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摘要：实验选取模式藻种———海洋真核微藻 Ｏｓｔｒｅｏｃｏｃｃｕｓ ｔａｕｒｉ 为材料，以毒性较强的三价砷（Ａｓ（Ⅲ））为代表，采用液态纯培养法研究海洋微藻

对Ａｓ（Ⅲ）的解毒机制． 结果表明，Ａｓ（Ⅲ）的氧化是 Ｏ． ｔａｕｒｉ 体内主要的砷解毒机制． 暴露于含 ３０ μｍｏｌ·Ｌ － １和 １． ６７ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ）的培养基

时，该微藻分别在培养的 ６０ ｈ 和 ７２ ｈ 内将培养基中 ９０％以上的Ａｓ（Ⅲ）氧化为毒性较低的五价砷（Ａｓ（Ｖ））． 随着培养时间的增加，培养 ６ ｄ 后

在添加 ３０ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ）的培养基和藻体内均检测到二甲基砷（ＤＭＡｓ（Ｖ）），表明该海洋微藻同时具有砷甲基化功能． 在 Ｏ． ｔａｕｒｉ 体内砷甲

基化可作为另一种解毒机制，满足其对较高浓度砷的解毒需要． 对 Ｏ． ｔａｕｒｉ 的气态砷挥发能力研究表明，该海洋微藻具有砷挥发功能，可通过

将砷挥发出体外进行解毒． ２０、４０、８０ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ）培养 ４ 周后，Ｏ． ｔａｕｒｉ 可分别产生气态砷 １６． ７、４． ０ 和 １． ３ ｎｇ． Ｏ． ｔａｕｒｉ 通过对砷的氧化来

降低细胞周围环境的砷毒性，通过砷甲基化及挥发降低细胞体内的砷毒性．
关键词：海洋真核微藻；解毒；Ａｓ（Ⅲ）氧化；砷甲基化；砷挥发
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ｃｕｌｔｕｒｅ ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ａｒｓｅｎｉｔｅ （Ａｓ（Ⅲ））． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ Ａｓ（Ⅲ） ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｗａｓ ｔｈｅ ｍａｉｎ Ａｓ ｒｅｓｉｓｔａｎｔ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ． Ｗｈｅｎ ｔｈｅ
ｍｉｃｒｏａｌｇａ ｗａｓ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ ３０ μｍｏｌ·Ｌ － １ ａｎｄ １． ６７ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ）， ｍｏｒｅ ｔｈａｎ ９０％ ｗａｓ ｏｘｉｄｉｚｅｄ ｔｏ ａｒｓｅｎａｔｅ （Ａｓ（Ｖ）） ａｆｔｅｒ ｉｎｃｕｂａｔｉｏｎ ｆｏｒ ６０ ａｎｄ ７２
ｈｏｕｒｓ ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ． Ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ ３０ μｍｏｌ·Ｌ － １ Ａｓ（Ⅲ） ｆｏｒ ６ ｄａｙｓ， ｄｉｍｅｔｈｙｌａｒｓｅｎａｔｅ （ＤＭＡｓ（Ｖ）） ｗａｓ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｂｏｔｈ ｉｎ ｃｕｌｔｕｒｅ ｍｅｄｉｕｍ ａｎｄ ａｌｇａｌ
ｃｅｌｌｓ． Ｔｈｅ ｓｔｕｄｙ ｏｆ Ａｓ ｂｉｏｖｏｌａｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ ｂｙ Ｏ． ｔａｕｒｉ ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ ｔｈｉｓ ｍａｒｉｎｅ ｍｉｃｒｏａｌｇａ ｗａｓ ａｂｌｅ ｔｏ ｂｉｏｖｏｌａｔｉｌｉｚｅ Ａｓ ｉｎｔｏ ａｔｍｏｓｐｈｅｒｅ ｆｏｒ Ａｓ ｄｅｔｏｘｉｆｉｃａｔｉｏｎ．
Ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ ２０， ４０， ８０ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ） ｆｏｒ ４ ｗｅｅｋｓ， １６． ７ ｎｇ， ４． ０ ｎｇ ａｎｄ １． ３ ｎｇ ｖｏｌａｔｉｌｅ Ａｓ ｗａｓ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ． Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｉｎｄｉｃａｔｅｄ ｔｈａｔ
ｔｈｅ Ａｓ ｄｅｔｏｘｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ Ｏ． ｔａｕｒｉ ｗｅｒｅ ａ ｃｏｍｂｉｎａｔｉｏｎ ｏｆ Ａｓ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ， ｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ ａｎｄ ｂｉｏｖｏｌａｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ． Ｔｈｉｓ ｓｔｕｄｙ ｅｘｐａｎｄｅｄ ｔｈｅ ｕｎｄｅｒｓｔａｎｄｉｎｇ
ｏｆ Ａｓ ｒｅｓｉｓｔａｎｔ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ｍａｒｉｎｅ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ａｎｄ ｉｍｐｌｉｅｄ ｔｈａｔ ｍａｒｉｎｅ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｍｉｇｈｔ ｐｌａｙ ａｎ ｉｍｐｏｒｔａｎｔ ｒｏｌｅ ｉｎ Ａｓ ｂｉｏｇｅｏｃｈｅｍｉｃａｌ ｃｙｃｌｅ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ： ｍａｒｉｎｅ ｅｕｋａｒｙｏｔｉｃ ｍｉｃｒｏａｌｇａｅ； ｄｅｔｏｘｉｆｉｃａｔｉｏｎ； ａｒｓｅｎｉｔｅ ｏｘｉｄａｔｉｏｎ； ｍｅｔｈｙｌａｔｉｏｎ； ｖｏｌａｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ

１　 引言（Ｉｎｔｒｏｄｕｃｔｉｏｎ）

砷（Ａｓ）是广泛存在于自然界的一种公认的剧

毒类金属，并对人类健康产生威胁 （ Ｓｍｉｔｈ ｅｔ ａｌ． ，

１９９２；Ｓｍｅｄｌｅｙ ｅｔ ａｌ． ， ２００２）． 近年来，随着科技和生

产的发展，含砷农药及添加剂广泛使用，使大量的

砷随着河流或降水入海，增加了砷在环境水体的浓

度和分布范围，对浮游生物也产生毒性作用．
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环境中的无机砷主要以亚砷酸盐（Ａｓ（Ⅲ））和
砷酸盐（Ａｓ（Ｖ））形式存在． 对于生物来说，砷是非

生命所需元素，为适应环境中的砷，生物在长期的

进化过程中发展出一系列的砷解毒机制，以降低砷

对其自身的毒害． 在原核生物中，Ａｓ（Ⅲ）可以通过

水通道蛋白家族的甘油转运蛋白 ＧｌｐＦ 转运至体内

（Ｓａｎｄｅｒｓ ｅｔ ａｌ． ， １９９７），Ａｓ（Ｖ）可以通过无机磷酸盐

转运系统（Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ ｉｎｏｒｇａｎｉｃ ｔｒａｎｓｐｏｒｔ， Ｐｉｔ）和磷酸

盐特殊转运系统（Ｐｈｏｓｐｈａｔｅ ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｔｒａｎｓｐｏｒｔ， Ｐｓｔ）
吸收进入细胞（Ｒｏｓｅｎｂｅｒｇ ｅｔ ａｌ． ， １９７７）；在真核生

物如酵母中，Ａｓ（Ⅲ）的吸收主要由 ＧｌｐＦ 的同源物

转运蛋白 Ｆｐｓ１ 介导（Ｗｙｓｏｃｋｉ ｅｔ ａｌ． ， ２００１），Ａｓ（Ｖ）
的吸收主要通过 Ｐｉｔ 系统的磷转运子（Ｙｏｍｐａｋｄｅｅ
ｅｔ ａｌ． ， １９９６）． 由于Ａｓ（Ⅲ）对细胞具有毒性，且其毒

性比 Ａｓ（Ｖ）强约 １００ 倍，生物可通过将其泵出细胞

外来进行解毒． 在真核生物中，Ａｓ（Ⅲ）还可与 ＧＳＨ
结合生成 Ａｓ（ＧＳ） ３化合物，并被储存在液泡中以达

到解毒目的（Ｒｏｓｅｎ ｅｔ ａｌ． ， ２００２）． 此外，Ａｓ（Ⅲ）的

氧化也被作为微生物对砷的解毒机制之一（蔡林

等， ２００９）． 研究发现，Ａｓ（Ⅲ）氧化菌目前可分为化

能无机自养型和化能有机异养型，其中，化能无机

自养型 Ａｓ（Ⅲ） 氧化菌能够以 ＣＯ２ 为主要碳源，
Ａｓ（Ⅲ）作为电子供体进行生长，通过将Ａｓ（Ⅲ）氧化

成 Ａｓ （ Ｖ） 同时起到解毒作用；化能有机异养型

Ａｓ（Ⅲ）氧化菌仅仅利用Ａｓ（Ⅲ）的氧化作为解毒机

制，降 低 细 胞 周 围 的 砷 毒 性 （ Ｏｒｅｍｌａｎｄ ｅｔ ａｌ． ，
２００５）． 细胞内的Ａｓ（Ⅲ）还可在砷甲基转移酶的作

用下，通过甲基化产生单甲基胂酸和二甲基胂酸，
二甲基胂酸可经过还原后进一步甲基化产生挥发

性的三甲基砷 ＴＭＡｓ． 据报道，真菌、细菌和某些藻

类等都可经甲基化过程产生气态的砷化合物

（Ｂｈａｔｔａｃｈａｒｊｅｅ ｅｔ ａｌ． ， ２００７），通过气态砷挥发也是

生物对无机三价砷解毒的一个重要途径 （ Ｂｅｎｔｌｙ
ｅｔ ａｌ． ， ２００２）． 在海洋生物体内二甲基胂酸可以进

一步代谢形成砷胆碱、砷甜菜碱和砷糖等化合物

（Ｆｒａｎｃｅｓｃｏｎｉ ｅｔ ａｌ． ， １９９８ａ），将毒性较高的无机砷

转化为毒性低的有机砷． 这些途径也被认为是生物

对无机砷解毒的重要途径．
在水生系统及水生食物链中，藻类作为其他浮

游动物的食物及氧气来源，起着重要的作用． 它个

体小，种类繁多，生长繁殖迅速． 由于其长期生活在

水中，能较好地反映有害物质的综合效应，藻类现

在正作为一种水体毒性的重要监测生物活跃于科

研领域． 本实验所选用的 Ｏｓｔｒｅｏｃｏｃｃｕｓ ｔａｕｒｉ 是一株海

洋真核微藻，于 １９９４ 年在滨海泻湖中发现，并于

２００６ 年完成全基因组测序，其分布广泛，在英吉利

海峡、地中海、北大西洋、印度洋、太平洋等均有发

现（Ｃｏｕｒｔｉｅｓ ｅｔ ａｌ． ， １９９４；Ｄｅｒｅｌｌｅ ｅｔ ａｌ． ， ２００６）． 该藻

是单细胞球状绿藻，是目前已知最小的可以自由生

活的真核生物，并被作为模式生物广泛地应用于各

项研究． 但目前关于该藻对砷的代谢研究未见报

道． 因此，本实验以 Ｏ． ｔａｕｒｉ 为材料，以Ａｓ（Ⅲ）为代

表，研究该海洋微藻对Ａｓ（Ⅲ）的吸收和转化过程，
有助于理解海藻对砷的解毒机制．

２　 材料和方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

２． １　 藻种和培养条件

海洋 真 核 微 藻 Ｏｓｔｒｅｏｃｏｃｃｕｓ ｔａｕｒｉ 购 于 法 国

Ｒｏｓｃｏｆｆ Ｃｕｌｔｕｒｅ Ｃｏｌｌｅｃｔｉｏｎ （ＲＣＣ）． 藻种采用 Ｋｅｌｌｅｒ
ｍｅｄｉｕｍ 人工海水 （ ＡＳＷ） 培养基 （ Ｋｅｌｌｅｒ ｅｔ ａｌ． ，
１９８７）置于光照培养箱中培养，ｐＨ ＝ ８． １，人工海水

成分和培养基 ＫＡＳＷ 成分详见表 １ 和 ２． 控制培养

条件 为 ： 光 暗 周 期 比 １ ６ ｈ ∶ ８ ｈ ， 光 照 强 度 ２８０

表 １　 人工海水成分

Ｔａｂｌｅ １　 Ａｒｔｉｆｉｃｉａｌ Ｓｅａｗａｔｅｒ （ＡＳＷ）

成分 含量 ／ （ｇ·Ｌ － １）
ＮａＣｌ ２４． ５５
ＫＣｌ ０． ７５

ＭｇＣｌ２·６Ｈ２Ｏ ４． ０７
ＣａＣｌ２·２Ｈ２Ｏ １． ４７
ＭｇＳＯ４·７Ｈ２Ｏ ６． ０４

ＮａＨＣＯ３ ０． ２１

表 ２　 Ｋｅｌｌｅｒ ｍｅｄｉｕｍ 培养基成分

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｋｅｌｌｅｒ ｍｅｄｉｕｍ ｓｔｏｃｋ ｓｏｌｕｔｉｏｎ

成分 最终浓度 ／ （ｍｏｌ·Ｌ － １）
ＮａＮＯ３ ８． ８２ × １０ － ４

ＮＨ４Ｃｌ ５． ０１ × １０ － ５

Ｎａ２ｂｅｔａ⁃Ｇｌｙｃｅｒｏｐｈｏｓｐｈａｔｅ·６Ｈ２Ｏ １． ００ × １０ － ５

Ｈ２ＳｅＯ３ １． ００ × １０ － ８

Ｔｒｉｓ⁃ＨＣｌ （ｐＨ ＝ ７． ２） １． ００ × １０ － ３

Ｎａ２ＥＤＴＡ·２Ｈ２Ｏ １． １２ × １０ － ４

ＦｅＣｌ３·６Ｈ２Ｏ １． １７ × １０ － ５

Ｎａ２ＭｏＯ４·２Ｈ２Ｏ ２． ６０ × １０ － ８

ＺｎＳＯ４·７Ｈ２Ｏ ７． ６５ × １０ － ８

ＣｏＣｌ２·６Ｈ２Ｏ ４． ２０ × １０ － ８

ＭｎＣｌ２·４Ｈ２Ｏ ９． １０ × １０ － ７

ＣｕＳＯ４·５Ｈ２Ｏ ３． ９２ × １０ － ８

Ｖｉｔａｍｉｎ Ｂ１２（ｃｙａｎｏｃｏｂａｌａｍｉｎ） ３． ６９ × １０ － １０

Ｂｉｏｔｉｎ ２． ０５ × １０ － ９

Ｔｈｉａｍｉｎｅ． ＨＣｌ ２． ６９ × １０ － ７

０８８２



１０ 期 张思宇等：海洋真核微藻 Ｏｓｔｒｅｏｃｏｃｃｕｓ ｔａｕｒｉ 对砷的解毒机制研究

μｍｏｌ·ｍ － ２·ｓ － １，昼夜温度 ２２ ／ ２０ ℃，湿度 ６０％ ． 培养

器皿为 ２５０ ｍＬ 玻璃三角瓶，培养期间每天定时振荡

２ 次． 待藻生长至对数生长期，按 １ ∶ １０ 比例接种到

不同条件下的培养基中培养．
实验中所用器皿均用 １ ∶ ５ 的 ＨＮＯ３ 浸泡 ２４ ｈ

后，再用去离子水洗净备用． Ａｓ（Ⅲ） （Ｎａ３ＡｓＯ３）和

Ａｓ（Ｖ） （Ｎａ３ＡｓＯ４·７Ｈ２Ｏ）购自美国 Ａｌｆａ Ａｅｓａｒ 公司，
其他试剂为分析纯． 实验用水均为双蒸水．
２． ２　 海洋微藻细胞和无细胞上清液对Ａｓ（Ⅲ）氧化

取对数生长期旺盛的 Ｏ． ｔａｕｒｉ 培养 ２ 周后，在
无菌条件下分别收集藻体和藻体分泌物． 藻体在

６０００ ｒ·ｍｉｎ － １下离心 １０ ｍｉｎ 后收集，上清液过 ０． ２２
μｍ 滤膜，藻细胞转移至新的无菌培养基． 分别向海

藻培养基和上清培养基添加Ａｓ（Ⅲ） 至终浓度为

１ ６７ μｍｏｌ·Ｌ － １，培养 ０、１０、２０、４０、６０、９０ ｈ 时收集培

养基溶液，对培养基中砷形态进行测定．
２． ３　 海洋微藻对Ａｓ（Ⅲ）的甲基化

取对数生长期旺盛的 Ｏ． ｔａｕｒｉ 按 １ ∶ １０ 比例接

种于含 ３０ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ）的 ＫＡＳＷ 培养基中，同
时设计相同培养条件下不接藻种的培养基作为实

验对照，所有样品重复 ３ 个． 分别在培养 ３、６、８、１０、
１２、１４ 和 １６ ｄ 时收集培养基溶液，对培养基的砷形

态进行测定． 培养 １６ ｄ 后收集藻体，对藻体内砷形

态也进行分析检测．
２． ４　 海洋微藻对气态砷的挥发

根据 Ｈｕａｎｇ 等（２０１２）描述的方法，设置气态砷

的捕获装置来捕获 Ｏ． ｔａｕｒｉ 产生的气态砷． 捕获装置

包括 ３ ｍＬ 的玻璃吸管、带有进出口的玻璃接头和

２５０ ｍＬ 的玻璃三角瓶． 操作步骤如下：首先将直径

为 ０． ５ ～ １． ０ ｍｍ 的硅胶颗粒浸泡在 １０％ 的 ＡｇＮＯ３

溶液（Ｍ ／ Ｖ，ｇ·Ｌ － １）中，静置过夜；然后放置烘箱 ７０
℃烘干，将干燥的硅胶颗粒装入吸管中，吸管两端

用玻璃棉塞好，再将吸管连入玻璃接头的出气端；
最后将接头的进气端与静音气泵（ＡＣＯ⁃９６０１）连接．

向 ＫＡＳＷ 培养基中添加Ａｓ（Ⅲ），制成分别含

２０、４０、８０ μｍｏｌ·Ｌ － １ 的Ａｓ（Ⅲ）液体培养基． 取对数

生长期旺盛的 Ｏ． ｔａｕｒｉ 按 １ ∶ １０ 比例接种于上述培

养基，培养 ４ 周后，卸下吸管，用 ５ ｍＬ １％ 的 ＨＮＯ３

在微波消解仪（ＣＥＭ 微波科技公司，美国）中按以下

程序萃取：５５ ℃ 保持 １０ ｍｉｎ，７５ ℃保持 １０ ｍｉｎ，９５
℃保持 ３０ ｍｉｎ，取出后冷却并定容，充分混合后，上
清液过 ０． ４５ μｍ 的微孔滤膜，用 ＩＣＰ⁃ＭＳ 测定过滤

液中的砷总量．

２． ５　 含砷样品的制备

２． ５． １　 培养基样品制备　 定时在超净工作台中取

培养基样品，置于尖底聚四氟乙烯塑料离心管中，
离心后取上清液过 ０． ４５ μｍ 的微孔滤膜，将滤液稀

释至适当浓度，置于 － ２０ ℃冰箱避光保存待测．
２． ５． ２　 藻体待测样品制备　 选取尖底聚四氟乙烯

塑料离心管若干，编号后称重并记录． 将含藻细胞

的培养基于离心机中 ６０００ ｒ·ｍｉｎ － １离心 １０ ｍｉｎ 后收

集藻体，用 ３０ ｍＬ 蒸馏水和缓冲液 （１ ｍｍｏｌ·Ｌ － １

Ｋ２ＨＰＯ４， ５ ｍｍｏｌ·Ｌ － １ ＭＥＳ 和 ０． ５ ｍｍｏｌ·Ｌ － １

Ｃａ（ＮＯ３） ２·４Ｈ２Ｏ）（Ａｂｅｄｉｎ ｅｔ ａｌ． ， ２００２）各洗 １ 次

后再用蒸馏水洗涤 １ 次，以去除藻体表面附着的砷．
将收集的藻体置于烘箱中 ７０ ℃烘至恒重（２０ ｈ），冷
却后称重． 向尖底聚四氟乙烯塑料离心管中加入 ５
ｍＬ １％优级纯硝酸，充分混匀后，放置过夜． 过夜后

的样品在微波消解仪萃取，取出后冷却，将各样品

萃取液 ５ ｍＬ 定容，充分混合后，上清液过 ０． ４５ μｍ
的微孔滤膜，置于 － ２０ ℃冰箱保存待测．
２． ６　 砷形态测定方法

提取液中的砷形态采用高效液相色谱⁃电感耦

合等离子体质谱联用技术（ＨＰＬＣ⁃ＩＣＰ⁃ＭＳ） （７５００ａ，
美国 安 捷 伦 公 司 ） 进 行 测 定 （ Ｗｉｌｌｉａｍｓ ｅｔ ａｌ． ，
２００６）． 分析用色谱柱购于美国 Ｈａｍｉｌｔｏｎ 公司，由保

护柱（１１． ２ ｍｍ，１２ ～ ２０ ｍｍ）和 ＰＲＰ⁃Ｘ１００ 阴离子交

换柱（２５０ ｍｍ × ４． １ ｍｍ，１０ ｍｍ）组成． 流动相为 １０
ｍｍｏｌ·Ｌ － １ 磷 酸 氢 二 铵 （（ ＮＨ４ ） ２ ＨＰＯ４ ） 和 １０
ｍｍｏｌ·Ｌ － １的硝酸铵（ＮＨ４ ＮＯ３ ），用硝酸调节 ｐＨ 至

６． ２，流动相配好后通过 ０． ４５ μｍ 的滤膜． 进样体积

为 １００ ｍＬ，流动相速度为 １ ｍＬ·ｍｉｎ － １ ． 在整个分析

测定过程中，三价砷和五价砷之间未发生形态转变．
２． ７　 数据统计和分析

实验数据采用 ＯｒｉｇｉｎＰｒｏ ８． ０ 进行数据与统计分

析．

３　 结果（Ｒｅｓｕｌｔｓ）

３． １　 海洋微藻细胞和无细胞上清液对Ａｓ（Ⅲ）氧化

结果

由图 １ａ 可知，在 １． ６７ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ）处理条

件下，含 Ｏ． ｔａｕｒｉ 的培养基中 Ａｓ（Ⅲ） 被氧化为

Ａｓ（Ｖ）；在第 ４０、 ６０、９０ ｈ 时，培养基中 Ａｓ（Ｖ）分别

占总砷含量的 ３７． ９％ 、９２． ９％ 、９２． ２％ ；随着砷暴露

时间增加，培养基中 Ａｓ（Ｖ）占总砷百分含量呈上升

趋势． 而在无细胞上清液的培养基中未发现Ａｓ（Ⅲ）

１８８２
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氧化现象，Ａｓ（Ｖ）占总砷含量的 １０％ 左右，并在整

个实验过程中保持稳定（图 １ｂ）． 表明Ａｓ（Ⅲ）的氧

化是由于海洋微藻细胞的作用． 由于培养基中砷浓

度较低，培养时间较短，实验过程中，在培养基中未

检测到有机砷．

图 １　 １． ６７ μｍｏｌ·Ｌ －１Ａｓ（Ⅲ）处理条件下 Ｏ ｔａｕｒｉ 培养基（ａ）和
无细胞上清液培养基（ｂ）中砷形态的转化情况

Ｆｉｇ． １ 　 Ａｒｓｅｎｉｃ ｂｉｏｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｍｅｄｉｕｍ ｂｙ Ｏ． ｔａｕｒｉ （ ａ）
ａｎｄ ｔｈｅ ｓｕｐｅｒｎａｔａｎｔ （ ｂ ） ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ １ ６７

μｍｏｌ·Ｌ － １ ａｒｓｅｎｉｔｅ

３． ２　 海洋微藻对Ａｓ（Ⅲ）的甲基化结果

当 Ｏ． ｔａｕｒｉ 暴露于 ３０ μｍｏｌ·Ｌ － １ Ａｓ（Ⅲ），培养

结束（１６ ｄ）后，在微藻体内检测到 ＤＭＡｓ（Ｖ）含量约

占藻体内砷总量的 ３％ ． 检测结果显示，Ｏ． ｔａｕｒｉ 体
内以 Ａｓ（Ｖ）为主要的无机形态砷，占藻体内总砷含

量的 ９５％ 以 上， Ａｓ（Ⅲ） 为 含 量 较 低 的 无 机 砷

（图 ２）．

图 ２　 ３０ μｍｏｌ·Ｌ －１Ａｓ（Ⅲ）处理条件下 Ｏ． ｔａｕｒｉ 体内砷形态色

谱图

Ｆｉｇ． ２　 Ｃｈｒｏｍａｔｏｇｒａｍ ｏｆ Ａｓ ｓｐｅｃｉｅｓ ｉｎ ａｌｇａｌ ｃｅｌｌｓ ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ ３０

μｍｏｌ·Ｌ － １ ａｒｓｅｎｉｔｅ

与对照（不含藻细胞的培养基）相比，３０ μｍｏｌ·Ｌ －１

Ａｓ（Ⅲ）培养 ６ ｄ 后，在含 Ｏ． ｔａｕｒｉ 的培养基中检测

到 ＤＭＡｓ（Ｖ），并且培养基中 ＤＭＡｓ（Ｖ）的浓度随着

培养时间增加呈现上升趋势（图 ３ａ）． 在培养的第

１６ ｄ，培养基中 ＤＭＡｓ（Ｖ） 浓度达到最高值 ０． ９３
μｍｏｌ·Ｌ － １，占培养基中总砷含量的 ３． ３％ ． 培养 ３ ｄ
后，含 Ｏ． ｔａｕｒｉ 的培养基中 ９６％ 以上的砷形态为

Ａｓ（Ｖ），并在整个培养过程中保持稳定． 而在不含藻

细胞的对照组中，整个培养过程中Ａｓ（Ⅲ）始终为培

养基中主要砷形态，且保持稳定，占总砷含量的

９８％以上（图 ３ｂ）．

图 ３　 ３０ μｍｏｌ·Ｌ －１ Ａｓ（Ⅲ）处理条件下含 Ｏ． ｔａｕｒｉ （ ａ）和无

Ｏ． ｔａｕｒｉ （ｂ）培养基中砷形态的转化情况

Ｆｉｇ． ３　 Ａｒｓｅｎｉｃ ｂｉｏｔｒａｎｓｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｉｎ ｔｈｅ ｍｅｄｉｕｍ ｗｉｔｈ Ｏ． ｔａｕｒｉ （ａ）
ａｎｄ ｗｉｔｈｏｕｔ Ｏ． ｔａｕｒｉ （ ｂ ） ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ ３０

μｍｏｌ·Ｌ － １ ａｒｓｅｎｉｔｅ

图 ４　 不同浓度 Ａｓ（Ⅲ）处理条件下培养 ４ 周后含 Ｏ． ｔａｕｒｉ 液体

培养基中挥发砷含量

Ｆｉｇ． ４　 Ｔｈｅ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ ｂｉｏｖｏｌａｔｉｌｉｚｅｄ Ａｓ ｂｙ Ｏ． ｔａｕｒｉ ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ
ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ａｒｓｅｎｉｔｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ ｆｏｒ ４ ｗｅｅｋｓ

３． ３　 海洋微藻对砷的挥发结果

Ｏ． ｔａｕｒｉ 在含 ２０、４０、８０ μｍｏｌ·Ｌ － １的Ａｓ（Ⅲ）液
体培养基中培养 ４ 周后，均检测到挥发的气态砷，表
明 Ｏ． ｔａｕｒｉ 有 产 生 气 态 砷 能 力 （ 图 ４ ）． 在 ２０

２８８２
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μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ）暴露条件下，气态砷的挥发量（为
去除砷背景值后的结果） 最大，可达 １６． ７ ｎｇ． 随
Ａｓ（Ⅲ）浓度的增加，捕获到的气态砷的总量呈下降

趋势，４０、８０ μｍｏｌ·Ｌ － １ 的Ａｓ（Ⅲ）培养 ４ 周后，气态

砷的挥发量分别为 ４． ０ ｎｇ 和 １． ３ ｎｇ． 本文分别对不

同浓度Ａｓ（Ⅲ）处理条件下，Ｏ． ｔａｕｒｉ 的砷挥发量占

培养基中砷总量的比例进行分析． 结果表明（表 ３），
Ａｓ（Ⅲ）处理条件下，随浓度的增加，Ｏ． ｔａｕｒｉ 对砷挥

发比例呈下降趋势． ２０、４０、８０ μｍｏｌ·Ｌ － １ Ａｓ（Ⅲ）处

理条 件 下， 气 态 砷 挥 发 比 例 分 别 为 ０． １１３‰、
０ ０１５‰、０． ００３‰．

表 ３　 不同浓度Ａｓ（Ⅲ）处理条件下含 Ｏ． ｔａｕｒｉ 液体培养基中挥发砷

比例

Ｔａｂｌｅ ３　 Ｐｅｒｃｅｎｔａｇｅｓ ｏｆ ｖｏｌａｔｉｌｅ Ａｓ ｉｎ ｔｈｅ ｔｏｔａｌ Ａｓ ａｄｄｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ｍｅｄｉｕｍ
ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ａｒｓｅｎｉｔｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

砷浓度 ／ （μｍｏｌ·Ｌ － １） 气态砷挥发比例

２０ ０． １１３‰
４０ ０． ０１５‰
８０ ０． ００３‰

４　 讨论（Ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

近年来，有关海洋生物体内高砷含量的报道引

起了广泛的关注． 已有研究表明，虽然海洋环境中

砷含 量 很 低， 约 为 ２ ６ μｇ·Ｌ － １ （ Ｍｕｋｈｏｐａｄｈｙａｙ
ｅｔ ａｌ． ， ２００２）． 但由于 Ａｓ（Ｖ）与磷酸盐具有化学结

构相似性，且磷酸盐含量（２ ～ ３． ５ μｇ·Ｌ － １）也很低

（Ｔａｋａｈａｓｈｉ ｅｔ ａｌ． ， １９９０），作为海水中主要砷形态的

Ａｓ（Ｖ）可通过与磷酸盐的竞争性吸收大量积累至海

洋生物体内（Ｅｄｍｏｎｄｓ ｅｔ ａｌ． ， １９８７），海洋生物体内

的砷浓度可超出海水砷含量的上千倍 （ Šｌｅｊｋｏｖｅｃ
ｅｔ ａｌ． ， ２００６）． 因此，海洋生物如何耐受高浓度的砷

也成 为 了 研 究 的 热 点． 本 实 验 选 取 模 式 藻 种

Ｏ． ｔａｕｒｉ，以毒性较强的Ａｓ（Ⅲ）为表，研究其对砷的

解毒机制，对于理解海洋生物如何耐受体内高浓度

的砷具有重要意义． 由于环境中的砷对 Ｏ． ｔａｕｒｉ 有
毒性， 且该藻属于光能自养型生物， 无法利用

Ａｓ（Ⅲ）作为电子供体进行生长，为适应含砷的环

境，Ｏ． ｔａｕｒｉ进化出一系列砷解毒的机制，以降低环

境中砷毒性对其的伤害．
当暴露于含Ａｓ（Ⅲ）的溶液中培养时，Ｏ． ｔａｕｒｉ

可通过迅速地将Ａｓ（Ⅲ）氧化为毒性较低的 Ａｓ（Ｖ）
来进行解毒． １． ６７ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ）处理时，Ｏ． ｔａｕｒｉ
可在培养的第 ６０ ｈ 内将培养基中 ９２． ９％的Ａｓ（Ⅲ）
氧化 为 Ａｓ （ Ｖ）； ３０ μｍｏｌ·Ｌ － １ Ａｓ（Ⅲ） 处 理 时，

Ｏ． ｔａｕｒｉ可在 ７２ ｈ 内将培 养 基 中 ９６％ 以 上 的

Ａｓ（Ⅲ）氧化为 Ａｓ（Ｖ）． 而在经过 ０． ２２ μｍ 滤膜处

理，含藻细胞分泌物的上清液中，或在无藻细胞和

空白对照中，Ａｓ（Ⅲ）一直为培养基中主要的砷形

态，未发现 Ａｓ（Ⅲ） 氧化现象． 本实验结果表明，
Ｏ． ｔａｕｒｉ具有 Ａｓ（Ⅲ） 氧化能力，可以通过迅速的

Ａｓ（Ⅲ） 氧 化 来 降 低 环 境 中 的 砷 毒 性． Ｙｉｎ 等

（２０１１ａ ） 的研究表明， 集 胞 藻 （ Ｓｙｎｅｃｈｏｃｙｓｔｉｓ ｓｐ．
ＰＣＣ６８０３） 也 具 有 Ａｓ（Ⅲ） 氧 化 能 力， 在 含 ２ ６７
μｍｏｌ·Ｌ － １ Ａｓ（Ⅲ）的培养基中培养 ７２ ｈ 后，集胞藻

可将 ８３％的Ａｓ（Ⅲ）氧化为Ａｓ（Ｖ）． 据报道，在藻类

大量分布的海水中，无机砷主要以氧化态 Ａｓ（Ｖ）的
形式存在（Ｆｒａｎｃｅｓｃｏｎｉ ｅｔ ａｌ． ， ２００５ｂ），推测其可能

与海洋藻类的氧化作用有关．
随着溶液中Ａｓ（Ⅲ）浓度及培养时间的增加，在

培养基和藻体中均检测到甲基砷 ＤＭＡｓ（Ｖ），表明

Ｏ． ｔａｕｒｉ 对Ａｓ（Ⅲ）具有甲基化功能． 如其他研究报

道的蓝藻（Ｙｉｎ ｅｔ ａｌ． ， ２０１１ｂ），藻体内可能存在砷甲

基转移酶，砷的甲基化是在砷甲基转移酶的催化作

用下的产物，该过程被认为是无机砷在生物体内解

毒的另一个重要途径． 在 Ｏ． ｔａｕｒｉ 体内砷甲基化可

作为另一种砷解毒机制，满足其在高浓度砷条件下

的解毒需要． Ｏ． ｔａｕｒｉ 对高浓度Ａｓ（Ⅲ）的解毒过程

为：首先将培养基中高浓度的Ａｓ（Ⅲ）迅速氧化为毒

性较低的 Ａｓ（Ｖ），以降低细胞周围环境中的砷毒

性；其次，随着砷在细胞体内的积累，Ｏ． ｔａｕｒｉ 将体内

过量的无机砷转化为毒性更小的甲基砷 ＤＭＡｓ（Ｖ）
来实现对砷的解毒，同时体内的Ａｓ（Ⅲ）、Ａｓ（Ｖ）和

ＤＭＡｓ（Ｖ）还可通过排出体外来降低细胞内砷浓度．
据报道，其他光能自养生物也可通过排出体内的砷

达到 解 毒 目 的， 如 集 胞 藻 （ Ｓｙｎｅｃｈｏｃｙｓｔｉｓ ｓｐ．
ＰＣＣ６８０３）在Ａｓ（Ⅲ）溶液中培养 ２４ ｈ 后，可将体内

的Ａｓ（Ⅲ）和 Ａｓ（Ｖ）排出体外（Ｙｉｎ ｅｔ ａｌ． ， ２０１１ａ）．
此外，本研究表明，Ｏ． ｔａｕｒｉ 还可通过将培养基

中的Ａｓ（Ⅲ）以气态砷的形式挥发出体外进行解毒．
添加不同浓度的Ａｓ（Ⅲ）培养 ４ 周，检测到 Ｏ． ｔａｕｒｉ
能够产生挥发性砷化物，表明 Ｏ． ｔａｕｒｉ 具有砷挥发能

力． Ｏ． ｔａｕｒｉ 挥发砷产量与起始的砷处理浓度有关，
在实验采样的浓度范围内（２０、４０、８０ μｍｏｌ·Ｌ － １ ），
随着砷浓度的增加， Ｏ． ｔａｕｒｉ 的砷挥发量降低．
Ｋａｒａｄｊｏｖａ 等 （２００８） 研究表明，海洋微藻 Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ
ｓａｌｉｎａ 对Ａｓ（Ⅲ）的毒性较敏感，在含磷丰富的海水

中，Ａｓ（Ⅲ）的半效抑制浓度为（１３ ± ４） μｍｏｌ·Ｌ － １ ．

３８８２
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鉴于 Ｏ． ｔａｕｒｉ 也属于球状绿藻，推测当培养基中

Ａｓ（Ⅲ）浓度超过 ２０ μｍｏｌ·Ｌ － １时，随着Ａｓ（Ⅲ）浓度

的增加，砷对 Ｏ． ｔａｕｒｉ 的毒性增加，可能抑制了该海

洋微藻的生长， 导致气态砷挥发能力下降． 对

Ｏ． ｔａｕｒｉ的砷挥发能力进一步分析表明，２０ μｍｏｌ·Ｌ － １

Ａｓ（Ⅲ）处理条件下，其对砷的挥发比例最大，培养

基中 ０． １１３‰的砷能够以气态砷的形式从培养基中

挥发． Ｙｉｎ 等（２０１１ｂ）研究发现，蓝藻在较高浓度的

砷暴露条件下（１００ μｍｏｌ·Ｌ － １），体内的甲基化反应

才会被激活，产生的气态砷化合物才能被检测到．
与蓝藻相比，在较低浓度砷处理条件下，Ｏ． ｔａｕｒｉ 的
气态砷挥发能力较蓝藻更强．

５　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎｓ）

通过研究模式藻种⁃海洋真核微藻 Ｏ． ｔａｕｒｉ 对
毒性较强的Ａｓ（Ⅲ）解毒机制，发现 Ｏ． ｔａｕｒｉ 拥有多

种砷解毒机制，不仅通过对砷氧化来降低细胞周围

环境的砷毒性，还可通过砷甲基化及挥发降低细胞

体内的砷毒性． 该微藻体内主要的砷解毒机制为

Ａｓ（Ⅲ）氧化，通过将Ａｓ（Ⅲ）氧化为毒性较低的 Ａｓ
（Ｖ）来进行解毒；当环境中砷浓度较高，培养时间增

加时，该藻还可将无机砷甲基化产生毒性较低的甲

基砷（３０ μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ） 培养 ６ ｄ），或产生气态

砷通过将其挥发出体外来进行解毒 （２０、４０、８０
μｍｏｌ·Ｌ － １Ａｓ（Ⅲ） 培养 ４ 周）．
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