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不同浮游植物对 １７β⁃雌二醇的去除与降解
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摘要：甾体雌激素（ＳＥｓ）即使在低浓度（ｎｇ ／ Ｌ）级别，也会干扰人类和水生生物内分泌系统的正常生理功能，对水生态系统健康

造成威胁。 浮游植是湖泊生态系统的重要组成部分，藻细胞个体小、数量多、比表面积大，具有去除和降解环境中类固醇雌激素

的能力。 筛选出适合修复 ＳＥｓ 污染水体的浮游植物对降低 ＳＥｓ 的生态风险具有重要意义。 该研究以长孢藻（Ｄｏｌｉｃｈｏｓｐｅｒｍｕｍ

ｓｐ．）、水华束丝藻（Ａｐｈａｎｉｚｏｍｅｎｏｎ ｆｌｏｓ⁃ａｑｕａｅ）、铜绿微囊藻（Ｍｉｃｒｏｃｙｓｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ）、盘星藻（Ｐｅｄｉａｓｔｒｕｍ ｓｐ．）、四尾栅藻（Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ

ｑｕａｄｒｉｃａｕｄａ）和直链藻（Ｍｅｌｏｓｉｒａ ｓｐ．），６ 种洱海常见优势藻类为研究对象，探讨了不同浓度梯度（１０、５０、１００ 和 １０００ ｎｇ ／ Ｌ）的

１７β⁃雌二醇（Ｅ２β）对不同藻类生长的影响，以及不同藻类对 Ｅ２β 的去除与降解能力。 结果表明：不同浮游植物对 Ｅ２β 的生理

响应存在明显差异。 １０、５０ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 促进水华束丝藻、铜绿微囊藻、盘星藻和四尾栅藻的光合作用和比生长速率升

高，１０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 暴露体系则表现出抑制作用。 不同浓度的 Ｅ２β 对直链藻生长呈现“低抑高促”的影响。 藻细胞对暴露试

验浓度的 Ｅ２β 具有较强的去除能力，强化了 Ｅ２β 的降解代谢作用，促进活性高、危害性大的 Ｅ２β 降解为活性较小的 Ｅ１ 和 Ｅ３，

降低了水环境中 Ｅ２β 的生态风险。 相较于其他藻类，长孢藻对 Ｅ２β 的耐受性较弱，不适用于修复 Ｅ２β 污染水体。 铜绿微囊藻

对 １０ 和 ５０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的去除率达 ８８％和 ９３％，降解率达 ６０％和 ７３％，适用于修复 １０ 和 ５０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 污染水体。 水华束丝

藻、盘星藻和四尾栅藻对 ５０ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的去除率范围分别为 ７５％—７６％、８６％—８９％和 ８３％—８９％，降解率分别为

６４％—６６％、６３％—６４％和 ７０％，适用于修复 ５０ ｎｇ ／ Ｌ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 污染水体。 直链藻对 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的去除率和降

解率分别达 ８４％和 ５４％，可作为修复 １０００ ｎｇ ／ Ｌ Ｅ２β 污染水体的优势藻种。
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ｎｇ ／ Ｌ Ｅ２β ｂｙ Ａｐｈａｎｉｚｏｍｅｎｏｎ ｆｌｏｓ⁃ａｑｕａｅ， Ｐｅｄｉａｓｔｒｕｍ ｓｐ． ａｎｄ Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ ｑｕａｄｒｉｃａｕｄａ ｗｅｒｅ ７５％—７６％， ８６％—８９％， ａｎｄ
８３％—８９％， ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ， ａｎｄ ｔｈｅ ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｒａｔｅｓ ｗｅｒｅ ６４％—６６％， ６３％—６４％， ａｎｄ ７０％， ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ， ｗｈｉｃｈ ｗｅｒｅ
ｓｕｉｔａｂｌｅ ｆｏｒ ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｅ２β⁃ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｗａｔｅｒ ｂｏｄｉｅｓ ａｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ５０ ａｎｄ １００ ｎｇ ／ Ｌ． Ｔｈｅ ｒｅｍｏｖａｌ ｒａｔｅ ａｎｄ
ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ １０００ ｎｇ ／ Ｌ Ｅ２β ｂｙ Ｍｅｌｏｓｉｒａ ｓｐ． ｗｅｒｅ ８４％ ａｎｄ ５４％， ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ， ｗｈｉｃｈ ｃｏｕｌｄ ｓｅｒｖｅ ａｓ ａ ｄｏｍｉｎａｎｔ
ｓｐｅｃｉｅｓ ｆｏｒ ｔｈｅ ｒｅｍｅｄｉａｔｉｏｎ ｏｆ Ｅ２β⁃ｃｏｎｔａｍｉｎａｔｅｄ ｗａｔｅｒ ｂｏｄｉｅｓ ａｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ １０００ ｎｇ ／ Ｌ．

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ： １７β⁃ｅｓｔｒａｄｉｏｌ； ａｌｇａｅ； ｇｒｏｗｔｈ； ｒｅｍｏｖａｌ； ｄｅｇｒａｄａｔｉｏｎ

甾体雌激素（ＳＥｓ）如 １７α⁃乙炔雌二醇（ＥＥ２）、１７β⁃雌二醇（Ｅ２β）、雌三醇（Ｅ３）和雌酮（Ｅ１）等因其强烈的

雌激素效应，影响内源性激素的产生、活性和代谢等干扰人类和动物内分泌系统的正常生理功能的潜在危害

而引起了全世界的关注［１—２］。 研究发现，工业生产、医疗和生活废水排放、畜禽养殖、粪便作为肥料的土地施

用，以及农业生态系统的径流均会使得大量的 ＳＥｓ 进入生态系统［３，４］。 以往的研究发现欧洲河流中的雌激素

浓度范围为 ０．１—１０ ｎｇ ／ Ｌ［１］；在美国河流中，ＳＥｓ 浓度范围为 ０．３１—４１ ｎｇ ／ Ｌ［５］，在中国云南滇池湖泊水体中，
Ｅ１ 的浓度达到 ４７１ ｎｇ ／ Ｌ［６］。 即使是低浓度的 ＳＥｓ，也会破坏水生生物内分泌系统的正常功能［２］。 研究表明，
环境雌激素会抑制浮游植物细胞生产光合色素，破坏细胞氧化平衡，干扰藻类群落结构和初级生产力［７］。 高

浓度的 ＳＥｓ 还会增加微囊藻毒素和藻类胞外聚合物的释放量，对水生态系统健康造成威胁［８］。 ＳＥｓ 具有较高

的生物富集因子，容易在生物体内蓄积［９］，可通过食物链富集作用影响高营养级生物的觅食效率和丰度，干
扰食物链的结构和功能［１０—１１］。 ＳＥｓ 自身的性质和周围环境直接影响其降解速率，部分低浓度的 ＳＥｓ 的自然

降解速率低于较高浓度。 研究发现，浓度范围为 １０—１０００ ｎｇ ／ ｇ 的 Ｅ２β 降解速率随初始浓度增加而降低，
１０—４００ μｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 降解速率随初始浓度增加而增加［１２—１３］。 因此，低浓度（ｎｇ ／ Ｌ）的 ＳＥｓ 对水环境的生态风

险不容忽视。
浮游植物分布广泛，是湖泊生态系统的重要组成部分，也是水生生态系统中的重要初级生产者和食物链

的重要环节，在水生生态系统的物质循环与能源流动过程中承担重要角色［１４］。 已有研究发现，藻类对 ＳＥｓ 有

强耐受性，雌二醇（Ｅ２）对螺旋鱼腥藻（Ａｎａｂａｅｎａ ｓｐｉｒｏｉｄｅｓ）的 ＥＣ５０ 值可达 １４ ｍｇ ／ Ｌ，远高于湖泊水体的 Ｅ２
值［１５］。 藻细胞个体小、数量多、比表面积大，具有良好去除环境中雌激素的潜能［７］。 已研究证实，微藻具有去

除和降解类固醇雌激素的能力［１６—１７］，且微藻对雌激素的降解速率与藻细胞总表面积和藻细胞浓度正相

关［１８—１９］。 在 ２５０ Ｗ 高压汞灯照射下，水环境中 ＥＥ２ 基本不发生光降解，而一定量的小球藻 （Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ
ｖｕｌｇａｒｉｓ）、铜绿微囊藻（Ｍｉｃｒｏｃｙｔｉｓ ａｅｒｕｇｉｎａｓａ）和柱孢鱼腥藻（Ａｎａｂａｅｎａ ｃｙｌｉｎｄｒｉｃａ）促进 ＥＥ２ 的光降解率分别达

１５６０１　 ２３ 期 　 　 　 黄中情　 等：不同浮游植物对 １７β⁃雌二醇的去除与降解 　
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１８．９％、１７．６％和 ２０．３％［１９］。 衣藻（Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ）对 Ｅ２ 和 ＥＥ２ 的去除率分别为 ８６％和 １７％［２０］。
可见，浮游植物适用于修复雌激素污染水体。

图 １　 藻类采集点位

Ｆｉｇ．１　 Ａｌｇａｅ ｃｏｌｌｅｃｔｉｏｎ ｐｏｉｎｔｓ

本研究通过室内模拟实验，通过调整水体 Ｅ２β 浓

度，考察藻细胞对 Ｅ２β 的生理响应，以及藻细胞外部溶

液中 Ｅ２β 和其代谢产物浓度变化。 目的在于：探究

Ｅ２β 对不同种类藻细胞生长的影响规律，以及不同藻类

对 Ｅ２β 的去除与降解代谢的影响，将为合理利用浮游

藻类修复 ＳＥｓ 污染的水生态环境提供科学依据。

１　 材料与方法

１．１　 藻细胞采集与鉴定

实验所用藻类采集自洱海（图 １），洱海（２５°３６′—
２５°５８′Ｎ，１００°５′—１００°１８′Ｅ）是中国云南省生态系统脆

弱的典型高原淡水湖泊，洱海流域雌二醇（Ｅ２）的产生

量为 ５５．９７ ｋｇ ／ ａ［２１］。 藻类通过 ２００ 目，６０ μｍ 的浮游植

物收集筛网收集。 收集后，用纯净水冲洗几次，然后用

干燥空气曝气。 然后将 ０．１ ｍＬ 的藻类样品转移到血球

计数板中，用光学显微镜（ＢＸ４３， Ｏｌｙｍｐｕｓ， Ｊａｐａｎ）进行

鉴定和分类。 上述过程重复三次，以减少误差。
１．２　 试验设计

跟踪监测了 ２０２０ 年 １ 月至 ２０２３ 年 ９ 月洱海藻类

群落分布特征和优势种生消演替规律，共检出浮游植物

７ 门 ９８ 属， 分 别 为 绿 藻 门 （ Ｃｈｌｏｒｏｐｈｙｔａ ）、 蓝 藻 门

（Ｃｙａｎｏｐｈｙｔａ）、硅藻门（Ｂａｃｉｌｌａｒｉｏｐｈｙｔａ）、甲藻门（Ｐｙｒｒｏｐｈｙｔａ）、金藻门（Ｃｈｒｙｓｏｐｈｙｔａ）、隐藻门（Ｃｒｙｐｔｏｐｈｙｔａ）和裸

藻门（Ｅｕｇｌｅｎｏｐｈｙｔａ）。 总体上，洱海湖区藻类群落组成主要以绿藻、蓝藻和硅藻为主，它们的藻属数约占总藻

属数的 ８９．８０％。 然后从混合藻液中分离出 ６ 种常见的优势藻种，分别为长孢藻（Ｄｏｌｉｃｈｏｓｐｅｒｍｕｍ ｓｐ．）、水华束

丝藻（Ａｐｈａｎｉｚｏｍｅｎｏｎ ｆｌｏｓ⁃ａｑｕａｅ）、铜绿微囊藻 （Ｍｉｃｒｏｃｙｓｉｓ ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ）、盘星藻 （ Ｐｅｄｉａｓｔｒｕｍ ｓｐ．）、四尾栅藻

（Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ ｑｕａｄｒｉｃａｕｄａ）和直链藻（Ｍｅｌｏｓｉｒａ ｓｐ．），进行室内模拟试验。
将分离出来的单一藻种转入改良 ＢＧ⁃１１ 培养基（表 １），于室内（２５±０．５） ℃进行扩增培养，设置光照强度

为 ２０００ ｌｘ，光暗比为 １６ ｈ ∶８ ｈ，定时振荡，每天振荡 ２—３ 次，以模拟真实环境。 当各藻种细胞密度达 １０６个 ／ Ｌ
时，按照低浓度（１０、５０、１００ ｎｇ ／ Ｌ）和高浓度（１０００ ｎｇ ／ Ｌ）在对应培养瓶中添加 Ｅ２β 标液，每个处理设置三个

平行。 并于第 １、２、３、４、５、６、７ 天分别测定藻细胞叶绿素 ａ、最大光合活性（Ｆｖ ／ Ｆｍ）、细胞比生长速率和细胞膜

通透性。 并于暴露试验的第 ７ 天测定藻细胞外部溶液中的 Ｅ２β、Ｅ１ 和 Ｅ３ 浓度。
１．３　 试验测定

１．３．１　 仪器与试剂

固相萃取⁃酸催化解离⁃气相色谱质谱联用（ＳＰＥ⁃ＧＣ ／ ＭＳ，德国 Ｔｈｅｒｍｏ Ｆｉｓｈｅｒ Ｓｃｉｅｎｔｉｆｉｃ 公司），固相萃取柱

（ＣＮＷ ＨＣ⁃Ｃ１８ ＳＰＥ，中国上海安普公司），自动进样器（ＴｒｉＰｌｕｓＲＳＨ，中国赛默飞公司），固相萃取装置（ＳＢＡＢ⁃
５７０４４，中国上海安谱公司），氮吹仪（ＮＤ１００⁃１，中国杭州瑞诚公司）。

标准品雌酮 ３⁃硫酸钠（Ｅ１⁃３Ｓ，Ｃ１８Ｈ２１ＮａＯ５Ｓ）、１７β⁃雌二醇 ３⁃（β⁃Ｄ⁃葡萄苷酸）钠盐（Ｅ２⁃ ３Ｇ，Ｃ２４Ｈ３２Ｏ８）（分
析纯，加拿大 ＴＬＣ 公司），标准品雌酮 ３⁃（β⁃Ｄ⁃葡萄苷酸）钠盐（Ｅ１⁃ ３Ｇ，Ｃ２４Ｈ２９ＮａＯ８）、１７β⁃雌二醇 ３⁃硫酸钠盐

（Ｅ２⁃３Ｓ，Ｃ１８Ｈ２３ＮａＯ５Ｓ）、雌三醇⁃ ３⁃Ｏ⁃β⁃Ｄ 葡萄苷酸钠盐（Ｅ３⁃ ３Ｇ，Ｃ２４Ｈ３２Ｏ９﹒ Ｎａ）（分析纯，中国上海赛可锐生

２５６０１ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４４ 卷　
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物公司）。 标准品雌酮（Ｅ１，Ｃ１８Ｈ２２Ｏ２，分析纯）、１７α⁃雌二醇（Ｅ２α，Ｃ１８Ｈ２４Ｏ２，分析纯）、１７β⁃雌二醇（Ｅ２β，Ｃ１８

Ｈ２４Ｏ２，分析纯）、雌三醇（Ｅ３，Ｃ１８Ｈ２４Ｏ３，分析纯）、及内标物灭蚁灵（Ｍｉｒｅｘ，Ｃ１０Ｃｌ１２，色谱纯）和无水吡啶（优级

纯，中国阿拉丁试剂公司）。

表 １　 改良 ＢＧ⁃１１ 培养基的成分

Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｈｅ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ ｍｏｄｉｆｉｅｄ ＢＧ⁃１１ ｍｅｄｉｕｍ

试剂
Ｒｅａｇｅｎｔ

浓度 ／ （ｍｇ ／ Ｌ）
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

试剂
Ｒｅａｇｅｎｔ

浓度 ／ （ｍｇ ／ Ｌ）
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

硝酸钠 ＮａＮＯ３ １５００ 硼酸 Ｈ３ＢＯ４ ２．８６
七水合硫酸镁 ＭｇＳＯ４·７Ｈ２Ｏ ７５ 四水合氯化锰 ＭｎＣｌ·４Ｈ２Ｏ １．８１

柠檬酸 Ｃｉｔｒｉｃ ａｃｉｄ ６０ 硫酸锌 ＺｎＳＯ４ ０．２２
柠檬酸铁铵 Ｆｅ（ＮＨ４）Ｃ６Ｈ５Ｏ７·４Ｈ２Ｏ ６０ 钼酸钠 Ｎａ２ＭｏＯ４ ０．３９
乙二胺四乙酸二钠 Ｎａ２ＥＤＴＡ １ 五水合硫酸铜 ＣｕＳＯ４·５Ｈ２Ｏ ０．０７９
二水合氯化钙 ＣａＣｌ２·２Ｈ２Ｏ ３６ 六水合硝酸钴 Ｃｏ（ＮＯ３） ２·６Ｈ２Ｏ ０．０４９
磷酸氢二钾，三水 Ｋ２ＨＰＯ４·３Ｈ２Ｏ ４０ 硅酸钠 Ｎａ２ＳｉＯ４ ３０
碳酸钠 Ｎａ２ＣＯ３ ２０

１．３．２　 测定方法

（１）藻细胞叶绿素 ａ、最大光合活性、比生长速率和细胞膜通透性的测定

藻细胞叶绿素 ａ 和最大光合活性（Ｆｖ ／ Ｆｍ）用浮游植物荧光仪（ＰＨＹＴＯ⁃ＰＡＭ⁃ＩＩ，德国瓦尔茨仪器公司；检
测限值＝ ０．２ μｇ ／ Ｌ Ｃｈｌ）进行测量［２２］。

藻细胞比生长速率用紫外分光光度计测定 ６９０ ｎｍ 下的波长，按照公式（１）计算：
藻细胞比生长速率＝［ｌｎ（ＯＤ６９０ｎｍ， ｔ）－ｌｎ（ＯＤ６９０ｎｍ， ｔ０）］ ／ （ ｔ－ｔ０） （１）

式中，ＯＤ６９０ｎｍ，ｔ０为第一天的光密度，ＯＤ６９０ｎｍ，ｔ为选定一天的光密度。
细胞膜通透性用相对电导率计算，取适量藻液于烧杯中，用电导率仪测定电导率，记为 Ｒ１，然后将烧杯置

于水浴锅中，沸水浴 ２０ ｍｉｎ，冷却至室温后再次测定藻液电导率，为总电导率，记为 Ｒ２。 用公式（２）计算［２３］：
相对电导率（％）＝ Ｒ１ ／ Ｒ２× １００％ （２）

（２）水质样品预处理及 ＳＰＥ⁃ＧＣ ／ ＭＳ 分析

本研究采用固相萃取⁃酸催化解离⁃气相色谱质谱联用法（ＳＰＥ⁃ＧＣ ／ ＭＳ，ＴＲＡＣＥ １３００⁃ＩＳＱ Ｓｅｒｉｅｓ Ｑｕａｄｒｕｐｏｌｅ
气相色谱质谱联用仪，中国赛默飞公司）测定 Ｅ２β、Ｅ１ 和 Ｅ３。 将适量藻液置于 １０ ｍＬ 离心管，于 ５０００ ｇ，４ ℃
离心 ８ ｍｉｎ 分离藻细胞（台式高速冷冻离心机，ＨＣ⁃２０６２），取上清液，于 ０．４５ μｍ 滤膜过滤，然后用固相萃取柱

进行水质样品的固相萃取，并使用 ２０ ｍＬ 浓度为 ５ ｍｍｏｌ ／ Ｌ 的三乙醇胺甲醇溶液对萃取柱中富集的类固醇雌

激素进行洗脱。 然后将洗脱液在 ４０ ℃条件下通入温和高纯氮气吹至干燥，加入 １ ｍＬ 配置好的酸催化试剂，
玻璃管盖好，摇匀，放入保持恒定温度的烘箱中反应一定时间（Ｇ 态：反应温度 ８０ ℃，反应时间 ２４０ ｍｉｎ；Ｓ 态：
反应温度 ５５ ℃，反应时间 ２０ ｍｉｎ），待反应结束后玻璃管冷却至室温。 继续在经酸催化解离后的溶液中加入

１ Ｌ 超纯水，再次进行固相萃取，将洗脱液在 ４０ ℃条件下通入温和高纯氮气吹至干燥，加入 ８０ μＬ 的 Ｎ，Ｏ⁃双
（三甲基硅）三氟乙酰胺试剂（含 １％质量分数的三甲基氯硅烷）和 ５０ μＬ 的无水吡啶溶液，在微波 ３１５ Ｗ 条件

下衍生化加热 ４ ｍｉｎ，冷却至室温后，再次在 ４０ ℃条件下用氮气吹干，立即加入 ４００ μＬ 浓度为 １ ｍｇ ／ Ｌ 的内标

物灭蚁灵溶解类固醇雌激素，然后转入 ２ ｍＬ 进样瓶进行 ＳＰＥ⁃ＧＣ ／ ＭＳ 分析测定［１９］。
ＳＰＥ⁃ＧＣ ／ ＭＳ 分析方法为：采用恒流模式，以纯度 ９９．９９９％的氦气为载气，流速为 １．０ ｍＬ ／ ｍｉｎ，不分流进

样，采用全扫描模式（ＳＣＡＮ）定性。 使用 Ｘｃａｌｉｂｕｒ 软件进行定性分析确定目标物、标准替代物及内标物所对应

的标准谱图以及保留时间，选择 ３—４ 个相对丰度较强、分子量较大的碎片离子作为定性离子。 选择离子扫描

模式（ＳＩＭ）对丰度最强且与其他物质特征的离子进行定量，以各目标物的定量离子峰与内标物的定量离子峰

的峰面积比值为纵坐标，以各目标物自由态浓度为横坐标进行线性回归分析，得到目标物衍生化产物的线性
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回归方程，计算分析得出目标物的浓度［２１］。
各藻种对 Ｅ２β 的去除率按公式（３）进行计算：

去除率＝（Ｃ０－Ｃ ｔ） ／ Ｃ０× １００％ （３）
式中，Ｃ０为 Ｅ２β 的初始质量浓度，单位为 ｎｇ ／ Ｌ；Ｃ ｔ为任意某一时刻 Ｅ２β 的质量浓度，单位为 ｎｇ ／ Ｌ。
１．４　 数据分析

使用 Ｍｉｃｒｏｓｏｆｔ  Ｅｘｃｅｌ １７．０ 软件对数据进行分析与处理。 考虑显著性阈值始终设置为 ５％，通过方差分

析（ＡＮＯＶＡ）评估平均浓度值之间差异的显著性。 采用 ＳＰＳＳ ２０．０ （ＩＢＭ Ｃｏｒｐ．， Ａｒｍｏｎｋ， ＮＹ， ＵＳＡ）对方差分

析的正态性和齐性假设进行检验，均值差异采用 ｔ 检验方法。 使用 Ｏｒｉｇｉｎ Ｐｒｏ ２０２０ 软件 （ Ｏｒｉｇｉｎ Ｌａｂ
Ｃｏｒｐｏｒａｔｉｏｎ， Ｎｏｒｔｈａｍｐｔｏｎ， ＭＡ， ＵＳＡ）绘制图形。

２　 结果与分析

图 ２　 １７β⁃雌二醇（Ｅ２β）暴露条件下藻细胞叶绿素 ａ 变化

Ｆｉｇ．２　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｃｈｌｏｒｏｐｈｙｌｌ ａ ｉｎ ａｌｇａｌ ｃｅｌｌｓ ｕｎｄｅｒ Ｅ２β ｅｘｐｏｓｕｒｅ

数据以平均值±标准差的形式表示，小写字母不同表示 Ａｓ（Ｔ）差异显著（Ｐ＜０．０５）

２．１　 叶绿素 ａ 和光合活性变化

与对照组相比，低浓度的 Ｅ２β 明显促进水华束丝藻、铜绿微囊藻、盘星藻和四尾栅藻叶绿素含量增加（Ｐ＜
０．０５），高浓度（１０００ ｎｇ ／ Ｌ）则呈现明显抑制作用（图 ２）。 随暴露时间延长，Ｅ２β 显著促进直链藻叶绿素 ａ 含

量增加（Ｐ＜０．０５）。 四种试验浓度的 Ｅ２β 暴露条件下，长孢藻光合活性波动变化，水华束丝藻、铜绿微囊藻、盘
星藻和四尾栅藻的光合活性变化均不明显（Ｐ＞０．０５）。 １０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 抑制直链藻的光合活性，而高浓度 Ｅ２β
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暴露体系中，直链藻光合活性较为稳定（图 ３）。

图 ３　 Ｅ２β暴露条件下藻细胞光合活性变化

Ｆｉｇ．３　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｐｈｏｔｏｓｙｎｔｈｅｔｉｃ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｏｆ ａｌｇａｌ ｃｅｌｌｓ ｕｎｄｅｒ Ｅ２β ｅｘｐｏｓｕｒｅ

２．２　 藻细胞比生长速率和细胞膜通透性变化

暴露培养前期（１—３ ｄ），直链藻细胞比生长速率的明显高于其他 ５ 藻类（Ｐ＜０．０５），四尾栅藻细胞比生长

速率显著低于其他藻类（Ｐ＜０．０５）。 第 ５—６ 天，Ｅ２β 暴露条件下，水华束丝藻、铜绿微囊藻、直链藻细胞比生

长速率均表现为负生长，暴露后期，６ 种藻类的生长速率均出现缓慢升高的变化（图 ４）。 １０ 和 ５０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β
暴露条件下，第 ２—５ 天，长孢藻细胞膜通透性明显高于其他藻类（Ｐ＜０．０５）；第 ４—７ 天，１０、１００ 和 １０００ ｎｇ ／ Ｌ
的 Ｅ２β 暴露使得四尾栅藻细胞膜通透性明显高于其他 ５ 种藻类。 而 Ｅ２β 暴露条件下，水华束丝藻、铜绿微囊

藻、盘星藻和直链藻细胞膜的通透性波动幅度较小，且水华束丝藻、铜绿微囊藻细胞膜通透性低于其他藻类

（图 ５）。
２．３　 Ｅ２β 及其代谢产物的浓度变化

暴露培养的第 ７ 天，在不存在藻细胞的 １０、５０、１００ 和 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 暴露体系中检测到 Ｅ２β 的浓度分

别为 ４．６９、１９．４８、３１．９７ 和 ４１０．０３ ｎｇ ／ Ｌ（表 ２）。 与对照组相比，藻细胞对外部溶液中的 Ｅ２β 具有明显的去除

率。 铜绿微囊藻对低浓度 １０ 和 ５０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的去除率分别为 ８８％和 ９３％，明显高于其他 ５ 种藻类（Ｐ＜
０．０５），盘星藻对 ５０ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 去除率分别为 ８６ 和 ８９％，水华束丝藻、四尾栅藻和直链藻对 １０００
ｎｇ ／ Ｌ的 Ｅ２β 去除率高于其他藻类，直链藻和四尾栅藻对 １０、５０、１００ 和 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的去除率均大于

８０％（图 ６）。
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图 ４　 Ｅ２β暴露条件下藻细胞比生长速率变化

Ｆｉｇ．４　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｇｒｏｗｔｈ ｒａｔｅ ｏｆ ａｌｇａｌ ｃｅｌｌ ｕｎｄｅｒ Ｅ２β ｅｘｐｏｓｕｒｅ

表 ２　 第 ７ 天藻细胞外部溶液中 Ｅ２β、Ｅ１ 和 Ｅ３ 浓度

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ Ｅ２β， Ｅ１， ａｎｄ Ｅ３ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｅｘｔｅｒｎａｌ ｓｏｌｕｔｉｏｎ ｏｆ ａｌｇａｌ ｃｅｌｌｓ ｏｎ ｔｈｅ ７ｔｈ ｄａｙ

浓度
Ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎ

对照组
ｃｏｎｔｒｏｌ ｇｒｏｕｐ

长孢藻
Ｄｏｌｉｃｈｏｓｐｅｒ⁃
ｍｕｍ ｓｐ．

水华束丝藻
Ａｐｈａｎｉｚｏｍｅｎ⁃ｏｎ

ｆｌｏｓ⁃ａｑｕａｅ

铜绿微囊藻
Ｍｉｃｒｏｃｙｓｉｓ
ａｅｒｕｇｉｎｏｓａ

盘星藻
Ｐｅｄｉａｓｔｒｕｍ ｓｐ．

四尾栅藻
Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ
ｑｕａｄｒｉｃａｕｄａ

直链藻
Ｍｅｌｏｓｉｒａ ｓｐ．

１０ｎｇ ／ Ｌ Ｅ２β ４．６９ ２．６１ ２．３０ １．２０ ２．８０ ２．０２ １．８０
Ｅ１ ０．１０ １．９１ １．３８ ０．６９ ０．９３ ０．３９ ０．７７
Ｅ３ ０．２５ １．８５ ０．９２ １．１４ １．４５ ０．５６ ０．７７

５０ｎｇ ／ Ｌ Ｅ２β １９．４８ １７．５０ １２．４９ ３．５１ ７．０２ ５．５３ ５．４９
Ｅ１ １．９５ ２．３９ ２．５７ １．６９ １．９５ ４．０６ １．７７
Ｅ３ ６．４０ １９．８９ ２１．６７ ７．８０ １０．５３ ８．８５ １０．４５

１００ｎｇ ／ Ｌ Ｅ２β ３１．９７ ２７．０１ ２３．９８ ２５．１３ １０．８７ １６．９５ １６．００
Ｅ１ ３．２０ ３．６８ ４．９４ １２．１０ ３．０２ １２．４３ ７．６２
Ｅ３ １０．５０ ３０．６９ ４１．６１ ５５．８４ １６．３１ ２７．１２ ５２．５７

１０００ｎｇ ／ Ｌ Ｅ２β ４１０．０３ ２５０．１４ １１０．０２ ２９０．３５ ３００．１０ １７９．９７ １６０．３２
Ｅ１ ３５．６５ ５３．２２ ６１．１２ ４０．０５ ５１．９４ ５９．９９ ４１．８２
Ｅ３ １４８．５６ ２２８．８５ １３７．５３ １７０．２１ ２２５．０８ １５９．９７ １４６．３８

　 　 Ｅ２β： １７β⁃雌二醇；Ｅ３： 雌三醇；Ｅ１： 雌酮

暴露培养 ６ ｄ 后，在 ６ 种藻细胞外部溶液中检测到 Ｅ１、Ｅ２β 和 Ｅ３ 三种物质，且藻细胞外部的 Ｅ３ 占比均

明显高于 Ｅ１（Ｐ＜０．０５）。 与对照组相比，藻细胞显著促进 Ｅ２β 的降解代谢作用（Ｐ＜０．０５）。 相较于其他藻类，
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图 ５　 Ｅ２β暴露条件下藻细胞膜通透性变化

Ｆｉｇ．５　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｍｅｍｂｒａｎｅ ｐｅｒｍｅａｂｉｌｉｔｙ ｏｆ ａｌｇａｌ ｃｅｌｌｓ ｕｎｄｅｒ Ｅ２β ｅｘｐｏｓｕｒｅ

图 ６　 不同种类藻细胞对外部溶液中 Ｅ２β的去除效率

　 Ｆｉｇ．６　 Ｒｅｍｏｖａｌ ｅｆｆｉｃｉｅｎｃｙ ｏｆ Ｅ２β ｆｒｏｍ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｓｐｅｃｉｅｓ ｏｆ ａｌｇａｌ

ｃｅｌｌｓ ｉｎ ｅｘｔｅｒｎａｌ ｓｏｌｕｔｉｏｎ

铜绿微囊藻对 １０ 和 ５０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 降解代谢的促进作

用最强，细胞外部溶液中 Ｅ２β 占比分别降至 ２７％和

２２％。 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 暴露体系中，盘星藻细胞外部

溶液中 Ｅ１ 和 Ｅ３ 的总占比较其他藻类高，达 ７８％。 ６ 种

藻类对高浓度 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的降解代谢作用弱于

５０ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 暴露体系，但相较于其他藻类，
水华束丝藻、四尾栅藻和直链藻对 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的

降解作用明显强于其他藻类（Ｐ＜０．０５；图 ７）。

３　 讨论

３．１　 Ｅ２β 对藻细胞生长的影响

许多研究表明，类似于抗生素和微塑料等其他新兴

污染物［２４—２５］，低浓度的 ＳＥｓ 可被微藻吸收为营养源，并
促进藻细胞生长［２０，２６］。 当 ＳＥｓ 浓度过高时，细胞会发

生氧化损伤，其修复和保护功能可能被破坏，从而影响

细胞生长，甚至可能导致藻细胞的死亡［１９］。 研究发现，随着 ＥＥ２ 浓度（１００ 和 １０００ ｎｇ ／ Ｌ）的增加，其对微藻生
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图 ７　 藻细胞外部溶液中 Ｅ２β、Ｅ１ 和 Ｅ３ 浓度占比变化

Ｆｉｇ．７　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｏｐｏｒｔｉｏｎ ｏｆ Ｅ２β， Ｅ１， ａｎｄ Ｅ３ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｅｘｔｅｒｎａｌ ｓｏｌｕｔｉｏｎ ｏｆ ａｌｇａｌ ｃｅｌｌｓ

长的抑制作用增强［２０，２７］。 由于不同微藻的细胞结构、大小、生长周期、生物活性、营养特性和适宜的培养特性

不同［２８］，不同微藻对 ＳＥｓ 的的响应存在显著差异［２９—３０］。 研究发现，双酚 Ａ（ＢＰＡ）促进微藻光合作用［３１］，本研

究中，Ｅ２β 对水华束丝藻、铜绿微囊藻、盘星藻和四尾栅藻的叶绿素 ａ 含量、光合活性表现出“低促高抑”作
用，说明低浓度的 Ｅ２β 刺激藻细胞的光合作用［３０，３２］。 Ｅ２β 对直链藻叶绿素 ａ 含量表现出“低抑高促”的影响，
与高浓度 ＳＥｓ 促进海洋硅藻（Ｃｈａｅｔｏｃｅｒｏｓ ｇｒａｃｉｌｉｓ）生长的研究结果相似［３３］。

藻细胞生长速率可反应环境雌激素（ＥＥｓ）对藻细胞生长的影响［２３］，暴露前期，直链藻细胞比生长速率明

显高于其他 ５ 种藻类，说明直链藻对高浓度 Ｅ２β 具有较强的耐受性［３３］。 暴露中期，水华束丝藻、铜绿微囊藻、
直链藻细胞比生长速率表现为负生长，初始细胞部分死亡［３４］。 随暴露时间延长，６ 种藻类的生长速率均出现

缓慢升高的变化，或可解释为暴露培养过程中部分 Ｅ２β 被藻细胞去除与降解代谢，从而减弱了 Ｅ２β 对藻细胞

的迫害作用［３５—３６］。 藻细胞的细胞膜是细胞与外界进行物质交换的重要通道［２７，３７］，当藻细胞受环境因素迫害

时，细胞膜会受到损伤，细胞膜稳定性下降，表现出流动性增强、选择透过性功能降低等反应［３８—３９］，故通常将

细胞膜的通透性作为衡量细胞膜损伤的重要指标［４０］。 研究发现，Ｅ２β 暴露条件下，长孢藻和四尾栅藻细胞膜

通透性增加，水华束丝藻、铜绿微囊藻、盘星藻和直链藻细胞膜的通透性波动幅度较小，说明试验浓度的 Ｅ２β
对长孢藻和四尾栅藻造成损害，而其他藻类受到 Ｅ２β 的迫害作用较小，细胞膜受到的损伤小，膜功能相对较

稳定［４１］。
３．２　 藻细胞对 Ｅ２β 的去除与降解

微藻对 ＳＥｓ 的作用主要包括吸附、生物富集、生物降解、生物转化以及促进 ＳＥｓ 光催化降解，这些过程通

常可以降低水中 ＳＥｓ 的浓度［２７，４２］。 研究发现，微藻通过光合作用增加水中溶解氧，有效提高 ＳＥｓ 的降解速

率，从而促进 ＳＥｓ 的非生物光降解［４３］；多糖、蛋白质和脂质等藻类分泌物，也可能在光降解中发挥作用［４２，４４］。
Ｌｉｕ 等研究发现，淡水微藻（Ｒａｐｈｉｄｏｃｅｌｉｓ ｓｕｂｃａｐｉｔａｔａ）对 Ｅ２β 和己烯雌酚（ＤＥＳ）的去除率分别达到 ８２％和

８５６０１ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４４ 卷　



ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

８９．９％［４５］， Ｒｕｋｓｒｉｔｈｏｎｇ 等研究结果表明，小球藻（Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ｖｕｌｇａｒｉｓ）对 Ｅ１ 和 Ｅ２ 的去除率达到 ５２％和 ９９％，斜
小球藻（Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ ｏｂｌｉｑｕｕｓ）分别能去除 ９１％和 ９９％的 Ｅ１ 和 Ｅ２［４６］。 本研究中，长孢藻、水华束丝藻、铜绿微

囊藻、盘星藻、四尾栅藻和直链藻 ６ 种藻细胞对暴露试验浓度的 Ｅ２β 均具有一定的去除能力。 与对照组相

比，铜绿微囊藻、四尾栅藻和直链藻存在条件下，５０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 暴露体系中 Ｅ２β 的去除率分别提高了 ３２％、
２８％和 ２８％；水华束丝藻使得高浓度（１０００ ｎｇ ／ Ｌ） Ｅ２β 的去除率提高了 ３０％。

Ｅ１、Ｅ２ 和 Ｅ３ 都是人和动物体内产生的天然雌激素，其中，Ｅ２ 是初级代谢产物，并具有最高的雌激素活

性，Ｅ１ 为次级代谢产物，Ｅ３ 被认为是终极代谢产物，雌激素活性最低，Ｅ１、Ｅ２ 和 Ｅ３ 在明暗条件下可以相互转

化［４７—４９］。 因此，或可将 Ｅ２ 降解为 Ｅ１ 和 Ｅ３ 的过程认为是一个降低 Ｅ２ 活性迫害作用的解毒过程［５０］。 本研

究中，在藻细胞外部溶液中检测到 Ｅ１、Ｅ２β 和 Ｅ３ 三种物质，且与对照组相比，藻细胞显著促进藻细胞外部溶

液中 Ｅ１ 和 Ｅ３ 含量占比，说明藻细胞强化了 Ｅ２β 在环境中降解代谢作用，使得活性高、危害性大的 Ｅ２β 降解

代谢为活性较小的 Ｅ１ 和 Ｅ３，降低了水环境中 Ｅ２β 的生态风险［４８—４９］。 Ｍａ 等研究表明，未存在微藻的条件下，
低浓度 ＳＥｓ 的自然降解率低于高浓度［１２—１３］。 但本研究发现，铜绿微囊藻对 ５０ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的降解率

达到 ７３％，直链藻对 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的降解率达到 ７９％，说明藻细胞强化了低浓度 Ｅ２β 的降解速率，这与

Ｅ２β 的初始暴露浓度越高，藻细胞对 Ｅ２β 的生物降解性越低的研究结果类似［５１］。
由于不同浮游藻类细胞具有不同的形态和生理特征，其对 Ｅ２β 去除能力也存在差异［４７］。 研究发现，铜

绿微囊藻对 １０ 和 ５０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的去除率达到 ８８％和 ９３％，降解率达到 ６０％和 ７３％，明显高于其他 ５ 种藻

类，且低浓度的 Ｅ２β 对铜绿微囊藻的生长表现出促进作用，说明铜绿微囊藻可作为修复低浓度 Ｅ２β 污染水体

的优势藻种。 盘星藻对 ５０ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 具有较高的去除率和降解代谢能力，适用于修复中浓度 Ｅ２β
污染水体。 相较于 １０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 暴露体系，水华束丝藻和四尾栅藻对 ５０、１００ 和 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 的去除

率和降解作用较高，但 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 暴露对水华束丝藻和四尾栅藻的生长表现出抑制作用，说明水华束

丝藻和四尾栅藻更适用于修复 ５０ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 污染水体。 直链藻对 ５０、１００ ｎｇ ／ Ｌ 和 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β
的去除率达到 ８４％—８９％，降解率为 ５４—５９％，但 Ｅ２β 对直链藻生长表现出“低抑高促”作用，表明直链藻是

修复高浓度 Ｅ２β 污染的优势藻种。 弄清不同藻类对 Ｅ２β 的去除率和降解效率，将为合理利用浮游植物修复

Ｅ２β 污染水体和构建健康水生态系统提供重要的科学依据。

４　 结论

将长孢藻、水华束丝藻、铜绿微囊藻、盘星藻、四尾栅藻和直链藻，６ 种洱海常见优势浮游植物用于修复

１０、５０、１００ 和 １０００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 污染水体，发现不同浮游藻类对 Ｅ２β 的生理响应存在明显差异。 低浓度的

Ｅ２β 促进水华束丝藻、铜绿微囊藻、盘星藻和四尾栅藻的光合作用和比生长速率，高浓度则表现出抑制作用，
而 Ｅ２β 对直链藻生长呈现“低抑高促”的影响。 藻细胞对暴露试验浓度的 Ｅ２β 具有较强的去除能力，强化了

Ｅ２β 的降解代谢作用，促进活性高、危害性大的 Ｅ２β 降解为活性较小的 Ｅ１ 和 Ｅ３，降低了水环境中 Ｅ２β 的生

态风险。 相较于其他藻类，长孢藻对 Ｅ２β 的耐受性较弱，不适用于修复 Ｅ２β 污染水体。 铜绿微囊藻可用于修

复 １０ 和 ５０ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 污染水体，水华束丝藻、盘星藻和四尾栅藻适用于修复 ５０ 和 １００ ｎｇ ／ Ｌ 的 Ｅ２β 污染水

体，直链藻是修复较高浓度 Ｅ２β 污染水体的优势藻种。
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