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摘要 农药危害人畜健康并对环境造成污染, 因此被认为是毒性污染物. 毒死蜱、乙草胺和三氯杀螨醇作为有机

磷、酰胺和有机氯类农药的代表在农业中被广泛应用, 并在水生环境中被普遍检出. 然而, 农药对海洋微生物的

毒性尚不明确. 本研究分析了农药对典型海洋微藻——中肋骨条藻的毒性效应. 用三种农药单独或联合处理中肋

骨条藻, 通过分析处理过程中藻细胞密度和叶绿素a含量, 研究了农药对中肋骨条藻的毒性效应. 同时, 对培养基

中氮/磷比的变化和农药的降解也进行了分析. 单一农药的急性毒性分析表明, 乙草胺对中肋骨条藻的生长具有

最显著的抑制作用, 其次是三氯杀螨醇和毒死蜱. 乙草胺破坏了中肋骨条藻的细胞膜. 不同农药组合的联合毒性

分析表明, 乙草胺加剧了三氯杀螨醇和毒死蜱的毒性. 相反, 三氯杀螨醇的存在降低了乙草胺和毒死蜱的毒性. 在
中肋骨条藻生长后期, 培养基中氮/磷比明显升高, 但毒死蜱处理组培养基中氮/磷比值显著低于乙草胺和三氯杀

螨醇处理组. 研究发现中肋骨条藻促进了农药的降解, 说明微藻可能有助于海洋环境中这些农药的去除. 然而, 农
药对海洋微藻的毒性机制和农药在海洋中的最终去向仍需更深入的研究.
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1 引言

农药是现代农业系统中必不可少的化学物质, 其

通过控制杂草、昆虫和植物病害来显著提高作物和粮

食产量(Bondareva和Fedorova, 2021).全球每年农药使

用量约为1.0×106~2.5×106吨(Jiao等, 2019). 中国是农

业大国, 平均每公顷农药使用量约为全球平均水平的

1.5~4倍(Zhang等, 2015; Lai, 2017). 农药一般针对目

标生物而选用, 但是只有不到1%的农药能到达目标生

物, 而大部分进入大气、土壤和水体中, 最终汇入海洋
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(Vymazal和Březinová, 2015; Tsaboula等, 2019). 因此,
农药残留已成为水污染的主要原因之一(Sun等, 2019).

疏水性农药毒死蜱、乙草胺和三氯杀螨醇分别属

于有机磷、氯乙酰胺和有机氯类农药, 因其生物活性

高及成本低的特点被广泛用于农业生产(Hu等, 2020),
并且也广泛分布于水体环境(Xiao等, 2017; Lei等,
2018; Hu等, 2020; Li等, 2021). 在中国大连饮用水源

碧流河水库的地表水中可检测到乙草胺, 最高浓度达

到61.9ng L−1(Dong等, 2019). 而对中国七个典型流域

的农药分布开展的调查发现, 在80%以上的取样点中

检测到包括乙草胺在内的五种农药 , 平均浓度为

5.62~225.93ng L−1(Xu等, 2019). 在中国福建省第二大

河流九龙江的水体和沉积物中普遍检测到三氯杀螨醇

(Zheng等, 2016). 毒死蜱和三氯杀螨醇不仅分布于沿

海表层海水中(Liu等, 2018; Ivorra等, 2019), 也在西太

平洋的沉积物中被检测到(Ge等, 2021). 这些结果表

明, 农药是环境中持久且难以降解的污染物.
虽然在环境中检测到的农药含量可能较低, 但是

通过生物富集和生物放大作用, 其浓度可达到初始浓

度的7万倍(Kim等, 2016), 并且施用后95%以上的农药

可能会影响到水生无脊椎动物、两栖动物、鸟类、有

益昆虫和宠物等非目标生物(Affum等, 2018). 例如, 毒
死蜱可以改变鱼类和水生无脊椎动物群落, 从而影响

生物的多样性(Affum等, 2018). 研究者以斑马鱼为模

式生物研究了手性乙草胺的神经毒性, 结果表明, 乙草

胺可以影响斑马鱼幼体的运动行为, 并在斑马鱼的早

期发育过程中诱发神经毒素(Sarangi等, 2019). 总体而

言, 有关农药毒性的研究主要集中于高等生物.
硅藻是能进行光合作用的单细胞原生生物, 也是

分布最广的微藻, 对海洋和淡水环境中的全球初级生

产力和生物地球化学循环具有重要作用(Falciatore等,
2020). 然而, 有关农药对微藻毒性的研究较少. 微藻中

肋骨条藻Skeletonema costatum (S. costatum)是一种浮

游硅藻, 广泛分布于沿海水域. 中肋骨条藻已被用作模

式微藻物种来分析聚苯乙烯颗粒及重金属汞等有机或

无机污染物的毒性效应(Yi等, 2019; Zhang等, 2019;
Ding等, 2019; Zhu等, 2020).

本研究利用三种具有代表性的农药(包括毒死

蜱、三氯杀螨醇和乙草胺)来单独或联合处理中肋骨

条藻, 分析了处理过程中微藻的细胞密度和叶绿素a含
量, 以揭示农药对海洋微藻的毒性效应. 并分析了微藻

对这三种农药的降解, 以阐释农药在海洋环境中的去

向. 本研究系统分析了多种农药的毒性效应, 有助于

更精准地评估农药的风险.

2 材料和方法

2.1 化合物和微藻种

农药毒死蜱、三氯杀螨醇和乙草胺购自Dr. Eh-
renstorfer GmbH(德国), 其化学性质见表1. 其余化学

试剂购自上海国药集团化学试剂有限公司(中国). 微

藻中肋骨条藻由厦门大学近海海洋环境科学国家重点

表 1 三种农药的理化性质

农药名称 CAS编号 化学名称 结构式 LogKow 水中的溶解度
(mg L–1, 25℃)

沸点
(℃)

毒死蜱 2921-88-2 O,O-二乙基-O-(3,5,6-三氯-
2-吡啶基)硫代磷酸酯

3.78 1.4 375.9

乙草胺 34256-82-1 2’-乙基-6’甲基-N-(乙氧甲基)-
2-氯代乙酰替苯胺

5.19 223 391.5

三氯杀螨醇 115-32-2 1,1-双(4-氯苯基-)2,2,2
三氯乙醇

4.28 0.8 454.73
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实验室海洋细菌与浮游植物收集中心提供.

2.2 中肋骨条藻的培养

海水取自厦门沿海,用0.45μm滤膜过滤两次,高温

高压灭菌后用于制备ƒ/2培养基(Guillard和Ryther,
1962). 将中肋骨条藻以5×104cells mL−1

的密度接种到

培养基中, 在20°C及4500 Lx光强下培养, 光暗周期为

14h光照及10h黑暗. 培养期间每天摇动三角瓶一次. 通
过检测细胞密度(cells mL−1)和叶绿素a含量(Chl-a, mg
L−1)来分析培养期间中肋骨条藻的生长. 所有实验均

设有两次重复, 实验数据为两次重复的平均值.

2.3 三种农药对中肋骨条藻的毒性效应

2.3.1 急性毒性分析
利用培养实验分析了三种农药的单独急性毒性效

应. 培养实验是在250mL三角瓶中开展. 将终浓度分别

为0.1、0.3、0.4、0.5和0.6mg L−1
的毒死蜱, 0.01、

0.025、0.05、0.1和0.25mg L−1
的乙草胺, 0.1、0.2、

0.3、0.4和0.5mg L−1
的三氯杀螨醇添加至三角瓶中,

用氮气吹干, 以去除农药溶液中的甲醇, 然后加入培养

基. 以不添加农药的培养作为对照. 在接种中肋骨条藻

24、48、72和96h后采集样品, 分析细胞密度以监测微

藻的生长.
按照Berkson Logit法计算24、48、72和96h的半

抑制效应浓度(EC50). 通过公式(1)计算细胞生长速

率Ut,

U N N
t t

ln ln , (1)t
t 0

0

其中, Ut是指在时间t(d)时的细胞生长速率(cells mL−1

d−1); Nt和N0分别是在时间t和起始时间的细胞数量

(cells mL−1).
用公式(2)计算细胞生长抑制率I (%)(Šepič等,

2003),

I U U
U= × 100. (2)c t

c

其中, Uc和Ut分别是对照和处理在时间t的细胞生长速

率(cells mL−1 d−1).
通过Logit变换将S形的量-效曲线转化为直线. 用

公式(3)计算浓度效应,

I
I A B CLog100 = + Log . (3)i

i
i

其中, Ii为处理组i中与农药浓度Ci (mg L−1)对应的细胞

生长抑制率(%). 将回归方程进行F检验, p<0.05表明结

果可靠. 当抑制率为50%时, 用公式(3)计算EC50和置信

区间.
根据单一农药的毒性实验结果, 按照毒性单位

(TU)将两种或三种农药以1:1或1:1:1的比例混合, 联合

处理中肋骨条藻, 以分析农药的联合急性毒性效应. 在
本研究中, 农药组合的急性毒性实验采用了五个毒性

单位(TU)梯度(0.05、0.1、0.3、0.5和0.70), 在此梯度

下各农药的浓度分别为, 0.0286、0.0572、0.172、
0.286和0.400mg L−1

毒死蜱, 0.007、0.014、0.042、
0.070和0.098mg L−1

乙草胺, 及0.0215、0.0430、
0.129、0.215和0.301mg L−1

三氯杀螨醇. 将中肋骨条

藻培养96h, 每24h取样检测细胞密度. 实验设置两次

重复, 取结果的平均值用于数据分析.
采用公式(4)(Marking, 1977), 通过相加指数法计

算和评价农药组合的急性毒性效应,

S C
EC

C
EC

C
EC

C
EC

S AI S S AI S

= + + + ...... + ,

1,  = 1 1.0;  > 1,  = 1.0 .
(4)

i

i

1

50,1

2

50,2

3

50,3 50,

其中, S是毒性效应的总和; Ci和EC50,i(i=1, 2, 3, ..., n)分
别表示混合物在半抑制效应时第 i组分的浓度和第i个
农药单独作用时的EC50值.

通过计算AI值来评估农药的联合效应. AI>0说明

农药之间存在协同作用 , AI<0说明存在拮抗作用 ,
AI=0说明存在相加作用.

2.3.2 慢性毒性分析

Pikula等(2019)曾用生物柴油处理海洋微藻7天,
以分析其慢性毒性效应. 本研究在单个农药急性毒性

分析的基础上, 用各农药在96h EC50值的0.1、0.5和
1.0倍的浓度处理中肋骨条藻16天(整个生长周期), 以

分析三种农药的慢性毒性效应. 在培养期间, 每天取

样检测微藻的细胞密度及叶绿素a含量.

2.4 农药的降解

以各个农药96h EC50值的0.1倍浓度作为初始浓度

进行农药降解实验. 在单个农药的降解实验中, 各农药

的初始浓度分别为毒死蜱0.0572mg L−1
、乙草胺
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0.014mg L−1
和三氯杀螨醇0.0430mg L−1. 在两种农药

混合的降解实验中, 各农药的初始浓度组合分别为毒

死蜱0.0237mg L−1
和乙草胺0.0058mg L−1

、毒死蜱

0.0405mg L−1
和三氯杀螨醇0.0304mg L−1

、乙草胺

0.0080mg L−1
和三氯杀螨醇0.0245mg L−1.在三种农药

混合降解实验中, 毒死蜱、乙草胺和三氯杀螨醇的初

始浓度分别为0.0323、0.0079和0.0245mg L−1. 在培养

期间检测各处理培养基中农药的浓度.

2.5 分析方法

2.5.1 细胞密度分析和细胞形态学观察
为检测中肋骨条藻的细胞密度, 取1mL培养液在

其中加入20μL Logul碘溶液以固定细胞, 在显微镜

(Leica DME B/CA, 德国)下对细胞进行计数. Logul碘
溶液是将1.0g碘和1.5g碘化钾溶解在装有25mL蒸馏水

的棕色试剂瓶中制备而成. 用乙草胺(0.01、0.025、
0.05、0.1、0.25mg L−1)处理中肋骨条藻96h后采样,
在荧光显微镜(Axioskop40 FL, 德国)下观察细胞形态.

2.5.2 叶绿素a含量分析

取50mL中肋骨条藻培养液, 用0.45μm醋酸纤维素

膜过滤收集细胞. 用10mL丙酮(90%)从醋酸纤维素膜

上的细胞中提取叶绿素a, 最后用分光光度法分析培

养液中叶绿素a的含量(Brand等, 1981).

2.5.3 气相色谱-质谱法分析农药的浓度

为了分析培养基中农药的浓度, 在培养过程中不

同时间点收集50mL培养液, 并用GF/F过滤器(直径:
47mm, 孔径: 0.7mm, 450°C下燃烧4h预处理)过滤. 向
滤液中加入25μL浓度为5mg L−1

的替代标准品(磷酸三

丁酯、丁草胺和四氯二苯砜)(Dr. Ehrenstorfer GmbH,
德国), 然后利用C18固相萃取柱(ENVI18, Supelco, 美
国)进行萃取. 用氮气吹干萃取柱30min, 然后用5mL甲
醇洗脱. 洗脱液经氮气干燥后用1mL丙酮-己烷(1:1体
积比)混合液溶解, 经0.22μm尼龙过滤器过滤, 用于后

续分析.
用配备了DB-5MS毛细管柱 ( 50m×0 .25mm,

0.25μm)的气相色谱-质谱仪(Agilent7890-5975B, Agi-
lent, USA)来测定农药浓度. 柱温箱起始温度设为80°C
并保持2min. 随后以10°C min−1

的速度升至166°C后保

持1min, 以2°C min−1
的速度升至178°C后保持4min, 以

2°C min−1
的速度升至186°C后保持5min, 以3°C min−1

的速度升至230°C后保持7min. 最后以8°C min−1
的速

度升至300°C后保持20min. 传输线和电离源的温度分

别为300°C和285°C. 载气为高纯度氦气 , 流速为

1.0mL min−1, 进样口温度为260℃, 进样量为2.0μL.

2.5.4 培养基中活性磷和氮的分析

在培养期间检测了培养基中活性磷和氮的浓度变

化, 其中活性磷酸盐浓度按照Ohashi等(1978)方法分

析, 硝酸盐/亚硝酸盐浓度采用流动注射法(Johnson和
Petty, 1983)检测.

3 结果和讨论

通过检测细胞密度和叶绿素a含量来监测中肋骨

条藻的生长情况, 根据这两种检测的结果绘制出的生

长曲线相似(图1). 接种后细胞密度和叶绿素含量均呈

增长趋势, 无明显的缓慢生长期, 这可能与微藻具有良

好的生长条件、较高的初始细胞密度(5×104cells mL−1)
及培养基中有充足的养分等有关. 细胞密度在第12天
达到最大值, 约为1.33×106cells mL−1; 而叶绿素a含量

在第14天达到最大值, 约为1.25mg L−1, 略晚于细胞密

度达到峰值的时间; 之后, 中肋骨条藻的生长迅速下

降. 将中肋骨条藻暴露于农药后, 通过测定细胞密度

和叶绿素a含量, 分析了农药对中肋骨条藻的毒性

效应.

3.1 三种农药对中肋骨条藻的单一毒性效应

3.1.1 急性毒性效应
用不同浓度的三种农药分别单独处理中肋骨条

藻, 分析了接种后96h之内的细胞密度的变化. 根据中

肋骨条藻的生长曲线, 计算在接种后24、48、72和96h
的EC50值. 如图2所示, 毒死蜱对中肋骨条藻的EC50值

随培养时间延长而逐渐升高, 表明毒死蜱的毒性效应

随培养时间延长而逐渐降低; 乙草胺和三氯杀螨醇对

中肋骨条藻的EC50值在24h到72h优势增加, 其后略有

下降, 表明乙草胺和三氯杀螨醇的毒性效应呈先减少

后增加的趋势. 在不同时间点三种农药的EC50值之间

存在显著差异 (p<0.05), 并呈相同趋势: 毒死蜱>三氯

杀螨醇>乙草胺. 结果表明, 中肋骨条藻对乙草胺最敏

感, 对毒死蜱的耐受性最强.
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毒死蜱、乙草胺和三氯杀螨醇的96h EC50值分别

为0.572、0.140和0.430mg L−1. 根据农药对藻类的毒

性分级标准, 96h EC50值低于0.3mg L−1
的为剧毒农药,

在0.3~3mg L−1
之间的为中毒农药(Zhou等, 1996;

Reyes等, 1999). 可见, 对于中肋骨条藻, 乙草胺具有

剧毒, 而毒死蜱和三氯杀螨醇具有中等毒性.

3.1.2 慢性毒性效应

用三种农药分别处理中肋骨条藻, 每种农药的浓

度为其96h EC50值的0.1、0.5和1.0倍. 测定了中肋骨

条藻的整个生长周期(16天)的细胞密度和叶绿素a含
量(图3), 以分析农药的慢性毒性效应. 其中, 毒死蜱的

处理浓度为0 . 0572、0 . 286和0 . 572mg L− 1 . 在

0.0572mg L−1
浓度下, 细胞密度在培养的最初12天内

与对照无显著差异 , 而在12天后略低于对照 ; 在

0.286mg L−1
浓度下, 细胞密度在培养的前6天内低于

对照, 而在培养后期显著高于对照; 在0.572mg L−1
浓

度下, 细胞密度在培养的前12天内低于对照, 而在培

养后期显著高于对照(图3a). 该结果表明毒死蜱对中

肋骨条藻的毒性随着培养时间的延长而降低.
乙草胺的处理浓度为0.014、0.07和0.14mg L−1,

其中, 在0.014mg L−1
浓度处理下的细胞密度与对照无

显著差异, 而在0.07mg L−1
和0.14mg L−1

浓度处理下的

细胞密度低于对照. 随着乙草胺浓度的增加, 中肋骨条

藻生长期缩短 (图3b) . 三氯杀螨醇的处理浓度为

0.043、0.215和0.43mg L−1. 与乙草胺处理相似, 在高

浓度(0.43mg L−1)处理下三氯杀螨醇对中肋骨条藻的

生长造成了损害(图3c).
三种农药对叶绿素a含量的影响与对细胞密度的

影响相似. 当三种农药的浓度为96h EC50值的0.1倍时,
中肋骨条藻的叶绿素a含量与对照无显著差异. 当乙草

胺和三氯杀螨醇的浓度为其96h EC50值的1.0倍时, 中

肋骨条藻的叶绿素a合成几乎完全被抑制. 而当毒死蜱

浓度为其96h EC50值的1.0倍时, 中肋骨条藻的叶绿素a
含量在生长后期高于对照. 这些结果再次表明, 毒死蜱

对中肋骨条藻的毒性效应可得到缓解, 但乙草胺和三

氯杀螨醇的毒性效应是不可逆转的.
在三种农药中, 乙草胺是使用最广泛的除草剂之

一, 对中肋骨条藻生长的毒性效应最强. 用不同浓度

的乙草胺 (0.01~0.25mg L−1) 处理96h, 可见中肋骨条

藻的细胞形态发生了变化(图4). 如图4c所示, 一些细

胞出现分裂和形态方面的异常. 用浓度为0.25mg L−1

的乙草胺处理96h, 中肋骨条藻的微藻细胞形状完全

消失并聚成一团(图4e), 表明乙草胺破坏了中肋骨条

藻的细胞膜. 他人的研究表明乙草胺对液泡栅藻(Sce-
nedesmus vacuolatus)的生长具有毒性(Junghans等,
2003). 乙草胺单独处理时, 液泡栅藻的生长受到抑制,
EC50值为0.12mg L−1; 而乙草胺和其他七种除草剂联

合处理时, 液泡栅藻的生长被完全抑制(Junghans等,
2003). 并有研究表明, 农药可以破坏藻类的细胞膜,
从而使农药分子更容易进入细胞, 干扰或破坏光合作

用、呼吸作用和细胞分裂等生命过程(Stratton, 1989;
Karen等, 2000). 最近有研究表明, 除草剂在环境浓度

下对浮游植物具有毒性, 可以扰乱与硅藻的光合作用

图 2 三种农药对微藻S. costatum的急性毒性

图 1 中肋骨条藻S. costatum的生长曲线
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及碳代谢相关的多种代谢途径包括卡尔文循环、三羧

酸循环及糖酵解/糖异生等(Yang等, 2019).

3.2 三种农药对中肋骨条藻的联合毒性效应

由于在环境中各种农药通常是共存的, 接下来分

析了三种农药的联合毒性效应. 将中肋骨条藻暴露于

两种或三种农药(五个TU梯度). 所取得的结果与单一

农药处理的结果相似(表2). 在每个时间点上, 四种组

合的EC50值之间存在显著差异 (p<0.05). 处理24h的
EC50值最低, 96h EC50值是24h EC50值的2.2~3.9倍, 表
明在上述四种组合处理下, 农药的毒性均随着处理时

间的增加而减弱(表2).

图 3 单一农药对中肋骨条藻的慢性毒性效应
(a) 毒死蜱; (b) 乙草胺; (c) 三氯杀螨醇. 将中肋骨条藻暴露于单一农药, 浓度为其96h EC50值的0.1、0.5和1.0倍
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根据相加指数法(Marking, 1977)对农药的联合效

应进行了评估. 结果表明, 四种农药组合处理在24h后
均表现出协同效应(表2). 毒死蜱与乙草胺的组合在处

理24、48、72和96h后均表现出协同效应. 毒死蜱与三

图 4 乙草胺对中肋骨条藻细胞形态的影响
(a)~(e)分别为用0、0.01、0.025、0.1和0.25mg L−1

的乙草胺分别处理中肋骨条藻96h, 在荧光显微镜下(放大100倍)观察细胞形态

表 2 三种农药对中肋骨条藻的联合毒性评价a)

农药组合
培养时间

24 h 48 h 72 h 96 h

毒死蜱-乙草胺

EC50 0.185 0.266 0.353 0.414

AI 1.703 0.88 1.833 0.208

相互作用 S S S S

毒死蜱-三氯杀螨醇

EC50 0.145 0.509 0.658 0.57

AI 2.448 –0.018 –0.316 –0.14

相互作用 S A A A

乙草胺-三氯杀螨醇

EC50 0.271 0.684 0.614 0.708

AI 0.845 –0.368 –0.228 –0.416

相互作用 S A A A

毒死蜱-三氯杀螨醇-乙草胺

EC50 0.223 0.299 0.405 0.564

AI 0.495 0.115 –0.215 –0.692

相互作用 S S A A

a) EC50为联合处理条件下中肋骨条藻的生长达到半数抑制效应时相应的毒性单位值(TU). A: 拮抗效应; S: 协同效应

张子莲等: 农药对海洋微藻中肋骨条藻的毒性效应及其生物降解

650



氯杀螨醇的组合以及乙草胺与三氯杀螨醇的组合在处

理24h后表现出协同效应, 但在处理48、72和96h后出

现拮抗作用. 三种农药联合处理组在24和48h后表现

出协同效应, 但在72和96h后出现拮抗作用.
在单独处理的情况下, 三种农药对中肋骨条藻的

毒性由大到小的顺序为: 乙草胺>三氯杀螨醇>毒死蜱.
在两种和三种农药的组合处理中, 在低浓度下处理24h
均表现出协同效应, 表明中肋骨条藻存在应激反应. 经
较长时间(72h和96h)处理后, 乙草胺与毒死蜱的组合

表现出协同效应; 三氯杀螨醇与乙草胺的组合以及三

氯杀螨醇与毒死蜱的组合表现出拮抗效应. 这些结果

表明, 三氯杀螨醇的存在降低了乙草胺和毒死蜱的毒

性. 在三种农药联合的情况下, 处理24h和48h后表现

出协同效应, 处理72h和96h后表现出拮抗效应, 表明

三氯杀螨醇的减毒作用短期内弱于乙草胺和毒死蜱之

间的协同效应, 但经过较长的一段时间后这种减毒作

用显得更强. 这些结果说明, 农药之间的协同或拮抗

作用取决于藻类暴露于农药的持续时间和程度. 类似

的现象以前也有报道, 例如, 用除草剂Mikado和Viper
对藻类Pseudokirchneriella subcapitata进行联合处理,
在较低的浓度下二者表现出拮抗效应, 而在较高的剂

量下表现出协同效应(Marques等, 2012). 然而, 另一项

研究用除草剂和有机磷杀虫剂(包括毒死蜱)联合处理

P. subcapitata以探讨二者之间的联合作用, 发现所分

析的有机磷杀虫剂都没有增强除草剂的效果(Munke-
gaard等, 2008). 这些结果说明, 联合毒性效应非常复

杂, 并且可能因农药类型、农药浓度、暴露时间和所

用的生物种类而异. 一种农药对另一种农药的协同或

拮抗效应被认为可能是由于农药的吸收、活性、降解

或生物转化过程发生了变化(Cedergreen和Streibig,
2005). 乙草胺与毒死蜱的协同机制以及三氯杀螨醇对

乙草胺和毒死蜱的拮抗机制还有待进一步研究.
本研究以各农药96h EC50值的0.1、0.5和1.0倍的

浓度对中肋骨条藻进行联合处理, 在中肋骨条藻的整

个生长阶段分析了农药的慢性毒性. 结果表明, 随着

各农药组合中农药浓度的增加, 中肋骨条藻的细胞密

度逐渐降低(数据未展示). 各农药在96h EC50值的0.1
倍的浓度处理下中肋骨条藻生长速率与对照无显著差

异; 在96h EC50值的0.5和1.0倍的浓度处理下, 中肋骨

条藻的生长受到了显著的抑制. 总体而言, 在所有含两

种或三种农药的处理中, 除草剂乙草胺的存在增加了

联合毒性, 可见乙草胺对中肋骨条藻具有高的毒性.
三种农药单独或联合处理的毒性机制还需要进一步的

研究. 此外, 有研究者观察到藻类物种间对除草剂的敏

感性存在着较大的差异(Marques等, 2012). 最近的一

项研究表明, 三嗪类除草剂显著改变了沿海水域浮游

植物的群落结构, 由于硅藻对阿特拉津比甲藻更敏感,
使得沿海水域浮游植物的优势类群从硅藻变为甲藻

(Yang等, 2021). 海洋环境中多种农药对微生物自然群

落的长期联合毒性效应还需要进一步研究.

3.3 农药处理过程中氮/磷比的变化

浮游植物的生长受无机营养盐的调节. 海洋浮游

植物对无机氮和磷的吸收基本遵循Redfield (16:1)比
例, 该比例常被用来评价浮游植物的生长条件 (Red-
field, 1958). 为了理解单一农药对中肋骨条藻的毒性

效应在多大程度上受无机营养盐的影响, 本研究用各

农药96h EC50值的0.1倍的浓度来单独处理中肋骨条

藻, 这是因为在这个浓度下中肋骨条藻的生长几乎不

受影响 (图3). 在培养期间分析了培养基中的氮/磷(N/
P)比, 以接种中肋骨条藻但未添加农药的培养组为对

照(表3).
如表3所示, 在不含中肋骨条藻的培养液中, 乙草

胺和三氯杀螨醇处理的N/P比相似且没有显著变化,而
在含有有机磷农药毒死蜱的培养液中, N/P比在培养过

程中显著下降(43%, p<0.05), 表明毒死蜱没有了非生

物降解.所有处理的N/P比在中肋骨条藻的指数生长期

后期(7~14天)迅速增加, 与在此期间中肋骨条藻的快

速生长是一致的(图2). 培养14天后, 中肋骨条藻的生

长急剧下降, 可能与缺磷有关(Zhang等, 2012). 此外,
我们还发现中肋骨条藻生长的中后期(第7和10天)的
毒死蜱处理组中培养基的N/P显著低于乙草胺和三氯

杀螨醇处理组以及不添加农药的对照, 推测毒死蜱被

降解或转化为活性磷从而为中肋骨条藻提供养分. 这

也可以部分解释图3所示的结果: 在毒死蜱处理组, 中
肋骨条藻生长后期细胞密度的下降速率显著低于其他

两种农药处理组.

3.4 培养期间农药的降解

在培养过程中分析了培养基中农药的浓度. 在接

种中肋骨条藻的处理中, 农药的降解速率常数 (k) 比

不接种中肋骨条藻的对照高3.1~4.5倍, 表明中肋骨条
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藻显著促进了农药的降解(表4). 在不接种中肋骨条藻

的对照, 毒死蜱、乙草胺和三氯杀螨醇的半衰期分别

为5.40、42.27和18.10天, 而在接种中肋骨条藻的处理

中三者的半衰期分别减少到1.23、10.06和5.92天. 在

单一农药处理情况下, 约67~77%的农药在培养体系中

被降解. 在三种农药中, 乙草胺降解最慢, 其次是三氯

表 3 培养期间中肋骨条藻培养液中的N/P比a)

农药处理 农药浓度(mg L−1) 微藻
N/P

0 d 1 d 4 d 7 d 10 d 14 d

毒死蜱 0.057
− 28.74 28.58 27.87 25.39 19.22 16.31

+ 28.74 23.27 41.44 44.53 237.23 765.06

乙草胺 0.014
− 28.74 27.31 26.75 27.16 28.02 26.80

+ 28.74 19.34 39.18 211.86 267.94 874.60

三氯杀螨醇 0.043
− 28.74 28.67 29.01 28.73 26.96 28.10

+ 28.74 17.91 37.56 264.90 414.97 885.60

对照 0 + 28.74 19.26 41.20 217.49 339.27 950.13

a) “+”和“–”分别表示接种和未接种中肋骨条藻

表 4 不同条件下农药的降解动力学参数a)

处理方式 农药 微藻 降解速率常数k 半衰期(d) 贡献率(%)

单一暴露

毒死蜱
− 0.1285 5.4 /

+ 0.5619 1.23 77.1

乙草胺
− 0.0164 42.27 /

+ 0.0689 10.06 76.2

三氯杀螨醇
− 0.0383 18.1 /

+ 0.117 5.92 67.3

毒死蜱-乙草胺

毒死蜱
− 0.178 3.89 /

+ 0.4119 1.68 56.8

乙草胺
− 0.029 23.9 /

+ 0.1292 5.36 77.6

毒死蜱-三氯杀螨醇

毒死蜱
− 0.1288 5.38 /

+ 0.5697 1.22 77.4

三氯杀螨醇
− 0.0791 8.76 /

+ 0.1258 5.51 37.1

乙草胺-三氯杀螨醇

乙草胺
− 0.0626 11.07 /

+ 0.2337 2.96 73.2

三氯杀螨醇
− 0.0424 16.34 /

+ 0.0899 7.71 52.8

毒死蜱-乙草胺-三氯杀螨醇

毒死蜱
− 0.0903 7.67 /

+ 0.3594 1.93 74.9

乙草胺
− 0.0372 18.63 /

+ 0.1247 5.56 70.2

三氯杀螨醇
− 0.0509 13.61 /

+ 0.1613 4.3 68.4

a) “+”和“–”分别表示接种和未接种中肋骨条藻
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杀螨醇, 降解最快的是毒死蜱, 与其毒性顺序相一致.
推测, 农药具有高毒性的部分原因可能与该农药具有

较强的抗生物降解能力有关.
在联合暴露情况下三种农药的降解结果如表4所

示. 毒死蜱的降解率不受三氯杀螨醇的影响, 而与乙草

胺联合处理时略有下降, 在三种农药联合处理时达到

最低. 乙草胺的降解率在与毒死蜱和三氯杀螨醇同时

暴露时有所增加: 与三氯杀螨醇同时暴露时, 增加了

3.4倍. 相反, 三氯杀螨醇的降解在与毒死蜱和乙草胺

同时存在时受到了抑制(表4). 此结果可以在一定程度

上解释三氯杀螨醇与毒死蜱以及乙草胺之间的拮抗效

应(表2).
农药的降解以生物降解为主. 在单独或联合暴露

时, 大约37~77%的农药降解是由生物降解导致的. 在

研究除草剂(阿特拉津)在海水中的稳定性时也得到了

类似的结果, 发现微生物是除草剂降解的主要因素

(Yang和Zhang, 2020). 在未接种中肋骨条藻的对照中,
三种农药的浓度也有所下降, 说明除了生物降解以外,
化学水解及光降解等其他过程也可能导致农药的降解

(Yuan等, 2018). 因此, 生物降解、化学水解和光降解

都可能参与环境中农药的去除. 此结果与在毒死蜱单

一暴露情况下的N/P比发生变化的结果是一致的(表3).
这些结果表明在培养期过程中农药的降解存在多种

途径.
在所分析的三种农药中, 无论在单独还是联合暴

露条件下, 乙草胺的半衰期都相对较长. 最近有关乙

草胺在土壤中的降解研究发现, 乙草胺通过脱烷基

化、羟基化、硫醇偶联反应产生了10种降解产物和8
种乙草胺衍生物. 此外, 还鉴定了参与乙草胺降解的糖

基化途径(Zhang等, 2021). 毒死蜱是使用最广泛的有

机磷杀虫剂之一, 通常会降解为3, 5, 6-三氯-2-吡啶醇

(TCP). TCP是水溶性的、有毒且在环境中的半衰期比

毒死蜱更长(65~360天)(Fang等, 2019). 已从土壤中分

离出一些可以降解毒死蜱或TCP的特殊微生物类群,
包括细菌和真菌(Zhang等, 2017; Fang等, 2019). 细菌

菌株Cupriavidus nantongensis X1可以有效地将毒死蜱

和TCP降解为3, 6-二羟基吡啶-2, 5-二酮(Fang等,
2019). 有报道指出, 白腐菌(Trametes versicolor)可降

解毒死蜱和三氯杀螨醇(Hu等, 2020). 毒死蜱的转化产

物为O, O-硫代磷酸二乙酯和磷酸二乙酯, 而三氯杀螨

醇的降解产物为苯甲醛(Hu等, 2020). 最近有报道指

出, 主要由Chlorella sp.和Scenedesmus sp.组成的微藻

体也能将毒死蜱转化为O, O-硫代磷酸二乙酯(Avila等,
2021). 中肋骨条藻通过何种途径降解农药以及降解产

物对海洋微生物的毒性还有待进一步的研究. 这些农

药的转化产物含有类似于富含羧基的脂环分子(car-
boxyl-rich alicyclic molecule, CRAM)的结构(Fang等,
2019; Zhang等, 2021). 这种结构是最古老的惰性溶解

有机物(DOM)的代表形式(Lechtenfeld等, 2015). 推测

在农药降解过程中产生和积累的难降解分子贡献于由

微生物介导的碳封存(Jiao等, 2010). 最近的一项研究

表明, 除草剂的确会改变由硅藻产生的有色溶解有机

物(chromophoric dissolved organic matter, CDOM)的
构成, 从而可能影响沿海水域碳封存的潜力(Yang和
Zhang, 2020). 为了评估海洋中农药的生态风险和最

终去向, 需要进一步研究海洋微生物降解及转化农药

的过程和分子机制.

4 结论

三种广泛使用的农药对海洋微藻中肋骨条藻的毒

性作用各不相同. 其中, 乙草胺的毒性最强, 毒死蜱的

毒性最弱. 在联合暴露的情况下, 乙草胺的存在增强了

三氯杀螨醇和毒死蜱的毒性, 而三氯杀螨醇的存在可

以降低乙草胺和毒死蜱的毒性. 在培养期间, 部分农

药被中肋骨条藻所降解. 本研究揭示了三种农药对海

洋微藻中肋骨条藻的毒性, 并且明确了微藻对环境中

农药去除的贡献. 然而, 有关海洋微藻降解农药的过

程和分子机制仍需进一步的研究.
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