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微藻胞外聚合物对聚苯乙烯和二氧化硅纳米颗粒

环境行为和毒性效应的影响
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[摘要] 　 为探究纳米颗粒对藻类的毒性效应及胞外聚合物(ｅｘｔｒａｃｅｌｌｕｌａｒ ｐｏｌｙｍｅｒｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓꎬＥＰＳ)在该过程中

的作用ꎬ本研究以聚苯乙烯(ＰＳ)和二氧化硅(ＳｉＯ２)纳米颗粒为代表ꎬ莱茵衣藻(Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ)为受

试生物ꎬ测定添加纳米颗粒及外源 ＥＰＳ 后藻细胞密度、特异生长率、色素含量、ＥＰＳ 含量等生长及生理生化指标.
结果表明ꎬＰＳ 和 ＳｉＯ２ 均显著抑制莱茵衣藻的生长ꎬ且小粒径颗粒的抑制作用更强ꎬ两种纳米颗粒对莱茵衣藻的

色素含量影响整体较弱ꎬ仅 ２０ ｎｍ ＰＳ 可显著抑制色素生成. 经两种纳米颗粒胁迫 ３ ｄ 后ꎬ莱茵衣藻的 ＥＰＳ 分泌

量均显著增加. 外源 ＥＰＳ 的加入可有效缓解 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 对莱茵衣藻的毒性ꎬ具体表现为莱茵衣藻特异生长率的

提升. 外源 ＥＰＳ 添加 ３ ｄ 后ꎬ相应 ２０ ｎｍ ＰＳ、１００ ｎｍ ＰＳ、２０ ｎｍ ＳｉＯ２、１００ ｎｍ ＳｉＯ２ 处理组藻的特异生长率分别提升

３３.３％、３１.４％、１２.０％、１２.１％ꎬ且对小粒径 ＰＳ 的毒性缓解效果更显著ꎬ对大粒径的 ＳｉＯ２ 的毒性缓解效果更佳. 此

外ꎬ外源 ＥＰＳ 还可提升莱茵衣藻的色素含量ꎬ增强其自身分泌 ＥＰＳ 的能力.
[关键词] 　 纳米颗粒ꎬ二氧化硅ꎬ聚苯乙烯ꎬ莱茵衣藻ꎬ胞外聚合物ꎬ毒性效应
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ｐｉｇｍｅｎｔ ｓｙｎｔｈｅｓｉｓ. Ａｆｔｅｒ ３ ｄａｙｓ ｏｆ ｓｔｒｅｓｓ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ｔｈｅ ｔｗｏ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓꎬｔｈｅ ＥＰＳ ｓｅｃｒｅｔｉｏｎ ｌｅｖｅｌ ｏｆ Ｃ􀆰 ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ｒｏｓｅ
ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ. Ｅｘｏｇｅｎｏｕｓ ＥＰＳ ａｄｄｉｔｉｏｎ ｅｆｆｅｃｔｉｖｅｌｙ ｒｅｌｉｅｖｅｄ ｔｈｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｏｆ ＰＳ ａｎｄ ＳｉＯ２ ｔｏ Ｃ􀆰 ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉꎬｗｈｉｃｈ ｗａｓ ｒｅｆｌｅｃｔｅｄ
ｉｎ ｔｈｅ ｅｌｅｖａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ａｌｇａｌ ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｇｒｏｗｔｈ ｒａｔｅ. Ａｆｔｅｒ ３ ｄａｙｓ ｏｆ ｅｘｏｇｅｎｏｕｓ ＥＰＳ ｓｕｐｐｌｅｍｅｎｔａｔｉｏｎꎬｔｈｅ ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｇｒｏｗｔｈ ｒａｔｅｓ
ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ ２０ ｎｍ ＰＳꎬ１００ ｎｍ ＰＳꎬ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ ａｎｄ １００ ｎｍ ＳｉＯ２ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ｂｙ ３３. ３％ꎬ３１. ４％ꎬ１２. ０％ ａｎｄ １２. １％ꎬ
ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙ. Ｅｘｏｇｅｎｏｕｓ ＥＰＳ ｄｅｌｉｖｅｒｅｄ ａ ｍｏｒｅ ｒｅｍａｒｋａｂｌｅ ｄｅｔｏｘｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｓｍａｌｌｅｒ￣ｓｉｚｅｄ ＰＳꎬｗｈｉｌｅ ｉｔ ａｃｈｉｅｖｅｄ
ｂｅｔｔｅｒ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｍｉｔｉｇａｔｉｏｎ ｆｏｒ ｌａｒｇｅｒ￣ｓｉｚｅｄ ＳｉＯ２ . Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎꎬ ｅｘｏｇｅｎｏｕｓ ＥＰＳ ｃｏｕｌｄ ｒａｉｓｅ ｔｈｅ ｐｉｇｍｅｎｔ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ
Ｃ􀆰 ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ａｎｄ ｉｍｐｒｏｖｅ ｉｔｓ ｉｎｔｒｉｎｓｉｃ ｃａｐａｃｉｔｙ ｔｏ ｓｙｎｔｈｅｓｉｚｅ ａｎｄ ｓｅｃｒｅｔｅ ＥＰＳ.
Ｋｅｙ ｗｏｒｄｓ:ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅꎬｓｉｌｉｃａꎬｐｏｌｙｓｔｙｒｅｎｅꎬＣｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉꎬｅｘｔｒａｃｅｌｌｕｌａｒ ｐｏｌｙｍｅｒｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓꎬｔｏｘｉｃ ｅｆｆｅｃｔｓ

随着社会经济的发展ꎬ人工纳米材料实现规模化生产与应用ꎬ并在生产和使用过程中不断被释放进入

水环境[１]ꎬ其中ꎬ有机纳米颗粒(如聚苯乙烯ꎬｐｏｌｙｓｔｒｙｒｅｎｅꎬＰＳ) [２] 与无机纳米颗粒(如二氧化硅ꎬｓｉｌｉｃａꎬ
ＳｉＯ２) [３]作为两类代表性污染物ꎬ常存在于天然水体环境并对水生生态系统构成潜在风险[４－６]ꎬ影响水生

生物的摄食、生长发育和繁殖等过程[７－１０] .微藻作为水生态系统的初级生产者ꎬ是 ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒生态

毒性的重要靶标生物[１１] . 研究表明ꎬＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒对微藻的毒性由多种机制共同介导[１２]ꎬ主要包括改

变微藻细胞成分、引起氧化应激损伤、影响光合作用、释放毒性物质和产生基因毒性等[１３－１４] . 多项研究已

证实ꎬＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒对微藻的毒性具有显著的粒径依赖性[１５]:小粒径颗粒因具有更大的比表面积与

穿透能力ꎬ通常表现出更强的生物毒性. 但现有研究多针对单一纳米颗粒展开[１６－１８]ꎬ对不同种类和性质的

纳米颗粒(如疏水性 ＰＳ 与亲水性 ＳｉＯ２)的毒性效应差异及内在机制ꎬ学界尚未形成统一认识ꎬ尤其缺乏同

一受试体系下不同纳米颗粒的平行对比研究.
胞外聚合物(ｅｘｔｒａｃｅｌｌｕｌａｒ ｐｏｌｙｍｅｒｉｃ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓꎬＥＰＳ)是藻类分泌至胞外的大分子有机物ꎬ主要成分为

多糖与蛋白质[１９] . 凭借独特的多孔网状结构[２０]与多功能基团ꎬＥＰＳ 可吸附于水体中的纳米颗粒ꎬ改变其

环境行为与生物毒性. 已有研究多关注外源 ＥＰＳ 对纳米颗粒毒性的整体调控效果[２１]ꎬ但对胁迫下微藻内

源 ＥＰＳ 的分泌情况关注不足. 此外ꎬＥＰＳ 中蛋白与多糖组分在纳米颗粒胁迫下组分的变化规律ꎬ仍缺乏系

统阐释. 莱茵衣藻(Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ)属于绿藻门ꎬ是广泛存在于水体的初级生产者ꎬ具有生长迅

速、比表面积大、细胞结构简单及对污染物敏感等特性[２２]ꎬ是开展水生生物毒理研究的理想模式生物[２３] .
基于上述研究空白ꎬ本研究以莱茵衣藻为受试生物ꎬ系统比较不同粒径(２０ ｎｍ、１００ ｎｍ)ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 的

毒性效应ꎬ初步探讨二者的潜在致毒差异ꎬ揭示外源 ＥＰＳ 对纳米颗粒毒性的调控作用. 研究有望为纳米颗

粒的生态风险评估和治理提供科学依据.

１　 材料与方法

１.１　 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 纳米颗粒的合成

ＰＳ 的制备:采用乳液聚合法合成[２４] . 将苯乙烯(Ｓｔ)、过硫酸钾(Ｋ２Ｓ２Ｏ８ꎬＫＰＳ)和十二烷基磺酸钠(ＳＤＳ)
按不同比例混合ꎬ制成所需粒径的 ＰＳ. 即在三颈烧瓶中加入纯水并通过氮吹去除装置及水溶液中氧气ꎬ开
启水浴加热与冷凝回流系统ꎬ然后向反应体系加入表面活性剂 ＳＤＳꎬ搅拌均匀后加入纯化的 Ｓｔ 单体ꎻ待反

应温度升至 ７０ ℃时加入 ＫＰＳ 溶液ꎬ引发反应. 反应全程搅拌并通入氮气. 反应结束后自然冷却至室温ꎬ转
移产物并使用超滤杯洗样ꎬ以去除未反应的单体及残余的表面活性剂ꎬ获得纯净的 ２０ ｎｍ 和 １００ ｎｍ ＰＳ 悬

浮液.
ＳｉＯ２ 的制备:采用改进的 Ｓｔöｂｅｒ 法合成[２５] . 去离子水中加入一定浓度的精氨酸ꎬ充分混合后加入一定

体积的环已烷ꎬ置于水浴锅中ꎬ使用磁力搅拌器搅拌ꎬ溶液温度为 ６０ ℃时加入原硅酸四乙酯(ＴＥＯＳ)ꎬ反应

一定时间ꎬ得到 １０ ｎｍ 的 ＳｉＯ２ . 在此基础上进一步合成 ２０ ｎｍ 的 ＳｉＯ２ . 即用超纯水稀释反应溶液直到精氨

酸浓度为 １~２ ｍｍｏｌ / Ｌꎬ加入环己烷ꎬ并在持续搅拌下将混合物加热至 ６０ ℃ . 加入 ０.３５ ｍＬ ＴＥＯＳ 后ꎬ在黑

暗中持续反应一段时间ꎬ通过超速离心纯化得到 ２０ ｎｍ 的 ＳｉＯ２ . 取一定体积 ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 溶液与乙醇和氨

水混合反应ꎬ一段时间后重复加入 ５ 或 １０ 次 ＴＥＯＳ 和乙醇混合物. 在室温、避光条件下不断搅拌溶液ꎬ持
续反应. 通过离心纯化得到 １００ ｎｍ 的 ＳｉＯ２ . ２０ ｎｍ 和 １００ ｎｍ 的 ＳｉＯ２ 制取成功后均要分散在超纯水中ꎬ并
在 ４ ℃冰箱中避光储存.

—１３１—
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１.２　 材料的表征

配制不同浓度 ２０ ｎｍ 和 １００ ｎｍ 的 ＰＳ 悬浮液(１、３、１０、３０ ｍｇ / Ｌ)及 ＳｉＯ２ 悬浮液(５、１０、２０、５０ ｍｇ / Ｌ)ꎬ
通过动态光散射纳米粒度仪(Ｎａｎｏ－ＺＳＥꎬＭａｌｖｅｒｎꎬ英国)测量其在 ＷＣ 培养基中的水合粒径. 在此基础上ꎬ
以未添加 ＥＰＳ 的纳米颗粒悬浮液作为对照ꎬ选取 １０ ｍｇ / Ｌ 的 ＰＳ 和 ２０ ｍｇ / Ｌ 的 ＳｉＯ２ꎬ添加 ＥＰＳ(３０ ｍｇ / Ｌ)
后测量纳米颗粒在培养基中的水合粒径变化. １０ ｍｇ / Ｌ ＰＳ、２０ ｍｇ / Ｌ ＳｉＯ２ 为本实验设计浓度区间的中等水

平ꎬ既能保证 ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒的毒性效应可被稳定观测ꎬ又可有效显示外源 ＥＰＳ 的毒性调控效果ꎻ同时

该浓度范围与国内外同类纳米毒理研究的常用暴露浓度一致ꎬ保证了研究结果的可比性. 实验所用外源

ＥＰＳ 浓度为 ３０ ｍｇ / Ｌꎬ处于国内外现有研究的常用浓度区间内.
１.３　 藻种培养

莱茵衣藻购自中国科学院水生生物研究所(武汉ꎬ中国)ꎬ在 ＷＣ 培养基[２６](ｐＨ ７.０)中无菌培养. 培养

条件:光照强度 ６０ μｍｏｌ / ｍ２ / ｓꎬ光暗比 １２ ｈ:１２ ｈꎬ温度 ２５ ℃ꎬ静置培养ꎬ每天定时摇动 ３ 次.
１.４　 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 纳米颗粒毒性实验

分别配制含不同浓度 ＰＳ(０、１、３、１０、３０ ｍｇ / Ｌ)和 ＳｉＯ２(０、５、１０、２０、５０ ｍｇ / Ｌ)的 ＷＣ 培养基ꎬ将莱茵衣

藻以 １×１０５ ｃｅｌｌｓ / ｍＬ 的初始密度接入并培养 ３ ｄꎬ每天取样测定溶液吸光度. 实验结束后测定样品细胞色

素含量、ＥＰＳ 含量等指标.
另分别设置浓度为 １０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＰＳ、１０ ｍｇ / Ｌ １００ ｎｍ ＰＳ、２０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＳｉＯ２、２０ ｍｇ / Ｌ １００ ｎｍ ＳｉＯ２

处理组ꎬ每组设置加入 ３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳ 和不加入 ＥＰＳ 进行对比ꎬ同时设置不含纳米颗粒的对照组. 将莱茵衣

藻以 １×１０５ ｃｅｌｌｓ / ｍＬ 的初始密度接入并培养ꎬ培养 ３ ｄꎬ每天取样测定溶液吸光度. 实验终点测定样品细胞

色素含量、ＥＰＳ 含量、荧光强度等指标.
１.５　 指标测定

１.５.１　 藻细胞密度与生长率

采用光密度法[２７]测定藻细胞密度. 经紫外可见分光光度计(ＵＶ－１７８０ꎬ岛津ꎬ日本)波长扫描确定藻

液的最大吸收峰波长为 ６８０ ｎｍꎬ于 ６８０ ｎｍ 处测定吸光度ꎬ即 ＯＤ６８０ . 利用血球计数板法进行显微镜计数ꎬ
建立吸光度与藻密度的标准曲线. 每天取样测定溶液吸光度ꎬ计算藻密度和特异生长率 μ(式(１)) .

μ＝
ｌｎＣ ｔ－ｌｎＣ０

ｔ
ꎬ (１)

式中ꎬＣ０ 为初始藻细胞浓度ꎬＣ ｔ 为经过一段时间 ｔ后的藻细胞浓度.
１.５.２　 色素含量

采用乙醇提取法测定叶绿素 ａ(Ｃｈｌ ａ)、叶绿素 ｂ(Ｃｈｌ ｂ)和类胡萝卜素(Ｃａｒｏ)含量. 培养 ３ ｄ 时ꎬ取 １０ ｍＬ
样品经玻璃纤维滤膜过滤ꎬ将滤膜用 ９５％乙醇溶液于 ４ ℃避光浸提 ４８ ｈ. ８ ２００ ｇ 离心 １５ ｍｉｎꎬ取上清液测定

４７０ ｎｍ、６４９ ｎｍ 和 ６６５ ｎｍ 波长处的 ＯＤ 值ꎬ以 ９５％乙醇溶液为参比ꎬ按如下公式计算色素含量:
Ｃｈｌ ａ ＝ １３.７×ＯＤ６６５－５.７６×ＯＤ６４９ꎬ (２)
Ｃｈｌ ｂ＝ ２４.９６×ＯＤ６４９－７.３２×ＯＤ６６５ꎬ (３)

Ｃａｒｏ ＝(１ ０００×ＯＤ４７０－２.０５×Ｃｈｌ ａ) / ２４５. (４)
１.５.３　 ＥＰＳ 的含量测定及成分鉴定

采用离心－加热法提取 ＥＰＳꎬ分为游离型 Ｓ￣ＥＰＳ 和附着型 Ｂ￣ＥＰＳ. 取适量藻液ꎬ８ ２００ ｇ 下离心 １５ ｍｉｎ. 上
清液经 ０.４５ μｍ 孔径滤膜过滤得到 Ｓ￣ＥＰＳꎻ下层藻细胞沉淀中加入等体积 ０.０５％的 ＮａＣｌ 溶液ꎬ６０ ℃水浴

３０ ｍｉｎ 后于 １１ ０００ ｇ 下离心 ２０ ｍｉｎꎬ上清液经 ０.４５ μｍ 孔径滤膜过滤得到 Ｂ￣ＥＰＳ. 将样品酸化至 ｐＨ<２.０ 后通

过总有机碳 /总氮分析仪(Ｍｕｌｔｉ Ｎ / Ｃ ３１００ꎬＡｎａｌｙｔｉｋＪｅｎａꎬ德国)测定 ＥＰＳ 总量. ＥＰＳ 中多糖和蛋白含量分别采

用苯酚硫酸法和考马斯亮蓝法测定.
１.５.４　 三维荧光光谱分析

利用荧光分光光度计(ＬｕｍｉｎａꎬＴｈｅｒｍｏ Ｆｉｓｈｅｒꎬ美国)测定样品的荧光激发发射矩阵(ＥＥＭ) . 激发波长

(Ｅｘ)和发射波长(Ｅｍ)扫描范围分别为 ２５０~４５０ ｎｍ、２００~６５０ ｎｍ. 扫描速率为 １２ ０００ ｎｍ / ｍｉｎꎬ激发和发

射波长测定步长均为 １０ ｎｍ. 数据扣除空白(超纯水)背景.
—２３１—
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１.６　 数据分析

实验数据以平均值±标准差表示ꎬ采用 ＳＰＳＳ ２６ 进行单因素方差分析(ＡＮＯＶＡ)和独立样本 ｔ 检验ꎬ
∗代表 ｐ<０.０５ꎬ差异显著ꎻ∗∗代表 ｐ<０.０１ꎬ差异非常显著ꎻ∗∗∗代表 ｐ<０.００１ꎬ差异极显著. 采用 Ｏｒｉｇｉｎ
２０１８、Ｐｒｉｓｍ １０ 绘图.

　 　 注:１、３、１０、３０ ｍｇ / Ｌ(ａ)２０ ｎｍ ＰＳ 和( ｃ) １００ ｎｍ ＰＳꎻ５、１０、２０、５０ ｍｇ / Ｌ( ｂ) ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 和( ｄ) １００ ｎｍ ＳｉＯ２ꎻ( ｅ) １０ ｍｇ / Ｌ ＰＳ＋

３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳꎻ( ｆ)２０ ｍｇ / Ｌ ＳｉＯ２＋３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳ. ∗表示添加 ＥＰＳ 前后的处理组间存在显著差异( ｐ<０.０５)ꎻ∗∗表示添加 ＥＰＳ 前后的

处理组间存在非常显著差异(ｐ<０.０１)ꎻ∗∗∗表示添加 ＥＰＳ 前后的处理组间存在极显著差异(ｐ<０.００１) .
图 １　 不同浓度不同粒径的 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 及添加 ＥＰＳ 前后的粒径变化

Ｆｉｇ􀆰 １　 Ｐａｒｔｉｃｌｅ ｓｉｚｅ ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ＰＳ ａｎｄ ＳｉＯ２ ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ａｎｄ ｐａｒｔｉｃｌｅ ｓｉｚｅｓ ｂｅｆｏｒｅ ａｎｄ ａｆｔｅｒ ＥＰＳ ａｄｄｉｔｉｏｎ

２　 结果与讨论

２.１　 材料的表征

ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒粒径较小、浓度较低时(１ ｍｇ / Ｌ ＰＳ 和 ５ ｍｇ / Ｌ ＳｉＯ２)ꎬ仪器检测效果较差ꎬ大粒径

ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒稳定性更好(图 １) . １００ ｎｍ ＰＳ 的稳定性整体优于 ２０ ｎｍ ＰＳ. 当浓度为 １ ｍｇ / Ｌ 时ꎬＰＳ 的

粒径明显偏大且波动剧烈ꎬ浓度不小于 ３ ｍｇ / Ｌ 时粒径趋于稳定. ２０ ｎｍ ＰＳ 稳定后的粒径在 ２０ ~ ３０ ｎｍꎬ
１００ ｎｍ ＰＳ 稳定后的粒径在 ６０ ｎｍ 左右. ５ ｍｇ / Ｌ 的 ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 在 ２、３ ｄ 时粒径明显大于 ０、１ ｄꎻ其余浓度

下粒径变化小ꎬ基本稳定. １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 粒径波动幅度较小ꎬ稳定性更佳. ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 稳定后的粒径在 ２０ ~
３０ ｎｍꎬ１００ ｎｍ 的 ＳｉＯ２ 稳定后的粒径在 １１０ ｎｍ 左右.

—３３１—
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与未加 ＥＰＳ 的对照组相比ꎬ添加 ＥＰＳ 后两种纳米颗粒粒径均显著增大ꎬ且差异显著性随时间增加而

增强ꎻ多分散指数(ＰＤＩ)也相应增大ꎬ例如 ２０ ｎｍ 和 １００ ｎｍ 的 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 在添加 ＥＰＳ ３ ｄ 后ꎬ其 ＰＤＩ 分别

从 ０.４３、０. １５、０. ３１、０. ０８ 增加到 ０. ７１、０. ４５、０. ６７、０. ３８. 这些表明 ＥＰＳ 的添加促进了纳米颗粒的团聚

(图 １(ｅ)、１( ｆ)) .
２.２　 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 的毒性效应

２.２.１　 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 对莱茵衣藻生长的影响

ＰＳ 对莱茵衣藻的生长具有显著抑制作用ꎬ呈现明确的剂量－效应和时间－效应关系ꎬ其中ꎬ２０ ｎｍ ＰＳ
对莱茵衣藻的生长抑制强于 １００ ｎｍ ＰＳ(图 ２(ａ)、２(ｂ)) . １０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＰＳ 胁迫下第 ２ 天莱茵衣藻生长

受非常显著抑制(ｐ<０.０１)ꎬ而第 ３ 天时受极显著抑制(ｐ<０.００１)ꎬ说明 ＰＳ 对莱茵衣藻生长的抑制随时间

增长而增强. 在 ３０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＰＳ 诱导下ꎬ莱茵衣藻第 ３ 天的特异生长率受到极显著抑制(ｐ<０.００１)ꎬ而
同浓度下的 １００ ｎｍ ＰＳ 仅表现为非常显著抑制(ｐ<０.０１)ꎬ这一粒径依赖的毒性差异归因于小粒径 ＰＳ 具有

更大的比表面积:一方面增强了其表面反应活性ꎬ另一方面促进了其在藻细胞表面的吸附和积累.
ＳｉＯ２ 同样对莱茵衣藻表现出生长抑制效应ꎬ且抑制作用同样随粒径减小而增强(图 ２( ｃ)、２(ｄ)) .

５０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 处理 １ ｄ 后抑制率达 ７９.８５％ꎬ显著高于同浓度 １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 处理组(５１.７４％)ꎬ进一步

证实了小粒径纳米颗粒具有更强的生物毒性ꎬ但其剂量－效应关系弱于 ＰＳ.

　 　 注:１、３、１０、３０ ｍｇ / Ｌ(ａ)２０ ｎｍ ＰＳ 和(ｂ)１００ ｎｍ ＰＳꎻ５、１０、２０、５０ ｍｇ / Ｌ(ｃ)２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 和(ｄ)１００ ｎｍ ＳｉＯ２ . ∗表示与对照组间

存在显著差异(ｐ<０.０５)ꎻ∗∗表示与对照组间存在非常显著差异(ｐ<０.０１)ꎻ∗∗∗表示与对照组间存在极显著差异(ｐ<０.００１) .
图 ２　 莱茵衣藻暴露于不同浓度不同粒径 ＰＳ 与 ＳｉＯ２ ３ ｄ 后的特异生长率变化

Ｆｉｇ􀆰 ２　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｇｒｏｗｔｈ ｒａｔｅ ｏｆ Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ａｆｔｅｒ ３ ｄａｙｓ ｏｆ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ＰＳ ａｎｄ ＳｉＯ２

ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ａｎｄ ｐａｒｔｉｃｌｅ ｓｉｚｅｓ

２.２.２　 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 对莱茵衣藻色素含量的影响

２０ ｎｍ ＰＳ 的胁迫可显著抑制莱茵衣藻色素合成ꎬ且抑制程度随浓度升高而增强ꎬ呈现一定的剂量－效
应关系(图 ３(ａ)) . 其对 Ｃａｒｏ 的抑制率最高(４８.４９％)ꎬ其次是 Ｃｈｌ ｂ(４７.８０％)、Ｃｈｌ ａ(４０.７５％) . １００ ｎｍ 的

ＰＳ 对莱茵衣藻光合色素表现出典型的 Ｈｏｒｍｅｓｉｓ 效应:低浓度(１ ｍｇ / Ｌ、３ ｍｇ / Ｌ)下促进色素生成ꎬ高浓度

(１０ ｍｇ / Ｌ、３０ ｍｇ / Ｌ)下则显著抑制色素合成(图 ３(ｂ)) .
与 ＰＳ 不同ꎬ２０ ｎｍ 和 １００ ｎｍ 的 ＳｉＯ２ 胁迫下ꎬ莱茵衣藻的色素含量均无显著变化ꎬ表明 ＳｉＯ２ 对莱茵衣

藻光合作用的干扰程度显著低于 ＰＳ(图 ３(ｃ)、３(ｄ)) .

—４３１—
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　 　 注:１、３、１０、３０ ｍｇ / Ｌ(ａ)２０ ｎｍ ＰＳ 和(ｂ)１００ ｎｍ ＰＳꎻ５、１０、２０、５０ ｍｇ / Ｌ(ｃ)２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 和(ｄ)１００ ｎｍ ＳｉＯ２ . ∗表示与

对照组间存在显著差异(ｐ<０.０５)ꎻ∗∗表示与对照组间存在非常显著差异(ｐ<０.０１) .
图 ３　 莱茵衣藻暴露于不同浓度不同粒径 ＰＳ 与 ＳｉＯ２ ３ ｄ 后的色素浓度

Ｆｉｇ􀆰 ３　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｐｉｇｍｅｎｔ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ａｆｔｅｒ ３ ｄａｙｓ ｏｆ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ＰＳ ａｎｄ ＳｉＯ２

ｗｉｔｈ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ａｎｄ ｐａｒｔｉｃｌｅ ｓｉｚｅｓ

２.２.３　 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 对莱茵衣藻 ＥＰＳ 含量和组分的影响

ＰＳ 可显著诱导莱茵衣藻分泌 Ｓ￣ＥＰＳꎬ且分泌量随浓度升高而增多ꎬ呈现剂量－效应关系(图 ４( ａ)、
４(ｂ)) . １０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＰＳ 处理 ３ ｄ 后ꎬ莱茵衣藻 Ｓ￣ＥＰＳ 含量极显著升高( ｐ< ０. ００１)ꎬ最大增长率达

６３２.３６％ꎬ而同浓度的 １００ ｎｍ ＰＳ 处理组ꎬ最大增长率为 ５８２.５４％ꎬ表明小粒径 ＰＳ 对莱茵衣藻 Ｓ￣ＥＰＳ 的分

泌有更强诱导作用. ＰＳ 的胁迫对 Ｂ￣ＥＰＳ 浓度影响不明显ꎬ仅 ３０ ｍｇ / Ｌ 处理组出现了显著促进作用. 组分

分析显示ꎬＰＳ 胁迫主要增加 Ｓ￣ＥＰＳ 和 Ｂ￣ＥＰＳ 的蛋白含量(图 ４ ( ｅ)、４ ( ｆ))ꎬ对多糖含量无显著影响

(图 ４( ｉ)、４( ｊ)) . 可能机制是 ＰＳ 对藻细胞生长造成威胁ꎬ促使藻细胞分泌更多的 Ｓ￣ＥＰＳ 用于吸附 ＰＳꎬ而
蛋白质表面存在大量官能团ꎬ能够促进 ＰＳ 的吸附ꎬ使其发生团聚沉降ꎬ减少 ＰＳ 与藻细胞的接触ꎬ降低 ＰＳ
的急性毒性.

２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 的胁迫对 ＥＰＳ 及其组分影响均不明显(图 ４(ｃ)、４(ｇ)、４(ｋ)) . 各个浓度 １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 的胁

迫均会极显著促进 Ｓ￣ＥＰＳ 和 Ｂ￣ＥＰＳ 的分泌(图 ４ｄ) . 当莱茵衣藻受到 １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 胁迫时ꎬＳ￣ＥＰＳ 的蛋白含

量显著增加ꎬ而 Ｂ￣ＥＰＳ 的蛋白含量基本稳定(图 ４(ｈ)) . 可能机制是 ＳｉＯ２ 对藻细胞生长造成威胁ꎬ促使藻

细胞分泌更多的 Ｓ￣ＥＰＳ 用于吸附 ＳｉＯ２ꎬ而蛋白质表面存在大量官能团ꎬ能够促进 ＳｉＯ２ 的吸附ꎬ使其发生团

聚ꎬ形成沉降ꎬ降低 ＳｉＯ２ 的急性毒性. 对于多糖组分ꎬ各个浓度的 １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 均对其有极其显著的抑制作

用(图 ４ｌ) . 这一现象可能存在两方面机制:一是 ＳｉＯ２ 对多糖具有较强的吸附亲和力ꎬ导致分泌的多糖被

快速消耗ꎻ二是在胁迫条件下ꎬ藻细胞将有限的能量优先用于合成蛋白质以增强防御能力ꎬ从而减少了多

糖合成相关通路的表达.
２.３　 ＥＰＳ 对纳米颗粒毒性的调控

２.３.１　 ＥＰＳ 对纳米颗粒胁迫下莱茵衣藻生长的影响

与未加入 ＥＰＳ 的对照组相比ꎬ加入 ＥＰＳ 的处理组莱茵衣藻特异生长率显著提高ꎬ表明外源 ＥＰＳ 能有

效逆转 ＰＳ 和 ＳｉＯ２ 对莱茵衣藻的生长抑制(图 ５(ａ)、５(ｂ)) . 在第 ３ 天时ꎬＥＰＳ 对暴露于 ２０ ｎｍ ＰＳ 的莱茵

衣藻生长抑制具有极显著缓解作用(ｐ<０.００１)ꎬ对暴露于 １００ ｎｍ ＰＳ 的具有非常显著缓解作用(ｐ<０.０１)ꎻ
在第 ３ 天时ꎬＥＰＳ 对暴露于 ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 的莱茵衣藻生长抑制无显著缓解作用ꎬ对暴露于 １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 的具
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　 　 注:２０ ｎｍ ＰＳ 处理组:(ａ)ＥＰＳ、(ｅ)蛋白、( ｉ)多糖ꎻ１００ ｎｍ ＰＳ 处理组:(ｂ)ＥＰＳ、( ｆ)蛋白、( ｊ)多糖ꎻ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 处理组:(ｃ)ＥＰＳ、(ｇ)蛋

白、(ｋ)多糖ꎻ１００ ｎｍ ＳｉＯ２ 处理组:(ｄ)ＥＰＳ、(ｈ)蛋白、( ｌ)多糖. ∗表示与对照组间存在显著差异(ｐ<０.０５)ꎻ∗∗表示与对照组间存在非

常显著差异(ｐ<０.０１)ꎻ∗∗∗表示与对照组间存在极显著差异(ｐ<０.００１) .
图 ４　 莱茵衣藻暴露于 ２０ ｎｍ、１００ ｎｍ的 ＰＳ(１、３、１０、３０ ｍｇ / Ｌ)与 ＳｉＯ２(５、１０、２０、５０ ｍｇ / Ｌ)３ ｄ后 ＥＰＳ及其组分(蛋白、多糖)的含量变化

Ｆｉｇ􀆰 ４　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ ＥＰＳ ａｎｄ ｉｔｓ ｃｏｍｐｏｎｅｎｔｓ(ｐｒｏｔｅｉｎｓ ａｎｄ ｐｏｌｙｓａｃｃｈａｒｉｄｅｓ) ｉｎ Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ
ａｆｔｅｒ ３ ｄａｙｓ ｏｆ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ２０ ｎｍ ａｎｄ １００ ｎｍ ＰＳ(１ꎬ３ꎬ１０ꎬ３０ ｍｇ / Ｌ)ａｎｄ ＳｉＯ２(５ꎬ１０ꎬ２０ꎬ５０ ｍｇ / Ｌ)

有显著缓解作用(ｐ<０.０５)ꎬ表明 ＥＰＳ 对小粒径 ＰＳ 的毒性缓解作用优于大粒径的 ＰＳꎬ对 ＳｉＯ２ 来说则相

反. 这一差异可能与毒性强度的阈值有关:２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 引发高强度胁迫造成的细胞损伤已超出 ＥＰＳ 的修

复能力范围ꎻ而 １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 产生的胁迫强度相对温和ꎬ处于 ＥＰＳ 的有效作用区间内ꎬ故缓解作用显著.
２.３.２　 ＥＰＳ 对 ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒胁迫下莱茵衣藻色素含量的影响

外源 ＥＰＳ 可显著提升 ＰＳ 胁迫下莱茵衣藻的色素含量(图 ５(ｃ)) . 对于 １００ ｎｍ ＰＳ 胁迫组ꎬ外源 ＥＰＳ
添加后 Ｃｈｌ ａ 含量非常显著升高(ｐ<０.０１)ꎬ其次是 Ｃａｒｏ、Ｃｈｌ ｂ(ｐ<０.０５)ꎬ１００ ｎｍ ＰＳ 胁迫下 Ｃｈｌ ａ 含量增长

率为 ６４.３２％ꎬ而 ２０ ｎｍ ＰＳ 胁迫下 Ｃｈｌ ａ 含量增长率为 ４５.３５％ꎬ表明 ＥＰＳ 对 １００ ｎｍ ＰＳ 组 Ｃｈｌ ａ 含量的缓

解作用优于 ２０ ｎｍ ＰＳ. 可能机制是 ＥＰＳ 吸附 ＰＳꎬ使其团聚并沉降ꎬ减少 ＰＳ 对藻细胞的遮蔽从而增加藻细

胞对光的吸收ꎬ促进光合色素的合成. 对于 ＳｉＯ２ 体系ꎬ由于其本身对色素含量无显著影响ꎬ因此外源 ＥＰＳ
的缓解作用并不显著.
２.３.３　 ＥＰＳ 对 ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒胁迫下莱茵衣藻 ＥＰＳ 组成的影响

外源 ＥＰＳ 的添加使莱茵衣藻 ＥＰＳ 总含量和相应组成均有不同程度的提升(图 ６) . 其中ꎬ加入外源

ＥＰＳ 后 ２０ ｎｍ ＰＳ、ＳｉＯ２ 胁迫组莱茵衣藻的 Ｓ￣ＥＰＳ 浓度显著升高(ｐ<０.０５)ꎬ１００ ｎｍ ＰＳ、ＳｉＯ２ 胁迫组莱茵衣

藻的 Ｓ￣ＥＰＳ 浓度非常显著升高(ｐ<０.０１)ꎻ与未添加 ＥＰＳ 的 ＰＳ 胁迫组相比ꎬ外源 ＥＰＳ 的添加使 ２０ ｎｍ ＰＳ
胁迫组莱茵衣藻的 Ｂ￣ＥＰＳ 蛋白浓度显著升高(ｐ<０.０５)ꎬ使 １００ ｎｍ ＰＳ 胁迫组的 Ｂ￣ＥＰＳ 蛋白浓度极显著提

升(ｐ<０.００１)ꎬ这均表明了外源 ＥＰＳ 对受大粒径纳米颗粒胁迫的莱茵衣藻自身 ＥＰＳ 的分泌具有更强促进

作用. 这一现象归因于小粒径纳米颗粒具有更大的比表面积ꎬ使其更容易被 ＥＰＳ 吸附形成团聚并沉降ꎬ从
而减少对莱茵衣藻的毒害ꎬ降低刺激ꎬ进而减少藻自身内源 ＥＰＳ 的分泌ꎻ外源 ＥＰＳ 对大粒径的纳米颗粒吸

—６３１—
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附与团聚效率相对较低ꎬ因此细胞仍需分泌更多 ＥＰＳ 以增强自身防御. 对于多糖组分ꎬ在外源 ＥＰＳ 添加下

其整体浓度有一定程度的提升.

　 　 注:特异生长率:(ａ)ＰＳ、(ｂ)ＳｉＯ２ꎻ色素含量:(ｃ)ＰＳ、(ｄ)ＳｉＯ２ꎻ∗表示添加 ＥＰＳ 前后的处理组间存在显著差异( ｐ<０.０５)ꎻ∗∗表示

添加 ＥＰＳ 前后的处理组间存在非常显著差异(ｐ<０.０１)ꎻ∗∗∗表示添加 ＥＰＳ 前后的处理组间存在极显著差异(ｐ<０.００１) .
图 ５　 外源 ＥＰＳ 添加前后莱茵衣藻暴露于 ２０、１００ ｎｍ ＰＳ(１０ ｍｇ / Ｌ)与 ＳｉＯ２(２０ ｍｇ / Ｌ)３ ｄ 特异生长率及色素浓度的变化

Ｆｉｇ􀆰 ５　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｓｐｅｃｉｆｉｃ ｇｒｏｗｔｈ ｒａｔｅ(μ)ａｎｄ ｐｉｇｍｅｎｔ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ａｆｔｅｒ ３ ｄａｙｓ ｏｆ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ
２０ ｎｍ ａｎｄ １００ ｎｍ ＰＳ(１０ ｍｇ / Ｌ)ａｎｄ ＳｉＯ２(２０ ｍｇ / Ｌ)ꎬｗｉｔｈ ａｎｄ ｗｉｔｈｏｕｔ ｅｘｏｇｅｎｏｕｓ ＥＰＳ ａｄｄｉｔｉｏｎ

　 　 注:(ａ)ＥＰＳ 浓度ꎻ(ｂ)蛋白浓度ꎻ(ｃ)多糖浓度. ∗表示添加 ＥＰＳ 前后的处理组间存在显著差异(ｐ<０.０５)ꎻ∗∗表示添加 ＥＰＳ 前后的

处理组间存在非常显著差异(ｐ<０.０１)ꎻ∗∗∗表示添加 ＥＰＳ 前后的处理组间存在极显著差异(ｐ<０.００１) .
图 ６　 外源 ＥＰＳ 添加前后莱茵衣藻暴露于 ２０、１００ ｎｍ ＰＳ(１０ ｍｇ / Ｌ)与 ＳｉＯ２(２０ ｍｇ / Ｌ)３ ｄ 后 ＥＰＳ、蛋白、多糖浓度的变化

Ｆｉｇ􀆰 ６　 Ｖａｒｉａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ ＥＰＳꎬｐｒｏｔｅｉｎｓ ａｎｄ ｐｏｌｙｓａｃｃｈａｒｉｄｅｓ ｉｎ Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ａｆｔｅｒ ３ ｄａｙｓ ｏｆ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ
２０ ｎｍ ａｎｄ １００ ｎｍ ＰＳ(１０ ｍｇ / Ｌ)ａｎｄ ＳｉＯ２(２０ ｍｇ / Ｌ)ꎬｗｉｔｈ ａｎｄ ｗｉｔｈｏｕｔ ｅｘｏｇｅｎｏｕｓ ＥＰＳ ａｄｄｉｔｉｏｎ

ＥＥＭ 三维荧光光谱分析结果显示(图 ７、８)ꎬ受纳米颗粒胁迫的莱茵衣藻的 Ｓ￣ＥＰＳ、Ｂ￣ＥＰＳ 受到不同程

度的诱导ꎻ受同一污染物胁迫时ꎬ外源 ＥＰＳ 加入后莱茵衣藻的 Ｓ￣ＥＰＳ、Ｂ￣ＥＰＳ 荧光信号均存在不同程度增

强ꎬ其中 ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 及 ２０ ｎｍ、１００ ｎｍ ＰＳ 胁迫组加入外源 ＥＰＳ 后荧光信号增强明显ꎬ再次证明了外源 ＥＰＳ
对纳米颗粒胁迫的莱茵衣藻自身 ＥＰＳ 的分泌具有促进作用.
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　 　 注:(ａ)０ ｍｇ / Ｌꎻ(ｂ)２０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ꎻ(ｃ)２０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＳｉＯ２＋３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳꎻ(ｄ)２０ ｍｇ / Ｌ １００ ｎｍ ＳｉＯ２ꎻ(ｅ)２０ ｍｇ / Ｌ １００ ｎｍ ＳｉＯ２＋３０

ｍｇ / Ｌ ＥＰＳꎻ( ｆ)１０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＰＳꎻ(ｇ)１０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＰＳ＋３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳꎻ(ｈ)１０ ｍｇ / Ｌ １００ ｎｍ ＰＳꎻ( ｉ)１０ ｍｇ / Ｌ １００ ｎｍ ＰＳ＋３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳ.
图 ７　 暴露于不同污染物 ３ ｄ 后莱茵衣藻 Ｓ￣ＥＰＳ 的 ＥＥＭ 图谱

Ｆｉｇ􀆰 ７　 ＥＥＭ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ Ｓ￣ＥＰＳ ｆｒｏｍ Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｆｏｒ ３ ｄ

２.４　 讨论

２.４.１　 ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒对莱茵衣藻生长及色素浓度的影响

本研究结果表明ꎬＰＳ 的总体毒性强于 ＳｉＯ２ꎬ小粒径纳米颗粒毒性大于大粒径纳米颗粒ꎬ这一粒径依赖

性可从两方面解释:其一ꎬ小粒径颗粒更大的比表面积使其具有更大的能量与活性ꎻ其二ꎬ小粒径颗粒更有

可能吸附在藻细胞表面ꎬ影响藻类摄取外部营养. 在不同粒径的两种纳米颗粒单独胁迫下ꎬ莱茵衣藻的生

长均受到显著抑制ꎬ抑制强度随污染物浓度升高而增强ꎬ呈现明确的剂量－效应关系和时间－效应关系ꎬ这
些结论均与已有研究结果一致[２８－２９] .

值得注意的是ꎬ两种纳米颗粒对莱茵衣藻光合色素的影响存在差异:ＰＳ 可显著抑制色素合成ꎬ且 １００ ｎｍ
ＰＳ 呈现典型的 Ｈｏｒｍｅｓｉｓ 效应ꎬ这与 Ｘｕ 等[３０]关于 Ａｇ 纳米颗粒研究的结果一致ꎬ此现象的可能机制为:低
浓度 ＰＳ 激活莱茵衣藻抗氧化系统和应激代谢通路ꎬ细胞主动上调叶绿素合成相关基因表达ꎬ色素含量代

偿性升高. 而高浓度 ＰＳ 大量附着在细胞表面ꎬ对藻细胞产生遮蔽效应ꎬ直接抑制光合作用ꎬ抑制色素生

成. ＳｉＯ２ 的胁迫并未对莱茵衣藻色素含量造成显著影响. 这种材料特异性差异主要源于二者表面理化性

质的不同:ＰＳ 疏水性强ꎬ更易在藻细胞表面形成致密的吸附层ꎬ产生遮蔽效应ꎬ直接干扰光合作用ꎻ而 ＳｉＯ２

亲水性较强ꎬ且更易被藻细胞分泌的 ＥＰＳ 团聚沉降ꎬ对光合作用的直接干扰较弱.
２.４.２　 ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒对莱茵衣藻 ＥＰＳ 分泌的影响

本研究中ꎬＰＳ 和 ＳｉＯ２ 胁迫可诱导 ＥＰＳ 的分泌ꎬ主要增加 Ｓ￣ＥＰＳ 与蛋白组分的含量ꎬ对多糖含量增加
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　 　 注:(ａ)０ ｍｇ / Ｌꎻ(ｂ)２０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ꎻ(ｃ)２０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＳｉＯ２＋３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳꎻ(ｄ)２０ ｍｇ / Ｌ １００ ｎｍ ＳｉＯ２ꎻ( ｅ)２０ ｍｇ / Ｌ

１００ ｎｍ ＳｉＯ２＋３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳꎻ( ｆ)１０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＰＳꎻ(ｇ)１０ ｍｇ / Ｌ ２０ ｎｍ ＰＳ＋３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳꎻ(ｈ)１０ ｍｇ / Ｌ １００ ｎｍ ＰＳꎻ( ｉ)１０ ｍｇ / Ｌ

１００ ｎｍ ＰＳ＋３０ ｍｇ / Ｌ ＥＰＳ.
图 ８　 暴露于不同污染物 ３ ｄ 后莱茵衣藻 Ｂ￣ＥＰＳ 的 ＥＥＭ 图谱

Ｆｉｇ􀆰 ８　 ＥＥＭ ｓｐｅｃｔｒａ ｏｆ Ｂ￣ＥＰＳ ｆｒｏｍ Ｃｈｌａｍｙｄｏｍｏｎａｓ ｒｅｉｎｈａｒｄｔｉｉ ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ｄｉｆｆｅｒｅｎｔ ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ ｆｏｒ ３ ｄ

不显著ꎬ且 １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 对其还有抑制作用. 这一现象可能存在两方面机制:一是 ＳｉＯ２ 对多糖具有较强的

吸附亲和力ꎬ导致分泌的多糖被快速消耗ꎻ二是在胁迫条件下ꎬ藻细胞将有限的能量优先用于合成蛋白质

以增强防御能力ꎬ从而下调了多糖合成相关通路的表达[３１] . 纳米颗粒诱导微生物优先分泌富蛋白 ＥＰＳ 的

现象在细菌体系中也得到了验证. Ｃａｏ 等[３２]研究发现ꎬ单独重金属 Ｃｄ 胁迫下细菌 ＥＰＳ 以多糖为主ꎬ但当

体系中存在铁氧化物纳米颗粒时ꎬＥＰＳ 蛋白含量显著升高ꎬ蛋白多糖比值升至 １.２ꎬ表明纳米颗粒胁迫会特

异性诱导蛋白类 ＥＰＳ 的合成与分泌. Ｌｉ 等[３３]研究球形棕囊藻时却得到相反结果ꎮ 在面对纳米颗粒胁迫

时ꎬ棕囊藻多糖的含量显著增加ꎬ这可能是因为两类微藻生理结构与生存策略不同:球形棕囊藻分泌大量

多糖类胶质ꎬ形成标志性的凝胶状囊体基质ꎬ多糖是其抵御外界胁迫的固有功能物质ꎻ而莱茵衣藻为单细

胞绿藻ꎬ无多糖聚集防护的机制ꎬ蛋白分子携带更多羧基、氨基等活性官能团ꎬ对 ＰＳ 与 ＳｉＯ２ 具备吸附络合

能力ꎬ因此细胞会优先分配能量合成蛋白组分ꎬ阻断纳米颗粒接触莱茵衣藻.
２.４.３　 ＥＰＳ 对 ＰＳ、ＳｉＯ２ 纳米颗粒毒性的调控

本研究中ꎬ外源 ＥＰＳ 的添加可有效缓解 ＰＳ 与 ＳｉＯ２ 对莱茵衣藻的毒性ꎬ表现为藻细胞生长速率与光合

色素水平的显著恢复ꎮ 同时仪器测定和三维荧光光谱分析结果均显示ꎬ与未加入 ＥＰＳ 的胁迫组相比ꎬ外
源 ＥＰＳ 可提升莱茵衣藻分泌 ＥＰＳ 的能力. 上述缓解效应具有明显的材料和粒径特异性:对小粒径的 ＰＳ 缓

解效果更显著ꎬ对大粒径的 ＳｉＯ２ 缓解效果更佳ꎬ已有研究同样证明了这一点[３４] . 这种特异性主要源于

ＥＰＳ 与不同纳米颗粒的相互作用差异:对于 ＰＳ 体系ꎬ小粒径颗粒更大的比表面积提供了更多的结合位
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点ꎬ因此更易被 ＥＰＳ 吸附团聚ꎬ毒性缓解效果更明显ꎻ对于 ＳｉＯ２ 体系ꎬ２０ ｎｍ ＳｉＯ２ 的毒性强度过高ꎬ其引发

的细胞损伤已超出 ＥＰＳ 的修复能力范围ꎬ而 １００ ｎｍ ＳｉＯ２ 的毒性相对温和ꎬ处于 ＥＰＳ 的有效作用区间ꎬ缓
解作用显著.

本研究因未设置单独外源 ＥＰＳ 对照组ꎬ无法完全区分 ＥＰＳ 直接对提供营养促进生长效应与吸附团聚

效应的贡献. 然而ꎬ结合本实验结果及已有研究分析[３５－３６]ꎬ吸附团聚的解毒效应为外源 ＥＰＳ 调控作用的

核心主导因素ꎬ营养效应贡献低. 外源 ＥＰＳ 加入 ３ ｄ 后ꎬ相应 ２０ ｎｍ ＰＳ、１００ ｎｍ ＰＳ、２０ ｎｍ ＳｉＯ２、１００ ｎｍ
ＳｉＯ２ 胁迫组藻生长率分别提升 ３３.３％、３１.４％、１２.０％、１２.１％ꎮ 若 ＥＰＳ 主要通过供给营养促进生长ꎬ则不

同污染物胁迫组生长率提升幅度应处于同一水平ꎬ而该规律恰好符合上文所述的吸附团聚效应材料特异

性规律.

３　 结论

本研究结果表明ꎬ天然水体中广泛存在的 ＥＰＳ 可显著调控纳米颗粒的环境行为与生物毒性ꎬ表现为

ＥＰＳ 可显著缓解小粒径 ＰＳ 和大粒径 ＳｉＯ２ 对莱茵衣藻的毒性效应ꎬ提升莱茵衣藻的生长率及光合色素浓

度ꎬ同时促进莱茵衣藻自身 ＥＰＳ 的分泌ꎬ增加蛋白或多糖组分. 上述发现对纳米颗粒的生态风险评估具有

重要意义ꎬ但其在天然水环境这一复杂生态系统中的适用性仍需更深入的实验验证. 本研究仍存在一定

局限:(１)未单独设置外源 ＥＰＳ 对照组ꎬ无法区分直接营养促生长效应与纳米颗粒解毒效应的贡献ꎬ仅控

制外源 ＥＰＳ 总浓度ꎬ蛋白多糖组分表征缺失ꎻ(２)蛋白与多糖组分变化的机理解释基于已有文献推论ꎬ无
分子生物学实验验证. 后续可进一步拓展研究深度、广度及周期ꎬ为纳米颗粒的生态风险评估提供更全面

的依据.
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