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摘要: 随着纳米技术的迅速发展ꎬ纳米氧化锌广泛应用于抗菌涂料、电子装置、个人护理品等产品中ꎬ其生态毒理机制已成为

生态学的研究热点ꎮ 为了探究水生丝状真菌对纳米氧化锌的响应及适应机制ꎬ本文选用 3 种不同粒径的纳米氧化锌 30 nm、
90 nm 和 200 nm 作为影响因子ꎬ通过室内模拟钻天杨 Populus nigra L.凋落叶降解过程ꎬ研究纳米氧化锌的慢性暴露对水生丝

� 状真菌生物量及代谢功能的影响效应ꎬ其中包括真菌的生孢率、群落多样性、脱氢酶活性、胞外降解酶活性、体系 pH 值、凋落

叶降解速率以及碳氮含量ꎬ结果表明ꎬ粒径较小的纳米氧化锌(如 30 和 90 nm)对水生丝状真菌活性及细菌代谢功能的抑制作

用更强ꎬ且抑制作用达到显著水平所需的时间越短ꎮ 46 d 的慢性暴露显著影响了水生丝状真菌的生孢率与群落组成ꎬ其中

Alatospora 的生孢率与凋落叶降解速率呈显著负相关ꎬ表明该菌是纳米氧化锌的敏感菌ꎬ而 Anguillospora 和 Flabellospora 在纳

� 米氧化锌的介入环境中产出较多的分生孢子ꎬ表明其为纳米氧化锌的耐受菌ꎮ 另外ꎬ纳米氧化锌的长期暴露使水生丝状真菌

对有机氮的降解功能具有促进作用ꎬ而对有机碳的代谢功能没有明显影响ꎮ 总之ꎬ水生丝状真菌对纳米氧化锌的响应导致了

凋落叶降解速率及碳氮分解效率在各处理间呈现显著差异ꎮ 综上所述ꎬ本研究为纳米氧化锌对生态过程的毒理机制提供了

必要的理论基础ꎮ
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Ａｂｓｔｒａｃｔ: With the development of nanotechnology, nanomaterials have been widely used in the anti￣bacterial
coating, electronic device, personal care products, and so on. The ecotoxicity of nanomaterials has already become
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one of the research hotspots. To investigate the response and adaptation mechanism of aquatic hyphomycetes to
nano￣ZnO, indoor experiments were carried out to simulate the process of litter decomposition of Populus nigra L.
leaf with different size nano￣ZnO (30, 90, and 200 nm) as influence factors. The biomass and metabolic function of
aquatic hyphomycetes under the chronic exposure of nano￣ZnO were studied, including sporulaiton rate and com￣
munity composition of aquatic hyphomycetes, dehydrogenase and extracellular enzyme activity, pH value, litter de￣
composition rate and carbon and nitrogen content. After 46 days of chronic exposure, results found that nano￣ZnO
exhibited significant effects on the sporulation rate and community composition of aquatic hyphomycetes. Alatospo￣
ra sporulation rate and litter decomposition rate showed a significant negative relationship, indicating that the fun￣

� gus might be sensertive genus to nano￣ZnO. However, Anguillospora and Flabellospora showed a higher sporula￣
� tion rate when exposed to nano￣ZnO. In addition, chronic exposure of nano￣ZnO promoted the fungal metabolic

activity of organic nitrogen, but had no impact on organic carbon decomposition. Therefore, the response of aquatic
hyphomycetes to nano￣ZnO caused a significant difference on decomposition rate, organic carbon and nitrogen con￣
tents of leaf litter among different treatments. In conclusion, this study is expected to provide the essential funda￣
ment on the research of nano￣ZnO toxicity on the ecological process.
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ: Nano￣ZnO; aquatic hyphomycetes; leaf litter decomposition; extracellular enzyme activities

　 　 纳米材料由于具有小尺寸效应、表面效应、量子

尺寸效应和宏观量子隧道效应等特性ꎬ故被广泛应

用于轻工、化工、军事、医药等多个领域[1]ꎮ 随着纳

米科技的飞速发展ꎬ越来越多的纳米材料被开发并

投入到商业应用ꎬ如纳米银、纳米氧化锌、纳米二氧

化钛、纳米氧化铈等[2]ꎮ 然而ꎬ在研发、生产及应用

过程中ꎬ纳米材料的环境释放量日趋增加ꎬ对生态系

统及人体健康存在潜在危害[3]ꎮ 因此ꎬ研究纳米材

料的生态毒理机制对纳米材料的可持续发展及生态

安全具有实际意义ꎮ
淡水生态系统是大部分生活用水、生产用水及

雨水的汇集地[4]ꎬ在该系统中ꎬ水生丝状真菌在物质

循环和能量流动等方面起着重要的作用ꎮ 原因在于

水生丝状真菌能够分泌一系列关键的胞外降解酶ꎬ
作用于系统内的大分子聚合物ꎬ对有机质 (如凋落

物)进行降解转化ꎬ从而使其更容易被碎食性无脊椎

动物进食ꎬ同时也为水生细菌提供无机营养[5]ꎮ 在

此过程中ꎬ水生丝状真菌完成了将碳和能量从凋落

物转移到更高营养级的生态功能ꎮ 然而ꎬ水生丝状

真菌极易受到外界环境压力的干扰ꎬ如营养来源、温
度、酸碱度、氧气、重金属等因素的变化都有可能影

响到它的代谢功能ꎬ间接地对凋落物的分解效率产

生影响[6]ꎮ 研究表明ꎬ重金属锌离子和铜离子对水

生丝状真菌的生长繁殖具有抑制作用ꎬ从而显著抑

制了其生物活性ꎬ导致凋落物降解速率下降[7￣8]ꎮ 然

而ꎬ纳米材料对水生丝状真菌的影响效应却鲜有报

道[9]ꎬ研究水生丝状真菌对纳米材料的响应及适应

机制将有助于更好地解释纳米材料对生态系统的环

境毒理机制ꎮ
纳米氧化锌因其独特的光电性能、高效的催化

能力和抗菌活性而广泛应用于陶瓷、玻璃、接合剂、
涂料、电池和助燃剂等生产中ꎬ间接导致了其在水环

境中有相当程度的暴露ꎮ Nowack 课题组和 Dumont
课题组的研究[10￣11]均表明ꎬ随着纳米产品的大量应

用ꎬ预计纳米氧化锌在水环境中的浓度水平将不断

增加ꎮ 因此ꎬ国内外研究者越来越关注纳米氧化锌

对生态环境和人类健康造成的负面效应[12￣14]ꎮ 基于

上述分析ꎬ本课题通过室内模拟凋落物降解过程实

验ꎬ探讨纳米氧化锌对水生丝状真菌的影响效应ꎬ分
析纳米氧化锌在降解过程中的形态变化、运移规律

及其对凋落物降解速率的影响ꎻ并对体系内水生丝

状真菌生孢率及群落多样性的变化进行跟踪ꎬ探明

水生丝状真菌在纳米氧化锌作用下的演替规律ꎻ结
合水生丝状真菌主要降解酶活性的动态变化ꎬ进一

步剖析纳米氧化锌的环境行为特征与水生丝状真菌

代谢功能的内在联系ꎬ综合多重视角来揭示水生丝

状真菌对纳米氧化锌的响应及适应机制ꎬ为新兴污

染物的生态毒理研究提供坚实的理论基础ꎮ

１　 实验材料(Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｍａｔｅｒｉａｌｓ)
１.１　 纳米氧化锌

实验所用 3 种粒径的纳米氧化锌 (30±10 nmꎬ
99. 9% ꎻ 90±10 nmꎬ 99. 8% metals basisꎻ 200 nmꎬ
99.9% )均由上海阿拉丁试剂公司提供ꎮ 纳米氧化

锌悬浮液(6 g L￣1)的制备:分别称取不同粒径的纳米
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氧化锌粉末ꎬ用超纯水定容ꎬ使用数控超声波清洗器

(KQ￣500DEꎬ昆山舒美)在 4 ℃、40 KHz 条件下超声

30 min 使纳米颗粒分散均匀ꎮ 在 200 KV 下透过电

子显微镜(JEM￣2010ꎬJEOLꎬ日本)表征 ZnO 悬浮液

的初始尺寸和形态特征(图 1)ꎬ其平均实际粒径分别

为(15±3) nm、(50±23) nm 和 (200±21) nmꎮ
１.２　 凋落叶

实验所用凋落叶取自钻天杨(Populus nigral L.)ꎬ
别称美杨ꎮ 由于钻天杨广泛分布于河岸两边ꎬ所以

选择为实验材料ꎮ 凋落叶收集于 2015 年 11 月济源

砚瓦河的河岸边ꎬ将其带回实验室ꎬ用去离子水把叶

子清洗干净并用打孔器制成直径为 12 mm 的圆盘ꎬ
40 ℃烘干至恒重(约 72 h)ꎬ后装入孔径为 0.5 mm 的

凋落物袋中(每袋 80 片ꎬ装之前称重)ꎬ实验共准备

78 袋ꎮ 凋落物袋定植点选在济源砚瓦河某段溪流

(34°56′24.73' ' Nꎬ112°25′56.15' ' Eꎬ海拔 134 mꎬ宽度

10 m)ꎮ 该河段水质良好ꎬ水温 18 ℃ꎬ电导率 546 μs
cm￣1ꎬ溶解氧 10 mgL￣1ꎬ氧化还原电位￣60 μVꎬ其

� 优势物种有狭叶香蒲、芦苇及狐尾藻ꎮ 将凋落物袋

绑紧并系到笼子里ꎬ沉浸在河水中 15 d 使微生物定

植ꎮ 为确定叶片的初始重量ꎬ在定植 30 min 时ꎬ随
机选取 3 袋带回实验室烘干并称重ꎮ 另外ꎬ取 20 L
河水低温运送至实验室用于凋落物培养ꎮ

２　 实验方法(Ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｍｅｔｈｏｄｓ)
凋落物定植完成后ꎬ将凋落物筐低温运至实验

室ꎬ用纯水轻柔清洗叶子 3 遍后放进装有 60 mL 无

菌河水(121 ℃ꎬ20 min)的 150 mL 锥形瓶中ꎮ 其中

河水使用隔膜真空泵(LH￣85LDꎬ上海昨非实验室设

备有限公司)过滤[15]ꎬ并高温高压灭菌降至室温后使

用ꎮ 取 15 瓶作为空白对照ꎬ剩余 60 瓶进行相应的

处理ꎬ分别加入纳米氧化锌悬浮液(30、90、200 nm)1
mLꎬ使其最终浓度达到 100 mgL￣1 [16￣20]ꎮ 实验采用

的是室内模拟的方法ꎬ因此需早晚摇三角瓶(光照与

黑暗比为 12 h:12 h)并记下当时的温度和湿度ꎬ同
时温度在 17 ~ 18 ℃ꎬ为微生物提供适宜的温度ꎬ每
隔 7 天换一次水并重新加入相同浓度的纳米氧化

锌ꎮ 分别在暴露 0、4、10、17、27 和 46 d 时取样ꎬ一
组 15 个样ꎬ每个处理 3 个重复ꎬ随机选取ꎬ分别测

定真菌生孢率、群落组成、脱氢酶活性、胞外降解

酶活性、体系 pH 值、叶子剩余干重及碳、氮含量等

各项指标ꎮ
２.１　 真菌生孢率及群落组成分析

通过凋落物降解期间叶片上水生丝状真菌产生

的分生孢子来评估真菌生孢率及多样性ꎮ 空白组各

夹取 8 片叶子于装有 40 mL 河水的锥形瓶中ꎬ高压

灭菌(121 ℃、20 min)ꎬ作为阴性对照ꎮ 另从各处理

组中各夹取 8 片叶子置于装有已灭菌河水的锥形瓶

中ꎬ加入 60 μL 0.5% 曲拉通溶液ꎬ放入摇床黑暗培

� 养 48 h(18 ℃、120 rmin￣1 )ꎬ诱导产生孢子ꎮ 48 h
后ꎬ将叶片取出并用 5 μm 混合纤维素滤膜依次过

� 滤每一个锥形瓶中的培养液ꎬ然后再用 0.05% 乳酸

酚棉蓝活细胞染液染色并用载玻片固定ꎮ 20 min
后ꎬ用 400 倍光学显微镜观察并记录真菌分生孢子

丝、子囊、孢子形状和数量ꎬ每个样品观察 20 个视

野[21￣22]ꎮ 最后所有叶片移入烘箱 40 ℃干燥 72 h 并

称重ꎬ根据式(1)计算出生孢率ꎮ
生孢率=孢子总数/培养时间 (1)

其中:脱氢酶活性单位表示为个h￣1ꎻ培养时间单位

为 hꎮ

图 １　 纳米氧化锌悬浮液的透射电镜图

注: (a) 30 nm 氧化锌ꎻ(b) 90 nm 氧化锌ꎻ(c) 200 nm 氧化锌ꎮ

Fig. 1　 Transmission electron microscopy (TEM) images of stock suspensions
Note: (a) 30 nm ZnO, (b) 90 nm ZnO, and (c) 200 nm ZnO.
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２.２　 脱氢酶活性

早期的研究表明脱氢酶活性与生物量之间存在

正相关ꎬ脱氢酶活性可以间接反映体系内微生物的

生物量[23]ꎮ 本课题根据 Hoostal 等[24]测定脱氢酶活

性的方法ꎬ测定凋落叶降解过程中的脱氢酶活性的

变化来表征微生物总量的变化ꎮ 每个处理取 3 片叶

子加入 0.4 mL 2,3,5 氯化三苯基四氮唑溶液(由 Tris
缓冲液配得ꎬpH 值为 7.6)ꎻ在恒温培养箱中 30 ℃黑

暗培养 24 h 后加入 4 mL 丙酮ꎬ继续培养 2 hꎬ摇匀

取上清液测 485 nm 下的吸光度ꎬ根据式(2)计算出

脱氢酶活性ꎮ
脱氢酶活性= CV/Dwt (2)

其中:脱氢酶活性单位表示为 μg TPFg￣1干重ꎻTPF
� 为甲臢化合物ꎻC 为滤液中 TPF 的浓度(由标准曲线

� 得出)ꎻV 为凋落物溶液体积ꎻDwt 为凋落物干重ꎮ
２.３　 胞外降解酶活性

根据 Allison 实验室可见光酶标法[25]测定 8 种

胞外酶活性ꎬ包括酸性磷酸酶(ACP)ꎬβ￣葡萄糖苷酶

(BG)ꎬ纤维二糖水解酶 (CBH)ꎬ亮氨酸氨基肽酶

(LAP)ꎬ甘氨酸氨基肽酶(GAP)ꎬ多酚氧化酶(PPO)ꎬ
过氧化物酶(POD)以及 N￣乙酰￣葡萄糖苷酶(NAG)ꎮ
取 10 片叶盘放于 6 mL 醋酸钠缓冲液中在冰浴中

超声 2 min 得到酶粗提取液ꎬ实验使用酶粗提取液

测定胞外降解酶的活性ꎮ 其测定方法见表 1ꎮ
２.４　 凋落物损失量及碳氮含量

将每瓶样品中的叶子用超纯水轻洗去残留的纳

米氧化锌ꎬ于 40 ℃烘干至恒重(约 72 h)ꎬ用电子天

平上(精确度为 0.001 g)确定最终干重ꎬ凋落叶降解

速率根据式 Olson 提供的公式得出[26]ꎮ 在降解第 0、
27 和 46 天时ꎬ取凋落叶样品于 90 ℃烘干磨碎ꎬ用自

动元素分析仪 (VARIO EL III, ELemental Analysen
systeme GmbH, 德国)测凋落叶在初始、中期和末期的

碳氮含量ꎮ 降解微环境的酸碱度由 pH 计测定ꎮ

３　 数据处理与分析(Ｄａｔａ ａｎａｌｙｓｉｓ)
真菌生孢率、脱氢酶活性、胞外降解酶活性、

pH、凋落叶降解速率及中期和后期凋落叶的碳氮含

量在各处理间的差异性用单因素方差分析ꎻ降解速

率率与真菌丰度之间的相关性用 Pearson 相关系数

分析ꎻ以上分析用 SPSS 18.0 版软件进行了统计分

析且结果在 5% 的显著性水平ꎻ非度量多维尺度分

析(NMDS 法)用来分析不同处理间水生丝状真菌群

落组成的差异性ꎬ且用 R 语言软件 3.0.2 版 vegan 安

装包完成ꎮ

表 １　 胞外降解酶活性测定方法

Table 1　 Determination method of extracellular enzyme activities

胞外酶种类

Enzyme

缩写

Abbreviation

底物

Substrate

单位

IU definition

纤维二糖水解酶

Cellobiohydrolase
CBH 4￣硝基苯基￣β￣D￣纤维二糖

每克干重凋落物每小时

释放 1 μmol 对硝基苯酚

β￣葡萄糖苷酶

β￣glucosidase
BG 4￣硝基苯基￣β￣D￣吡喃葡萄糖苷

每克干重凋落物每小时

释放 1 μmol 对硝基苯酚

N￣乙酰￣葡萄糖苷酶

N￣acetylglucosaminidase
NAG 4￣硝基苯基￣2￣乙酰氨基￣2￣脱氧￣β￣D￣吡喃葡萄糖苷

每克干重凋落物每小时

释放 1 μmol 对硝基苯酚

酸性磷酸酶

Acid phosphatase
ACP 对硝基苯磷酸二钠六水合物

每克干重凋落物每小时

释放 1 μmol 对硝基苯酚

亮氨酸氨基肽酶

Leucine￣aminopeptidase
LAP L￣亮氨酸￣4￣硝基苯胺

每克干重凋落物每小时

释放 1 μmol 对硝基苯酚

甘氨酸氨基肽酶

Glycine￣aminopeptidase
GAP 甘氨酸￣4￣硝基苯胺

每克干重凋落物每小时

释放 1 μmol 对硝基苯酚

多酚氧化酶

Polyphenol oxidase
PPO 左旋多巴

每克干重凋落物每小时

释放 1 μmol 左旋多巴

过氧化物酶

Peroxidase
POD 左旋多巴

每克干重凋落物每小时

释放 1 μmol 左旋多巴
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４　 结果与讨论(Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ)
４.１　 水生丝状真菌的生孢率

水生丝状真菌生孢率受处理组和降解时间的影

响(图 2)ꎮ 小粒径的纳米氧化锌(30 和 90 nm)在前期

(前 4 d)对其具有抑制作用(图 2ꎬP < 0.05)ꎮ 然而ꎬ分
别在第 10 天 90 nm 氧化锌和第 17 天 30 nm 氧化锌

反而对生孢率起到明显的促进作用ꎮ 这反映了经过

一定时间的暴露ꎬ水生丝状真菌活性从响应到适应

的一个过程ꎮ 大粒径的纳米氧化锌(200 nm)经过 17
d 暴露使水生丝状真菌的生孢率显著低于空白组

(图 2ꎬP < 0.05)且在之后一直处理较低水平ꎬ说明纳

� 米氧化锌的粒径越大ꎬ其对生态过程的抑制作用显

现得越慢[27]ꎮ
４.２　 水生丝状真菌的群落组成变化

经过 46 d 的凋落叶降解ꎬ纳米氧化锌的介入使

水生丝状真菌(基于属水平)群落结构产生了显著变

化(图 3)ꎮ 如ꎬ纳米氧化锌显著抑制了 Astrosphaeri￣
ella、Margaritispora、Pestalotiopsis 和 Massarina 在真

� 菌群落中的比例ꎬ其中ꎬ30 nm 氧化锌对 Margaritis￣
pora 的抑制作用显著ꎬ90 nm 氧化锌对 Astrosphaeri￣
ella 的抑制作用显著ꎬ这表明ꎬ真菌群落对不同粒径

� 的氧化锌具有不同的响应机制ꎮ 相反ꎬYpsilina 和

� Flabellospora 在群落中的比例在暴露纳米氧化锌的

� 条件下得到显著提高ꎬ以 30 nm 和 90 nm 的氧化锌的

促进效应最明显ꎮ 这表明经过慢性暴露真菌种类对

不同粒径的氧化锌逐渐显示出了适应效应ꎮ

图 ２　 纳米氧化锌慢性暴露对水生丝状真菌

生孢率的影响

Fig. 2　 The impacts of nano￣ZnO on aquatic fungal
sporulation rate during the chronic exposure

图 ３　 纳米氧化锌对水生丝状真菌的群落组成的影响

Fig. 3　 The impacts of nano￣ZnO on community
composition of aquatic fungi

图 ４　 基于水生丝状真菌生孢率的非度量多维尺度(ＮＭＤＳ)
群落组成在纳米氧化锌慢性暴露下的差异

Fig. 4　 Non￣metric multidimensional scaling (NMDS)
analyses performed on sporulation rate of the fungal

community present on Populus nigra L. leaf litter

　 　 从水生丝状真菌分生孢子数量角度分析(图 4)ꎬ
得出 3 种水生丝状真菌的生物量与 NMDS1 轴有显

著的相关性ꎮ 其真菌生物量具有以下规律:Alato￣
spora 在各处理间的生物量排序为:空白组 < 200

� nm 氧化锌 < 30 nm 氧化锌 < 90 nm 氧化锌ꎻAnguil￣
lospora 和 Flabellospora 在各处理间的生物量排序

� 为:空白组 > 200 nm 氧化锌 > 30 nm 氧化锌 > 90
nm 氧化锌ꎮ 这表明 Anguillospora 和 Flabellospora
的活性被纳米氧化锌显著地抑制ꎬ且 90 nm 氧化锌

� 抑制作用最强ꎬ这可能是由于纳米氧化锌本身或者

其释放的 Zn2+ 所致[28]ꎻ另一方面ꎬ经过慢性暴露

Alatospora 的生孢率得以显著提高ꎬ且以 90 nm 氧

� 化锌促进作用最强ꎮ
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４.３　 纳米氧化锌对脱氢酶活性的影响

假设纳米氧化锌具有毒性ꎬ那么纳米氧化锌的

介入将抑制凋落叶降解过程中的微生物的生物量ꎮ
实验结果表明ꎬ脱氢酶活性的变化验证了这个猜想ꎮ
单因素方差分析显示ꎬ纳米氧化锌对微生物的生物

量具有显著的抑制作用ꎮ 通过图 5 可以看出ꎬ纳米

氧化锌暴露使脱氢酶活性在前 4 d 迅速降低ꎬ这与

我们之前的研究结果类似[9]ꎮ 其中ꎬ30 nm 氧化锌

使脱氢酶活性降低了 4 倍ꎬ90 nm 氧化锌降低了 2
倍ꎬ200 nm 氧化锌降低了 3 倍ꎮ 对于整个降解周期

来说ꎬ纳米氧化锌暴露使脱氢酶活性平均值(2.18)比
空白对照组脱氢酶酶活平均值(10.40)减少了 4 倍ꎮ
暴露在 90 nm 氧化锌的凋落物脱氢酶活性的最低平

均值为 1.83ꎬ同期暴露在 30 nm 氧化锌的凋落物脱

氢酶酶活平均值为 2.12ꎬ200 nm 氧化锌处理组的脱

氢酶活性平均值最高为 2.59(图 5ꎬP < 0.05)ꎮ
４.４　 纳米氧化锌对胞外降解酶活性的影响

除了 BG、LAP 和 GAP 3 种胞外酶之外ꎬ纳米氧

化锌的暴露显著抑制了大部分胞外酶的活性ꎬ其中

PPO 和 NAG 在整个降解周期中都受到显著抑制ꎬ
而 30 nm 氧化锌却对 LAP 和 GAP 具有显著的促进

作用(图 6ꎬP < 0.05)ꎮ 研究表明ꎬ纳米氧化铜能够引

� 起氧化应激反应ꎬ从而导致水生生物的原生质膜破

图 ５　 纳米氧化锌慢性暴露对脱氢酶活性的影响

Fig. 5　 Changes of dehydrogenase activity during chronic
exposure of nano￣ZnO

图 ６　 纳米氧化锌对胞外降解酶活性的影响

Fig. 6　 The impacts of nano￣ZnO on extracellular enzymatic activities
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裂ꎬ胞外酶释放受阻[29￣30]ꎮ 这样看来ꎬ本研究表明纳

米氧化锌对水生丝状真菌产生的胞外降解酶活性具

有相似的抑制作用ꎮ 然而也存在一些例外ꎬ在某些

采样期间ꎬ 200 nm 氧化锌处理组中 ACP、 LAP、
GAP、POD 活性比空白组高ꎬ这表明不同胞外酶对

纳米氧化锌具有不同的响应机制ꎮ
４.５　 微环境 ｐＨ 值的变化

在 46 d 的降解周期中ꎬ虽然 pH 值的变化幅度

比较小ꎮ 但单因素方差分析显示ꎬ纳米氧化锌的暴

露使体系内 pH 值升高ꎬ其中 30 nm 和 200 nm 氧化

锌处理下 pH 值显著升高(图 7ꎬP < 0.05)ꎮ 然而ꎬ在
� 不同粒径氧化锌处理之间并无明显差异ꎮ 经过 46 d

降解ꎬ空白组体系内 pH 均值最低为 7.52ꎬ30 nm 氧

化锌处理组 pH 均值最高为 7.62ꎬ其次为 200 nm 氧

化锌处理组 pH 均值为 7.59ꎬ90 nm 氧化锌处理组

pH 均值为 7.58(图 7)ꎮ 有研究表明ꎬ土壤 pH 值不受

纳米氧化锌介入的影响[31]ꎬ我们研究与该研究的不

同结果说明了纳米氧化锌在不同介质中产生的影响

效应是不同的ꎮ 这是由于纳米氧化锌的环境行为

(如聚集、溶解等 ) 会随着环境介质的变化而变

化[27, 32￣34]ꎮ 因此ꎬ研究纳米氧化锌的环境行为有助

于更好地解释其生态毒理机制[35]ꎮ
４.６　 凋落叶的降解速率

经过 46 d 的凋落叶降解ꎬ空白组的降解速率为

0.47ꎬ其显著高于纳米氧化锌处理组(图 8ꎬP < 0.05)ꎬ
且不同粒径氧化锌处理之间也存在着显著差异(图
8ꎬP < 0.05)ꎮ 30 nm 和 90 nm 氧化锌处理下的降解

� 速率(0.28 和 0.24)显著低于 200 nm 氧化锌处理下的

降解速率(0.37)ꎮ 该结果与纳米氧化铈、纳米氧化铜

对水体凋落物降解的影响是相同的[36￣38]ꎮ 由于大部

分胞外酶被纳米氧化锌所抑制ꎬ直接导致水生丝状

真菌对凋落叶的降解速率降低[39]ꎮ 与真菌生孢率和

群落组成等指标相联系ꎬ我们发现 Alatospora、An￣
guillospora 和 Flabellospora 产生分生孢子的数量在

� 各处理间的变化规律与凋落物降解速率具有一致

性ꎮ 其中ꎬAlatospora 的生孢率与降解速率具有显著

负相关(R = ￣0.982ꎬP = 0.018)ꎮ 这表明以上 3 种水

生丝状真菌在凋落叶降解过程中起到非常重要的作

用ꎬ其中 Alatospora 对降解过程具有抑制作用ꎬ而后

� 两者对该过程起到积极了作用ꎮ Alatospora 的生孢

� 率与降解速率的显著负相关表明这种水生丝状真菌

是纳米氧化锌的敏感菌ꎬ而 Anguillospora 和 Flabel￣
lospora 的生孢率在纳米氧化锌介入后显著增加ꎬ表

� 明这 2 种菌是纳米氧化锌的耐受菌ꎬ但需要慢性暴

露才能表现出适应机制ꎮ

图 ７　 纳米氧化锌慢性暴露对凋落物降解过程中

微观生态环境 ｐＨ 值的影响

Fig. 7　 The effect of nano￣ZnO on the pH value of microcosms
environment during chronic exposure

图 ８　 纳米氧化锌对钻天杨凋落叶降解速率的影响

Fig. 8　 The impacts of nano￣ZnO on the decomposition
rate of Populus nigra L. leaves litter

４.７　 凋落叶碳氮含量的变化

凋落叶降解中期ꎬ空白组凋落叶含碳量最高ꎬ之
后依次是 200 nm、30 nm 和 90 nm 氧化锌处理组ꎬ这
表明纳米氧化锌促进水生丝状真菌对凋落叶有机碳

的降解(表 2ꎬP < 0.05)ꎬ但是在加入纳米氧化锌的处

� 理组之间并无显著差异ꎮ 同时ꎬ与空白组对比ꎬ对于

有机氮的降解只有 90 和 30 nm 氧化锌处理组表现

出显著的促进作用(表 2ꎬP < 0.05)ꎮ 空白组与纳米

� 氧化锌处理组在对凋落叶碳氮比这个指标上并没有

明显差异ꎬ但是 30 nm 氧化锌处理下的凋落叶碳氮
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比显著高于 200 nm 氧化锌(表 2ꎬP < 0.05)ꎮ 这表

� 明ꎬ30 nm 氧化锌的介入使微生物分泌与氮相关的

胞外酶相对于 200 nm 氧化锌多ꎬ这与凋落物含氮量

数据相对应ꎮ
凋落物降解末期ꎬ90 nm 氧化锌处理下凋落叶

含碳量最高ꎬ之后依次是 30 nm 氧化锌、空白组和

200 nm 氧化锌ꎬ说明经过纳米氧化锌的慢性暴露对

凋落叶中的有机碳的降解没有显著的影响ꎬ但 90
nm 氧化锌处理下的凋落叶碳含量显著高于 200 nm
氧化锌(表 3ꎬP < 0.05)ꎬ这说明长期影响下不同粒径

� 的纳米氧化锌对水生丝状真菌有机碳的代谢功能具

有差异性ꎮ 空白组凋落叶含氮量显著高于纳米氧化

锌处理组ꎬ且纳米氧化锌处理组之间并无明显差异

性ꎬ这说明 200 nm 氧化锌在中期时并没有表现出对

有机氮具有显著的降解作用ꎬ但经过慢性暴露其对

凋落叶中有机氮的代谢功能表现出显著的促进作

用ꎮ 因此ꎬ慢性或者长期暴露对于评估纳米材料生

表 ２　 凋落叶降解中期碳氮含量

Table 2　 The content of carbon and nitrogen
of Populus nigra L. leaf litter in the medium

term of the chronic exposure

处理

Treatments

碳含量/(mgg￣1)

C/(mgg￣1)

氮含量/(mgg￣1)

N/(mgg￣1)

碳氮比

Ratio of C/N

空白 Control 454.3±1.7a 16.5±0.2a 27.59±0.34ab

30 nm 425.6±1.0b 14.9±0.3b 28.59±0.55a

90 nm 423.8±2.5b 15.0±0.2b 28.19±0.43ab

200 nm 428.8±2.2b 15.9±0.4a 27.11±0.60b

注:不同字母表示各处理间存在显著性差异(P < 0.05)ꎮ
Note: Different lowercase letter denotes significant differences (P < 0.05)

among treatments.

表 ３　 凋落叶降解末期碳氮含量

Table 3　 The content of carbon and nitrogen
of Populus nigra L. leaf litter in the final

term of the chronic exposure

处理

Treatments

碳含量/(mgg￣1)

C/(mgg￣1)

氮含量/(mgg￣1)

N/(mgg￣1)

碳氮比

Ratio of C/N

空白 Control 415.5±7.5ab 18.9±1.2a 22.16±1.01b

30 nm 416.2±4.3ab 17.1±0.3b 24.34±0.62a

90 nm 421.5±10.7a 16.4±0.3b 25.68±0.21a

200 nm 397.0±0.3b 15.7±0.2b 25.32±0.25a

注:不同字母表示各处理间存在显著性差异(P < 0.05)ꎮ
Note: Different lowercase letter denotes significant differences (P < 0.05)

among treatments.

态毒性是非常必要的ꎮ 这一点在凋落叶碳氮比这个

指标上也得到了验证:纳米氧化锌慢性暴露使末期

凋落叶的碳氮比显著高于空白组ꎬ且纳米氧化锌处

理组之间并无显著差异(表 3ꎬP < 0.05)ꎮ 与中期碳

� 氮比结果相比较ꎬ表明纳米氧化锌的慢性暴露使水

生丝状真菌在对有机氮的降解功能显著提高ꎬ而对

有机碳的降解功能并无明显影响ꎬ从而使处理组的

凋落叶碳氮比显著高于空白组ꎮ
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