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不同粒径微塑料对中华绒螯蟹幼蟹组织结构及肝胰腺抗氧化能力
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摘　要： 以中华绒螯蟹为实验对象，研究了 3种不同粒径（5 μm、1 μm、100 nm）的聚苯乙烯（Polystyrene）微塑

料颗粒对中华绒螯蟹幼蟹的毒性效应。将中华绒螯蟹幼蟹分别暴露于3种粒径的聚苯乙烯微塑料1 d、3 d、7 d
后，对其肝胰腺损伤指标：谷丙转氨酶（ALT）、谷草转氨酶（AST）；血清免疫指标：碱性磷酸酶（AKP）、酸性磷

酸酶（ACP）；氧化应激指标：丙二醛（MDA）、过氧化氢酶（CAT）；神经毒性指标：乙酰胆碱酯酶（AchE）进行分

析。此外通过苏木精-伊红（H. E）染色法观察鳃、肝胰腺组织病变情况。研究结果表明，暴露于微塑料 7 d后，

100 nm组的MDA含量显著增高，CAT活性显著降低，3个处理组的AKP活性均显著降低，1 μm、100 nm组的

ACP活性显著降低。AST、ALT和AchE活性均随着粒径减小和暴露时间的延长活性逐渐降低。不同粒径的

聚苯乙烯都能对中华绒螯蟹造成不同程度的肝胰腺损伤、使其氧化应激和免疫能力下降，其毒性排序依次是

100 nm > 1 μm > 5 μm，说明粒径大小是影响中华绒螯蟹健康和造成组织损伤的重要因素之一。本研究结果

为深入理解微塑料对淡水甲壳动物的毒性效应提供了基础数据和理论依据。
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近年来，随着人口的持续增长，全世界对塑

料制品的需求急剧增加［1］。特别是在发展中国

家，不断增长的人口、蓬勃发展的经济和迅速的

城市化大大加快了塑料垃圾的产生速度。大量

塑料垃圾没有及时有效地收集处理从而进入水

环境，在紫外线、温度等物理作用下发生碎裂分

解，与化学物质的接触也会造成塑料垃圾发生降

解，而部分微生物代谢物（酸、酶、色素）会引起塑

料发生降解、解离，逐渐形成越来越微小的有毒

碎片和颗粒，即形成微塑料［2］。在海洋等环境中，

微塑料尺寸较小、比表面积大、疏水性强，是众多

疏水性有机污染物和重金属的理想载体。微塑

料易被浮游生物和鱼类等误食，能长时间滞留生

物体内，并在食物网中发生转移和富集，对生态

环境安全构成威胁［3］。由于其迁移特性，微塑料

可谓无处不在。根据环境监测数据显示，从南极

到北极、内陆到海洋、水体到沉积物，皆能发现不

同程度的微塑料污染［4］。研究［5］表明，海洋中的

微塑料的来源途径之一就是从淡水河流流入海

洋。因为淡水系统往往被高密度人口所包围，密

集的人为活动如污水排放等会将各种污染物，包

括微塑料排入淡水环境中，因此淡水水域中微塑

料的种类和浓度都要高于海洋环境。然而，迄今

为止，绝大多数关于微塑料污染的研究都集中在

海洋生态系统中，自 1980年至 2018年，有 87%的

研究都集中在海洋，仅有 13%集中在淡水［6］。在

我国的太湖［7］、鄱阳湖［8］、长江口［9］、三峡库区［10］

等重要水域均检测到了微塑料的存在，例如长江
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口区域微塑料含量达到（4 137±0.167）粒/m3，太湖

微塑料丰度为 30~50 mg/L。此外，由于发达国家

工业化时间长，淡水微塑料污染更加严重，许多

重要淡水水域中微塑料含量均处于较高水

平［11-12］。
研究［13］表明，微塑料会对水生动物造成损

伤，但是大多数文献探讨的更多是微塑料浓度的

变化对生物机体的影响。有学者提出，微塑料粒

径越小，毒性越强。这是因为微塑料颗粒的尺寸

减小后，表面积与体积比值增加，从而增加了微

塑料颗粒与水接触的表面积［14］，更易与重金属等

毒性物质相结合。而塑料颗粒在纳米级时，其大

小与病毒相当［15］，所以纳米级塑料颗粒可以毫不

费力地被机体摄入，并且更容易进入生物体内循

环系统，在血液中流转并在组织器官中蓄积，分

布到各种细胞部位，损害细胞器或DNA并导致细

胞死亡［13］，会造成肠道微生物紊乱［16］。研究［17］表
明，粒径较小的聚苯乙烯纳米塑料暴露对轮虫的

急性毒性较大，显著抑制轮虫 7 d休眠卵产量，影

响轮虫有性生殖。

目前微塑料污染已经引起了国内外研究者

的广泛关注，但研究热点多集中于海洋微塑料及

其生物学效应，微塑料在甲壳动物上的研究大部

分都集中在海水中［18］，在淡水上的研究还有很多

空白。因此，亟需积累更多关于微塑料对淡水甲

壳动物的毒理学数据，从而进一步解析微塑料毒

性作用机制，以便于更准确评价环境中微塑料的

生态风险。中华绒螯蟹是中国主要淡水生态系

统中分布最广泛的甲壳类动物之一，养殖范围

广，数量多。中华绒螯蟹是底栖生物，被认为是

地表沉积物污染的良好指标［19］。因此本文选择

中华绒螯蟹作为实验对象，选择 3种不同粒径（5 
μm，1 μm，100 nm）的聚苯乙烯微塑料颗粒，研究

不同粒径的微塑料暴露对淡水甲壳动物的生物

毒性效应，为深入理解微塑料的环境效应提供基

础数据。

1　材料与方法

1. 1　实验材料

实验用中华绒螯蟹幼蟹由上海海洋大学崇

明基地提供，规格相近，体质量约 10 g。选取规格

整齐、体无外伤、肢体健全的幼蟹运输到上海海

洋大学实验基地，暂养于该基地内的循环水箱

（长×宽×高=5 m×2.5 m×1.0 m）中，放置 PVC 管和

瓦片供幼蟹栖息和隐蔽。所有幼蟹均暂养于曝

气 3 d 以上的过滤自来水中，实验期间对循环水

箱 24 h 连续充氧，采用自然光照和水温［温度

（18±2） ℃；pH 7.6 ± 0.5；溶解氧（6.2±0.6） mg/L］，

暂养一周以适应环境。每天投喂商品饲料 2次，

每次投喂量为幼蟹体质量的 1%，每天清除残余

饲料和粪便，每 48 小时彻底换 1 次水。实验之

前，饥饿处理幼蟹48 h以排空其消化系统。

1. 2　试剂

聚苯乙烯微粒购置于阿拉丁试剂公司

（Shanghai Aladdin Biochemical Technology Co.， 
LTD）。实验中所使用的微塑料溶液均是通过向

紫外消毒过的曝气水加入微塑料原液进行配制。

为研究暴露于不同粒径的聚苯乙烯微粒对中华

绒螯蟹幼蟹的毒性影响，本研究选用 3种不同的

粒径尺寸（5 μm、1 μm、100 nm），这 3种粒径的微

塑料能在水环境中被广泛检测到，并且很容易被

水生生物吞食［20］。
1. 3　实验方法

将规格相近，体质量约 10 g的幼蟹分别放入

含有微塑料的水箱中养殖。处理组的微塑料浓

度统一为 40 000 μg/L，粒径分别为 5 μm、1 μm、

100 nm。浓度的选择依据 ORRENIUS 等［21］和 YU
等［22］的微塑料暴露研究确定，ORRENIUS等［21］研
究发现 40 000 μg/L 浓度下能够激活中华绒螯

蟹半胱天冬酶等基因的表达，于萍等选择了

40~40 000 μg/L浓度对中华绒螯蟹进行微塑料暴

露实验［22］。
每个浓度分别设置 3个平行，每个平行组放

置 40只中华绒螯蟹。将中华绒螯蟹幼蟹随机放

入含有微塑料的水箱中，暴露时间为 7 d，暴露期

每天喂食 1 次，喂食后及时清理未食用的饲料。

每 48 h 更换新配制的微塑料水体。在暴露时间

1 d、3 d、7 d 进行解剖采样，每组随机取 6 只中华

绒螯蟹用于收集血清，取 3只中华绒螯蟹用于收

集肝胰腺组织，收集后将所有样品置于液氮冷

冻，随后于-80 ℃保存，待后续进行生化酶活性分

析（试剂盒购于南京建成生物工程研究所）。为

了更清楚地观察肝胰腺和鳃组织结构的变化，进

行了为期 21 d 的胁迫实验，解剖并取出鳃、肝胰
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腺等组织分别放入 10%福尔马林固定液中，将组

织包埋、切片并用苏木精-伊红（H.E）染色。染色

切片在显微镜下观察分析（SMZ25，尼康，东京，日

本）。

1. 4　统计分析

数据采用Levene检验法检测方差齐性，利用

SPSS 26对数据进行统计处理。相同时间不同粒

径样本的组间差异采用单因素方差分析（One 
way-ANOVA）进行统计检验。实验结果以“平均

值±标准误（Mean±SE，n=3）”表示，当 P<0.05 时，

认为在统计学上具有显著性。采用 GraphPad 
Prism软件进行绘图。

2　结果

2. 1　氧化应激

与对照组相比，暴露 1 d 后，3 个处理组的

MDA含量均降低，其中 1 μm和 100 nm组的MDA
含量显著降低；暴露 3 d和 7 d后，1 μm和 100 nm
组的 MDA含量开始增高，且 100 nm组的 MDA含

量显著增高（P<0.05，图 1a）。与对照组相比，所

有微塑料处理组的 CAT 活性均随着粒径减小而

降低，暴露 1 d 后，1 μm 和 100 nm 组的 CAT 活性

显著降低；暴露 7 d后，仅有 100 nm组的CAT活性

显著降低（P<0.05，图1b）。

2. 2　免疫指标

与对照组相比，暴露 1 d 后，3 个处理组的

AKP 活性均升高，其中 1 μm 和 100 nm 组显著升

高；暴露 3 d 后，5 μm 和 1 μm 组的 AKP 活性升

高，100 nm组的活性开始降低；暴露 7 d后，3个处

理组的AKP活性均显著降低（P<0.05，图 1c）。与

柱状图上方不同字母标注表示相同时间不同粒径下差异显著（P < 0. 05）。
Different letter marks on the top of the bar chart indicate significant difference under different particle sizes at the same time （P < 0. 05）.
图1　3种不同粒径的聚苯乙烯微塑料暴露下中华绒螯蟹的丙二醛（MDA）、过氧化氢酶（CAT）、碱性磷酸酶（AKP）、酸

性磷酸酶（ACP）活性水平
Fig. 1　Activity levels of malondialdehyde （MDA）， catalase （CAT）， alkaline phosphatase （AKP）， and acid 

phosphatase （ACP） of Eriocheir sinensis exposed to polystyrene microplastics with three different particle sizes
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对照组相比，暴露 1 d后，3个处理组的 ACP 活性

均升高，其中 5 μm和 100 nm组的活性显著升高；

暴露 3 d后，3个处理组的ACP活性与对照组相比

无显著差异；暴露 7 d后，3个处理组的 ACP 活性

开始降低，其中 1 μm 和 100 nm 组的活性显著降

低（P<0.05，图1d）。

2. 3　肝损伤指标

与对照组相比，所有微塑料处理组的AST活

性均随着粒径减小而降低，且随着暴露时间的延

长活性也逐渐降低（P<0.05，图 2a）。与对照组相

比，暴露 1 d 后，5 μm 组的 ALT 活性显著升高，1 

μm 组的活性升高但不显著，100 nm 组的 ALT 活

性开始降低；暴露 3 d和 7 d后，3个微塑料处理组

的活性均随着粒径的减小显著降低，且暴露时间

越长，粒径越小，ALT活性越低（P<0.05，图2b）。

2. 4　神经毒性

在经过聚苯乙烯微粒暴露处理 1 d和 3 d后，

与对照组相比，3 个处理组的 AchE 活性均降低，

其中 100 nm组活性降低显著；暴露 7 d后，随着暴

露时间的延长，3个处理组的AchE活性均显著降

低（P<0.05，图2c）。

2. 5　不同粒径微塑料对肝胰腺、鳃组织形态的

影响

中华绒螯蟹的肝胰腺由众多分支的肝小管

构成，肝小管由简单的单层柱状上皮构成，即肝

胰腺小管。在健康的肝胰腺中可见完整、光滑的

上皮和结缔组织，小管基膜完整，管腔呈星形，肝

细胞结构正常且分布均匀（图版-1）。5 μm 组的

肝小管上皮增生，部分基膜突起，细胞核大小不

柱状图上方不同字母标注表示相同时间不同粒径下差异显著（P < 0. 05）。
Different letter marks on the top of the bar chart indicate significant difference under different particle sizes at the same time （P < 0. 05）.

图2　3种不同粒径的聚苯乙烯微塑料暴露下中华绒螯蟹的谷丙转氨酶（ALT）、谷草转氨酶（AST）、乙酰胆碱酯酶
（AchE）活性水平

Fig. 2　Activity levels of aspartate aminotransferase （AST）， alanine aminotransferase （ALT）， and 
acetylcholinesterase （AchE） of Eriocheir sinensis exposed to polystyrene microplastics with three different particle sizes
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一（图版-2）。1 μm组的肝小管血细胞增多，肝管

水肿和变性。肝小管有小部分的基底膜破裂，导

致细胞中的物质泄漏（图版-3）。而 100 nm 组内

可见严重的大面积空泡化和浓缩的细胞质，细胞

核固缩、破碎，细胞结构模糊（图版-4）。

中华绒螯蟹的鳃组织是由一条扁平的鳃轴

和向两侧发出的很多相互平行的鳃叶组成。鳃

叶由上皮层和血腔组成，由外向内可见角质层、

鳃腔、上皮细胞层。鳃腔中许多上皮细胞向鳃腔

突起形成“隔”，并将其分成许多小通道，其中可

见胞质着色浅的细胞和游离的血细胞。5 μm 组

的鳃叶角质层不再光滑，呈波状拱起，部分细胞

质凝集（图版-6）。1 μm 组的鳃叶角质层上皮细

胞排列不规则，上皮层填充较少，导致鳃叶变薄，

鳃叶间夹杂少量杂质（图版-7）。100 nm 组的幼

蟹在解剖时，肉眼即可观察到其鳃丝呈现麦穗

状，显微镜下鳃的组织结构显示血细胞积聚，角

质层波状拱起，细胞质浓缩，部分角质层与上皮

细胞层分离，形成大的空泡，且远端末端更加膨

大（图版）。

3　讨论

由于没有酶途径可以分解聚合物塑料，所以

会导致微塑料在各生物体大量积累［18］，对机体造

成损害，包括消化道的损伤、繁殖能力的降低、产

生氧化应激和炎症反应，甚至会转移至循环系统

和淋巴系统等［23-26］。在中华绒螯蟹的生理效应研

究中，AST和 ALT常被用作肝损伤的指标［27］。本

研究中华绒螯蟹肝胰腺中AST和ALT活性降低，

可能是微塑料损坏了肝胰腺中的细胞和相应的

膜细胞器，从而抑制了肝细胞中谷氨酸和草酰乙

酸之间转化的免疫反应。本研究中也发现微塑

料对AchE的抑制作用与之前研究中微塑料对贻

贝 （Mytilus galloprovincialis） 、 虾 虎 鱼

（Pomatoschistus microps）的研究结果一致［28-29］。
这些结果表明，微塑料对 AchE、AST 和 ALT 活性

均有抑制作用。MDA 含量往往能反映生物机体

内脂质过氧化程度，可间接反映机体损伤程度。

CAT可促进H2O2分解为分子氧和水，清除生物体

内的过氧化氢，从而使细胞免于遭受 H2O2 的毒

害，是重要的抗氧化应激酶，是生物机体防御体

系的关键酶之一。在本研究中，3 个处理组中

1. 对照组肝胰腺结构；2. 5 μm组肝胰腺结构；3. 1 μm组肝胰腺结构；4. 100 nm组肝胰腺结构；5. 对照组鳃结构；6. 5 μm组鳃结构；7. 1 
μm组鳃结构；8. 100 nm组鳃结构。
1.  Hepatopancreas of the control group； 2.  Hepatopancreas of the 5 μm group； 3. Hepatopancreas of the 1 μm group；4.  Hepatopancreas of the 
100 nm group； 5.  Gill of the control group； 6.  Gill of the 5 μm group；7. Gill of the 1 μm group； 8.  Gill of the 100 nm group.

图版　三种不同粒径的聚苯乙烯微塑料暴露下中华绒螯蟹的肝胰腺和鳃组织结构变化
Plate　Hepatopancreas and gill tissue structure of Eriocheir Sinensis exposed to polystyrene microplastics with 

different particle sizes
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MDA 含量随着微塑料粒径的减小与暴露时间的

延长显著升高，CAT 活性却呈相反趋势，随着粒

径的减小与暴露时间的延长显著降低，这表明微

塑料暴露对抗氧化酶活性有显著的负面影响。

免疫酶活性结果显示，暴露初期，3种处理均能诱

导 ACP 和 AKP 活性升高，随着暴露时间的延长，

活性开始降低，且 100 nm 组的活性降低最为显

著，这与LIU等［30］的研究结果相似，血淋巴和肝胰

腺中大多数免疫相关因子 AKP、LSZ 和 ACP 含量

在微塑料暴露时间初始开始增加，之后活性降

低。微塑料的短时暴露可以促进中华绒螯蟹体

内的刺激反应，而当幼蟹长期暴露于微塑料环境

中则会引起免疫酶活性抑制，免疫酶含量降低，

无法即时应对不良环境，恢复体内免疫平衡，从

而对幼蟹产生毒性损伤。

根据WANG等［31］的研究，微塑料会在中华绒

螯蟹体内各组织器官蓄积，其分布量：肝胰腺>
肠>鳃>肌肉。肝胰腺是中华绒螯蟹体内非常重

要的器官，介导各种生化成分的吸收、消化、合成

和储存，对环境污染物进行解毒，在维持生物能

量稳态方面起着关键作用［32］。由于中华绒螯蟹

摄入的微塑料大多会积聚在肝胰腺，而肝胰腺富

含脂类，而聚苯乙烯对脂类有强烈亲和力，这些

脂类很容易“溶解”微塑料［33］。当幼蟹长期暴露

于微塑料环境中，肝胰腺会对组织中积累的微塑

料作出反应，进行防御作用，而当肝胰腺中的微

塑料浓度超过 3 mg/g 时，防御机制就会崩溃，导

致肝胰腺损伤［29］。相较于微米级塑料颗粒，纳米

级塑料颗粒可能会转移到肝脏［28］和循环系统［25］，
从而导致较强的毒性，这也与本文中 AST和 ALT
的研究结果相似。由于神经组织富含脂质，氧化

应激的升高可以通过活性氧促进脂质过氧化，这

会导致神经膜上的信号受体受到损伤［34］，微塑料

会间接引发神经毒性，对中枢神经系统造成影

响［35］，导致AchE活性降低，这也与本文研究结果

相互印证。

肝胰腺和鳃的组织学分析已被用作评估甲

壳动物养殖环境压力的实用手段［36-37］。通过观察

对照组和微塑料暴露组的肝胰腺和鳃组织结构，

发现存在显著差异。高浓度的微塑料暴露会使

肝胰腺细胞与基底膜分离，诱导肝胰腺细胞肿胀

和空泡化，从而破坏肝胰腺的微观结构。鳃组织

结构表现为血细胞积聚，角质层波状拱起严重，

细胞质浓缩加重，部分角质层与上皮细胞层分

离，形成大的空泡，且随着粒径的减小，损伤效果

愈加明显，这说明微塑料粒径的改变与中华绒螯

蟹的组织损伤程度相关。

研究表明斑马鱼（Danio rerio）鳃内的微塑料

积累量与粒径相关，鱼鳃可滞留积累纳米级的聚

苯乙烯塑料，但不能积累亚微米和微米级的聚苯

乙烯颗粒［38］。而本研究结果表明，3 个实验处理

组中纳米级微塑料对中华绒螯蟹产生的毒性影

响最强，这与 JEONG 等［39］在轮虫（Brachionus 
koreanus）中的研究结果一致，相较于 6 μm 的颗

粒，0. 05 μm 和 0. 5 μm 更难排出体外，导致较小

粒径的微塑料呈现更强的毒性。根据徐雅雯

等［40］的研究，5 μm的聚苯乙烯微塑料可以进入斑

马鱼机体内，但无法进入细胞质中，仅在胞外造

成机械损伤，引起细胞炎症反应，而 0.5 μm 的微

塑料颗粒会被摄入并分布在细胞胞质中，说明微

塑料的粒径会影响生物摄取和组织内微塑料颗

粒的累积。但是根据巩宁等［41］对大型溞不同粒

径的生物毒性效应研究，发现随着粒径的增大，

毒性效应反而增加，说明不同粒径的聚苯乙烯颗

粒对不同物种会产生不同的效应，并不总是与粒

径本身有关，这表明发生了比理论上更复杂的相

互作用。根据已发表的相关研究，水环境中的微

塑料对水生动物的毒性效应很复杂，与微塑料的

粒径、浓度、种类、暴露时长以及水生动物的种类

都相关，因此需要进一步地深入研究。

研究表明： （1） 3 种粒径微塑料在高浓度

40 000 μg/L下会引起中华绒螯蟹幼蟹氧化应激、

免疫能力下降，诱导肝损伤和神经毒性，严重程度

为 100 nm > 1 μm > 5 μm； （2） 高浓度40 000 μg/L
下， 微塑料胁迫 21 d会引起中华绒螯蟹幼蟹肝胰

腺和鳃组织形态结构的损伤，损伤程度为100 nm>
1 μm>5 μm。综上所述，根据微塑料对中华绒螯

蟹幼蟹的氧化、免疫毒性和组织损伤，对 3种粒径

微塑料的毒性做出了排序，说明粒径大小是影响

中华绒螯蟹机体生理毒性和组织损伤的重要因

素之一。这项研究也为后续微塑料的对甲壳动

物毒性评估和生态风险评价提供了重要的数据
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Toxic effects of different particle size polystyrene microbeads on juvenile 
Eriocheir sinensis

YANG Zhigang1，2，3， ZHANG Chenchen1，2，3， JIANG Qingqing1，2，3， CHEN Aqin1，2，3， CHENG Yongxu1，2，3， 
WANG Aimin4

（1. Key Laboratory of Freshwater Aquatic Genetic Resources， Ministry of Agriculture and Rural Affairs， Shanghai Ocean 
University， Shanghai  201306， China； 2. Centre for Research on Environmental Ecology and Fish Nutrion，Ministry of 
Agriculture and Rural Affairs， Shanghai Ocean University， Shanghai  201306， China； 3. National Demonstration Center for 
Experimental Fisheries Science Education， Shanghai Ocean University， Shanghai  201306， China； 4. College of Marine and 
Bioengineering， Yancheng Institute of Technology， Yancheng  224000， Jiangsu， China）

Abstract: Studies on the biological effects of microplastics pollution on aquatic animals mostly focused on the 
ocean， but the potential effects on freshwater organisms are less known.  In this study， the effects of 
polystyrene （PS） particles with different particle sizes （5 μm， 1 μm， 100 nm） on juvenile Chinese mitten 
crab （Eriocheir sinensis） were investigated.  Hepatopancreas injury index： alanine aminotransferase （ALT）， 
aspartate aminotransferase （AST）； serum immune index： alkaline phosphatase （AKP）， acid phosphatase 
（ACP）； Oxidative stress index： malondialdehyde （MDA）， catalase （CAT）； and neurotoxicity index： 
acetylcholinesterase （AchE） were analyzed.  The pathological changes of gills and hepatopancreas were 
analyzed by hematoxylin-eosin （H. E） staining.  The results showed that exposure to microplastics after 7 d， 
100 nm group had significantly higher MDA content， CAT activity decreased significantly， the AKP activity 
of three treatment group were significantly lower， and 1 μm and 100 nm group of ACP activity was 
significantly reduced.  The activities of AST， ALT and AchE gradually decreased with the decrease of particle 
size and the extension of exposure time.  In conclusion， microplastics with different particle sizes caused 
varying degrees of hepatopancreas injury， oxidative stress and reduced immune capacity in crabs.  The 
toxicity level was ranked as follows： 100 nm > 1 μm > 5 μm， indicating that the particle size was one of the 
most important factors affecting the health of Chinese mitten crabs.  This study provides basic data and 
theoretical basis for further understanding the toxic effects of microplastics on freshwater crustaceans.
Key words: polystyrene； Eriocheir sinensis； particle size； comprehensive toxicity
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