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摘 要

水环境中微囊藻毒素(gYcrocystins，MC)的微生物降解是水环境MC消

除的主要途径之一。目前分离纯化的MC降解菌还较少，且都是好氧菌，对水

体底层和底泥中进行的MC厌氧降解的过程和机理的了解还非常缺乏。因此本

研究通过优化天然水华蓝藻中MC提取方法，获得足够的MC进行实验，重点

分析Mc在水体中的好氧和厌氧降解速率，并从中国不同富营养化水体和底泥

中分离主要降解菌特别是厌氧降解菌。

本研究首先对采自武汉东湖水华蓝藻细胞中MC的提取方法进行优化。比

较了不同极性提取剂对MC的提取效果，结果表明，5％乙酸溶液能最大限度地

从藻细胞中提取出MC，而4096甲醇溶液相对与80％甲醇溶液和100％甲醇能够

有效地从藻细胞中提取藻毒素异构体。本实验采用连续抽提法(先用5％乙酸溶

液，然后用40％甲醇溶液)能最有效地从藻细胞中提取出藻毒素MC-RR和Mc—LR，

同时可省去调pH法去除藻胆蛋白的步骤，使整个提取过程更加简捷、快速。

从富营养化水体中分离得到多株优势菌，各种优势菌株对MC都有一定的

降解能力，说明MC降解菌是广泛存在的。优势菌株W-2号菌在不同MC浓

度下，降解效率是不同的：在低浓度下(MC 2mg·L．1)有较强的降解能力，七

天内可降解63。5％；当MC浓度为10 mg·L-1时，降解效率降低，七天仅降解

30％左右；在更高浓度下基本表现无降解能力。结果表明，在相同条件下，不

同MC浓度下W-2号菌的降解效率是不同的，且浓度越低，降解越快，较高浓

度的Mc可能对细菌的生长有一定的抑制作用，进一步降低其降解能力。实验

过程发现底泥微生物菌群比表层水体中微生物菌群对Mc有更强的降解能力。

通过分析分析了厌氧条件下中国11处湖泊底泥中的微生物对Mc的降解，

HPLC分析结果显示降解途径多样化。底泥释放到水中营养(TN、TP、COD)与降

解能力成正相关。MC的降解主要与厌氧降解菌有直接关系，菌的生长及微生

物种类、数量的不同都直接影响MC的降解转化。通过厌氧菌筛选实验，我们

首次分离到一株具有较强降解能力的兼性厌氧细菌D7．1菌，经鉴定为肠杆菌

科，变形菌属。

关键词i水华、微囊藻毒素、提取、好氧、厌氧、底泥、微生物降解
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Abstract

Biodegradation of microcystins(MC)by microorganisms is one of the main

ways of MC removal in aquatic environment．Up to now MC—degrading bacteria

isolated from surface water are aerobic．The pathways and main species involved in

the anaerobic degradation of MC at bottom and sediments of water bodies are still

poorly understood．The objectives of this study is to optimize the MC extraction

method from natural blue-green algal bloom to obtain sufficient amount of MC for

the experiments,and to study the biodegradation efficiency under aerobic and

anaerobic conditions，and to isolate the main degradating bacteria,especial the

anaerobic bacteria,from eutrophicated water samples and sediments from collected

from different locations of China．

The extraction method of MC from blue—green algal bloom was optimized in

this study．By comparing different solvents and extractiun time．5％acetic acid was

found to be an optimum solvent for extracting MC·RR，the continuous extraction

method could obtain more MC-RR and MC-LR from cyanobacterial cells than the

other methods．The phycobiliproteins in ex仃act solution，which having negative

effects on ODS(Cls)cartrideges．was removed by 5％acetic acid solvents dkealy,

and by this method the step of adjusting the pH of solvents to remove

phycobiliproteins can be omitted．

Dominant bacteria separated from eutrophicated water samples showed MC

degradation ability．This indicates that MC degradation is widely occurred in

aquatic environment．Dominant bacterium W-2 WaS isolated and showed different

degradation efficiencies under different MC concen仃ations．In lOW concentration

(MC 2mg·L1)it showed hi【gher degradation ability and could degrade 63．5％of

MC in 7 days；when MC is 10 mg·L1，the degradation efficiency declined，and it

only degraded 30％of MC in 7 days；and when MC concentrations was higher than

10 mg-L1，it showed no degradation ability．The result may due to the inhibition of

bacteria growth at hi曲MC concentrations．It was found that the sediment microbes
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have higller MC degradation ability than that of the water column．

MC degradation under anaerobic condition of sediments collected from eleven

lakes of China was investigated．HPLC chromatograms showed diverse pathways of

MC degradation。The degradation of MC showed positive relationship with TN，TP,

and COD of the sediments．The differences of growth，species and cell density of

bacteria directly correlated with the degradmion and transformation of MC．In this

study the first anaerobic MC—degrading bacterium(D7-1)was isolated and purified，

and which was identified as Proteus sp．f Enterobaceriaceae)．

Keywords：bloom，microcystins，extract， aerobic,anaerobic， sediment，

biodegradation
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第一章文献综述

1．微囊藻毒素的基本特性和毒性机理

1．1蓝藻水华及其毒素的危害

水环境与人类生活有着非常紧密的联系，人们很早就对藻类水华有了初步

的认识。在12世纪末，Giraldus Cambrensis就描述了英国威尔士附近Llangors

湖水变为深绿色的现象。后来，在北爱尔兰、北美等地又陆续有类似的报道。

这些早期记录中指出了水华发生时水体的颜色变化、气味难闻等方面的影响。

但直到1878年Francis首次报道了澳大利亚南部动物由于饮用含蓝藻的水而死

亡的事件【I惦，它们的危害才被真正认识到。此后，由于水体富营养化现象目

益加剧，蓝藻水华的发生越来越频繁，世界各地蓝藻毒素引起各种动物甚至人

类中毒的事件也随之增多。研究表明世界各地25—70％的蓝藻水华可产生毒素，

而在某些种类的蓝藻引起的水华中，藻类产毒比例甚至更高。

蓝藻毒素使各种哺乳动物、鱼类、鸟类中毒甚至死亡，对畜牧业和水产养

殖业造成很大的经济损失，更严重的是，它熊够通过多种方式影响人类自身的

健康。如皮肤接触含藻毒素水体可引起敏感部位(如眼睛)和皮肤过敏；少量

喝入可引起急性肠胃炎；长期饮用则可能引发肝癌。流行病学调查表明，我国

江苏海门、启东和广西扶绥地区的原发肝癌发病率高与当地居民长期饮用含微

量微囊藻毒素的浅塘水和河流水有关【2】o 1996年巴西一个血液透析中心由于使

用被蓝藻毒素污染的水造成126人中毒，其中六十人死亡的事件，更是引起举

世瞩目【3】o另外，虽然某些浮游动物和鱼类对蓝藻毒素有较大的耐受性，但毒

素常可在其体内存留和富集，因此，通过生态系统和食物链以间接方式给人类

带来潜在威胁也不容忽视。

多种蓝藻能产生有毒物质，在它的50多个属中，至少有20个属的50多

个种可以产生毒素，其中研究较多的主要有微囊藻属(M2"crocystis)、鱼腥藻

属(Anabaena)、颤藻属(Oscillatoria)、念珠藻属(Nostoc)、鞘丝藻属

(Lyngbya)和束丝藻属(Aphanizomenon)等。蓝藻产生的毒素，多为次生代
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谢物，分为四种14j：神经毒素(neurotoxins)、肝毒素(hepatotoxfns)、脂多

糖(1ipopolysaccharides，LPS)和非专性毒素(non-specific toxins)。其

中肝毒素在淡水蓝藻中最常见，可由微囊藻、鱼腥藻、节球藻、念珠藻、颤藻

等产生，主要有微囊藻毒素(microcystin，ME)、节球藻毒素(nodularin)

和简胞藻素(Cylindrospermopsin)三种。其中，微囊藻毒素分布最广，对人

类危害也最大，因此是所有蓝藻毒素中研究得最为详细的。

在已发现的各种藻毒素中，MC是一类在蓝藻水华中出现频率最高、产生

量最大和造成危害最严重的藻毒素。MC是藻细胞内毒索，当藻细胞衰老、死

亡后，毒素被释放到水体中。大面积严重的藻类水华发生会使水体中的毒素浓

度达到mg·L-1水平15]，部分毒素还随藻细胞和悬浮物沉淀进入沉积物中，有

报道指出底泥中的毒素可达13．2红g·L-116]。同时，环境中的MC对鱼类、水

鸟、家禽及牲畜也具有明显的毒性效应。因此，MC对人和动物的饮用水安全、

以及水生态系统的稳定均已构成严重的威胁。我国近年的调查显示：除了“三

湖”(滇池、太湖、巢湖)已出现严重污染，长江、黄河中下游许多水库、湖

泊以及养殖水体也检测出MC，因此水体MC污染已成为我国以及许多其它国

家水环境的突出问题之一p，8J。

1．2 MC的理化性质

MC是一组七肽单环肝毒素，相对分子质量都在1000左右il川，其一般结

构(见图1)为环(-D．Ala—X-D—Masp—Z-Adda—D·G／u—Mdha一)，其中Masp为D-赤一

13．甲基天冬氨酸，Adda为(2S，3S，8S，9s)．3一氨基．B．甲氧基一2，6，8一三甲基一10一苯

十基一4，6一二烯酸，Mdha为N．脱氢丙氨酸，R1、R3为两种可变的L氨基酸。

由于R1、R3的2个I，氨基酸的不同及Masp和Mdha的甲基化／去甲基化产生

的差异(如图R2、R4的变化)，可以形成多种不同的异构体，到目前为止已

发现60多种MC[111。其中含量较多，存在较普遍，毒性较大的是LR、RR和

YR，其中L、R、Y分别代表Leu(亮氨酸)、Arg(精氨酸)和Tyr(酪氨酸)

(如图11。铜绿微囊藻(Microcystis aeruginosa)、鱼腥藻(Anabaena)和颤藻

(Oscillatoria)等是产生MC的主要藻类。研究发现特殊氨基酸Mdha甲基化

后形成MdhB，其Mdhb，MC与Mdha．MC的毒性相似，说明Mdha对MC的活

性没有大的影响【10】。而有人发现Adda的C一4和C一6为E型对MC的毒性是必

2
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需的，当它们变为z型时，其抑制蛋白磷酸酶的活性比原来低105倍，即Adda

结构改变则毒性丧失，证明Adda对MC的活性是必需的f8,13]。

MCYST-YR；R'一Tyr．也*GH‘R，=^田；R4=C‰

MCYST-LR；R1=Leu．嘞ICHa；R，t^帕：R．=C：H3

MCYST．RR；R1t^叼．％。CHI；心-^喁R．一GH=

3

(MW-1044)

fMW=994)

(MW一1037l

图1 MC的分子结构及三种主要MC的异构体组成

Fig．1 Molecular structure ofmierocystins and variants composition of three kinds of MCs

从MC的分子结构可看出，由于环状结构和间隔双键，所以MC具有较强

的稳定性。MC易溶解于水，在水中的溶解度达lg·L-1以上。由于MC分子

结构含有羧基、氨基和酰氨基，所以在不同pH下，MC有不同的离子化倾向。

MC．ut的正辛醇／水分配系数(109K ow)从pH为1的2．18降到pH为10时的

．1‘76，因此在爆发水华时的高pH(>8)条件下，MC的生物富集较小【9，1⋯。

1．3 MC的病理与毒理学效应

早期就有报道MC具有高毒性，其作用的主要靶器官是肝脏，MC可从血

液中转移到肝脏。主要表现为使肝脏充血肿大，严重时可导致肝出血和坏死。

其致毒机理是通过与蛋白磷酸酶中的丝氨酸／苏氨酸亚基结合，抑制其活性，

从而诱发细胞角蛋白高度磷酸化，使哺乳动物肝细胞微丝分解、破裂和出血，

使肝充血肿大，动物失血休克死亡。另外，由于蛋白磷酸酶的活性受到抑制，

这样就相对增加了蛋白激酶的活力，打破了磷酸化和脱磷酸化的平衡，从而促

进T]q瘤的发生[15,16]。MC—LR对小臼鼠的半致死量LD50在36到122 ug·k91

之间。

MC的中毒表现随动物的大小、种类和毒索的剂量不同而有差异。牛和羊

中毒后可能表现出疲惫、反应迟钝、呼吸加快、发热、心动过速、临死时发自
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等症状。而鸟类则表现出不安、眼球闪烁、通便、阵发性痉挛等。在实验室中，

小白鼠或兔子的中毒症状主要是厌食、腹泻、呕吐、颤抖、虚弱直至死亡【14‘1 61。

肝脏是MC主要的靶器官。它极易从血液中转移到肝脏，在肝脏中依赖胆

酸转运系统才能进入细胞，因而它的毒性有高度的肝特异性。解剖观察发现肝

内出血，使肝重明显增加至原来的二到三倍，肝脏颜色通常呈深红色。电镜观

察显示细胞超微结构已明显改变：线粒体膨胀，有囊泡形成，粗面内质网伸展，

并发生卷曲，窦状结构减少，桥粒连接丝消失，整个细胞骨架发生变化【17-”】。

1990年，Mackintosh等人首次发现MC能特异性地与蛋白磷酸酶PPl和

PP2A的丝氨酸，苏氨酸亚基结合，从而抑制它们的活性㈣。它可能通过抑制蛋

白磷酸酶的活性，使细胞内的中间丝和微丝因过量磷酸化而解聚，导致肝细胞

收缩分离，窦状隙结构丧失，大量血液进入肝组织，肝充血肿大，动物失血休

克死亡。另外，由于PPl和PP2A活性受到抑制，相对增加了蛋白激酶c的活

力，打破了磷酸化与脱磷酸化的平衡，从而引发细胞一系列生理病理变化。某

些蛋白的磷酸化可解除对细胞增殖的正常抑制作用，促进肿瘤的生长。这可能

是MC促癌或致癌的途径。除了对蛋白磷酸酶PPl和种2A的抑制作用外，有

人认为MC的肝毒性还通过以下两种作用表现：①激活肝细胞内核酸内切酶而

损害DNA，引起DNA链的无规律断裂；②脂质过氧化引起的氧化损伤作用

121·22]。

MC对鱼类的影响因鱼的种类和研究方法的不同而有很大差异。在实验室

中，对鱼类进行腹腔注射或强迫灌流都可使鱼肝脏细胞大量坏死，并引起死亡。

Baganz等考察毒素对斑马鱼的影响指出，长期暴露在微囊藻毒素中会对鱼的习

性和繁殖造成不利影响【驯。很多研究者都曾在实验室用蓝藻提取液或纯微囊藻

毒素做实验，观察它们对浮游动物的作用，其中水蚤是研究得最多的。大多数

结果表明，微囊藻毒素对它有一定的毒害作用，如不怀卵、降低摄食率，甚至

死亡【24,25】。但Matveev用产毒的铜绿微囊藻喂食水蚤却没有观察到毒害影响

【26】。

由于MC对蛋白磷酸酶有强烈的抑制作用，它对高等植物的生长生理有明

显的影响，如抑制幼芽的生长，影响根系的发展等【27】。Kurki．Helasmo研究了

对芥菜的研究表明，在芥菜种子的发育过程中，培养基中5．O u g·mLl的MC—RR

4
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即可造成其发育畸形，IC50为0．8ag·mL"1 12剐。另外，MC对某些高等植物的光

合作用也有抑制作用【29】。

1．4 MC的监测及其安全性控制

当蓝藻细胞死亡或破裂时，其中的毒素就会释放出来。MC的环形短肽结

构非常稳定，而且特殊的氨基酸成分也使它不易被分解。多项实验证明，无论

是在藻细胞中，还是在水中，它都能存留相当长的时间，常规的饮水消毒处理

也不能完全消除其中的毒素【30l。在天然的水体中，某些细菌有降解肝毒素的能

力，释放到水中的毒素两星期后被这些细菌降解，但一个月后仍有小部分残留

在水中【3”。经自来水厂灭菌处理后，水中细菌数量减少，微囊藻毒素的滞留时

间可能会更长。

由于完全消除MC尚有一定困难，各国对它的监测和管理就更加重视了。

目前的工作主要分为以下两个方面：

第一，对水体的监测。这一监测主要针对饮用水和娱乐用水f如：游泳、

划船等)，运用下文所提到的检测及分析方法，对水体中所含MC的类型、性

质、浓度和毒力等进行测试。另外，将这一监测与水体中各种理化及生态因子

的分析检测相结合，还有助于找到蓝藻产毒和毒素的释放、降解等方面的规律，

以便更有效地对MC加以控制。

第二，对人群的监测。MC对人体的毒害作用目前还未完全明了，因此，

对接触有毒水体的人群进行健康状况的监测是极为必要的，它有助于对毒素的

危害性做出更全面的评估。此监测分为两种：短期监测和长期监测。监测时，

必须注意排除其他因素的干扰，提高诊断的可信度。

短期监测通常在夏季蓝藻水华爆发时进行，主要是监测人群的急性症状。

现有的数据虽然不多，但足以肯定MC对人体健康产生了影响，如：血液中谷

氨酰转移酶升高、肠胃不适、皮炎、喉疮和红眼病等。短期监测需要医护人员、

生物学家、流行病学家等多方面的协调配合。

现在，全球开始加强对蓝藻的监测与管理。1992年，澳大利亚新南威尔士

蓝藻工作机构(NEW SOUTH WALES BLUE—GREEN ALGEATASK FORCE)

以水体中蓝藻细胞数为标准，建立了三层次监测警报系统：层次I，

500．2000cells·mLl为警告量，此时要加强监测，注意蓝藻的变化趋势；层次
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】I，2000．15000 cells·mL"1，此时水样需进行毒性测试，自来水厂也要采取适当

的预防措施i层次Ⅲ，超过15000 cells·mL-1，该水域成为“危险区”，已不适

宜使用。人类与有蓝藻的水体接触的建议域值为15000 cells·mLl[321。1999年，

世界卫生组织(wHO)对饮用水质制定的标准是，如果体重为60公斤的人一

天喝2升水，则允许的MC．LR最大摄入浓度为1Ⅳg·L'1 f33]。这是针对成人制定

的标准，而且只考虑了MC的毒性，若考虑到其促肿瘤作用，则MC．LR的最

高允许含量为O．耘g·L'1。我国饮用水水质规范中，．于200t年9月1日已将MC

作为非常规检测指标，参考标准为MC—LR不超过1．咄g·L．1水。

2．MC的提纯与检测分析方法

2．1 MC的提纯

Bote等f卅首先进行了MC的提取提纯研究，确定出了多种不同的MC提取

纯化方法。比较典型的方法是以蓝藻细胞为对象，经过提取、浓缩和分离等过

程，获得微囊藻毒素纯品。但是由于研究者的不同需要，MC提纯的步骤和方

法相差很大，至今也没有一种公认的简便有效的提纯方法。在此对微囊藻毒索

的提取和纯化方法现状和最新进展进行了详细的介绍，并总结评价MC各种提

纯的方法。

2，1．f MC的提取

2．1．1，1提取物质的选择

用于MC的提取物质主要有两种，野外采集的原材料和实验室生长的藻类。

两种原材料都有其优缺点。野外采样可以得到很大的量，特别是当水华很浓密

时，即不需要花时间大量培养藻，而且所获得的量通常比实验室培养得到的量

大的多。但缺点是从其样品所提取的毒素成分比实验培养得到的更复杂，且重

复性差㈣。对比而言，实验室培养的藻类重现性好，单种蓝藻产毒类型少，提

取相对也简单些，而且纯化也较容易，其主要缺点是室内大量培养藻较困难，

很难得到大量的MC。

2．1．1．2萃取溶剂选择

提纯MC的萃取溶剂差别很大，至今也没有公认最台适的溶剂，主要是因
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为微囊藻毒素的变体很多，且不同毒素异构体的性质亦不统一，所以使用的提

取液种类很多。为了能评价藻体中的微囊藻毒素总量，很有必要建立一套可靠

的方法来提取样品中所有的微囊藻毒素。由于使用过的溶剂很多，但是提取效

率各不相同，为了方便以后的研究，这里讨论并比较几种常用、效果较好的方

法(如表1)。

表1不同溶剂萃取体系的比较

Tabl Comparison of the different solvents extraction

部分缩写字母含义：k亮氨酸；R--精氨酸；w=色氨酸；F--苯丙氨酸；Y=酪氨酸
2，1．1．3物理参数的影晌

在提取样品时需要周密考虑，提取包括初始样品的混合，随后的搅拌和振

荡，还有～些需要考虑的因子如每一步操作时间的长短和用来提取的溶剂的

量。报道的许多方法多为用同一种溶剂反复提取多次，然后将提取物收集在一

起。最常见的是提取三次，抽提三次，可以有效的提取细胞内的MC。

细胞质量与抽提溶剂的体积的比也会影响提取的效果，常见比例为

109／200mL，一般在109／100mL～10∥1000mL之间【4z“。用于提取的细胞总质

量也会影响MC的检测和纯化，因为如果生物量足够大，检测和纯化MC就容

7
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易的多。

不同方法的提取时间变化较大，从数分钟到15h1441。在相关文献中，对于

最适提取时间的研究报道不多，有一个文献中比较了3rain、5min、30rain、60min

的提取效果，发现1h的提取时间是最适宜的，过长的提取是不必要的。抽提

时间将很大程度上影响整个纯化过程所需的时间，而且延长抽提时间会影响

MC的稳定性，或者可能加剧MC的变异。如果在5％醋酸中，超时提取会伴

随LR的释放。

提取温度一般从大约4℃到室温|4“，不需要冷冻，藻毒素在提纯过程还是

比较稳定的。而超时的提取(例如在晚上)，建议维持一个较低的温度条件。近

来，有一些杂志高度评价升温的作用，metcalf和coddf蛔首次将沸水浴应用于

微囊藻毒素的提取和分析中，实验得到的MC与甲醇抽提的结果接近，由于其

价廉，预示这种方法可能有更好的应用前景。

2．1．2样品浓缩

藻细胞最初的提取产物：一般为大量溶剂中含有少量稀释的Me，该初提

产物在纯化检测前需要浓缩。常用的浓缩方法是蒸发和固相萃取。通常使用40

℃旋转蒸发器，将样品完全干燥，再用一种合适的溶剂将其重新溶解，离心或

过滤除去微粒，再进行分离。空气和氮气通常也可用来干燥或减少抽提物的体

积，其原理与旋转蒸发仪相似。

固相萃取(SPE)的基本原理是样品在两相之间的分配：即在固相(吸附剂)

和液相f溶剂)之间的分配。近年来，固相萃取成为藻毒素提取的重要方法，基

本上采用反相C18填料作为固体萃取相，甲醇作为洗脱液【47。52l，也有采用含

O．1％--氟乙酸(TFA)的90％甲醇溶液将藻毒素洗脱【49】。固相微萃取(SPME)技术

应用于研究含微囊藻毒素水华样本的MC特性开始于最近2年。香港大学的

HON．WAIl LAM教授研究了三个主要的MC变异体，即MC．LR、MC．YR和

MC．RR，在样品溶解之后，用50．umCW／TPR和65一umPDMS／DVB涂层的萃取

头萃取，通过SPME与高效液相色谱联用研究MC的特性[52】。SPME—HPLC联

用技术作为一种集试样预处理与分析检测于一体的分析方法，由于其自身具有

的分析速度快、溶剂消耗少、方法重现性好和易于自动化操作等优点而受到人

们的关注。丽随着性能更好的萃取头涂层材料的出现，如选择性更高的印记分
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子固定相、对有机溶剂有更高稳定性的聚合物涂层材料等，此方法在藻毒素检

测的应用范围必然能得到更大的扩展，分析功能也会更强大。

2．1．3分离纯化

直到1982年，通过透析、溶剂萃取及DEAE—SEPHADEXA25柱层析结合

的方法，才分离纯化出．MC，并用于结构分析。之后，各种色谱技术才开始被

广泛用来提纯大量的微囊藻毒素及微囊藻毒素变体，色谱分析步骤可能有2个

或7个，在提纯过程中，有些步骤被反复使用。分离技术的选择依据于实际情

况。如下介绍了几种色谱分离技术(如表2)。

表2色谱分离技术在微囊藻毒索分离中的应用

Tab．2 Chromatography appHed in MC separation

9
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次被提取；

从水华物中提取毫克数量的7．甲基化 【63】

MC．RR，能获得毫克数量的微囊藻毒素

近年来，随着分析仪器的不断革新，藻毒索的分离方法有了更广泛的选择

空间，使得许多其他技术如超滤技术【43】等均可运用到藻毒素的分离。

2．2 MC的检测和分析方法

MC的检测可以分为四个层次【491：筛选、纯化、鉴别和定量。所用的方法

通常归为以下几类：①生物测试，⑦组织培养细胞毒性测试，③色谱分析法，

如TLC、GC、HPLC等，④质谱分析法，如FABMS、LSIMS等，⑤酶联免疫

法，⑥酶抑制试验等。这些方法的检测侧重点有所不同，灵敏度差异很大，对

仪器及操作技能的要求也各不相同。因此，检测毒素时，要依据样品来源、数

量和实验的目的，选择适当的方法，也可将多种方法联合运用，以互相验证和

补充。

2．2．1生物测试

生物测试通常采用小白鼠的腹腔注射法，选用体重约20．259的小白鼠，

每只注射量不超过lmL。将冻融的藻浆作系列稀释，每稀释度注射3-4只小白

鼠，观察3．4h后，将死亡的小自鼠进行解剖，鉴定是否为肝毒素中毒。根据

藻样的千重，将半致死浓度换算成半致死剂量(LD50)，以g千藻·kg。鼠体重

为单位。一般LD50<509-kg‘1鼠体重时，藻浆为高毒；在50-5009·k91鼠体重之

间，毒性中等；LDso>5009·kg-1鼠体重时，毒性较低；若太于10009·吨d鼠体重，

可视为无毒14⋯。

生物测试法是最早采用的常规方法。它快速直观，但需消耗较多毒素，灵

敏度和专一性不高，无法准确地定量测定，也不能辨认微囊藻毒索异构体的种

类。当样品中同时含有神经毒素时，肝毒素的毒性还会被掩盖。

另外，盐虾、水蚤、蝗虫等无脊椎动物也都被用来进行微囊藻毒素的生物

检测⋯，并有一些生物学家对细菌检测法也进行了尝试f65舯】。

2．2．2 HPLC检测及提纯

高效液相色谱(high performance liquid chromatography，HPLC)是检测

10
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MC常用的手段之一，它准确灵敏，检测下限低，可达ng／L级，结果的重现性

好。在定量检测的同时，可标出不同的MC异构体，分离和纯化毒素。但HPLC

法利用保留时间来定性，检测时必须依赖标准毒素样品。目前市场所能获得的

标样主要是MC—RR、一YR、．LR三种，因此，HPLC法只能检测出这三种异构

体，而无法辨认其他有毒异构体。最近的研究还表明某些塑料添加剂可干扰

HPLC对MC的检测i6”⋯。

经典的I-IPLC检测MC使用反相C18柱，流动相使用甲醇和O．05 M磷酸

缓冲液的混合液(v／V=60：40)，最近，张维吴等人以甲醇．水配制流动相，以

三氟乙酸调节pH并进行等度洗脱分析微囊藻毒素，得到了较好的结果，该方

法不仅降低了成本，简化了操作，而且实验后色谱柱易于清洗维护f501。

另外，检测器的不同也会影响到灵敏度。

2。2．3酶联免疫吸附法(EL JSA法)169J

ELISA法是一种固相测定法，它利用抗原、待测抗体和酶标二抗之间的特

异性反应，生成抗原一抗体～酶标抗体结合物。加底物显色后，用酶标仪检测

消光值的大小，根据标准曲线算出待测抗体的浓度。

ELISA法可能是目前快速分析MC时最常用的方法。它的最大优点是需要

的样品量少，简便、快速。EuSA法灵敏度极高，定量检测水中总毒素，检测

限可达到0．05pg-L．1，所需的酶标仪也不算昂贵。ELISA法现已发展出多种单

克隆和多克隆抗体【70,71】，并有商品试剂盒提供。然而，因所用的抗体是针对

MC．LR设计，虽与其他异构体有一定交叉反应，但不能用于毒素的种类鉴定。

另外，ELISA法受多种干扰的影响，容易产生假阳性结果。

2．2，4蛋白磷酸酶抑制试验

蛋白磷酸酶抑制试验原来多采用放射性同位素标记的方法，较复杂。1994

年J．An和W．W．Carmichael采用显色蛋白磷酸酶抑锘4试验的方法，则更为方便

和安全。此试验利用萤火虫的生物发光体系来检测蛋白磷酸酶PP2A的抑制剂，

原理是PP2A可催化水解虫荧光素磷酸盐为虫荧光素和无机磷酸盐【72J。

2．2．5质谱分析法(mass spectromet ry，MASS法)

质谱分析法是分析有机大分子的分子量、分子式及其结构等的重要化学手

段，其灵敏度可达pg级。用于分离和鉴定的质谱方法主要有FABMS(快速原
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子轰击质谱法)和LSIMS(液相次级离子质谱法)等。通常质谱法与色谱技术

结合运用，可以形成GC(gas chromatography)／MS、LC／MS和Frit—FAB LC／MS

等多种分析法。质谱分析法灵敏、准确，但实验花费大。

2．2．6其他检测方法

除了以上叙述的较常用方法，还有一些方法用于MC的检测，如血球凝集

法、薄层层析法等，也有方法通过检测MC的氧化产物2．甲基．3．甲氧基．4一苯

丁酸(MMPB)来鉴定【”】。免疫学方法中，新近发展了以时间决定的荧光免疫

分析法(time．resolved fluoroimmunoassay，TR．FIA)【_“】。另外，较先进的毛细

管电泳(cE)、微液相色谱(micro．Lc)、胶束电动色谱(micellar electrokinetic

chromatography,MEKC)以及核磁共振(NMR)等技术也都已被用于MC的检

测和分析17 5'”J。

近几年，运用基因工程方法已证实MC是由多肽合成酶复合体通过巯基一

模板合成机制合成的，且发现微囊藻的多肽合成酶基因簇的一部分Mcy B模

数和其产毒性有直接相关性。因此，利用PCR技术对蓝藻的产毒进行检测又

成为一种新的快速方法。潘卉等人还尝试用全细胞PCR技术检测产毒微囊藻
l771，此法省去了DNA的提取，更为简单，下5良可达2000cells·mL"1。

3．MC在水环境中的归趋

对于水体中污染物的归宿，通常有如下途径：水量稀释，颗粒物吸附，化

学降解，光降解，微生物降解和生物富集。下面结合MC具体情况分析。

MC是藻细胞内毒素，当藻细胞衰老、死亡或溶解后，毒素被释放到水体

中。大型湖泊、河流中蓝藻释放的藻毒素可被大量水体稀释，但高浓度、大面

积水华溶解时，仍会使毒素达到较高浓度，从而使水体生态系统和人类健康受

到威胁。MC的分子结构表明，该化合物具有相当稳定的环状结构，PH中性时

难以发生化学水解。在光照稀少的天然水体中，MC可存留几个月甚至几年。

在PHM时，需经过10个星期，PH=9时则需12个垦期才可降解90％的藻毒素。

而快速化学降解只在极端条件下，如6M的高温盐酸中快速分解，这在自然环

境中是难以实现的【79I。有研究显示滇池沉积物对藻毒素的吸附小于10％。类

12
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似研究IBlj同样表明，水华蓝藻释放的藻毒素大部分溶解在水体中，但Morns[80]

曾报道海洋沉积物中细颗粒部分对藻毒素的吸附可达80％。一些研究分析由于

将藻细胞包括在颗粒物中，因此有较高的藻毒素含量，但不能代表颗粒物对溶

解藻毒素的吸附。可是，很多研究分析直接检测到的水体中藻毒素的含量很低，

说明藻毒索在水体中有更重要的归宿途径。

在色素存在下的光解作用是自然条件下水体中藻毒素归宿的主要方式之

一。当光照充足时，MC可以进行缓慢的光化学降解或异构化，从而使其毒性

明显降低，但在自然水体中必须有水溶性的细胞色素或腐殖质等光敏剂的存

在，才能有效地进行光降解[92,831。蓝藻细胞内毒素在日光照射下可改变侧链

Adda的双健异构体而使其毒性明显降低(半衰期约10d)，但纯微囊藻毒素在日

光照射下却是稳定的。面当MC暴露在最大紫外吸收波长(238～254nm)时，则

降解较快(在数分钟内)。TSujiⅢ1等曾研究了藻毒素的光稳定性，发现自然条

件下，日光照射纯水中的藻毒素，其降解非常缓慢；若加入色素，则会大大加

快藻毒素的降解速率及其转化速率。Welker[SSl等人还发现腐殖质也可作为光敏

剂问按催化藻毒素降解，并认为该途径可能是天然水体中藻毒素低浓度的原

因。可见环境水体中水溶性细胞色素和腐殖质等光敏剂的存在，可提高光解速

率1781。

水体中有机污染物的生物降解通常是其主要归宿途径之一，对于微囊藻毒

素也是这样。含毒素的蓝藻细胞在水体中迁移，如与粘士共沉淀，或被水生生

物捕食后随其颗粒排泄物沉淀等途径，使毒素积累并滞留在底质中，且在富营

养化水体中，发生水华的水体透明度通常很低，水体下层及沉积物中的MC不

易进行光降解，则主要是通过生物降解起作用。由于其化学结构的稳定性，藻

毒素不易被真核生物和细菌肽酶分解，能被天然水体中的某些特殊细菌降解，

通过改变侧链Adda的结构或打开环状结构降低其毒性，有的还可以使之完全

矿化。很多研究发现能够降解MC的细菌是广泛存在的，在污水沟【881、湖水

f89】、沉积水删和河水191】中均已发现降解MC的土著菌。MC的微生物降解是

客观存在的，但降解藻毒素的菌种及机制还有待研究。

MC的生物富集是人们比较关注的问题，因为牵涉到水体生物特别是鱼类

是否可以食用。目前文献报道鱼体肝脏、胰腺等内脏器官中检测到毒素“”，
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底栖动物中也有检测到藻毒素I矧。因此藻毒素的生物富集是存在的，但其富集

系数还有待进一步研究。

总之，水华蓝藻中释放的大量藻毒素的归宿途径主要是通过水体稀释、光

降解、生物降解，其次吸附、生物富集等也是造成水体中藻毒素浓度低的原因。

4．MC在水环境中的生物降解

释放到水体中MC的降解主要是通过光降解或生物降解。在自然水体中必

须有水溶性的细胞色素或腐殖质等光敏剂的存在，且存在充足的光照，才能有

效地进行光降解。而在富营养化水体中，发生水华的水体透明度通常很低，水

体下层及沉积物中的MC不易进行光降解，则主要是通过生物降解起作用。下

面综述不同水生生物对MC降解作用的研究进展。

4．1微生物对MC的降解和转化

能够降解MC的细菌是广泛存在的。在污水沟【蚓、湖水【89】、沉积水f如】

和河水1911中均已发现降解MC的土著菌；虽然微生物降解是去除MC的一条非

常有前途的方法，但MC的环状结构和间隔双键具有相当的稳定性，一般的多

肽水解酶不能对MC进行分解，只有一些特殊的微生物菌种具备对MC的降解

能力。

尽管MC降解菌普遍存在，然而迄今为止，被分离和详细研究的纯种MC

降解菌株却很少。Takenaka和Watanabe[ga】发现从天然水体中分离出的铜绿假

单胞菌(Pseudomonas aeruginosa)对MC．ut有降解能力，在初始50mg·L-1的

高浓度下，20d去除率为90％以上，并发现铜绿假单胞菌能将MC-LR降解为

(2s，3S，8s)一3-amino一2，6，8-trimethyl·10-phcnyldeca·4E，6E--dienoieacid DmADDA。

负责催化MC降解的降解酶是由该菌株所分泌的碱性蛋白酶。Park等193J于2000

年发现了一株具备对MC有较高降解能力的Y2菌，为鞘氨酵单胞菌属

(Sphingomonas)，它对MGRR和MC．LR的最大降解速率分别达到每天13．0

和5．4rag·L1，这株降解菌具有很高的降解效率。国内阎海【94】率先从云南滇池

底泥中分离出了能够降解MC的微生物纯菌种，经中国科学院微生物研究所鉴

定为Ralstonia solanacearum。研究发现此菌种在3d内可将初始浓度分别为50．2

14
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和30．1mg·L-1的MC．RR和LR全部降解，日平均降解MC．RR和LR的速率

分别高达16．7和9．4mg·L1。澳大利亚学者Bourne和Jones等【95】早期从自然

水体中分离出鞘氨醇单胞菌(Sphingomonas)对MC．LR有一定的降解能力，并发

现在降解前存在一个滞后期，一般为2-8天，存在滞后期原因是在这个时期正

在合成降解MC的水解酶即微囊藻毒素酶(microcystinase)。近几年来，日本

学者Saito等人分别从日本Kasumigaura湖分离MD．1菌和从中国贵阳市一常

发生水华的湖泊中分离C．1菌，发现其都具有降解MC的能力，且都属鞘氨醇

单胞菌属，而且发现它们的生长受到pH的影响，C．1菌在碱性条件下更易生

长【961。综上所述，目前已筛选到的6种MC降解菌，其降解能力和测试条件见

表3。不过降解率与培养液中的细菌细胞密度有关，在以上研究中，由于细菌

的细胞密度数据不全，因此并不能通过所列数据判定以上数种细菌降解能力的

高低。
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Bourne等【97】人对鞘氨醇单胞菌的MC．LR的降解途径进行了进一步研究，

发现环状MC—LR首先被微囊藻毒素酶催化开环变成线状的MC—LR

fl,m2一Adda—Glu-methyldehydroal-anine—Ala-Leu·B-methylaspartate—Arg-OH)，

然后进一步降解成四肽化合物(NH2-Adda—Glu-methylde-hydroalanine—Ala·OH)，

再降解为小分子多肽和氨基酸f图2)，并证明了这2种中间代谢产物抑制50％

鸡脑蛋白磷酸酶活性的浓度都远远高于MC．LR，这说明中间代谢产物的毒性

明显低于MC．LR本身，降解过程是一个解毒的过程。

Lincmi“l Idiramcy“m l卫MW=1012

—2l

吼笔毓豁∥～鞭。”
Tetra-Pcptide(HH2-Adda·l-eGIU-Mdlet-Ah-011)MW娟14

嘲m 3 l
Undeter．aedSmalhPeptietbm’dAminoAcids

图2鞘氨醇单胞菌渤柚增ⅢDn40酶降解MC-LR的途径

Fig．2 Enzymatic pathway of MC．LR biodegradation by Sphingomonas species[明

他们进一步研究发现，在鞘氨醇单胞菌降解MC．LR过程中，至少有3种微

17



囊藻毒素酶(microcystinase)参与了MC-LR的催化降解反应，并将对应的基因

进行了克隆和分子特点识别分析19”。编码三种水解酶的DNA片段为5．8kb(见

图3)，包括mlrA’mlrB，mlrC，mlrD基因，其中mkA编码微囊藻毒素酶(MIRA)，

它是降解过程中的第一个酶，是由336个残基组成的肽链内切酶，可以被EDTA

和1，10二氮杂菲所抑制，说明它是一种金属蛋白酶，在该酶的催化下将MC．LR

开环变成线状的MC．LR；位于mirA下游且具有相同翻译方向的是mlrD，是

一个伴随在mirA旁边的寡肽转运子；mlrB位于它们的下游并具有相反翻译方

向，由它编码的酶MlrB(402个残基)，可以将线形MC-LR分裂成四肽．而

这种酶属于青霉素结合酶系列，活性位点是丝氨酸的水解酶：最后的基因mlrC

位于mirA上游具有相反的翻译方向．它编码的酶MIrC(507个残基)，可以降

解四肢+酶MlrC能被金属鳌舍因子所抑制，所以是一种金属蛋白酶。其基因

活性图谱如下：

勘i吐 丝i￡旦 MIr(。

图3 5．8kb序列的限制性图谱及毗降解有关基因的位置。基因上方的虚线箭头表示转录方向，下方的实

线表示克隆的DNA片断、大小和其对应的marA,Mlr B，MhC酶活性；“+”表示肽酶有活性． “一”表

示无肚酶活性，例如，“+MIrA”说明对应克隧能将环状^lC-L)t降解成直链MC-LR。
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Fig,,3 Restriction map ofthe 5．8 kb of sequence data and localization ofgenes involved in microcysfin LR

degradation．Dotted line arrOWS above each gene represent direction of transcription of each individual gene Lines

below the genes represent cloned fraglnents and their size and correspond with the activity columns re口es∞ted by

MIrA，Mlr B and MlrC；+repre∞鹏!msitive activity of the i)eptidase，-represents negative activity of the peptidase，

eg．+MIrA demonstrates that the clone degrades cyclic microcystinLR to linear microcystinLR．I啊

MC酶与碱性蛋白酶没有同源性，因此根据现有的研究结果推测，细菌可

以通过碱性蛋白酶对胞外的MC催化降解成DmADDA，也可以通过微囊藻毒

素酶等三种胞内水解酶对胞内的MC进行降解，且后者降解能力明显强与前者

(见表1)。Inamori等人通过PCR监测mlrA基因，发现具有降解能力的Y2

菌、MD．1菌都含有mirA基因且和MJ．PV具有很高的同源性，通过16SrDNA

分析发现其属于鞘氨酵单胞菌属，因此作者推澳朔B些很接近鞘氨醇单胞菌属而

且含有mlrA基因的细菌都具有降解MC的能力【删。

还有许多学者对混合菌降解MC进行了研究。吕锡武等【1删采用序批式生

物膜反应器对3种MC进行降解的实验显示，混合菌对MC有一定的降解能力，

对MC的降解好氧条件好于厌氧条件，但在3d内MC的去除量都低于400ugL"1；

敖鸿毅等f10l】人利用双协菌(分别属Basidiomycetes和Geotrichum candidum)

降解MC并对其进行了动力学研究，双协菌在28-32"(2条件下对其进行固态发

酵培养，2天后MC含量明显降低，6天后，基质中MC含量未检测出，MC

的去除率达到91％以上。作者认为该双协菌是靠营养限制来启动降解过程的，

当将其接入发酵基质中，由于生物应急性对营养限制作出应答反应，形成一套

酶系统，在好氧条件下，依赖于一个主要由细胞产生分泌的酶系统组成的细胞

外降解体系，借助自身形成的H202激活、靠酶触发启动一系列的自由基链反

应，在细胞外对基质中的MC进行彻底的氧化分解，使双协菌不受MC溶解性

和毒性的限制。虽然有关微生物降解MC的研究不少，可是不同降解菌的降解

机理及其调控机制还有待深入的研究。

4．2鱼类对MC的降解和转化

MC对鱼类有很大毒性。含一定浓度MC的水体可使鱼卵变异、鱼类行为

及生长异常【102，103]。水华暴发也时常伴随着大量水生生物死亡，但是某些鱼类

f如鲢鱼、罗非鱼等)的耐受性较强，并可吞食、消化水华藻类，这是生物控藻
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的基础。这些鱼类对MC有一定的抗性，并产生某些生理上及行为上(如排出

粪便颜色的变化、体内GST变化等多种酶的变化)的适应性使之能与毒藻共

存。

不同的鱼种对MC毒性承受能力也是不同的。承受能力强的罗非鱼鱼肝中

MC浓度达到31．1ug／g时，也未见严重的肝损伤【1041；然而，经口给予一年龄红

鳟鱼的MC的剂量为6600ng／g时，在72～96h之内，鱼全部死亡【l。5】。印度学

者Datta[10司等人利用有效放养食草鱼来控制热带湖泊中的水华，比较了三种鱼

种白鲢、花鲢和罗非鱼耐受MC的能力，发现白鲢能最有效的清理微囊藻来抑

制水华的发生。另有研究显示，在受控条件下，当用有毒铜绿微囊藻作为食物

喂养白鲢和罗非鱼时，鱼类能在以毒藻为唯一食物的环境中生活20天以上，

白鲢和罗非鱼粪便的毒性比喂食藻类的毒性分别降低约2—4．5倍，白鲢对微囊

藻的渚化能力差，80％左右的完整藻细胞被排出，粪便呈绿色；罗非鱼对藻细

胞的消化能力强，有70％左右的细胞被消化吸收，粪便呈红褐色【1。】。MC．LR

对自鲢的半致死量LD50为300 ug／kg，对罗非鱼的LDso为600 ug／kg，显示罗

非鱼对MC具有较强的抗性【107】。可见鱼类必然具有对MC降解转化的能力和

机制，而且这种能力和机制在不同鱼种中有差别。

MC致毒后，血糖增加，肝糖原减少等等症状，谷胱甘肽耗竭也是其中一

大症状，Kondo等人推测GSH可能参与了MC在动物体中的代谢，因为MC

分子中的Mdha部分有亲电性的不饱和羧基，能与GSH结合。通过核磁光谱

分析证明了GSH可与Mdha部分的不饱和羧基结合，而且结合后毒性大大降

低，MC，LR与GSH结合后对小白鼠的半致死量LD50由原来的38变为

630ug／kg，而MC．YR的则由91变为304ug／kg[108,1Gg]。GSH是生物转化过程第

二阶段(Phase II)反应中主要的结合物质之一，GSH与MC结合形成低毒复

合物就是在水生生物体内解毒过程主要的结合反应。张甬元【109】等人发现在草

鱼体中GSH对MC有明显解毒作用；另外斑马(Danio rerio)鱼卵和成体Illo]

在mGST和sGST的作用下，对MC也有很高的耐受性。

4，3水生植物对MC的降解和和转化

MC对水生植物的影响是非常明显的，近期研究表明，水体中高浓度MC

对水生植物的生长有负面影响【111l。Jacqui等研究MC对陆生植物生长的影响，
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结果表明不同浓度、不同类型的MC对植物生长的影响是不同的，在含MC的

培养基中植物生长受至Ⅱ抑制，植物的器官(如：根)对之还有一定的吸收In列。

水生植物对MC解毒过程类似鱼类作用MC的原理，Pflugmachcr[113】等研

究水生植物金鱼藻(Ceratophyllum demersum)对MC的降解，发现两种状态

的谷胱甘肽S．转移酶(GST)：颗粒中的GST和水溶性的GST，它们作用的效

率和范围却是不同：颗粒状的GST只在低浓度(O．12—1．0ug·L1)的MC条

件下才发挥作用，而水溶性的GST的酶活性随MC浓度增加而增大。

Pflugmach一114蝽人进一步研究发现GSH与MC结合形成低毒复合物就是在水
生生物体内解毒过程的第一步。而GSH参与MC代谢其结合反应是由GST的

催化下发生的结合反应【1151。这个GSH与MC结合形成低毒复合物的解毒过程

已经在很多水生生物中都已经发现，如斑马鱼卵和成体(Danio rerio)[nol,大

型水生植物(Ceratophyllumdemersum)1113】、枝角类大型蚤(Daphniamagna)

和河虾(Artemia s4lina)[xte】。

最近，欧丹云等报道发现一种金藻(棕鞭藻，Ochromonas sp．)对铜绿微

囊藻细胞有吞噬现象【117】。金藻细胞与微囊藻混养时的生长速率明显快于自养

生长速率。在加入MC(最高浓度800ug·L1)后，金藻的生长呈现明显的促

进。该浓度比自然水体中的毒素浓度高约100倍，说明金藻细胞是对MC有较

强的耐受能力。发现在金藻培养物中加入100 ug·L．1MC—ut毒素，两天后培

养液中毒素消失。而对照组培养基中的毒素浓度则没有变化。这一现象说明了

金藻对MC有明显的降解能力。金藻细胞不仅能够作为水华微囊藻细胞的吞噬

者，更能够以解毒者的身份参与水华水体的自净作用，其生态学意义是重大的，

不过其降解MC的机理尚有待进一步研究。

4．4水生无脊椎动物对MC的降麓和转化

吕锡武等【1叫采用序批式生物膜反应器对3种MC进行降解的实验显示，

好氧条件下，草履虫对藻毒素降解起重要作用。另一些无脊椎动物(如：贻贝、

螫虾【118,1191)对MC有较大的耐受性，但毒素在其体内有残留富积和放大效应，

可达到相当高的浓度，通过食物链对人类健康造成潜在的危害。许多研究表明，

贝类能够很好富集MC。如Vitor将贻贝(Mytilus galloprovinvialis)放养在有

毒的铜绿微囊藻水华中，发现16天后该贝类能富集MC浓度达10．5ug／g干重，
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最高富集浓度达到16ug／g[119‘12”。贝类能累积高浓度的MC而没有显著生理影

响的原因尚不清楚。Beattic[11q等人以河虾(Artemia salin4)三个不同生长时期

的个体进行实验，发现成体能通过GST的作用对MC进行解毒。

5．本文研究目的、内容及意义

从现有的研究结果来看，水环境中MC可被各种类型的水生生物降解或转

化，此过程既是生物解毒、自我保护的机制，也是水环境中MC被降解或转化

的主要途径之一。前人研究分离出的～些细菌对MC具有较高的降解效率，并

且可以完全矿化MC，进一步研究表明细菌的碱性蛋白酶和MC酶参与了降解

过程，在其它水生生物中(如鱼类、水生植物、蚤等)，MC的完全矿化尚未

有报道，较多的研究发现MC是通过GST催化与GSH发生结合反应而解毒的。

与其它水生生物相比，细菌因其数量多、繁殖快、代谢速度高，且可以矿化

MC，具有较高的研究价值。同时在发生水华的水体中，因其水体营养丰富，

细菌有大量增殖的条件，而其它水生生物的繁殖和生长往往受到了一定的抑

制，因此细菌可能在水环境中MC的生物降解中起主导作用，这和细菌作为生

态系统的分解者的地位是一致的。

虽然水环境中MC的生物降解的研究已经积累了一些资料，但分离纯化的

MC降解菌还较少，且都是好氧菌，对水体底层和底泥中进行的厌氧降解的降

解菌和降解过程的了解还非常缺乏。因此本研究通过优化天然水华蓝藻中MC

提取方法，获得足够的MC进行实验。重点分析水体好氧和厌氧降解速率，从

中国不同富营养化水体、底泥中分离主要降解菌特别是厌氧降解菌，目的是了

解MC在自然水体的降解过程，以阐明细菌在水生态系统中对MC归趋的作用，

同时力图筛选高效降解菌，研究其高效降解机理，为MC的生物修复提供理论

基础。
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第二章天然水华蓝藻中MC提取方法的优化

MC是～种细胞内毒素，绝大多数情况下只有细胞裂解后才释放到水体中。

到目前为止，科学家对微囊藻毒素的结构鉴定、环境行为、毒性评价以及毒性

机理等方面已做了大量的研究工作，但仍存在许多问题有待解决。在开展蓝藻

及其毒索相关领域研究中，对MC纯品的需求有增无减。由于微囊藻毒素在藻

细胞内相对含量较少，干扰分离的物质多，且存在对其分离、纯化的成本较高

等因素，使得建立快速、高效、低成本的提取MC的方法显得尤为必要。但一

直以来由于研究者的不同需要，MC提纯的方法各有不同，至今也没有一种达

成共识的最佳方法。本文以丰富的天然水华蓝藻为原料，对目前各种MC提取

方法进行了比较研究，并分析评价了各方法的优缺点，为获得一定数量满足不

同实验需求的MC纯品提供了研究基础。

1材料与方法

1．1蓝藻样品采集和处理

用于提取MC的藻类样品采集于武汉东湖，镜梭表明铜绿微囊藻为优势

种。藻样用25号浮游生物网捞取，过筛并洗涤后浓缩成藻浆，置于超低温冰

箱冷冻保存。

1．2 MC标准样品及固相萃取柱

标样铜绿微囊藻毒素MC．RR(分子式；C49H75N13012，分子量：1038．2)

和MC—LR(分子式：C49H74NIoOl2，分子量：995．2)由浙江大学徐立红教授赠

送。固相萃取柱ODS(C18柱)购买于大连物化所，用于MC的粗提。

1．3 MC的提取

提取溶剂正丁醇：甲醇：水(5：20：'75，v／v)；甲醇溶液(40％、80％和100％)；

5％乙酸溶液；连续抽提法(先用5％乙酸溶液，然后用40％V醇溶液)。

提取操作分别取一定量的藻浆置于烧杯中，各加入上述提取溶剂，用锡
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箔密封后置于恒温磁力搅拌器上抽提，使藻浆和溶剂充分混合。正丁醇：甲醇：

水(5：20：75，v／v)、甲醇溶液(40％、80％和loo％)和5％乙酸溶液各抽提两次，

连续抽提法先用5％乙酸溶液抽提，然后用40％甲醇溶液抽提第二次。两次提

取液混合，以12000r／rain离心10rain，上清液转移至洁净烧杯中，冷风吹去有

机溶剂，用C18柱固相萃取MC。

1．4 MC的检测

BENCKMAN高效液相色谱，流动相为甲醇和磷酸缓冲液(体积比为58：

42，缓冲液为0．05M，pH 3．0)；流量为lm／_]min，检测波长238nm；进样量

20／zL；定量方法：外标峰面积法定量。

2结果与分析

2．1 采集的蓝藻样品中MC的类型

图4 lipLC检测租提MC对应色谱图

Fig．4 ChromaIogmm of rode-extracted MC by HPLC

本实验采用外标法液相检测：MC．RR与MC．LR检测保留时间分别为

9．8min、16．4min(如图4示)，检测浓度分别为MC-RR 335 mg·L-1、MC-LR

48．7 mg·L-1。本研究结果表明，此次采集的武汉东湖天然水华蓝藻中所含的

藻毒素存在有MC．RR和MC．LR，而MC．RR的产量达较高水平且远大于

MC．LR。就MC的类型而言，世界上不同地区的水华蓝藻产生的MC类型也
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不相同。一般在欧洲温度较低的地方，MC．LR是主要类型，但在亚洲温度较

高的地区，MC-RR是产生的主要类型。

2．2不同提取液中藻胆蛋白等细胞残留物的比较

“‰蛐器。 “ m。

图5不同提取液的紫外．可见扫描光谱

Fig．5 Scanning spectrum ofvarious extracts

本实验在抽提过程中，可以观察到不同溶剂提取液呈现不同的颜色。由图

5紫外．可见扫描光谱可以看出，在5％乙酸和80％甲醇提取液中含有数量不等

的藻胆蛋白等共提取物，使得它们分别呈蓝绿色和蓝紫色。用pH计分别测定

各提取液pH值，本实验中5％乙酸溶液和连续抽提法提取液pH分别为3．61

和3．86，接近藻胆蛋白的等电点，而且在抽提过程中可以明显观察到这两组提

取溶剂系统中有大量蓝绿色絮状沉淀物产生，故可省去调pH法去除藻胆蛋白

的步骤，使整个提取过程更加简捷、快速。

2．3不同提取溶剂对MC—RR和MC-I_R的提取效果比较
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sl一正丁醇：甲醇：水(5：20：75，v／v)；s2—40％甲醇溶液；s3—80％甲醇溶液；s4—100％甲

醇：s5—5％乙酸溶液；S6一连续抽提法(先用5％乙酸溶液，然后用40％甲醇溶液)

图6不同提取液抽提后MC-RR和MC．LR含量

Fig．6 Concentrations of MC-RR and MC-LR by different extracting solutions

本实验使用了六种不同抽提溶莉：s1，正丁醇：甲醇：水(5：20：75，v，v1；s2，

40％甲醇溶液；S3，80％甲醇溶液；S4，100％甲醇；S5，5％乙酸溶液；S6，

连续抽提法(先用5％乙酸溶液，然后用40％甲醇溶液)。在实验比较的所有提

取溶剂中，5％乙酸溶液和连续抽提法可以从藻细胞中提取更多的MC．RR和

MC-LR(图6)。用5％乙酸溶液作为提取溶剂，提取渡中MC-RR和MC-LR

的浓度分别为292．9 mg·U1和32．6 mg·L1。采用连续抽提法(先用5％乙酸

溶液，然后用40％甲醇溶液)，贝Ⅱ提取液中MC．RR和MC-LR的浓度分别为285．1

mg-L-1和45．67mg．L-1。本研究发现，虽然40％甲醇提取液中MC．RR和MC-l_R

的浓度分别为194．8mg·L1和29．04rag·L-1比80％甲醇溶液和100％甲醇的提

取效率要高，但40％甲醇溶液并不是最有效的提取溶剂。利用甲醇溶液和正丁

醇：甲醇：水(5：20：75，v／v)从东湖水华蓝藻细胞中提取MGRR和MC-LR的效率

也都远远低于5％乙酸溶液和连续抽提法。

2．4抽提时闯对MC含量的影响

从蓝藻细胞中提取藻毒素，抽提时间的长短也直接影响MC的含量。本文

选用提取天然蓝藻藻浆中的微囊藻毒素效率高的5％乙酸提取溶液来比较提取



时间对MC含量的影响。图7为5％乙酸提取液中微囊藻毒素浓度随时间变化

曲线，提取溶液中微囊藻毒素浓度随提取时间的改变而有所不同。这主要取决

于细胞内的藻毒素的含量及其溶解、浸出的过程。
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图7抽提时间对MC舍量的影响

Fig．7 The effect of extraction time

文献报道MC提取时间为60～120min不等f10，13】，本实验在30～120min抽

提效果较好。从实验结果还可看出，在5％乙酸提取液中抽提60rain效果最好，

最高浓度达72．1mg·L1。30min和120rain时也有较好的提取效果，提取液中

MC浓度分别为68．5 mg·L1和68．9mg·L．1。但如果提取时间延长到120min

以上，则MC含量会明显减少，这可能是由于抽提时间过长影响了MC的稳定

性，或加剧了MC的变异。在从蓝藻中提取藻毒素的相关报道中，用水、乙醇

溶液和甲醇溶液为提取溶剂时存在类似的现象，故过长的抽提时间是不必要

的。

3 讨论

据研究报道，25％～70％暴发蓝藻水华的湖泊可产生藻毒素。世界上不同

地区的水华蓝藻产生的MC类型也不相同。～般在欧洲温度较低的地方，

MC．LR是主要类型，但在皿洲温度较高的地区，MC-RR是产生的主要类型。
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本研究结果表明，此次采集的武汉东湖天然水华蓝藻中所含的藻毒素存在有

MC-RR和MC．LR，而MC．RR的产量达较高水平，且为主要类型。

目前，从蓝藻藻细胞中提取MC的溶剂系统主要有5％的乙酸，水，正丁

醇：甲醇：水，乙醇和甲醇等，应用最为普遍的是不同浓度的甲醇溶液，其中

50％～80％的甲醇溶液被认为是MC的最有效提取液【123】。但闫海等【124I曾报道

40％甲醇溶液可以最有效地从滇池水华蓝藻细胞中提取MC．RR和MC．LR，在

甲醇比例提高到40％以上时，提取液中的MC浓度随甲醇浓度的升高而下降。

Nina和Hans[125J报道的研究结果显示，分别采用水、5％乙酸、70％甲醇和100％

甲醇作为提取液，从铜绿微囊藻细胞中提取MC．RR的效率基本一样。在本实

验比较的所有提取溶剂中，5％乙酸溶液和连续抽提法(先用5％乙酸溶液，然

后用40％甲酵溶液)可以最大限度邋从东溉水华蓝藻细胞中提取MC-RR私

MC．LR。本研究发现，40％甲酵溶液并不是最高效的提取溶剂，其提取液中

MC．RR和MC-LR的浓度分别为194．8rag·L．1和29，04rag·L1比80％甲醇溶

液和100％甲醇的提取效率要高，但并不是最有效的抽提溶剂。不同提取溶剂

对天然藻浆藻细胞中的MC提取效果差别很大。这主要是由于藻毒素变体的极

性不同而造成在不同极性提取液中的提取效率差异。

蓝藻中含有丰富的藻胆蛋白等物质，藻胆蛋白是大量存在于蓝藻中的捕光

色素蛋白，包括藻红蛋良、藻蓝蛋白、藻红蓝蛋白和别藻蓝蛋白等。在藻胆蛋

白色基的吸收光谱中有两个吸收区域，分别位于300～400nm(紫外区)和500～

700nmf可见光区111221。这些蛋白质类共提取物对藻毒素的纯化有很大的干扰作

用，应设法在过固相萃取柱前去除，以达到更好的提纯效果。有文献曾报道州，

可采用简便有效的调pH法，即先以稀I"]2S04调节提取液pH='t，使藻胆蛋白

变性析出(可观察到大量蓝色絮状沉淀物产生)，然后该溶液以5000r／rain离心

20min，移出无色或浅黄色透明上清液，并以稀氨水将pH调回中性，避光保存

备用。而本实验中5％乙酸溶液和连续抽提法提取液pH分别为3．61和3．86，

接近藻胆蛋白的等电点，而且在抽提过程中可以明显观察到这两组提取溶剂系

统中有大量蓝绿色絮状沉淀物产生，故可省去调pH法去除藻胆蛋白的步骤，

使整个提取过程更加简捷、快速、离效。

从天然水华蓝藻藻细胞中提取藻毒素也受到其他物理因素的影响。如抽提
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时间对抽提的效率就有一定影响，适当的抽提时间才能更有效的提取MC。当

提取时间延长到120min以上，则MC含量会明显减少，这可能是由于抽提时

间过长影响了MC的稳定性，或加剧了MC的变异。本实验可见抽提时间应控

制在120min以下，过长的提取时间会影响MC的稳定性，降低提取效率。

在进行MC相关研究中，研究者可以根据自己的实验需要使用最合适的抽

提方法，本实验就使用连续抽提法(先用5％乙酸溶液抽提半小时，然后用40％

甲醇溶液抽提半小时)最大限度地从东湖水华蓝藻细胞中提取MC．RR和

MC-LR，以为后面的降解实验提供足够的MC来源。
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第三章富营养水体中Mc好氧降解茵的

筛选分离及降解能力研究

水环境中微囊藻毒素可被各种类型的水生生物降解或转化，此过程既是生

物解毒、自我保护的机制，也是水环境微囊藻毒素被分解的主要途径之一。与

其它水生生物相比，细菌具有较高的降解效率，并且可以完全矿化微囊藻毒素，

同时，在发生水华的水体中，细菌可大量增殖，对于水环境MC的生物降解起

主导作用。能够降解MC的细菌是广泛存在的。在污水沟【懿1、湖水pJ、沉积

水【蚰l和河水【9l】中均已发现降解MC的土著菌。虽然水环境MC的生物降解研

究已经积累了一些资料，但目前从自然水体中分离纯化的MC好氧降解菌种类

还较少，本实验即进行对富营养化水体中MC好氧降解菌的筛选分离，进一步

了解水环境MC好氧降解的过程，为了解MC的环境归趋和生物修复提供基础。

1材料和方法

1．1实验方案设计

采用三种筛选方案：

A．从经常爆发水华的水体中分离优势菌株，通过MC降解实验检测

其降解能力；

B．富集法：水样先采用富集培养基培养，然后在培养的过程中逐步提

高MC含量，同时逐步减少富集培养基的量，直至仅含MC的基础培

养基培养样品，然后挑取单克隆菌株进行降解实验；

c．富集混合降解法：样品先用液体牛肉膏蛋白胨培养基培养，扩增细

菌，然后用混合菌直接做降解实验比较各样品间降解MC的能力，挑

选出有强降解能力的样品，进一步分离单菌株做降解实验，从而筛选

出高效降解菌。

1．2实验仪器



高速离心机、恒温摇床、培养箱、磁力搅拌器、超低温冰箱、BENCKMAN

高效液相色谱(HPLC，Cs柱，4．5×150mm，168检测器)、ODS(C18柱)等

1．3样品的采集和处理

水样采集于武汉东湖(卓刀泉、狂欢岛)、中国科学学院水生生物研究所

关桥实验水池(富营养化水池)、南湖山庄旁一水池、邮科院旁一水池。水样

通过距m滤膜处理，滤液置于-20℃冰箱中冷冻保存。

底泥取自中国科学学院水生生物研究所关桥实验水池底泥、鸭儿湖底泥、

南湖旁一水池底泥、邮科院旁一水池底泥，置于．20"C冰箱中冷冻保存。

1．4 MC的褪提与分析

实验使用的是本实验室粗提的MC(详见上章)。

1．5培养基的制备

牛肉膏蛋白胨培养基(NB培养基，细菌生长、分离、纯化用培养基)：牛

肉膏39，蛋白胨log，NaCl 59，琼脂15—209，蒸馏水1000mL，pH 7．0--7．2。

基础培养基(降解用无机盐培养基)：K2HP04 1．69，KI-12 P04 0．49，NH4N03

0．59，MgS04．7HzO 0．29，CaCL2．21420 25mg，FeCL3．61-120 2．3mg，蒸馏水

1000mL，pH 7．0。根据实验需要加入适量MC。

富集培养基(筛选、驯化降解菌)：葡萄糖19，蛋白胨0．59，K。HP04 0．19，

MgS0。0．059，蒸馏水1000mL，pH 7．2—7．4。根据实验需要加入适量MC。

1．6水样中优势菌株筛选

(1)平板分离将处理过的水样(即滤液)进行适当稀释，涂布于牛肉膏蛋

白胨平板，30℃倒置于培养箱中培养24—36h。

(2)挑取单克隆挑取涂布平板上的菌落，通过多次划线分离，馒菌落佳状

得以充分表现，并根据各菌落外观形态特征和在显微镜下染色观察的细胞形

态，初步挑选菌株，确定不同细菌的特征。观察的具体形态特征内容包括：①

菌落培养特征：菌株经纯化后，在牛肉膏蛋白胨平板培养基上划线培养，待出

现单个菌落后，观察菌落的形状、大小、颜色、透明度、隆起程度、边缘、粘

度等外观特征；②单细胞形态观察：将培养后的菌株按照细菌学常用的方法进

行染色后，在显微镜下观察细胞形态、排列、大小等，并将所得纯菌株分别接

种于牛肉膏蛋白胨斜面上，4"C冰箱保存。经划线纯化长出的单菌落待降解实
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验使用。

1．7水样中优势菌降解能力比较

将分离得到的优势菌株挑至EP管中，加入lmL基础培养基，用血球计数

板计数调菌悬液浓度至2-6X 10 7cell mLl，加入含MC的基础培养基2mL中，

进行MC降解实验，并取上清液O．2mL作为降解实验的初始浓度，保存在4。C

待HPIX：检测。其后在3d，6d，10d分别取0．4mL降解液离心后保存上清0．2mL，

保存在4℃待HPLC检测MC浓度的变化。

优势菌株降解MC的初始浓度为5 mg·一10 mg·L_l，20 mg·L～，菌悬

液浓度为2--6×106eell·mL～，在降解的周期中分别在ld，3d，6d，10d各

取0．4mL降解液离心后保存上清0．2mL，保存在4℃待HPLC检测MC浓度变化，

比较各菌株在不同MC浓度下的降解能力大小。

1，8好氧降解菌的富集

将处理过的水样加入NB培养基中，置于30℃左右，110r／Ⅲin的摇床，

遮光恒温振荡培养2—3d。待细菌大量生长(日铡培养液混浊度增加)后则取

出离心，接种至富集培养基(含MC 5mg·L-1)中继续振荡培养2--3 d。以后

每次离心移种逐步提高MC浓度，富集培养时间为期1个月左右，至MC浓度

达50mg·L“时，以基础培养基取代富集培养基继续驯化。

1．9离效降解菌的分离与纯化

将富集培养的菌悬液制备成10一～101系列稀释液，与牛肉膏蛋白胨培养

基稀释倒平板，在30*(2培养箱中培养，然后根据其外观形态挑取单菌落，多次

划线纯化，并将所得纯菌株分别接种于NB斜面上培养24—48h后保存于4。C下，

待进一步做单菌株降解实验。

2结果与分析

2．1优势菌株的分离纯化及其降解能力研究2．1．1水样优势菌株的分离纯化

从武汉东湖、关桥实验水池分离出7株优势菌。水样稀释平板法分离，按

不同的菌落形态特征，挑选出7种菌株，分别计为w—l，W一2⋯w_7。菌种经纯

化后，在牛肉膏蛋白胨平板培养基上划线培养，待出现单个菌落后，观察菌落
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的形状、大小、颜色、透明度、隆起程度、边缘等，结果见表4：

表4七种菌株的苗落特征

Tab 4．The colony cultural characters of seven isolated strains

2，1，2水样优势菌株的降解能力比较

将挑选出来的各菌株在相同条件下进行降解实验，根据MC浓度大小变化

情况，来判断各菌株降解能力的强弱，结果见图8。
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图8七种优势菌株一周内对MC的降解情况图

Fig．8 Degradation diagram of MC by seven isolated strains in a week

从图8可见：水体中大多菌株对MC都有一定的降解能力，而W一2号菌

(来自关桥水样)和w 7号菌(来自关桥水样)表现鞍强的降解能力。可见

降解MC的土著菌是广泛存在的，而降解能力也有差异。

2．2好氧降解菌的筛选分离

2．2．1富集法：

经富集培养后，微生物种类明显减少(见图9)，富集后菌株出现产色素的菌

株，分离两株细菌F1、F2，但其降解MC能力较低，在MC初浓度为2mg·L1

降解实验中，一周后仅降解10-20％MC，分析可能是菌株通过长时间的富集后

对MC有很强的耐受力，而并没有高的降解能力。在前面的实验中均以基础培

养基为降解液，仅以少量MC作为碳源，降解菌可能不能生长或不能很好的生

长，同时也不利于其降解MC，因此后面的实验均改用NB培养基作为降解液，

在降解菌正常生长情况下，比较各细菌降解能力的大小。因富集法周期长．重

复实验富集不同的样品太耗时，改进方案使用富集混合降解法，缩短筛选周期，

先找出高效的降解组，再筛选高效降解菌。

一P．1．6E一曲量uI辱Eo-u=
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富集培养前：微生物种类多 窨集培养后：微生物种类减少

图9：富集前后菌落比较图

Fig．9 Comparison of the microorganisms after emichment

2．2．2富集混合降解法

图10 23种细菌四天内对MC的降解情况图

Fig．10 Degradation diagram of MC by twenty-three isolated strains in four days

在富集混合降解实验中，分别以采样点处的底泥和水样为研究对象，结果

一--1．6E一西uluI焉E￡u：



发现混合降解实验中底泥中微生物菌群降解MC能力比水样中的快(初浓度为

2 mg·L～，降解液为NB培养基，四处底泥混合降解菌均在6d后HPLC检测

显示NO DATA)。分离高效降解组中单克隆菌株，分别从关桥、南湖、邮科院、

鸭儿湖四处底泥混合降解后的样品中分离单克隆，命名为D．GQ．1、D．GQ．2、

D-NH一1、D-NH-2、D-NH-3、D—YK-1、D—YK-2、D—YK一3、D—YAl—1、D-YAl—2、

D．YAP,．1、D．YA2．2、D．YA3．1、D．YA3．2、D．YA3．3。同时与前面实验分离的

水样中的降解菌W2；w7、F1、F2和本实验室保存的特殊菌株XM、xQ、LZ、

E．coli，共23种细菌。在相同条件下进行单菌株降解实验，根据它们对MC降

解能力的大小，来判断各菌株降解能力的强弱(见图10)。从图lO可以看出；

XM、W2、D．NH一2、D-YK．1、D．YK一2、D-YK一3、D．YA2．1、D．YA3．1、D．1YA3，2

菌在四天内降解率均在50％以上，表现出较高的降解能力。

提高降解实验初始MC浓度至18。6 mg·L_】，对具有较高降解能力的九株

菌再进行降解实验，结果见图11。结果示，相对于其它菌株，W2、D．YK-2、

D．YK-3、D．YA3．2在高浓度下仍具有较强的降解能力，其它菌株在高浓度的

MC条件下不能表现稳定的降解能力。在重复的降解实验中发现，W2菌一直

表现出稳定的降解能力，继续进行相关降解能力研究。

图1l九种细菌四天内对MC的降解情况图

Fig．11 Degradation diagram ofMC by nine isolated strains in four days

一．-116量晴uIuI霉芒￡u薯
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2．3 W一2号菌株降解能力研究

从多次重复的降解实验中发现，许多菌株对MC的降解能力不稳定，而

W2号菌一直表现出稳定的降解能力，进而深入对w一2号菌进行降解活性的研

究。w2号菌菌落形态、细胞形态等特征，结果如表5：

表5 W-2菌落及细胞的形态特征

Table 5．The molphological characters of W-2 strain

菌株号 W-2

菌落描述 小，

革兰氏染色

细胞形态特征

细胞排列

芽孢

鞭毛

球形，淡黄色菌落，不透明

光滑，较干燥，边缘整齐

G+

球形

对生或单生

无

无

120％

100％

孳80％

妻60％
琏40％

进20％

o％

O 2 4 7

降解天数(d)

图12 W-2号菌株在不同MC初始浓度下的降解比较图

Fig．12 Comparison of the degradation rate in different MC initial concentration by W-2 strain

在不同MC浓度下，W-2号菌株的降解效率是不同的(见图12)。在低浓

度下(MC2 mg·L-1)有较强的降解能力，七天内可降解63．5％；当MC浓度

为10 mg·L。时，降解效率降低，七天仅降解30％左右；在高浓度下基本表现
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无降解能力。结果表明，在相同条件下，不同MC浓度下w一2号菌的降解效率

是不同的，且浓度越低，降解越快，较高浓度的MC可能对细菌的生长有一定

的抑制作用，进一步降低了细菌的降解能力。在实验中发现有时MC浓度出现

微增加现象，分析实验过程：由于降解实验在好氧条件进行通气性较好，长时

间培养中，溶剂挥发，体积变小，而若MC无降解，量不变，则浓度变大。

W-2号菌对不同MC异构体皆存在降解，且降解能力不尽相同(如图13)：

图13 W-2号菌株在不同MC异构体下降解情况比较

Fig．13 Comparison of different MC variants degradation by W-2 strain

3讨论

虽然水环境中微囊藻毒素的相关研究很多，可是关于微生物对MC的降解

方面研究还很少。本实验广泛从不同水体中分离优势菌株研究其降解能力，结

果可见，从自然水体中分离的各种优势菌株对MC都有一定的降解能力，说明

MC降解菌是广泛存在的，有报道在污水沟l踮】、湖水㈣、沉积水【钟】和河水⋯

中均发现降解MC的土著菌，所以MC的微生物降解是客观存在的，筛选降解

MC的菌种并研究其机制还有待深入进行。

目前，国内外报道微囊藻毒素降解菌仅有铜绿假单胞菌(Pseudomonas

aerugYnosJ92])、鞘氨醇单胞菌(Sphingomona』93，5·9q)和青枯菌(Ralstonia

so]anacearu矗94】)，其中后两者皆可高效降解MC：鞘氨醇单胞菌日平均降解

MC—RR和LR的速率分别达13．0和5．4 mg·Lr【，青枯菌曰平均降解MC—RR和
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LR的速率分别达20．0和12．9 mg·L～。本研究发现，水体中多数优势菌株降

解MC能力并不强。对w一2号菌株降解能力的研究显示，在低浓度下(MC2

mg·L1)有较强的降解能力，七天内可降解63．5％；当MC浓度为10 mg·L。1

时，降解效率降低，七天仅降解30％左右；在高浓度下基本表现无降解能力。

分析推测由于选用优势菌进行降解实验中，不存在对菌株逐步驯化这一过程，

在低浓度的MC条件下，蔚株对MC有一定适应性，随着降解酶的合成表现出

降解能力；而在高浓度的MC条件下，MC毒性可能对细菌自身的生长有一定

的抑制作用，从而进一步也降低了菌株的降解能力。但水体中优势菌株具有降

解能力，具有深远的生态学意义。虽然水体中优势菌的降解效率可能不太高，

但是它们是水体中的优势菌群，若对MC具有一定降解能力，在水华发生时由

于其数量大、分布广，也能很好起到降解转化MC的作用。同时在自然条件下

水体中MC浓度最大达毫克级，此浓度正利于细菌对MC的降解。

水体中优势菌株具有降解MC能力固然具有重要的生态学意义，我们进一

步筛选高效的降解菌，从而可分离高效降解菌的降解基因，再通过基因工程技

术构建工程菌，可以更有效的应用到MC的治理中。富集法筛选高效降解菌的

实验中，菌株经富集驯化后，微生物种类明显减少，说明富集法对除去对MC

敏感的菌株是很有效的。富集后出现有色菌株，其原因可能是由于培养条件的

变化，细菌分泌不同水溶性色素导致菌落乃至整个平板呈现出不同颜色。在研

究菌株对MC的降解实验中，有色菌株并没有表现较强的降解能力，可能是其

仅对MC具有很高的耐受性，或者它们是协同代谢，单个菌株不能有效降解

MC，其原因有待进一步的研究。

改进实验方案，富集混合降解实验结果表明，底泥微生物菌群比表层水体

中微生物菌群对MC有更强的降解能力，此结果与闫海【1z'rl所报道的结果一致。

因为MC属于细胞内毒素。当细胞破裂后才导致MC的大量释放，而水华蓝藻

细胞可能往往在死亡沉入底部后才破裂，这样导致湖泊底部局部MC浓度升

高，有利于驯化出高效降解MC的微生物菌种，这可能是导致底泥中微生物菌

群对MC的降解能力强于表层水体微生物菌群的原因之一。另外，底泥中微生

物的数量比表层水体中的微生物数量多也可能是导致降解MC速度快的另一

个因素。在自然水体中，上层水样中所含的MC易于进行光降解和好氧生物降
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解，而在富营养化水体中，发生水华的水体透明度通常很低，水体下层及沉积

物中的MC不易进行光降解，溶氧也低，从而在水体底层和底泥中往往形成厌

氧或兼性厌氧环境，在这种条件下的微生物由于特殊的生态位而对MC可能有

更高的降解能力。因此对底泥中微生物菌群进行厌氧筛选，并研究MC在厌氧

或兼性厌氧条件下降解，具有显著的生态学意义。

40
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第四章Mc在湖泊底泥中的厌氧生物降解及厌氧降解菌的

筛选分离和鉴定

在富营养化水体中， MC的生物降解是水环境中主要降解途径之一。第

三章富集混合降解实验发现底泥微生物菌群比表层水体中微生物菌群对MC

有更强的降解能力，此结果与闰海【127】所报道的结果一致。这是由于当细胞破

裂后才导致MC的大量释放，而水华蓝藻细胞可能往往在死亡沉入底部后才破

裂，这样导致湖泊底部局部MC浓度升高，有利于驯化出高效降解MC的微生

物菌种。另外，底泥中微生物的数量比表层水体中的微生物数量多也可髓是导

致底泥中MC降解速度快的另一个因素。在自然水体中，上层水样中所含的

MC易于进行光降解和好氧生物降解，而在富营养化水体中，发生水华的水体

透明度通常很低，水体下层及沉积物中的MC不易进行光降解，而且在水体底

层和底泥中往往形成厌氧或兼性厌氧环境，这种条件下厌氧降解就成为了MC

降解的主要途径。然而目前对MC厌氧降解过程的了解十分有限，因此对底泥

中微生物菌群进行筛选，并研究MC在厌氧或兼性厌氧条件下降解，具有显著

的生i奁}学意义。本实验通过模拟生态环境，分析比较中国q1处不同湖泊底泥

中的微生物在厌氧条件下对MC的降解能力，分析底泥营养水平对MC厌氧降

解的影响，并从底泥中分离MC的高效厌氧降解菌。

1材料和方法

1．1实验仪器

高速离心机、恒温摇床、恒温培养箱、厌氧箱、磁力搅拌器、超低温冰箱、

BENCKMAN高效液相色谱(HPLC，c3柱，4．5×150ma,168检测器)、ODS(c。柱)、

COD仪、BOD仪

1．2底泥的采集和处理

本实验所使用底泥的采集地点、时间和采集水体的状况见表6，底泥采集
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后用塑料袋密封放置于4 4C冰箱内保存。

表6不同底泥的采集地点、时间和采集水体的状况

Tab6 Background information on samples

1．3 MC的粗提与分析

实验使用的是本实验窒粗提的MC(详见上章)。

1．4底泥厌氧生物降解的生态模拟实验

分别称取19底泥，加2mL无菌水，混均后加粗提MC开始降解实验，并

取上清液0．2mL作为Od，其后在第3d、6d、10d分别取0．4mL离心后取上清

0．2mL，上清液均保存在4"C冰箱待HPLc检测。

1．5湖泊底泥千熏测定

分别称取lg底泥，放入烘箱中烘48h，称量其干重。

1．6模拟实验中降解液中初始TN、丁P和c0D的测定

总氮(TN)和总磷(TI')的测定方法分别为过硫酸钾氧化紫外分光光度

法、过硫酸钾消解一钼锑抗分光光度法，参照《水和废水监测分析方法》(第四

版)11261。



⑧
硕士学位论文

MASTER’S THESIS

使用HANAAC9800 COD仪检测不同湖泊底泥中的COD值。

1．7底泥高效降解MC的厌氯降解混合蔺群的分离

分别称取lg底泥于锥形瓶中，加入lOmL无菌水，并用玻璃珠将其打碎成

悬浊液；从上述悬浊液中取1IIlL上清液于青霉素瓶中，加入2mL牛肉膏培养液，

然后冲氮气5min(N：流量为15L／min)除溶液中的氧气(也<O．1mg／L通过溶

氧仪检测溶解氧=，盖上橡胶塞，并用封口膜将瓶口密封，放置于120r／min

的摇床上28℃恒温培养48h。然后再将扩增的厌氧茁，加入到含MC的降解液

(NB培养基)中，进行降解实验，并取上清液0．2mL作为0d，其后分别在第

2d、4d、7d取0．2mL离心后保存上清0．1IIlL，样品均保存在4。C冰箱中待HPLC

检测MC浓度变化。

1．8 MC厌氧降解菌的分离

将具有高效降解能力的降解组进行稀释倒平板，并在30℃厌氧培养箱中培

养24—36h。通过多次划线分离，使菌落性状充分表现，并根据各菌落外观形

态特征和在显微镜下染色观察的细胞形态，初步挑选菌株，确定不同细菌的特

征。经划线纯化长出的单菌落待降解实验使用。

1．9 MC厌氧降解菌降解能力的分析

将分离的单克隆菌株进行厌氧降解实验，实验设有单克隆、组合样、原混

合样三个降解组。同样条件下培养24h后等量加入含MC的降解液中，进行降

解实验，并取上清液0．2mL作为od，其后分别在第2d、4d、7d取0．2ml离心

后保存上清0。lmL，样品均保存在4。C冰箱中待HPLC检测MC浓度变化。整个

实验在厌氧条件下进行，通过稀释倒平板法计算细菌浓度，HPLC检测MC的

浓度变化。

1．10厌氧高效降解菌7-1菌株的鉴定

送于华中农业大学动物医学院兽医微生物研究中心鉴定。

2结果与讨论

2．1底泥厌氧生物降解MC的生态模拟实验
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图14不同底泥对MC厌氧生物降解比较

Fig．14 Comparison ofMC biodegradation at anoxjc condition in different sediments

降解结果如图14显示，多数底泥中生物对MC有较强的降解能力，特别

是D1、D2、D5、D7、D8、D9、D10、Dll底泥培养物中，一周内MC可以

完全消失。经HPLC检测，实验中初始MC浓度有差异，其原因可能是由于不

同底泥中也含有一定量的MC，底泥中MC的释放以及底泥对MC的吸附时间

和能力的不同，导致了MC的初始量在检测中存在差异。本实验设有含经灭菌

底泥的对照，结果表明底泥吸附是有一定的限度，可见MC的减少是有两方面

的原因，底泥的吸附和生物降解；同时HPLC检测也发现有降解产物出现，进

一步说明生物的降解作用。通过HPLC色谱图也发现，不同底泥的生物降解途

径和降解产物也存在不同。如D1、D5、D7，降解过程中有降解产物出现，且

降解产物随MC的减少而增多；而D2、D6、D8、D10、Dll，降解过程中也

有降解产物，但其降解产物随MC的减少而减少，各自减少速率也有差别：有

的样品则对MC的降解很彻底，降解过程中未检测到产物的出现，如D9。其

体降解过程不同，可见如下液相图示(图中已示MC．RR，黑色箭头所指为可

能的产物峰)。

一P．1．嚣呈啊量量日二-￡o=
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D9(4d)D9(Td)

图15底泥生物降解MC的HPLC图谱

Fig．15 I-IPLC chromatogI'ams of MC bi。degradation by different sediments

2，2底泥干重的测定

I)4 D5∞D3 D9 D2 DIO D1 Dll I)7 D6 右
samples

一

图16不同底泥含水量各样品初始MC浓度关系比较

Fig．16 ComparisonofMCinitial concentrations andwater-contentindifferent sediments

通过测定不同湖泊底泥的于重发现，不同底泥样品的含水量有较大差异

(如图16)。但从图16可以看出。初始MC的差异同底泥的干重无正相关性，

可见MC变化同底泥中干重无直接关系，在整个降解实验中存在底泥的吸附作

用，而底泥的吸附能力还与底泥颗粒大小等多种因素有关。导致初始MC浓度

的差异，其原因很多：由于不同底泥中也含有一定量的MC，底泥中MC的释

放以及底泥对MC的吸附时间和能力的不同，导致了MC的初始量在检测中存

在差异。
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2．3模拟实验中降解液中初始TN、TP测定

～喜一D1 0203WD5DBW啪舶I)10"
棚盯—∞

D1 D2D3I)4DS蚺i)7明D9D1011
__n抽

图17模拟实验中降解液中初始TN、TP含量

Fig．17 Comparison of the initial content of TN and TP in different degradation

solutiOIlS

，处囊
D1 I)2 D5町D8 I)9 DIODll D6 D3 D4

samples

图18 N、P与MC残留量的关系

Fig 18 The relationship between MC remaining and TN、TP in different degradation

solutions

结果表明：不同的底泥样品的可溶性TN、TP有较大差别，TN，TP水平和

MC降解成正相关。
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2．4模拟实验中降解液中初始COD测定

D5 D8 D7 D9 D1 D2 D4 D11D10 D6 D3

samples

图19模拟实验中降解液中COD值与MC残留量的关系

Fig．19 The relationship between MC remaining and COD in different degradation

solutions

从图19结果可见，模拟实验中降解液中COD值有较大差别。D5、D8号样

品COD值较高，显示碳源较为丰富，其MC降解能力较强，推测原因是此类

样品本身更利于底泥中生物生长从而利于MC吸附转化；而对有那些COD值

极低的样品如D6、D3，其降解能力很差，其中厌氧菌根本无法生长或者无法

正常生长，更不利于MC的降解；D4号样COD值较低，降解能力低，综合

分析，该样含水量极高，N、P源也很低，推测可能其中的厌氧菌存在很少，

在该实验条件下未显示降解能力。

2．5底泥高效降解MC的厌氧降解混合菌群的分离

提高MC初始浓度至20．7mg．L1，使用lO处底泥的菌悬液，进行降解实验。

实验中，由于直接使用的底泥中的菌悬液，细菌数太少，而MC初始浓度又提

高，所以降解效果颇差。丽一个月后检测结果也不理想，基本无降解。

把有降解能力的10处底泥分别经厌氧扩增培养，分别取其混合菌做MC

的降解实验，在Od、3d、7d、14d、20d取样，通过HPLC检测MC(如图20)。
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图20 混合菌的降解情况

Fig．20 Degradation diagram of MC by mixed anaerobe strains

结果表明：从D2、D5、D6、D7、D8、D9、DIO分离的混合菌群对MC均

有较强的降解效率，在20天内可以降解MC 70％左右。

tamPles

图21 20d混合菌细菌计数和MC残留量的关系

Fi g 2 1 The number of bacteria and amount of residue of MC by mixed anaerobe strains in

twenty days
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对第二十天的菌体浓度计数与其MC浓度变化比较，由图2l可以看出：

10种不同混合菌的细菌数量基本上都在一个数量级109，因此细菌数量对于

MC的降解影响应该不大，综合多次实验和各参数比较，发现D2、D7、D9、D10

号样具有较强的降解能力。

2．6具有强降解能力的厌氧降解组D7号样单克隆分离

图22 D7混合平板菌落形态

Fig．22 The character of D7 mixed anaerobe strains

图22为D7号样品的混合倒平板的优势菌菌落形态，通过平板画线法分离

出两株菌，命名为：D7—1、97—2，其单克隆菌落形态和细胞形态特征如表7、

图23、24。

表7 D7．1和D7．2菌落及细胞的形态特征

．．T—a—b．7 The——morphological character of D7-1 and D7-2 degradation bacteria．．．．．—

菌株号D7—1 D7—2
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图23划线分离D7-1菌株苗落形态和细胞形态

Fig．23 The morphological character of D7-1 strain

图24划线分离D7-2菌株菌落形态和细胞形态

Fig．24 The morphological eharacter ofD7-2 isolated strains

2．7厌氢条件下D7-1和D7-2菌对MG降解能力的分析

100．10倍

100．10倍

毹峨洳
图25七号样品降解四天后的结果

Fig．25 Degradation diagram of MC by D7 isolated strains in four days
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由图25结果显示：D7一】号菌具有较强的降解MC能力，四天内可降解

45．7％；1)7—2号菌降解能力较弱，仅可降解lO．3％；而原D7号混合菌群和D7～I

和D7—2组合菌群的降解能力与D7一l号菌能力差异不显著，可见D7～l号菌是

底泥中降解MC的主要菌株。

2．8 D7-1菌鉴定

培养指标：革兰氏阴性，兼性厌氧，麦康凯琼脂支持生长。

生化指标：

氧化酶 葡萄糖产酸

触酶 葡萄耱产气

H2S产生(TsI) 乳糖

豫 + 蔗糖

V—P 麦芽猿

碇基质 甘露糖

胶原酶(穿刺)

注：“+”代表阳性结果；“一”代表阴性结果

通过以上指标分析，参考《伯杰细菌鉴定手册》(第八版)和《常见细菌

系统鉴定手册》，初步鉴定菌株属于肠杆菌科，变形菌属Proteus荦．

(Enterobaceriaceae)。

3．讨论

在富营养化水体中， MC的生物降解是水环境中主要降解途径之一。本

研究中富集混合降解实验发现底泥微生物菌群比表层水体中微生物菌群对MC

有更强的降解能力，此结果与闰海【127】所报道的结果～致。在自然水体中，上

层水样中所含的MC易于进行光降解和好氧生物降解，而在富营养化水体中，

发生水华的水体透明度通常很低，水体下层及沉积物中的MC不易进行光降

解，而且在水体底层和底泥中往往形成厌氧或兼性厌氧环境，这种条件下厌氧

降解就成为了MC降解的主要途径。本研究的模拟实验结果表明，底泥对MC

有较高的吸附，但通过比较可见生物降解在MC的降解过程中起主要作用。
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研究中国11处不同湖泊底泥中的生物在厌氧条件下对MC的降解，并分

析其降解与底泥释放到水体中营养之间的关系。实验结果显示，不同的底泥样

品的可溶性TN、TP均有较大差别，底泥释放到水中营养与MC减少成正相关

性。模拟实验中降解液中COD值有较大差别。D5、D8号样品COD值较高，

显示碳源较为丰富，其MC降解能力较强，推测原因是此类样品本身更利于底

泥中生物生长从而利于MC吸附转化；而对有用口些COD值极低的样品如D6、

D3，其降解能力很差，其中厌氧菌根本无法生长或者无法正常生长，更不利于

MC的降解。总之，底泥中营养成分的不同直接影响微生物的生长，MC的降

解主要还是与厌氧降解菌有直接关系，菌的生长及其种类、数量的不同都影响

Mc的降解转化。

在厌氧降解实验中发现，不同微生物菌群存在不同的降解途径。通过HPLC

色谱图也发现，不同底泥的生物降解途径和降解产物也存在不同，如D1、D5、

D7，降解过程中有降解产物出现，且降解产物随MC的减少而增多；而D2、

D6、D8、DIO、Dll，降解过程中也有降解产物且产物结构不同，但其降解产

物随MC的减少而减少，各自减少速率也有差别；有的样品则对MC的降解很

彻底，降解过程中未检测到产物的出现，如D9，其降解途径有待进一步研究

探讨。通过厌氧菌筛选实验，我们首次分离到一株具有较强降解能力的厌氧降

解菌D7．1菌，经鉴定为兼性厌氧菌，为肠杆菌科，变形菌属Proteus sp．

(EnterobaceriaceaeJ，它不同于现已从水体或底泥中分离的好氧菌株铜绿假单胞

菌(Pseudomonas aerugl"nosa“”)、鞘氨醇单胞菌(Sphingomonast”’“’“，和青

枯菌(Ralstoniasolanaceae'u．一嘲)，有待深入研究。高效MC厌氧降解菌在

去除水体MC方面具有一定的应用价值。同时了解水体底层和底泥的厌氧环境

中MC降解菌存在情况和降解途径，对进一步阐明MC在水环境中的归趋有显

著的理论意义。
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