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消油剂处理 120#燃料油对海水青鳉(Oryzias melastigma)胚胎

抗氧化酶活性影响的研究 

高  翔, 丁光辉, 钱怡婷, 姜玲玲, 熊德琪 

(大连海事大学 环境科学与工程学院, 辽宁 大连 116026) 

摘要: 鳉以海水青 (Oryzias melastigma)胚胎为研究对象, 比较了 120#燃料油分散液(water-accommodated 

fractions, WAFs)与乳化液(biologically enhanced water-accommodated fractions, BE-WAFs)的急性毒性效

应, 并研究了不同浓度(40、100、250 mg/L)下 WAFs、BE-WAFs 对胚胎内超氧化物歧化酶(SOD)、过

氧化氢酶(CAT)、谷胱甘肽硫转移酶(GST)活性的影响。结果表明: 在受到石油烃的氧化胁迫后, 海水

鳉青 胚胎内 3 种抗氧化酶活性变化明显。随着石油烃浓度的升高和暴露时间的延长, 3 种酶表现出程度

不同的诱导效应和抑制效应。其中受石油烃污染影响最为明显的为 SOD 酶; 而 GST 酶则对消油剂单

独暴露表现较为敏感。实验证明, 鳉海水青 体内 SOD 酶活性对石油烃污染反应最为敏感, 适合作为监

测石油烃污染程度的生物标志物。 
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近年来 , 随着海上石油开采和运输业的发展 , 

各类溢油事故频发, 石油烃的大量输入使海洋生物

和海洋生态系统都受到了前所未有的威胁[1-2]。石油

烃能够通过食物链在生物体内富集, 进入人体后会

对健康造成持续的负面影响, 危害极大[3-4]。为了在

短时间内将溢油事故的影响降到最低, 海事部门将

喷洒消油剂作为处理海上溢油事故的常用应急措施, 

以加速油滴分散[5]。本研究选取的 120#船用燃料油

为国内常用的船用燃油, 屡次出现在中国近海的溢

油事故当中[6-7]。其在波浪作用下形成的分散液以及

与消油剂共同作用形成的乳化液也成为了中国海上

溢油的污染源之一。 

目前大多数国内外研究表明, 溢油经过消油剂

处理后 , 水中溶解或分散态的油浓度更高 , 从而增

加了对生物的暴露毒性[8-10]。也有一些学者认为溢油分

散剂会使石油的生物毒性降低, 如黄逸君等[11]通过对

中国近海常见的 10种浮游挠足类生物的 72 hLC50的

研究, 得到对海洋挠足类的毒性大小顺序为 WAF> 

DWAF>消油剂; Hemmer等[12]研究发现, 路易斯安那

原油在加入溢油分散剂 Corexit 9500A 后, 对糠虾

(Opossum shrimp)的急性毒性有所降低 ; Long 和

Holdway[13]研究得到 Bass 原油 WAF 及使用 Corexit 

9527消油剂后的 DWAF对章鱼(Octopus)鱼卵孵化的

48h 半抑制浓度分别为 0.39×10–6 和 1.83×10–6; 

Gulec[14]在对 Corexit 9527 的研究中发现, 在原油水

溶性成分中添加消油剂后, 对生物的半致死浓度大

为降低。 

抗氧化酶活性的变化可为污染物胁迫下机体的

氧化应激反应提供敏感信息。超氧化物歧化酶

(SOD)、过氧化氢酶(CAT)和谷胱甘肽硫转移酶(GST)

三种酶作为水生生物抗氧化酶系统的重要组成部分, 

对污染物胁迫十分敏感。因此, 常被作为分子生物标

志物广泛用于环境污染的早期预警[9, 15-16]。而目前国

内外学者对海水中石油烃的毒性效应的研究主要集

中在浮游植物和成年鱼贝类 [17-23], 对生物胚胎涉及

较少。而胚胎处于生物生长发育的初期, 对污染物的

响应更加敏感。鉴于此研究现状, 本研究以国内常用

的船用 120#燃料油作为受试油品, 选择海洋模式生
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物—— 鳉海水青 (Oryzias melastigma)胚胎作为受试

生物, 从生物抗氧化酶入手研究消油剂处理溢油对

海洋生物所造成的毒性效应。旨在探讨其生理指标

作为生物标志物的可行性, 为开展海洋环境的生物

监测提供基础实验数据, 并为消油剂的优化管理使

用以及其海洋生态安全性评估提供依据。 

1  实验材料和方法 

1.1  受试生物 

本实验 鳉选择海水青 胚胎作为受试生物。实验

鳉所用海水青 均已于实验室培养数代, 性状稳定。实

鳉验中海水青 胚胎均在正常受精后 2~3 h内收集。为

保证其活性正常 , 胚胎取得后首先静水培养 48 h, 

观察并选择活性正常的个体用于实验。 

1.2  主要仪器与试剂 

主要仪器: 匀浆仪(美国 PRO200 型)、酶标仪

(MDC-SpectraMax M5 型 )、恒温磁力搅拌器 (GL- 

3250A 型)、光照培养箱(MGC-400B 型)、万分之一

电子分析天平 (FA1004 型 )、基因研究型纯水仪

(FJY2002-UVF-P 型)、数控超声清洗器(KQ5200DE

型)、高速冷冻离心机(Legend Micro 17R)、水浴槽

(DK-8D)。 

主要试剂: SOD 检测试剂盒(南京建成生物工程

研究所); CAT 检测试剂盒(南京建成生物工程研究

所); GST检测试剂盒(南京建成生物工程研究所); 考

马斯亮蓝蛋白测定试剂盒(南京建成生物工程研究

所); 红外测油专用四氯化碳(天津光复精细化工研

究所)。 

1.3  受试溶液的制备 

1.3.1  实验所用油品及消油剂 

本研究选择 120#船用燃料油(RMD15)作为实验

油品, 来源于中国船舶燃料有限责任公司。所选消油

剂为北京威业源生物科技有限公司生产的微普紧急

泄露处理液, 符合国家标准要求 [24], 是交通部海事

局认可的合格消油剂产品。实验所用消油剂由大连

市海事局提供。 

1.3.2  实验海水 

实验海水取自大连市星海湾, 经沉淀过滤后用

于实验。盐度 31.35, 电导率 47.3 ms/cm, pH 8.13。 

1.3.3  120#燃料油分散液(WAFs)及乳化液(BE-WAFs)

的制备 

120#燃料油分散液(简称WAFs)的制备: 将 120#

燃料油与过滤海水按质量体积比 25 g/L 混合, 置于

下口瓶中封口避光, 磁力搅拌器低速搅拌 18 h, 控

制涡度为 25%~30%(即漩涡高度为总体系高度的

25%~30%)。静置 6 h 后, 分离下层水相即为 WAFs

母液。将母液置于 4℃环境中避光保存, 实验前稀释

至所需浓度。 

120#燃料油乳化液(简称为 BE-WAFs)的制备 : 

将 120#燃料油与过滤海水按质量体积比 25 g/L混合, 

并向体系中加入质量为油品质量 20%的消油剂, 搅

拌静置后, 分离下层水相即为 BE-WAFs 母液。置于

4℃环境中避光保存, 实验前稀释至所需浓度。 

1.3.4  WAFs及BE-WAFs中总石油烃(total petroleum 

hydrocarbon, 简称 TPH)的测定 

本实验参照 HJ 637-2012 所介绍的红外分光光

度法测定母液中的总石油烃浓度[25]: 1)用 CCl4 萃取

水体中的石油烃; 2)将萃取液通过活化的硅酸镁进行

吸附脱除动植物油类; 3)将所得萃取液转移至比色皿, 

置于红外测油仪中, 以 CCl4作参比溶液, 于 2930、

2960、3030 cm–1 处测量其吸光度 A2930、A2960、A3030, 

计算石油烃浓度。计算公式为:  

2930 0
2930 2960 3030[ ( )]

W

A V D
X A Y A Z A

F V



        

式中, ρ为溶剂中石油烃浓度; X、Y、Z、F为校正系

数; V0、VW分别为萃取溶剂体积和样品体积; D萃取

液稀释倍数。 

1.4  暴露实验 

按照预实验结果将 120#燃料油WAFs、BE-WAFs

设置为 3 个浓度水平: 每个浓度组共计投放海水青

鳉胚胎约 2.0 g, 并分为 3 个平行组进行暴露。胚胎

置于 6 孔板中, 在 28℃±1℃, 光暗比为 14 h︰10 h

条件下, 采用半静态法进行培养, 每 24 h更换一半受

试液。暴露时长为 96 h, 之后为恢复期。分别于暴露

24、48、96 h和恢复 24、96 h后进行取样和测定分析。 

1.5  酶含量的测定 

鳉将提取的海水青 胚胎用预冷的生理盐水清洗, 

除去杂质。用滤纸吸干水分并称重约 0.1 g, 置于 1.5 mL

离心管中, 并加入 9 倍质量的 0.86%生理盐水进行

稀释。然后用匀浆仪将其冲捣为 10%胚胎匀浆, 并

在 4℃环境下, 以 3000 r/min(约为 644 g)的速度离心

10 min, 取上清液, 置于 4℃环境中保存。 

SOD、CAT、GST 酶活性及蛋白质含量(考马斯

亮蓝法)的测定均按照试剂盒方法进行操作。测定组
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织中酶活性时, 所采用单位为: U·mgprot–1, 表示每

毫克蛋白质中的活力单位。 

1.6  数据处理 

1.6.1  数据统计分析 

数据以平均值±标准差 (Means±SD)表示 , 并采

用 SPSS 17.0 数据分析软件对数据进行单因素方差

分析: P≤0.05时认为差异显著; P≤0.01时认为差异

极显著。 

1.6.2  诱导率及抑制率计算方法 

诱导率=(Ni–N)/N×100% 抑制率=(N–Ns)/N×100% 

式中, Ni为受诱导后酶的活性; Ns为受抑制后酶的活

性; N为对照组酶的活性。 

2  实验结果与分析 

2.1  WAFs 与 BE-WAFs 各浓度组 TPH 含量 

按照实验设计将 WAFs、BE-WAFs 设置为 3 个

浓度水平 : 40、100、250 mg/L。采用逐级稀释的方

式分别将 WAFs、BE-WAFs 母液(油水质量体积比 : 

25 g/L)稀释至所设置的浓度水平, 并对各组 TPH含

量进行测定。各浓度组 TPH含量如下表所示。 

 
表 1  WAFs 及 BE-WAFs 各浓度水平 TPH 含量 
Tab. 1  TPH concentrations of WAFs and BE-WAFs 

油水质量体积比(mg/L) WAFs(mg/L) BE-WAFs(mg/L)

40 0.235±0.033 0.323±0.063 

100 0.489±0.107 0.621±0.190 

250 1.174±0.175 1.598±0.221 
 

2.2  WAFs 与 BE-WAFs 鳉对海水青 胚胎

SOD 酶活性的影响 

不同浓度的WAFs 鳉对海水青 胚胎的 SOD酶活

性的影响结果如图 1-A所示。由图可知: 整个实验周

期中海水对照组的 SOD 酶活性基本不变。WAFs 中

的 40、100 mg/L浓度组在暴露 24 h后 SOD活性即

开始增大, 并同时在 96 h达到最大值, 且 100 mg/L

浓度组 SOD 活性在暴露阶段始终较其他两组更高, 

其峰值为海水空白组的 194.85 %, 停止暴露 24 h后, 

100、40 mg/L/浓度组的 SOD活性均恢复到正常水平; 

对 250 mg/L浓度组而言, 酶活性变化幅度明显小于

其他两组, 在暴露 48 h之后, 酶活性达到最大值, 并

在 96 h 时有所下降, 经过恢复期恢复到正常水平。

由实验结果可知: 3组浓度组 SOD酶活性随时间的变

化基本上都遵循先升高后降低的规律, 时间-效应变

化比较明显。其中, 250 mg/L浓度组的峰值出现时间

较其他浓度组更早。在恢复阶段, 3组 SOD活性均恢

复到空白组水平。 

 

图 1  120#燃料油 WAFs、BE-WAFs 影响 鳉海水青 胚胎

SOD活性的时间-效应曲线 

Fig. 1  Effect of WAFs and BE-WAFs on SOD activity in 
Oryzias melastigma embryos  

注 : 图中数据为平均值 ±标准误差 (n=9), SOD 活力单位为

U·mgprot-1; “*”表示对该组数据和相应对照组数据进行单因素方

差分析结果表明差异显著 (P≤0.05), “**”表明差异极显著 (P≤

0.01); 图中字母表示各时间点之间的组间差异显著性, 下同。 

Note: Error bar: mean ± SD (n = 9); unit of SOD: U·mgprot−1; “*”: 
significant differences between this treatment group and its control 
group in one-way analysis of variance (P≤0.05); “**”: extremely 
significant differences between this treatment group and its control 
group in one-way analysis of variance (P≤0.01); letters in the fig-
ure indicate difference between the treatment groups with different 
durations of exposure.  

 
BE-WAFs 鳉对海水青 胚胎 SOD 酶活性的影响

结果如图 1-B所示。在整个实验过程中, 海水空白组

与消油剂空白组 SOD酶活性水平基本一致。在暴露

阶段, 40、100 mg/L浓度组 SOD酶活性变化趋势基

本一致, 在暴露24 h至96 h酶活性呈现线性上升, 并于

96 h达到峰值, 分别为海水空白组的189.2 %和201.03%, 

在结束暴露后迅速回落; BE-WAFs中 250 mg/L浓度组

SOD 酶活性在暴露 24 ～96 h 阶段酶活性呈现降低
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趋势, 经过恢复期后逐渐恢复到正常水平。由实验结果

可知: 在暴露阶段, 40、100 mg/L浓度组的 SOD酶活

性受到诱导, 且上升幅度与暴露时间呈线性关系, 组

间差异较大, 时间-效应比较明显; 250 mg/L 浓度组

的 SOD 酶活性则在暴露阶段一直呈现下降趋势。经

过恢复期, 各浓度组 SOD酶活性与空白组基本一致。 

通过WAFs与 BE-WAFs中 SOD酶活性的比较, 

可以看到: 消油剂空白组中 SOD 酶活性波动并不明

显 , 且活性大小与空白组基本一致 ; WAFs 与

BE-WAFs的 40、100 mg/L浓度组 SOD酶活性变化

规律相似, 且 BE-WAFs 中 SOD 酶活性较 WAFs 偏

高; 而 BE-WAFs的 250 mg/L浓度组 SOD酶活性相

对于 WAFs却明显偏低。 

2.3  WAFs 与 BE-WAFs 鳉对海水青 胚胎

CAT 酶活性的影响 

不同浓度的WAFs 鳉对海水青 胚胎的 CAT酶活

性的影响结果如图 2-A 所示。由图可知: 整个实验周

期中海水对照组的 CAT酶活性基本不变。在暴露 24 h

后, 各浓度组的 CAT 酶活性基本呈现线性上升的趋

势, 并在 96 h时达到峰值, 诱导率分别为 33.38%、

48.02%、22.44%; 在停止暴露 24 h后酶活性下降到

空白组水平, 之后略有上升并趋于一致。由实验结果

可知: 在WAFs3个浓度组中, 鳉海水青 胚胎的 CAT酶

活性均出现先升高后降低的趋势, 尤其以 40、100 mg/L

浓度组的时间-效应关系更加明显。当恢复 96 h后完成

恢复实验时, 3组浓度的 CAT酶活性基本趋于一致。 

不同浓度的 BE-WAFs 鳉对海水青 胚胎的 CAT

酶活性的影响结果如图 2-B所示。在实验过程中, 消

油剂空白组 CAT酶活性水平基本与海水空白组保持

一致。在暴露阶段, 40、100 mg/L浓度组中 CAT的

酶活性均随着暴露时间的延长而升高, 上升幅度十

分明显且与其余组别差异较大, 其峰值分别达到了

海水空白组的 158.07%和 168.49%, 停止暴露后酶活

性水平开始回落并最终恢复到正常水平; 250 mg/L

浓度组 CAT酶活性暴露后上升幅度较小, 在 48 h即

达到峰值, 其诱导率为 14.46 %, 并在暴露 96 h出现

酶活抑制现象; 在恢复阶段逐渐回升并与空白组趋

于一致。由实验结果可知: 40、100 mg/L 浓度组的

CAT 酶活性随时间的变化基本上遵循先升高后回落

的规律, 时间-效应比较明显; 250 mg/L 浓度组在暴

露初期呈现上升趋势, 峰值出现时间早于其他浓度

组, 并在暴露后期出现酶活抑制现象。当完成恢复实

验时, 3组的 CAT酶活性已趋于一致, 并与海水空白

组相持平。 

通过对比 WAFs 与 BE-WAFs中 CAT 酶活性水

平, 可以知道: 在暴露初期, BE-WAFs浓度组中, 40、

100 mg/L 鳉浓度组的海水青 胚胎的CAT酶活性均高于

WAF 中的对应浓度组, 并随着暴露时间的延长, 差异

逐渐明显; 暴露阶段消油剂的添加使得 250 mg/L浓度

组 CAT 酶活性在暴露后期出现下降趋势, 这可能由

于其中的石油烃含量过高且作用时间过长从而导致

胚胎产生中毒反应。 

 

图 2  120#燃料油 WAFs、BE-WAFs 影响 鳉海水青 胚胎

CAT活性的时间-效应曲线 

Fig. 2  Effect of WAFs and BE-WAFs on CAT activity in 
Oryzias melastigma embryos  

 

2.4  WAFs 与 BE-WAFs 鳉对海水青 胚胎

GST 酶活性的影响 

不同浓度的 WAFs 鳉对海水青 胚胎的 GST酶活

性的影响结果如图 3-A所示。由图可知: 实验中海水

空白组的 GST酶活性基本不变。在暴露 24 h后, 各

浓度组 GST酶活性变化不大, 直到 48 h后才出现较

为明显的升高, 并同时在暴露 96 h时达到峰值。在暴

露阶段, 100 mg/L浓度组酶活性始终较 40、250 mg/L

浓度组更高。停止暴露 24 h后, 各浓度组的 GST活

性明显下降 , 且略低于海水空白组水平 , 恢复期后
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各浓度组酶活性恢复正常水平。由实验结果可知 : 

WAFs 各浓度组中 GST 酶活性随着暴露时间的延长, 

呈现先增高后降低的趋势, 时间-效应关系较明显, 其

中尤以 100 mg/L浓度组最为显著; 当恢复 96 h完成恢

复实验时, 实验组 GST酶活性已恢复到空白组水平。 

BE-WAFs 鳉对海水青 胚胎的 GST 酶活性的影

响结果分析如图 3-B 所示。在实验过程中, 空白组

GST 酶活性基本保持不变, 而消油剂空白组在暴露

期出现升高趋势, 96 h时诱导率达到 17.92 %。暴露

阶段 BE-WAFs的 40、100 mg/L浓度组呈现相同的

趋势, 其 GST 活性均较空白组偏高并随着时间的延

长愈加显著, 其中以 100 mg/L 浓度组诱导率更高, 

96 h时已达到 44.4 %; 而 250 mg/L浓度组则出现先

诱导后抑制的现象。在结束暴露后, 3个浓度组的酶

活性均恢复到正常水平。由实验结果可知; BE-WAFs

中 40、100 mg/L 鳉浓度组海水青 胚胎中 GST酶活性

随着实验时间的延长, 均呈现先增高后降低的趋势, 

时间-效应关系明显; 250 mg/L浓度组则出现先升后

降的规律, 但是酶活性波动幅度有限。当完成恢复实

验时, 各组 GST酶活性趋于正常。 

 

图 3  120#燃料油 WAFs、BE-WAFs 影响 鳉海水青 胚胎

GST活性的时间-效应曲线 

Fig. 3  Effect of WAFs and BE-WAFs on GST activity in 
Oryzias melastigma embryos  

将 WAFs 与 BE-WAFs 中 GST 酶活性水平进行

对比 , 可以发现 : 在暴露初期相较于 WAFs, 

BE-WAFs的 40、100 mg/L浓度组 GST酶活性受诱

导更加显著 , 并随着时间的延长 , 差别愈加明显 ; 

BE-WAFs中 250 mg/L浓度组 GST在暴露前期受到

诱导, 活性明显高于WAFs组, 而后于暴露 96 h时受

到抑制 , 低于空白组水平 , 这可能与高浓度石油烃

长时间暴露, 毒性影响超出生物耐受阈值有关。 

2.5  120#燃料油 WAFs、CE-WAFs 暴露下

酶活性变化规律比较 

为了直观地对比不同浓度下 120#燃料油WAFs、

CE-WAFs暴露对 SOD、CAT、GST3种酶活性影响, 

将暴露期间胚胎内各种酶活性变化情况列于表中 , 

由表 2可见:  

(1) 鳉当海水青 胚胎暴露于 WAFs 后 , 体内

SOD、CAT、GST酶活性发生明显变化: 暴露初期, 3

种抗氧化酶活性受到石油烃诱导而明显上升。这主

鳉要是由于海水青 胚胎在受到较低浓度石油烃产生

的氧化胁迫后 , 体内活性氧含量增加 , 使机体处于

氧化应激状态, 从而产生适应性诱导反应[26]。这是生

物体应对外源污染物引起氧化压力的一种自我保护

调节机制[27]。在对鲈鱼(Dicentrarchus labrax)、鲻鱼

(Liza aurata)、华贵栉孔扇贝(Chlamys nobilis)、翡翠

贻贝(Perna viridis)、菲律宾蛤仔(Ruditapes philippinarum)

和毛蚶(Scapharca subcrenata)的研究中曾经得出相

似的结论[28-33]。 

(2) 在 BE-WAFs 的暴露试验中, 水体中石油烃

含量上升使得诱导效应更加显著(表现为峰值升高、

峰值出现时间提前)。暴露前期 3 种酶活性呈现上升

趋势, 且诱导率随石油烃浓度升高而增大。随着暴露

时间延长, 在 BE-WAFs中 250 mg/L浓度组 3种抗氧

化酶的活性均出现了不同程度的下降。这是由于当

石油烃持续作用产生的氧化胁迫超出了机体适应性

反应的抵御能力时, 会使生物体产生中毒反应, 进而

抑制抗氧化酶的合成, 导致酶活性降低。吕福荣等[34]

研究消油剂处理 0#柴油对马粪海胆(Hemicentrotus 

pulcherrimus)的毒性效应, 赵元凤、沈盎绿等[35-36]分

别研究石油烃污染对毛蚶(Scapharca subcrenata)和

斑马鱼(Barchydanio rerio var)抗氧化酶活性的影响, 

Cheung 等 [37]研究苯并[a]芘暴露对翡翠贻贝(Perna 

viridis)的抗氧化系统的影响, Richardson等[38]研究多

环芳烃暴露下的贻贝(Perna viridis)体内抗氧化酶的

变化, 都得到了相似的结论。 
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表 2  WAFs、BE-WAFs 对酶活性影响的比较  
Tab. 2  Effects of WAFs and BE-WAFs on three enzymes 

最大诱导量出现时间(h) 最大诱导率(%) 抑制出现时间(h) 最大抑制率(%) 
酶 

浓度 

(mg/L) WAFs BE-WAFs WAFs BE-WAFs WAFs BE-WAFs WAFs BE-WAFs

40 96 96 75.36 89.2 — — — — 

100 96 96 94.85 101.03 — — — — SOD 

250 96 24 46.86 0.99 — 48 — 29.72 

40 96 96 33.38 58.07 — — — — 

100 96 96 48.02 68.49 — — — — CAT 

250 96 48 22.44 14.46 — 96 — 3.8 

40 96 96 12.64 30.87 24 — 4.08 — 

100 96 96 36.67 44.4 — — — — GST 

250 96 48 24 28.21 24 96 5.72 13.17 

 
(3) 在实验过程中, 3 种酶表现出的诱导或抑制

程度均不相同。其中以对 SOD 酶的诱导最为明显, 

其次为 CAT酶, 而对 GST酶的诱导则出现一定的滞

后性, 诱导程度也最小; 从抑制率来看, 在加入消油

剂后, 250 mg/L浓度组的 3种酶均出现酶活抑制现象, 

其中以 SOD 酶活性出现抑制的时间最早, 抑制率最

大, GST酶次之, CAT酶受到的抑制最小。由此可见: 

3 种抗氧化酶中 SOD 酶对石油烃暴露最为敏感, 也

最适合作为监测石油烃污染的指标。王晓艳、蒋凤

华等[39-40]的研究结果也分别验证了这一结论。 

(4) 在消油剂单独暴露的实验中发现: GST相较

于 SOD、CAT 表现出更大的敏感性, 在暴露阶段持

续受到诱导, 活性呈现线性上升趋势; 而在对 SOD、

CAT的消油剂单独暴露实验中, 没有出现这一现象。

这可能是由于消油剂空白组中含有的石油烃降解微

生物导致的。研究表明 : 谷胱甘肽转移酶(GST)在

PAHs 降解菌中起着重要的作用, Lloyd 等人[41-42]已

经将 GST 酶作为分子探针用于鉴别 PAHs 降解菌的

存在。 

3  结论 

本文研究了 120#号燃料油 WAFs、BE-WAFs对

鳉海水青 胚胎中 SOD、CAT、GST3种抗氧化酶活性

的影响, 得到如下结论:  

(1) 机体中的抗氧化酶既可以在石油烃暴露下

产生适应性诱导使活性上升, 也可以受毒性抑制导

致活性下降 ; 石油烃浓度越高 , 产生的诱导或抑制

效应越强。 

(2) BE-WAFs 中抗氧化酶活性的诱导或抑制效

应均高于对应浓度的WAFs。说明消油剂的添加使得

鳉石油烃污染对海水青 胚胎的氧化胁迫进一步增强。 

(3) 石油烃暴露后, 3 种抗氧化酶活性变化的剂

量-效应和时间-效应关系显著。尤其以 SOD 表现最

为敏感, 适合作为监测石油烃污染的生物标志物。 

(4) GST 酶在消油剂单独暴露中出现一定程度

的活性变化, 表现较为敏感。表明 GST 酶对于该生

物型消油剂的污染监测具有一定价值。 
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Abstract: In this paper, we consider the acute toxicities of #120 fuel oil water-accommodated fractions (WAFs) and 

biologically enhanced water-accommodated fractions (BE-WAFs) on Oryzias melastigma embryos. Specifically, in 

our study, we investigated the effects of WAFs and CE-WAFs with different concentrations on the activities of 

superoxide dismutase (SOD), catalase (CAT), and glutathione S-transferase (GST). The results show that the 

activities of SOD, CAT, and GST vary significantly after experiencing oxidative stress from petroleum 

hydrocarbons. With increasing the TPH concentration and duration of exposure, the activities of SOD, CAT, and 

GST showed various degrees of inductive and inhibitory effects. Of the three enzymes, the activity of SOD varied 

most significantly when exposed to petroleum hydrocarbons. GST also showed sensitivity when exposed to a 

dispersant alone. These study results indicate that the SOD in O. melastigma has the highest sensitivity to pollution 

from petroleum hydrocarbons and is suitable for use as a biomarker for monitoring marine oil pollution. 
 

                                                                       (本文编辑: 康亦兼) 


