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　 　 摘要:　 为了明确藻类对重金属的耐受性和富集特征ꎬ采用室内培养法ꎬ研究铜绿微囊藻(Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏ￣
ｓａ)对不同质量浓度 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋的富集能力以及对其胁迫的生理响应ꎮ 结果表明ꎬ铜绿微囊藻对 Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋均有一

定的富集作用ꎬ而且 Ｚｎ２＋的富集量明显高于 Ｃｄ２＋ꎮ 当 Ｚｎ２＋质量浓度为 ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ时ꎬ铜绿微囊藻的比生长速率最

快ꎬ当 Ｚｎ２＋质量浓度超过 ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ时ꎬ铜绿微囊藻的生长受到抑制ꎬ即 Ｚｎ２＋对铜绿微囊藻的生长具有低质量浓度

促进ꎬ高质量浓度抑制的作用ꎮ Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻的生长不具有低质量浓度促进作用ꎬ质量浓度为 ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ的
Ｃｄ２＋作用 ９６ ｈ 后ꎬ铜绿微囊藻的生长受到明显抑制ꎬＣｄ２＋质量浓度越高ꎬ其对铜绿微囊藻生长的抑制作用越明显ꎮ
Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋质量浓度分别为 ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 １５ ｍｇ / Ｌ时ꎬ连续培养 ２４ ｈ 后ꎬ铜绿微囊藻的酯酶活性均显著升高ꎬ当
Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋质量浓度分别达到 ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ时ꎬ与对照相比ꎬ藻细胞光系统 ＩＩ(ＰＳＩＩ)最大光能转化效率

(Ｆｖ / Ｆｍ)显著降低ꎮ 在 Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋胁迫下ꎬ铜绿微囊藻的超氧化物歧化酶(ＳＯＤ)活性、过氧化氢酶(ＣＡＴ)活性以及

丙二醛(ＭＤＡ)含量均发生变化ꎮ
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　 　 随着工农业的快速发展ꎬ大量重金属进入水环

境ꎬ这不仅污染水体ꎬ还导致其在生物体内富集ꎬ并
通过食物链传递ꎬ将其作用放大ꎬ最终危害人类健

康[１]ꎮ 藻类是水域生态系统的初级生产者ꎬ藻细胞

壁及细胞内含有可与重金属离子结合的功能基团ꎬ
如氨基、硫代基等[２￣４]ꎬ对水体中的重金属具有一定

的耐受性[５]ꎮ 在相同质量浓度条件下ꎬ铜绿微囊藻

对 Ｃｄ２＋的吸附效率大于 Ｃｕ２＋和 Ｎｉ２＋ꎬ而且自然条件

下生长的铜绿微囊藻的吸附能力比室内培养的铜绿

微囊藻强[６￣７]ꎮ 不同藻类对 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋的耐受性存

在较大差异ꎬ点状念珠藻(Ｎｏｓｔｏｃ ｐｕｎｃｔｉｆｏｒｍｅ)可以耐

受 １􀆰 ４３ ｍｇ / Ｌ的 Ｚｎ２＋ꎬ聚球藻( Ｓｙｎｅｃｈｏｃｏｃｃｕｓ ｓｐ. ＩＵ
６２５)可耐受 ２５􀆰 ００ ｍｇ / Ｌ的 Ｚｎ２＋ [８]ꎮ

藻类在吸附重金属离子的过程中也会遭受其毒

害ꎬ与藻类亲和性越强的重金属离子对藻类生长的

抑制作用越强[９]ꎮ 已有研究结果表明ꎬ江苏省 ５ 大

湖泊(太湖、滆湖、洪泽湖、高宝邵伯胡和骆马湖)
Ｃｄ２＋的平均质量浓度为 １􀆰 ０２ μｇ / Ｌꎬ其中太湖南泉湖

区 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋全年平均质量浓度可达 ３１􀆰 ８９ μｇ / Ｌ
和 ０􀆰 ２９ μｇ / Ｌꎬ最高质量浓度分别为 ７７􀆰 ００ μｇ / Ｌ和
２􀆰 ２０ μｇ / Ｌ[１０￣１１]ꎮ 锌是藻类生长所必须的微量元素ꎬ
适量的 Ｚｎ２＋能维持藻类正常的生理代谢ꎬ但过量的

Ｚｎ２＋会与类金属硫蛋白结合ꎬ导致细胞膜受损ꎬ光合

作用下降[１２￣１３]ꎮ Ｃｄ２＋ 是常见的重金属污染物之一ꎬ
能破坏藻类叶绿体结构ꎬ抑制叶绿素合成ꎬ也能导致

抗氧化酶失活、蛋白质变性以及细胞膜损伤等[１４]ꎮ
有研究结果表明ꎬ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ的 Ｃｄ２＋ 可显著抑制铜

绿微囊藻生长ꎬ在 Ｃｄ２＋ 胁迫下ꎬ藻细胞会发生膜脂

过氧化和膜蛋白的聚合作用ꎬ使膜系统变性ꎬ高质量

浓度 Ｃｄ２＋导致藻细胞表面及周围絮状物增多ꎬ部分

藻细胞甚至破碎溶解ꎬ细胞趋于死亡ꎬＣｄ２＋对斜生栅

藻(Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ ｏｂｌｉｑｕｕｓ)生长的影响表现为低质量

浓度(<０􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ)促进ꎬ高质量浓度抑制[１５]ꎮ 高

质量浓度的 Ｚｎ２＋ 和 Ｃｄ２＋ 均会导致铜绿微囊藻细胞

内叶绿素 ａ、叶绿素 ｂ、类胡萝卜素、藻胆素等色素含

量以及光系统 ＩＩ(ＰＳＩＩ)最大光能转化效率降低ꎬ并
抑制藻胆体向 ＰＳＩＩ 反应中心进行能量传递[１６￣１７]ꎮ

在一些经济发达地区ꎬ水体正遭受重金属污染ꎬ
且常伴有大规模的藻类水华ꎮ 在适宜风场作用下ꎬ
水柱中的蓝藻上浮至水面ꎬ并进行水平漂移运动ꎬ这

使得较大区域的藻类大量聚集在某特定区域[１８]ꎮ
在水体表面的水平漂移过程中ꎬ藻类也会携带其吸

收、吸附的物质一起运动ꎬ当聚积的藻类死亡分解

后ꎬ其体内富集的物质被释放ꎬ又重新回到水环境

中ꎬ从而改变物质的空间分布[１９￣２０]ꎮ 铜绿微囊藻是

形成藻类水华的主要物种ꎬ对重金属具有较强的富

集能力ꎮ 因此ꎬ本研究拟采用室内培养法ꎬ开展不同

锌质量浓度、镉质量浓度下铜绿微囊藻毒理学试验ꎬ
以期阐明铜绿微囊藻对重金属胁迫的生理响应机制

和耐受能力ꎬ以及藻细胞密度、酯酶活性、ＰＳＩＩ 最大

光能转化效率(Ｆｖ / Ｆｍ)、超氧化物歧化酶(ＳＯＤ)活

性、过氧化氢酶(ＣＡＴ)活性、丙二醛(ＭＤＡ)含量在

不同锌质量浓度、镉质量浓度下的变化ꎮ

１　 材料与方法

１.１　 试验藻种及培养

试验使用的铜绿微囊藻(Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ)
购自中国科学院水生生物研究所淡水藻种库ꎮ 培养

试验前ꎬ玻璃器皿均用 １０％的盐酸溶液浸泡 ３ ｄꎬ再用

去离子水冲洗并烘干ꎮ 铜绿微囊藻扩大培养前ꎬ根据

Ｒｉｐｐｋａ 等[２１]方法配制的 ＢＧ１１ 培养基及玻璃器皿均

经 １２０ ℃高压蒸汽灭菌锅(ＹＸＱ￣ＬＳ￣５０Ａꎬ博讯公司产

品)灭菌 ３０ ｍｉｎꎮ 在无菌操作台(ＥＳＣＯ ＡＣ２￣４Ｓꎬ艺思

高公司产品)中ꎬ将适量藻液转接至含有 ５００ ｍｌ ＢＧ１１
培养基的锥形瓶中ꎬ并置于光照培养箱 ( ＧＺＸ￣
３００ＢＳＨ￣ＩＩＩꎬ新苗公司产品)中进行扩大培养ꎬ光照度

为 (３５±５) μｍｏｌ / (ｍ２􀅰ｓ)ꎬ光暗比为 １ ∶ １ꎬ温度控制

在 (２５±１) ℃ꎬ在培养过程中定期摇动锥形瓶ꎬ保持

试验藻种健康生长ꎮ
１.２　 试验处理

与扩大培养条件相同ꎬ使用改良的 ＢＧ１１ 培养基

(无 Ｚｎ２＋)对铜绿微囊藻进行 ３ ｄ 饥饿培养[２２]ꎬ以减

少 ＢＧ１１ 培养基中原有 Ｚｎ２＋的干扰ꎮ 无菌条件下ꎬ取
２９０ ｍｌ 改良的 ＢＧ１１ 培养基加入 ５００ ｍｌ 锥形瓶中ꎬ然
后分别加入 ５ ｍｌ 不同质量浓度的ＺｎＳＯ４􀅰７Ｈ２Ｏ、
ＣｄＣｌ２􀅰２􀆰 ５Ｈ２Ｏ(分析纯)溶液ꎬ再加入 ５ ｍｌ 经过饥饿

培养的铜绿微囊藻液ꎬ使 Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋质量浓度梯度均

为 ０ ｍｇ / Ｌ、０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ、０􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ、０􀆰 １５ ｍｇ / Ｌ、０􀆰 ２０
ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌꎮ 采用流式细胞仪检测铜绿微囊

藻的初始状态ꎬ以保证新接入藻的状态符合试验要
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求ꎮ 根据经济合作与发展组织(ＯＥＣＤ)标准ꎬ利用藻

类进行毒性试验时ꎬ藻的初始密度多设定在 １ ｍｌ 约
１􀆰 ００×１０５个(对数生长期)ꎬ以此来比较不同物质的毒

性大小[２３]ꎮ 本试验初始时刻藻的密度为 １ ｍｌ １􀆰 １４×
１０６个ꎬ铜绿微囊藻处在对数生长期ꎮ Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋每个

质量浓度均设 ３ 个重复ꎬ连续培养 １４４ ｈꎮ 在铜绿微

囊藻培养的第 ０ ｈ、２４ ｈ、４８ ｈ、７２ ｈ、９６ ｈ、１２０ ｈ 和 １４４
ｈ 测定藻密度、酯酶活性、ＰＳＩＩ 最大光能转化效率

(Ｆｖ / Ｆｍ)ꎬ在铜绿微囊藻培养的第 ０ ｈ、４８ ｈ、９６ ｈ 和

１４４ ｈ 测定超氧化物歧化酶活性、过氧化氢酶活性、丙
二醛含量ꎬ在铜绿微囊藻培养的第 １４４ ｈ 测定藻细胞

中 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋的富集量ꎮ
１.３　 指标测定

１.３.１　 藻密度和酯酶活性　 无菌条件下ꎬ铜绿微囊

藻培养的第 ０ ｈ、２４ ｈ、４８ ｈ、７２ ｈ、９６ ｈ、１２０ ｈ 和 １４４
ｈꎬ采集藻液 ２ ｍｌꎬ使其通过孔径为 ４５ μｍ 的尼龙筛

网ꎬ将藻液分成 ２ 份(体积各约 １ ｍｌ)ꎬ分别测定酯

酶活性和藻细胞密度ꎮ 向 １ 份藻滤液中加入二乙酸

荧光素(ＦＤＡꎬＳｉｇｍａ 公司产品)ꎬ使 ＦＤＡ 浓度为 ２５
μｍｏｌ / Ｌꎬ２５ ℃暗室温育 ８ ｍｉｎ 后ꎬ使用流式细胞仪

(ＢＤ ＡｃｃｕｒｉＴＭ Ｃ６ꎬ贝克顿￣狄金森公司产品)测定酯

酶活性ꎬ用流式细胞仪直接测定另一份藻滤液的藻

细胞密度ꎮ 流式细胞仪为双激光配置:第 １ 激光的

激发波长为 ４８８ ｎｍꎬ异硫氰酸荧光检测通道(ＦＬ１)
(５３０ ｎｍ / ３０ ｎｍ)收集 ＦＤＡ 荧光ꎬ甲藻素￣叶绿素￣蛋
白质复合荧光检测通道(ＦＬ３ꎬ长通滤光片 ６７０ ｎｍ)
收集藻密度荧光ꎬ第 ２ 激光激发波长为 ６４０ ｎｍꎬ进
样流速为 １ μｌ / ｓꎬ上样体积为 １０ μｌ[２４]ꎮ 酯酶活性

用荧光强度百分比表示ꎬ即:相对荧光强度＝测定荧

光强度 /初始荧光强度×１００％ꎮ
１.３.２　 总蛋白质含量、ＳＯＤ 活性、ＣＡＴ 活性以及 ＭＤＡ
含量　 无菌条件下ꎬ于铜绿微囊藻培养的第 ０ ｈ、４８
ｈ、９６ ｈ 和 １４４ ｈꎬ采集适量藻液至 １５ ｍｌ 离心管中ꎬ在
冷冻台式离心机(５８１０Ｒꎬ艾本德公司产品)中离心(４
℃、１０ ０００ ｒ / ｍｉｎ)１０ ｍｉｎꎬ收集藻细胞ꎬ使藻细胞重悬

于无菌预冷的 ０􀆰 ０５ ｍｏｌ / Ｌ磷酸盐缓冲液(ＰＢＳꎬｐＨ＝
７􀆰 ８)中ꎬ冰浴下采用超声波细胞破碎仪(Ｘ０￣１０００Ｄꎬ
先欧公司产品)破碎藻细胞ꎬ直至镜检无完整细胞ꎬ离
心(４ ℃、１０ ０００ ｒ / ｍｉｎ)１０ ｍｉｎꎬ取上清液ꎬ上清液为待

测粗酶液ꎮ 提取藻细胞内的 ＭＤＡ 时ꎬ将离心收集的

藻细胞重悬于 １０％的三氯乙酸(ＴＣＡ)中ꎬ超声破碎ꎬ
离心ꎬ取上清液ꎬ上清液为待测粗 ＭＤＡ 提取液ꎮ

蛋白质含量采用考马斯亮蓝法测定[２５]ꎮ ＳＯＤ
活性采用氮蓝四唑(ＮＢＴ)光还原法测定ꎬ以 １ ｍｇ 蛋

白质在 １ ｍｌ 反应液中使 ＮＢＴ 光还原反应抑制率达

５０％时所对应的 ＳＯＤ 量为 １ 个活力单位ꎬＳＯＤ 活性

单位为Ｕ / ｍｇꎮ ＣＡＴ 活性采用紫外吸收法[２６] 测定ꎬ
以 １ ｍｇ 蛋白质 １ ｓ 分解 １ μｍｏｌ Ｈ２Ｏ２的量为 １ 个活

力单位ꎬＣＡＴ 活性单位为Ｕ / ｍｇꎮ ＭＤＡ 含量采用硫

代巴比妥酸法(ＴＢＡ) [２７]测定ꎬ单位为ｎｍｏｌ / ｍｇꎮ
１.３.３ 　 光合荧光 　 采用浮游植物荧光仪( Ｐｈｙｔｏ￣
ＰＡＭꎬ Ｗａｌｚ 公司产品)测定叶绿素荧光参数ꎮ 取藻

液 ２ ｍｌꎬ暗适应 ３ ｍｉｎ 后进行测量ꎬ直接在仪器上读

取 ＰＳＩＩ 最大光能转化效率(Ｆｖ / Ｆｍ)数值ꎬ该数值可

反映铜绿微囊藻潜在的最大光合速率ꎮ
１.３.４　 藻细胞中锌和镉的富集量　 铜绿微囊藻毒理

试验培养第 １４４ ｈꎬ采集藻液 ５０ ｍｌ 至离心管ꎬ在离心

机(ＴＤＬ￣４０Ｂꎬ安亭公司产品)中以４ ０００ ｒ / ｍｉｎ离心 １５
ｍｉｎꎬ将铜绿微囊藻与改良的 ＢＧ１１ 培养基分离ꎬ倾倒

出培养基ꎬ将沉淀的藻细胞重悬于无菌去离子水中ꎬ
１０ ｍｉｎ 后小心吸取上部藻细胞悬液ꎬ弃去离心管底部

杂质ꎬ再将吸取的藻液以４ ０００ ｒ / ｍｉｎ离心 １５ ｍｉｎꎬ收
集藻细胞ꎬ倾倒清洗液ꎮ 将含有铜绿微囊藻的离心管

置于冷冻干燥机(ＦＤ￣１Ａ￣５０ꎬ博医康公司产品)中ꎬ待
藻样冻干至恒质量后称取 ０􀆰 ０５ ｇ 至聚四氟乙烯消解

管中ꎬ加 ５ ｍｌ 硝酸ꎬ过夜ꎬ１２ ｈ 后将消解管置于微波

消解罐中ꎬ开盖ꎬ１３０ ℃消解 ２ ｈꎬ然后加高氯酸 ２ ｍｌꎬ
１６０ ℃消解 １ ｈꎬ再升温至 １８０ ℃消解赶酸ꎬ直至溶液

近干时停止加热ꎬ冷却至室温后加 ５ ｍｌ ２％的稀盐酸ꎬ
直至粘在消解管壁的消解产物完全溶解ꎬ用去离子水

将消解管中的溶液和沉淀全部转移至 ５０ ｍｌ 容量瓶

中ꎬ定容ꎬ摇匀ꎬ放置过夜ꎬ１２ ｈ 后将容量瓶中的上层

清液倒入 １５ ｍｌ 离心管中ꎬ采用电感耦合等离子体质

谱仪(ＩＣＰ￣ＭＳꎬＡｇｉｌｅｎｔ ７７００Ｘꎬ安捷伦公司产品)分别

测定藻细胞中锌和镉的富集量ꎮ
１.４　 数据处理与统计

采用 Ｍｉｃｒｏｓｏｆｔ Ｅｘｃｅｌ ２０１０ 处理数据ꎬ用 ＳＰＳＳ
２１.０ 对试验结果进行单因素方差分析(ＡＮＯＶＡ)ꎬ并
用最小显著性差异法(ＬＳＤ)对组间差异进行多重比

较ꎬ采用 ＧｒａｐｈＰａｄ Ｐｒｉｓｍ ５ 软件作图ꎮ

２　 结果与分析

２.１　 铜绿微囊藻对锌、镉的富集作用

图 １ 显示ꎬ铜绿微囊藻对锌、镉的富集量均随
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Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋初始质量浓度的升高而增大ꎮ 当 Ｚｎ２＋、
Ｃｄ２＋的初始质量浓度由 ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ增加至 ０􀆰 ２５
ｍｇ / Ｌ时ꎬ铜绿微囊藻对 Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋ 的富集量分别为

２３８􀆰 ２７~２ ０７１􀆰 ４５ μｇ / ｇ和 ４３􀆰 ７２~９６１􀆰 ６７ μｇ / ｇꎬ５ 个

处理下的平均含量分别为 ８５０􀆰 ２１ μｇ / ｇ和 ３６８􀆰 ５７
μｇ / ｇꎮ 铜绿微囊藻对 Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋均有一定的富集能

力ꎬ当初始质量浓度相同时ꎬ单位质量藻体对 Ｚｎ２＋的

富集量显著高于其对 Ｃｄ２＋的富集量(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ

图 １　 铜绿微囊藻中 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋的富集量

Ｆｉｇ.１　 Ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ｏｆ Ｚｎ２＋ ａｎｄ Ｃｄ２＋ ｉｎ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ

２.２　 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻细胞密度的影响

　 　 图 ２ 显示ꎬ在培养期间ꎬＺｎ２＋质量浓度为 ０􀆰 ０５

ｍｇ / Ｌ处理组的铜绿微囊藻细胞密度与同时期对照

组相比ꎬ显著增加了 １３􀆰 ３０％~ ２２􀆰 ９０％(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ
说明低质量浓度 Ｚｎ２＋ 能够促进铜绿微囊藻生长ꎮ
Ｚｎ２＋培养 ４８ ｈꎬ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组的藻

细胞密度显著低于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ培养 １４４
ｈ 铜绿微囊藻细胞密度分别下降了 ３５􀆰 ０１％ 和

７０􀆰 ０３％ꎬ表明高质量浓度 Ｚｎ２＋对铜绿微囊藻细胞生

长具有抑制作用ꎮ Ｃｄ２＋培养 ７２ ｈꎬ各质量浓度处理

组铜绿微囊藻细胞密度均显著低于同期对照组(Ｐ<
０􀆰 ０５)ꎬ培养 １４４ ｈꎬ与对照组相比ꎬ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ、０􀆰 １０
ｍｇ / Ｌ、０􀆰 １５ ｍｇ / Ｌ、０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ、０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ的 Ｃｄ２＋ 处

理组铜绿微囊藻细胞密度分别下降了 １０􀆰 １０％、
１１􀆰 ３１％、１０􀆰 ６３％、 ２２􀆰 ８９％ 和 ４２􀆰 ６９％ꎮ 当 Ｚｎ２＋ 和

Ｃｄ２＋初始浓度相同且大于等于 ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ时ꎬＺｎ２＋对

铜绿微囊藻的抑制作用比 Ｃｄ２＋更加显著ꎬ这与重金

属离子与藻类亲和性越强ꎬ对藻类生长抑制作用越

强的结论一致ꎮ 有研究结果[２０] 表明ꎬＣｄ２＋暴露 ４８ ｈ
内对普通小球藻 ( Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ｖｕｌｇａｒｉｓ) 的毒性高于

Ｚｎ２＋ꎬ但长时间暴露后 Ｃｄ２＋ 的毒性小于 Ｚｎ２＋ꎬ这与

Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋抑制铜绿微囊藻的效应一致ꎮ

图中不同小写字母表示同时刻不同质量浓度重金属处理的藻细胞密度差异显著ꎮ

图 ２　 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻细胞生长的影响

Ｆｉｇ.２　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ Ｚｎ２＋ ａｎｄ Ｃｄ２＋ｏｎ ｔｈｅ ｇｒｏｗｔｈ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ

２.３　 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻酯酶活性的影响
　 　 酯酶活性可以反映细胞的新陈代谢特性ꎬ是比

较敏感可靠的毒理学指标ꎮ 二乙酸荧光素(ＦＤＡ)
染料能够透过细胞膜被酯酶水解ꎬ本身没有荧光ꎬ但
其水解产物可以发出荧光ꎮ 因此ꎬ可以通过检测相

应的荧光信号来反映藻细胞的活性[２８]ꎮ
图 ３ 显示ꎬＺｎ２＋ 培养 ２４ ｈꎬ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ处理组的

相对荧光强度与对照组无显著性差异(Ｐ>０􀆰 ０５)ꎬ但
Ｚｎ２＋质量浓度高于 ０􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ处理组的相对荧光强

度均明显高于对照组ꎮ ４８ ｈ 后ꎬ０􀆰 １５ ｍｇ / Ｌ处理组的

相对荧光强度不断下降ꎬ９６ ｈ 后与同期对照组无显

著性差异(Ｐ>０􀆰 ０５)ꎬ但 ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处
理组的相对荧光强度始终显著高于同期对照组(Ｐ<
０􀆰 ０５)ꎮ 培养 ４８~ １４４ ｈꎬ ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ Ｚｎ２＋ 和 ０􀆰 ２５
ｍｇ / Ｌ Ｚｎ２＋处理组的相对荧光强度分别是同期对照

组的 ２１７􀆰 ５％、２４６􀆰 ５％、２８０􀆰 ７％、２０９􀆰 ２％、１９１􀆰 ３％和

４８１􀆰 ８％、５０２􀆰 ２％、４８３􀆰 ５％、３２０􀆰 ２％、２６７􀆰 ６％ꎮ Ｃｄ２＋

培养 ２４ ｈꎬ各质量浓度处理组藻细胞的相对荧光强
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度均显著高于同期对照组 (Ｐ< ０􀆰 ０５)ꎮ 培养 ４８ ｈ
后ꎬ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ处理组的相对荧光强度

与同期对照组无显著性差异ꎬ但 ０􀆰 １５ ｍｇ / Ｌ、０􀆰 ２０
ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组的相对荧光强度始终显著

高于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ培养 ９６ ｈ 时达到最大ꎬ

分别是对照组相对荧光强度的 ２７２􀆰 ８％、５３７􀆰 ２％和

７５７􀆰 ３％ꎮ 重金属培养 ４８ ｈꎬ质量浓度为 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ
的 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋ 处理组的相对荧光强度分别是培养

２４ ｈ 时相对荧光强度的 ２０６􀆰 １％和 １１８􀆰 ７％ꎮ

图中不同小写字母表示同时刻不同质量浓度重金属处理的藻细胞相对荧光强度差异显著ꎮ

图 ３　 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻酯酶活性的影响

Ｆｉｇ.３　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ Ｚｎ２＋ ａｎｄ Ｃｄ２＋ ｏｎ ｔｈｅ ｅｓｔｅｒａｓｅ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ

２.４　 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻光合作用的影响
　 　 ＰＳＩＩ 最大光能转化效率又称 ＰＳＩＩ 的光化学最

大量子产量ꎬ是暗适应下 ＰＳＩＩ 的最大光化学效率ꎬ
反映了光合自养生物潜在的最大光合作用能力ꎬ常
作为植物光合性能是否受损的敏感性指标[２９]ꎮ

图 ４ 显示ꎬ在培养 １２０ ｈ 内ꎬＺｎ２＋质量浓度低于

０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组藻细胞 Ｆｖ / Ｆｍ 值持续快速增长ꎬ
１２０ ｈ 后逐渐稳定ꎬ而且除了 ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ处理组的

Ｆｖ / Ｆｍ 值显著低于其他组外(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ各组间差异

不显著ꎮ Ｚｎ２＋浓度为 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组的 Ｆｖ / Ｆｍ 值

在培养 ２４ ｈ 后显著低于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ培
养期间各采样时刻的 Ｆｖ / Ｆｍ 值之间无显著差异ꎬ７２
ｈ 后ꎬ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组的 Ｆｖ / Ｆｍ 值均显著低于同期

各质量浓度组的 Ｆｖ / Ｆｍ 值(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ Ｃｄ２＋ 对铜绿

微囊藻 Ｆｖ / Ｆｍ 值的影响与 Ｚｎ２＋ 类似ꎬ培养期间ꎬ各
质量浓度组的 Ｆｖ / Ｆｍ 值在 １２０ ｈ 前持续上升ꎬ１２０ ｈ
后保持稳定ꎮ ４８ ｈ 后ꎬＣｄ２＋ 质量浓度为 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ
处理组的 Ｆｖ / Ｆｍ 值显著低于同期各质量浓度组(Ｐ<
０􀆰 ０５)ꎬ但高于同质量浓度 Ｚｎ２＋ 胁迫下藻细胞的

Ｆｖ / Ｆｍ值ꎮ

图中不同小写字母表示同时刻不同质量浓度重金属处理的藻细胞 Ｆｖ / Ｆｍ 值差异显著ꎮ

图 ４　 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻光合作用的影响

Ｆｉｇ.４　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ Ｚｎ２＋ ａｎｄ Ｃｄ２＋ ｏｎ ｔｈｅ ｐｈｏｔｏｓｙｎｔｈｅｓｉｓ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ

２.５　 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻抗氧化性的影响

　 　 图 ５ 显示ꎬＺｎ２＋暴露 ４８ ｈꎬ各质量浓度处理下藻

细胞内 ＳＯＤ 活性与同期对照组相比无显著性差异

(Ｐ>０􀆰 ０５)ꎮ ０􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ Ｚｎ２＋处理组的

７３张海涛等:铜绿微囊藻对锌、镉胁迫的生理响应



ＣＡＴ 活性分别显著低于和高于同期对照组 (Ｐ<
０􀆰 ０５)ꎬ表明高质量浓度的 Ｚｎ２＋刺激了藻细胞内 ＣＡＴ
活性的升高ꎮ 培养 ９６ ｈꎬ０􀆰 １５ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ
Ｚｎ２＋处理组的 ＳＯＤ 活性显著高于同期对照组(Ｐ<
０􀆰 ０５)ꎬ但 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ Ｚｎ２＋ 处理组的 ＳＯＤ 活性显著

低于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ 培养 ９６ ｈꎬ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ
和 ０􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ Ｚｎ２＋处理组的 ＣＡＴ 活性显著低于同期

对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ０􀆰 １５~ ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组的 ＣＡＴ
活性与对照组相比ꎬ无显著性差异(Ｐ>０􀆰 ０５)ꎬ表明

低质量浓度 Ｚｎ２＋在一定程度上抑制了藻细胞内 ＣＡＴ
活性ꎮ 培养 １４４ ｈꎬ０􀆰 １５~ ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ Ｚｎ２＋ 处理组藻

细胞内 ＳＯＤ 活性显著高于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ
０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组的 ＣＡＴ 活性也显著

高于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ表明高质量浓度的 Ｚｎ２＋

长时间暴露后刺激了藻细胞抗氧化酶活性的升高ꎮ
培养 ４８ ｈꎬ０􀆰 １０ ｍｇ / Ｌ Ｃｄ２＋ 处理组藻细胞内

ＳＯＤ 活性显著高 于 同 期 对 照 组 (Ｐ< ０􀆰 ０５ )ꎬ 而

０􀆰 ０５~０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组的 ＣＡＴ 活性也显著高于同

期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ Ｃｄ２＋ 暴露 ９６ ｈꎬ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ处
理组的 ＳＯＤ 活性显著低于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ
０􀆰 ０５~０􀆰 １５ ｍｇ / Ｌ处理组的 ＣＡＴ 活性也显著低于同

期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ但 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ处理组的 ＣＡＴ 活

性显著高于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎮ 培养 １４４ ｈꎬ各
Ｃｄ２＋处理组藻细胞内 ＳＯＤ 活性均显著高于同期对

照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ且 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ Ｃｄ２＋处理组的 ＳＯＤ 活

性最高ꎬ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ Ｃｄ２＋处理组的 ＣＡＴ 活性显著高

于同期对照组(Ｐ<０􀆰 ０５)ꎬ表明高质量浓度 Ｃｄ２＋处理

提高了细胞内 ＳＯＤ 和 ＣＡＴ 活性ꎮ 与 Ｚｎ２＋的胁迫类

似ꎬ藻细胞内 ＭＤＡ 的产生表现出一定的剂量效应ꎬ
即重金属质量浓度越高ꎬＭＤＡ 的含量越多ꎬ但同时

刻高质量浓度(０􀆰 ２０~ ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ) Ｃｄ２＋ 处理藻细胞

产生的 ＭＤＡ 含量低于同质量浓度 Ｚｎ２＋处理藻细胞

产生的 ＭＤＡ 含量ꎮ

图中不同小写字母表示同时刻不同质量浓度重金属处理的藻细胞 ＳＯＤ 活性、ＣＡＴ 活性和 ＭＤＡ 含量的差异显著ꎮ

图 ５　 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋对铜绿微囊藻 ＳＯＤ 活性、ＣＡＴ 活性和 ＭＤＡ 含量的影响

Ｆｉｇ.５　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ Ｚｎ２＋ａｎｄ Ｃｄ２＋ ｏｎ ＳＯＤ ａｃｔｉｖｉｔｙꎬ ＣＡＴ ａｃｔｉｖｉｔｙ ａｎｄ ＭＤＡ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ
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３　 讨 论

藻类细胞壁上存在大量的氨基、羟基、硫代基、
酰胺基等官能团ꎬ可与重金属离子结合ꎬ与重金属亲

和力强的官能团数量、水合离子半径以及电子层结

构特性等均是导致藻类对不同重金属离子亲和性及

富集能力存在差异的重要因素[３０￣３２]ꎮ 锌、镉均为过

渡金属元素ꎬ具有相同电荷数和配位键数ꎬ但在本研

究中铜绿微囊藻对锌、镉的富集量之比随二者初始

质量浓度的增加而下降ꎬ比值由 ４􀆰 ５ 逐渐下降至

２􀆰 ２ꎮ Ｆｉｓｈｅｒ[９] 认为ꎬＺｎ２＋、Ｃｄ２＋ 易与含硫、氮和氧官

能团结合ꎬＺｎ２＋水合半径比 Ｃｄ２＋小ꎬ使得铜绿微囊藻

对 Ｚｎ２＋的亲和力强于 Ｃｄ２＋ꎬ这可能是导致铜绿微囊

藻对 Ｚｎ２＋有更高富集性的主要原因ꎮ 刘璐等[１５] 的

研究结果表明ꎬ随着 Ｃｄ２＋ 初始质量浓度的升高ꎬ铜
绿微囊藻和斜生珊藻对 Ｃｄ２＋的富集量逐渐增多ꎬ当
Ｃｄ２＋质量浓度为 ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ时ꎬ铜绿微囊藻和斜生

珊藻细胞内的 Ｃｄ２＋ 含量分别为 ５４６􀆰 ００ μｇ / ｇ 和

７６９􀆰 ００ μｇ / ｇꎬ与本研究相同初始 Ｃｄ２＋质量浓度处理

下的铜绿微囊藻 Ｃｄ２＋富集量(４５７􀆰 ５２ μｇ / ｇ)基本相

当ꎮ 当 Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋ 质量浓度持续增大到 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ
时ꎬ部分藻细胞膜遭受到损伤ꎬ甚至死亡ꎬ细胞比表

面积增大ꎬ表面暴露出更多可与重金属结合的活性

官能团ꎬ故仍能富集一定量的重金属ꎬ但藻体富集重

金属的机制由细胞吸收转变为吸附[３３]ꎮ
碳酸酐酶催化水体中的无机碳转化为碳水化合

物ꎬ而锌是碳酸酐酶的重要组分ꎬ适量的 Ｚｎ２＋能提高

光合作用强度ꎬ促进藻类生长ꎬ但高浓度的 Ｚｎ２＋阻碍

叶绿体还原型辅酶 ＩＩ 形成ꎬ导致核酸分解[３４]ꎮ 聚球

藻(Ｓｙｎｅｃｈｏｃｏｃｃｕｓ ｓｐ. ＩＵ ６２５)可耐受高达 ２５ ｍｇ / Ｌ的
Ｚｎ２＋ꎬ但 ５０ ｍｇ / Ｌ的 Ｚｎ２＋使聚球藻细胞丧失活力ꎬ藻
细胞分裂不完全ꎬ细胞表面出现褶皱ꎬ对细胞产生直

接的毒害作用[８]ꎮ Ｃｄ２＋是铜绿微囊藻生长的非必需

元素ꎬ当 Ｃｄ２＋积累到一定量时会对铜绿微囊藻产生

毒害作用ꎬ这与刘璐等[１５]的研究结果一致ꎮ 当 Ｃｄ２＋

质量浓度达到 ２５ ｍｇ / Ｌ时ꎬ对螺旋藻细胞生长的抑

制率接近 ５０％ꎬ并且藻胆蛋白质的质量浓度显著下

降[３５]ꎮ 随 着 Ｃｄ２＋ 质 量 浓 度 的 增 加ꎬ 四 尾 栅 藻

(Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ ｑｕａｄｒｉｃａｎｄａ)细胞内叶绿素 ａ、叶绿素

ｂ、类胡萝卜素等色素以及可溶性酚的含量下降ꎬ超
氧化物阴离子和过氧化氢的含量增加[１７ꎬ３６]ꎮ 可见ꎬ
由于不同藻类的形态、细胞膜和细胞壁等生理结构

存在差异ꎬ所以其对同种重金属会表现出不同的耐

受性ꎮ
连续培养 ２４ ｈ 后ꎬＺｎ２＋、Ｃｄ２＋质量浓度分别达到

０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 １５ ｍｇ / Ｌ时ꎬ铜绿微囊藻的酯酶活性

均显著高于同期对照组ꎬ但藻细胞密度始终低于同

期对照组ꎬ表明 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋的胁迫作用抑制了铜绿

微囊藻的生长ꎬ但却促使藻细胞酯酶活性升高ꎮ 酯

酶活性的升高表明藻细胞新陈代谢活动增强ꎬ一方

面可能是重金属加速了细胞膜上磷脂代谢ꎬ从而刺

激了胞内的酯酶ꎬ进而提供更多的能量来维持细胞

生长ꎬ是重金属压力下短时间内生物进行自我保护

和修复的一种应急方式[３７￣３８]ꎮ 另一方面ꎬ可能是高

质量浓度重金属促使藻细胞膜的生理状态发生改

变ꎬ膜系统代谢功能紊乱ꎬ抑制了铜绿微囊藻的生长

繁殖[３８]ꎬ从而使藻细胞密度降低ꎮ 有研究指出ꎬ当
Ｚｎ２＋、 Ｃｄ２＋ 浓 度 分 别 达 到 ０􀆰 １５ μｍｏｌ / Ｌ 和 ０􀆰 １２
μｍｏｌ / Ｌ时ꎬ近头状伪蹄形藻(Ｐｓｅｕｄｏｋｉｒｃｈｎｅｒｉｅｌｌａ ｓｕｂ￣
ｃａｐｉｔａｔａ)的酯酶活性均受到显著抑制ꎬ当 Ｚｎ２＋、Ｃｄ２＋

浓度分别达到 ０􀆰 ６０ μｍｏｌ / Ｌ和 ０􀆰 ５０ μｍｏｌ / Ｌ时ꎬ酯酶

活性抑制率分别达到 １７％和 ２８％ꎬ表明藻细胞对

锌、镉胁迫的耐受性较低[３９]ꎮ 用 Ｃｕ２＋处理铜绿微囊

藻 １ ｈ 后ꎬ藻细胞酯酶活性略有升高ꎬＣｕ２＋质量浓度

为１３~１０１ μｇ / Ｌ时ꎬ胞内酯酶活性先升高后降低ꎬ表
明细胞内的酯酶受到了刺激[４０]ꎮ Ｌａｇｅ 等[４１] 认为ꎬ
这种刺激可能是因为 Ｃｕ２＋ 的进入使细胞内离子重

新调节ꎬ进而引起细胞内 ｐＨ 上升导致的ꎬ也有可能

是 Ｃｕ２＋胁迫下ꎬ生物短时间内进行自我保护的一种

应急方式ꎮ
Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋胁迫下铜绿微囊藻的 Ｆｖ / Ｆｍ 值和藻

细胞密度的变化趋势相似ꎬ即高质量浓度 Ｚｎ２＋ 和

Ｃｄ２＋胁迫均能降低藻细胞密度和 Ｆｖ / Ｆｍ 值ꎬＦｖ / Ｆｍ

值的降低说明 ＰＳＩＩ 活性受损严重ꎬ电子传递过程受

阻ꎬ铜绿微囊藻的光合作用受到了抑制[４２]ꎬ进而使

铜绿微囊藻的生长受到抑制ꎬ藻细胞密度降低ꎮ 培

养 ２４ ｈ 后ꎬ当 Ｚｎ２＋ 和 Ｃｄ２＋ 质量浓度分别达到 ０􀆰 ２０
ｍｇ / Ｌ和 ０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ时ꎬ铜绿微囊藻的 Ｆｖ / Ｆｍ 值均显

著低于同期对照组ꎬ说明藻的光合作用受到了抑制ꎬ
重金属质量浓度越高ꎬ铜绿微囊藻光合作用受抑制

的程度越大ꎬ且在相同高质量浓度(０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ)的

胁迫下ꎬＺｎ２＋对铜绿微囊藻生长的抑制作用比 Ｃｄ２＋

明显ꎮ 锌浓度高于 ２３ μｍｏｌ / Ｌ时ꎬ会抑制大多数蓝

藻的光合作用和生长[４３]ꎮ １ ｍｍｏｌ / Ｌ 的 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋

９３张海涛等:铜绿微囊藻对锌、镉胁迫的生理响应



可在短期(０􀆰 ５~２􀆰 ０ ｈ)内迅速降低蛋白核小球藻 Ｓ￣
３９(Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ｐｙｒｅｎｏｉｄｏｓａ Ｃｈｉｃｋ Ｓ￣３９)的光合放氧速

率和 Ｆｖ / Ｆｍ 值ꎬ使 ＰＳＩＩ 光合电子传递过程受到抑

制[４４]ꎮ Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋胁迫均能降低普通小球藻(Ｃｈｌｏ￣
ｒｅｌｌａ ｖｕｌｇａｒｉｓ)的生物量ꎬ但暴露 ９６ ｈ 后ꎬＰＳＩＩ 光化学

最大量子产量增长了约 １０％ꎬ这可能是低浓度重金

属刺激效应的结果[２２]ꎮ
在藻体正常的生理代谢过程中ꎬ活性氧自由基

的产生和清除处于动态平衡状态ꎬ但当藻体受到不

良环境胁迫时ꎬ细胞内会产生大量的氧自由基ꎬ
ＳＯＤ、ＣＡＴ 等抗氧化酶组成了清除细胞内多余氧自

由基的防护体系ꎬ氧自由基可被抗氧化酶最终分解

为 Ｈ２Ｏ 和 Ｏ２ꎬ从而阻止其对藻细胞的伤害ꎮ 当抗氧

化酶保护系统受到破坏时ꎬ活性氧的积累会引起膜

组分不饱和脂肪酸的过氧化ꎬ导致 ＭＤＡ 等膜脂质

过氧化产物增多[４５]ꎮ 低质量浓度 Ｚｎ２＋和 Ｃｄ２＋可对

铜绿微囊藻的生长产生抑制作用ꎬ但藻细胞可通过

ＳＯＤ 和 ＣＡＴ 逐渐清除多余的氧自由基ꎬ从而达到保

护藻细胞的目的ꎮ 当 Ｚｎ２＋ 和 Ｃｄ２＋ 质量浓度达到

０􀆰 ２５ ｍｇ / Ｌ时ꎬ随着培养时间的延长ꎬＣＡＴ 活性先升

高后降低ꎬ表明细胞前期受到抗性诱导作用ꎬ但仍无

法清除大量的氧自由基ꎬ最终使酶结构遭到破坏ꎬ发
生膜脂过氧化和膜蛋白聚合作用ꎬ使膜系统变性ꎬ
ＭＤＡ 含量增加ꎬ进而使藻细胞生长受到强烈抑制甚

至死亡ꎬ使藻细胞密度降低ꎮ Ｃｈｏｕｄｈａｒｙ 等[４６] 研究

了不同质量浓度 Ｚｎ２＋(０􀆰 ０５~０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ)对螺旋藻￣
Ｓ５(Ｓｐｉｒｕｌｉｎａ ｐｌａｔｅｎｓｉｓ￣Ｓ５)的毒性作用ꎬ发现螺旋藻￣
Ｓ５ 细胞内的 ＭＤＡ 含量、ＳＯＤ 活性以及脯氨酸含量

均显著增加ꎬ且脯氨酸的增长百分比由 ０􀆰 ０５ ｍｇ / Ｌ
Ｚｎ２＋处理的 ３８􀆰 ４％增加到 ０􀆰 ２０ ｍｇ / Ｌ Ｚｎ２＋ 处理的

９３􀆰 ３％ꎬＭＤＡ 含量的增加表明螺旋藻￣Ｓ５ 在 Ｚｎ２＋ 胁

迫下形成了活性氧自由基ꎬ而 ＳＯＤ 活性和脯氨酸含

量升高则表明ꎬ藻细胞受到抗性诱导作用后细胞内

清除氧自由基的机制开始发挥作用ꎮ
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