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海水酸化和甲基汞胁迫条件下文蛤免疫应答和生物矿化响应 
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摘要: 海洋酸化背景下重金属对海洋生物的毒性效应是一个重要的生态毒理学研究问题。海洋酸化不

仅直接影响海洋贝类的生理过程, 也通过改变重金属的存在形式和生物可利用性进而影响其生物毒

性。为研究海洋酸化背景下甲基汞(MeHg)对海洋贝类免疫和生物矿化的毒理效应, 本研究将采集于野

外的文蛤(Meretrix petechialis)置于不同 pH 水平(二氧化碳分压; pH 8.10/背景水平、7.70/中度酸化和

7.30/高度酸化)和甲基汞质量浓度(对照、溶剂对照、0.1, 1 和 5 μg/L)的海水中共同暴露 21 d, 研究文蛤

内脏团和鳃组织内免疫应答和生物矿化相关的生物标志物对海水酸化和 MeHg 共同胁迫的响应。结果

表明, 海水酸化和 MeHg 均显著影响其免疫应答策略, 不同胁迫水平对各类生物标志物具有组织差异

性。具体而言, MeHg 暴露诱导内脏团中碱性磷酸酶(AKP)和溶菌酶(LZM)活性, 表明 MeHg 对免疫解

毒机制有刺激作用, 在一定程度上提高了其免疫应答。海水酸化抑制了鳃和内脏团中 AKP 活性, 抑制

其免疫应答。在生物矿化相关酶中, 在海水酸化和 MeHg 共同胁迫下钙-ATP 酶(Ca2+-ATP)活性显著下

降, 干扰其离子平衡和生物矿化。海水酸化加剧了 MeHg 胁迫对文蛤免疫应答和生物矿化的毒理作用。

相关系数分析和主成分分析表明这些生物标志物可以协同防御环境胁迫对免疫应答和生物矿化策略的

毒理作用。这些生物酶对海水酸化和 MeHg 胁迫响应比较敏感, 可以作为评价海洋酸化背景下 MeHg

对文蛤两种生物组织免疫功能毒性效应的潜在生物标志物。研究结果为理解海洋酸化和重金属胁迫对

贝类生理功能的影响提供新见解, 为评估海洋酸化背景下贝类种群变动和资源管理提供科学依据。 
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自工业革命以来 , 海洋作为最大的碳汇大量地

吸收大气中的 CO2, 导致海水 pH 降低和碳酸盐平衡

体系发生变化即海洋酸化[1-3]。根据预测, 2100 年和

2300 年末海水 pH 将分别降至 7.7~7.8 和 7.3~7.4[4]。

海洋酸化对海洋生物尤其钙化生物的生物过程如生

长发育、繁殖、免疫应答和生物矿化等有着负面影

响[5-7]。海洋贝类缺少高效的酸碱平衡调节机制, 对

海洋酸化更为敏感[8]。 

人类活动等导致污染物(重金属)不断地进入近

岸海域中 , 与海洋酸化共同作用 , 对海洋生态系统

产生影响[9]。海洋酸化可以造成海洋生物的生理生化

功能的改变, 导致它们消耗更多的能量来应对环境

胁迫压力, 降低了其对重金属毒性的抵御能力。同时, 

重金属污染会引起海洋生物受到体内的氧化胁迫 , 

造成 DNA 损伤和脂质过氧化等伤害[10]。例如, 海水

中 CO2 含量升高能促进 Cd 和 Cu 在贝类中的生物积 

累, 产生高碳酸血症和金属应激对能量状态的负面

影响, 进一步影响重金属对海洋双壳贝类的毒性和

生物种群的持续繁衍[11]。 

汞在大气中的寿命长 , 并随大气运输和沉降 , 

因此, 汞污染具有区域性和全球性的环境影响[12-13]。

甲基汞(MeHg)是汞在水生生物中的主要存在形式 , 

因其高生物利用性和神经毒性等特征备受研究者的

关注[14-15]。文蛤(Meretrix petechialis)是中国近海重要

经济贝类之一。文蛤体内生理指标对多种污染物胁迫

响应比较敏感, 是近海环境质量状况的指示物种[16]。
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贝类可以通过溶菌酶(LZM)、酸性磷酸酶(ACP)和碱

性磷酸酶(AKP)等多种水解酶类, 进行免疫调节, 避

免生物体受到外源物质的危害[17]; 热休克蛋白(HSP)

能够保护细胞免受高温、重金属和海水酸化等多种应

激源的伤害, 修复受损蛋白[18]。碳酸酐酶(CA)、钙-ATP

酶(Ca2+-ATPase)和钠/钾-ATP 酶(Na+/K+-ATPase)维持

细胞内酸碱平衡、离子稳态和生物矿化[19]。文蛤受

到海洋酸化、重金属等多种胁迫时, 这些酶与非酶蛋

白会协同作用 , 帮助生物机体应对毒性损伤 , 维持

免疫功能和矿化作用的稳态。海洋双壳类在海洋生

境中提供重要的生态服务, 并且在沿海地区具有重要

的社会经济意义, 因此, 本文研究了不同海水酸化条

件下甲基汞暴露对文蛤免疫和生物矿化相关酶活性

的作用机制, 为评估海洋酸化情景下重金属污染对贝

类生理过程和种群数量变动的影响提供科学依据。 

1  材料与方法 
1.1  实验设计 

文蛤(壳长 43.7±6.8 mm)取自渤海莱州湾(山东

潍坊)滩涂海域。自然条件下, 将文蛤置于养殖池中

(3 m×3 m×1 m)驯化 1 周, 所用自然海水经过砂滤(平

均温度 17.0 , ℃ 盐度 32.5, pH 8.07)引入驯化水槽。驯

化过程中, 每日定期投喂定量小球藻(Chlorella sp.), 

并更新海水。 

本研究设计 5 个甲基汞(MeHg)浓度和 3 种海水

pH 水平的交互实验, 解析文蛤免疫功能与生物矿化

对两种胁迫因素共同暴露的响应。 

参照 IPCC 海水酸化预测情景, 以自然海水(pH 

8.10)为对照, 设置 pH 7.7/中度酸化和 7.30/高度酸化

水平[4, 20]。利用 CO2 分压法维持 SA 水平[19], 即通过

一种 CO2自动控制系统将海水 pH稳定控制至各标定

pH 水平。对照组仅通入空气, 酸化组通入空气-CO2

混合气体。实验过程中每两天使用 pH 计 (PB-10; 

Sartorius Instruments, Germany)校对控制系统的 pH

探头精度。 

使用氯化甲基汞 (纯度≥99.5%; Sigma-Aldrich 

Chemical Co., USA), 甲醇助溶, 用去离子水溶解, 配

制 MeHg 母液。参考贝类亚致死浓度剂量[21-22], 设置

浓度梯度: 空白、溶剂对照(甲醇)、0.1(低)、1(中)和

5(高)μg/L MeHg+。每组暴露处理水平设置 4 个重复。 

实验开始前, 每组处理选取 20 只健康文蛤个体, 

置于 30 L 透明聚乙烯水槽中(25 L 过滤海水), 持续

充气。在室温、适量通风条件下, 为避免其他因素如

光照的影响, 实验水槽随机放置在实验架上。每日定

量添加新配置甲基汞母液, 维持更新的海水达到标

定浓度。每日更新海水前清洗水箱, 以防止残饵、粪

便等碎屑的积累或细菌增殖影响文蛤的代谢或对

MeHg 的生物利用度[23]。实验暴露持续 21 d。 

1.2  实验水体理化参数测定 
实验过程中, 每天使用水质参数仪(YSI, Yellow 

Spring, OH, USA)测定实验水体 pCO2 相关的理化参数

和 pH 水平, 每周测水体的总碱度 1 次, 并依据各实验

水体的温度、盐度、pHNBS 和碱度等参数, 利用 CO2SYS

系统计算其碳酸盐参数、碳酸钙饱和度和 pCO2 值。 

1.3  文蛤生化指标测定 
实验暴露结束时 , 从每个实验水槽中选取 3~4

只文蛤个体进行解剖 , 采集鳃和内脏团 , 分别合并

为一个生物组织样品储存于液氮中至生化分析, 即

每个水槽的文蛤个体组成 5~6 个生物组织样本。 

以溶菌酶(LZM)、酸性磷酸酶(ACP)、碱性磷酸

酶(AKP)、热休克蛋白(HSP 70)作为文蛤免疫应答的

生物标志物 ; 以碳酸酐酶 (CA) 、钠 / 钾 -ATP 酶

(Na+/K+-ATPase)和钙-ATP 酶(Ca2+-ATPase)作为生物

矿化过程的生物标志物。利用相关试剂盒(南京建成

生物工程研究所, 南京, 中国)测定各组织样本中目

标生物标志物的活性或表达量[19]。 

1.4  数据分析 
生物标志物数据均以各处理的平均值±标准差

(SD)表示。利用 Kolmogorov-Smirnov test 和 Levene’s 

test 分别检验生物标志物数据的正态性和方差齐性。

在数据满足上述假设条件下, 利用双因素方差分析

(two-way ANOVA)检验 MeHg 浓度和 SA 水平对生物

标志物影响的显著性, 并利用 Duncan test 检验处理

水 平 间 的 差 异 显 著 性 。 利 用 皮 尔 逊 相 关 系 数

(Pearson’s correlation coefficient)检验各 SA 水平上生

物标志物之间的相关性, 利用相关系数图可视化相

关性指数[24]。 

在本研究中, pH 对照是指在每个 MeHg 浓度下

在 pH 8.10 水平上的处理, MeHg 对照组是指在每个

pH 水平下无溶剂(甲醇)处理的 MeHg 处理组。各生

物标志物的组间差异性比较指同一 MeHg 浓度下 SA

处理组与 pH 对照组之间的比较, 或同一 pH 水平上

MeHg 处理组与 MeHg 对照组之间的比较。 
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统计差异显著性设置在 P<0.05 水平上。统计分

析在 Excel(office 2019, USA)、SPSS(IBM Statistics 

SPSS 26 for Windows, USA)和 R 3.6.2(R Foundation, 

Vienna, Austria)上进行。 

2  结果  
2.1  实验水体的理化参数 

实验过程中, 各标定 pH处理组的实测海水 pH值

平均分别为 8.06±0.02、7.72±0.03 和 7.29±0.02, 对应

pCO2为 492.4±23.1、1165.3±48.3 和 3267.1±131.7 μatm。

相同 pH 值处理水平上各水槽内海水实测 pH 值在

MeHg 处理组之间无显著差异 (one-way ANOVA, 

P>0.05)。 

实验过程中, 所有实验水槽内海水的平均水温和

盐度为 16.2±1.5(12.9~18.8 )℃ 和 32.8±0.2(32.4~33.1)。

在不同水槽或处理中, 水温和盐度均无显著差异(P> 

0.05)。 

2.2  不同组织中免疫应答酶对海水酸化和

甲基汞胁迫的响应 
2.2.1  内脏团 

甲基汞(MeHg)与海水酸化(SA)胁迫均显著影响

内脏团组织中免疫相关生物标志物的应答 (ACP、

AKP 和 LZM 活性和 HSP 70 表达量), 两种应激源的

交互作用均显著影响其活性或表达量 (two-way 

ANOVA P<0.05)。 

各 pH 处理水平上 4 个生物标志物在溶剂组与相

应的对照组之间均无显著性差异 (Duncan test, P< 

0.05, 图 1)。 

 

图 1  海水酸化和甲基汞胁迫对文蛤内脏团内免疫应答生物标志物的影响 

Fig. 1  Effects of seawater acidification and methylmercury exposure on immune response biomarkers in the visceral mass of 
the clam 

注: 不同小写字母表示同一 pH 水平下, MeHg 质量浓度处理组与 MeHg 对照组之间差异显著(P<0.05); 不同大写字母表示所有 MeHg 浓度

下, 不同 pH 处理组之间差异显著(P<0.05); *. 同一 MeHg 质量浓度下, 海水酸化处理组与 pH 对照组之间差异显著(P<0.05), 图 2、图 4 同 
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未海水酸化 (pH 8.10)和中度 SA(7.70)条件下 , 

相对于 MeHg 对照组(0 μg/L), 低质量浓度 MeHg 

(0.1 μg/L)暴露组的 ACP 活性被显著抑制; 高度 SA

水平(pH 7.30)上, 与 MeHg 对照组相比, ACP 活性在

各 MeHg 浓度组中显著升高。在各 MeHg 浓度组中, 

相较于 pH 对照组, 中、高度 SA 均显著提高 ACP 活

性(P<0.05, 图 1)。 

未海水酸化条件下, 低、中 MeHg 质量浓度组

(1 μg/L)中的 AKP 活性显著降低, 但高 MeHg 质量浓

度(5 μg/L)对 AKP 活性无显著影响; 而在中、高度酸

化水平下, AKP 活性在各 MeHg 质量浓度组中均显著

降低。在各 MeHg 质量浓度组中, 除在中度 SA-低

MeHg 质量浓度处理组外, 中、高度 SA 均显著抑制

AKP 活性(P<0.05, 图 1)。 

未海水酸化条件下, 低质量浓度 MeHg 显著抑

制 LZM 活性。中、高质量浓度 MeHg 处理显著诱导

LZM 活性。在各 MeHg 质量浓度组中, 中、高度 SA

均显著提高 LZM 活性(P<0.05, 图 1)。 

未海水酸化条件下, HSP 70 表达量在低 MeHg

质量浓度组中显著降低, 中质量浓度 MeHg 显著促

进 HSP 70 产生; 中度 SA 水平上, 中、高质量浓度

MeHg 显著诱导 HSP 70 表达量; 高度 SA 水平上, 

低、中质量浓度 MeHg 显著抑制 HSP 70 表达量, 而

高质量浓度 MeHg 则显著提高 HSP 70 表达量。各

MeHg 质量浓度中, 高度 SA 显著诱导 HSP 70 产生

(P<0.05, 图 1)。 

甲基汞和海水酸化对内脏团中免疫应答相关酶

的作用依赖于二者的暴露水平。总体而言, 海水酸化

显著诱导 ACP 和 LZM 活性以及 HSP 70 表达量, 但

显著抑制 AKP 活性(图 1)。 

2.2.2  鳃 
海水酸化显著影响鳃组织中 ACP、AKP 和 LZM

活性及 HSP 70表达量, 甲基汞显著影响 ACP和 AKP 

活性, 二者的交互作用显著影响 ACP、AKP 和 LZM

活性(two-way ANOVA, P<0.05)。 

各 pH 处理水平上 4 个生物标志物在溶剂组与

相应的对照组之间均无显著性差异(Duncan test, P< 

0.05, 图 2)。 

 

图 2  海水酸化和甲基汞胁迫对文蛤鳃内免疫应答生物标志物的影响 

Fig. 2  Effects of seawater acidification and methylmercury exposure on immune response biomarkers in the gill of the clam 
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未海水酸化条件下, ACP 活性被 MeHg 显著抑制; 

SA 下, 低质量浓度 MeHg 显著诱导但高质量浓度

MeHg 显著抑制 ACP 活性。低、中质量浓度 MeHg

组中, 中、高度 SA 显著诱导 ACP 活性(P<0.05, 图 2)。 

未海水酸化条件下, 低、高质量浓度 MeHg 显著

诱导 AKP 活性; 中度 SA 水平上, AKP 活性在低、中

MeHg 质量浓度组分别被显著升高和抑制; 高度 SA

水平上, 中质量浓度 MeHg 显著诱导 AKP 活性。在

高质量浓度 MeHg 组中, 中、高度 SA 均显著降低

AKP 活性(P<0.05, 图 2)。 

未海水酸化和中度 SA 条件下 , 中质量浓度

MeHg 显著诱导 LZM 活性。各 MeHg 质量浓度中, 中

度 SA 显著诱导 LZM 活性(P<0.05, 图 2)。 

HSP 70 表达量在中度 SA-高 MeHg 质量浓度

处理组中被显著提高(P<0.05)。各 MeHg 质量浓度

下 , 海水酸化对 HSP 70 表达量影响不显著(P>0.05, 

图 2)。  

总体而言, 海水酸化显著诱导 ACP 和 HSP 70 表

达量, 但显著抑制 AKP 活性(图 2)。 

2.2.3  免疫相关生物标志物对共同胁迫响应的相关性 
皮尔逊相关系数分析表明 , 内脏团中 , 未酸化

海水条件下, ACP 活性与 HSP 70 表达量和 LZM 活性

显著负相关, LZM 活性与 AKP 活性和 HSP 70 表达量

显著正相关(图 3 A); 中度 SA 使 ACP 活性与 AKP

活性显著正相关, 而与 LZM 活性显著负相关(图 3 B); 

高度 SA 条件下, ACP 活性与 LZM 活性显著正相关, 

而与 HSP 70 表达量显著负相关(Pearson’s correlation 

coefficient, P<0.05, 图 3 C)。 

 

图 3  海水酸化和甲基汞胁迫下对文蛤内脏团(A、B、C)和鳃(D、E、F)内免疫应答相关生物标志物间的相关系数图 

Fig. 3  Correlation coefficient maps of immune response biomarkers to methylmercury in the visceral mass (A, B, and C) and 
gill (D, E, and F) of the clam under seawater acidification conditions 

注: 生物标志物之间相关关系: 未海水酸化(A、D)、中度海水酸化(B、E)和高度海水酸化(C、F); 正负相关系数(r 值)分别对应正、负

线性关系; *表示生物标志物之间的线性相关性显著(P<0.05), 图 5 同 

 
鳃中, 未海水酸化和中度 SA 条件下, 各免疫相

关生物标志物之间无显著相关性(图 3 D, E); 高度

SA 条件下, AKP 活性和 LZM 活性显著负相关, 而与

HSP 70 表达量显著正相关(P<0.05, 图 3 F)。 

2.3  海水酸化与甲基汞胁迫对文蛤生物矿

化相关生物标志物的作用 
2.3.1  内脏团 

海水酸化和甲基汞胁迫对 Na+/K+-ATPase 和
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Ca2+-ATPase 活性均有显著影响, CA 表达量仅受 SA

水平影响, 3 种生物标志物均受两种胁迫交互作用的

影响(two-way ANOVA, P<0.05)。 

各 pH 处理水平上 3 个生物标志物在溶剂组与

相应的对照组之间均无显著性差异(Duncan test, P> 

0.05, 图 4)。 

 

图 4  海水酸化和甲基汞胁迫对文蛤内脏团和鳃内生物矿化生物标志物的影响 

Fig. 4  Effects of seawater acidification and methylmercury exposure on biomineralization biomarkers in the visceral mass and 
gill of the clam 

 

未海水酸化条件下, 中质量浓度 MeHg 显著提高

CA 表达量; 中度 SA 水平上, 各 MeHg 质量浓度组间

的 CA表达量无显著变化; 高度 SA水平上, 高质量浓

度 MeHg 显著降低 CA 表达量。各 MeHg 质量浓度组

中, 中度酸化显著降低 CA 表达量(P<0.05, 图 4)。 

未海水酸化条件下, 高质量浓度 MeHg 显著诱导

Na+/K+-ATPase 活性; 高度 SA 水平上, 低质量浓度

MeHg 显著降低 Na+/K+-ATPase 活性。在中、高质量

MeHg 浓度中, 中、高度 SA 显著降低 Na+/K+-ATPase

活性(P<0.05, 图 4)。 
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未海水酸化条件下, 中、高质量浓度 MeHg 显著

抑制 Ca2+-ATPase 的活性; 在中、高度 SA 水平上, 各

MeHg 质量浓度组的 Ca2+-ATPase 活性无显著变化

(P>0.05)。低 MeHg 质量浓度组中, 中度、高度酸化

显著降低 Ca2+-ATPase 活性(P<0.05, 图 4)。 

甲基汞和海水酸化对内脏团中生物矿化相关酶

的作用依赖于二者的暴露水平。总体上, 海水酸化显

著抑制 Na+/K+-ATPase 活性(图 4)。 

2.3.2  鳃 
海水酸化和甲基汞显著影响鳃组织中 Na+/K+- 

ATPase 和 Ca2+-ATPase 的活性, 二者的交互作仅显

著影响 CA 表达量(two-way ANOVA, P<0.05)。 

各 pH 处理水平上 3 个生物标志物在溶剂组与

相应的对照组之间均无显著性差异(Duncan test, P< 

0.05, 图 4)。 

未海水酸化条件下, 高质量浓度 MeHg 显著提

高 CA 表达量; 中度 SA 水平上, 低质量浓度 MeHg

显著促进; 高度酸化水平上, 低质量浓度 MeHg 显著

提高 CA 表达量。高 MeHg 质量浓度组中, 高度 SA

显著降低 CA 表达量(P< 0.05, 图 4)。 

未海水酸化和中度 SA 条件下 , 中质量浓度

MeHg 显著抑制 Na+/K+-ATPase 活性; 高度 SA 水平

上, 低质量浓度 MeHg 显著抑制 Na+/K+-ATPase 活

性。未 MeHg 暴露组中, 中、高度 SA 水平均显著抑

制 Na+/K+-ATPase 活性(P< 0.05, 图 4)。 

各 pH 水平上 , 高质量浓度 MeHg 显著抑制

Ca2+-ATPase活性。除了在低质量浓度 MeHg组外, 高

度 SA 显著降低 Ca2+-ATPase 活性(P< 0.05, 图 4)。 

总体上, 海水酸化总体上显著抑制 Na+/K+-ATPase

活性(图 4)。 

2.3.3  生物矿化生物标志物对共同胁迫响应的相关性 
用皮尔逊相关系数对内脏团和鳃中生物矿化相关生

物标志物参数之间进行线性相关分析, 解析两种组织的

生物矿化作用在海水酸化和甲基汞共同胁迫下的响应。  

内脏团中, 非酸化和中度 SA 条件下, 矿化相关

生物标志物之间无显著影响(图 5A, B); 高度 SA 海

水使得 CA 表达量与 Ca2+-ATPase 活性显著负相关

(Pearson’s correlation coefficient, P<0.05, 图 5C)。 

 

图 5  海水酸化和甲基汞胁迫下对文蛤内脏团(A、B、C)和鳃(D、E、F)内生物矿化相关生物标志物间的相关系数图 

Fig. 5  Pearson correlation coefficient maps of biomineralization to methylmercury in the visceral mass (A, B, and C) and gill 
(D, E, and F) of the clam under seawater acidification conditions 

 

鳃中, 非海水酸化条件下, CA 表达量与 Ca2+- 

ATPase 活性显著负相关(图 5D); 中度 SA 条件下, 

Na+/K+-ATPase 活性和 Ca2+-ATPase 活性显著正相关

(图 5E); 高度 SA 条件下, 矿化相关生物标志物之

间无显著相关性(Pearson’s correlation coefficient, P< 

0.05, 图 5F)。 
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2.4  免疫功能和矿化作用对共同胁迫的整

合响应 
分别对内脏团和鳃中免疫功能和生物矿化相关

的所有生物标志物进行主成分分析, 解析两种组织

的两个生理功能对海水酸化(SA)和甲基汞(MeHg)共

同胁迫的整合响应。 

内脏团中的 3 个 PCs 解释了 86.55%的总方差: 

PC1-52.45%, PC2-23.22%, PC3-10.88%。PC1 和 PC2

有效地将 3 个 pH 组分离(图 6A), PC1 和 PC3 将高度

SA 与未海水酸化组分开(图 6B), 显示了生物标志物

整体上对海水酸化的敏感性。PC1 轴分离主要由

ACP、LZM、HSP 70、Na+/K+-ATPase 表达决定; PC2

轴分离主要由 AKP、Ca2+-ATPase 表达决定; PC3 轴

分离主要由 CA 表达决定(图 6A, B)。 

 

图 6  海水酸化和甲基汞胁迫下文蛤内脏团(A、B)和鳃(C、D)内免疫应答和生物矿化相关生物标志物的整合响应 

Fig. 6  Integrative responses of immune and biomineralization related biomarkers to the co-exposure of seawater acidification 
and MeHg in the visceral mass (A, B) and gill (C, D) of the clam 

 
鳃中的 3 个 PCs 解释了 68.21%的总方差: PC1- 

26.87%, PC2-25.68%, PC3-15.65%。其中, PC1 和 PC3

能有效地将未海水酸化组与中、高度 SA 组分开。PC1

轴分离主要由 ACP、LZM、HSP 70、Na+/K+-ATPase

表达决定; PC2 轴分离主要由 AKP、Ca2+-ATPase 表

达决定; PC3 轴分离主要由 CA 表达决定(图 6 C, D)。 

这些结果表明, ACP、LZM、HSP 70、Na+/K+- 

ATPase 等对海水酸化响应比较敏感, 可以作为评价

海水酸化对文蛤内脏团和鳃组织免疫功能和矿化作

用影响的潜在生物标志物。 

3  讨论 
3.1  海水酸化条件下文蛤对 MeHg 胁迫的

免疫应答的响应 
海洋贝类具有开放的循环系统 , 其生理功能易

受环境污染的直接或间接作用, 包括免疫系统在内
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的稳态机制的改变等, 影响免疫应答[25]。贝类一般通

过细胞免疫和多种体液免疫因子的协同作用来对抗

污染物影响, 并将其排出体外[17, 26]。贝类受到海水酸

化和甲基汞胁迫时会产生大量的 ROS, 影响其吞噬

作用和体液免疫因子如凝集素、溶菌酶(LZM)、酸性

磷酸酶(ACP)和碱性磷酸酶(AKP)等的表达。此外 , 

大多数免疫酶类存在于细胞溶酶体中, 甲基汞与其

膜蛋白上的-SH 结合, 导致膜通透性增加甚至裂解

和酶的释放[27-28]。研究表明, 海水酸化和重金属单一

胁迫或共同胁迫会抑制贝类的吞噬作用, 同时改变

体液免疫相关酶的活性, 导致生物体免疫抑制或免

疫刺激[29-31]。 

甲基汞胁迫产生过量 ROS 引起细胞膜脂质过氧

化, 破坏了免疫细胞的结构和功能, 阻碍 LZM 的分

泌; 另一方面, ROS 引起免疫细胞内 DNA 损伤, 干

扰与 LZM 产生过程相关基因的转录和表达, 阻碍

LZM 的合成[32-33]。此外, Cd 和海水酸化暴露下, 褐

牙鲆(Paralichthys olivaceus)的一些免疫因子特别是

溶菌酶水平被诱导以调动自身的免疫系统来补偿免

疫力下降[19]。中度海水酸化(pH 7.60)则显著促进了

硬壳蛤(Mercenaria mercenaria)血细胞中 LZM 的产

生[29]。本研究中, 海水酸化显著诱导 LZM 的活性; 

在未酸化海水中 , 甲基汞胁迫显著促进了内脏团

LZM 的活性, 这与汞暴露诱导鱼类的溶菌酶活性一

致 [33-34]。因此 , 文蛤通过调动通过免疫应答 , 刺激

LZM 生成以提高自身免疫力, 应对外源胁迫带来的

免疫毒性。 

ACP 和 AKP 分布于海洋生物溶酶体内, 可以用

作评估双壳贝类重金属污染的免疫应答生物标志

物[35]。ACP 可以经由水解作用破坏病原体内的磷酸

酯键, 分解入侵的病原体, 起到免疫的功能; AKP 存

在于细胞质膜上, 其免疫功能主要是改变或修饰入

侵异物表面的分子结构, 增加免疫细胞对异物的识

别能力[36-37]。本研究中, 海水酸化胁迫显著诱导了文

蛤鳃和内脏团中的 ACP 活性, 同时提高了 LZM 活性

和 HSP 70 表达量的增加, 协同提高文蛤体内的免疫

防御。但是, 海水酸化抑制了 AKP 活性, 表现出 ACP

和 AKP 两种磷酸酶出对海水酸化胁迫响应的组织差

异性。 

热休克蛋白(HSP)是具有高度保守性的热应激

蛋白, 生物体在受到物理或化学应激源(如高温、海

水酸化或者重金属)胁迫时可通过调节体内的 HSP表

达应对毒性损伤[18, 38]。HSP 70 作为分子伴侣在促进 

贝类蛋白质折叠、膜转运、错误折叠蛋白的降解和

维持细胞内稳态等过程中起着重要作用, 可以调节

细胞内体液免疫因子的生成和分泌[38-39]。甲基汞易

形成亲水复合物进行跨细胞膜运输, 并可能被富含

半胱氨酸的蛋白质或谷胱甘肽螯合在 HSP 中[40], 因

此, HSP 70 具有较高的生物标志物潜能[41]。本研究

中 , 未酸化与中度海水酸化海水中 , 甲基汞胁迫未

显著影响文蛤鳃中 HSP 70 的表达, 共同胁迫对文蛤

鳃内蛋白质的损伤较小 , 生物体不需要额外生成

HSP 70 来修复和清除受损蛋白。而在高甲基汞胁迫

下, 文蛤内脏团诱导 HSP 70产生, 而且其表达量在高

度海水酸化条件下随甲基汞浓度升高而升高, 这有助

于文蛤及时应对蛋白质损伤, 减缓免疫应答损伤。类

似结果也出现在海水酸化(pH 7.80)和 Cd(10 μg/L)胁

迫下长牡蛎(Crassostrea gigas)中 , 即消化腺和鳃内

HSP 70 的表达量被显著上调, 促进受损蛋白的修复

和清除[7]。 

3.2  MeHg 和海水酸化共同胁迫对文蛤生

物矿化相关酶的影响 
贝类通过生物矿化作用构建碳酸钙保护贝壳。研

究表明, 海水酸化和重金属暴露会影响贝类壳生长和

性能, 降低贝壳结构完整性和生物矿化能力[42-44]。其

中, 碳酸酐酶(CA)在无脊椎动物的矿化如贝壳的发育

生长中起着重要作用, 而 Ca2+-ATP 酶和 Na+/K+-ATP

酶是重要的跨膜蛋白, 参与调节生物体的呼吸、离子

转运、酸碱调节和钙化等多种生理功能[45-46]。本研

究中, 文蛤内脏团内 CA 表达, Na+/K+-ATP 酶和 Ca2+- 

ATP 酶的活性未受中度海水酸化和甲基汞共同胁迫

的影响; 在此胁迫条件下, 内脏团中的 CO2、HCO3
–

和 H+浓度以及甲基汞蓄积量的增加未超出文蛤自身

的酸碱调节能力和解毒能力, 因而未引起这些酶的

显著变化[47]。高海水酸化胁迫下, 内脏团 CA 对甲基

汞胁迫的敏感性增加 , 其表达被抑制 , 干扰了文蛤 

的酸碱调节能力, CO2 不能及时被转化或清除, 对生

物矿化作用产生负面影响[5, 47-49], 这与 Cd 胁迫显著

抑制了紫贻贝(Mytilus galloprovincialis)体内 CA 表

达这一现象一致[42]。此外, 文蛤鳃和内脏团中 Na+/ 

K+-ATP 酶和 Ca2+-ATP 酶对高度海水酸化更为敏感, 

海水酸化引起的碳酸盐平衡的变化一定程度上抑制

了两种 ATP 酶的活性, 进而干扰能量供给和 Ca2+吸

收、转运过程, 影响生物矿化作用[50], 这与海水酸化

(pH≤7.80)显著抑制缢蛏(Sinonovacula constricta)的

Ca2+/Mg2+-ATP 酶的活性类似[51]。在文蛤鳃中, 海水 



 

 Marine Sciences / Vol. 47, No. 7 / 2023 31 

酸化和甲基汞共同胁迫未显著影响 CA 表达量的变

化。但是 , 海水酸化和砷胁迫显著抑制了长牡蛎

(C. gigas)和福建牡蛎(Crassostrea angulata)体内 CA

表达[5], 说明二者共同胁迫对 CA 表达的影响在物种

或金属之间存在差异。另一方面, 文蛤鳃内 Na+/K+- 

ATP 酶和 Ca2+-ATP 酶的活性相较于 CA 对甲基汞胁

迫更为敏感。甲基汞胁迫导致文蛤鳃内 ROS 和重金

属蓄积 , 会破坏酶的结构和功能并抑制其活性 , 阻

碍能量供给和 Ca2+吸收、转运过程, 最终可能影响文

蛤的生物矿化作用[47]。高度海水酸化的作用下, 高浓

度甲基汞胁迫显著抑制 Na+/K+-ATP 酶和 Ca2+-ATP

酶的活性, 表示海水酸化能潜在地加剧甲基汞对文

蛤生物矿化作用的毒性效应。 

总体而言 , 海水酸化和甲基汞胁迫显著影响文

蛤内脏团和鳃免疫应答和生物矿化作用, 并表现出

组织差异性。相较于单一生物标志物评价法, 综合生

物标志物评价能够更加客观地评估受试生物的整体

生理响应。ACP、LZM、HSP 70、Na+/K+-ATPase 等

生物标志物对二者共同胁迫的响应比较敏感, 在评

价海洋酸化背景下甲基汞对文蛤的毒性效应中具有

潜在的生物指示能力。 
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Abstract: The toxic effects of heavy metals on marine organisms are an important topic within the field of ecotoxicology. 

Ocean acidification affects physiological processes, such as the formation of the calcium carbonate shell of marine 

shellfish and the form and bioavailability of pollutants, particularly heavy metals, and thus their biological toxicity. 

Marine shellfish have an open circulatory system, so their physiology is vulnerable to environmental change. To 

investigate the toxic effects of methylmercury (MeHg) on the immune response and biomineralization of marine bivalves 

under seawater acidification (SA) conditions, wild-caught clams (Meretrix petechialis) were exposed to seawater of 

different pH levels (CO2 partial pressure; pH 8.10/no SA, 7.70/moderate SA, and 7.30/extreme SA) and MeHg 

concentrations (control, solvent and control: 0.1, 1, and 5 μg/L, respectively) for 21 days. The responses of biomarkers 

related to immune function and biomineralization in the visceral mass and gill tissues of the clam to the combined stress 

were bioassayed after the exposure. The immune-related biomarkers included lysozyme (LZM), acid phosphatase (ACP), 

alkaline phosphatase (AKP), and heat shock protein 70 (HSP70). The biomineralization-related biomarkers included 

Na+/K+-ATPase, Ca2+-ATPase, and carbonic anhydrase. Principal component analysis (PCA) and correlation coefficient 

analysis were employed to evaluate the collective effects of the combined stressors on the two physiological processes. 

The results showed that SA and MeHg significantly affected the immune response, and various biomarkers exhibited 

tissue-specific responses to different levels of stress. Specifically, MeHg exposure induced AKP and LZM activities in 

the visceral mass, indicating that MeHg stimulated immune detoxification mechanisms and enhanced the immune 

response. SA inhibited AKP activity in the gill and visceral mass, thus suppressing the immune response. Ca2+-ATPase 

activity decreased significantly under the combined SA and MeHg stress, which disrupted ion balance and 

biomineralization. SA exacerbated the toxic effects of MeHg on the immune response and biomineralization. Correlation 

analysis and PCA indicated that these biomarkers worked together to defend against the toxic effects of co-occurring 

environmental stressors on the immune response and biomineralization strategy. ACP, LZM, HSP70, Na+/K+-ATPase, 

and AKP were sensitive to MeHg exposure under SA conditions and could be potential biomarkers of SA and MeHg 

co-exposure. The present study provides new insights into the effects of ocean acidification and heavy metal stress on the 

physiology of bivalves and offers a scientific basis for evaluating changes in bivalve populations and resource 

management under ocean acidification scenarios. 
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