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Abstract

The toxicity of Rac。metolaehlor、S-metolachlor and butachlor on three algae was

carried out The results showed that these herbicides had inhibition action of different

degrees on algae of chlorella vulgaris,Chlorella pyrenoidosa and Scendesmus

obliquus．Preliminary toxicity assays using algae showed that sodium thiosulfate

transformation largely eliminated the acute toxicity of Acetanilide herbicide to this

organism．These results suggested that sodium thiosulfate transformation of

Acetanilide herbicide was a benign chemical approach that may be used for mitigating

environmental and health risks

Results showed that S．．metolachlor was more toxic than Rac．．metolaehlor and

butachlor of algae When the herbicides were presented in low concentrations，growth

of algae was stimulated．The growth of algae were closely relative to the

concentration of herbicides，results showed that the inhibition of algae was stronger

with hebicides in higher concentration．

Sodium thiosulfate could eliminate the toxicity of Rac—metolaehlor，

S-metolachlor and butachlor to promote the growth of ehlorella v“lgaris．Chlorella

pyrenoidosa and Scendesm乩s obliquus．When herbicides were below 96h—EC50，the

Chlorella pyrenoidosa grew well with Sodium thiosulfate，while herbicides were

above 96h-EC50，the Sodium thiosulfate was not effective

Preliminary toxicity assays using Chlorella pyrenoidosa showed that Sodium

thiosulfate transformation largely eliminated the acute toxicity of Rac-metolachlor

and S-metolachlor to this organism．The study showed that 24 hours’pre—reaction of

Sodium thiosulfate and S-metolachlor,the effect of inhibiting growth of Chlorella

pyrenoidosa delayed．Results showed that 24 hours’reaction of Sodium thiosulfate

and S-metolachlor could remediate the growth of Chlorella pyrenoido．9口in 96 hours，

however，the reaction of Sodium thiosulfate and Rac．metolachlor showed not effect
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1．1前言

随着人类文明的进步，社会的发展，农药己同益成为农业生产中不可缺少的

生产资料。1957—1995年，美国经批准使用的农药活性成分已经从11种增加到了

105种。1971．1987年间，美国的除草剂使用量增加了1 80％，加拿大增加了三倍。

瑞典现在每年农药的使用量将近1 700吨。我国每年农药施用面积达I．5×10％a．

施用量达到50．60万吨。农药的广泛使用也给环境带来了严重的污染。对瑞典9

个小型农用集水区的地表水的监测表明，销售量最多的农药是最经常检测到的。

监测研究表明，美国城市地表水普遍被杀虫剂污染，特别是有机磷酸酯和氨基甲

酸酯类农药的污染，因其水生毒性而被特别关注(Bondarenko S，2004)，最近的

研究表明，合成除虫菊酯能经由地表水进入水生系统(Lee S，2004)。农药美国

环保局预测，在美国己有165000公里的河流，830000公顷的湖泊和水库受到农

业生产活动中农药的影响(USEPA，】993)。

酰胺类除草剂是目前应用广泛的芽前除草剂，在近代农阳化学除草剂中占居

重要地位。由于其除草效果好、杀草谱较广、使用方便，主要用于大豆，谷物及

其他几种阔Ⅱ十草的优先控制(刘惠君等，2004)。自1956年旱田除草剂二丙烯草

胺开发成功后，酰胺类除草剂发展到目前已有53个品种商品化。1996—1997年平

均年销售额达16亿美元，仅次于有机磷除草剂而居世界第二位，其应用作物种

类与使用面积均居除草剂前列。丁草胺、乙草胺和草柑膦，是我国使用最多的三

种除草剂。在氯代乙酰胺类除草剂中，用量最大的品种是乙草胺、甲草胺和异丙

甲草胶，其年销售额分别为2、0、l 7、3．6亿美元。掘估计酰胺类除草剂在美国

每年的使用量超过453600000kg。

1．2酰胺类除草剂的理化性质

酰胺类除草剂根据其化学结构和生理活性的不同分为两类：芳酰胺类和氯代

乙酰胺类。芳酰胺类品种主要有：敌稗、萘丙胺、苯噻草胺等。氯代乙酰胺类品

种主要有：甲草胺、乙草胺、Ng-胺、丁草胺、异丙甲草胺等。
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幽1．1酰胺类除草荆的结构通式

酰胺类除草剂化学结构通式如图1．1所示。咀不同的取代基来置换Rl、R2、

R3，而形成特性各异的酰胺类除草剂品种。

异丙甲草胺(metolachlor)，化学名称为『2．乙基．6一甲基．N．(1一甲基．2．甲氧乙

基)氯代乙酰替苯胺]，又名都尔、甲氧毒草胺、稻乐思等。属乙酰胺类芽前选择

性除草剂，广泛用于旱作地和水田。异丙甲草胺是一个品质优良的选择性早罔芽

前土壤处理除草剂，防除禾本科杂草非常有效，可用于十字花科、伞形花科、百

合科、豆科、茄果类、马铃薯、生姜等蔬菜、果园、苗圃使用，防除牛筋、马唐、

狗尾、稗草、画眉草等～年生禾本科杂草，马齿苋、藜、蓼等阔叶杂草以及碎米

莎草、油莎草等，对棉花、花生、向同葵、马铃薯、甜菜和大多数的阔叶作物，

混剂可用于蚕豆、胡萝h、大麻、辣椒等。药剂主要通过幼芽吸收，单子叶杂草

主要是芽鞘吸收，双子叶杂草主要通过幼芽及幼根吸收，向上传导，抑制幼芽与

根的生长，敏感杂草在发芽后出土前或刚出土即中毒死亡。作用机制主要是抑制

杂草蛋白质的合成。异丙甲草胺被美国环保局定为c类致癌物，表明致癌证据

有限，该品急性经口LD50 2780mg／kg，急性毒性比较高，对人、畜低毒，对皮

肤有轻微刺激作用，对鸟类低毒，对蜜蜂有胃毒作用，但无接触毒性。然而它对

温水和冷水鱼有中等毒性。此外由于异丙甲草胺在可食性鱼体内的生物富集，引

起了人们对健康的广泛关注(徐军等，2004)。

异丙甲草胺(metolachlor)因其含有两个手性中心：手性N轴和手性碳，而

有4个立体异构体即aRl’S一，aSl’R、、aRl’R一和aSl’S一(如图l，2所示)。最初，

市场上出售的异丙甲草胺为外消旋产品(张大同等，2004)，20世纪90年代由

瑞士先正达公司研制开发出异丙甲草胺高效异构体(1’S对映体)一金都尔(英

文通用名为S-Metolachlor，英文商品名为Dual Gold)．其96％乳油的杀草谱和

使用范围与72％都尔相同，活性比都尔提高l倍以上，太大减少了单位面积用量，

减轻对环境的污染，从而逐步将外消旋体取代。



一曛泸堕竺些竺塑尘竺竺翌型型坠翌竺竺竺坠

aS．1S

aR，lS

S．isomer R-isomer

幽】2异丙甲革胺的四个对映体

丁草胺(butachlor)，化学名称为N一(丁氧甲基)一Ⅱ．氯一d1，6'-二乙基乙酰替苯胺，

是一种内吸传导型苯乙酰胺类除草剂，已逐步成为我国用量最大的三种除草剂之

一(田芹等，2004)。年产量达104t以上，且呈不断增加的趋势(胡笑形，1998)。

丁草胺在土壤中有明显的持留性(苏少泉，1989)，对水生生物具有较高的毒性

(ChenY L et al，1999；ChiangHC et al，2001；ChiangHC et al，1997)a

1．3酰胺类除草剂的研究现状

除草剂是用来杀死或损伤植物的，因而其作用机制往往与光合作用，呼吸作

用等，以及蛋白质，类胡萝h素和脂类的合成有关。在自然界中，除草剂或它们

的代谢产物的修饰和生物浓缩是生态学所关心的问题．因为这些异生素可能会抵

抗进一步的降解因此仍然对高等生物构成威胁。下面就从除草剂的作用机理，水

解及毒理学三个方面介绍目前的研究现状。

1．3．1酰胺类除草剂的作用机理

1除草剂在植物体内的代谢

除草剂分子在植物体内通过其官能团或反应基的变化进行代谢。通常，在芳

环与杂环除草剂中经常存在的此类反应基有．OH、．CH3、-NH2、一N02、一OCH3、

一SCH3、一C；N、。CONH2、。COOH、一C1、一Br、一F、．I等：包括这些反应基在内的



一矮萨坚壁竺竺竺_型竺竺里鳖塑坚堂竖型坚坠
除草剂生物转变作用或代谢反应有氧化、还原、水解、脱水与脱卤、交换、酰化

与脱烷基化反应、环化与异构化作用、以及环的裂解与缀合反应(苏少泉，2003)。

2．除草剂在植物体内的代谢机理

通常，除草剂在植物体内通过三个阶段完成其全部代谢过程，即代谢作用一

缀合作用一分离，从而使其生物活性完全丧失。第一阶段是氧化、还原与水解反

应。通过引入一OH、-NH2、．SH与．COOH等官能团，促使化合物活性下降、极

性增强，为下一步代谢作准备。这一阶段代谢作用的生物化学反应主要是酶催化

的反应以及非酶过程。酶促反应包括：a．双功能氧化酶或过氧化物酶诱导的氧

化作用；b．硝基还原酶诱导的硝基还原作用；c．水解酶诱导的除草剂分子的酰

胺及酯的水解作用。第二阶段的代谢主要是合成过程，即酶催化第一阶段产生的

代谢产物与糖、三肽谷胱甘肽、氨基酸等进行缀合作用，形成对植物无毒、高度

水溶性、移动性很差的缀合物，此类代谚f反应主要是谷胱甘肽一s一转移酶及尿苷

二磷酸葡糖转移酶诱导。第三阶段中，分子在液泡膜或质膜内通过与ATP结合

而产生的缀合物进一步进入液泡或非原质体。

另外，一些除草剂品种实际上是前除草齐lJ(pro．herbicide)本身不具备杀草活

性，而是在植物或土壤中通过酶或非酶催化的反应形成的代谢产物产生杀草作

用。70年代发现的苯氧丁酸类化合物如2，4．D丁酸、2甲4氯丁酸等即除草剂

的代谢活化的典型(苏少泉，2001)。在大多数情况下，除草剂的选择性与其代谢

作用密切相关，抗性植物能够迅速代谢除草剂使其活性丧失。

3．除草剂在植物体内代谢的研究

研究表明，在除草剂的代谢过程中．谷胱甘肽．S-转移酶(GSTs)与细胞色素

P450单加氧酶两种酶系统起着重要作用。对于大多数除草剂来说，GSTs的缀合

作用对于其在植物体内的代谢非常重要。GSTs是存在于植物与动物体内的一类

多功能酶，此类二聚体酶存在于植物发育的每个阶段，它们催化一系列疏水、亲

电子除草剂的缀合作用，其功能是保护细胞免受氧化伤害，在激素调控中也起作

用。所有有机体都含有多种GSTs同工酶。从玉米体内分离出8种胞液GST同

工酶，7种二聚体同工酶，它们均参与除草剂的代访,j(Cole，1994)。三氮苯、氯代

乙酰胺、芳氧苯氧丙酸、二苯醚、磺酰脲、硫代氨基甲酸酯等多种类型除草剂在

作物体内均是由GSTs催化与还原性谷胱甘JJk(GSH)或高谷胱甘肽(hGS_}q)进行不
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可逆的缀合作用进行代谢的(DeRidder et al，2002)。

p450酶系是结合在内质网膜上含硫醇血红素的氧化酶。在高等植物中执行

着各种不同功能，包括植物正常生长发育所必需的初级代谢物和次级代谢物的生

物合成，以及异生化合物的代谢作用等。对除草剂在作物体内的氧化代谢中亦起

着重要作用。P450诱导是使除草剂丧活性的主要代谢反应，反应及反应位点根

据化合物类别及结构的差异有所不同。P450可催化除草剂在植物体内主要发生

芳基或烷基水解反应和O，N．脱烷基作用(欧晓明等，2000)。前者是细胞色素

P450羟基化酶诱导的除草剂最普遍的代谢反应。P450诱导苯基脲除草剂绿麦隆，

通过环。甲基羟基化作用及N．脱甲基作用而解毒。

4．酰胺类除草剂的作用机理

农药可以根据它们的作用机理分类。如有机氯系虫刘，有机磷杀虫剂和氨基

甲酸类杀虫剂的作用机理首先是破坏神经；除草剂攻击的则是光合作用路径

(DeLorenzo et al，2000)。广泛使用的氯代苯氧型除草剂，包括2,4．D

(2,4一dichlorophenoxyacetic acid)，2,4，5一T(2,4，5一trichlorophenoxyacetic acid)，

和MCPA(4-chloro．O．toloxyacetic acid)，作用机理基本是模仿植物生长素的

作用(Orossmann、2000)。当除草剂以低浓度出现在细胞的作用位点时，通常能

够刺激细胞的分裂和延长，但是当浓度增加时，24h的诱导就能发现生长畸形

(Grossmann，2000)。包括影响茎叶的弯曲，抑制芽和根的生氏，还有对叶子色

素沉着的强化。这些植物的变态也包括了生化反应，如乙烯基的生产过剩导致气

孔关闭和随之而来的碳同化作用受抑制，暴露的最后结果就是干燥，坏死和植株

的死亡。

酰胺类除草剂(如敌稗)在植物体内几乎不输导，只能在药剂接触部位起作

用，不仅破坏植物的光合作用，而且还抑制呼吸作用，干扰核酸与蛋白质合成等。

酰胺类除草剂的作用机理一般是抑制脂类合成或抑制细胞分裂与生长，对植物呼

吸具有抑制作用，主要是抑制呼吸作用中含硫基酶的活性。一些酰胺类除草剂可

作为电子传递抑制剂、解偶联剂对植物的光合作用产生抑制，如异丙甲草胺可显

著地抑制小球藻在叶绿体形成之前的光合作用，甲草胺、毒草胺等氯代乙酰胺类

除草剂还可抑制蛋白质的合成，特别是抑制赤霉酸诱导蛋白酶和a一淀粉酶的形

成。氯代乙酰胺类除草剂的另一主要作用机制是对植物膜的影响，例如异丙甲草
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胺可伤害形成的细胞器膜，破坏膜的结构和生物化学状况，从而抑制组织内养分

的传导(秦瑞香等，2003；唐除痴，1998)。

研究证明，酰胺类除草剂抑制脂类、类黄酮、类异戊二烯、角质层蜡质、脂

肪酸与蛋白的生物合成，进而抑制细胞分裂和吸收，影响乙酸一CoA的代谢作用

(Boger et al，1997)。试验证明，14c．油酸向非脂类部分的渗入作用对氯代乙酰

胺类除草剂最敏感，酰胺类除草剂明显抑制油酸向非溶性细胞壁残留中渗入。

5um01甲草胺或吡唑草胺(metazachlor)就能严重影响S．acutaus脂肪酸合成，

使脂肪酸组成发生变化(Couderchet et al，1980)。丙革胺与异丙甲草股能抑制植

物体内长侧链脂肪酸的合成及不饱和脂肪酸向非脂类部分的渗入(樊邦棠等、

1 99】)。

1．3．2酰胺类除草剂在环境中的水解

农药的水解是农药及其降解产物在环境中迁移转化的重要途径。水解反应与

农药在水环境中的持久性密切相关，是影响农药在环境中归宿机制的主要判掘之

一，也是评价农药在水体中残留特性的重要指标(樊邦棠等，1991)。水解反应是

许多农药在环境中消解的主要途径，对预测农药在水体中的归宿机制，残留特性，

迁移转化，对靶标和非靶标生物的毒理效应有重大的意义。

农药进入环境后的水解反应主要有三种类型：

1．化学水解

化学水解即农药分子RX与水分子发生化学作用，基团R与x间的键断裂，

形成新的共价基团OH。反应方程式(樊邦棠等，1991)如下：

RX+H20--+ROH+X一+H+

通常的水解反应为亲核取代反应，一个亲核基团(H20或OH’)进攻亲电基团

(C，P等)，并取代一个离去基团(F。，CL。，I-等)。由于亲电基团上离去基团

的差异性，使得水解反应表现出不同的反应机理。

酰胺类除草剂水解反应的活性中心不是酰胺基功能基团，一般是脱去分子中

的氯原子。郑和辉等研究了乙草胺；fH-J一草胺两种除草剂在恒温25℃，pH4、7、

lO的蒸馏水和河水中的水解动力学。结果表明酰股类除草剂的水解反应属于一

级反应(郑和辉等，2001)。
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2．生物水解

农药在动植物体或微生物体内通过酶的生物化学作用进行水解代谢即生物

水解。水解代谢的部位通常在酯键，卤素，醚键和酰胺键，代谢产物一般都已失

去毒性。已知水解酶是生物体内分布最广种类最多的一种酶(Wu J et al，2000)。

几乎所有的有机磷酸酯类农药，氨基甲酸酯类农药，除虫菊酯类农药都能在微生

物中发生水解代谢。

3光水解

农药在光的催化作用下也能进行水解代谢， 光解依然是水体中农药降解的

主要途径。这类水解代谢通常为亲核取代反应。多数含醚键或酯类的农药化合物，

在体系中有水或湿气存在时，用紫外光照射．就能发生水解反应，水解的部位一

般在酸性最强的酯基或醚键上。研究丁草胺在氙灯、高压汞灯光照下于不同类型

水中的光化学降解(花同茂，1999)， 结果表明丁革胺在氙灯光照作用下．其光

解速率为纯水>河水>塘水>稻田水； 丁草胺在氙灯光源下的光解速度比高压

汞灯低； 其光解率与浓度(剂量)呈负相关；充N2脱Oz使丁草胺的光解速度减

缓。丁草胺的光解率与单位丁草胺分子接受的光能呈『E相关，即当光能一定时，

丁草胺分子数越多，单位丁草胺分子接受的光能就越少，分子裂解也就越少，其

光解率就越小，符合农药降解的一般规律。

农药的水解反应活性与农药的结构，亲核试剂的类型和碱性，离去基团的性

质，溶剂的类型和溶剂化因子等因素有关，另外，环境的PH值，温度等因素也

影响着农药的水解。

丁草胺和乙草胺的水解动力学及水解产物的试验结果显示，酰胺类除草剂是

不易水解的化合物，在PH4 10范围内，丁草胺和乙草胺的半衰期都在600d以

上(Zheng H H et aI，2001)。酸性条件有利于水解，乙革胺和丁草胺在PH=4时

的水解速率较PH=7时快将近一倍。乙草胺比丁草胺更难水解。王敏欣等研究了

酰胺类除草剂异丙甲草胺在不同缓冲体系中水解的温度效应(王敏欣等，2002)。

当反应体系温度升高时，异丙甲草胺的水解速率显著加快，相应的水解半衰期明

显缩短。强酸条件下，异丙甲草胺的水解活化能大于强碱条件，异丙甲草胺在碱

性体系中的水解反应更容易进行。
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1．3．3酰胺类除草剂在环境中的光解

农药的光降解是农药及其中间体在环境中的一种重要的降解途径。通过对农

药的光降解研究．能够较简单地获得一系列的光降解产物以推测其在环境中的降

解途径，了解农药使用的安全性，并指导农药的设计台成(王琪全等，1999)。

农药在环境中的光解过程可分为直接光解和间接光解。直接光解即农药分子

直接吸收太阳光能而发生的分解反应，阳]接光解包括光敏化光解和光诱导降解。

这是因为环境中存在的某些物质吸收光能呈激发状态，能够有发一系列农药参与

反应，摄终完成农药的光化学转化。光化学反应的类型包括以下五种：

1．光氧化反应

光氧化是农药光解的重要途径。在氧气充足的环境中，许多农药一旦有光照，

就比较容易发生光氧化反应。发生光氧化的农药分子一般是较大的有机分子，含

苯环。芳环上的烷基在水溶液中羟基自由基的作用下被氧化为羰基(Moza et al，

1992)，或进一步被氧化为羧基。值得注意的是，某些农药氧化产物的毒性大于

原药(刘维屏，2006)。

2．光水解反应

大多数醚或酯类农药化合物在湿气环境中，以紫外线照射就能发生光水解反

应。 随着农药光水解研究的深入，人们开始研究光敏剂、催化剂和氧化剂对水

解作用的加速。研究表明(王一茹，1996)，模拟太阳光的紫外光，水体中的丙酮

可以加速丁草胺的光解，而水体的pH值和溶解氧对丁草胺的光解并无影响；

H：02可诱发化学氧化和水解，同时加速光解反应。花日茂等研究表明，当水中

含有腐殖质时， 丁草胺的光解速度加快(花嗣茂，1999)。不同农药的相互作用

在农药光解中也有所体现，研究了苄嘧磺隆等9种常用除草剂、杀虫剂、杀菌

剂对除草剂丁革胺在水中的光解作用影响(花f=【茂，1999)，结果表明：苄嘧磺隆

等9种农药使丁草胺光解速度减缓，表现出显著的光猝灭降解效应，其中草甘

膦、甲基对硫磷及乙草胺光猝灭效率较高，其光猝灭作用强度与甲基对硫磷和氟

乐灵、草甘膦、苄嘧磺隆的剂量成正相关。

3．光还原反应

许多有机氯农药可以进行还原脱氯光化学分解。五氯酚在光照下能被羟基取

代氯原子，2，4一D水溶液在紫外线下，环上的氯原子亦能逐步被羟基取代。在
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日本，利用Ti02光催化剂分解各类农药的研究已全面展开(文晨等，2003)。诸

多实验结果表明，无论分解效率如何，所有的农药都能够被Ti02分解，只有三

氮杂苯类化合物，例如除莠／fJJ(莠去津)和除草剂(西玛津)类的农药光催化分解相

对比较困难。

4．光促分子重排和光异构化

一般认为，许多农药化合物在光分解过程中本身会产生自由基，这样在一定

条件下就会发生重排。

5．光敏化作用

光敏化光解属于间接光解的-：fee。自然界中存在着许多天然的光敏化剂和光

促灭剂，如丙酮，鱼藤酮，色胺酸，腐殖质等，它们影响着农药在环境中的光化

学反应过程。

研究影响烯草酮降解的因素(张浩，1997)，结果表明，施药后72 h的烯草

酮在微生物，腐殖酸和单线态氧作用下，相对降解率分别为31％，52．61％和1 8．

15％，而水溶性中的烯草酮在光和腐殖酸的作用下，不产生降解。研究了土壤，

腐殖酸，粘土矿对绿草定的吸附及溶液中的光降解(刘维屏，1995)，郑和辉等采

用实验室模拟实验研究了水分、pH值和表面活性剂对乙草胺和丁草胺在土壤中

的紫外光降解行为的影响(郑和辉等，2002)。结果表明，．在湿度80％的土壤中，

丁草胺和乙草胺的光解深度及光解速率均大于无水条件。随土壤pH值的增大，

丁草胺在土壤中的光降解速率加快和光解深度加深。低浓度的阴离子表面活性剂

十二烷基苯磺酸钠(DDBS)促进丁草胺在土壤中的光解，使丁草胺在土壤中的

光解深度增加。高浓度的DDBS对丁草胺在土壤中的光解有阻碍作用。阳离子

表面活性剂十六烷基三甲基溴化铵(HDTMA)对丁草胺在土壤的光解也有阻碍

作用。

研究表明，磺酰脲类除草剂氯磺隆在酸性环境中容易水解，中性环境和碱性

环境不利于水解反应的进行，在土壤和水体中的降解是遵循准一级动力学的双分

子亲核取代反应；而微生物的降解对杂环更敏感；光化学降解是其在环境中消失

的次要途径(李伟等，2002)。
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1．4除草剂的毒理学研究

1．4．1除草剂对土壤微生物的影响

土壤微生物是土壤生物群落中种类最多的一种，不仅对土壤的发生，发育，

土壤肥力的形成和植物营养元素的迁移转化起重要作用，对土壤中有机污染物和

农药的分解净化的作用亦不可忽视。因此，农药影响着土壤中的微生物，也影响

着土壤的生化过程，最终影响土壤的肥力和植物生长。

1．除草剂对土壤中微生物群落和数量造成一定影晌

于建垒等研究表明，除草剂苯黄隆在一定浓度下对土壤微生物种群数量及土

壤中细菌、放线菌、真菌生长速率有一定的抑制作用(于建垒等，2000)。农药的

施用使土壤微生物群落趋于单一化，这种趋势将改变土壤原有的平衡状态，破坏

其原有的生物功能，影响到物质循环和能量循环(刘维屏，2006)。而且长期使用

单一的除草剂，土壤中分解此种药剂的微生物增加，从而能缩短除草剂的残效期。

研究了草甘膦在5种浓度下对土壤微生物种群数量及土壤中细菌、放线菌、真菌

生长速率的影响(邓晓，2005)， 结果表明，在供试浓度下，该除草剂对土壤微

生物的种群数量及土壤中细菌、放线菌和真菌生长速率均具有一定的抑制作用。

并随药剂浓度的升高抑制作用逐渐增强。随着加药时间的延长，对土壤微生物的

抑制作用又逐渐减弱。研究了灭草松、莠去津、灭草松+莠去津及灭草松+莠去

津+表面活性剂对土壤微生物活性的影响(李克斌，2004)。结果表明，莠去津、

灭草松在10倍推荐用量下会使土壤细菌数略有减小，真菌数略有增加，细菌／

真菌数之比减小。也有研究表明，苯氧羧酸衍生物(2，4一D、2．甲一4一氯)除草剂

的用量即使高于通常田间剂量100倍，也不影响土壤微生物总量。草多素(endothal)

和百草枯能短时间地增加土壤生物量。在灭草隆、敌草隆、茅草枯、毒莠定、三

氯乙酸钠、敌草索(dacthal)、杀草敏(pyramin)?}W苯胺灵作用下，土壤微生物总量

不会发生改变。可乐津(chlorazine)、环莠隆(cycluron)、地乐酚能先使土壤微生物

量受到轻微抑制，而后促使其增加。使用血氯酚时也能观察到类似情况。增加地

乐酚、茅草枯和扑草灭的用量．能抑制土壤微生物2．3个月的生长繁殖(Boeb，

1989)。国外早有有关氯乙酰胺类除草剂的微生物降解的研究报道(Stamper et al，

1998；Pothuluri et al，1997)。乙草胺对土壤微生物种群数量及土壤中细菌、放线



菌和真菌生长速率均有一定的抑制作用(于建垒等，2001)。罗海峰等研究了乙草

胺对农田土壤细菌多样性的影响(罗海峰等，2004)，在实验室条件下，将农田土

壤分别用终浓度为1．Omg、5 Omg和10．Omg／g土壤的乙草胺处理40d后，检测

可培养的异养细菌的多样性和细菌物种多样性。结果显示乙草胺对土壤中的

Proteobacteria的Ⅱ一Proteobacteria和y-Proteobacteria影响明显，表明乙草胺会在

一定程度上改变土壤细菌多样性。甲磺隆除草剂在使用浓度较高时(10mg／kg)

明显降低土壤微生物多样性，并且这种抑制效果随时矧而变化(姚斌等，2004)。

阿特拉津和丁草胺对水稻土微生物生物量和微生物群落结构的影响不大(姚斌等，

2004)。

2．农药对土壤生化过程的影响

农药在土壤中生化过程的研究主要包括以下几个方面，如研究农药对土壤呼

吸作用，氨化作用，硝化作用，固氮作用，以及对土壤酶活性和土壤中有机残体

降解的的影响，等等。徐建民研究了3种磺酰脲类除草剂(氯磺隆、甲磺隆、苄

嘧磺隆)对微生物生物量碳、生物量氮和土壤矿化氮的动态影响(徐建民等，

2000)，研究结果表明，用量为l mg／kg的3种磺酰脲类除草剂均明显降低了微

生物生物量和氮的矿化量，尤其是施用后最初10 d降低幅度比较显著，此后随

着时间的增加，除草剂的抑制效应逐步减小。在实验室条件下研究莠去津+灭草

松与他们单用时对土壤呼吸的影II向(李克斌，2004)，结果表明无显著差别，但添

加表面活性剂后，土壤呼吸增强且持续时间延长。前人对土壤氨化作用的研究表

明，除草剂和杀虫剂对氨化作用的影响甚微，而杀真菌剂和熏蒸剂却往往可以导

致土壤中氨态氮的增加。Shuka等(1997)研究表明丁草胺主要作为胺化作用和

硝化作用的N源，被微生物进行降解。研究发现(张倩茹等，2004)，乙草胺一

铜复合污染比其单一污染更能降低细菌总数以及固氮菌、硅酸盐细菌和矿化磷细

菌活菌量和土壤脱氧酶的活性，更能促进土壤呼吸强度的增加。有关除草剂对土

壤酶活性的影响的研究国内已有不少报道。微生物降解作用的实质是酶促反应，

微生物对农药的作用都是在酶的参与下完成的。研究了酰胺类除草剂丁草胺、乙

草胺、丙草股和异丙甲草胺(刘惠君等，2005)在田间推荐用量下，对土壤过氧

化氢酶活性和脱氢酶活性的影响．结果表明，培养初期，4种除草剂对2种酶活

性有不同程度的抑制作用，土壤过氧化氢酶活性于第7d就很快恢复，而脱氢酶
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活性在13d后得以逐渐恢复．土壤脱氢酶比过氧化氢酶活性变化大。

3．土壤微生物对除草剂的降解

任何一种化学药剂，不管是持久的、短期的、活性的、非活性的、稳定的、

迁移的，还是产生残留问题的，都可以被土壤的微生物代谢。可以说，微生物对

农药的降解影响着土壤中农药的行为和归宿(刘维屏，2006)。

一般微生物对农药的降解可分为酶促作用和非酶促作用。酶促作用是微生物

降解农药的主要方式，包括利用农药为碳源和氮源，通过共代谢和去毒代谢作用

降解，非酶促作用则包括脱卤、脱烃、氧化、水解、还原、环裂解，以及缩合或

共轭形成。最早有关微生物降解农药的报道是Audus研究土壤微生物对2,4一D的

分解。瞿建宏从农田土壤中分离到可降解除草剂生产废水的3株假单胞菌

(Pseudomonas spp)，这些菌株均能以除草剂生产废水为碳源和氮源进行生长(瞿

建宏等，2002)。前人的研究表明，有目的地接种菌群被证明是从水生和陆生环境

中去除异丙甲草胺和它代谢产物的有效措施(Liu S Y et al，1989)。均三氮苯类除

草剂在环境中的水解和光解非常缓慢，其降解和转化主要依靠微生物进行。多种

细菌、真菌、放线菌、藻类可以降解和转化均三氮苯类除草剂，它们有些能以莠

去津作为唯一碳源、氮源。围绕第一步反应是脱氯水解还是脱氮基、烷基，形成

三种不同的微生物降解途径。但大多会转化成2，4，6-三羟基一均三氮苯后再进

行环的裂解(潘学冬等，2001)。

含乙草胺的废水为高难处理有机废水，然而乙草胺在土壤中接种培养35d

后，98。97％被降解(Walker et al，1991)，lstvan研究表明，微生物降解乙草胺

的两个主要的代谢产物是氯乙酰基吲哚和脱乙氧甲基乙草胺，即2-氯-N一(2．乙基

．6．甲基苯)乙酰胺，生成的产物的植物毒性小于母体对玉米、燕麦和黑麦草(1stvan，

2000)．而Ye等在研究土壤微生物降解乙草胺的过程中鉴定的两个化合物是羟基

乙草胺和2-甲基一6一乙基苯胺，推测乙草胺生物降解的第一步可能是脱氯和羟基

化，形成羟基乙草胺，在乙醚和羰基的C与N之问的键断裂形成2一甲基-6一乙基

苯胺(Stamper et al，1998)。甲草胺属于难降解有机化合物，在土壤中接种28d

后，仅有不到50％被降解。和异丙甲草胺异样，目前还没有发现微生物能完全矿

化甲革胺。微生物对丁草胺的降解是土壤中丁草胺迁移转化的主要途径(田芹等，

2004)。丁草胺在土壤中微生物降解研究发现， 绝大多数毛霉能有效降解丁草
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胺， 链霉NTU一014几乎无降解的作用， 而M·sufui NTU．358则能将丁草胺转

化为至少12种代谢产物，青霉与曲霉则吸收大量丁草胺。研究发现(Lee et al，

2000)球毛壳(Chaetomiumglobosum)可将T草胺分解为至少10种代谢产物。

F solani可将丁草胺降解至少30种衍生物，主要的降解途径包括：脱氯作用、羟

基化作用、脱氢作用、甲氧基脱丁烷支链、碳端脱烃基作用、氧端脱烃基作用及

环化作用。通过测定微生物的生长率(Lee et al，1992)及研究细菌单独作用和细

菌与真菌共同作用对丁革胺降解的影响，}兑明了微生物在丁草胺降解中的重要作

用。

1．4．2除草剂对水生微生物的影响

微生物是水生生态系统的重要组成部分，包括>50，000个不同细菌，藻类，

真菌和原生动物，是第一生产力，在主要营养循环和分解中扮演重要角色。水生

的微生物和农药相互作用的研究多数是与藻类有关的，这一部分将在下文“三种

藻类的研究背景及意义”中叙述。而有关农药和水生细菌，真菌和原生动物类的

研究则较少。2001年DeLorenzo等综述总结了农药对水生微生物的毒性。农药

对微生物种群的作用机制可能和农药对靶生物的作用机制不同(DeLorenzo et al，

2001)。研究显示，农药干扰呼吸，光合作用和生物合成反应和细胞的生长，分

裂和分子合成(DeLorenzo et al，1999)。Widenfalk等人2004年的研究显示，苯

基脲类除草剂异丙隆(isoproturon)抑制了细菌的活动，并对微生物生物量产生

消极影响。然而，观察显示，这种抑制作用和农药浓度并非反比的关系。研究者

指出，预测低浓度农药对微生物环境的影响是比较困难的。

1．4．3除草剂对陆生动物的影响

生活在土壤中的动物是土壤污染的敏感指示生物(WangZ—Z et al，2000)。

试验证明(Abdul et al，1997)，农药污染对土壤动物新际代谢及卵的数目和孵化

能力均有影响，对大型土壤动物蚯蚓有很强的致死效应，低剂量杀虫剂即可致使

蚯蚓行为异常和数量剧减。调查表明，大量施用农药的农|：F|土壤中，土壤动物多

样性明显减少，90％以上蚯蚓死亡；蚯蚓细胞超微结构观察发现有明显病理性变

化(Bruce et al，1992；Tarrant et al，1997)。谢志浩等研究了除草剂乙草胺在不同
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体积分数和染毒时间对泥鳅红细胞微核形成和核异常的影响(周常义等，2003)，

结果表明部分试验组的乙草胺诱发泥鳅红细胞微核及核异常红细胞率显著提高，

96 h达到最大诱变效应。梁继东等以赤子爱胜蚓(Eisenia血砬)为例，通过滤

纸急性毒性试验法研究了东北黑土区普遍存在的甲胺磷、乙草胺对蚯蚓的毒性效

应(梁继东等，2003)。单一实验结果表明，甲胺磷、乙草胺对蚯蚓均有毒性，

毒性顺序为乙草胺>甲胺磷，半致死浓度分别为：O 307和O 708mg·kg一：同时通

过观察可知，乙草胺通过皮肤渗入蚯蚓体的毒性效应较甲胺磷明显，对土壤生态

系统生态安全性和土壤健康质量存在潜在危害。

出于农业环境不断恶化，导致农阳生态系统中敏感物种减少，耐污染生物种

类相对增多。王振中等研究了有机磷农药乐果、敌敌畏、甲胺磷、杀虫双对土壤

动物毒性的影响。试验结果表明．土壤动物对农药毒性反应敏感，4种有机磷农

药处理组的动物种类和数量明显减少。动物种类的城少主要是常见种和稀有种

类：动物数量变化则主要是优势类群的数量消长。毒性毒理试验表明，农药对蚯

蚓、鞘翅目幼虫和等足类鼠妇虫等大型动物的呼吸强度有显著抑制作用，其呼吸

代谢强度随着农药处理浓度增加与染毒历时的延长而迅速减弱(王振中等，

2002)。采用农药染毒的模拟试验方法，研究了乙草胺对中型土壤动物生物多样

性的影Ⅱ向。发现，在经染毒处理的土样中，土壤动物个体数量显著减少，与乙草

胺处理浓度呈明显负相关；土壤动物的数量随农药处理浓度的递增而显著减少，

其中以弹尾目和甲螨亚目对乙草胺最为敏感(周常义等，2003)。

1．4．4除草剂对水生动物的影响

水生生物是被农药污染的水生态环境中最直接的受害者。农药对水生生物的

影响可以表现在分子、器官、组织、个体以及种群、群落不同水平上。多数情况

下，水生生物暴露在较低浓度(亚致死)农药下，但不论长期或是短期都会产生

影响。Ralf等人发现将石蛾幼虫分别暴露于0．001、0．01、0．1∥L氰戊菊酯lh

后进行240d观察，结果产生不同程度的影响：出现短暂异常现象，成虫千重下

降，繁殖率降低(Railet aI，2000)。1997年11月至1998年4月和9月，Guillemo

等在两个海岸带(Sinaloa，NW Mexio：Ensenada del Pabellon and Buhia de Santa

Maria)生态系统中检测到艾氏剂、BHCa、DDT、硫丹、对硫磷和马拉硫磷等残
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留物。并且发现，由于长期暴露于这些农药中(距致死浓度)，导致水生生物发生

了一些生理和生化变化：酶活性降低、蛋白质和糖原合成降低、呼吸率增加。同

时这两个海岸带作为主要的虾生产基地，农药残留物造成了虾低生长率，多病原

以及高死亡率的后果(Guillemo et al，1999)。Lehotay等在美国的切萨匹克湾的

水样品中检测到了阿特拉津、西马津、异丙甲草胺等除草剂，而牡蛎中并无；而

另外一种除草剂氟乐灵在水样品和牡蛎中都有检测到(Lehotay et al，1998)。周

常义等研究了三唑磷对小球藻、卤虫、南美白对虾、泥蚶四种水生生物的急性毒

性作用，结果显示，三哗磷对小球藻、卤虫、南美自对虾为高毒农药，泥蚶对三

畔磷有很强的耐受力．三唑磷对小球藻的48h的EC50为24ug／dm3，72h的EC50

为15ug／dm3(周常义等，2003)。戴家银等以真鲷和平鲷幼体为实验材料，研究

了农药对真鲷和平鲷幼体的急性毒性(戴家银等，1997)。实验结果表明：甲胺

磷和甲基异硫磷对真孵和平鲷幼体的毒性顺序甲基异硫磷>甲胺磷。甲胺磷对真

鲷和平鲷幼体毒性相同，而甲基异硫磷对真鲷的96hLC50为0．02mg／L，对平鲷

幼体的96h LC50为0．0014rrI∥Lt前者是后者的14倍。甲基异硫磷对真鲷的毒

性比甲胺磷大175倍，而对平鲷幼体甲基异硫磷的毒性比甲胺磷毒性大2500

倍．联合毒性实验结果表明，甲基异硫磷一甲胺磷为协同作用。

农药还可以通过食物链的富集及生物放大作用对高级营养层生物产生不良

影响。在环境的污染物传递到比较高的营养级(鱼，水鸟和人类)的过程中，深海

底的生物群落扮演着重要角色。浮游植物在个体或是种群组成发生变化都会影响

食草浮游动物的生长(Marie et al，2001)。

农药对水生生物的毒性大小主要与农药自身物理化学性质和水生生物种类、

基因型、．生命周期、出生时的大小有关，其次还受自然界如食物的贮存、氧气的

消耗和捕食者的气味等因子的影lllJ(Hanazato et al，2001)。因此评价农药对水生生

物的影响不能只根据农药登记环境标准准则中的规定(LC50>10mg／kg为低毒农

药，1．O～10mg／kg为中毒农药，<0．1mg／kg为高毒农药)。针对这些问题，人们

不断改进水生生态毒理学的研究方法和研究手段，提出用微宇宙系统模拟自然条

件下农药对水生生物在个体、种群、群落和生态水平上的毒性效应来评价农药对

水生生态环境的影响；利用农药对水生态系统食物链中各代表性生物如藻、蚤、

鱼的急性毒性、亚致死毒性和慢性毒性实验数据，评价农药对水生生物影响。
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1．5农药与藻类的毒理学研究

1．5．1研究背景及意义

藻类植物是地球上最重要的初级生产者，藻类能通过光合作用，为无脊椎动

物、鱼类、水鸟等生物提供食物．其种类多样性和初级生产量直接影响水生态系

统的结构和功能，对生态系统的平衡和稳定起着极其重要的作用。

在水生生态毒理研究中，藻类由于是单细胞生物，生长周期短，对毒物敏感、

易获得、个体小、繁殖快，在较短时间内可得到化学物质对藻类许多世代及种群

水平的影响评价，是一个很好的测试生物(聂湘平等，2002)。许多国家在化学

品风险测试中选用藻类进行生物测试，并建立了多个藻类生物测试标准方法(朱

九生等，2004；Chen Y L et al，1999；Chiang H C et al，2001)。藻类也是监测评价水

环境质量的重要指标。

农业生产中使用的除草剂只有1％被植物吸收而产生药效(李雪芹等，2005)，

更多的则通过喷洒漂移、吸附作用、地表径流、雨水冲刷等方式进入大气、土壤

和水环境中，对环境造成一定的危害。研究表明，除草剂对藻类的作用可直接引

起生态系统的结构和功能的变化。农药对藻类的毒性，与农药在环境中的降解密

切相关(虞云龙等，1996)。研究藻类对农药的降解，对于揭示农药在生态系统

中的迁移、转化过程，具有重要的理论意义，同时为去除环境中包括农药在内的

有机污染物提供～条新途径。

1．5．2研究现状

农药对藻类的毒性主要由农药的化学结构和理化性质决定。不同的农药对藻

类的毒性不同(严国安等，1999)。谢荣等以三角褐指藻、盐藻和青岛大扁藻为

实验材料，研究了有机磷农药对三种海洋徽藻的急性毒性(谢荣等，1999)。实

验结果表明，丙溴磷农药对三种微藻毒性顺序为：三角褐指藻>青岛大扁藻>盐

藻。盐藻对污染物表现出较强酬受性。测试了绿藻类(Scenedesmus quadricauda

和Selenastrum capricornutum)，矽藻类(Nitzschia sp和Cyclotella meneghiana)，

和蓝绿藻(Microcystis aeruginosa，0,fcillatoria sp．，Pseudoanabaena sp，Anabaena
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inaequalis和Aphanizomenon flos．aquae)暴露在23种农药下的生长抑制(Peterson

etal，1994)。三嗪类除草剂测试证明，浓度为2．7．2．9mg／L的阿特拉津，氰草津，

环嗪酮．嗪草酮．西马津和浓度为0 7mg／L的敌草快能抑制所有测试种>50％的

生长。Peterson等人之后的研究表明(Peterson et al，1997)，已经有5％的EEC

环礤酮类除草剂(o．14mg／L)能抑制矽藻类和绿藻类80％的生长。除此之外，0．

005-0．1mg／L敌草快能抑制矽藻类和蓝绿藻50％的生长(Peterson，1997)。

Petersonl994年的研究也显示了草甘磷(2．8mg／L)对硅藻属高毒。相反则发现磺

酰脲类除草剂(如氯磺隆)在EECs标准(O．003．0．020mg／L)下并未抑制任何海藻种

的生长。与Peterson等人的研究结果相反，Nystrom等人(1999)发现两利t磺酰脲

类除草剂氯杀螨和甲黄隆，在低于EEC规定浓度的情况下严重抑制了蓝绿藻和

蓝藻聚球藻的生长。农药对藻类的影响在很大程度上表现为浓度相关性。大量实

验发现许多农药在低浓度时能刺激藻类生长。Patoran在浓度低于1．0mg／L能刺

激栅藻的生长(M．A．EI～Dib et al，1991)：2，4-D和杀螟松在低浓度(1．0mg／L)Sg

促进莱哈衣藻生+E(Wong P K et al，1988)。磷胺在低浓度可作为颤藻的氮、磷源，

刺激其生长(Perona et al，1991 o二嗪磷在lmg／L时促进蛋白核小球藻和羊角月芽

藻的生长(Doggett et al，1991)。农药常使藻类细胞的形态发生改变，对于固氮蓝

藻还能影响异形胞出现的频率。暴露于三嗪类除草剂下的念珠藻细胞转入无除草

剂介质中后，其胞壁和细胞颗粒产生扭曲(Mohapatra et al，1992)。在苯脲类农药

环境中念珠藻丝状体呈现明亮的蓝绿色(Abou W．H．，et al，1993)。在阴暗的条件

下，硫丹使鱼腥藻出现丝状团而不是通常的网状(Tandon et al，1988)。敌百虫(E．

Marco et al，1992)杀虫灵(Marco et al，1990)和胺磷(Perona et al，1991)使鱼腥藻

PCC7119细胞膨大，改变异形胞出现的频率。在氟乐灵和敌稗环境中三角褐指

藻细胞也膨大(Okay et al，1994)，而单甲脒可使小球藻颜色变淡，个体变小，使

栅藻细胞变细、变小且不规则，色素体模糊f高玉荣，1995)。

农药对藻类毒性的研究表明，藻对农药的毒害作用可能有七种不同反应：(1)

随着浓度增加藻类对农药的敏感性急剧增加；(2)在农药低浓度时有抗性，高浓

度的敏感：(3)在农药存在之初较敏感，随后产生抗性，藻能继续生长；(4)在高

浓度对也有抗性，随后则藻细胞受毒害、脱色：(5)农药在有限的低浓度范围内

促进藻类生长；(6)农药在高浓度时藻类的生长明显受刺激；(7)对农药有完全抗



性。

藻类对农药毒害反应的多样性决定了必须进行大量的实验．测试不同农药对

藻类的毒性。

1．6本文研究内容及意义

农药对藻类生态毒理学的研究，不仅有助于深入了解农药对单种藻类和藻类

群落的毒性效应，评价农药的生态风险，而且有助于认识农药对生态系统结构和

功能的整体效应，揭示农药在生态系统中的迁移和转化规律，从而更好地维护生

态系统的健康。

本文以三种常见的酰胺类除草剂Rac．异丙甲草胺、S．异丙甲草胺、丁草胺为

对象，研究了它们对三种水藻体系的作用。研究了修复剂硫代硫酸钠对Rac一异

丙甲革胺、s一异丙甲草胺在蛋白核小球藻液体系中毒性效应的影响。



第二章酰胺类除草剂对三种藻类的毒性效应

2．1前言

农业生产中使用的除草剂只有1％被植物吸收而产生药效(李雪芹等，2005)，

更多的则通过喷洒漂移、吸附作用、地表径流、雨水冲刷等方式进入大气、土壤

和水环境中，对环境造成一定的危害。已有报道发现，在地表水中有除草剂残留

(Richards et al，1 993)。

藻类是淡水水体中常见的类群，对群落初级生产及富养水体的净化起着重要

作用，其中某些种类，特别是小球藻属的存在与否可作为水质评价的指标

(Mostafa et al、1994)。藻类是水生环境中的初级固碳生物、氧气提供者，藻类的

数量与其它生物之间存在～个动态平衡关系，在浮游动物、大型水生植物、鱼类

之间起着非常重要的营养链接作用。欧美等国大量研究表明，多数除草剂不仅会

直接对水生动植物产生毒害(Cuppen et al，1997；Kirby et al，1994)，而且对藻类生

长有明显的抑制作用(Abou W．H，199l；EL-Sheekh，1994；Faust，1994；Fahl，

1995)，使藻类的多样性指数下降，进而影响藻类和浮游动物种群结构和功能，

对水生生态系统产生危害。

近年来，随着对藻类在生态毒理学方面应用的日益重视，对藻类致毒机理的

研究也逐步深入，藻类毒理实验电逐渐由简单的以获取生氏量半抑制浓度等指标

为目的转向从分子水平了解有毒物质对藻类的毒性作用机理。目前己经开展的机

理性研究包括毒物对藻类生物膜、光合作用、呼吸作用、固氮作用以及生化组分

的影响等几方面(严国安等，1999)。

除草剂对藻类的作用可直接引起生态系统的结构和功能的变化。农药对藻类

的毒性，与农药在环境中的降解密切相关(虞云龙等，1996)。研究藻类对农药的

降解，对于揭示农药在生态系统中的迁移、转化过程，具有重要的理论意义，同

时为去除环境中包括农药在内的有机污染物提供一条新途径。

国外有关酰胺类除草剂甲草胺对不同藻类的敏感1陛i(Fairchild‘et al，1998；

Fairchild et al，1997)对水体自净作用的效应(Zagorc et a1．1996)及甲草股对藻类群

落的影响有少量报道(Spawn et al，2002)。本章研究了酰胺类除草剂Rac一异丙甲草

胺(Rac—metolachlor)，S-异丙甲草胺(S．metolachlor)，丁草胺(butachlor)对普通
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小球藻(chlore／la vulgaris)，蛋白核小球藻(Chlorella pyrenoidosa)，斜生栅藻

(Scendesmus obliquus)ff!j毒性效应，为客观地评价除草剂的生态风险，筛选高效，

低毒的绿色农药提供参考，以减少有毒物质对生态环境的毒害。

2．2材料与方法

2．2．1仪器与试剂

uV．2401PC紫外．可见光分光光度仪(Shimadzu公司)；RXZ人工智能气候箱

(宁波江南仪器厂)： BRl00和BRl000移液枪(Biorad公司)，光学显微镜，

血球计数板，微量进样器，各种规格的容量瓶，三角瓶等。

UV·2401PC紫外．可见光分光光度仪测定条件为：扫描速度(Scan Speed)：快

速(Fast)：狭缝宽度(Slit Width rim)：1 0；

供试样品：Rac．异丙甲草胺(纯度兰97％)，由山东滨州农药厂提供：S．异丙

甲草胺(纯度≥98％)，由美国chemical service提供：丁草胺(纯度三98％)，由杭

州农药厂提供。原药溶于丙酮中，配成1000mg／L的母液，所用化学试剂如表2 1

所示：

表2．1实验试剂纯度及来源



2．2．2材料与方法

普通小球藻、蛋臼核小球藻和斜生栅藻的藻种取自中国科学院水生生物研究

所。培养基为4号水生培养基，培养环境为RXZ人工智能气候箱。培养方法是

用500mf三角瓶，装200～400ml培养液，接种藻种使成淡绿色。四层纱布封口

以防污染，温度为24：i：0．5。C，光照在3000～40001x连续静止培养。每天摇动5～

6次，经几天培养后藻液变为深绿色。

实验开始时接种于100ml三角锥形瓶中，总体积为50ml，初始接种三种藻

个数范围为7～8×105个／mL。接种后对其进行一定浓度梯度的三种酰胺类除草剂

处理，每个浓度设置3个平行f510测试指标为藻类生物量的变化，分析数掘得到

藻类的生长曲线及Rac．异丙甲草胺、S．异丙甲草胺和丁革胺对三种藻的

96h—EC50。

设定异丙甲草股和丁草胺的浓度梯度为0，0．005、0．01、0．02、0．04、0．08、

0．1mg／L，S-异丙甲草胺浓度梯度为0、0．01、0，02、0．04、0．08、0．1、0．2、

0．5mg／L。

2．3结果与讨论

2．3．1藻细胞数量与光密度的线性关系

接种普通小球藻、蛋白核小球藻和斜生栅藻，分别于培养12、24、48、72、

96、120h后取样，在波长680 IIITI处测定藻类光密度，建立不同藻类细胞密度和

光密度之间线性关系，以计数的藻细胞浓度和光密度表示藻生物量，通过二者线

性关系进行检验。得到回归方程如表2．2所示。

表2．2三种藻类的显微镜计数与吸光度的线性关系
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在以上的基础上，我们通过测定吸光度来描绘以不同农药不同浓度处理的三

种藻的生长曲线。抑制率=(对照吸光度一处理吸光度)／对照吸光度。建立抑制率

(P％)和浓度的自然对数(Lnc)的线性回归关系，并求解抑制率为50％的浓度ECso

值。

2．3．2 Rac．异丙甲革胺对三种藻类的毒性效应

Rac．异丙甲革胺抑制蛋白核小球藻生长的实验结果如图2．1所示。

T(h)

PPm
Dm

pm

pm

Pm

图2．1 Rac-异丙甲覃胺对蛋白核小球藻的抑制翠

由图2．1可见，反应初期12h时，各个浓度的Rac．异丙甲草胺均不同程度刺

激了蛋白核小球藻生长，培养24h，各个浓度对蛋白核小球藻生长有明显抑制的

效应。低浓度组(O．005、0．01、0．02m∥L)的Rac一异丙甲草胺对蛋白核小球藻

的生长抑制率24h时达最大(31．2％，36．1％，20．2％)，高浓度组(O．04、0．08、

0 Img／L)Rac．异丙甲草胺对蛋白核小球藻的生长抑制率144h达最大(63．3％，

80．O％，79．7％)；其中，最高浓度o 08mg／L，0．1mg／L两组，蛋白核小球藻生

长受抑制效应随时间增强，在144h后抑制效应略有减弱；实验记录显示，14411

后，蛋白核小球藻液呈黄色，出现混浊沉淀，有贴壁现象。紫外扫描藻液光密度，

在680nm处无特定的峰。

Rac一异丙甲草胺对蛋白核小球藻生长的影响基本表现为：刺激一抑制一抑制程

^誊Ja葡匝co基丘芒三



度增强。低浓度(0．005mg／L)的Rac一异丙甲草胺能刺激蛋白核小球藻的生长；

Rae．异丙甲草胺对蛋白核小球藻的影响表现为浓度相关性，如图2．1所示．Rac．

异丙甲草胺浓度越高，蛋白核小球藻生长受抑制的程度越大。

Rac一异丙甲草胺抑制普通小球藻生长的实验结果如图2．2所示。

05ppm

1 DDm

2PPm

4PPm

8pPm

PPm

图2．2 Rac·异丙甲草胺对黹通小球藻的抑制率

由图2．2可见，整个168h培养周期中，各个浓度组的Rac一异丙甲草胺均抑

制了普通小球藻的生长。抑制效应随培养时间的增加逐渐明显，抑制率随Rac一

异丙甲草胺浓度增大而增大。如图2．3所示，0．Img／L、0．08mg／L两组在72h

时抑制效应表现最强，之后受抑制程度逐渐减弱。Rac一异丙甲草胺0．005mglL、

0．01mg／L、0．02mg／L、0．04mg／L浓度组12h对蛋白核小球藻的生长抑制均达顶

0隆。

对比加入Rac一异丙甲草胺培养的蛋白核小球藻和栅藻，Rac一异丙甲草胺各浓

度组12h均抑制了普通小球藻的生长(如图2．1和图2．3所示)，这与Rac．异丙

甲草胺刺激蛋白核小球藻和栅藻生长的现象相反。24h之后，随着培养时间的延

长，Rac．异丙甲草胺各个浓度组基本表现出抑制了三种藻类的生长。实验结果表

明，Rac．异丙甲草胺浓度越高，普通小球藻生长受抑制程度越强。普通小球藻生

长受抑制程度的强弱与Rac．异丙甲草胺浓度密切相关。
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Rac一异丙甲草胺抑制栅藻生长的实验结果如图2 3所示。

T(h)

图2．3 Rac．异丙甲草胺对栅藻的抑制率

由图2．3可见，在24h，各个浓度的Rac．异丙甲草胺均轻微刺激了栅藻的生

长。其中，浓度较低的0．005mg／L、0．0lmg／L、0．02mg／L三组刺激效应表现不

明显，浓度为0．04mg／L、0．08mg／L、0．Img／L三组的刺激效应表现比较明显；

随着培养时间增长．Rac-异丙甲草胺不同程度的抑制了栅藻的生长。不同浓度组

表现出不同程度的抑制效应，其中Rac．异丙甲草胺为0．08mg／L和0．04mg／L两

组在24h后栅藻生长始终受抑制，抑制程度随时间表现为：增强一减弱一增强；Rac．

异丙甲草胺0．02mg／L浓度组对栅藻生长的抑制率在168h达顶峰。从图2．3可见，

浓度为0．02 mg／L、0 04mg／L、0 08mg／L、0．1mg／L四组的Rac·异丙甲草胺抑制

栅藻的生长，Rac．异丙甲草胺浓度越高，栅藻生长受抑制的程度越大；0．005mg／L、

0．01mg／L两组的抑制率与Rac一异丙甲草胺浓度关系表现不明显。

2．3．3 S一异丙甲草胺对三种藻类的毒性效应

S．异丙甲革胺抑制蛋白核小球藻生长的实验结果如图2．4所示。

一誊)a节芷co暮且王c
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圈2．4 S-并丙甲草胺对蛋闩核小球藻的抑制翠

由图2．4可见，培养24h，各个浓度的S一异丙甲草胺均不同程度的刺激了蛋

白核小球藻生长，其中，除了浓度较低的0．01mg／L、0．02mg／L两组和浓度最高

的0．5mg／L三组，其余浓度为0．04、0．08、0．1、0．2mg／L的各处理组测得生物

量超过空白组分别为150％，143．6％，133．5％，14l 7％，表现出非常明显的刺

激效应；随着培养时间增长，各个浓度组均表现出不同程度的抑制效应，其中

S一异丙甲草胺浓度为0．02、0．04、0，08、0．1、0．2mg／L的处理组，蛋白核小球

藻生长受到抑制的效应随时间增强，在120h后抑制效应略有减弱；O．5mg／L浓

度组在72h时抑制效应表现最强，之后受抑制程度逐渐减弱。

S．异丙甲草胺影响蛋白核小球藻生长的基本表现为：刺激．抑制．抑制程度增

强一减弱。24h时，s-异丙甲草胺浓度为0．04、0 08、0．1、0．2mg／L的处理组强

烈刺激了蛋白核小球藻的生长，24h后，s一异丙甲草胺各浓度组均表现出不同程

度抑制了蛋白核小球藻的生长，抑制效应随时间增强，随s-异丙甲草胺浓度的

增大而增强。

S一异丙甲草胺抑制普通小球藻生长的实验结果如图2．5所示。
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圆2 5 S-异丙甲草胺对酱通小球藻的抑制率

如图2，5可见，普通小球藻生长受抑制程度的强弱与S．异丙甲草胺浓度密切

相关。在整个培养周期中，各个浓度组的s．异两甲草胺均抑制了普通小球藻的

生长，抑制效应随着培养时间的增加逐渐明显，抑制率大小与S。异丙甲草胺浓

度呈正相关。72h时，除0 01mg／L浓度处理组，其余各组s一异丙甲草胺对普通

小球藻的生长抑制均达顶峰。

S．异丙甲草胺在整个培养周期中未表现出刺激普通小球藻的生长，原因可能

是S．异丙甲草胺对普通小球藻的毒性效应远远大于Rac．异丙甲草胺和丁草胺，

故而～般在低浓度会出现的刺激效应，此处没有发现：实验结果表明，普通小球

藻生长受抑制程度的强弱与S一异丙甲草胺浓度密切相关，S．异丙甲草胺浓度越

高，普通小球藻生长受抑制程度越强。

S．异丙甲草胺抑制栅藻生长的实验结果如图2．6所示。

一爨一ole匝co营盆cc
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圈2．6 S-异丙甲草胺对栅藻的抑制率

由图2．6可见，浓度为0．01mg／L，0．02mg／L的S-异丙甲草胺，在24、72、

96h均刺激了栅藻的生长。这与Nina Akerblom2004年报道许多农药在低浓度时

能刺激藻类生长一致。在培养的前48h，S-异丙甲草胺对栅藻生长的抑制率迅速

增大，到48h，S-异丙甲草胺浓度为0，2mg，L，0．5mg／L的两组，栅藻的生长抑

制率超过75％，S-异丙甲革胺浓度为0．01mg／L、0．02mg／L、0．04mg／L、0 2mg／L、

0．5mg／L的五组栅藻的生长抑制率均在48h达到顶峰。0 08mg／L和0 1mg／L浓

度组在96h抑制效应表现最强，之后受抑制程度逐渐减弱。

农药对藻类的影响在很大程度上表现为浓度相关性。从图2．6可见，S．异丙

甲草胺对栅藻的生长抑制率与农药浓度密切相关。实验结果表明，S．异丙甲草胺

浓度越高，栅藻生长受抑制程度越明显。

2．3．4丁草胺对三种藻类的毒性效应

丁草胺抑制蛋白核小球藻生长的实验结果如图2．7所示。

一墨一∞罚叱co量丘王c
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幽2 7 J草胺对篮闩核小球藻的抑制率

由图2．7可见，各组浓度的丁草胺在作用初期12h，均表现为刺激蛋白核小

球藻的生长。最低浓度组0．005mg／L的丁草胺在整个168h的培养周期中基本表

现为刺激着蛋白核小球藻的生长，随着培养时间的延长，其余备浓度组0．

01mg／L，0．02mg／L，0．04mg／L，0，08mg／L，0 lmg／L的丁草胺开始抑制蛋白核

小球藻的生长，抑制率随培养时间的增加增大，在144h各浓度组抑制效果均达

顶峰(80％左右)。168h的实验记录显示，蛋白核小球藻液呈黄色，出现混浊沉

淀．有大量死亡藻体贴壁。紫外扫描藻液光密度曲线在680nto处无特定的峰。

丁草股影响蛋白核小球藻生长的基本表现为：刺激．抑制．抑制程度增强。

丁草胺抑制普通小球藻生长的实验结果如图2．8所示。
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圈2．8丁草胺对普通小球藻的抑制率

由图2．8可见，反应24h后，各浓度组的丁草胺均抑制了普通小球藻的生长。

对于较低浓度组0．Olmg／L，0．02mg／L，抑制程度在72h达到顶峰，之后逐渐降

低，表明普通小球藻已经逐步适应环境；对于较高浓度组0．04mg／L，0．08mg／L，

0．1mg／L，抑制率96h最大。其中0．08mg／L，0．1mg／L两组小球藻的生长曲线相

似，在培养48h后抑制率持高(>90％)不变。

培养24h，各浓度组丁草胺均抑制了普通小球藻的生长。这与蛋白核小球藻

和栅藻在24h生长受刺激的现象相反。24h之后，随着培养时间的延长，丁草胺

各个浓度组基本抑制了普通小球藻的生长。如图2 8所示，丁草胺浓度越高，普

通小球藻生长受抑制程度越强。实验结果表明普通小球藻的生长抑制率与丁草胺

浓度密切相关。

丁革胺抑制栅藻生长的实验结果如图2．9所示。
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圈2．9 J革胺对栅藻的抑制率

由图2．9所示，栅藻的生长与丁草胺浓度密切相关。丁草胺浓度越高，抑制

程度越明显。加入0．005mg／L的丁草胺培养的栅藻，在整个168h周期中表现为

受丁草胺轻微的抑制作用，加入0．08mg／L，0．1mg／L的丁草胺培养的栅藻，72h

时抑制率最高(>60％)，之后抑制率迅速降低，在168h时抑制率回复到约25％。

丁草胺对栅藻生长的抑制率与除草剂浓度密切相关。实验结果表明，除草剂

浓度越高，栅藻生长受抑制程度越明显。丁草胺抑制栅藻生长的效应随时间表现

为：先增强后减弱。

2．3．5酰胺类除草剂对三种藻类的EC50及抑制方程

表2．3列出了Rac．异丙甲草胺、s一异丙甲草胺和丁草股及其降解产物对普通

小球藻、蛋白核小球藻和栅藻的EC5。及抑制方程。比较Rac．异丙甲草胺和S-异

丙甲革胺对普通小球藻的96h—EC50，Rac．异丙甲草胺0 14mg／L是S一异丙甲草胺

0．07m∥L的2倍多；对蛋白核小球藻的96h—EC50，外消旋异丙甲草胺0．105mg／L

是s一异丙甲草胺0．009mg／L的10倍多：对栅藻的96h—EC50，外消旋异丙甲草

胺0．39mg／L是S一异丙甲草胺o．07mg／L的5倍多，以上数据说明S．异丙甲草胺

对三种藻类的毒性均远远大于Rac一异丙甲革胺。由于S对映体具有除草活性，

而R对映体没有除草活性，因此分离Rac．异丙甲草胺，独立开发S对映体具有
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重要的意义。

表2．3酰胺类除草剂对三种藻类的Ec，。及抑制方程

蕊种 除草剂 同归方程 ‘ p EC50(mg／L)

普球藻Rac-异丙甲草胺 Y=84．62556+17．67234'1nc 0．90896 0 01205 0 140956

S-异丙甲草胺 Y：128．45224+28．91544'tnc 0 9458 0 00128 0 066327

丁草胺 Y=149．7234+22 79539'1nc 0 93398 0．00639 0 012592

蛋白藻Rac-异丙甲草胺 Y=94．61949+19．81507’Inc 0 99667 <O．0001 0 10521

S-异丙甲草胺 Y=106 47686+1 7 71215"[nc 0，97l 14 0．00586 0 009407

1‘草胺 Y=1 31．12144+24．05I 82"1nc 0 97838 0 000696 0 034294

栅藻 Rac一异丙甲草胺 Y=63．38609+14．1 3665"1nc 0 97675 0 000804 0 387939

S-异丙甲草胺 Y=147 8774+37．25411*lnc 0 96983 0 000299 0 072274

J草胺 Y=78．88109+14．30035"1nc 0．98099 0．000539 0．132708

比较丁草胺对三种藻类的96h·EC50，如表2．2所示，栅藻0．13mg／L>蛋白

核小球藻0．03m虮声普通小球藻0．013mg／L，这说明普通小球藻对丁草胺最敏

感，其次为蛋白核小球藻，最后是栅藻。

分别比较三种酰胺类除草剂对三种藻类的96h。EC50，发现Rac．异丙甲草胺，

S-异丙甲草胺和丁草胺对栅藻的96h．EC50均大于或远远大于它们对普通小球藻

和蛋白核小球藻的96h—EC50，估计可能是栅藻相对来说对酰胺类除草剂敏感度

较低，抗药性较强的缘故。

2．4小结

1，S-异丙甲草胺的毒性大于Rac．异丙甲草胺和丁草胺；

2酰胺类除草剂Rac-异丙甲草胺，S-异丙甲草胺丁草胺在低浓度时刺激了

小球藻的生长；

3．除草剂对藻类的影响在很大程度上表现为浓度相关性，一般来说，除草

剂浓度越高，小球藻生长受抑制的程度越大：
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第三章STS对酰胺类除草剂影响下的三种藻液体系的修复

3．1前言

硫代硫酸钠(sodium thiosulfate，以下简称STS)，通常含有5个结晶水，化

学式为Na2S203'5H20，是无色透明的晶体，易溶于水，俗名为海波、大苏打。化

学式中一个S为，2价，因而可作为一种还原齐lJ(Smith et al，1998)。STS溶液不稳

定，在空气中易被氧化。它同时又是～种很好的化学修复齐O(JackZ．X et al，1996)．

可用作调节土壤性质和营养成份的化肥，在临床上，STS是用作联合治疗癌症的

辅助药物，能降低其他抗癌药物的毒性(王则能等，2003)。已经有研究表明STS

能够取代多种含卤农药中的卤原子，使其发生快速转化，加快其降解速率(Gan

J,et al 1998；WangQ，et al 2000；Gan J,et a1．2002)。小球藻在经过漂白等消毒处理

后，往往也用STS恢复。2003年，中国科学院光合作用与环境分子生理学重点

实验室许亦农等利用分子生物学、生物化学和生物物理学等手段，深入研究了光

合膜脂的生物合成、分子结构和功能的关系及其与膜蛋白相互作用的机理，研究

发现，合适比例的葡萄糖和硫代硫酸钠能有效的保护小球藻光合膜的功能，促进

光合产物的积累。

在第二章中，作者研究了三种酰胺类除草齐t]Rac一异丙甲革胺，S一异丙甲草胺，

丁草胺对三种水藻体系的作用。结果显示，除草剂对普通小球藻，蛋白核小球藻，

栅藻具有很强的生长抑制现象。实验发现的酰胺类除草剂EC50很低，说明酰胺

类除草剂具有很高的毒性效应。本章工作以Rac．异丙甲草胺，S．异丙甲草胺，丁

草胺和乙草胺为研究对象，研究了在除草剂-，J、球藻作用体系中加入修复剂硫代

硫酸钠产生的影响。

3．2材料与方法

3．2．1仪器与试剂

章。

硫代硫酸钠，化学纯，购自上海化学试剂有限公司。其余实验材料参照第二
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3．2．2小球藻培养

参照第二章。

3．2．3除草剂毒性测定

经过预试验，选定硫代硫酸钠浓度25mg／L，第一步实验设定Rac．异丙甲草

胺和丁草胺浓度梯度为0，0．005、0．01、0．02、0．04、0．08、0．1mg／L，S-异丙

甲草胺浓度梯度为0、0．01、0．02、0．04、0 08、0．1、0 2、0 5mg／L，分别加

入处于对数生长期的普通小球藻，蛋白核小球藻和栅藻，于24h、48h、72h、96h、

120h、144h、168h时测680nm处OD50，绘制生长曲线；

第二步实验，Rac．异丙甲草胺和s一异丙甲草胺采用预试验中所测得的

96h-EC50，分别为0 04mg／L和0．03mg／L，STS浓度梯度分别设置为：0、0．1、

0 25、0 5、1、2 5、】0 mg／L和0、0 1、0．25、0．5、1、2 5、10、25 mg／L，

再加入处于对数生长期的蛋白核小球藻，于24h、48h、72h、96h、120h、144h、

168h时测680hm处OD50，绘制生长曲线：

实验开始时按种于100ml三角锥形瓶中，总体积为50ml，初始接种小球藻

个数范围为7～8×105个／mL。接种后对其进行一定浓度梯度的三种酰胺类除草剂

处理，每个浓度设置3个平行。测试指标为藻类生物量的变化，分析数据得到小

球藻的生长曲线及Rac一异丙甲草胺、s一异丙甲草胺和丁草胺对小球藻的

96h—EC50。

3．3结果与讨论

3．3．1 STS对普通小球藻的修复

图3 1是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的Rac-异丙甲草胺对普通小球

藻生长的影响。由图3．1可见，Rac．异丙甲草胺浓度为0．04mg／L、0．08mg／L、

0．1mg／L的三组，72h之前普通小球藻的生长受到了明显的抑制，且受抑制的程

度与Rac．异丙甲草胺浓度正相关，72h之后小球藻进入对数生长期；与之不同的

是，Rac二异丙甲草胺浓度为Omg／L，0．005mg／L，0．01mg／L，0，02mg／L四组，普
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通小球藻的生长情况始终良好。如图3．1所示，STS刺较高浓度的Rac．异丙甲草

胺的脱毒效应可能需要一个预反应时间。这一点作者将在第四章验证。

图3．2是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的S一异丙甲草胺对普通小球藻

生长的影响。由表3．1，STS修复下普通小球藻的96h．EC50为0．03432m叽，对

照第二章的实验结果，发现STS对普通小球藻一S．异丙甲草胺体系的脱毒效果不

明显。由图3．2可见，S一异丙甲草胺浓度为0 01，0．02mg／L的两组，72h之前普

通小球藻的生长受到了明显的抑制，72h之后普通小球藻生长得到恢复： S．异

丙甲草胺浓度较低的0，0 005mg／L两组，普通小球藻的生长情况始终良好．s一

异丙甲草胺浓度较高的0．04，0 08，0．1mg／L的三组，普通小球藻基本不生长。

图3．3是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的丁草胺对普通小球藻生长的

影响。由图3．3，对于加入STS作用下的普通小球藻．丁草胺体系，小球藻的生长

情况良好。对比第二章的实验结论，丁草胺对普球藻的96h—EC50为0．

01259mg／L，而如表3．1所示，经过了25mg／LSTS处理的丁草胺对普球藻的

96h．EC50为0．020414mg／L，说明STS降低了丁草胺的毒性，起到了促进普通小

球藻生长的作用。

幽3．1 STS对普通小球藻．Rac．异丙甲草胺体系的脱毒
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图3 2 STS对酱通小球藻．s．异丙甲草胺体系的脱毒

T(h)

图3．3 STS对普通小球藻．J_草胺体系的脱毒

表3 1酰胺类除草剂在STS影响F对普球藻的96h—EC5。及抑制方程
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r草胺 Y=173．1564+31．84225'1nc 0．99374 0．00059 0．0204

3．3．2 STS对蛋白核小球藻的修复

图3,4是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的Rac一异丙甲草胺对蛋白核小

球藻生长的影响。如图3．4所示，25mg／L的STS对各个浓度(O mg／L、0．005 mg／L、

0 01 mg／L、0．02 mg／L、0 04 mg／L、0．08mg／L)异丙甲草胺下的蛋白藻均有修

复效应，最高浓度0．1mg／L组表现不明显。由表3 2可见，STS修复下蛋白核小

球藻的96h．EC50为0．04057mg／L，对比第二章数据，发现STS极大程度地恢复，

甚至刺激了Rac．异丙甲草胺O～O 04mg／L浓度组蛋白核小球藻的生长。由第二

章Rac．异丙甲草胺对蛋白核小球藻的96h．EC50为0 105mg／L，推断Rac一异丙甲

草胺对蛋白核小球藻作用的96h—EC50值0．105mg／L，可能就是STS对蛋白核小

球藻的修复是否起作用的临界值。

图3．5是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的s一异丙甲草胺对蛋白核小球

藻生长的影响。由表3．2，STS修复下蛋白核小球藻的96h—EC50为0．0304mg／L，

对比第二章的实验结果可以看到，S．异丙甲草胺浓度为O，O 01，0．02，0．04m【∥L

的四组，加STS的小球藻生长情况好于不加，而超过0．04mg／L的s一异丙甲草胺

高浓度组，STS修复效果不明显或没有。由第二章测得的蛋白藻一s一异丙甲草胺

的96h．EC50为0．03mg／L，这又支持了之前的假设，即S一异丙甲草胺对蛋白核

小球藻作用的96h—EC50值0．03mg／L可能是STS对蛋白核小球藻的修复是否起

作用的临界值点。

图3．6是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的丁草胺对蛋白核小球藻生长

的影响。如图3．6所示，丁草胺浓度为0，0．005，0．01，0．02mg／L的四组，STS

对蛋白核小球藻的修复效果很明显；丁草胺浓度为0．04，0．08，0．1mg／L的三

组，STS修复效果不明显，蛋白核小球藻在48h后即生长缓慢或停止生长。由表

3．2可见，STS修复下蛋白核小球藻的96h—EC50为O．0197mg／L，对比第二章丁

草胺对蛋白核小球藻的96h—EC50为0．034mg／L，推断除草剂对蛋白核小球藻作

用的96h．EC50值，可能就是STS对蛋白核小球藻修复是否超作用的临界值。处

理的丁草胺小于其96h—EC50值时，加入修复剂STS都能使小球藻的生|吏得到较
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好的恢复：而当处理的丁草胺大于其96h．EC50值时，加入修复剂STS没有效果。

T(h)

图3．4 STS对蛋白核小球藻一Rac一异丙甲草胺体系的脱毒
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图3．5 STS对甾白藻．S．异丙甲草胺体系的脱毒
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图3 6 STS对蛋白核小球藻．_r草胺体系的脱毒

表3．2酰胺类陈草剂在STS影响下对蛋白藻的96h—EC50及抑制方程

3．3．3 STS对栅藻的修复

图3 7是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的Rac一异丙甲草胺对栅藻生长

的影响。如图3．7可见，加入25mg／LSTS和不同浓度Rac一异丙甲草胺的栅藻藻

液体系在0～96h生长状况良好，96h后藻类迅速衰亡。实验记录显示，96h后栅

藻藻液体系表现为出现混浊沉淀，藻液由绿变黄，出现藻细胞贴壁现象。

图3．8是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的s．异丙甲草胺对栅藻生长的

影响。由图3-8可以看到，s．异丙甲草胺浓度为0．04，0 08mg／L的两组，96h

之前栅藻的生陈受到了明显的抑制，96h之后栅藻生长得到恢复；与之不同的是，

S一异丙甲草胺浓度较低的0，0．0l，0．02mg／L的三组，栅藻的生长情况始终良好，
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S-异丙甲草胺浓度较高的0．1，0．2，0．5mg／L的三组，栅藻基本不生长。这和图

3 4的结果可能都支持了作者的假设，即：STS对较高浓度的S一异丙甲草胺的脱

毒效应可能需要一个预反应时间。

图3．9是在25mg／L的STS影响下，不同浓度的丁草胺对栅藻生长的影响。

如图3．9所示，STS作用下的栅藻一丁革胺体系，栅藻的生长情况良好，生长曲线

表现为与除草剂浓度密切相关。丁草胺浓度越高，相应的栅藻生长受抑制的情况

越明显。整个生长过程中，STS没有表现出对栅藻很大的修复作用。
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图3．7 STS对栅藻．Rac．异丙甲草胺体系的脱毒
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图3 9 S'f、S对栅藻．J。草胺体系的脱毒

表3．3酰胺类除草剂在STS影响下对棚藻的96h—EC50及抑制方程
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3．4小结

1脱毒剂STS能够降低丁草胺，Rac．异丙甲草胺和S一异丙甲草胺的毒性，

起到促进三种藻类生长的作用。藻类的生长曲线表现出与除草剂浓度密切相关。

除草剂浓度越高，相应的小球藻生长受抑制的情况越明显：

2除草剂丁草胺对蛋白核小球藻作用的96h．EC50值，可能就是STS修复蛋

白核小球藻是否起作用的临界值。处理的丁草胺小于96h．EC50值时，加入修复

剂STS都能较好的恢复使白核小球藻的生长：处理的丁草胺大于96h．EC50值时，

加入修复剂STS没有效果。同样，Rac．异丙甲草胺对蛋白核小球藻作用的

96h—EC50值0 105mg／L，也可能就是在Rac．异丙甲草胺作用下STS对蛋白核小

球藻的修复作用的临界值：

3．根据STS作用下Rac一异丙甲革胺和S-异丙甲草胺对普通小球藻生长的影

响，S一异丙甲草胺对栅藻生长的影响，推断STS对较高浓度的除草剂的脱毒可

能需要一个预反应时间作缓冲；
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第四章Rac一异丙甲草胺和S一异丙甲草胺与STS作用对蛋白

核小球藻液体系的影响

4．1前言

当前世界上使用的农药中，有25％是具有手性中心的分子(Liu W．P、2005)。

以前在研究手性污染物的环境行为以及生态效应时．几乎把它们当作纯的单一化

台物来看待，但事实上是，手性农药进入生态环境后，其不同对映体在环境中的

持久性和对环境中微生物的生化过程的影响均存在差异。国外学者提出，对手性

污染物的环境归宿应考虑其化学结构的立体选择性，应该从对映体水平上关注手

性农药的环境行为。有关硫代硫酸盐对手性农药的转化和脱毒在对映体层面上的

差异的研究，目前已有报道(Wange，et al，2001)。研究表明，手性杀虫剂1，3-二

氯丙烯在硫代硫酸铵的作用下能够很快的转化和脱毒。同样条件下，cis．1，3一D与

硫代硫酸盐的反应速度比trans．1，3一D快三倍多。

在前面的工作中，作者研究了在除草剂．小球藻作用体系中加入修复剂硫代

硫酸钠产生的影响，结果证明，STS作用下的酞胺类除草剂的转化，是一个STS

取代酞胺类除草剂分子中氯原子的过程：这个转化过程具有脱毒作用，能有效地

减少酰胺类除草剂对环境的毒害作用。

本章的目的是研究Rac．异丙甲草胺和s-异丙甲草胺在不同浓度的STS处理

下对蛋白核小球藻毒性效应的影响，以及STS和Rac一异丙甲草胺，s一异丙甲草

胺经过24h预反应后对蛋白核小球藻的毒性效应，通过比较Rac．异丙甲草胺和

s．异丙甲草胺对与STS作用24h毒性效应的变化，期望能在今后的实验里，研

究STS和Rac．异丙甲草胺，S．异丙甲草胺作用不同时间对蛋白核小球藻生长恢

复的差别。

4．2材料和方法

4．2．1仪器与试剂

参照第二章。
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4．2．2小球藻培养

参照第二章。

4．2．3实验步骤

第一步实验，Rac一异丙甲草胺和s．异丙甲草胺采用预试验中所测得的

96h-EC50，分别为0．04mg／L和0．03mg／L，STS浓度梯度分别设置为：0，0．1，

0．25，0．5，1，2，5，10mg／L和0，0．1，0．25，0．5，1，2，5，10，25mg／L，

再加入处于对数生长期的蛋白核小球藻．培养168h测680hm处OD50，绘制生

长曲线：

第二步实验，Rac一异丙甲草胺和S-异丙甲草胺采用预试验中所测得的

96h—EC50，分别为0 04mg／L和0 03mg／L，STS浓度梯度设定为：0，0．1，0．5，

25，50，150mg／L(J．GAN et al，1998)，在与小球藻相同的培养条件下(温度：24士0

5。C，光照：3000～40001x)预反应24h，然后加入处于对数生长期的蛋白核小

球藻，培养168h测680hm处OD50，绘制生长曲线。

4．3结果与讨论

4．3．1 Rac-异丙甲草胺和S一异丙甲草胺经不同浓度STS处理对蛋白核

小球藻的毒性

图4．1为在STS存在条件下，Rac一异丙甲草胺对蛋白核小球藻的毒性效应，

用抑制率表示。



固一
图4 l Rac一异丙甲草胺在STS影响p的霉性效应

由图4．1可以看出，在整个培养过程中，各浓度组小球藻生长受轻微的抑制

或刺激作用，其中硫代硫酸钠最高浓度组(10rag／L)对Rac一异丙甲革胺的修复

作用表现较明显，抑制率在24h达到最高。144h以后，实验记录显示蛋白核小

球藻已基本死亡，表现为出现混浊沉淀，藻液呈黄色，有贴壁现象。紫外扫描藻

液光密度，在680nm处无特定的峰。

图4．2为在STS存在条件下，S一异雨甲草胺对蛋白核小球藻的毒性效应，

用抑制率表示。
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图4．2 S-异丙甲草胺在STS影响F的毒性效应

由图4．2可以看出，在24h，硫代硫酸钠高浓度组25mg／L和lOmg／L均表现

出了很好的修复作用。但是在72h后即转为抑制蛋白核小球藻的生长，且抑制效

果非常明显。随着硫代硫酸钠浓度的降低，72h之前的修复作用和72h之后的抑

制作用程度都明显减弱。

另外，比较经过STS预处理24h的S．异丙甲草胺和未经处理的s-异丙甲草

胺，发现未经预处理的组，在72h蛋白核小球藻生长丌始受抑制，而经预处理

24h的组，96h时蛋白核小球藻生长开始转为受抑制。即经预处理24h的蛋白核

小球藻的衰亡比之未经预处理的组推迟了24h。

4．3．2 Rac．异丙甲草胺和s．异丙甲草胺与STS预反应24h对蛋白核小

球藻生长的影响

图4．3所示为STS和Rac．异丙甲草胺经24h预反应后蛋白核小球藻的生长

曲线。
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图4 3 STS和Rac一异调甲草胺经24h预反应厉对蛋白核小球藻的霉性效厦

从图4．3可见，STS和Rac．异丙甲草胺预处理24h后，加入蛋白核小球藻培

养168h，得出生长曲线。结果表明，预处理24h的STS对Rac．异丙甲草胺的修

复作用不明显。只有在0～96h之间，硫代硫酸钠最高浓度组(150mgfL)的小

球藻生长情况较好。

图4 4为STS和S一异丙甲草胺经24h预反应后蛋白核小球藻的生长曲线。
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倒4 4 STS和s．异丙甲草胺经24h预反应后对蛋R核小球藻的毒性效应



一⑧竺型塑堕些竺型竺竺竺型鲎堕型堂坐坠
由图4．4可以看出，在96h以前，各个浓度组的STS基本都表现出了对S一

异丙甲草胺良好的修复效果，s．异丙甲草胺抑制蛋白核小球藻生长的作用被减

弱。在72h时，STS浓度最高的两组(50，150mg／t)修复效果达到顶峰。之后

发生转折，96h以后，STS的修复作用消失，在S一异丙甲草胺初始浓度相同的情

况下，发现STS浓度越高，蛋白核小球藻生长情况越差。

4．4小结

a．硫代硫酸钠25mg／L和10mg／L浓度组对Rac．异丙甲草胺和S-异丙甲草胺

表现出了很好的修复作用；

b．经STS和S．异丙甲草胺预处理24h的蛋白核小球藻的衰亡比之未经预处

理的组推迟了24h；

c．STS对Rac．异丙甲草胺预处理24h后，对蛋白核小球藻的修复作用不明显，

而STS对s．异丙甲草胺预处理24h后，各个浓度组对蛋白核小球藻在96h以前

基本表现出了良好的修复效果；
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第五章结论与展望

5．1主要结论

本论文研究了酰胺类除草剂Rac一异丙甲草胺、s．异丙甲草胺和丁草胺对三种

藻类的毒性效应，急性毒性试验表明，s．异丙甲草胺的毒性比Rac一异丙甲草胺和

丁草胺大得多：Rac．异丙甲草胺、s．异丙甲草胺和丁草胺均存在明显的低浓度促

进藻类生长的现象：研究发现，陔三种除草剂对藻类的影响在很大程度上表现为

浓度相关性，表现为除草剂浓度越高，小球藻生长受抑制的程度越大。

研究STS作用下酰胺类除草剂Rac．异丙甲草胺、s一异丙甲草胺和丁草胺对

三种藻液体系的影响，结果表明，STS能够降低Rac．异丙甲草胺、S．异丙甲草胺

和丁草胺的毒性，促进三种藻类的生长；当处理的丁草胺和Rac．异丙甲草胺浓

度小于其96h—EC50值，加入STS能较好的恢复蛋白核小球藻的生长，而当处理

的丁草胺和Rac．异丙甲草胺浓度大于其96h．EC50值，加入STS没有效果。

研究了Rac一异丙甲草胺和S-异丙甲草胺经不同浓度STS处理对蛋白核小球

藻的毒性，结果表明，25mg／L和10mg／L的STS很好的修复了Rac．异丙甲草胺

和S．异丙甲草胺的对蛋白核小球藻的抑制作用；进一步研究表明，STS和S一异

丙甲草胺预反应24h后接种，蛋白核小球藻的衰亡比之未经预处理的组推迟了

24h；STS与Rac．异丙甲草胺预反应24h后接种蛋白核小球藻，修复作用不明显，

而STS与s．异丙甲草胺预反应24h后接种蛋白核小球藻，96h以前表现出了良

好的修复效果。

5．2未来工作展望

随着农药的使用和推广，提高农药的利用率、在农药施用后促进农药的转化

降解，都将是研究者关注的问题。手性农药的环境行为和毒理将是未来环境工作

者研究的热点。就本工作而言，STS是酰胺类除草剂转化降解的优良促进剂，研

究STS和手性除草剂预处理不同时间后对小球藻的修复作用，以及小球藻列除

草剂的转化及降解，将具有重要意义。
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