水体重金属离子污染的监测指标是具有可行性。

水质分级的好坏并不能反映水质的综合毒性的大小，结合化学指标和毒理学

指标共同评价水质才更为合理。

3、利用稳定同位素研究生物体内重金属的迁移转化动力学提供实验依据

利用稳定同位素”Cu作为示踪剂，对大型水蚤暴露的溶液和食物进行标记，

研究了不同暴露浓度下，大型水蚤对水相中Cu的吸收规律，测定重要的生理参

数一水相吸收速率常数(Influx Rate Constant，‰，L-91．h。)。对食物相同化和生物的

生理排出过程进行研究，测定了同化率(Assimilation Efficiency,AE，％)和排出速

率常数(Effiux Rate Constant，恕，l·d。1)。本文利用稳定同位素65Cu对大型水蚤吸收

水相Cu的动力学进行基础性研究，目前国内尚无人涉及。
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附录A现行的地表水环境质量标准的部分内容(mg／L)

一级 二级 三级 四级 五级

pH 6．5～8．5 6．5～8．5 6．5～8．5 6．5～8．5 6～9

硫酸盐

(以S04。2 it) 250以一F 250 250 250 250

S

氯化物
250以下 250 250 250 250

(以Cl‘计)S

溶解性铁S

总锰S

总铜S

总锌S

硝酸盐

0．3以下

0．1以‘F

0．0l以下

0．05

10以下

0．3

O．1

0．5

0．1

1．O(渔O．01) 1．0(渔O．01)

1．0(渔0．1) 1．O(渔0．1)

O．5

0．5

l

2

20 20 25

(以N计)S

亚硝酸盐
0．06 0．1 0．15

(以N计)5

溶解氧之

(CODc，)S

生化需氧量

(BOD5)5

氟化物

(以F-计)S

硒(四价)S

总砷S

总汞兰

7．5

(饱和率 6

90％1

15以下 1 1

5 3 2

20 30 40

3以下 3 4 6

1．0以下

0．0I以下

0．05

0．00005

0．0l

0．05

0．00005

0．0l

0．05

0．0001

1．5 1．5

0．02

O．1

0．00l

O．02

0．1

0．001
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附录B北京市不同功能水体的水质指标

附录B北京市不同功能水体的水质指标

表1(mg／L)

天秀花园 8．26 10．34 4．936 38．3 60．866 72．307 2．23 12．05 0．442

水闸 7．65 8．1 O 7．778 76．6 1 09．37 l 86．276 2．53 2．03 0．477

箭亭桥 8．63 11．59 8．770 81．7 112．396 87．986 4．35 5．09 0．483

污水处理
7．49 8．14 10．245 14 1．4 123．342 95．683 1 3．24 3．1 9 0．833

r

建材超市 7．8 l 8．28 9．429

火器营桥 7．9 1 1．32 5．234

美林花园 8．2 10．05 3．1

玲珑公园 8．3 7．68 4．264

中央电视

367．6

117．4

’86．8

112．3

116．766 lOO．078 lO．50 1．92 0．617

9．685 34．274 3．36 7．48 2．025

8．757 25．759 5．1 3 8．62 3．522

13．827 36．210． 3．94 7．17 2．081

8．4 9．23 4．105 1 17．4 13．245 35．365 0 11．47 3．294

塔

八里庄8．6 8．65 4．753

北影 7．79 3．72 13．877

学知桥 8．84 6．37 10．236

牡丹园 8．46 6．99 8．613

经贸人学 7．97 5．48 27．998

112．3

173．6

142．9

188．9

382．9

15．425 37．193 3．45 9．06 3．453

39．824 47．548 0

29．399 46．439 0

47．505 153．44l 0

121．068 71．829 0

2．1l 1．395

2．36 1．697

7．2l O．88l

1．67 1．669
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表2(mg／L)

HP042。氨氮 Fe Zn AI B Ba Ca K Mg

天秀花园 O．771 1．368 0．12 O．05 1．21 0．637 0．082 101．4 7．945 41．85t

水闸 2．559 0．198 0．11 0．09 O．67 0．494 O．079 126．6 25，445 43．201

箭亭桥 3．552 0．219 0．12 0．09 O．92 0．416 0．087 133．8 26．905 46．641

污水处理厂0．61 1 0．320 0．21 0．11 0．73 0．500 0．109 l 13．4 33．695 40．331

建材超市 1．504 0．238 0．21 0．13 0，71 0．492 O．099 1 15．8 30，025 43，871

火器营桥

美林花园

玲珑公园

中央电视塔

八里庄

北影

学知桥

牡丹园

O．168 0．29 0．0007 2．53 0．633 0．120 55．64 4．199 21．45l

0．462 0．16 O，014 l。53 0．697 0．104 42．08 3，948 15。941

1．569 0．16 0．1 1．09 0．344 0．1 ll 52．79 4．730 21．7ll

0．200 0．68 0．1l 1．38 0．52l O．1ll 52．73 6．189 21．561

0．158 O．19 0．06 1．14 0．447 0．13l 54．1l 5．25l 22，03l

1．58 4．470 0．45 0．04 1．87 0．912 0．06l 71．76 12．655 28．08l

0．489 0．484 0．27 O．03 l。55 0．799 0．065 60．02 l 1．935 26．83 1

0．386 1．361 0．59 0．04 1．93 0．422 0．135 116．3 14．925 54．201

经贸大学 18．58l 1．02l 0．79 0．13 1．89 0．620 0．125 120．1 39．125 47．141

．100．
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附录B北京市不同功能水体的水质指标

表3(mg／L)

Na Li P S Mn Si Sn

大秀花园 66．791 0．0165 0．172 38．836 0．001 1 0．1 1 1 0．0991 2．244 0

水闸 162．61 l 0．0262 0．670 46．886 0．023 l 0．277 0．0686 2．809 0

箭亭桥 162．91 1 0．0354 1．079 49．236 0．0135 0．305 0．0858 2．964 O．263

污水处理厂 162．91l O．0247 0．249 56．226 0．0933 0．464 0．0381 1．632

建材超市 162．9ll O．0255 0．319 56．946 0．0371 0．280 0．0496 2．132

火器营桥 18．021 0．0079 0．009 19．466 0．0482 0．402 0．0534 O．351

美林花园

玲珑公园

16．2ll 0．0064 0．034 15．906 0．0017 0．217 0．019l 0．272

25．04l 0．0075 0．0624 33．276 0．0016 0．235 0．0667 0．353

中央电视塔 24．001 0．0076 0．0295 21．486 0．0047 1．846 0．019 0．349

八里庄

北影

学知桥

牡丹园

25．80l 0．0082 0．225 21．336 0．0024 0．309 0．0591 0．364

55．381 0．0173 1．142 28．456 0．0314 0．424 0．0456 0．596

44．84l 0．0162 0．70l 25．416 0．0585 0．400 0．08 0．640

67．211 0．0297 0．133 80．716 0．0385 0．757 0 2．787

经贸大学 162．611 0．0255 9．825 49．206 0．135 O．967 0．0038 1．783
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表4(rag／L)

Cr Ni CU Se Cd Pb

天秀花园

水闸

箭亭桥

污水处理厂

建材超市

火器营桥

美林花园

玲珑公园

中央电视塔

八里庄

北影

学知桥

牡丹园

经贸大学

0．0024

0．0032

0．0016

0．0036

0．0038

0．0002

0．0024

0．000l

O．OOl4

0．00lO

0．0029

0．00lO

0．0027

0．0053

0．0024

0．0049

0．0056

0．0095

0．007l

0．0004

O．0014

0．005l

0．0028

0．0032

0．0040

0．0027

0．0085

0．0082

0．0007

0．0024

0．0046

0．0027

0．002l

0．0025

O。OOl4

0．0046

0．0034

0．0049

0．0079

0．0046

0．0068

0．0090

0 0

0 O

0

0

O

0

O

O

0

O

0．0002

0．0003

0．0007

0．0009

0．000l

0

0

O

0

0

0

0

0．000l

O

0．0002

0．0002

0．0002

0．0004

0．0043

0．0004

O

0．0032

O．OOl9

O．0016

0．0023

0．0026

0．0033

0．0018

0．0026

0．0026
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附录C北京市不同功能水体的栅藻96h—EC50计算

京密引水渠段：

通过预试验可知，原水样对栅藻没有抑制率，说明京密引水渠段对斜生栅藻

基本不存在生物急性毒性。因而无法计算96hEC50值。

清河段：

．3

抑

制‘2

率

．1

O．O

0．O ．2

6

翥．4
率

．2

O．O

4 ．6 ．8 1．0 0．0 ．2

浓度

图C．1天秀花园96h抑制率

4

抑．3

制

盔．2

．1

0．O

O．0 ．2

．4 ．6 ．8 1．O

浓度

图C．2水闸96h抑制率

4 ．6 ．8 1．O 0．O ．2

浓度

图C．3箭亭桥96h抑制率

．4 ．6 ．8 1．0

浓度

图C．4污水处理厂96h抑制率

0．0 ．2 4 ．6 ．8 1．0

浓度

图C．5建材超市96h抑制率
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小月河段：

．35

．30

抑．25

制．20

率．15

-lO

-05

0．00

0．O

4

抑．3

制

蜜．2

0．O

4 ．6 ．8 1．0 0．0

浓度

图3．7北影96h抑制率

O．O ．2

．05

0．00

．．05

抑

制‘．10

率．．15

．．20

．．25

4 ．6 ．8 1．0

浓度

图3．8学知桥96h抑制率

4 ．6 ．8 1．0 O．O ．2

浓度

图3．9牡丹园96h抑制率
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附录D北京市不同功能水体的大型水蚤的24h．EC50值和I 48h．LC50值计算

附录D北京市不同功能水体的大型水蚤的24h．EC50

值和48h—LC50值计算

1)京密引水渠段：

通过预试验可知，原水样不能致死大型水蚤，说明京密引水渠段基本不存在

生物急性毒性，对生物体没有急性毒性作用。因而无法计算EC50和LC50值。

2)清河段：

天秀花园：该监测断面100％水样不能致死大型水蚤，说明该监测断面的生

物急性毒性基本不存在。因而无法计算出24h．EC50值和48h—LC50值。

图3．12水闸24h抑制率

浓度

图3．14箭亭桥24h抑制率

图3．13水闸48h死亡率

浓度

图3．15箭亭桥48h死亡率
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0．O ．2

I·0

·8

死

亡-6

率．4

·2

O．O

4 ．6 ．8 I．0 0．0 ．2

浓度

4 ．6 ．8 1．0

浓度

图3．16污水处理厂24h抑制率 图3．17污水处理厂48h死亡率

O．O ．2

·5

·4

死

亡．3

率．2

．I

O．O

4 ．6 ．8 1．0 0．0 ．2

浓度

4 ．6 ．8 1．0

浓度

图3．18建材超市24h抑制率 图3．19建材超市48h死亡率

3)小月河段

O．O ．2

．6

·5

死·4

亡．3
，室

．2

·l

O．O

．4 ．6 ．8 I．0 0．0

浓度

4 ．6 ．8 1．O

浓度

图3．20北影24h抑制率 图3．21北影48h死亡率
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．20

抑

制．15

率．10

．05

0．00

．6

．5

抑．4

制

盔．3

．2

．1

0．0

1．0

抑’8

制．6

盔
．4

．2

0．0
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死．3

塞．z
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浓度

．4 ．6 ．8 1．o

浓度

图3．22学知桥24h抑制率 图3．23学知桥48h死亡率

0．0 ．2

．7

．6

死．5

亡．4

率．3

·2
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0．0

4 ．6 ．8 1．O O．0 ．2
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．4 ．6 ．8 1．0
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图3．24牡丹园24h抑制率 图3．25牡丹园48h死亡率
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1．大型水蚤的培养方法

大型水蚤在培养时用经过1．2pm的whatman GF／C玻璃微纤维滤膜抽滤的京

密饮水渠水作为培养介质，密度取约10mL／只，即1L烧杯养100只蚤。大型水

蚤培养时放在培养箱中，温度设置在22．5℃，光照时I．自J设置在14h：10h(白天：

黑夜)。以衣藻喂养，食物浓度为1～2×105 cell mL～。每天在一定时间喂食，每

2d换一次培养水。喂食量在出生l～3d，喂食衣藻浓度5×104 cells／mL，出生大于

4d后，喂食衣藻1～2×105 cells／mL。要保证给大型水蚤喂食一次不可过多，因为

藻密布水的表面会导致水中溶解氧的减少。尤其要注意出生1～3d的小蚤喂食不

要超过5×104 cells／mL，食物密度过大会使小蚤不健康。为了达到相应的食物浓

度，用血球计数板在显微镜下对衣藻计数。

大型水蚤需要分批喂养，同一批内都按同一龄计算。分批养时，第一批生的

一般不要，这是由于数量不多，可能不太健康。一般用第二和第3批。

2．衣藻的培养方法

衣藻的培养液WC medium配方如表5．2，其中微量营养元素溶液

(mieronutdent solution)和维他命溶液(vitamin solution)的配方如表5．3和表

5．4所示。WC medium按照配方配好后，无需调pH。

培养是同样放于培养箱中，温度设定在22．5℃，光照时间设置在14：10(白

天：黑夜)。全过程需无菌培养。具体养藻流程如下：按照WC medium配方配

培养液，然后用高压蒸汽灭菌锅灭菌。培养液冷却后就可以接种。接种需在超净

工作台内进行，接种前可以先打开紫外灯灭菌20～30min，接种时，关闭紫外灯。

培养过程中不要曝气。

培养食物时接种过程与前面养藻流程相同，不过在接种之后需要曝气，以缩

短其成熟时间。

表5．2 WC medium配方



附录D北京市不同功能水体的大型水蚤的24h．EC50值和48h—LC50债计算

成分 叫1000 ml dist．H20】

培养后的食物和接种剩余的衣藻冰箱中可保存3星期左右，离心后的藻在冰箱中最多可

保存5天，以防变质。
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