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近年来，塑料污染问题已成为全球性的重大环境问题，海洋中的微塑料易

被海洋生物误食，并在生物体内富集产生毒性，甚至进一步通过食物链传递，

威胁海洋生态系统的健康。本研究以生物膜聚苯乙烯微塑料颗粒作为研究对象，

以滤食性海洋双壳贝类波纹巴非蛤（Paphia undulata）和菲律宾蛤仔（Ruditapes

philippinarum）为受试生物，将两种贝类分别暴露于不同官能团的生物膜微塑料

和不同粒径的生物膜微塑料海水环境中，分析微塑料在贝类组织中的蓄积和分

布特征，研究微塑料对贝类鳃和消化腺组织中抗氧化酶及氧化损伤相关指标的

影响，利用代谢组学技术分析受试动物消化腺组织对微塑料的代谢响应情况，

挖掘可以表征微塑料毒性的特征代谢产物，并识别微塑料干扰的关键代谢途径。

研究结果表明，将波纹巴非蛤暴露于浓度为 100 μg/L、粒径为 3 μm的原始

或生物膜附着的氨基聚苯乙烯（PS-NH2）和羧基聚苯乙烯（PS-COOH）微塑料

海水溶液 7天后，可在波纹巴非蛤的鳃、消化腺、外套膜和肠组织中检测到微

塑料，其中在肠道和消化腺中蓄积较多，且生物膜微塑料在波纹巴非蛤组织中

的蓄积量普遍高于原始微塑料。暴露 7天后，波纹巴非蛤出现鳃丝断裂，丝间

联结损坏、血细胞浸润、消化腺腺体细胞坏死、水肿等病理损伤。不同官能团

聚苯乙烯微塑料均可导致波纹巴非蛤出现氧化应激反应及肝脏损伤，综合生物

标志物响应指数法（IBR）结果显示，微塑料暴露对波纹巴非蛤消化腺组织的毒

性作用更强。代谢组学结果表明，微塑料暴露导致波纹巴非蛤消化腺的代谢谱

发生改变，主要干扰了“丙氨酸、天冬氨酸和谷氨酸代谢”、“嘧啶代谢”、

“甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢”和“色氨酸代谢”过程。结合消化腺中微塑

料的含量、IBR指数和代谢组学结果可知，生物膜增强了 PS-COOH微塑料对波

纹巴非蛤的毒性作用。

将菲律宾蛤仔暴露于浓度为 200 μg/L、粒径为 1 μm 或 7 μm 的原始或生物

膜附着的 PS-NH2微塑料海水溶液 4天和 8天后，可在菲律宾蛤仔的鳃、消化腺、

外套膜和肠组织中检测到微塑料，其中微塑料蓄积较多的组织是肠道和消化腺。

暴露 8天后，菲律宾蛤仔出现血细胞浸润、纤毛脱落、坏死、细胞核溶解等病

理损伤。此外，微塑料胁迫还造成了菲律宾蛤仔的氧化损伤，IBR指数显示随着

暴露时间的延长，PS-NH2微塑料对消化腺组织的毒性增强。微塑料暴露导致菲

律宾蛤仔消化腺的代谢谱发生改变，主要干扰了“磷酸戊糖途径”、“半胱氨

酸和蛋氨酸代谢”、“甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢”、“苯丙氨酸、酪氨酸

和色氨酸的生物合成”、“乙醛酸和二羧酸代谢”、“嘧啶代谢”和“酪氨酸
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代谢”过程。结合消化腺中微塑料的含量、生物标志物和代谢组学结果可知，

生物膜增强了粒径为 7 μm的 PS-NH2微塑料对菲律宾蛤仔的毒性作用。

本研究发现原始和附着生物膜的微塑料暴露均可引起波纹巴非蛤和菲律宾

蛤仔的氧化应激、组织损伤和代谢紊乱，且生物膜会影响微塑料对贝类的毒性

效应。本研究评估了生物膜微塑料对双壳贝类的潜在毒性风险，可以为海水环

境中生物膜微塑料污染的潜在生态风险评估提供理论依据。

关键词：微塑料 生物膜 双壳贝类 毒性作用 代谢物



Abstract

IV

Abstract

In recent years, plastic pollution has become a major global environmental issue.

Microplastics in the ocean can be easily ingested by marine organisms and enrich in

vivo, causing toxic effects to organisms. Microplastics can even be transferred

through the food chain, threatening the health of marine ecosystem. In this study,

biofilm polystyrene microplastic particles were used as the research object, the

filter-feeding marine bivalve Paphia undulata and Ruditapes philippinarum were

used as the test organism, the two bivalves were exposed to biofilm microplastics

seawater with different functional groups and biofilm microplastics with different

sizes, the accumulation and distribution characteristics of microplastic in the tissues

of the bivalves were analyzed, the effects of microplastics on antioxidant enzymes

and oxidative damage in bivalves gill and digestive gland tissues were studied,

metabolomics technology was used to analyze the metabolic response of digestive

gland tissues to microplastics，excavation can characterize characteristic metabolites

of microplastic toxicity.

The results showed that after 7 days of exposure of P. undulata to a raw or

biofilm-attached seawater solution of amino-polystyrene (PS-NH2) and

carboxylated-polystyrene (PS-COOH) microplastics at a concentration of 100 μg/L

and t a particle size of 3 μm, microplastics can be detected in the gills, digestive gland,

mantle and gut tissues of P. undulata, among which more accumulate in the gut and

digestive gland, and the accumulation of biofilm microplastics in the tissues of P.

undulata is generally higher than that of the raw microplastics. After 7 days of

exposure, P. undulata showed rupture of gill filaments, disruption of gill filament

junctions, hemocyte infiltration, digestive gland cell necrosis, edema and other

pathological injuries. Different functional polystyrene microplastics could lead to

oxidative stress and liver damage in P. undulata, and the results of integrated

biomarker response index (IBR) showed that microplastic exposure had a stronger

toxic effect on the digestive gland tissue of P. undulata. The metabolomics results

showed that microplastic exposure led to changes in the metabolic profile of P.
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undulata, mainly interfering with the "alanine, aspartic acid and glutamate

metabolism", "pyrimidine metabolism", "glycine, serine and threonine metabolism"

and "tryptophan metabolism" processes. Combined with the content of microplastics

in the digestive gland, IBR index and metabolomics results, it can be seen that

biofilms enhance the toxic effect of PS-COOH microplastics on P. undulata.

R. philippinarum were exposed to a raw or biofilm-attached seawater solution of

PS-NH2 microplastics at a concentration of 200 μg/L and a particle size of 1 μm or 7

μm for 4 and 8 days, microplastics can be detected in the gills, digestive gland,

mantle and gut tissues of R. philippinarum, among which the tissues with more

accumulation of microplastics are the gut and digestive gland. After 8 days of

exposure, R. philippinarum suffer from pathological injuries such as hemocyte

infiltration, cilium shedding, necrosis, and karyolysis. In addition, microplastic stress

also caused oxidative damage in R. philippinarum, and IBR showed that PS-NH2

microplastics increased toxicity to digestive gland tissue with prolonged exposure.

Microplastic exposure alters the metabolic profile of digestive gland in R.

philippinarum, mainly interfering with the "pentose phosphate pathway", "cysteine

and methionine metabolism", "glycine, serine and threonine metabolism",

"phenylalanine, tyrosine and tryptophan biosynthesis", " Glyoxylate and

dicarboxylate metabolism", "pyrimidine metabolism" and "tyrosine metabolism"

processes. Combined with the content of microplastics in the digestive gland, the

biomarkers and the metabolomic results, the biofilm enhanced the toxicity of 7 μm

PS-NH2 microplastics to R. philippinarum.

This study found that both raw and biofilm-attached microplastic exposure

caused oxidative stress, tissue damage and metabolic disturbances in P. undulata and

R. philippinarum, and biofilms affect the toxic effects of microplastics on bivalves.

This study evaluates the potential toxicity risk of biofilm microplastics to bivalves,

which can provide a theoretical basis for the potential ecological risk assessment of

biofilm microplastic pollution in seawater environment pollution in seawater.

Keywords:Microplastic Biofilm Bivalves Toxic effects Metabolites
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第 1章 绪论

1.1 微塑料概述

1.1.1微塑料定义及分类

塑料因其重量轻、坚固、耐用、成本低、易加工等优点被广泛使用于生产

生活中，成为全球使用最多的材料之一[1]。在过去几十年里，随着塑料产量大幅

增加，塑料垃圾也呈逐年增加的趋势，这些塑料垃圾每年都有很大一部分会流

入海洋[2]。塑料垃圾经过一系列物理、化学以及生物作用后，会形成塑料碎片，

其中粒径小于 5 mm的新污染物称为“微塑料”[3]。

按照所用材料的分子结构，塑料可分为不同类型，如聚苯乙烯（PS）、聚

氯乙烯（PVC）、聚乙烯（PE）、聚丙烯（PP）、聚酰胺（PA）、聚对苯二甲

酸乙二醇酯（PET）和乙烯醋酸乙烯酯（EV）等，不同类型塑料具有不同的特

性和用途[4,5]。微塑料按照来源可分为初级微塑料和次级微塑料[6]。初级微塑料是

指进入环境前尺寸小于 5 mm的塑料碎片或颗粒，包括衣服上的微纤维、化妆品

中含有的微珠和塑料颗粒等[7,8]。次级微塑料是由较大的塑料产品（汽水瓶、渔

网和塑料袋等）进入环境后通过自然风化过程而降解或分解产生的[9]。初级和次

级微塑料都能在环境中持久存在，特别是在水生生物体内[10]。

1.1.2海水环境中微塑料的来源及分布

海洋中微塑料的来源非常广泛，比如：废弃物入海、污水排放、海上作业、

娱乐用水、垃圾填埋厂管理不当、以及飓风、海啸等自然灾害都会将大量的微

塑料带入海水中[11]。初级微塑料在工业上通常被制造成不同尺寸的塑料微珠，

比如作为去角质剂或喷砂材料，这些塑料颗粒在制造、运输或使用过程中能直

接进入海水环境中。由于对环境污染问题的日益重视，目前已经开始对初级微

塑料的制造使用和排放进行监管。相比之下，次级微塑料才是海洋中塑料污染

的主要来源，它们通常来自产品使用过程以及塑料垃圾中较大塑料碎片的风化

降解。次级微塑料的来源还包括在衣物洗涤期间释放的纺织纤维碎片、残留在

田间的农用地膜碎片等。海洋环境中的次级微塑料数量具有很高的空间和时间
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变异性，因此难以对其在海洋中的数量进行估计[12]。这些塑料颗粒能随着风力

和洋流进行远距离迁移，使得海洋塑料污染成为全球性环境问题[13]。

有研究估计，海洋表面漂浮着至少 5.25万亿塑料颗粒，重量近 27万吨[14]。

许多研究证实了微塑料在海水环境中的广泛存在，甚至在北极和南极洲也发现

了微塑料的存在[15,16]。在太平洋海域，微塑料的平均浓度约为 918 个/m3[17]。有

学者研究胶州湾表层海水中微塑料浓度，统计数据显示海水中微塑料年平均浓

度为 0.095 个/m3[18]。Liu等人检出南海中沙环礁表层海水中微塑料的丰度为 67 ~

160 个/m3[19]。此外，微塑料还广泛分布于沿海和深海沉积物中。近年来随着塑

料产量增加，聚丙烯，聚乙烯和聚苯乙烯塑料在海水和沉积物中常被检出[20]。

对不同深度的黑海沉积物进行鉴定，在 83%的沉积物样品中检测到微塑料的存

在，所有样品中微塑料的平均丰度为 106.7 个/kg[21]。海洋生物能够摄入微塑料，

在南极洲罗斯海的鲈鱼体内微塑料的检出率为 50%，丰度为 1.286 个/个体[22]。

在甲壳类生物短沟对虾（Penaeus semisulcatus）中也能检测到微塑料，在每只对

虾中微塑料的平均丰度为 7.8 个[23]。此外，我国学者在贻贝[24]、河蚬[25]、扇贝[26]

等各种双壳贝类中也都检测到了塑料微粒的存在。

微塑料进入海洋环境后，会不断释放塑化剂、添加剂（如双酚-A、多溴联

苯醚、邻苯二甲酸盐）等有毒物质；同时，微塑料较大的比表面积使得它容易

吸附海洋环境中的污染物，尤其是持久性有机污染物[27]。有研究显示，微塑料

吸附的持久性有机污染物比海水中高达 6个数量级[28]。相对于大颗粒的塑料，

微塑料能直接被海洋生物摄入，为有毒污染物进入生物体提供了可能的载体，

并使其通过食物链传递在生物体内富集，甚至威胁海洋生态系统的健康[29]。

1.1.3海水环境中微塑料表面生物膜的形成

分布在海水环境中的微塑料，其表面易受生物分子覆盖，为微生物群落的

定殖提供了有利条件[30]，进而在微塑料表面形成生物膜。生物膜是指细菌附着

在惰性或实体的表面上形成的细菌膜状物聚合体[31]。生物膜的形成过程可以一

般分为四个过程即：微生物的附着——菌体分泌胞外多聚物——微生物的增殖

——生物膜的形成[32]。

与原始微塑料相比，暴露于天然环境中并形成了表面生物膜的微塑料会增

强微塑料颗粒与细胞的附着，使微塑料更容易进入血液细胞内，即生物膜促进

了
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微塑料的细胞内化，并且细胞内化是微塑料颗粒转移到动物组织中的关键途径，

由此产生对生物的毒理学效应[33]。有研究显示，具有生物膜的老化微塑料纤维

吸附的全氟辛烷磺酸和铅浓度更高，显著增强了微塑料对环境中有毒污染物的

吸附潜力[34]。Chen等人的研究结果表明微塑料生物膜可以促进氨和亚硝酸盐的

氧化以及反硝化作用，塑料表面生物膜的存在会使磷含量升高，并增加系统中

的碱性磷酸酶活性[35]。附着的生物膜可以改变塑料的物理性质，例如降低微塑

料疏水性，增加微塑料的密度，使其下沉的更深[36]。表面生物膜能改变微塑料

的特性，影响其稳定性，使水生生物对微塑料的摄取、蓄积和排泄发生变化[37]。

1.2 国内外研究现状

1.2.1微塑料对双壳贝类的毒性效应

双壳贝类是一种世界性分布的滤食性海洋生物，具有很强的海水过滤能力，

因此被广泛地用作海洋污染的指示生物[38]。研究证实，微塑料在双壳贝类体内

的蓄积会对其摄食行为[39]、繁殖[40]造成负面影响，并且会导致双壳贝类炎症反

应和组织学变化[41-43]、氧化应激[44,45]、神经毒性和细胞毒性[46,47]等。

牡蛎作为连接沿海和底栖栖息地的物种，在沿海生态系统中发挥着重要的

生态和经济作用。由于牡蛎大量的滤食活动，它们能够从生活环境中摄入并蓄

积大量的微塑料[48]。研究表明，长牡蛎（Crassostrea gigas）在 6 μm浓度 106 个

/L的聚苯乙烯环境下暴露 80天，在消化腺和肠道中能够检测到塑料微珠，溶酶

体含量发生变化，并且牡蛎死亡率升高[49]。将欧洲平牡蛎（Ostrea edulis）暴露

在较高浓度（80 mg/L）的聚乙烯微塑料中 60天，牡蛎呼吸耗氧率相对于对照组

有所增加[50]。

贻贝广泛分布于深海冷泉、热液及近海环境，环境适应性较强，是较为常

见的水产经济物种之一，因此常被用作毒理实验受试动物。采用浓度为 10 μg/mL

的聚乙烯微塑料对地中海紫贻贝（Mytilus galloprovincialis）进行 21天的暴露实

验发现，微塑料导致紫贻贝鳃和消化腺结构发生改变，甚至出现外套膜坏死现

象[51]。短期（3天）暴露于 3 μm的红色聚苯乙烯微塑料（50 个/mL）溶液中，

可对紫贻贝（M. galloprovincialis）的氨基酸代谢、抗氧化防御系统和能量代谢

方面产生不利影响[52]。相关研究显示，在聚苯乙烯中暴露 48 h，微塑料能在贻
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贝的各组织中积累，并且超氧化物歧化酶和过氧化氢酶的活性大大增加，微塑

料的胁迫诱导了氧化应激，代谢组学分析表明聚苯乙烯微塑料会引起贻贝代谢

谱的改变，差异代谢物参与能量代谢、脂质代谢、三羧酸循环和神经毒性反应[53]。

菲律宾蛤仔是一种广温、广盐、分布广泛的重要经济贝类。Jiang等人研究

了直径 5 μm和 10 μm聚苯乙烯微塑料对菲律宾蛤仔生理过程、生长方面的影响。

结果表明，这两种微塑料都能被菲律宾蛤仔摄入，并蓄积在它们的鳃、消化腺

和肠道中。此外，两种直径的塑料积累显著增加了菲律宾蛤仔的呼吸和排泄速

率，降低了摄食和吸收效率，使可用于生长的能量显著减少，导致其生长速度

减慢[54]。菲律宾蛤仔在微塑料（0.4 μm和 6 μm聚苯乙烯微塑料，浓度 20 μg/L）

和芘（浓度 10 μg/L和 100 μg/L）单一或复合暴露条件下均会对其产生毒性效应，

使其免疫能力降低、抗氧化系统受损，并且能够显著抑制其摄食率[55]。

1.2.2微塑料对其他海洋生物的毒性效应

鱼类是水生生态系统食物链中的顶级捕食者，也是海洋环境中的代表性群

体。研究表明，微塑料可被鱼类摄入，蓄积在鳃、肠道等部位，甚至能够通过

血脑屏障，进入血液中[56]。Mak等[57]研究了斑马鱼（Danio rerio）对 5种粒径（10

~ 600 μm）微塑料的摄入和组织分布过程，发现 5种粒径的微塑料均可被摄入，

并且在高浓度（1100 个/L）暴露组中，在肠道和鳃组织中均检测到了微塑料。

将青鳉鱼（Oryzias latipes）暴露在浓度为 10 mg/dm3的聚苯乙烯微塑料中 7天后，

不但在鳃、肠道和肝脏中检测到了微塑料，在大脑中也能检测到微塑料的存在，

说明微塑料能够通过血脑屏障，进而可能对生物体产生不利影响[58]。微塑料不

仅能够积累在鱼类的组织中，还会对鱼的生长发育、器官功能等产生不利影响，

甚至会对免疫系统造成伤害[59]。将金头鲷（Sparus aurata）暴露于粒径（40 ~ 150

μm）浓度分别为 1 和 10 mg/mL 的聚氯乙烯和聚乙烯微塑料中，受试动物的白

细胞会发生氧化应激反应，随暴露时间的增加可损伤其免疫功能[60]。Lu 等研究

不同粒径微塑料对斑马鱼的毒性差异，发现 5 μm的微塑料可以积累在鳃、肝脏

和肠道中，20 μm的微塑料可以积累在鳃、肠道中，暴露 7天两种粒径的塑料都

能引起斑马鱼肝脏炎症和脂质积累，并且超氧化物歧化酶和过氧化氢酶的活性

显著提高，诱导了斑马鱼氧化应激反应，肝脏代谢谱改变，并扰乱脂质和能量

代谢[61]。
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甲壳动物具有游动能力，可以自主选择生存环境，但也会受到海洋微塑料

污染问题的影响[62]。将丰年虾（Artemia salina）幼体暴露于粒径为 0.1 μm微塑

料中 48 h后发现，随着浓度的增加（0.01 ~ 10 mg/L），微塑料不仅改变了丰年

虾幼体的游动行为，还引起强烈的氧化应激反应[63]；将丰年虾暴露在 1和 10 μm

的聚苯乙烯微塑料中，96 h后发现其过氧化氢酶和超氧化物歧化酶的活性增加，

表明丰年虾在微塑料暴露下出现了抗氧化系统失衡[64]。用聚苯乙烯微塑料对草

虾进行 3 h短期暴露，发现粒径大于 50 μm的微塑料会导致斑节对虾（Penaeus

monodon）死亡率显著升高[65]。

摄入微塑料还可以对浮游生物的生长繁殖和氧化应激等方面产生影响。大

型蚤（Daphnia magna）在较高的微塑料浓度下暴露下 7天后，其成虫的产卵数

量显著减少，大型蚤的性成熟天数延长。清除微塑料后幼虫数量增加，表明大

型蚤在微塑料环境中生长受到抑制，对种群繁殖和后代生长产生了负面影响[66]。

Jeong等将轮虫（Monogonont rotifer）和矮小拟镖剑水蚤（Paracyclopina nana）

暴露在不同粒径的聚苯乙烯微塑料中（0.05 μm和 6 μm），研究结果表明直径更

小的 0.05 μm微塑料能够渗透细胞膜，导致更强的氧化应激反应[67,68]。

1.2.3生物膜微塑料介导的生物毒性效应

环境中的塑料在风化、光氧化、微生物降解等作用下会发生表面氧化、交

联、产生表面裂纹等现象，统称为塑料老化[69]。塑料老化有利于表面生物膜的

形成，使得塑料表面的疏水性和均匀性降低，从而影响其吸附性能[70,71]。相关研

究表明，生物膜微塑料会对金头鲷的运动能力、细胞应激以及抗氧化剂水平产

生影响[72]。将 36只金头鲷幼鱼暴露在原始和野外风化的微塑料中 21天，结果

显示野外风化微塑料暴露组比对照组的细胞应激水平有所增加，对照组的过氧

化氢酶、超氧化物歧化酶、谷胱甘肽过氧化物酶、谷胱甘肽还原酶、谷胱甘肽

巯基转移酶和丙二醛均处于正常水平，而暴露组除丙二醛外的其他生物标志物

在肝脏中均存在显著差异，这表明暴露于微塑料 21天后，组织中抗氧化酶活性

增加，但不会因脂质过氧化而产生细胞损伤。在野外风化微塑料中暴露的金头

鲷鱼脑组织样本中，作为主要抗氧化剂的过氧化氢酶和超氧化物歧化酶的活性

显著增加，表明生物膜微塑料比普通微塑料能对金头鲷幼鱼产生更强的毒性效

应。
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将聚苯乙烯塑料微珠（15和 30 μm）置于天然海水中孵育三周后进行纺锤

水蚤（Acartia longiremis）和飞马哲水蚤（Calanus finmarchicus）的毒理暴露实

验，结果表明这两种蚤在生长发育的不同阶段都摄入了微塑料，但摄入个数及

比例与塑料粒径有关，其中对 15 μm的聚苯乙烯微珠摄入量更大。在雌性纺锤

水蚤、成年飞马哲水蚤以及两种受试动物幼虫期对生物膜微塑料的摄入率显著

高于原始塑料微珠。这种由天然微生物组成的表面生物膜及其分泌的化学物质

可能与桡足类动物在水中的食物相似，从而增加桡足类对微塑料颗粒的摄食[73]。

关于微塑料对海洋生物的毒理研究大多使用原始微塑料，而在海水环境中微塑

料的表面通常被微生物定殖，形成生物膜。目前，附着生物膜对微塑料潜在影

响尚不清楚，且关于生物膜微塑料对双壳贝类的毒性效应方面的研究非常匮乏。

天然海洋环境中微塑料附着生物膜的形成可能改变微塑料的生物有效性及毒性，

使得微塑料污染对海洋生物及海洋生态系统的影响更加严峻化、复杂化。

1.3 研究意义及内容

1.3.1研究目的及意义

双壳贝类海洋动物不但在海洋生态系统中起着重要作用，而且在水产养殖

业中也具有重要的商业价值。此外，这类生物是一种滤食性生物，具有固着生

活的特征，其分布范围广泛，对各种污染物都有较强的抵抗力和富集能力，并

且是海洋食物链中的重要的一环。然而，目前针对附着生物膜的微塑料对双壳

贝类的毒理学研究非常匮乏，生物膜对微塑料生物毒性效应的影响尚不清楚。

因此，深入探究不同生物膜聚苯乙烯微塑料对双壳贝类的毒性效应及作用机制

具有重要意义。

本论文基于海南省红树林生态系统，通过模拟孵育具有红树林生境特征的

微塑料表面生物膜，以海南红树林典型的两种双壳贝类（波纹巴非蛤和菲律宾

蛤仔）为受试生物，从摄食、病理损伤、氧化应激以及代谢产物层面研究不同

官能团聚苯乙烯生物膜微塑料以及不同粒径聚苯乙烯生物膜微塑料对双壳贝类

的毒性效应，探究附着生物膜对微塑料毒性效应的影响。考察生物膜是否影响

微塑料在双壳贝类体内的蓄积和分布；分析附着生物膜对微塑料毒性的影响；

从代谢产物层面探讨生物膜如何影响聚苯乙烯微塑料的毒性效应；探讨普通微

塑料和生物膜微塑料对双壳贝类的毒性机制的差异。
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1.3.2研究内容

利用荧光示踪分析法和激光共聚焦显微镜技术，研究附着生物膜的不同官

能团聚苯乙烯微塑料在波纹巴非蛤体内和附着生物膜的不同粒径氨基聚苯乙烯

微塑料在菲律宾蛤仔体内的蓄积和分布特征（蓄积规律、分布部位等），从摄

食角度考察生物膜是否影响微塑料在双壳贝类体内的蓄积。

采用组织病理及生化分析法研究聚苯乙烯微塑料对双壳贝类鳃和消化腺组

织的一系列毒性效应（病理损伤、抗氧化能力、氧化损伤等），从病理损伤和

氧化应激等角度分析生物膜对不同微塑料毒性的影响。

运用代谢组学技术分析不同聚苯乙烯微塑料胁迫下双壳贝类代谢产物谱的

响应特征，挖掘可表征微塑料毒性的特征代谢产物，并识别微塑料干扰的关键

代谢途径，从代谢产物层面探讨生物膜如何影响微塑料的毒性效应。

1.3.3技术路线

本研究主要以波纹巴非蛤、菲律宾蛤仔为研究对象，探究不同生物膜聚苯

乙烯微塑料对双壳贝类的毒性效应，实验技术路线如图 1.1。
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图 1.1 技术路线

Figure 1.1 Technical route
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第 2章 材料与方法

2.1 实验动物及其驯化

波纹巴非蛤（Paphia undulata）和菲律宾蛤仔（Ruditapes philippinarum）从

海南省三亚市海鲜市场购买，置于实验室水族箱中暂养驯化（温度 25℃ ± 1℃，

连续充气，溶解氧含量 7 mg/L ± 0.5 mg/L，光暗比为 12 h / 12 h）。每日投喂浓

缩小球藻（浓度：1.0 x106 cells/mL）一次，实验用水为水族专用海盐（FOT 纯

鱼盐，蓝色珍品）配制的人工海水，驯化饲养波纹巴非蛤（暂养盐度：30‰ ± 1‰、

pH：7.82 ± 0.09）、菲律宾蛤仔（暂养盐度：21‰ ± 1‰、pH：7.54 ± 0.29）。

驯化 7天后，选取个体大小相近、健康的贝类作为受试动物进行分组实验。

2.2 微塑料表面生物膜孵育

实验所用微塑料为不同官能团单分散聚苯乙烯微球溶液（PS-NH2、PS-COOH，

粒径 3 μm，浓度 25 mg/mL）；不同官能团单分散聚苯乙烯绿色荧光微球溶液

（PS-NH2、PS-COOH，粒径 3 μm，浓度 10 mg/mL）。不同粒径单分散氨基聚

苯乙烯微球干粉（PS-NH2，粒径 1 μm、7 μm；不同粒径单分散氨基聚苯乙烯绿

色荧光微球干粉（PS-NH2，粒径 1 μm、7 μm）。以上所用聚苯乙烯微塑料溶液、

干粉均购买自天津倍思乐中心。

采集海南省三亚市亚龙湾青梅港红树林自然保护区的新鲜海水，将聚苯乙

烯微塑料放入锥形瓶中用采集的新鲜海水配置成 1 mg/mL的溶液放置于立式恒

温摇床（JQZW-1102C，上海精其）中（设置温度为 26℃，转速 100 rpm），在

室内孵育 21天，期间每周更换新鲜海水 2次，促使微塑料表面生物膜的形成[74]。

2.3 微塑料表面生物膜表征

2.3.1不同官能团聚苯乙烯微塑料表面生物膜表征

室内孵育结束后，为了研究 3 μmPS-NH2和 PS-COOH微塑料的表面特征，

将 1 mg/mL原始和生物膜微塑料悬浮液样品置于导电胶带上。干燥 12 h后，使
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用扫描电子显微镜（SEM）（JSM-7601F PLUS）观察 3 μm 原始以及孵育后的

PS-NH2和 PS-COOH微塑料表面形貌。

2.3.2不同粒径氨基聚苯乙烯微塑料表面生物膜表征

室内孵育结束后，为了研究 1 μm和 7 μmPS-NH2微塑料的表面特征，将使

用扫描电子显微镜观察 1 μm和 7 μm原始以及孵育后的 PS-NH2微塑料表面形态。

取 200 μL浓度为 1 mg/mL的 1 μm和 7 μm非荧光原始以及孵育后的 PS-NH2

微塑料，用超纯水定容至 2 mL，加入 50 μL4%的多聚甲醛，再加入 Sybr greend

染料（X-Y Biotechnology）200 μL，染色 10 min，抽滤到黑色聚碳酸酯滤膜上（孔

径 0.2 μm, Whatman），用荧光显微镜（DM4B+DMC4500, Leica）观测染色情况，

染色情况可用来证明 PS-NH2表面生物膜的形成。

2.4 微塑料毒理暴露

2.4.1波纹巴非蛤毒理暴露实验

实验所用微塑料为原始荧光和非荧光聚苯乙烯微塑料溶液（PS-NH2、

PS-COOH，3 μm），附着生物膜荧光和非荧光的聚苯乙烯微塑料溶液（PS-NH2、

PS-COOH，3 μm），分别设计过滤海水实验对照组（Control）、原始 PS-NH2

暴露组（PS-NH2）、原始 PS-COOH暴露组（PS-COOH）、生物膜 PS-NH2暴露

组（B-PS-NH2）和生物膜 PS-COOH微塑料暴露组（B-PS-COOH）。微塑料暴

露浓度为 100 μg/L，每个实验组 3 个平行玻璃缸（荧光微塑料 1 个玻璃缸，非

荧光微塑料 2 个玻璃缸，体积为 16 L。荧光微塑料玻璃缸中的波纹巴非蛤用来

检测不同聚苯乙烯微塑料在其体内的蓄积和分布情况，非荧光玻璃缸中的波纹

巴非蛤用来观测鳃和消化腺组织的病理损伤情况、生物标志物的测定以及代谢

组学分析）。水温 25℃ ± 1℃，盐度 30‰ ± 1‰，连续充气，溶解氧含量 7 mg/L

± 0.5 mg/L，光暗比为 12 h / 12 h。将驯化后的波纹巴非蛤（壳长：40.65 ± 1.9 mm，

壳宽：12.93 ± 0.61 mm，壳高：23.06 ± 1.00 mm，体重：7.27 ± 0.98 g）按照设

置的实验条件随机分组，每个玻璃缸放入 20只，每日更换海水前 2 h投喂小球

藻一次。暴露实验持续 7 天，结束后解剖生物体并收集鳃、消化腺、外套膜和

肠组织，将用于生化分析和代谢组学分析的样品迅速放入液氮中冷冻并转至

-80°C冰箱保存，用于组织病理学及荧光微塑料分布分析的样品置于 4%的多聚
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甲醛水中固定后放入冰箱冷藏保存，将用于测定组织内微塑料含量的样品放入

-20°C冰箱保存。

2.4.2菲律宾蛤仔毒理暴露实验

实验所用微塑料为原始荧光和非荧光氨基聚苯乙烯微塑料干粉（粒径 1 μm、

7 μm），附着生物膜荧光和非荧光的氨基聚苯乙烯微塑料干粉（粒径 1 μm、7 μm），

将上述塑料干粉用超纯水配制成浓度 1 mg/mL的微塑料标准液。

设置人工海水实验对照组（Control），粒径为 1 μm的 PS-NH2暴露组（1 μm），

粒径为 1 μm的生物膜 PS-NH2暴露组（B-1 μm），粒径为 7 μm的 PS-NH2暴露

组（7 μm），粒径为 7 μm的生物膜 PS-NH2暴露组（B-7 μm），五个实验组，

浓度为 200 μg/L微塑料暴露溶液（吸取 2.4 mL微塑料标准液，用海水定容至 12

L）。每组设置 3个玻璃缸（荧光 1个玻璃缸、非荧光 2个玻璃缸，每缸饲养 16

只贝，荧光微塑料玻璃缸中的菲律宾蛤仔用来检测不同粒径 PS-NH2微塑料在其

体内的蓄积和分布情况，非荧光玻璃缸中的菲律宾蛤仔用来观测鳃和消化腺组

织的病理损伤情况、生物标志物的测定以及代谢组学分析），选取大小均匀、

健康的菲律宾蛤仔（壳长：38.54 ± 1.87 mm，壳宽：16.67 ± 1.18 mm，壳高：25.91

± 0.98 mm，体重：11.03 ± 1.80 g）置于各组玻璃缸中饲养（水温 25℃ ± 1℃，盐

度 21‰ ± 1‰，12 h / 12 h光照循环，连续充氧气，溶解氧含量 7 mg/L ± 0.5 mg/L）。

每天定时更换全部海水一次，换水前 3 h，日投饵 1次（每个玻璃缸投喂小球藻

0.6 mL）。每天重复相同的操作，共暴露 8天。暴露实验第 4天解剖一部分菲律

宾蛤仔，用于检测不同粒径 PS-NH2微塑料在菲律宾蛤仔鳃、消化腺、外套膜和

肠道组织的蓄积情况以及鳃和消化腺组织中生物标志物的测定；第 8天解剖剩

余菲律宾蛤仔相应组织，用于后续的荧光微塑料在组织蓄积及分布、组织病理

学、生化分析和代谢组学分析。菲律宾蛤仔相应组织样品的保存方法同 2.4.1。

2.5 组织中微塑料含量的测定

2.5.1波纹巴非蛤组织中微塑料含量测定

将波纹巴非蛤鳃、消化腺、外套膜和肠组织样本称重（湿重）后置于 50 mL

锥形瓶中，加入 8 mL 10% KOH溶液，立式恒温摇床中于 60℃，100 rpm条件下

消解 12 h后，再加入 2 mL 30% H2O2溶液继续消解 12 h，消解完成后用超纯水
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定容至 10 mL[75]。每个样品取 200 μL 加入到酶标板（黑色 96 孔）中，酶标仪

（Molecular Devices，SpectraMax i3x）设置激发波长 488 nm和发射波长 518 nm，

测量各样品消解液的荧光强度。通过建立原始以及生物膜荧光 PS-NH2 和

PS-COOH溶液的标准曲线，对微塑料在组织中的含量进行定量分析[76]。

2.5.2菲律宾蛤仔组织中微塑料含量测定

将菲律宾蛤仔鳃、消化腺、外套膜和肠组织样本在冷冻干燥机

（SCIENTA-10N，宁波新芝）中冷冻干燥 12 h后称重（干重），消解及测定方

法同 2.5.1。通过建立荧光原始及生物膜 1 μm和 7 μmPS-NH2溶液的标准曲线，

对微塑料在组织中的含量进行定量分析。

2.6 组织中微塑料的分布观测

暴露实验结束后，采集波纹巴非蛤鳃、消化腺、外套膜和肠道组织，菲律

宾蛤仔鳃、消化腺和肠道组织，使用预冷的 4%多聚甲醛溶液固定相应组织 1 h，

经水洗、乙醇梯度干燥、二甲苯透明处理后浸蜡包埋，每个样本制作 3 张组织

切片。采用激光共聚焦显微镜（FV3000，日本奥林巴斯）在激发波长 488 nm处

对组织切片进行观测，分析荧光微塑料在组织中的微观分布特征[77]。

2.7 组织病理学分析

采集波纹巴非蛤和菲律宾蛤仔的鳃、消化腺组织，使用预冷 4%多聚甲醛水

固定样品，经水洗、乙醇梯度干燥、二甲苯透明处理后浸蜡包埋后切片，切片

用苏木精和伊红染色后在显微镜下观测，检测内脏细胞受损情况。

2.8 组织中生物标志物的测定

取波纹巴非蛤、菲律宾蛤仔的鳃和消化腺组织称重后放入 2 mL离心管，按

重量（g）:体积（mL）=1:9的比例，加入 9倍预冷的生理盐水，在离心管中加

入钢珠，用组织研磨仪在 60 赫兹（Hz）条件下研磨 4 min，制备 10%组织匀浆

液，用高速冷冻离心机设置温度为 4℃，转速为 2500 r/min，离心 10 min后取上

清液冷藏保存用于后续生物标志物的测定。总蛋白定量测试盒（BCA法）、SOD
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试剂盒（WST-1法）、CAT可见光试剂盒、GSH测定试剂盒（微板法）、MDA

测定试剂盒、AST/GOT测定试剂盒（微板法）、ALT/GPT测定试剂盒（微板法）

均采购自南京建成生物工程研究所。根据试剂盒操作步骤进行各标志物的分析，

采用酶标仪进行测定。主要仪器设备见表 2.1，此外，所需仪器还有纯水机、水

浴锅、涡旋混合器、超声波清洗器等。

表 2.1 主要仪器设备

Table 2.1 Main instruments and equipment

名称 型号 品牌

电子天平 PTX-FA210S
华志（福建）电子科技

有限公司

超低温冰箱 Dixell

冰箱 BCD-452WDPF 青岛海尔股份有限公司

组织研磨仪 Tissuelyser-192L
上海净信实业发展有限

公司

高速冷冻离心机 D1524R
大龙兴创实验仪器（北

京）股份公司

低速离心机 DM0412
大龙兴创实验仪器（北

京）股份公司

移液枪
1-10 μL、2-20 μL、20-200 μL、

100-1000 μL、0.5-5 mL
Thermo Fisher Scientific

多功能酶标仪 SpectraMax i3x Molecular Devices

2.9 代谢组学分析

准确称取波纹巴非蛤和菲律宾蛤仔的消化腺组织 100 mg，保证每个实验组

至少 6个样品，将样品剪切，加入提取剂（甲醇:氯仿，3:1，v/v）和内标后研磨

（45 Hz，研磨 2 min，样品静置冷藏 5 min，再研磨 2 min），冰水浴中超声 10 min，

低温离心（4℃，12000 rpm，15 min），取上层清液 450 μL放入预冷的 2 mL离

心管（Eppendorf），在真空冷冻干燥机中进行浓缩干燥，设置梯度浓缩条件：

30°C，浓缩 3 h后在室温下再浓缩至少 1 h，至样品完全干燥。离心管内加入 20

mg/mL的甲氧基胺盐酸盐溶液 40 μL试剂进行衍生化，密封后涡旋混合 30 s，置
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于室温孵育 17 h后再加入 60 μL的 BSTFA试剂，密封后涡旋振荡 30 s，在 70°C

孵育 90 min。离心后吸取上清液加入内插管中，采用气相色谱-质谱联用仪

（GC-MS）进行代谢物质成分分析。主要仪器设备见表 2.2，所需仪器设备还有

天平、超低温保存箱、医用低温保存箱、通风柜等。实验所用提取试剂、衍生

化试剂、甲醇、氯仿、葡萄糖-13C、十七烷酸甲酯、甲氧胺盐酸盐、无水吡啶、

BSTFA均购买自 Sigma-Aldrich公司。

表 2.2 主要仪器设备

Table 2.2 Main instruments and equipment

名称 型号 品牌

组织研磨仪 Tissuelyser-24 上海净信有限公司

涡旋混合器 Vortex-5 Kylin-Bell

数控超声波清洗器 KQ-50DB
昆山市超声仪器有限公

司

综合型超纯水机 Best-S15 FV
芷昂仪器（上海）有限

公司

冷冻离心机 5430R Eppendorf

多功能恒温混匀仪 Mixer-100H 上海巴玖实业有限公司

移液枪
2-20 μL、20-200 μL、

100-1000 μL
Eppendorf

真空冷冻干燥机 Auto R1-Plus
北京吉艾姆科技有限公

司

快速气相色谱 8890 Agilent

高通量飞行时间质谱 Pegasus BT LECO

代谢组学分析采用气相色谱飞行时间质谱联用仪（GC-TOF/MS，Agilent

8890，Pegasus BT，USA）进行，色谱柱为 Rxi-5MS（30 m x 0.25 mm x 0.25 μm，

Restek，USA）。样品进样量为 1 μL，采用不分流模式进样，进样口温度为 280°C。

载气为氦气，流速 1 mL/min。程序升温条件如下：初始温度 50°C，保持 1 min，

以 10°C/min的速率升高至 300°C，保持 6 min。质谱传输线和离子源温度分别为

280°C和 250°C，EI能量为 70 eV。质谱扫描模式为全扫描，扫描范围为 50-500

m/z，扫描速度为 20 spectra/s，溶剂延迟为 7 min。
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采用 Chroma TOF 5.54软件（LECO，USA）、Statistical Compare 4.74软件

（LECO，USA）及商用质谱数据库（Mainlib、NIST和Wiley）进行代谢物分析

鉴定，主要步骤包括原始峰提取、数据噪声过滤、基线校准、峰对齐、解卷积

分析、峰识别和峰面积积分。

2.10 数据统计分析

对于双壳贝类组织中微塑料的含量和生物标志物的数据采用SPSS 26.0软件

对数据进行单因素方差分析（One-way ANOVA），评价不同实验组间测量结果

的统计学差异（p 值小于 0.05 考虑为差异显著），同时对生物标志物数据进行

标准化处理后比较环境压力大小，即综合生物标志物响应指数（Integrated

biomarker response, IBR）[78]。

在本研究中，用 IBR 法评估不同聚苯乙烯微塑料对双壳贝类的潜在毒性。

大致分为以下 5个步骤：（1）将每个处理组的生物标志物数据（X）与对照组

数据（X0）进行比较，取对数以减少偏差：Y=logX/X0。（2）计算生物标志物

的均值（m）和标准差（s），令 Z=（Y–m）/s，Z为均一化后的值。（3）计算

生物标志物偏差指数 A，A=Z-Z0（Z为处理组，Z0为对照组）。（4）绘制雷达

图，各实验组中每种生物标志物偏差指数 A的大小以雷达图中的辐射线长度表

示。其中高于 0的区域表明生物标志物被诱导，低于 0的区域表明生物标志物

被抑制。（5）计算 IBR值，IBR=Σ|A|。

对于代谢组学数据，采用多元统计学分析方法，对原始数据进行整理，删

掉非代谢产物后，采用 SIMCA 13 软件进行主成分分析（Principal component

analysis, PCA） 和 正 交 偏 最 小 二 乘 - 判 别 分 析 （ Orthogonal partial least

squares-Discriminant analysis，OPLS-DA）建立模型（模型 p值小于 0.05），提

取出位于 jack knifing的 95%置信区间内且重要性变量（Variable importance in the

projection，VIP）大于 1的差异代谢物，采用 SPSS 26.0软件对数据进行单因素

方差分析，p< 0.05 考虑为差异显著。将筛选出的差异代谢物导入 TBtools 软件

制作热图，在Metabo Analyst在线分析平台，通过 KEGG 代谢数据库对于受到

干扰的代谢通路进行功能途径分析。
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第 3章 不同官能团聚苯乙烯生物膜微塑料对波纹巴非蛤的

毒性效应研究

3.1 前言

从 2004年“微塑料”这一概念被提出后，关于微塑料对海洋生物的毒性效

应研究引起了国内外学者的广泛关注。在天然海水环境中，微塑料可以作为微

生物的载体，在微塑料的表面形成生物膜。有研究证实表面生物膜中细菌的多

样性水平高于海水，即微塑料为周围海水中的细菌提供了良好的生长环境，成

为了细菌定殖富集的新型栖息地[79]。另外，微塑料表面电荷可以通过影响微塑

料的团聚行为，从而对其生物效应产生影响[80]。聚苯乙烯微塑料常见的表面电

荷包括阴离子羧基化（-COOH）和阳离子氨基（-NH2）化。有研究证实，微塑

料的表面官能团使其更容易通过细胞膜，影响微塑料对生物的毒性[81,82]。

目前，针对微塑料对双壳贝类的毒理效应研究主要采用牡蛎、贻贝等作为

受试动物，而对其他双壳贝类的毒理效应研究较少。同时，现有关于微塑料对

海洋生物毒性作用的研究多以原始微塑料为研究对象，与真实海洋环境中附着

生物膜的微塑料在物理化学性质方面存在较大差异，不能真实地反映微塑料对

海洋生物的毒性作用。因此，本实验拟基于海南省红树林生态系统，通过模拟

孵育具有红树林生境特征的微塑料表面生物膜，以波纹巴非蛤（P. undulata）为

受试生物，从摄食、病理损伤、氧化应激以及代谢产物层面研究不同官能团聚

苯乙烯生物膜微塑料对波纹巴非蛤的毒性效应，并探究附着生物膜对微塑料毒

性效应的影响。

3.2 结果与讨论

3.2.1微塑料表面生物膜表征

在扫描电镜 3000倍和 13000倍视野下观测不同官能团的非荧光聚苯乙烯微

塑料，检测结果图 3.1所示。粒径为 3 μmPS-NH2和 PS-COOH原始微塑料颗粒

表面相对光滑，在室内孵育 21天的微塑料表面相对粗糙；将两种不同官能团聚

苯乙烯生物膜塑料对比发现，孵育后的 PS-NH2微塑料表面更加粗糙，表明在相
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同的孵育条件下，具有氨基官能团的聚苯乙烯老化更加明显。相关研究显示，

微塑料之间磨损、碰撞会使其表面形貌发生变化[83]。在海水环境中孵育 21天的

微塑料表面可附着细菌，细菌分泌胞外聚合物形成生物膜，并且在不同官能团

的聚苯乙烯塑料表面会形成不同的生物膜群落，展现出不同的表面形态（图

3.1D,H）[84]。

图 3.1 扫描电镜下 3 μm聚苯乙烯微塑料形貌表征

A: PS-NH2（3000倍） B: PS-NH2（13000倍） C: B-PS-NH2（3000倍） D: B-PS-NH2

（13000倍） E: PS-COOH（3000倍） F: PS-COOH（13000倍） G: B-PS-COOH
（3000倍） H: B-PS-COOH（13000倍）

Figure 3.1 Morphological characterization of 3 μm polystyrene microplastics under scanning
electron microscopy

A: PS-NH2 (3000 x) B: PS-NH2 (13000 x) C: B-PS-NH2 (3000 x) D: B-PS-NH2 (13000
x) E: PS-COOH (3000 x) F: PS-COOH (13000 x) G: B-PS-COOH (3000 x) H:

B-PS-COOH (13000 x)

3.2.2微塑料在波纹巴非蛤各组织中的蓄积特征

利用酶标仪分别建立相应荧光微塑料的标准曲线（PS-NH2为 y=353110 x，

R2=0.9920；PS-COOH 为 y=443055 x，R2=0.9987；B-PS-NH2 为 y=295571 x，

R2=0.9932；B-PS-COOH 为 y=223371 x，R2=0.9923），对波纹巴非蛤各组织中

的微塑料含量进行定量分析。波纹巴非蛤暴露于不同官能团聚苯乙烯微塑料中 7

天后，其鳃、消化腺、外套膜及肠中富集的微塑料含量如柱状图 3.2所示。
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图 3.2 不同官能团聚苯乙烯微塑料在波纹巴非蛤各组织的含量

注：结果为均值±SD，n=4，同一组织中的不同字母表示处理间微塑料含量差异显著

（p<0.05）

Figure 3.2 Content of different functional polystyrene microplastics in each tissue of
corrugated P. undulata

Note: The results were mean ±SD, n=4, and different letters in the same tissue indicated
significant differences in microplastic content between treatments (p<0.05)

在鳃组织中，原始微塑料组富集含量平均值小于 9.65 μg/g，显著低于生物

膜微塑料组（p<0.05），但不同官能团的两组微塑料之间富集含量没有显著差异。

四组微塑料在消化腺中的富集含量差异显著（p<0.05），该组织中富集的 PS-NH2、

PS-COOH、B-PS-NH2和 B-PS-COOH塑料平均含量分别为 14.27 μg/g、8.93 μg/g、

21.76 μg/g和 27.41 μg/g。在波纹巴非蛤外套膜中，PS-COOH微塑料含量显著低

于 B-PS-COOH微塑料富集含量（p<0.05），其余组别中没有显著差异。在肠组

织中，B-PS-NH2微塑料含量高于 PS-COOH微塑料，B-PS-COOH微塑料蓄积量

显著高于 PS-NH2和 PS-COOH 组（p<0.05）。在波纹巴非蛤四种组织中，消化

腺和肠组织中蓄积的微塑料较多，外套膜中微塑料平均含量最少（p<0.05），

PS-NH2、PS-COOH、B-PS-NH2和 B-PS-COOH的富集含量分别为 3.82 μg/g、3.04

μg/g、5.38 μg/g和 7.11 μg/g。

由于官能团本身特性、微塑料表面生物膜影响以及不同的生物组织对微塑



海南热带海洋学院资源与环境专业硕士学位论文

19

料的吸收途径不同，导致波纹巴非蛤对几种塑料的富集情况存在差异。波纹巴

非蛤是滤食性双壳贝类，摄食时由于外套膜及鳃表面纤毛的打动，较小的食物

颗粒被传送到鳃丝腹缘的食物沟中，继而被吞食转移至消化系统，最后在消化

腺和肠中积累[85]。在鳃和消化腺组织中，生物膜微塑料的富集量高于非生物膜

塑料；在外套膜和肠组织中，生物膜 PS-COOH的蓄积量也高于原始 PS-COOH。

具有生物膜的微塑料其外观、气味等发生改变，可能更易被海洋动物摄食，进

而在波纹巴非蛤组织中富集含量更高[86]。此外，生物膜的形成改变了微塑料的

表面形貌和疏水性能，进而增强其对海水环境中重金属、有机污染物等的吸附

能力，可能影响微塑料的生物毒性[87,88]。

在 同 一 组 织 内 ， 几 种 微 塑 料 的 蓄 积 量 大 致 趋 势 为

B-PS-COOH>B-PS-NH2>PS-NH2>PS-COOH。与原始 PS-COOH微塑料相比，原

始 PS-NH2微塑料具有相对较小的流体动力学直径和较高的分散性，因此，后者

更容易富集于消化腺且内化至上皮细胞中，并通过循环系统转移至其他器官[89]；

而 PS-COOH颗粒分散性较差，容易团聚成较大颗粒，较难穿透生物屏障在组织

中蓄积[90]。含有官能团的聚苯乙烯微塑料在孵育后表面形成了生物膜[91]，增加

了波纹巴非蛤对微塑料的摄入量。

3.2.3微塑料在波纹巴非蛤各组织的分布特征

针对波纹巴非蛤的鳃、消化腺、外套膜和肠道组织，进一步利用激光共聚

焦显微镜研究不同官能团聚苯乙烯荧光塑料在组织内的分布特征。由图 3.3可见，

波纹巴非蛤鳃、消化腺、外套膜、肠道中均可观测到较为明显的荧光微塑料，

证实波纹巴非蛤可以摄入不同类型的聚苯乙烯塑料。在鳃中，微塑料主要蓄积

于鳃丝、鳃瓣间联结处。在消化腺中，微塑料主要蓄积于腺体上皮细胞及消化

管腔壁，部分微塑料团聚为较大颗粒。在肠道组织中，微塑料主要蓄积在肠道

壁及肠道中，尤其趋向于在肠道绒毛处富集并团聚。根据激光共聚焦显微镜下

观测的结果发现，具有生物膜的聚苯乙烯团聚现象更明显，团聚后的微塑料尺

寸更大。可能是微塑料本身的团聚特性以及与生物分子相互作用发生异相凝聚

的共同结果[77]。
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图 3.3 激光共聚焦显微镜下微塑料在波纹巴非蛤鳃、消化腺、外套膜和肠道中的分布情

况（比例尺：30 μm）

A: PS-NH2组 B: PS-COOH组 C: B-PS-NH2组 D: B-PS-COOH组

Figure 3.3 Distribution of microplastics in P. undulata gill, digestive gland, mantle

and gut under laser confocal microscopy (scale: 30 μm)
A: PS-NH2 group B: PS-COOH group C: B-S-NH2 group D: B-PS-COOH group

3.2.4波纹巴非蛤鳃和消化腺的组织病理分析

3.2.4.1鳃组织病理损伤

从图中可以看出，PS-NH2组鳃丝排列紊乱，部分鳃丝末端严重肿胀，鳃丝
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断裂，且不少鳃丝丝间联结损坏（图 3.4B）。PS-COOH组部分鳃丝上的纤毛脱

落，鳃丝内出现血细胞浸润现象，少部分鳃丝断裂，个别鳃丝上皮细胞坏死（图

3.4C）。B-PS-NH2组鳃丝上皮细胞坏死、脱落，部分鳃丝丝间联结损坏，出现

血细胞浸润现象（图 3.4D）。B-PS-COOH组部分鳃丝断裂，丝间联结严重损坏，

鳃丝上纤毛脱落，且鳃丝内出现血细胞浸润现象（图 3.4E）。结果表明，微塑

料暴露后波纹巴非蛤鳃组织中均出现了明显的组织病理学损伤。相关研究也表

明，在微塑料下暴露 21天，长牡蛎（Crassostrea gigas）鳃组织会出现血细胞浸

润、鳃丝肿胀、纤毛脱落等现象[92]。

图 3.4 波纹巴非蛤鳃组织切片显微图（比例尺：50 μm）

A: 对照组 B: PS-NH2组 C: PS-COOH组 D: B-PS-NH2组 E: B-PS-COOH组

注：鳃丝肿胀（BS）；鳃丝丝间联结损坏（DG）；鳃丝断裂（➩）；坏死（➤）；纤

毛脱落（CS）；血细胞浸润（H）

Figure 3.4 Microscopic diagram of gill tissue sections of P. undulata (scale: 50 μm)
A: Control group B: PS-NH2 group C: PS-COOH group D: B-PS-NH2 group E:

B-PS-COOH group
Note: branchial swollen (BS); disruption of gill filament junctions (DG); rupture of gill

filaments (➩); necrosis (➤); cilium shedding (CS); hemocyte infiltration (H)
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3.2.4.2消化腺组织病理损伤

在显微镜下观测的波纹巴非蛤消化腺组织病理损伤情况如下，PS-NH2组消

化腺腺体排列较疏松紊乱，部分上皮细胞出现核溶解现象，且有一些腺体细胞

坏死（图 3.5B）。PS-COOH组消化腺腺体排列较疏松，部分腺体边界模糊不清，

大部分腺体细胞胞质空泡化，上皮细胞出现核溶解现象，部分腺体中可见明显

的炎性渗出物，腺体细胞大面积坏死（图 3.5C）。B-PS-NH2组消化腺腺体细胞

胞质空泡化，发生水肿现象，不少腺体细胞坏死（图 3.5D）。B-PS-COOH组消

化腺部分上皮细胞出现核溶解现象，部分组织发生水肿现象，少部分腺体细胞

坏死（图 3.5E）。已有研究表明，将栉孔扇贝（Chlamys farreri）在 1000 μg/L

的 PET微塑料中暴露 21天后，可造成消化腺组织坏死、细胞质破裂弥散等组织

损伤[92]。

图 3.5 波纹巴非蛤消化腺组织切片显微图（比例尺：50 μm）

A: 对照组 B: PS-NH2组 C: PS-COOH组 D: B-PS-NH2组 E: B-PS-COOH组

注：组织坏死（➤）；细胞核溶解（KL）；渗出物（EX）；水肿（E）

Figure 3.5 Microscopic diagram of the digestive gland tissue section of P. undulata (scale: 50
μm)

A: Control group B: PS-NH2 group C: PS-COOH group D: B-PS-NH2 group E:
B-PS-COOH group
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Note: necrosis (➤); karyolysis (KL); exudate (EX); edema (E)

3.2.5微塑料胁迫对波纹巴非蛤体内生物标志物的影响

在不同暴露条件下，波纹巴非蛤鳃和消化腺组织中的几种生物标志物活力/

含量的变化如图 3.6所示。

图 3.6 不同暴露条件下波纹巴非蛤各组织内生物标志物活性/含量变化

注：结果为均值±SD，n=4 - 8，同一组织中不同字母表示各处理间差异显著（p<0.05）

Figure 3.6 Changes in biomarker activity/content in each tissue of P. undulata under different
exposure conditions

Note: The result is mean ±SD, n=4 - 8, and different letters in the same tissue indicate
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significant differences between treatments (p<0.05)

3.2.5.1氧化应激标志物

超氧化物歧化酶（SOD）是双壳类海洋动物体内抗氧化防御系统的第一道

防线，可防止机体的氧化损伤。SOD可以催化超氧自由基（O2-）转化为过氧化

氢（H2O2）和分子氧（O2），用来清除生物体受到外界环境胁迫时产生的活性

氧（ROS）[93]。本研究结果表明，与对照组相比，PS-NH2、PS-COOH、B-PS-NH2

微塑料暴露导致波纹巴非蛤鳃中 SOD活性显著升高，PS-NH2和 PS-COOH微塑

料组鳃和消化腺组织器官中 SOD 活力显著高于 B-PS-COOH 暴露组（p<0.05）

（图 3.6A）；在波纹巴非蛤消化腺中，PS-NH2和 PS-COOH暴露条件下 SOD活

力显著高于 B-PS-COOH 组（p<0.05），但除 B-PS-COOH微塑料暴露组外，其

余四组之间没有明显差异（图 3.6A）。在相同的暴露条件下，波纹巴非蛤鳃中

SOD活力均高于消化腺中 SOD活力（p<0.05）。

本研究发现，波纹巴非蛤暴露于 100 μg/L的 PS-NH2、PS-COOH、B-PS-NH2

微塑料环境中 7 天后，其鳃组织中 SOD 活性被显著激活，且鳃中 SOD 活力均

高于消化腺中 SOD活力，这表明两种官能团的聚苯乙烯微塑料均可不同程度地

诱导波纹巴非蛤的氧化应激反应，但对不同组织中 SOD活性的诱导效率有所差

异。有研究表明，浅沟长舌蛤（Scrobicularia plana）暴露于粒径 20 μm、浓度 1

mg/L的聚苯乙烯微塑料海水环境中 7天和 14天后，其鳃组织具有相似的 SOD

响应特征，消化腺中 SOD活性在暴露 14天后才被显著激活[46]。在消化腺中，

SOD的活力没有显著变化。Wang等发现暴露于 10 个/L以及 104 个/L的聚苯乙

烯微塑料（2 μm）中 7天的贻贝（Mytilus coruscus）消化腺中 SOD活性也无显

著变化[94]。这与本研究中消化腺组织 SOD活力变化结果相似，即在 100 μg/L的

微塑料海水环境中暴露 7天不会对波纹巴非蛤的消化腺 SOD活力产生影响，可

能对于波纹巴非蛤这一双壳贝类，更长的暴露时间才会使其消化腺中的 SOD活

力发生变化。

过氧化氢酶（CAT）是生物体内抗氧化防御系统的重要组成部分之一，可以

催化组织内 H2O2分解生成氧气（O2）和水（H2O）[95]。本研究表明，与对照组

相比，PS-COOH、B-PS-NH2暴露条件下使波纹巴非蛤鳃中 CAT活力显著升高

（p<0.05），但 PS-COOH和 B-PS-NH2微塑料暴露组 CAT活力没有明显差异，

对照组、PS-NH2和 B-PS-COOH 三组之间也没有明显差异；在波纹巴非蛤消化
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腺中，PS-COOH组CAT活力显著高于除 PS-NH2暴露组之外的其他三组，PS-NH2

暴露组 CAT活力高于 B-PS-COOH组（p<0.05），对照组与 PS-NH2、B-PS-NH2

和 B-PS-COOH组没有显著差异（图 3.6B）。比较相同暴露条件下鳃和消化腺两

种组织器官中 CAT活力的差异发现，除 PS-NH2组中消化腺 CAT活力显著高于

鳃 CAT活力，其他四组在波纹巴非蛤鳃和消化腺中的活力没有明显差异。

相关研究结果显示，暴露于 PS微塑料（1 mg/L）3天的浅沟长舌蛤（S. plana）

鳃中 CAT活性显著增加[46]。这与本研究中 PS-COOH和 B-PS-NH2在波纹巴非蛤

鳃中的 CAT活力显著升高的结果一致。对消化腺而言，本研究中只有 PS-COOH

微塑料对受试动物消化腺内 CAT活性有显著影响。由于抗氧化酶活性的响应特

征与生物个体以及暴露塑料的粒径、类型、剂量和暴露时间等因素有关，可能

CAT并非波纹巴非蛤用于响应 PS-NH2和 B-PS-COOH的主要抗氧化防御机制，

而是抵抗 PS-COOH和 B-PS-NH2微塑料暴露的防御机制。

还原性谷胱甘肽（GSH）是抗氧化防御系统中用于防止各种外源性物质氧

化脂质和蛋白质的关键成分之一，在细胞内能与 SOD和 CAT一起将 O2-和 H2O2

还原为 H2O，使得通过中间体生成高活性膜过氧化剂的反应链中断，从而保护

细胞免受活性氧自由基的伤害[96]。在波纹巴非蛤鳃中，对照组 GSH含量与其余

微塑料暴露组 GSH 含量没有明显差异，PS-NH2和 B-PS-NH2组 GSH 含量显著

高于 B-PS-COOH暴露组（p<0.05）；与对照组和 B-PS-COOH组相比，PS-COOH

和B-PS-NH2微塑料暴露组在波纹巴非蛤消化腺中的GSH含量显著增加（p<0.05）。

此外，同种暴露条件下，波纹巴非蛤两种组织间的 GSH含量没有显著差异（图

3.6C）。

本研究结果显示，PS-COOH和 B-PS-NH2均导致波纹巴非蛤消化腺中 GSH

含量显著升高，但未引起鳃中 GSH含量的显著变化。Li等人将河蚬（Corbicula

fluminea）暴露在 5.0 mg/L的聚苯乙烯纳米塑料（80 nm）中 96 h后发现，与对

照组相比，鳃中 GSH含量均无明显变化[77]。比较不同粒径对轮虫（Brachionus

koreanus）体内 GSH含量的影响，结果显示，与对照组相比，在 10 μg/mL的微

塑料浓度下，PS直径为 0.05 µm时 GSH含量增加，当 PS为 0.5 µm或 6 µm时

轮虫的 GSH含量降低[97]。Wang等人研究结果显示，暴露于 2 μm微塑料（浓度：

104 个/L）24 h 后，贻贝（M. coruscus）消化腺中的 GSH含量显著升[94]。GSH

水平可能会受到暴露实验中所用受试动物、塑料类型、粒径、浓度等的影响而

表现出不同的水平。
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3.2.5.2毒理损伤标志物

脂质过氧化反应的毒性产物丙二醛（MDA）含量间接反映了活性氧（ROS）

水平。过度氧化应激可能导致氧化损伤，因此，MDA被认为是暴露于环境污染

物的常见非特异性生物标志物，其含量是反映脂质过氧化速率和强度的重要参

数[98]。本研究中，不同暴露条件下，波纹巴非蛤鳃和消化腺中MDA含量没有明

显差异，即微塑料暴露未导致波纹巴非蛤鳃和消化腺中MDA含量显著改变（图

3.6D）。抗氧化防御系统调节模式与受试生物种类及微塑料的大小、形状、暴露

持续时间和浓度相关[99]。鲤鱼（Carp）在聚乙烯 120 mg/m3和 240 mg/m3中暴露

30天时，MDA均与空白对照组无显著差异，与上述结果相似[100]。在本研究中，

波纹巴非蛤通过调控抗氧化酶活性使其暂时免受 PS-NH2和 PS-COOH对鳃和消

化腺的过氧化损伤。

谷草转氨酶（AST）是生物体中参与代谢的关键酶，在菲律宾蛤仔的鳃和消

化腺蛋白质代谢中起重要作用[101]。AST可以催化氨基酸生成酮酸，AST活力不

仅能反映氨基酸代谢程度强弱，也能反映出肝细胞的炎症、损伤等。与对照组

波纹巴非蛤鳃中 AST 活力相比，PS-NH2微塑料暴露使 AST 活力显著升高，

PS-COOH和 B-PS-NH2组 AST活力显著降低（p<0.05）；B-PS-NH2微塑料暴露

组与 PS-COOH暴露组间没有明显差异，但在鳃中的 AST活力低于 B-PS-COOH

暴露组。在波纹巴非蛤消化腺组织中，对照组 AST活力显著低于 PS-NH2组，

与其他三组之间没有明显差异；B-PS-NH2组的 AST 活力显著低于 PS-NH2、

PS-COOH和 B-PS-COOH组（p<0.05）。对照组波纹巴非蛤鳃中 AST活力显著

高于消化腺中 AST活力，其余四组微塑料暴露条件下鳃和消化腺中 AST活力没

有明显差异（图 3.6E）。本研究表明，波纹巴非蛤鳃中 B-PS-NH2活力最低，其

余四种暴露条件下鳃中的 ALT活力没有明显差异；4种暴露条件均未导致波纹

巴非蛤消化腺中 AST酶活力的显著变化（图 3.6F）。但在同一种暴露条件下，

除 B-PS-NH2组外，其余四组鳃组织中活力显著高于消化腺中 AST活力。

谷丙转氨酶（ALT）参与波纹巴非蛤鳃和消化腺组织中的代谢，存在于各组

织细胞中[102]。ALT和 AST的主要作用是催化氨基酸生成酮酸，当机体中两种酶

的活力较弱时，转氨作用较弱[103]。因此，ALT、AST活力均为反映肝损伤的生

化指标[104]。Mu等人用 0.5和 1 mg/mL的 5.0 μm聚丙烯微塑料处理小鼠 4周，

AST水平升高[105]。Tehree等人探究不同浓度的聚丙烯酰胺微塑料（0.1–0.4 mm）

对尼罗罗非鱼（Oreochromis niloticus）的毒性，发现高剂量处理组（0.09 g/L）
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中观察到 AST、ALT显著降低[106]，与本研究结果相似。通过对谷草转氨酶和谷

丙转氨酶在波纹巴非蛤鳃和消化腺组织中的活力变化发现，四种微塑料暴露都

会对波纹巴非蛤造成肝脏损伤，即抗氧化酶防御机制不足以保护波纹巴非蛤免

受外界环境变化造成的损伤。

3.2.5.3综合生物标志物响应

根 据 IBR 指 数 ， 微 塑 料 对 于 波 纹 巴 非 蛤 鳃 组 织 的 毒 性 顺 序 为

B-PS-COOH>PS-COOH>B-PS-NH2>PS-NH2（图 3.7A，C）。微塑料对于波纹巴

非蛤消化腺组织的毒性顺序为 PS-NH2>B-PS-NH2>B-PS-COOH>PS-COOH（图

3.7B，D）。微塑料对波纹巴非蛤鳃和消化腺组织的毒性作用大小不同，根据 IBR

数值微塑料暴露对消化腺组织的毒性更强。对比不同官能团微塑料对鳃和消化

腺组织的数值，具有羧基官能团的 PS对鳃组织的毒性作用更强（图 3.7C），而

具有氨基官能团的 PS对消化腺组织的毒性作用更强（图 3.7D）。

图 3.7 鳃和消化腺组织生物标志物雷达图和综合生物标志物响应指数

A: 鳃组织雷达图 B: 消化腺组织雷达图 C: 鳃组织 IBR指数 D: 鳃组织 IBR指数

Figure 3.7 Radar map of gill and digestive gland tissue biomarkers and integrated biomarker
response index

A: Gill tissue radar chart B: Digestive gland tissue radar chart C: Gill tissue IBR index
D: Gill tissue IBR index
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3.2.6波纹巴非蛤对微塑料胁迫的代谢响应

为了分析对照组和暴露组之间波纹巴非蛤消化腺代谢产物的组间差异，使

用 OPLS-DA建立模型（CV-ANOVA, p＜0.05），得分图如图 3.8所示。结果表

明，对照组与 PS-NH2、PS-COOH、B-PS-CNH2、B-PS-COOH 组的样本点均位

于 95%的 Hotelling’s T范围内，各暴露组与对照组样品点分布于不同区域，聚类

趋势明显，表明其代谢产物谱存在显著差异。

图 3.8 对照组和不同暴露组 OPLS-DA得分图

Figure 3.8 OPLS-DA scores of control group and different exposure groups

3.2.6.1差异代谢物鉴定

根据 OPLS-DA 模型筛选出位于 jack knifing的 95%置信区间内且 VIP>1 的

差异代谢物，以进一步分析 PS-NH2和 B-PS-NH2之间对波纹巴非蛤消化腺代谢

产物谱的影响。为阐明不同代谢物在对照组、PS-NH2、B-PS-NH2组中的变化，

制作筛选的 39种差异代谢物的热图（图 3.9）。
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图 3.9 对照、PS-NH2、B-PS-NH2组鉴定出的差异代谢物热图

Figure 3.9 Heat map of differential metabolites identified in the control, PS-NH2 and
B-PS-NH2 group

对照组与 PS-NH2和 B-PS-NH2的主要差异代谢物包括甘氨酸（Glycine）、

甘露糖（Mannobiose）、葡萄糖（Glucose）、丙氨酸（Alanine）、碳酸（Carbonic

acid）、血清素（Serotonin）、高丝氨酸（Homoserine）、蜜二糖（Melibiose）、

磷酸（Phosphoric acid）、丙酸（Propanoic acid）、乙酰胺（Acetamide）、肌氨

酸（Sarcosine）、胸苷（Thymidine）、尼氟酸（Niflumic acid）、天冬酰胺（Asparagine）、

赖氨酸（L-Lysine）、三乙胺（Triethylamine）、甲磺酸（Methanesulfonic acid）、

L-胱氨酸（L-Cystine）、油酸（Oleic Acid）、尿苷（Uridine）、谷酰胺（L-Glutamine）、

果糖（D-Fructose）、阿洛糖（Allose）、α，β-海藻糖（Trehalose）、哌啶（Piperidine）、

乳果糖（Lactulose）、嘧啶（Pyrimidine）等。

与对照相比，甘氨酸、甘露糖、葡萄糖、丙氨酸、碳酸、血清素明显下调；
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高丝氨酸、蜜二糖、磷酸、丙酸、乙酰胺、肌氨酸、胸苷、天冬酰胺、赖氨酸、

三乙胺、甲磺酸、油酸、尿苷、谷酰胺、果糖、α，β-海藻糖、哌啶、乳果糖、

嘧啶等上调。

同样，分析了对照组与 PS-COOH和 B-PS-COOH之间的差异代谢物，筛选

出 35种代谢物，为阐明不同代谢物在对照组、PS-COOH、B-PS-COOH组中的

变化，制作如下热图（图 3.10）。

图 3.10 对照、PS-COOH、B-PS-COOH组鉴定出的差异代谢物热图

Figure 3.10 Heat map of differential metabolites identified in the control, PS-COOH,
B-PS-COOH group

其中主要差异代谢物有果糖、嘧啶、乙酰胺、乙醇胺（Ethanolamine）、赖

氨酸、组氨酸（L-Histidine）、L-色氨酸（L-Tryptophan）、乳果糖、胸苷、高

丝氨酸、谷酰胺、乳糖（Lactose）、尿素（Urea）、葡萄糖、甘氨酸、L-谷氨

酸（L-Glutamic acid）、L-羟脯氨酸（L-Hydroxyproline）、甲基柠檬酸（Methylcitric



海南热带海洋学院资源与环境专业硕士学位论文

31

acid）、丙氨酸、碳酸、辛醛（Octanal）、L-缬氨酸（L-Valine）等。

与对照组相比，D-果糖、嘧啶、D-半乳糖、乙酰胺、乙醇胺、L-赖氨酸、

L-组氨酸、L-色氨酸、乳果糖、胸苷、高丝氨酸等上调，甘氨酸、血清素、L-

谷氨酸、L-羟脯氨酸、甲基柠檬酸、丙氨酰、甘氨酸、丙氨酸、碳酸、辛醛、

L-缬氨酸等显著下调。

3.2.6.2代谢通路分析

为了找到受聚苯乙烯微塑料暴露所干扰的代谢途径，将差异代谢物数据导

入Metabo Analyst进行处理分析，得到通路图（图 3.11），确定受到显著影响的

代谢和信号转导途径。通路图中点的大小代表富集代谢物的数量，点的颜色代

表通路显著性，即 p值大小，p值越小，颜色越深，则该代谢通路的差异性越显

著。

图 3.11 代谢通路图

A: PS-NH2组 B: B-PS-NH2组 C: PS-COOH组 D: B-PS-COOH组

Figure 3.11 Metabolic pathway diagram
A: PS-NH2 group B: B-PS-NH2 group C: PS-COOH group D: B-PS-COOH group

PS-NH2组的重要通路有：丙氨酸、天冬氨酸和谷氨酸代谢（Alanine，Aspartate
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and Glutamate metabolism）、嘧啶代谢（Pyrimidine metabolism）、嘌呤代谢（Purine

metabolism）、甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢（Glycine，Serine and Threonine

metabolism）、甘油磷脂代谢（Glycerophospholipid metabolism）、色氨酸代谢

（Tryptophan metabolism）；B-PS-NH2组的重要通路有：乙醛酸和二羧酸代谢

（Glyoxylate and Dicarboxylate metabolism）、甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢、嘧

啶代谢、丙氨酸、天冬氨酸和谷氨酸代谢、甘油脂代谢（Glycerolipid metabolism）、

鞘脂代谢（Sphingolipid metabolism）、半乳糖代谢（Galactose metabolism）、谷

胱甘肽代谢（Glutathione metabolism）、甘油磷脂代谢、精氨酸和脯氨酸代谢

（Arginine and Proline metabolism）。

PS-COOH组重要通路有：精氨酸生物合成（Arginine biosynthesis）、D-谷

氨酰胺和 D-谷氨酸代谢（D-Glutamine and D-glutamate metabolism）、丙氨酸、

天冬氨酸和谷氨酸代谢、乙醛酸和二羧酸代谢、谷胱甘肽代谢、精氨酸和脯氨酸

代谢、嘧啶代谢、半乳糖代谢、甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢、色氨酸代谢；

B-PS-COOH组重要通路有：丙氨酸、天冬氨酸和谷氨酸代谢、乙醛酸和二羧酸

代谢、嘧啶代谢、色氨酸代谢、嘌呤代谢、组氨酸代谢（Histidine metabolism）、

半乳糖代谢、谷胱甘肽代谢、甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢、甘油磷脂代谢、

初级胆汁酸生物合成（Primary bile acid biosynthesis）。

氨基酸在能量代谢中起重要作用，在组织中可以作为氧化底物促进腺嘌呤

核苷三磷酸（ATP）的产生[107]。丙氨酸、天冬氨酸和谷氨酸代谢属于氨基酸代

谢。天冬氨酸是由组氨酸代谢途径产生，可能被大量代谢合成肌酸或精氨酸等

代谢产物来满足细胞能量代谢需求以达到抗炎、抗氧化的目的，在炎症反应中

发挥重要作用。由此可见，聚苯乙烯微塑料污染可能给波纹巴非蛤的氨基酸代

谢带来负面影响[108]。前期研究表明，甘氨酸含量生物体的健康状态有关，在外

界环境改变后，会出现甘氨基酸含量改变的现象[109,110]。丝氨酸存在于许多蛋白

质中，是脂肪、脂肪酸新陈代谢所必需的，并且和肌肉生长、细胞膜的合成还

有免疫系统的代谢有关。在嘧啶、嘌呤等的生物合成途径中起主要作用[111]。色

氨酸代谢产物可参与炎症调节和细胞免疫反应[112]，色氨酸代谢通路受到干扰表

明波纹巴非蛤暴露于 3 μm聚苯乙烯中，其免疫防御系统被激活，可能因为微塑

料引起机体储备能量降低，进而导致机体免疫能力下降所致[113]。谷胱甘肽可作

为抗氧化剂、自由基清除剂和解毒剂。谷胱甘肽代谢通路中重要的产物如谷胱

甘肽硫转移酶能催化外源物质的代谢[114]。
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精氨酸可以维持稳定的 ATP来源，还可以刺激免疫系统，以此来保护机体

免受外部环境变化带来的损伤。据报道，海洋生物在应对各种环境压力时，ATP

以及精氨酸的水平都会发生改变[115,116]。甘油磷脂是细胞膜的重要组成部分,与生

长发育和氧化应激等过程密切相关[117]。生物代谢过程是十分复杂的，同一代谢

物在多种代谢过程中扮演着重要的角色，后续还有待于进一步研究阐明其具体

的作用机制。

3.3 小结

在室内孵育微塑料表面生物膜 21 天后，可通过扫描电镜观测到孵育后的

PS-NH2和 PS-COOH微塑料表面较原始微塑料更加粗糙，并且 PS-NH2的老化更

加严重。采用四种不同微塑料暴露 7天后（浓度 100 μg/L），在波纹巴非蛤的鳃、

消化腺、外套膜和肠组织中均观察到了荧光微塑料，证实了生物体对微塑料的

摄入。微塑料在波纹巴非蛤体内的富集规律大致相似，但富集情况有所差异，

微塑料富集较多的组织是消化腺和肠道，鳃组织中微塑料含量次之，外套膜中

较少。与原始微塑料相比，生物膜微塑料在鳃和消化腺组织中富集含量更高。

摄入微塑料 7天后，波纹巴非蛤出现鳃丝断裂，鳃丝丝间联结损坏、鳃丝

内出现血细胞浸润现象、消化腺腺体细胞坏死、发生水肿现象等病理损伤。

四种不同微塑料暴露均可以诱导波纹巴非蛤产生氧化应激反应，激活体内抗氧

化系统，并且造成肝脏损伤。根据 IBR 数值可知，微塑料暴露对波纹巴非蛤鳃

和消化腺组织都会产生毒性作用，且对消化腺组织的毒性更强。

代谢组学研究表明，微塑料暴露导致波纹巴非蛤的代谢谱发生改变，筛选

出的差异代谢物主要与能量代谢、糖代谢、氨基酸代谢、炎症反应和氧化应激

相关，对照组与 PS-NH2和 B-PS-NH2组筛选出的差异代谢物更多，B-PS-NH2组

和 B-PS-COOH组受到干扰的代谢通路更多。
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第 4章 不同粒径氨基聚苯乙烯生物膜微塑料对菲律宾蛤仔

的毒性效应研究

4.1 前言

聚苯乙烯塑料广泛应用于日常生产及生活中，是全球产量最高的塑料类型

之一，也是海洋、淡水和河流环境中能够检测出的主要塑料类型之一[118]。有研

究证实，不同粒径的微塑料对贝类产生的毒性效应有差异[119]，并且暴露实验持

续时间的不同，也会对受试生物对微塑料的摄入以及体内生物标志物等的含量/

活性有不同的影响。在海洋环境中，微塑料表面会形成生物膜，生物膜附着细

菌在长期定殖过程中逐渐表现出了环境适应性，多样性也随之增加，可能会放

大微塑料污染对海洋动物的毒性效应，甚至加重对海洋生态环境的影响。

菲律宾蛤仔（R. philippinarum）是滤食性海洋生物，其生命周期长，对盐度

和温度的波动具有耐受性，对污染物具有较高蓄积能力，因此常被用作生物指

示物[120]。菲律宾蛤仔是沿海地区重要的经济贝类，在沿海生态系统中有着重要

的生态作用，已经有研究报道菲律宾蛤仔能从环境中摄入并蓄积大量微塑料[121]。

因此，本实验选择菲律宾蛤仔作为受试生物，研究不同粒径 PS-NH2生物膜微塑

料（1 μm和 7 μm）的毒性效应。探讨了不同粒径的 PS-NH2在不同暴露时间（4

天和 8天）对菲律宾蛤仔的毒性效应，在摄食（组织中蓄积和分布情况）、组

织病理损伤、生化标志物（如氧化应激、脂质过氧化水平）和代谢产物方面揭

示微塑料对菲律宾蛤仔的毒性作用。

4.2 结果与讨论

4.2.1微塑料表面生物膜表征

不同粒径的原始 PS-NH2表面光滑，而孵育后的 PS-NH2表面较粗糙，这表

明在孵育过程中 PS-NH2可能受到了摩擦、生物侵蚀等（图 4.1）。对原始和孵

育后的微塑料用核酸染料进行染色（1 μm和 7 μm）用相同的参数条件在荧光显

微镜下观测（图 4.2）。由于绿色核酸染料本身不具有荧光性，只有与核酸结合

才会发出绿色荧光，观测结果证实了在室内孵育 21天后的 1 μm和 7 μmPS-NH2
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微塑料表面存在微生物附着生长的现象。

图 4.1 扫描电镜下 PS-NH2微塑料形貌表征

A: 1 μm（20000倍） B: 1 μm（70000倍） C: B-1 μm（20000倍） D: B-1 μm（70000
倍） E: 7 μm（6000倍） F: 7 μm（10000倍） G: B-7 μm（6000倍） H: B-7 μm

（10000倍）

Figure 4.1 Morphological characterization of PS-NH2 microplastics under scanning electron
microscopy

A: 1 μm (20000 x) B: 1 μm (70000 x) C: B-1 μm (20000 x) D: B-1 μm (70000 x) E:

7 μm (6000 x) F: 7 μm (10000 x) G: B-7 μm (6000 x) H: B-7 μm (10000 x)

图 4.2 荧光显微镜下染色后的 PS-NH2微塑料

A: 1 μm（20倍） B: B-1 μm（20倍） C: 7 μm（20倍） D: B-7 μm（20倍）
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Figure 4.2 PS-NH2 microplastics stained under fluorescence microscopy
A: 1 μm (20 x) B: B-1 μm (20 x) C: 7 μm (20 x) D: B-7 μm (20 x)

4.2.2微塑料在菲律宾蛤仔各组织中的蓄积特征

利用酶标仪分别建立相应 PS-NH2荧光微塑料的标准曲线（1 μm为 y=211586

x，R2=0.9961；B-1 μm为 y=252924 x，R2=0.9946；7 μm为 y=249964 x，R2=0.9981；

B-7 μm为 y=226555 x，R2=0.9924），对菲律宾蛤仔各组织中的微塑料含量进行

定量分析。菲律宾蛤仔暴露于不同粒径 PS-NH2微塑料中 4天、8天后，其鳃、

消化腺、外套膜及肠中富集的微塑料含量如图 4.3所示。

图 4.3 不同粒径 PS-NH2微塑料在菲律宾蛤仔各组织的含量

A:暴露于不同粒径 PS-NH2中 4天后各组织中荧光微塑料的含量 B:暴露于不同粒径

PS-NH2中 8天后各组织中荧光微塑料的含量

注：结果为均值±SD，n=3–5，同一组织中的不同字母表示处理间微塑料含量差异显著

（p<0.05）

Figure 4.3 Content of PS-NH2 microplastics with different particle sizes in various tissues of
R. philippinarum

A: Content of fluorescent microplastics in each tissue after 4 days of exposure to PS-NH2 of
different particle sizes B: Content of fluorescent microplastics in various tissues after 8

days of exposure to PS-NH2 of different particle sizes
Note: The results were mean ±SD, n=3–5, and different letters in the same tissue indicated

significant differences in microplastic content between treatments (p<0.05)

暴露 4天后，对比菲律宾蛤仔不同组织中微塑料的富集情况可知，蓄积含

量最高的组织为肠，该组织中富集的 1 μm、B-1 μm、7 μm和 B-7 μmPS-NH2微

塑料平均含量分别为 479.82 μg/g、594.55 μg/g、962.02 μg/g 和 377.20 μg/g；消

化腺中微塑料含量次之，鳃中含量较少；外套膜中微塑料含量最少，平均值小
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于 109.16 μg/g。比较不同粒径原始及生物膜微塑料在同种组织中微塑料的富集

情况可知，菲律宾蛤仔鳃和外套膜组织中蓄积的微塑料含量没有明显差异

（p>0.05）。在消化腺组织中，7 μmPS-NH2微塑料富集含量显著低于 B-1 μm和

B-7 μm组。在菲律宾蛤仔肠组织中，7 μm组微塑料蓄积量最高，B-1 μm蓄积量

高于 B-7 μm组蓄积量（p<0.05）（图 4.3A）。

暴露 8天后，1 μmPS-NH2在菲律宾蛤仔鳃和肠组织中，含量分别为 209.67

μg/g和 403.60 μg/g，在同一组织内蓄积量高于其他三组（p<0.05），并且 B-1 μm、

7μm和 B-7μm三组间没有明显差异。在消化腺中，1 μm和 B-7 μm组微塑料含

量分别为 288.26和 241.87 μg/g，显著高于 B-1 μm（185.24 μg/g）和 7 μm组（172.25

μg/g）的微塑料蓄积量。在菲律宾蛤仔外套膜中，四个处理组中微塑料含量没有

显著差异。1 μm、B-1 μm、7 μm和 B-7 μm四组在菲律宾蛤仔肠道中富集量最

多，分别为 403.60 μg/g、285.85 μg/g、303.05 μg/g 和 250.71 μg/g，消化腺中次

之，鳃中微塑料含量较少；外套膜中含量最少，平均富集含量小于 65.38 μg/g（图

4.3B）。

在暴露第 8天时，粒径较小的 1 μmPS-NH2更容易在菲律宾蛤仔鳃和肠组织

中富集，并且在鳃、消化腺、外套膜和肠组织中 1 μm含量高于 B-1 μm含量，

原始的微塑料可能更容易在菲律宾蛤仔组织中富集，不易被排出。当 PS-NH2粒

径为 7 μm时，B-7 μm组在菲律宾蛤仔鳃和消化腺中的微塑料含量高于 7 μm组，

具有表面生物膜的 PS-NH2微塑料更易在鳃和消化腺富集。

在菲律宾蛤仔的 4类组织中均检测到微塑料，由于受试动物没有分解微塑

料的酶和酶促途径[122,123]，PS-NH2不能被吸收或作为能量使用，因此摄入的微塑

料在菲律宾蛤仔的组织内富集，并且可以在体内不同组织间转运，最终主要富

集在肠和消化腺组织。微塑料粒径、表面形态会影响微塑料在生物体中的分布。

4.2.3微塑料在菲律宾蛤仔各组织的分布特征

针对微塑料富集较多的鳃、消化腺和肠道组织，进一步利用激光共聚焦显

微镜研究暴露 8天后不同粒径 PS-NH2荧光微塑料在菲律宾蛤仔组织内的分布特

征（图 4.4）。在 200 μg/L的 PS-NH2微塑料溶液中 8天后，菲律宾蛤仔鳃、消

化腺和肠道中均可观测到绿色荧光塑料颗粒，证实菲律宾蛤仔可以摄入不同粒

径的 PS-NH2微塑料。
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图 4.4 激光共聚焦显微镜下微塑料在菲律宾蛤仔鳃、消化腺和肠道中的分布情况（比例

尺：50 μm）

A: 1 μm组 B: B-1 μm组 C: 7 μm组 D: B-7 μm组

Figure 4.4 Distribution of microplastics in R. philippinarum gill, digestive gland and gut
under laser confocal microscopy (scale: 50 μm)

A: 1 μm group B: B-1 μm group C: 7 μm group D: B-7 μm group
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4.2.4菲律宾蛤仔鳃和消化腺组织病理分析

4.2.4.1鳃组织病理损伤

在 200 μg/L的 PS-NH2微塑料海水环境中暴露 8天，菲律宾蛤仔鳃组织病理

损伤结果如图 4.5。1 μm组鳃丝排列较疏松，大部分鳃丝末端较肿胀，部分鳃丝

肿胀较为严重，出现坏死和血细胞浸润现象，少部分鳃丝断裂且丝间联结损坏

（图 4.5B）。B-1 μm组鳃丝排列同样较为疏松，鳃组织血细胞浸润现象较为严

重，鳃丝末端普遍较肿胀，并出现少部分鳃丝上皮细胞坏死及纤毛脱落现象（图

4.5C）。7 μm组鳃丝排列略疏松，少部分鳃丝断裂且鳃丝丝间联结损坏，出现

少量血细胞浸润现象（图 4.5D）。B-7 μm组部分鳃丝上皮细胞坏死，导致鳃丝

纤毛脱落，出现一定的血细胞浸润现象（图 4.5E）。

图 4.5 菲律宾蛤仔鳃组织切片显微图（比例尺：50 μm）

A: 对照组 B: 1 μm组 C: B-1 μm组 D: 7 μm组 E: B-7 μm组

注：血细胞浸润（H）；鳃丝肿胀（BS）；纤毛脱落（CS）；鳃丝丝间联结损坏（DG）；
鳃丝断裂（➩）；坏死（➤）

Figure 4.5 Microscopic section of R. philippinarum gill tissue (scale: 50 μm)
A: Control group B: 1 μm group C: B-1 μm group D: 7 μm group E: B-7 μm group
Note: hemocyte infiltration (H); branchial swollen (BS); cilium shedding (CS); disruption of

gill filament junctions (DG); rupture of gill filaments (➩); necrosis (➤)
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4.2.4.2消化腺组织病理损伤

在显微镜下观测的菲律宾蛤仔消化腺组织受损情况如下。1 μm组消化腺部

分上皮细胞出现细胞核溶解现象，部分组织出现水肿，可见少部分腺体细胞坏

死（图 4.6B）。B-1 μm组消化腺部分腺体边界模糊，部分上皮细胞核溶解，且

出现腺体上皮细胞坏死现象（图 4.6C）。7 μm组消化腺腺体排列较为疏松，可

见不少上皮细胞核溶解，出现血细胞浸润现象，且较多腺体细胞坏死（图 4.6D）。

B-7 μm组消化腺腺体排列紊乱，大部分腺体细胞胞质空泡化，腺体细胞大面积

坏死，伴随明显的血细胞浸润现象（图 4.6E）。

图 4.6 菲律宾蛤仔消化腺组织切片显微图（比例尺：50 μm）

A: 对照组 B: 1μm组 C: B-1μm组 D: 7μm组 E: B-7μm组

注：组织坏死（➤）；细胞核溶解（KL）；渗出物（E）；血细胞浸润（H）

Figure 4.6 Microscopic diagram of digestive gland tissue sections of R. philippinarum (scale:
50 μm)

A: Control group B: 1 μm group C: B-1 μm group D: 7 μm group E: B-7 μm group
Note: necrosis (➤); karyolysis (KL); exudate (E); hemocyte infiltration (H)
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4.2.5生物膜微塑料胁迫对菲律宾蛤仔体内生物标志物的影响

4.2.5.1鳃组织生物标志物

在不同暴露条件下，菲律宾蛤仔鳃组织中的生物标志物活性/含量变化如图

4.7所示。

图 4.7 不同暴露条件下菲律宾蛤仔鳃组织中（4天和 8天）生物标志物活性/含量变化

注：结果为均值±SD，n=3–8，相同暴露天数中不同字母表示各处理间差异显著，*表示

相同处理之间暴露天数不同差异显著（p<0.05）
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Figure 4.7 Changes in biomarker activity/content in R. philippinarum gill tissues (4 days and
8 days) under different exposure conditions

Note: The result is mean ±SD, n=3–8, and different letters in the same exposure days indicate
significant differences between treatments, * indicating significant differences between

exposure days between the same treatment (p<0.05)

暴露时间为 4天时，暴露于 7 μm和 B-7 μm组的菲律宾蛤仔鳃中 SOD活力

显著增强，但四种暴露条件下 SOD活力没有明显差异（p<0.05）。在暴露时间

为 8天时，与对照组相比，其余四组的 SOD活力都显著增加，并且 7 μm组的

SOD活力显著高于 B-7 μm组（图 4.7A）。在暴露时间较短的情况下，只有 7 μm

两组的 SOD 活力增加，但随着暴露时间增加，四种微塑料处理组的 SOD活力

都增加，抗氧化应激反应增强，以保护菲律宾蛤仔鳃组织细胞免受更严重的伤

害。

暴露 4 天时，1 μm 暴露条件下鳃中的 CAT 活力高于对照组和 7 μm 组

（p<0.05），其余组间没有显著差异。暴露时间为 8天时，1 μm组的 CAT活力

显著高于对照组和 B-7 μm组（p<0.05），但 1 μm、B-1 μm和 7 μm组之间没有

明显差异，对照组和除 1 μm之外的三组也没有显著差异。比较相同暴露条件下

不同时间的 CAT活力发现，B-7 μm组 4 天时的 CAT活力高于 8天时菲律宾蛤

仔鳃中的 CAT活力（图 4.7B）。菲律宾蛤仔在 1 μm200 μg/L的暴露条件下 CAT

活力增加，这表明鳃中 CAT活性的变化可能是一种该种双壳贝类抵抗 1 μm较小

粒径微塑料暴露的防御机制，但随着暴露时长的增加，B-7 μm组的 CAT活力降

低。

暴露时间为 8天时，与对照组和 B-7 μm相比，其余三组在菲律宾蛤仔鳃中

的 GSH含量显著增加，B-1 μm组的 GSH含量显著高于 7 μm组（p<0.05）。在

相同暴露条件下，1 μm、B-1 μm和 7 μm组的 GSH含量随暴露时间增加而增加

（图 4.7C）。当暴露时间增加，1 μm、B-1 μm、7 μmGSH含量增加用来抑制脂

质过氧化，防止细胞膜功能和结构受到破坏。

与对照组和 7 μm组相比，暴露 4天时，1 μm和 B-7 μm组的MDA含量显

著增加（p<0.05），在暴露时间为 8天时，1 μm组的MDA含量显著高于对照和

7 μm组，但其余组间没有显著差异（图 4.7D）。在短时间暴露下（4天），1 μm

和 B-7 μm组MDA含量改变，说明发生了脂质过氧化损伤。

分析暴露 4 天 AST 在菲律宾蛤仔鳃中的活力可知，1 μm组的 AST活力显
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著高于其他四组（p<0.05）。暴露时间为 8天时，1 μm的 AST活力显著高于对

照、B-1 μm和B-7 μm组，7 μm组的AST活力显著高于生物膜微塑料组（图4.7E）。

在不同的暴露时间，只有 1 μm组的 AST活力增加，即较小粒径的微塑料（1 μm）

造成了肝损伤。

暴露时间为 4天时，不同微塑料暴露条件下菲律宾蛤仔鳃中的 ALT活力没

有显著差异，但对与 B-7 μm暴露条件，暴露时间越长，AST活力越小（p<0.05）。

暴露时间为 8天，1 μm组的 ALT活力显著高于对照组和 B-7 μm，B-1 μm组 AST

活力显著高于 B-7 μm组（图 4.7F）。在暴露时间为 4天时，1 μm PS-NH2微塑

料造成了菲律宾蛤仔的肝损伤。

4.2.5.2消化腺组织生物标志物

在不同暴露条件下，菲律宾蛤仔消化腺组织中的生物标志物活性/含量变化

如图 4.8所示。

在不同的暴露条件和暴露时间作用下，菲律宾蛤仔消化腺中 SOD活力没有

显著差异（图 4.8A）。关于斑马贻贝的毒理效应研究中发现，在暴露时间分别

为 3天和 6天消化腺中 SOD活力没有显著差异，与本实验结果相似[119]。

暴露 4天时，对菲律宾蛤仔消化腺中 CAT活力没有显著影响；但暴露 8天

后，B-7 μm组的 CAT活力显著高于其他四组（p<0.05）；比较相同处理不同时

间下消化腺中 CAT活力发现，8天时 B-7 μm组 CAT活力显著增加（图 4.8B）。

菲律宾蛤仔在 B-7 μmPS-NH2 200 μg/L 的条件下暴露 8 天后 CAT活力增加，消

化腺中 CAT活性的变化可能是菲律宾蛤仔抵御微塑料暴露的防御机制，并且只

有在暴露时间足够长，CAT活力才会发生改变。塑料表面附有生物膜时，消化

腺组织氧化应激反应增强。

在第 4 天时，与对照组相比，GSH 没有明显变化；在第 8 天时，1 μm 组

GSH含量显著高于其他处理组（p<0.05）。并且，1 μm组的 GSH含量随暴露时

间的增加而增加（图 4.8C）。只有在暴露时间为 8天，GSH含量才显著增加，

说明在本实验中较小粒径（1 μm）长时间污染物暴露可导致菲律宾蛤仔 GSH活

性的诱导表达。

分析菲律宾蛤仔MDA含量可知，暴露时间为 4天时，不同处理间没有明显

差异；暴露时间为 8天时，与对照组和 7 μm组相比，1 μm组暴露条件下MDA

含量显著增加，其余组间没有显著差异（图 4.8D）。实验结果表明消化腺组织
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中并没有出现脂质过氧化损伤，说明菲律宾蛤仔的抗氧化防御机制可以保护其

免受过氧化损伤。

图 4.8 不同暴露条件下菲律宾蛤仔消化腺组织中（4天和 8天）生物标志物活性/含量变

化

注：结果为均值±SD，n=3–7，相同暴露天数中不同字母表示各处理间差异显著，*表示

相同处理之间暴露天数不同差异显著（p<0.05）

Figure 4.8 Changes in biomarker activity/content in digestive gland tissue (4 days and 8 days)
of R. philippinarum under different exposure conditions

Note: The result is mean ±SD, n=3–7, different letters in the same exposure days indicate
significant differences between treatments, * indicates significant differences between
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exposure days between the same treatment (p<0.05)

在暴露 4天后，B-1 μm组的 AST活力显著高于 B-7 μm组，但其他组间没

有明显差异；在第 8天时，B-7 μm组的 AST活力显著升高，并且显著高于同种

条件下暴露 4天菲律宾蛤仔消化腺中 AST的活力（图 4.8E）。AST活力增加说

明在浓度为 200 μg/L条件下暴露 8天，具有生物膜的 7 μmPS-NH2微塑料会引发

菲律宾蛤仔出现肝损伤。

暴露 4天时，菲律宾蛤仔消化腺中 7 μm组的 ALT活力显著高于其他几组，

且高于暴露 8天时的 ALT活力（p<0.05）；暴露时间为 8天时，B-7 μm组的 AST

活力显著高于其他几组，且高于暴露 4天时消化腺中 AST的活力（图 4.8F）。

幼虾（Macrobrachium nipponense）暴露于在浓度 40 mg/L的 75 nm聚苯乙烯纳

米塑料，进行 28 天的慢性暴露实验，肝胰腺中的 ALT、AST 活力增加[124]。实

验结果表明，更大粒径的 7 μmPS-NH2微塑料会造成菲律宾蛤仔的肝损伤。

4.2.5.3综合生物标志物响应

根据 IBR指数，生物标志物在不同组织中的响应特征不同，鳃中 CAT、GSH、

MDA和 AST指标对微塑料的响应较强。微塑料暴露 4天对菲律宾蛤仔鳃组织的

毒性顺序为 7 μm>B-7 μm>1 μm>B-1 μm（图 4.9 A,C）；暴露 8天对鳃组织的毒

性顺序为 B-1 μm>7 μm>1 μm>B-7 μm（图 4.9 B,D）。在不同的暴露天数下，微

塑料对菲律宾蛤仔鳃组织的毒性作用有差异，并且根据 IBR 数值发现，随着暴

露时间延长，1 μmPS-NH2对鳃的毒性作用增加，而 7 μmPS-NH2对鳃组织的毒

性作用降低。
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图 4.9 菲律宾蛤仔鳃组织生物标志物雷达图和综合生物标志物响应指数

A: 暴露 4天鳃组织雷达图 B: 暴露 8天鳃组织雷达图 C: 暴露 4天鳃组织 IBR指数

D: 暴露 8天鳃组织 IBR指数

Figure 4.9 Radar map of R. philippinarum gill tissue biomarker radar and integrated
biomarker response index

A: Exposure 4 day gill tissue radar chart B: Exposure 8 day gill tissue radar chart
C: Exposure 4 day gill tissue IBR index D: Exposure 8 day gill tissue IBR index

根据 IBR指数，消化腺中 SOD和MDA对微塑料的响应更强。微塑料暴露

4天对菲律宾蛤仔消化腺组织的毒性顺序为 7 μm>B-1 μm>B-7 μm>1 μm（图 4.10

A,C）；暴露 8 天对消化腺组织的毒性顺序为 1 μm>7 μm>B-7 μm>B-1 μm（图

4.10 B,D）。在不同的暴露天数下，微塑料对菲律宾蛤仔消化腺组织的毒性作用

有差异，并且根据 IBR数值，随着微塑料暴露时间的延长，PS-NH2对消化腺组

织的毒性增强。
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图 4.10 菲律宾蛤仔消化腺组织生物标志物雷达图和综合生物标志物响应指数

A: 暴露 4天消化腺组织雷达图 B: 暴露 8天消化腺组织雷达图 C: 暴露 4天消化腺

组织 IBR指数 D: 暴露 8天消化腺组织 IBR指数

Figure 4.10 Radar chart of digestive gland tissue biomarkers and integrated biomarker
response index of R. philippinarum

A: Digestive gland tissue radar chart for 4 days exposure B: Digestive gland tissue radar
chart for 8 days exposure C: Digestive gland tissue IBR index for 4 days exposure D:

Digestive gland tissue IBR index for 8 days exposure

4.2.6菲律宾蛤仔对微塑料胁迫的代谢响应

为了分析对照组和不同粒径PS-NH2微塑料之间菲律宾蛤仔代谢产物的组间

差异，使用 OPLS-DA建立模型，得分图如图 4.11所示。对照组与 1 μm、B-1 μm、

7 μm、B-7 μm组的样本点分散于不同区域，表明存在显著的代谢差异。
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图 4.11 对照组和不同暴露组 OPLS-DA得分图

Figure 4.11 OPLS-DA scores for control and different exposure groups

4.2.6.1差异代谢物鉴定

根据 OPLS-DA模型筛选出 VIP>1的代谢物，进一步分析对照组与 1 μm和

B-1 μmPS-NH2之间差异代谢产物，筛选出了 35种代谢物。

通过热图（图 4.12）可以看出不同代谢物在对照组、1 μm和 B-1 μmPS-NH2

组中的变化，其中主要差异代谢物有 L-丝氨酸（L-Serine）、L-蛋氨酸

（L-Methionine）、L-色氨酸、酪氨酸（Tyrosine）、乳糖、甘氨酸、油酸、亚麻

酸（Linolenic acid）、次黄嘌呤（Hypoxanthine）、葡萄糖酸（Gluconic acid）、

甘露二糖（Mannobiose）、尿嘧啶（Uracil）、乳果糖、嘧啶、磷酸、D-甘露糖

（D-Mannose）、木糖醇（Xylitol）、核糖（D-Ribose）、鸟氨酸（Ornithine）、

乙酸（Chloroacetic acid）、抗坏血酸（Ascorbic acid）、半乳糖酸（Galactonic acid）、

戊二酸（Pentanedioic acid）、丙酸（Propanoic acid）、亮氨酸（L-Leucine）、

吡啶甲酸（Picolinic acid）等。

与对照相比，L-丝氨酸、L-蛋氨酸、L-色氨酸、酪氨酸、乳糖、甘氨酸、油

酸、次黄嘌呤、葡萄糖、甘露糖、尿嘧啶、乳果糖、嘧啶等上调；1 μm组的磷

酸、D-甘露糖、木糖醇、2-酮丁酸、D-核糖等上调，鸟氨酸、乙酸、抗坏血酸
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D-苏糖醇等下调；B-1 μm组的半乳酸、戊二酸、丙酸、L-亮氨酸、吡啶甲酸等

上调，鸟氨酸、乙酸、抗坏血酸、D-苏糖醇等下调。

图 4.12 对照、1 μm、B-1 μm组鉴定出的差异代谢物热图

Figure 4.12 Heat map of differential metabolites identified in the control,1 μm, B-1 μm group

同样，根据 OPLS-DA模型筛选出 VIP>1的代谢物，分析对照组与 7 μm和

B-7 μmPS-NH2之间差异代谢产物，筛选出了 52种代谢物。

通过热图（图 4.13）可以看出不同代谢物在对照组、7 μm和 B-7 μmPS-NH2

组中的变化，其中主要差异代谢物有 D-葡萄糖（D-Glucose）、花生四烯酸

（Arachidonic acid）、乙酸、麦角甾醇（Ergosterol）、赖氨酸、草酸（Oxaic acid）、

瓜氨酸（Citrulline）、L-亮氨酸、衣康酸（Itaconic acid）、1-十六烷醇（1-Hexadecanol）、

嘧啶、半乳糖酸、D-核糖、甘油酸（Glyceric acid）、泛酸（Pantothenic acid）、

木糖醇、L-丝氨酸、油酸、L-色氨酸、酪氨酸、次黄嘌呤、D-甘露糖、葡萄糖酸、
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乳果糖、抗坏血酸、L-蛋氨酸、D-果糖、核糖酸（Ribonic acid）、哌啶酸（Pipecolic

acid）、甘露二糖、尿嘧啶、乳糖等。

明显下调的代谢物为 D-葡萄糖、花生四烯酸、乙酸、麦角甾醇、L-赖氨酸、

草酸、吡喃半乳糖、吡啶甲酸、瓜氨酸等；明显上调的代谢物有衣康酸、1-十六

烷醇、嘧啶、半乳糖酸、D-核糖、甘油酸、泛酸、木糖醇、L-丝氨酸、油酸、

L-色氨酸、酪氨酸、次黄嘌呤、D-甘露糖、葡萄糖酸、乳果糖、抗坏血酸、L-

蛋氨酸、D-果糖、核糖酸、哌啶酸、甘露二糖、尿嘧啶、乳糖等。

图 4.13 对照、7 μm、B-7 μm组鉴定出的差异代谢物热图

Figure 4.13 Heat map of differential metabolites identified in the control,7 μm, B-7 μm group
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4.2.6.2代谢通路分析

将对照组与不同粒径 PS-NH2暴露组的差异代谢物数据导入Metabo Analyst

进行处理分析，得到通路图（图 4.14）。

1 μm 组的差异代谢途径有：氨酰基 -tRNA 生物合成（Aminoacyl-tRNA

biosynthesis）、磷酸戊糖途径（Pentose phosphate pathway）、半胱氨酸和蛋氨

酸代谢（Cysteine and Methionine metabolism）、甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢、

苯丙氨酸、酪氨酸和色氨酸生物合成（Phenylalanine，Tyrosine and Tryptophan

biosynthesis）、嘌呤代谢、α-亚麻酸代谢（alpha-Linolenic acid metabolism）、戊

糖和葡萄糖醛酸酯相互转化（Pentose and Glucuronate interconversions）、丙酸代

谢（Propanoate metabolism）、乙醛酸和二羧酸代谢、嘧啶代谢、色氨酸代谢、

酪氨酸代谢（Tyrosine metabolism）；B-1 μm组差异代谢途径有：谷胱甘肽代谢、

苯丙氨酸、酪氨酸和色氨酸的生物合成、精氨酸生物合成、磷酸戊糖途径、乙

醛酸和二羧酸代谢、半胱氨酸和蛋氨酸代谢、甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢、

精氨酸和脯氨酸代谢、嘧啶代谢、色氨酸代谢、酪氨酸代谢。

7 μm组的差异代谢途径有：氨酰基-tRNA生物合成、精氨酸生物合成、磷

酸戊糖途径、苯丙氨酸、酪氨酸和色氨酸的生物合成、嘧啶代谢、缬氨酸，亮

氨酸和异亮氨酸生物合成（Valine，Leucine and Isoleucine biosynthesis）、嘌呤

代谢、淀粉和蔗糖代谢（Starch and Sucrose metabolism）、乙醛酸和二羧酸代谢、

半胱氨酸和蛋氨酸代谢、甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢、精氨酸和脯氨酸代谢、

酪氨酸代谢；B-7 μm组的差异代谢途径有：嘌呤代谢、磷酸戊糖途径、半乳糖

代谢、精氨酸生物合成、嘧啶代谢、甘油脂代谢、精氨酸和脯氨酸代谢、乙醛

酸和二羧酸代谢、半胱氨酸和蛋氨酸代谢、酪氨酸代谢、色氨酸代谢、氨酰基

-tRNA生物合成、戊糖和葡萄糖醛酸酯相互转化、甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢、

花生四烯酸代谢（Arachidonic acid metabolism）、苯丙氨酸、酪氨酸和色氨酸的

生物合成。

当菲律宾蛤仔受到 PS-NH2微塑料胁迫后，氨酰基-tRNA生物合成受到干扰。

氨酰基-tRNA合成酶是翻译机制的重要组成部分，可以催化氨基酸特异性附着在

同源 tRNA上，为蛋白质生物合成提供原料[125]，也可为细胞增殖提供所需的酶

[126,127]。半胱氨酸是与胱氨酸有关，对蛋白质合成、解毒和多种代谢功能很重要。

半胱氨酸也是制造氨基酸牛磺酸所必需的物质，是抗氧化剂谷胱甘肽的成分，

在辅酶 A等基本生化物质的代谢中发挥作用[128]。蛋氨酸是生长和组织修复所必
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需的物质，其提供的硫参与许多解毒过程，保护细胞免受污染物侵害。半胱氨

酸和蛋氨酸代谢通路受到影响，可能会影响菲律宾蛤仔的氨基酸代谢和解毒功

能。

泛酸（维生素 B5），是生物体内合成辅酶 A的原料，辅酶 A是菲律宾蛤仔

糖代谢、蛋白质代谢与脂代谢必不可少的物质[129]。有研究表明，具有非极性侧

链的氨基酸（如苯丙氨酸）易于吸附在塑料颗粒的表面上[130]，由于苯丙氨酸很

容易在肝脏中被羟基化为酪氨酸，并进入循环系统[131]，苯丙氨酸和酪氨酸是单

胺类神经递质（如多巴胺，肾上腺素）的前体[132]。因此，PS-NH2会导致苯丙氨

酸和酪氨酸的生物合成和代谢途径失调，进而影响菲律宾蛤仔体内各种神经递

质的合成，最终造成生物的神经毒性。赖氨酸可显著诱导脂质过氧化[133]，赖氨

酸缺乏也可能导致免疫缺陷。而异亮氨酸和天冬氨酸与赖氨酸的功能相反，它

们可以预防和修复氧化应激造成的损伤[134,135]。200 μg/L 的 PS-NH2暴露会导致

菲律宾蛤仔的代谢功能异常，能量代谢水平降低，进而诱导出现更严重的氧化

损伤。

图 4.14 代谢通路图

A:1 μm组 B: B-1 μm组 C: 7 μm组 D: B-7 μm组

Figure 4.14 Metabolic pathway
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A: 1 μm group B: B-1 μm group C: 7 μm group D: B-7 μm group

4.3 小结

在室内孵育生物膜 21天后，可以在扫描电镜下观测到与原始塑料相比，孵

育后的 1 μm和 7 μmPS-NH2微塑料表面更加粗糙，荧光显微下的观测结果证实

了孵育后的微塑料表面具有生物膜。两种粒径的微塑料在菲律宾蛤仔体内的富

集规律大致相似，但富集情况有所差异，塑料富集较多的组织是消化腺和肠道，

鳃组织中微塑料含量次之，外套膜中较少。微塑料暴露 4 天后，粒径更大的 7

μmPS-NH2在肠道中的蓄积量最多，具有表面生物膜的 PS-NH2微塑料在消化腺

中的富集含量较多；暴露 8天后，直径更小的 1 μm塑料更易在菲律宾蛤仔的鳃、

消化腺和肠组织中蓄积。

摄入微塑料 8天后，菲律宾蛤仔鳃组织出现血细胞浸润、纤毛脱落、鳃丝

上皮细胞坏死等现象，消化腺上皮细胞核溶解，腺体细胞坏死等病理损伤。在 1

μm、7 μm、B-7 μmPS-NH2组（浓度 200 μg/L）的暴露条件下，会对菲律宾蛤仔

造成氧化损伤，仅在暴露时间为 8天时，B-1 μmPS-NH2组的抗氧化酶防御系统

才被激活。生物标志物在不同组织中的响应特征不同，根据 IBR 指数，在不同

的暴露天数下，微塑料对菲律宾蛤仔鳃组织的毒性作用有差异，随着暴露时间

的延长，PS-NH2微塑料对消化腺组织的毒性增强。

代谢组学研究表明，微塑料暴露导致菲律宾蛤仔的代谢谱发生改变，筛选

出的差异代谢主要是关于能量代谢、氨基酸代谢、糖代谢、氧化应激等。对照

组与 7 μm和 B-7 μmPS-NH2组筛选出的差异代谢物更多，1 μm和 B-7 μm组受

到干扰的代谢通路更多。

根据暴露 8天时消化腺中微塑料的含量、消化腺 IBR 数值和代谢通路分析

结果可知，与 B-1 μm相比，原始 1 μm微塑料对菲律宾蛤仔的毒性可能更强；

同样，结合消化腺中微塑料的含量、生物标志物的活性/含量和代谢组学结果可

知，与 7 μm相比，B-7 μm微塑料对菲律宾蛤仔的毒性可能更强。粒径更小（1 μm）

的 PS-NH2可能更容易在菲律宾蛤仔体内蓄积，但是粒径更大（7 μm）的 PS-NH2

对菲律宾蛤仔代谢方面的影响更大，不同粒径的 PS-NH2微塑料对菲律宾蛤仔的

毒性作用存在差异，这可能受暴露时长、微塑料浓度等因素的影响。
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第 5章 结论与展望

5.1 主要结论

本文以海南省红树林分布区典型的两种双壳贝类为研究对象，在生物膜微

塑料暴露下，从波纹巴非蛤和菲律宾蛤仔对生物膜微塑料的摄食、蓄积，组织

病理损伤、氧化损伤和代谢产物层面研究聚苯乙烯微塑料对双壳贝类的毒理效

应，评估生物膜微塑料在两种双壳贝类中的潜在生态毒理风险。

聚苯乙烯微塑料在海水环境中孵育 21天，其表面会出现老化现象，形成生

物膜。微塑料暴露后波纹巴非蛤和菲律宾蛤仔存在对微塑料的摄食、蓄积行为，

在肠和消化腺组织中蓄积较多，在鳃中的蓄积量次之，在外套膜中蓄积较少。

微塑料暴露会对波纹巴非蛤和菲律宾蛤仔的鳃、消化腺组织造成病理损伤。

在 100 μg/L 的聚苯乙烯微塑料环境下暴露 7 天，波纹巴非蛤会出现氧化应

激反应，造成肝损伤。在 200 μg/L的不同粒径 PS-NH2微塑料中暴露 8天后，生

物膜 1 μm组仅引起菲律宾蛤仔的抗氧化酶活性的改变，1 μm、7 μm、B-7 μm三

种暴露条件还对免疫系统造成了破坏，引发了脂质过氧化损伤和肝损伤。

代谢组学研究表明，微塑料暴露后，受试生物消化腺的代谢产物谱发生改

变，波纹巴非蛤的 4条代谢通路（丙氨酸、天冬氨酸和谷氨酸代谢；嘧啶代谢；

甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代谢；色氨酸代谢）受到影响；菲律宾蛤仔的 7条代

谢通路（磷酸戊糖途径；半胱氨酸和蛋氨酸代谢；甘氨酸、丝氨酸和苏氨酸代

谢；苯丙氨酸、酪氨酸和色氨酸的生物合成；乙醛酸和二羧酸代谢；嘧啶代谢；

酪氨酸代谢）受到影响。

实验结果表明，生物膜微塑料可以被双壳贝类摄入，并且蓄积在组织器官

中，对鳃和消化腺组织造成病理损伤，暴露在生物膜微塑料环境中的双壳贝类

会发生氧化应激反应，出现代谢紊乱。

5.2 创新点

论文从微塑料表面生物膜的新角度，研究具有红树林生境特征的生物膜微

塑料在双壳贝类机体内的毒性效应，并探究生物膜对微塑料毒性效应的影响，

在选题方面具有显著的特色和新颖性。
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论文从微塑料蓄积分布、组织病理、氧化应激、代谢变化等层面，系统探

究海水环境中生物膜微塑料介导的双壳贝类毒性效应，在研究思路方面具有一

定的创新性。

研究综合采用荧光示踪分析法、激光共聚焦显微镜技术、生化分析、组织

病理法以及代谢组学技术研究海洋环境中微塑料附着生物膜介导的双壳贝类毒

性效应，在技术手段方面具有一定的创新性。

5.3 展望

本文仅研究了不同类型的生物膜聚苯乙烯微塑料对双壳贝类的短期毒性效

应，但海水环境中长期存在的微塑料种类众多，今后可研究其他类型微塑料对

于双壳贝类的长期毒性效应及作用机制。在海水环境中的微塑料表面还容易吸

附重金属、持久性有机污染物等，因此，在未来还可采用重金属或有机物等和

生物膜微塑料进行联合暴露，从而更加客观、全面地评估海洋环境中微塑料的

毒性风险。
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