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随着人们对海洋生态系统保护意识的增强, 很
多学者对造成海洋污染的成因、机理、污染物对海

洋生物的生态毒理进行了深入的研究 [1-5]。近年来 , 
持久性有机污染物 (persistent organic pollutants, 
POPs)对海洋生物生理和生化过程的影响已成为该
领域的研究热点。 

1  POPs 的发现及新型 POPs 记录 

1964 年, Jensen 用气-液相色谱法从野生生物样
品中分离有机氯农药, 发现了一个未知峰[6], 1966年
这些未知峰被确定为多氯联苯(PCBs)。此后, 陆续有
学者发现 PCBs 及其他有机化合物在全世界的海洋
底泥、无脊椎动物、鱼及其他生物体内也有残留, 至
今已无处不在 [7]。这类持久性有机污染物具有持久

性、生物富集性、半挥发性和毒性, 能在大气环境中
远距离迁移并沉积, 对人类健康和环境造成严重危
害[8]。为控制 POPs 对环境继续造成污染, 2001 年 5
月, 中国签署了《斯德哥尔摩持久性有机污染物公
约》, 对 12种 POPs的生产和使用加以限制。然而, 随
着环境污染日趋严重及各国学者对 POPs 污染的研
究深入, 人们发现对环境安全造成威胁的 POPs远不
止这 12种, 如 PBDE (polybrominated biphenyl ether, 
多溴联苯醚)、BDE (polybrominated biphenyl ethers, 
多溴二苯醚)、PFOS (peifluorooctane sulfonate, 全氟
辛烷磺酰基化合物)、PFOA (perfluorooctanoic acid, 
全氟辛酸)、2,4-DCP (2,4-dichlorophenol, 2,4-二氯酚) 
等新型 POPs陆续为文献报道。这些 POPs是设计用
来替代那些被禁用或过时的 POPs, 或者是一些已经
使用多年但近期才发现可以在生态系统中富集、危

害可能性增大的环境污染物; 新型 POPs还有另一个
可能的来源是存在于环境中的有机化学物质通过物

理或生物降解成为毒性更大、更容易被生物富集的

形式如 PFO (烷基酚和全氟辛烷磺酰基化合物)[9]。  

2  POPs 在海洋中的广泛性和危害性 

随着被认知的 POPs种类的不断增加, 人们发现
POPs污染问题越来越严重。通过陆源排放和大气沉
降等途径, 释放于各种环境中的 POPs 最终进入海洋, 
使得海洋成为 POPs的重要聚集地, 海洋生态系统的
稳定性也因此受到严重威胁, 这一情况已引起全球
学者对海洋污染物来源研究的重视。以硫丹污染为

例, 来自美国、澳大利亚和印度刚果河流域[10-13]的调

查数据显示, 径流从土壤中带来的硫丹可使其在这
三个地区水域中的浓度分别升高到 13.4, 45µg/L 和
66.5 µg/L, 这些浓度已远高于对水生生物产生急性
和慢性毒害作用的浓度 0.22 µg/L和 0.05 µg/L[14]。很

多种类的 POPs 都被证明具有生物富集效应和生物
放大效应[15-20]。POPs在海洋生态系统中随着食物链
的延伸而迁移 , 最终将对食物链的最高营养级——
人类的健康造成严重威胁。因此, 国内外对于可供食
用的海洋动物体内 POPs 浓度水平的研究较      
多[21-22], 而 POPs对藻类生态毒理研究部分则相对较
薄弱。 
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3  POPs 藻类生态毒理研究 

藻类是整个生态系统物质循环和能量流动的重

要基础, 其本身的生长和代谢会直接受到 POPs污染
的影响, 进而影响到初级消费者及高级消费者的正
常生长和生理过程。藻类对于许多毒物比鱼类、甲

壳类更为敏感, 而且藻类具有周期短、易于培养、可
以直接观察细胞水平上的毒性症状等特点[23]。利用

藻类的这些生物学特点进行生态毒理学研究, 有助
于我们客观了解和准确评估 POPs 对整个海洋生态
系统造成的威胁, 为阻断 POPs 在食物链中的传递, 
降低和避免对人类健康造成的危害, 为解决中国海
洋环境 POPs污染问题提供科学依据。 

3.1  POPs 对藻类生长的毒性效应 
许多研究结果表明, 在 POPs 暴露和胁迫下, 藻

类生长受到明显的影响。Delorenzo等[24]在研究中发

现, 绿藻(Pseudokirchneriella subcapitatum)在硫丹中
暴露的 EC50浓度为 427.8 µg/L。在室内试验中, 当
PFOS 的浓度高于 50 mg/L 时 , 羊角月牙藻
(Selenastrum capricornutum)和小球藻(Chlorella vul-
garis)的生长会被显著抑制[25]。但有些种类的藻在一

定浓度范围内的某种 POPs中还能正常生长。小球藻
(Chl. fusca var. vacuolata)和项圈藻(Anabaena vari-
alilis)在有 5~40 nmol/L浓度 DNP存在的条件下能够
正常生长并表现出较高的富集 DNP的能力[26]; 小球
藻(C. vulgaris)和 Coenochloris pyrenoidosa 在 24 h
光照培养下,  5 d内在 50 mg/L的 p-chlorophenol和
p-nitrophenol 环境中能对两种有机污染物进行富集
[27]; 扁藻(Tetraselmis marina)还能通过与葡萄糖共转
移的方式将 2,4-DCP 类化合物富集, 从而降低其对
藻体产生的毒性[28]。 

3.2  藻类抗氧化酶防御系统对 POPs 的  
响应  

许多毒性物质的致毒机理在于能够诱导细胞产

生大量活性氧(reactive oxygen species, ROS)而对机
体产生各种损害, 诱发细胞抗氧化酶系统活性增强, 
加快 ROS清除过程。抗氧化酶系统涉及的抗氧化酶
包括抗坏血酸过氧化物酶(APX)、超氧化物岐化酶
(SOD)、过氧化物酶 (POD)、谷胱甘肽过氧化物酶
(GPX)、过氧化氢酶(CAT)和谷胱甘肽还原酶(GR)等。
由于抗氧化防御系统对污染物胁迫相当敏感, 因此
在指示污染物胁迫的早期预警中发挥巨大的作用

[29]。不同的 POPs对同一种生物的抗氧化防御系统产
生的影响不同, 不同种类的抗氧化酶对 POPs胁迫的
响应也不尽相同。当金鱼藻(Ceratophyllum demersum)
暴露于 10 mg/L的 1,2-DCP和 10 mg/L 的 1,4-DCP
中时, GST活性显著增高; 当二者的浓度达到 5 mg/L
的时候, POD和 GR的活性就显著增强[30]。乙氧氟草

醚 (oxyfluorfen) 和 敌 草 隆 (diuron) 对 斜 生 栅 藻
(Scenedesmus obliquus)的单独以及联合作用 24 h后
的研究结果显示: CAT、APX、GR和 s-GST在乙氧
氟草醚的刺激下活性增强, 而敌草隆未对 3 种酶活
性有显著影响。乙氧氟草醚和敌草隆对 S. obliquus
的抗氧化反应具有拮抗作用, 但在酶水平上, 只能观
察到对 CAT 酶的拮抗表现[31]。通过对暴露于不同浓

度的硫丹环境中水聚藻(Myriophyllum quitense)体内
CAT、GR、s-GSTs 和 m-GSTs 活性变化的研究结果
表明, 硫丹浓度为 0.02 μg/L(淡水中最大安全浓度)
时未能引起 M. quitense 体内抗氧化压力升高, 但在
试验中设计浓度 0.5 μg/L和 5 μg/L 时抗氧化酶系活
性都应激升高。藻类抗氧化酶防御系统对 POPs与其
他有毒物质的响应类似[32]。 

3.3  POPs 对藻类的毒性机制 

目前, POPs 对藻类产生毒性作用的机理还没有
统一的定论, 不同的研究结果显示 POPs对藻类的毒
性机制不同。首先, POPs 的化学结构会对其生物毒
性产生决定性的影响。例如, 氯酚能够干扰细胞内能
量转换过程, 将氧化反应和光合磷酸化反应隔离或
者干扰电子传递 , 从而对微生物产生毒害作用 , 其
毒性随苯环的氯化程度的升高而增高[33-34]。硝基芳

烃对藻体可能是通过亲核取代或氧化反应而致变的, 
毒性差异主要是受取代基的影响[35]。其次, 有研究表
明 , 单硝基取代物的毒性取决于其疏水性 , 而二硝
基取代物的毒性取决于其电子属性[36]。另外, 杜庆才
等[37]对氯代芳香族污染物对羊角月芽藻(Selenastrum 
carpricornutum)的急性毒性试验结果表明 , 分子总
能量 TE是决定该组污染物毒性的关键参数, TE越高, 
反应活性越高, 对藻的毒性也越大。除了 POPs可能
的致毒机理复杂多变以外, 受试生物的不同也增加
了致毒机理的不确定性。总之, POPs 进入藻类细胞
以后对细胞造成毒性损伤且很难降解[38]。 

藻类所在生态系统的实际环境远比实验室条件

复杂, 很多理化因子如水分、pH 和紫外线(UV)等环
境因素也会影响有毒物质对其毒性作用。例如, UV
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可导致生物体内 ROS 含量增加[39], 同时, 植物体内
的 PSII、蛋白质和 DNA、膜系统以及植物激素均为
UV 作用靶,因此, UV 和有毒物质的联合胁迫往往导
致生物体受到更为严重的伤害。例如 , 蓝藻
Plectonema boryanum遭受UV-B和Cd的联合胁迫后, 
CAT和 SOD活性均增高, UV-B辐射使质膜透性增大, 
从而导致 Cd 吸收量增加, 使得 Cd 对其毒害作用更
强[40]。土壤镉污染也会加剧 UV-B 辐射对一种云杉
(Picea abies)的损伤[41]。但目前未见有 UV 和 POPs
联合胁迫对藻类毒理学的研究。 

4  POPs 对藻类生态毒理研究展望 

前人的研究工作主要以藻类生境中 POPs 种类
和浓度定量描述、POPs 急性和慢性毒理试验为主, 
试验的结果可以作为评价环境中 POPs 毒性强度以
及对海洋生态造成影响的参数之一, 能够反映污染
物对生态系统在整体水平上的影响, 但是随着海洋
环境污染程度的加剧和污染情况复杂性的提高 , 
POPs对藻类的生态毒理研究还应在以下几个方面加
强:  

(1) 污染物对藻类毒害作用的本质、POPs 与藻
细胞中蛋白、核酸等生物大分子之间的互作影响研

究。 
(2) 结合现代生物学方法与技术如差减杂交、差

异显示 PCR, 利用基因在生物体内的差异表达量作
为生物标记物, 或找出 POPs对藻类毒害作用的靶位
点或靶分子, 探索新的分子生态毒理学指标。 

(3) 不同种类的 POPs、POPs 与其他污染物、
POPs 与其他理化因子如紫外线、水分和 pH 对藻类
的联合毒理作用研究。 

(4) 用多项指标综合评价 POPs对藻类的潜在影
响, 从而更有效地对 POPs低剂量暴露的作用做出早
期预警, 对藻类个体、种群、群落和生态系统造成的
环境影响做出更准确的预测。 
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