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摘要：随着纳米技术产业的高速发展，大量工程纳米颗粒物（Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｎａｎｏ－ｐａｒｔｉｃｌｅｓ，ＥＮＰｓ）被排放到自然水环境中，因此对

其进行生态毒性及环境风险的研究尤为迫切。 综述了 ＥＮＰｓ 在水环境中的毒理学机理及理想模式生物筛选的研究进展。 目前

的研究表明 ＥＮＰｓ 的毒性作用机制主要包括两方面：一是影响细胞信号通路，二是氧化应激造成基因表达的变化。 此外，光催

化活性、细胞表面附着、溶解特性、表面特征、赋存形态、溶剂效应及与其他环境污染物的协同作用也是可能的毒性作用机理。

模式生物的筛选与确定在纳米生态毒理学研究中极为重要。 鱼类作为水环境中普遍存在的脊椎动物，群落庞大，其具有行为端

点敏感性高、且在生物毒性实验中存在明显的量效关系等特征，被认为是研究 ＥＮＰｓ 生态毒理学最适合的水生模式生物。 研究

表明针对在 ＥＮＰｓ 影响下的未成年鱼类的行为特征研究比传统的胚胎发育及致死率研究更为有效。 无脊椎动物和浮游植物同

样在各种水环境中普遍存在，对环境污染物极为敏感，且对有害物质具有显著的富集放大效应，因此作为模式生物也具有一定

的优势。
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ｆｏｒ ｓｔｕｄｙｉｎｇ ｔｈｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＥＮＰｓ， ｓｉｎｃｅ ｔｈｅｙ ａｒｅ ａｂｕｎｄａｎｔ ｉｎ ｂｏｔｈ ｆｒｅｓｈｗａｔｅｒ ａｎｄ ｍａｒｉｎｅ ａｑｕａｔｉｃ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｓ． Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ，
ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ａｒｅ ｉｍｐｏｒｔａｎｔ ｐｒｏｄｕｃｅｒｓ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｓ， ｏｃｃｕｐｙｉｎｇ ａｎ ｉｍｐｏｒｔａｎｔ ｐｌａｃｅ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍｓ． Ｔｏｘｉｃ
ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＥＮＰｓ ｔｏ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ａｎｄ ｓａｖｉｎｇ ｏｆ ＥＮＰｓ ｂｙ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｃａｎ ｄｉｒｅｃｔｌｙ ｏｒ ｉｎｄｉｒｅｃｔｌｙ ａｆｆｅｃｔ ｔｈｅ ｅｎｔｉｒｅ ａｑｕａｔｉｃ
ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ． Ｉｎｖｅｒｔｅｂｒａｔｅｓ ａｎｄ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ ａｒｅ ｂｏｔｈ ｄｏｍｉｎａｎｔ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔｓ， ａｎｄ ａｒｅ ｈｉｇｈｌｙ ｓｅｎｓｉｔｉｖｅ ｔｏ
ｐｏｌｌｕｔａｎｔｓ； ｔｈｅｙ ｈａｖｅ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｅｎｒｉｃｈｍｅｎｔ ａｎｄ ａｍｐｌｉｆｉｃａｔｉｏｎ ｅｆｆｅｃｔ ｏｎ ｈａｒｍｆｕｌ ｓｕｂｓｔａｎｃｅｓ． Ｔｈｅｒｅｆｏｒｅ， ｔｈｅｙ ａｌｓｏ ｈａｖｅ ａ
ｃｅｒｔａｉｎ ａｄｖａｎｔａｇｅ ａｓ ｍｏｄｅｌ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ．

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ： ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅ； ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ； ａｑｕａｔｉｃ ｓｙｓｔｅｍｓ； ｍｏｄｅｌ ｏｒｇａｎｉｓｍ

纳米材料显示出了许多其宏观形态所不具备的新特性，在众多技术应用领域都展现出了巨大的潜力，例
如在医疗、计算机、纺织、机械、航天等行业中都有着广泛的应用。 约十年前，人们开始认识到工程纳米材料可

能给人类健康和环境安全带来的威胁。 在 ２００３ 年 ４ 月，Ｓｃｉｅｎｃｅ 刊登的一篇文章首先提出了进行纳米材料毒

理学研究的必要性［１］。 同年 ７ 月，Ｎａｔｕｒｅ 的一篇文章指出，如果不对纳米材料的生态毒理学效应进行研究，将
导致纳米技术丧失政府和公众的信任及支持［２］。 英国在 ２００８ 年发起了一项关于纳米材料和纳米技术对人类

环境、健康和安全的全球性调查，并于 ２００９ 年 ３ 月发布研究项目总结报告，这在全世界属首次开展。 ２００９ 年

１ 月，加拿大颁布了一项法律，要求国内企业和研究机构每年购买超过 １０００ ｇ 纳米材料时需申报购买的数量、
用途和已知的毒性。 生态毒理学研究从上个世纪 ５０ 年代到 ９０ 年代完成了从传统的研究方法到毒理基因组

学方法的转变［３⁃４］。 随着人们对纳米材料潜在环境风险的研究越来越重视，Ｋａｈｒｕ 和 Ｄｕｂｏｕｒｇｕｉｅｒ 预言下个生

态毒理学研究的时代将会是基因组生态毒理学和纳米生态毒理学时代［５］。
水生生态系统为人类和其他生物提供无尽的食品、能源和矿产资源。 海洋是地球上最重要的水生态系

统，也是最大的天然净化器，大部分工程纳米颗粒物（Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ ｎａｎｏ⁃ｐａｒｔｉｃｌｅｓ，ＥＮＰｓ）通过地表径流、大气沉

降等过程，最终将被排入海洋。 水体沉积物是 ＥＮＰｓ 等污染物的重要的汇，水体中悬浮颗粒物和细粒度沉积

物中含有大量的胶体，这些胶体具有较大的比表面积，携带大量电荷，在吸附作用下，ＥＮＰｓ 就随胶体一起沉积

到沉积物中。 在配合作用和氧化还原作用下，沉积物中的 ＥＮＰｓ 会重新释放到水体中，对水生生物造成生物

毒害作用［６］。 ＥＮＰｓ 进入水环境后通过多种途径进入生物地球化学循环，被浮游生物或底栖生物直接摄入，
通过食物链进行富集放大［７］。

２ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ３６ 卷　
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虽然科研人员已经在 ＥＮＰｓ 的生态毒性机制、毒性强度、生态毒理模型生物、生物地球化学循环及生物可

利用性等方面进行了多年的研究，但有利用价值的数据依然远远不够。 本文将就 ＥＮＰｓ 的生态毒理学机制和

理想模式生物的筛选进行阐述，同时指出了在相关研究过程中出现的问题，并给出了可能的解释。 在本文的

最后对未来的研究方向进行了预测。

１　 ＮＰｓ 的毒理学机制

自然界中有许多天然的纳米颗粒（Ｎａｎｏ⁃ｐａｒｔｉｃｌｅｓ，ＮＰｓ），生物对这些天然 ＮＰｓ 具有较强的适应性。 而人

工合成的纳米材料与天然形成的不同，其毒理学机制更应受到关注。 大量关于 ＥＮＰｓ 毒理学机理的研究表

明，ＥＮＰｓ 不同寻常的物理化学性质主要可以归因于：体积小（表面积和粒度分布），特殊的化学成分（纯度、结
晶度、电子性质）和表面结构（表面反应活性，表面基团、无机或有机包衣）以及溶解度、形状、聚合性等［８⁃９］。
下面介绍目前已发现的 ＥＮＰｓ 主要的毒理学机理。
１．１　 纳米颗粒物诱导的氧化应激

学界普遍认为 ＥＮＰｓ 毒理学的两个主要作用机制：一个是影响细胞信号通路，另一个是活性氧的产生导

致氧化应激，从而造成基因表达的变化［１０⁃１１］。 其主要作用过程为 ＥＮＰｓ 诱导活性氧簇 （Ｒｅａｃｔｉｖｅ ｏｘｙｇｅｎ
ｓｐｅｃｉｅｓ，ＲＯＳ）产生，导致细胞内部发生氧化应激。 抗氧化酶的活性改变，破坏了氧化和抗氧化的平衡，细胞内

活性氧大量积累，进一步导致脂质氧化、细胞膜破坏、信号传递障碍、生长抑制及一系列正常细胞功能丧失，致
使细胞死亡。 这是目前关于 ＥＮＰｓ 毒性机理的最有说服力的解释［１２⁃１３］。 Ｌｉ 等的研究表明纳米 ＴｉＯ２对腰鞭毛

藻和中肋骨条藻的生长具有强烈的抑制作用，其对这两种藻的 ７２ 小时半数致死量分别为 １０．６９ 和 ７．３７ ｍｇ ／
Ｌ；死亡后的藻类细胞膜完全被破坏，细胞器无法辨认；并且超氧化物歧化酶和过氧化氢酶的活性发生了改

变，活性氧水平与对照组比显著升高，ＲＯＳ 作用的靶器官为叶绿体［９］。
实验数据表明，ＥＮＰｓ 的毒性与其对应宏观材料的物理化学性质并无密切联系，而且宏观物化性质差异较

大的 ＥＮＰｓ 可能具有类似的毒性作用。 例如富勒烯 Ｃ６０和纳米 ＴｉＯ２都具有氧化还原活性并可以造成氧化应激

反应，虽然它们的物化性质差异巨大［１４⁃１５］。 ＥＮＰｓ 进入大脑可以产生氧化应激和随后的神经毒性，因此小神

经胶质细胞可以吞噬 ＥＮＰｓ，然后氧化应激反应发生［１６］。 除大脑外，ＥＮＰｓ 可以在多种组织中引起氧化应激反

应［１４， １７⁃１８］。 Ｒｉｂｅｉｒｏ 等研究发现，纳米 Ａｇ 可以抑制斑马鱼的增长，这可能是由于纳米 Ａｇ 引起的氧化应激作用

破坏了 ＤＮＡ 的正常复制，导致正常生理功能的丧失［１９］。
１．２　 光催化活性

研究表明某些纳米粒子（例如纳米 ＴｉＯ２、纳米 ＺｎＯ 等）的光敏性和其在特殊波长下诱导产生的活性氧与

其生物毒性密切相关，这也是其产生毒理学效应的重要原因之一［２０］。 Ｌｕ 等研究发现在近紫外光照射下，暴
露于纳米 ＴｉＯ２的大肠杆菌细胞壁首先降解，接下来是膜损伤和渗透伤害，然后细胞内物质流出，最后细胞死

亡［２１］。 Ｍａ 研究了人造纳米 ＺｎＯ 对线虫的毒性作用，结果显示自然光源下纳米 ＺｎＯ 对线虫的毒性要强于在

人造光源下的毒性，在人造光源下暴露 ２４ 小时对线虫的致死率仍不及在自然光下暴露 ２ 小时，这可能归因于

人造光源光谱范围较窄或光强度较弱，对纳米 ＺｎＯ 生物毒性的激发能力低于自然光［２２］。
Ｋａｌｃ̌íｋｏｖá 等发现 ２ ｍｇ ／ Ｌ 的纳米 ＴｉＯ２在紫外线照射下可以抑制钩虾对黑斑小蜉的捕食活动，使钩虾在 ９６

小时内的捕食量减少了 ６８％，体重下降 ２２％［２３］。 其机制为紫外线激发了纳米 ＴｉＯ２诱导产生的 ＲＯＳ，导致钩虾

正常生理机能的丧失；Ｋａｌｃ̌íｋｏｖá 等还指出纳米 ＥＮＰｓ 的光催化活性在水生态系统中是一种潜在的威胁，在进

行生态风险评估时应将此因素考虑在内［２３］。
然而有研究发现在完全黑暗的情况下，ＥＮＰｓ 对微生物的生长也具有抑制作用。 Ｍａｏ 等研究发现用 Ａｇ 修

饰过的 ＴｉＯ２纳米管即使在无光的条件下，其对大肠杆菌仍表现出较强的抗菌活性［２４］。 Ｒｏｈａ 等的研究也得到

了类似的结果［２５］。 这些现象表明除光催化引起的氧化应激外，还有其他未知的机制造成了 ＥＮＰｓ 的生物毒

性作用。

３　 １８ 期 　 　 　 庄文　 等：水环境中工程纳米颗粒物的生态毒理学机理及理想模式生物的筛选 　
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１．３　 表面吸附作用

某些 ＥＮＰｓ 尤其是金属 ＥＮＰｓ 表现出吸附特性，它们可以吸附在细胞或微生物表面。 ＥＮＰｓ 的表面吸附机

制可能有以下几种：静电作用、范德华力、范德瓦尔斯力、受体配位作用和疏水作用［２６⁃２７］。 通常 ＥＮＰｓ 表面带

有电荷，例如纳米 ＴｉＯ２的零电位点为 ５．２，而自然环境中的水的 ｐＨ 值高于该值，因此纳米 ＴｉＯ２表面在自然水

体中带负电荷［２８］。 另外，由于具有很大的比表面积，ＥＮＰｓ 在水体中可以吸附大量的分子。 例如零价 Ｆｅ 纳米

颗粒与 Ｂａ２＋（１０－６—１０－３ｍｏｌ Ｌ－１）的吸附符合 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 和 Ｄｕｂｉｎｉｎ－Ｒａｄｕｓｈ－ｋｅｖｉｃｈ 吸附等温式 ［２９］。
ＥＮＰｓ 与污染物共存时，可能会改变污染物的毒性效应。 例如 Ｚｈａｎｇ 等研究发现纳米 ＴｉＯ２与 Ｃｄ 的吸附符

合 Ｆｒｅｕｎｄｌｉｃｈ 吸附等温线，纳米 ＴｉＯ２的存在可以加速鲤鱼对 Ｃｄ 的吸收，加快 Ｃｄ 中毒［３０］。 另外，ＥＮＰｓ 吸附或

附着在微生物表面，会阻碍微生物的正常生理功能，并可能进入生物体内产生毒性。 例如 Ｃｈｅｎ 等的研究表明

纳米 ＴｉＯ２对莱茵衣藻的毒性机制主要包括细胞表面吸附、抑制光合作用、脂质过氧化反应和抑制新蛋白质合

成等。 其中在表面吸附作用下，纳米 ＴｉＯ２大量聚集于莱茵衣藻的表面或嵌入细胞膜中，从而阻碍了细胞与周

边环境之间的物质交换及光合作用［３１］。 然而到目前为止，ＥＮＰｓ 与细菌细胞壁之间的相互作用机制还尚不明

确。 另外，也没有关于 ＥＮＰｓ 如何透过细胞壁进入胞内的统一观点。
１．４　 溶解特性、赋存形态和表面特征

ＥＮＰｓ 的生物毒性与其溶解特性、表面特征和赋存形态密切相关。 由金属和金属氧化物 ＥＮＰｓ 游离出来

的金属离子的毒性可能比 ＥＮＰｓ 本身的毒性还要强。 Ｍｏｏｓ 等的研究结果表明纳米 ＣｕＯ 在天然水中的生物毒

性主要来自于其游离出来的 Ｃｕ 离子［３２］。 Ｋａｓｅｍｅｔｓ 等将 ＥＮＰｓ 分为可溶性和非可溶性两类，且研究表明可溶

性 ＥＮＰｓ 的细胞毒性更强；一旦进入细胞，可溶性 ＥＮＰｓ 会释放出金属离子，从而造成细胞损伤甚至使其死

亡［３３］。 Ｌｉ 等研究了纳米 ＺｎＯ 溶液在盐和可溶性有机物（Ｄｉｓｓｏｌｖｅｄ ｏｒｇａｎｉｃ ｍａｔｔｅｒ，ＤＯＭ）存在下对蚯蚓的生物

毒性作用，结果显示在盐环境下，纳米 ＺｎＯ 对蚯蚓的致死率大大降低。 扫描电镜照片显示，纳米 ＺｎＯ 在盐的

作用下大量聚集，其可溶性及生物可利用性都受到了显著的影响；ＤＯＭ 存在时情形与盐存在时类似［３４］。
纳米金属离子具有还原性，例如纳米 Ｃｕ 离子可以参与电子传递，这可能是细胞表面 ＲＯＳ 的来源之一。

Ｉｖａｓｋ 等研究发现在溶解态纳米 Ｃｕ 影响下，大肠杆菌体内产生了超氧化物阴离子［３５］；Ｂｏｎｄａｒｅｎｋｏ 等研究发现

在溶解态纳米 ＣｕＯ 影响下，大肠杆菌体内产生了超氧化物阴离子以及 Ｈ２Ｏ２，并且导致了其 ＤＮＡ 的破坏［３６］。
以上证据表明溶解态 ＥＮＰｓ 参与了氧化应激反应。

然而不同的情况也是存在的。 一项关于纳米 ＺｎＯ 对土壤微生物的生态毒理学研究表明，纳米 ＺｎＯ 的非

可溶态比其同浓度的离子态的毒性更强，这与大多数文献中将 ＥＮＰｓ 的毒性归结于其游离出的离子是不同

的［３７］。 因此，ＥＮＰｓ 的毒性不仅仅与是其是否产生离子有关，还与其特殊的纳米形态的化学效应特征或对生

物的刺激作用有关。 因此，在研究 ＥＮＰｓ 的生态毒理学机制及其生态毒性后果的过程中，ＥＮＰｓ 的溶解特性和

赋存形态是至关重要的两个方面［３８］。
此外，ＥＮＰｓ 的生态毒理学特性也与其表面特性密切相关。 对 ＥＮＰｓ 进行包被等处理会改变其理化性质，

进而改变其生物毒性。 柠檬酸盐包被的纳米 Ａｕ 可以进入人类细胞产生脂质过氧化反应，造成细胞内的膜损

伤［３９］。 溶血性磷脂酰胆碱包被的单层碳纳米管（ＬＰＣ⁃ＳＷＮＴ）可以通过正常摄食途径进入大型溞体内，而且

低剂量不会造成其死亡；而 １０ 和 ２０ ｍｇ ／ Ｌ 浓度的 ＬＰＣ－ＳＷＮＴ 对大型溞的致死率分别为 ２０％和 １００％［４０⁃４１］。
Ｈｏｅｃｋｅ 等将两组海藻分别暴露于用氧化铝包被后及未包被的纳米 ＳｉＯ２中进行生物毒性对比，结果显示包被

后的纳米 ＳｉＯ２毒性明显弱于未包被的纳米 ＳｉＯ２。 Ｈｏｅｃｋｅ 等认为经过包被后的纳米 ＳｉＯ２的表面特性被完全改

变，降低了其毒性；且扫描电镜结果显示未包被的纳米 ＳｉＯ２表面积要远小于包被后的，因此更容易进入海藻细

胞内部对其造成损害［４２］。
１．５　 溶剂效应及纳米颗粒物与其他环境污染物的协同作用

由于不同科研人员进行 ＥＮＰｓ 生态毒性学研究时所使用的实验条件不同，并且没有统一的用于溶解

ＥＮＰｓ 的溶剂类型以及统一的溶剂使用方法，因此 ＥＮＰｓ 的生态毒理学研究没有统一的原则可遵循。 在进行
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ＥＮＰｓ 的生态毒理学研究时，应考虑溶剂的毒性，并明确溶剂是否会在 ＮＰｓ 的诱导下产生毒性。 已有研究表

明，在进行 ＥＮＰｓ 对植物和微生物的生态毒理学研究中，有时溶剂本身的生物毒性比 ＥＮＰｓ 还要强，这一点也

是未来的纳米毒理学研究中特别需要关注的问题之一［４３］。
一项关于异型生物质有机化合物的毒性和生物积累性的研究表明，ＥＮＰｓ 的生物毒性不仅仅由其本身的

特性决定，而且与 ＥＮＰｓ 与其他化合物的相互作用密切相关［４４］。 Ｈｅｎｒｙ 等研究了斑马鱼在纳米 Ｃ６０中的存活

率和基因表达特征。 纳米 Ｃ６０的溶解使用了两种方法：一种为直接将 Ｃ６０在水中搅拌并超声处理；另一种方法

为将 Ｃ６０悬浮于四氢呋喃（ＴＨＦ），经旋转蒸发仪，再悬浮于水中并通氮气处理［４５］。 另外将置于不含 Ｃ６０和 ＴＨＦ
的水中的斑马鱼作为对照组。 结果显示斑马鱼在 ＴＨＦ⁃Ｃ６０水中的存活率明显低于在仅含 Ｃ６０的水中的值以及

对照组中的值，并且在 ＴＨＦ⁃Ｃ６０水中的斑马鱼的基因表达与对照组差异最大；仅含 Ｃ６０的实验结果与对照组差

别不大。 检测结果显示斑马鱼体内没有 ＴＨＦ，但含有其氧化产物 γ－丁内酯和 ２⁃乙氧基四氢呋喃。 因此 ＴＨＦ
的氧化降解产物对斑马鱼产生了毒性作用，而非由 Ｃ６０造成。 Ｈｅｎｒｙ 等认为在其他将生物毒性归咎于纳米颗

粒物的研究中可能存在着类似的情况［４５］。
Ｔａｎ 和 Ｗａｎｇ 研究表明纳米 ＴｉＯ２的存在会提高大型溞对 Ｃｄ 和 Ｚｎ 等重金属的吸收与同化效率，一旦纳米

ＴｉＯ２被从内脏中排出，则吸收与同化效率恢复到正常水平；对 ＲＯＳ 和金属硫蛋白指标的测定表明，内脏中纳

米 ＴｉＯ２提供了更多结合位点，因此加速了对 Ｃｄ 和 Ｚｎ 的吸收转化［４６］。 Ｃｈｅｎ 等关于纳米 ＺｎＯ 和 ＴｉＯ２对幼年斑

马鱼的游泳能力影响研究显示，被丁硫氨酸亚砜胺（ＢＳＯ）修饰过的 ＺｎＯ 改变了其游泳能力，而被 ｎ－乙酰半胱

氨酸（ＮＡＣ）修饰过的 ＺｎＯ 对其游泳能力没有影响［４７］。 而 ＮＡＣ 和 ＢＳＯ 的修饰对 ＴｉＯ２影响幼年斑马鱼游泳能

力方面均没有明显作用［４７］。 另外该研究还显示，除了氧化应激作用外，ＥＮＰｓ 对斑马鱼幼苗的腮腺等器官还

有物理刺激作用，而该机制仍需进一步研究。
１．６　 纳米颗粒物生态毒理学研究中看似矛盾的发现

对于特定的 ＥＮＰｓ，某些研究显示其无任何生物毒性或仅具有微毒性，而其他研究却显示其具有很强的生

物毒性。 下面列出了一些关于纳米 ＴｉＯ２对水生生物的生态毒理学研究结果。 一些研究表明纳米 ＴｉＯ２对大型

溞具有明显的致死性，且致死率与纳米 ＴｉＯ２的浓度成正比［１９， ４６］；而有的研究表明 ＴｉＯ２对菌类几乎无害［３０］。
一些研究显示纳米 ＴｉＯ２对鲤鱼无任何致死性［１４］，但有研究显示纳米 ＴｉＯ２对鲤鱼有亚急性毒性［１７］。

另外，有些研究显示，对于同一种 ＥＮＰｓ，其低浓度的毒性反而高于其高浓度的毒性。 研究显示将幼年斑

马鱼置于低浓度的纳米 ＴｉＯ２中后（０．１、０．５ 和 １ ｍｇ ／ Ｌ），其死亡率迅速上升；而置于高浓度纳米 ＴｉＯ２中（５ 和 １０
ｍｇ ／ Ｌ）的幼年斑马鱼死亡率并未明显上升，研究者推测这可能归因于高浓度的 ＥＮＰｓ 诱导触发了其细胞内的

抗氧化防御系统［４８］。 一项类似的研究表明，高达 １００ ｍｇ ／ Ｌ 的零价 Ｆｅ 纳米颗粒（ＺＶＩ）对河流中的细菌群落无

生物毒性作用；而其他研究显示即使低于 １００ ｍｇ ／ Ｌ 的 ＺＶＩ 对细菌也具有显著的细胞毒性作用［４９⁃５１］。 这可能

是由环境条件不同、受试体不同，以及同一种 ＥＮＰｓ 的不同化学形态特征所造成的。
导致这些看似矛盾的研究结果的原因是多样的，因此在进行 ＥＮＰｓ 生态毒理学研究时，所有可能的因素

应尽量考虑到，例如，不同的环境条件和纳米材料的前处理方法等。 本文总结出了一些可能造成实验结果差

异的因素：（１）对于同种元素的 ＥＮＰｓ，其实验用的粒径、晶型及形貌可能不同；（２）前处理方式不同，导致

ＥＮＰｓ 在溶液中的聚合程度不同［３３， ４７］；（３）使用了不同的溶剂［４５］；（４）不同的实验环境条件，例如温度、ｐＨ、光
照强度等［２２］；（５）ＥＮＰｓ 与环境中其他物质的相互作用［４６⁃４７］；（６）实验对象为不同的亚种，或处于不同的生命

周期，或给药途径不同；（７）其他未知因素。
ＥＮＰｓ 的生态毒理学机制汇总于表 １。 以上所述研究中所使用的物种或实验方法存在较大差异，很难对

其中 ＥＮＰｓ 的毒性强度做出明确的界定，因此理想纳米生态毒理学模式生物的筛选与确定显得极为重要。

２　 水环境中理想的纳米毒理学模式生物

不同 ＥＮＰｓ 具有不同的尺寸、形状、化学组成和表面修饰，所有这些都可影响其毒性，因此 ＥＮＰｓ 带来的生
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态风险是非常复杂的。 当评估当前或未来生产和使用的各种纳米材料的生态风险时，通过一个个测试所有生

物物种显然是不可行的。 因此，建立可以方便、及时的进行数据比较的标准模式生物至关重要［５２］。 目前研究

较为广泛的水生模式生物包括鱼类（如斑马鱼、虹鳟鱼等）、贝类（贻贝属、大型溞等）、藻类等，下面将分别进

行介绍。

表 １　 工程纳米颗粒物的生态毒理学机制

Ｔａｂｌｅ １　 Ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ｅｎｇｉｎｅｅｒｅｄ ｎａｎｏｐａｒｔｉｃｌｅｓ

生态毒理学机制
Ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ

毒性作用
Ｔｏｘｉｃ ｅｆｆｅｃｔｓ

参考文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ

诱导氧化应激反应
Ｔｈｅ ｉｎｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ ｏｘｉｄａｔｉｖｅ ｓｔｒｅｓｓ ｒｅａｃｔｉｏｎ

产生的活性氧簇改变了基因表达及细胞间信息的传递；
细胞膜损伤；细胞正常功能丧失；细胞死亡、降解

［９， １０⁃１９， ３９⁃４１］

光催化活性
Ｐｈｏｔｏｃａｔａｌｙｔｉｃ ａｃｔｉｖｉｔｙ

活性氧簇的产生；ＤＮＡ 损伤；蛋白质变性，酶失活；细胞
物质降解

［２１⁃２５］

表面吸附作用
Ｓｕｒｆａｃｅ ａｂｓｏｒｐｔｉｏｎ 加速生物体对 ＥＮＰｓ 的吸收；未知机理 ［２６⁃３１］

溶解特性、赋存形态和表面特征
Ｓｏｌｕｂｉｌｉｔｙ， ｃｈｅｍｉｃａｌ ｓｐｅｃｉａｔｉｏｎ ａｎｄ ｓｕｒｆａｃｅ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｓｔｉｃｓ 细胞膜穿透；神经毒性作用；脑及外围神经损伤 ［３２⁃３８， ４２］

溶剂效应及与其他环境污染物的协同作用
ｓｙｎｅｒｇｉｓｔｉｃ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＥＮＰｓ ｗｉｔｈ ｏｔｈｅｒ
ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｃｏｎｔａｍｉｎａｎｔｓ

改变 ＥＮＰｓ 的理化特性；提高 ＥＮＰｓ 毒性；破坏细胞膜；
促进氧化应激反应

［４３⁃４７］

２．１　 鱼类通常被认为是首选研究对象

鱼类对于 ＥＮＰｓ 毒性的敏感性及普遍性，使其适宜作为研究 ＥＮＰｓ 生态毒理学的模型生物。 学界普遍认

为鱼类是研究 ＥＮＰｓ 对水生生物的潜在急性毒性的首选目标，这样可以避免选择不适当的生物而造成科研经

费的浪费［５］。 目前已有许多关于 ＥＮＰｓ 在鱼类不同生命阶段（如胚胎期、幼苗期和成年期）的急性毒性作用的

论文发表，其中关于斑马鱼、虹鳟鱼、鲤鱼等的研究较多。
通常认为碳基 ＥＮＰｓ 对鱼类的毒性要弱于金属 ＥＮＰｓ，这表现在亚致死率，在肝脏和鳃中的氧化应激，以

及肝脏病理学影响等［５３］。 组织学和生化分析表明，鳃是多种 ＥＮＰｓ 的主要靶器官［５４］。 ＥＮＰｓ 可以积聚在鳃和

肝脏组织中，从而影响鱼类应对低氧水平的能力，并诱导氧化应激的发生［５５⁃５６］。 ２０１１ 年首篇关于 ＥＮＰｓ 干扰

水生生物（斑马鱼）生物节律基因的文章发表，指出 ＥＮＰｓ 在生理系统水平上对斑马鱼的生理和行为具有潜在

的影响［５７］。 Ｋａｔｕｌｉ 等研究表明纳米 Ａｇ 会对成年斑马鱼红细胞中乙酰胆碱酯酶活性产生抑制作用，并影响其

电解质水平，导致应激反应产生，造成斑马鱼神经调节紊乱［５８］。
高等生物通常由单个受精卵发育而来，并且不同生物胚胎的早起发育特征非常相像，因此在以鱼类为研

究对象时，对其早期胚胎的研究尤为重要。 Ｚｈｕ 等研究了不同纳米氧化物对斑马鱼早期胚胎的毒性，结果显

示纳米 ＺｎＯ 对斑马鱼胚胎的毒性最强（暴露 ９６ 小时实验），抑制胚胎的发育，并且表现出明显的剂量效应关

系；而纳米 Ａｌ２Ｏ３与纳米 ＴｉＯ２对斑马鱼胚胎的毒性作用不明显［１５］。 另一项研究显示，纳米 Ｃ６０和 Ｃ７０对斑马鱼

胚胎的毒性作用接近，２００μｇ ／ Ｌ 的剂量就会导致斑马鱼胚胎的畸变，降低其存活率；然而，大剂量的 Ｃ６０

（ＯＨ） ２４对斑马鱼胚胎无明显的毒性作用，这可能归咎于表面基团的修饰作用，降低了其毒性［５９］。 该研究还

显示，ＥＮＰｓ 可以通过干扰细胞间的信息传递来影响胚胎的早期发育［５９］。
近年来有学者指出，研究 ＥＮＰｓ 对正在发育中的鱼类“行为端点”的影响比研究孵化率和存活率等其他方

面更有效［４７］。 鱼类异常的运动行为可能对自身产生负面影响，其严重程度取决于异常运动的水平。 这些负

面影响包括迁徙、躲避敌害、捕食和生殖行为等，会降低鱼类对环境的适应性［６０⁃６１］。 因此，对鱼类“行为端点”
的研究更能直观的反映 ＥＮＰｓ 对其造成的生物毒性作用。

确认理想的模式生物不仅为将来的实验节省时间，而且还能节约大量的人力及资金。 在水生态系统中，
鱼类群落是最重要的大型生物群落。 然而当前研究的鱼类只集中于少数几个物种，例如斑马鱼、鲤鱼、虹鳟鱼
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等，因此缺乏足够的数据使来确定它们是否适合作为模式生物。
２．２　 水生无脊椎动物不可忽视

作为纳米毒理学水生模式生物，无脊椎动物是比较理想的选择之一。 因为在设定的参数下，它们的某些

生物特性比较容易维持（例如年龄和尺寸），使它们可以成为实用和容易处理的模式生物［５２］。 此外，Ｂａｕｎ 等

指出无脊椎动物代表了约 ９５％的动物物种，其可以通过食物链传递污染物，在生态环境中扮演着至关重要的

角色［７］。 Ｂａｕｎ 等还指出在今后的 ＥＮＰｓ 生态毒理学研究中，针对水生无脊椎动物的研究，特别是针对其长期

暴露下的生物积累和慢性毒性研究意义重大，这可以与主要针对鱼类的 ＥＮＰｓ 急性毒性研究形成互补［７］。
有研究结果表明 ＥＮＰｓ 进入细胞的主要途径为胞吞作用，进而导致各组织器官的一系列细胞损伤，尤其

在一些吞噬作用能力强的组织细胞（如悬浮摄食无脊椎动物细胞）中该作用更明显［７， ６２］。 双壳贝类是研究

ＥＮＰｓ 生态毒理学的理想模式生物，因为它们在从淡水到海水等各种各样的水环境中广泛存在［６３］。 贻贝作为

滤食性底栖生物，能大量积累污染物，并且代谢缓慢，因此便于获得其体内污染物的长期变化数据。 其中海洋

贻贝的血细胞被证明为许多环境污染物的敏感目标。 不同的暴露条件或不同的化合物会对海洋贻贝造成不

同的免疫毒性或炎症效果［６４⁃６７］。 此外， 大型溞的生长周期短、易培养，本身对外界环境中的污染物很敏感，
是水生生态系中的一种重要的代表性生物，多国际组织和国家都推荐用大型溞作为生态毒理试验的试验生

物［６８⁃６９］。 可见，水生无脊椎动物在 ＥＮＰｓ 生态毒理学研究中具有广泛的前景。
２．３　 浮游植物对污染物具有高敏感性

浮游植物作为水环境中重要的生产者，对水生态系统的功能及完整性具有至关重要的作用。 ＥＮＰｓ 对浮

游植物的毒性作用，以及浮游植物对 ＥＮＰｓ 的吸收和生物积累直接或间接的影响着整个水生态系统［１９］。
藻类植物是水环境中对 ＥＮＰｓ 的毒性最敏感的生物［５３］。 Ａｒｕｏｊａ 等认为纳米 ＺｎＯ 的毒性在纳米金属或纳

米金属氧化物中是最强的，且纳米 ＺｎＯ 在淡水环境中降低月牙藻生长率的半数有效浓度（ＥＣ５０）仅为 ４２ μｇ ／
Ｌ［７０］；而 Ｗｏｎｇ 等发现纳米 ＺｎＯ 在海水环境中对硅藻的 ＥＣ５０为 ４．６ ｍｇ ／ Ｌ［７１］。 浓度为 ９０ ｍｇ ／ Ｌ 的纳米 Ｃ６０对月

牙藻的生长率有 ３０％的限制作用；当月牙藻与纳米 Ｃ６０接触后，前者对其他污染物的富集作用会加速［６１］。
Ｇｏｎｇ 等研究发现纳米 ＮｉＯ 对小球藻具有很强的生物毒性，对其在 ７２ 小时内的 ＥＣ５０为 ３２．２８ ｍｇ ／ Ｌ。 在纳米

ＮｉＯ 的作用下， 小球藻细胞表现出质壁分离、细胞膜破损和类囊体功能障碍［７２］。 鉴于浮游植物作为水生态系

统中食物链的第一环节，其在水环境中具有普遍存在性及对污染物毒性的敏感性，因此在浮游植物中筛选出

有价值的模式生物可能是未来的一个重要发展方向。
纳米颗粒物生态毒理学研究中的理想模式生物及其代表物种见表 ２。

表 ２　 水生模式生物的优势及其代表物种（鱼类、无脊椎动物、浮游植物）

Ｔａｂｌｅ ２　 Ａｄｖａｎｔａｇｅｓ ａｎｄ ｒｅｐｒｅｓｅｎｔａｔｉｖｅ ｓｐｅｃｉｅｓ ｏｆ ａｑｕａｔｉｃ ｏｐｔｉｍａｌ ｂｉｏ⁃ｍｏｄｅｌｓ （ ｆｉｓｈ， ｉｎｖｅｒｔｅｂｒａｔｅｓ ａｎｄ ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ）

模式生物
Ｍｏｄｅｌ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ

优势
Ａｄｖａｎｔａｇｅｓ

代表物种
Ｒｅｐｒｅｓｅｎｔａｔｉｖｅ ｓｐｅｃｉｅｓ

参考文献
Ｒｅｆｅｒｅｎｃｅｓ

鱼类
Ｆｉｓｈ

水环境中主要的脊椎动物；行为端点的高敏
感性；水环境中最重要的大型生物群落；生
物毒性实验中明显的量效关系；适于进行急
性毒性实验

斑马鱼 （ Ｚｅｂｒａ ｆｉｓｈ ）、 日本青鳉 （ Ｊａｐａｎｅｓｅ
ｍｅｄａｋａ）、虹鳟鱼（Ｒａｉｎｂｏｗ ｔｒｏｕｔ）、黑头呆鱼
（ Ｆａｔｈｅａｄ ｍｉｎｎｏｗ）、 鲤 鱼 （ Ｃａｒｐ ）、 三 刺 鱼
（Ｔｈｒｅｅ－ｓｐｉｎｅｄ ｓｔｉｃｋｌｅｂａｃｋ）

［５， １４⁃１５， １７， １９， ３０，
４５， ４７⁃４８， ５３⁃６１］

无脊椎动物
Ｉｎｖｅｒｔｅｂｒａｔｅｓ

适于进行慢性毒性与生物积累实验；在各种
水环境中普遍存在；对环境污染物极为敏
感；对有害物质富集放大效应显著。

双 壳 贝 类 （ Ｂｉｖａｌｖｅ ｍｏｌｌｕｓｃ ）、 大 型 溞
（Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ）、丰年虫（Ｆａｉｒｙ ｓｈｒｉｍｐ）

［７， ４０⁃４１， ４６， ５２， ６２⁃
６９］

浮游植物
Ｐｈｙｔｏｐｌａｎｋｔｏｎ

水环境中主要的初级生产力；对 ＥＮＰｓ 的高
效吸收；是 ＥＮＰｓ 沿食物链传递放大的第一
环；对环境污染物极为敏感。

海链藻（ Ｔｈａｌａｓｓｉｏｓｉｒａ）、月牙藻（ Ｓｅｌｅｎａｓｔｒｕｍ
ｃａｐｒｉｃｏｒｎｕｔｕｍ）、 小 球 藻 （ Ｃｈｌｏｒｅｌｌａ ）、 硅 藻
（Ｂａｃｉｌｌａｒｉｏｐｈｙｔａ）

［ ９， １９， ３１， ４２， ５３，
６１， ７０⁃７２］

３　 结语

纳米技术的高速发展是一把双刃剑，其在推动科技进步的同时也带来了巨大的生态环境威胁。 关于决定
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ｈｔｔｐ： ／ ／ ｗｗｗ．ｅｃｏｌｏｇｉｃａ．ｃｎ

ＥＮＰｓ 生态毒性的主要因素是纳米材料的尺寸效应、组成成分，还是表面基团，目前仍无准确完整的认识。 目

前比较认可的生态毒性机理包括诱导氧化应激反应、光催化活性、表面吸附作用、溶剂效应及 ＥＮＰｓ 与其他环

境污染物的协同作用等，其主要从氧化应激、细胞器损伤、基因表达调控等方面对生物体产生伤害。 虽然氧化

应激机制已成为纳米毒性的主要可能机制之一，但是这一机制并不能解释所有的毒性现象，氧化应激和毒性

效应之间是否具有直接关系，亦有待深入研究。 一些环境因子如有机质、离子、水温、光照、ｐＨ 等均可影响其

在水体中的分散和迁移，并影响其毒性大小。
评估 ＥＮＰｓ 生态风险的最大挑战之一是建立完善的、用于推断纳米材料的毒性机理的模式生物。 鱼类是

水环境中最大的生物群，其对 ＥＮＰｓ 毒性的敏感性具有普遍性；无脊椎动物代表了绝大多数动物物种，其可以

通过食物链传递污染物，在设定参数下，它们的某些生物特性比较容易维持；浮游植物作为水生态系统中食物

链的第一环节，也具有普遍存在性及对污染物毒性的敏感性。 因此，理想模式生物从鱼类、无脊椎动物及浮游

植物中筛选是比较有价值的。
目前在纳米生态毒性学研究中一些关键方面的信息还比较匮乏，这在一定程度上阻碍了对 ＥＮＰｓ 生态毒

性和生物毒性的理解与评估。 下面列出几点未来可能的主要研究方向，仅供相关学者们参考：（１）针对特定

ＥＮＰｓ 进行生态毒理学全面深入的研究；（２）理想模式生物的筛选；（３）标准化实验方法，例如统一 ＥＮＰｓ 的溶

剂及溶解方法，以及其他前处理方法；（４）深入探索基因组学和蛋白质组学技术在纳米生态毒理学方面的应

用，完善在线共享数据库；（５）开展针对特定小型生态系统的纳米生态毒理学研究。 相信应对上述挑战将会

对人类健康与环境和谐发展大有裨益。
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