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摘要: 孕激素是广泛使用的高生物活性药物,其残留广泛存在于水环境中,对水生生物造成潜在威胁。 本论文研究孕激素左

炔诺孕酮(LNG)长期暴露对雄性斑马鱼的生殖毒性。 将斑马鱼胚胎暴露于环境相关浓度的 LNG(10, 33, 100 ng·L-1
)至性成熟

(受精后 142 d),得到 100%的雄性斑马鱼。 将得到的雄鱼与未暴露的雌鱼配对,结果发现 100 ng·L-1
LNG 处理组雄鱼使得未

暴露雌鱼产卵的数量较对照组雄鱼使得未暴露雌鱼产卵的数量显著减少。 33 和 100 ng·L-1处理组雄鱼与未暴露雌鱼配对所

得子代在受精后 7 d 内的存活率较对照组雄鱼与未暴露雌鱼配对所得子代的存活率显著降低。 33 ng·L-1
LNG 显著升高总活

力、活跃精子活力、平均路径速度、直线运动速度、曲线运动速度等精子活力参数,但其他浓度的 LNG 并不影响精子的活力。
LNG 在 33 和 100 ng·L-1的浓度下显著降低雄鱼血浆中 11-酮基睾酮(11-KT)的含量,且在 3 个浓度下均显著降低雄鱼血浆中

雌二醇(E2)的含量,但对睾酮(T)无明显影响。 此外,LNG 暴露可干扰雄鱼大脑和精巢中孕激素受体(npr, mprα, mprβ)、雌激素

� 受体(erα, erβ)以及雄激素受体(ar)的转录,可能通过这些受体途径参与生殖调控。 研究结果表明环境相关浓度的左炔诺孕酮

� 长期暴露可导致雄性斑马鱼的生殖内分泌干扰效应,并提示:仅雄鱼单独受孕激素暴露影响,也可能对鱼类种群的生殖产生

深远影响。
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Abstract: Synthetic progestins are widely used pharmaceutical agents with high bioactivity, and their residuals are

frequently detected in the aquatic environment, posing potential threats to the aquatic organisms. In the present

study, we investigated the reproductive toxicity of progestin levonorgestrel (LNG) at environmentally relevant con-
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centrations on zebrafish (Danio rerio). Embryos were exposed to LNG at environmentally relevant concentrations

� (10, 33 and 100 ng·L-1
) and allowed to develop until sexual maturity (142 days post fertilization), and 100% males

were induced in all the treatment groups. Egg production of unexposed female zebrafish was significantly reduced

when paired with male zebrafish exposed to 100 ng·L-1
LNG, comparing with that of unexposed females paired

with the control males. Survival rates of the offsprings from the unexposed females paired with males exposed to

both 33 and 100 ng·L-1
LNG were significantly decreased within 7 days after fertilization, comparing with the sur-

vival rate of offsprings from the unexposed females paired with the control males. Semen samples were analyzed

for total motility (TM), progressive motility (PM), velocity average path (VAP), velocity straight line (VSL), and

velocity curvilinear (VCL). All those parameters showed significant increase in males exposed to 33 ng·L-1
when

comparing with the control. However, no obvious changes were observed in other treatments. Plasma concentra-
tions of 11-ketotestosterone (11-KT) or estradiol (E2) in males were significantly decreased after exposure to 33,

100 ng·L-1
LNG, or all concentrations of LNG, respectively, while no effects were observed on plasma concentra-

tions of testosterone (T). Besides, LNG exposure disrupted the transcription of progesterone receptors (npr, mprα,
� mprβ), estrogen receptors (erα, erβ) and androgen receptor (ar) in the brain and testes, which may indicate the regu-
� lating roles in reproduction through these receptors. The present study suggests that long-term exposure to environ-

mentally relevant concentrations of LNG could result in reproductive endocrine disruption in zebrafish. The results

also indicate that male exposure to progestin alone may also have profound effects on reproduction in fish popula-
tions that inhabit in progestin-contaminated aquatic environments.

Keywords: progestin; levonorgestrel; zebrafish; reproductive toxicity; endocrine disruption

　 　 左炔诺孕酮(levonorgestrel, LNG)是一种常用的

人工合成孕激素,自 1972 年作为第二代避孕药被开

发出来,已广泛应用于避孕药剂、紧急避孕药片、植
入式避孕物等[1-2]。 随着 LNG 的大量使用,其被释

放到环境中,目前已在包括中国在内的世界各地水

环境(包括污水处理厂进出水、地表水、地下水等)中

广泛检测到该种孕激素[3-4],其浓度范围为 0 ~ 213

ng·L
-1 [5-6],其中在地表水中检测到的浓度高达 38

ng·L-1 [4,7]。
研究表明,将虹鳟鱼置于含很低浓度(ng·L-1级

别)LNG 的污水中,结果在短短几天内,LNG 在其血

液中的富集系数达数万倍,含量(8.5 ~ 1.2 ng·mL-1
)

超过了人体用药水平[8]。 这说明 LNG 易在鱼体内

富集,进而可能对鱼类的健康造成潜在威胁。 由于

LNG 被用于人类避孕,毫无疑问,水环境中残留的

LNG 对鱼类的危害主要是对生殖的影响。 LNG 已

被证实是一种活性很强的环境内分泌干扰物,在 0.8

ng·L-1的浓度下即可显著抑制黑头呆鱼(Pimephales

promelas)的产卵[9]。 其他研究也显示 LNG 在较低

� 的浓度可显著降低黑头呆鱼的产卵量[10-11]。 此外,
低浓度 LNG 暴露还可干扰鱼类血浆中性激素的水

平[10-12]、损害性腺和配子发育[9,12-13]、改变鱼类繁殖行

为[14-15]、影响精子活力[15]等。 作为一种结构与睾酮

相关的激素类化合物,LNG 可结合并激活鱼类的雄

激素受体(Androgen receptor, AR)
[16-17]。 这使得 LNG

对鱼类的影响还表现为一定的雄激素效应。 在斑马

鱼早期性别分化重要阶段,用环境相关浓度的 LNG

(≥ 5.5 ng·L-1
)暴露斑马鱼,可诱导其全部逆转为雄

鱼[18]。 低浓度 LNG 暴露可诱导雌鱼出现雄性化特

征,如雌性黑头呆鱼出现“婚节”和色素积累的现

象[9,13-14],雌性食蚊鱼(Gambusia holbrooki)出现臀鳍

� 延长的现象[14,19],且这种延长臀鳍的效应可被抗雄

激素氟他胺、群勃龙、米非司酮等消除[19]。
虽然现有研究从鱼类个体的形态学、行为学、激

素水平、繁殖力等方面研究了环境孕激素 LNG 对鱼

类的毒性效应,但多数研究集中在短期暴露实验,且
较少有研究从雄鱼的角度探讨 LNG 对生殖的影响。
本文以斑马鱼为模型,选择全生命周期为暴露窗口

期,考察暴露雄鱼使得未暴露雌鱼产卵的能力及所

获子代的存活率以及暴露雄鱼的精子活力、血浆性

激素水平、下丘脑-垂体-性腺轴(HPG 轴)相关受体

基因的转录水平等指标,以期从雄鱼的角度研究

LNG 长期低剂量暴露对斑马鱼生殖的影响。 研究

结果将揭示孕激素对雄鱼的生殖毒性效应,为环境

孕激素的风险评估提供新的科学依据。
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1　 材料与方法(Materials and methods)
1. 1　 试剂

左炔诺孕酮 (levonorgestrel, LNG; CAS 797-63-
7; purity≥ 99% )、二甲基亚砜 (dimethyl sulfoxide,

DMSO; CAS 67-68-5; purity≥99.5% )购于 Sigma-
Aldrich 公司 (Fluka, Shanghai, China)。 氘代同位素
内标左炔诺孕酮-2,2,4,6,6,10-d6 (LNG ((-)-Norg-
estrel-2,2,4,6,6,10-d6 or LNG-d6; CAS 797-63-7; puri-
ty≥ 98% )购于加拿大 CDN isotopes 公司 (Pointe

Claire, Quebec, Canada)。 LNG (1 mg·mL-1
)和 LNG-

d6 (20 mg·mL
-1
)的储备液分别保存在 DMSO 和

40%甲醇中,并分别置于 4 ℃和-20 ℃保存。 HBSS

300 溶液(配制方法:0.8 g 氯化钠、0.4 g 氯化钾、0.16
g 二水氯化钙、0.2 g 七水硫酸镁、0.06 g 磷酸氢二
钠、0.06 g 磷酸二氢钾、0.35 g 碳酸氢钠、1.0 g 葡萄
糖溶于 1 000 mL 去离子水中,调 pH 7.5)现配现用。
其他化学试剂均为分析纯。
1. 2　 斑马鱼的饲养与暴露

成年斑马鱼(AB strain)的养殖及暴露参考已有
文献[20]。 将野生型 4 月龄的斑马鱼养殖于活性炭过
滤后的自来水中,pH 7.0 ~ 7.4,水温控制在(28±0.5)
℃,光照周期为 14 h:10 h(光照:黑暗)。 每天喂食 2

次,间隔喂食刚孵化的丰年虫和片状饲料。 收集鱼
卵的前一天晚上将雄鱼和雌鱼以 1:1 的比例置于同
一缸中,次日灯光刺激产卵并收集所产鱼卵。 用活
性炭处理 24 h 的过滤水清洗鱼卵,剔除异物。 在解
剖镜下取发育正常的囊胚期斑马鱼胚胎(2 hour post

fertilization, 2 hpf)300 颗,随机分配置于盛有 800 mL

暴露液的 1 L 规格的玻璃结晶皿中。 LNG 的暴露
浓度依次为 10、33 和 100 ng·L-1,其中 DMSO 浓度
均为 0.01% (V/V),并设置 0.01% DMSO(V/V)为对

� 照组。 每个浓度设置 3 个平行,每天更换暴露液。
在 15 dpf(day post fertilization, dpf)时,随机挑选 250

条仔鱼到盛有 4 L 暴露液的 5 L 规格的鱼缸中;在
30 dpf 时,随机挑选 200 条稚鱼到盛有 9 L 暴露液
的 10 L 规格的鱼缸中;在 63 dpf 时,随机挑选 20 ~

25 条鱼到盛有 16 L 暴露液的 20 L 规格的鱼缸中直
至暴露结束(142 dpf)。
1. 3　 性别比例

暴露结束后,在显微镜下解剖斑马鱼的性腺,辨
别雌雄,并统计斑马鱼的性别比例。
1. 4　 暴露雄鱼使未暴露雌鱼产卵的能力及所获子

代的存活率

在暴露期最后一周,每天从每个平行缸中随机

取 8 条雄鱼,按照 1:1 的比例与同批次的未暴露的

雌鱼在清水(未投药的过滤自来水)中进行配对,持
续统计雌鱼一周的累积产卵量。 将所得到的斑马鱼

子代胚胎置于清水中饲养一周,统计其存活率。
1. 5　 暴露雄鱼精子活力测定

为研究雄鱼精子的质量,暴露结束后,每组随机

取 9 条雄鱼,取出精巢,按照 1:20 的质量/体积比(m:

� V)加入 HBSS 300 溶液,制成精子悬浮液,置于冰上

� 待用[21]。 利用计算机辅助精子分析系统(IVOS ver

12.0, Hamilton Thorne Bioscience)按照已建立好的方

法对制备好的精子悬浮液进行测定 [22],测定参数

包括总活力(total motility, TM)、活跃精子活力(pro-
gressive motility, PM)、平均路径速度 (average path

velocity, VAP)、直线运动速度 (straight-line velocity,

VSL)、曲线运动速度(curvilinear velocity, VCL)和直

线性(linearity)几个参数,各参数代表含义详见表

1。 每组检测 9 个精子悬浮液样本,每个样本 6 个

视野。

表 1　 本研究中斑马鱼精子活力参数

Table 1　 Parameters of zebrafish sperm motility detected in this study

精子活力参数
Parameters of sperm motility

含义
Explaination

总活力
(Total motility, TM)

活精子数量所占百分比率
(Percentage of motile sperm, % )

活跃精子活力
(Progressive motility, PM)

快速向前运动的精子数量所占百分比率
(Percentage of motile sperm that expressed vigorous swimming, % )

平均路径速度
(Average path velocity, VAP)

精子运动的平均路径距离与所用时间的比值

(The total distance along the average path for each sperm divided by the time elapsed, μm·s-1)
直线运动速度

(Straight-line velocity, VSL)
精子运动的起点与终点间的直线距离与所用时间的比值

(The straight-line distance between the beginning and the end of the track divided by the time elapsed, μm·s-1)
曲线运动速度

(Curvilinear velocity, VCL)

精子运动的曲线长度与所用时间的比值

(The total curvilinear distance for a given sperm divided by the time elapsed, μm·s-1)
直线性

(Linearity)

精子运动路径偏离直线的偏离情况,在数值上等于 VSL/VCL

(The departure of the sperm track from a straight line, it is numerically the ratio of VSL/VCL, % )
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1. 6　 暴露雄鱼血浆性激素的抽提与测定

暴露结束后,麻醉实验鱼,断尾取血,每 3 尾鱼

的血混合后作为一个平行样本。 混合血样于 4

℃、7 000 r·min-1的条件下离心 5 min 后,取上清(10

μL)用于抽提和测定。 激素抽提方法参考已发表论

文[23]。 每个样品(10 μL)加入 390 μL Milli-Q 水,涡
旋混匀,加入 2 mL 乙醚,混匀器混匀后于 4 ℃、
5 000 r·min-1条件下离心 10 min,取上清,再用 2 mL

乙醚按照上述方法抽提一次,将 2 次抽提上清收集

于洁净的离心管内,氮气吹干后保存于-80 ℃。 吹

干后的样品加入 EIA Buffer (Cayman Chemical 公司

的 ELISA 试剂盒内提供)复溶,按照试剂盒说明书

测定样品中雌二醇(E2)、睾酮(T)和 11-酮基睾酮(11-
KT)的含量。 3 种性激素的检测限分别为:19 pg·
mL

-1
(E2),6 pg·mL-1

(T)和 1.3 pg·mL-1
(11-KT)。

1. 7　 暴露雄鱼大脑和精巢中受体基因的转录水平

本论文研究了暴露雄鱼大脑和性腺中重要受体

基因(npr, mprα, mprβ, erα, erβ, ar)的转录水平。 每 3

条雄鱼的精巢或脑混合后作为一个平行样本。 按照

Han 等[24]的方法提取 RNA、将 RNA 逆转录为 cDNA

及进行 RT-PCR 检测。 采用 Trizol (Invitrogen, Carls-
bad, CA, USA)提取总 RNA,使用 NanoDrop-2000 超

微量分光光度计 (Nanodrop Technologies Inc., Wil-
mington DE, USA)测定总 RNA 的浓度,使用 Prime-
Script

®
reagent Kit (TaKaRa Bio, Shiga, Japan)合成

cDNA。 在定量检测之前使用在线工具(http://www.

leonxie.com/ referencegene.php)评估常用的 5 个内参

基因(rpl8, 18s, β-actin, gapdh, ef1α)在 LNG 暴露下

� 转录的稳定性,并选取转录稳定性最好的 rpl8 作为

� 内参基因。 荧光定量 PCR 采用日本 Toyobo 公司

(Osaka, Japan)的 SYBR Green 试剂盒,于 ABI 7300

(Applied Biosystems, Foster City, CA)进行检测。 扩

增程序为:95 ℃ × 10 min 变性,95 ℃ × 30 s,60 ℃
× 15 s,72 ℃ × 45 s,35 个循环。 实验中所用的基因

引物序列采用在线引物设计软件 Primer 3 program

(http://frodo.wi.miT.edu/)设计,引物序列见表 2。 目

的基因转录水平的相对变化使用 2
-△△CT 法进行计

算处理。
1. 8　 化学分析

在斑马鱼 3 个不同的发育阶段(胚胎期、稚鱼

期、成鱼期),分别在换水前(T24)和换水后(T0 )取各缸

� 中水样 500 mL,用于测定暴露水中 LNG 的实际浓

度,样品前处理和测定方法参考已发表的论文[20]。
1. 9　 数据处理与分析

所有数据均使用 SPSS 13.0 软件(SPSS, Chica-
go, IL, USA)进行处理和分析,用平均值±标准误

(SEM)表示。 分别 Kolmogorov-Smirnov 和 Levene' s

检验方法对数据的正态分布和方差齐性进行检验。
采用单因素方差分析(One-way ANOVA) Tukey' s 多

重比较法对各组均值之间的显著性水平进行分析。
当 P<0.05 即认定为具有显著性差异。

表 2　 本研究所用引物信息

Table 2　 Gene primer sequences used in the present study

基因名全称

Full name

基因名简称

Abbreviation

引物序列(5' -3' )
Primer sequence (5' -3' )

基因库收录号

Gene bank accession No.

Ribosomal protein L8 rpl8 Forward: ttgttggtgttgttgctggt NM_200713

Reverse: ggatgctcaacagggttcat

Nuclear progesterone receptor npr Forward: gggccactcatgtctcgtcta NM_001166335

Reverse: tctccactctgaaaatatgtggacttt

Membrane progesterone receptor alpha mprα Forward: cgctcaagtgcgaacttttt NM_183345

Reverse: cgtacttgccatagcagcag

Membrane progesterone receptor beta mprβ Forward: acgtcaagccacagtacacg NM_183344

Reverse: tcctgatgcactggacgata

Estrogen receptor alpha erα Forward: tgagcaacaaaggaatggag NM_152959

Reverse: gtgggtgtagatggagggttt

Estrogen receptor beta erβ Forward: tgattagctgggcgaaga AJ414566

Reverse: tatccagccagcagcatt

Androgen receptor ar Forward: atctgtgcgctagcaggaat NM_001083123

Reverse: caactgcgagtggaaagtca
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2　 结果(Results)
2. 1　 化学分析

在斑马鱼 3 个不同的发育阶段(胚胎期、稚鱼

期、成鱼期)各选择一个取样时间点,检测换水后 0 h

(T0)和 24 h(T24 )暴露水体中 LNG 的实际浓度。 结

� 果对照组未检出 LNG。 处理组中,T0 时刻测得暴露

水中 LNG 的浓度分别为 9.4 ~ 14.0 ng·L
-1,35.3

~ 36.6 ng·L
-1,103.6 ~ 110.0 ng·L

-1,均十分接近其

理论浓度;而 T24 时刻测得浓度在 T0 基础上有所下

� 降,分别为 8.3 ~ 11.5 ng·L-1,31.1 ~ 33.2 ng·L-1,84.3
~ 92.2 ng·L-1 [20]。 本论文中,所有结果均用理论浓

度表示。
2. 2　 性别比例

统计结果显示,斑马鱼胚胎经各浓度(10 ~ 100 ng

·L-1
)LNG 暴露 142 d 后,所有鱼均表现为雄鱼[20]。

2. 3　 暴露雄鱼使未暴露雌鱼产卵的能力及所获子

代的存活率

　 　 将暴露的雄性斑马鱼与同批次的未暴露的雌性

斑马鱼进行配对,考察前者使得未暴露雌鱼产卵的

能力是否发生变化,结果发现 100 ng·L-1处理组雄

鱼使得未暴露雌鱼产卵的数量较对照组雄鱼使得未

暴露雌鱼产卵的数量显著减少(图 1)。 进一步研究

发现,33 和 100 ng·L-1处理组雄鱼与未暴露雌鱼配

对所得子代在受精后 7 d 内的存活率较对照组雄鱼

与未暴露雌鱼配对所得子代的存活率显著降低

(图 2)。
2. 4　 暴露雄鱼的精子活力

精子活力是雄鱼生殖能力的一个重要指标,在
33 ng·L-1

LNG 暴露组中,斑马鱼精子的总活力(图

3A)、活跃精子活力(图 3B)、平均路径速度(图 3C)、
直线运动速度(图 3D)、曲线运动速度(图 3E)等表示

精子活力的参数较对照组均显著升高,而其他浓度

组中这些参数均无显著性变化。 各浓度组中精子运

动的直线性这个指标则均无明显变化(图 3F)。
2. 5　 暴露雄鱼的血浆性激素水平

在斑马鱼雄鱼中,低浓度 LNG 对血浆中 11-KT
的水平无显著影响,但 33 和 100 ng·L

-1
LNG 暴露

显著降低了血浆中 11-KT 的水平(图 4A)。 LNG 在

3 个浓度下均显著降低了血浆中 E2 的水平,但对 T

的水平无明显影响(图 4B, 4C)。
2. 6　 暴露雄鱼大脑和精巢中受体基因的转录水平

图 5 表示了 LNG 暴露对雄鱼大脑和精巢中重

要受体基因(npr, mprα, mprβ, erα, erβ, ar)转录水平

� 的影响情况。 除 100 ng·L-1处理组精巢中 npr 的转

� 录水平未发生变化外,LNG 暴露可显著降低雄鱼大

脑和精巢中 npr 的转录水平。 10 和 33 ng·L-1
LNG

� 暴露可显著降低雄鱼大脑中 mprα 和 mprβ 的转录

� 水平,但任何浓度的 LNG 暴露均不影响雄鱼精巢中

mprα 和 mprβ 的转录水平。 LNG 暴露在不同程度上

图 1　 未暴露斑马鱼雌鱼与经左炔诺孕酮(LNG)
暴露的雄鱼配对的产卵量变化情况

注:统计参数表示为暴露期内最后一周每条雌鱼每天的平均产卵量。
数据表示为平均值±标准误(mean±SEM) (n=3)。 * P<0.05 表示与

对照相比具有显著差异性差异。

Fig. 1　 Changes in egg production of unexposed female

zebrafish paired with males exposed to levonorgestrel (LNG)

Note: This statistical parameter is expressed as the mean

numbers of eggs per day laid by per female fish during the last

week of the exposure phase. Values are presented as mean±SEM (n=3).

* P<0.05 indicates the significant difference compared with the control.

图 2　 未暴露斑马鱼雌鱼与经 LNG 暴露的

雄鱼配对后所得子代(F1)的存活率

注:数据表示为平均值±标准误(mean±SEM) (n=3)。
* * P<0.01 表示与对照相比具有显著差异性差异。

Fig. 2　 Survival rates of offsprings (F1) from the unexposed

female zebrafish paired with the LNG exposed male fish

Note: Values are presented as mean±SEM (n=3). * * P<0.01

indicates the significant difference compared with the control.
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降低雄鱼大脑中 erα 和 erβ 的转录水平,其中对 erα
转录水平的抑制在 100 ng·L-1的浓度下表现出显著

� 差异,对 erβ 的转录水平的抑制则在 10 和 33 ng·L-1

的浓度下出现显著差异。 LNG 对精巢中 erα 和 erβ
的转录水平的抑制作用则随着浓度的升高而增强,

� 其中 LNG 在 3 个浓度均可显著降低精巢 erα 的转

� 录水平,但只在 100 ng·L-1的浓度下显著降低精巢

中 erβ 的转录水平。 LNG 暴露并不影响雄鱼大脑中

ar 的转录水平,但在 100 ng·L-1的浓度下显著降低

� 精巢中 ar 的转录水平。

图 3　 LNG 暴露对包括总活力(A)、活跃精子活力(B)、平均路径速度(C)、直线运动速度(D)、
曲线运动速度(E)和直线性(F)等斑马鱼精子活力参数的影响

注:数据表示为平均值±标准误(mean±SEM) (n=9)。 * P<0.05 和* * P<0.01 表示与对照组相比具有显著性差异。

Fig. 3　 Effects of LNG exposure on zebrafish sperm motility parameters including total motility (TM) (A), progressive motility

(PM) (B), velocity average path (VAP) (C), velocity straight line (VSL) (D), velocity curvilinear (VCL ) (E) and linearity (LIN) (F)

Note: Values are presented as mean±SEM (n=9). * P<0.05 and * * P<0.01 indicate significant difference compared with the control.
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图 4　 LNG 暴露对斑马鱼雄鱼血浆中 11-酮基睾酮(11-KT) (A)、睾酮(T) (B)和雌二醇(E2) (C)含量的影响

注:数据表示为平均值±标准误(n =3 ~ 6,3 条鱼的血混作一个样本)。 * P<0.05,* * P<0.01 和* * * P<0.001 表示与对照组相比具有显著性差异。

Fig. 4　 Effects on plasma concentrations of 11-ketotestosterone (11-KT) (A), testosterone (T) (B)
and 17 落-estradiol (E2) (C) in male zebrafish after exposure to LNG

Note: Data are expressed as mean±standard error (SEM) (n=3-6, blood from 3 individual fish were pooled as one replicate sample).

* P<0.05, * * P<0.01 and * * P<0.001 indicate the significant difference compared with the control.

图 5　 LNG 暴露对斑马鱼雄鱼大脑(A)和精巢(B)
中受体基因转录水平的影响

注:数据表示为平均值±标准误(n =6,3 条鱼的组织混合为一个

平行样本)。 * P<0.05,* * P<0.01,* * * P<0.001 表示对照组

与处理组之间存在显著性差异。

Fig. 5　 Effects on transcription of receptor genes in the brain

(A) and testes (B) of male zebrafish after exposure to LNG

Note: Data are expressed as mean±standard error (SEM) (n=6, tissues

from 3 individual fish were pooled as one replicate sample).

* P<0.05, * * P<0.01 and * * P<0.001 indicate the significant

difference compared with the control.

3　 讨论(Discussion)
在斑马鱼全生命周期的暴露实验中,我们发现

≥10 ng·L-1的 LNG 可诱导斑马鱼全部逆转为雄鱼。
无独有偶,Svensson 等[25]选择 20 dpf 至 80 dpf 作为

暴露窗口,发现 LNG 在≥5.5 ng·L-1的浓度下可诱

导 100%的雄性斑马鱼。 研究发现,鱼类早期发育

阶段暴露于环境雄激素可导致雄性偏向的性别

比[26-27]。 因此,我们的研究结果表明 LNG 是一种潜

在的雄激素,且具有很强的雄激素活性。 其实,在鱼

类中,已不少研究表明 LNG 具有雄激素活性。 比

如,LNG 在较低浓度下可诱导雌鱼出现雄性化特

征,如雌性黑头呆鱼出现“婚节”和色素积累的现

象[9,13-14],雌性食蚊鱼出现臀鳍延长的现象[14,19],且这

种延长臀鳍的效应可被抗雄激素氟他胺、群勃龙、米
非司酮等消除[19]。 此外,LNG 在≥40 ng·L-1的浓度

下可诱导雌鱼肾脏中 Spiggin 糖蛋白基因的表达(正

� 常生理条件下,Spiggin 只在雄鱼肾脏中表达,但在

� 外源性雄激素的作用下可在雌鱼肾脏中表达,是一

种雄激素效应的标志物),并抑制肝脏中 Vtg 基因的

� 转录[28];在≥6.5 ng·L-1的浓度下干扰雄性三刺鱼雄

激素依赖性的季节性繁殖周期,阻碍其由生殖周期

向非生殖周期的转变[29]。
在一定的浓度下,几乎所有孕激素均能抑制鱼

类产卵[4]。 研究表明,在雌雄鱼同时暴露的情况下,
LNG 在较低的浓度下可明显降低产卵量[9,10-11]。 例

如,在 21 d 的成鱼暴露实验中,LNG 在 0.8 ng·L-1的

浓度下即可显著降低黑头呆鱼(Pimephales promelas)
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的产卵量[9],在 100 ng·L
-1 的浓度下对黑头呆鱼

(Pimephales promelas ) 产 卵 的 抑 制 率 可 高 达 近

� 90%
[10]。 在已有的研究中,人们往往关注雌鱼暴露

对产卵能力的影响,然而忽视了雄鱼异常也可能导

致雌鱼产卵受阻。 本研究结果显示,经 LNG 暴露的

雄性斑马鱼使得未暴露雌性斑马鱼的产卵能力降

低。 徐绘[30] 的研究发现,母代 (F0 )经 17α-炔雌醇

(EE2)暴露所得到的雄性子一代(F1)使得正常雌鱼

产卵的能力较对照组显著降低。 乔坤[31]用 1.5 mg·
L

-1的双酚 A (BPA)暴露孵化后 20 d (20 dph)的斑马

鱼至 100 dph,让经双酚 A (BPA)暴露的雄性斑马鱼

与未暴露的正常雌鱼交配,结果发现产卵量较正常

组显著下降。 鱼类产卵的生殖行为一般都伴随着雄

鱼追逐雌鱼等求偶行为的发生而启动。 资料显示,
雄性黑头呆鱼经孕激素(≥10 ng·L-1的孕二烯酮)暴

露 1 d 后,其求偶和交配行为的兴趣锐减[14]。 我们

推测,孕激素可通过影响雄鱼的求偶和交配行为,进
而降低雌鱼的产卵能力,这可能是本研究中与 100

ng·L-1
LNG 暴露雄鱼配对的正常雌鱼产卵量显著

下降的原因。
目前,关于环境内分泌干扰物导致斑马鱼父系

出生缺陷(如子代存活率降低)问题已有不少研究。
例如,徐绘[30] 研究了雄性斑马鱼经 17α-炔雌醇

(EE2)暴露后对子代发育的影响,结果发现子代死亡

率较正常组显著升高。 乔坤[31]的研究发现,经双酚

A (BPA)暴露的雄性斑马鱼与未暴露的正常雌鱼交

配所获子代胚胎 12 h 内的死亡率较对照组相比增

加了 202.53% ±6.21% 。 本研究发现雄性斑马鱼经

LNG 暴露后可影响其子代的存活率,然而相关机制

尚未可知。 大量人类、哺乳动物的研究表明,环境内

分泌干扰物可通过表观遗传学机制引起跨代的毒性

效应[32]。 在鱼类中,精子所携带的 DNA 甲基化的

表观遗传信息可被传递到子代,参与调控子代的胚

胎发育[33]。 我们的研究表明,孕激素 LNG 全生命周

期低剂量暴露可导致成年雄性稀有鮈鲫精巢中全基

因组低甲基化,并使得精巢中 cyp19a1a 某些 CpG

� 位点的甲基化水平显著升高[34]。 LNG 可能通过精

子表观遗传学修饰的改变进而影响子代的生长发

育,但尚待进一步研究。
计算机辅助精子分析 (computer assisted sperm

analysis, CASA)技术是一项定量研究鱼类精子运动

参数的有效方法,目前已广泛应用于虹鳟、黑头呆

鱼、鲤鱼、斑马鱼等[35-38]。 对于多数淡水鱼类来说,

其精子被激活后运动的时间较海水硬骨鱼类和哺乳

类短[39],在本实验中,我们尽量在较短的时间(30 s)

内完成精子活力的测定。 本研究结果显示,33 ng·
L

-1
LNG 显著升高斑马鱼精子的总活力(TM)、活跃

精子活力(PM)、平均路径速度(VAP)、直线运动速度

(VSL)、曲线运动速度 (VCL),但 10 和 100 ng·L
-1

LNG 对这些参数无显著影响。 然而,Frankel 等[15]用

10 和 100 ng·L-1
LNG 暴露雄性黑头呆鱼 14 d,结果

TM、VSL、VCL、VAP 等参数在精子被激活后的不同

时间点较对照组明显降低。 Murack 等[40]用 300 ng·
L

-1的孕酮(一种天然孕激素)暴露黑头呆鱼一周,结
果 VSL、VCL、VAP 等参数被显著抑制。 这两项研

究说明,孕激素 LNG 和孕酮暴露可抑制黑头呆鱼精

子的活力。 本研究中观察到 33 ng·L-1
LNG 暴露提

高斑马鱼精子活力的结果似乎有悖于已有的研究结

果,其具体原因尚不清楚,可能与 LNG 的孕激素活

性有关。 研究表明,在脊椎动物中,孕激素促进精子

活力是一种普遍现象。 孕激素往往通过可与精子膜

上的孕激素受体(mpRα)结合,激活下游信号途径,
从而增加精子活力[41]。 本研究中,LNG 在一定浓度

下可能直接作用于精巢中的精子,从而起到促进精

子活力的作用。
血浆性激素水平是鱼类对环境内分泌干扰物暴

露反应较为敏感的指标。 下丘脑-垂体-性腺轴(HPG

轴)是孕激素类污染物的作用靶点,因此,孕激素暴

露可能导致鱼类血浆性激素水平的紊乱[10]。 本研究

结果显示,LNG 长期低剂量暴露可使得雄性斑马鱼

血浆中 11-KT 和 E2 的含量显著下降,但不影响 T

的含量。 与本研究结果类似,Kroupova 等[12]用 31

ng·L-1
LNG 暴露成年拟鲤鱼(Rutilus rutilus)28 d 可

� 显著降低雄鱼血浆中 11-KT 的含量,但不影响 T 的

含量。 然而 Runnalls 等[10]用 100 ng·L
-1
LNG 暴露

成年黑头呆鱼 21 d,雄鱼血浆中 11-KT 和 T 的含量

未发生明显变化。 同样地,Runnalls 等[11]用 0.25 ~

12.5 ng·L-1
LNG 暴露成年斑马鱼 21 d,结果也发现

并未对雄鱼血浆中 11-KT、T 和 E2 的含量产生任何

影响。 这些不同的研究结果可能归根于鱼类物种和

暴露方式的差异。 此外,作为类固醇类化合物,孕激

素可作为类固醇类合成酶的作用底物,最终导致血

浆中性激素的水平发生复杂的变化[10]。 环境内分干

扰物可通过干扰性激素水平进而影响鱼类的生

殖[42]。 本研究中,斑马鱼血浆中 11-KT 和 E2 水平

的显著下降可能对其生殖造成一定的影响,这可能
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是雄鱼使得未暴露雌鱼的产卵量下降的原因。
在鱼类中,孕激素可能激活孕激素受体(proges-

terone receptors, PRs)包括核孕激素受体(nPR)和膜

孕激素受体(mPR),并参与生殖调控[10]。 在雄鱼中,
npr 参与大脑中孕激素诱导的生殖信息的调控以及

� 精巢中类固醇类的合成和早期精子细胞的增

殖[43-44]。 本研究中,LNG 暴露可降低雄性斑马鱼大

脑、精巢中 npr 的转录水平,该结果与孕激素醋酸甲

� 地孕酮暴露斑马鱼的结果相同[24]。 mprβ 参与启动

� 精子的减数分裂,精子中 mprα 的表达则与精子的

� 激活密切相关[41,45]。 然而精巢中这 2 种膜孕激素受

体基因的转录水平并未发生明显变化,但是,我们观

察到 LNG 暴露可升高雄性斑马鱼大脑中 mprα 和

� mprβ 的转录水平,这与在黑头呆鱼稚鱼中观察到的

� 结果相同[45]。 孕激素受体转录水平的变化意味着

LNG 暴露可能通过与这些孕激素受体作用,从而对

斑马鱼生殖产生一定的影响,相关内容有待进一步

深入研究。 LNG 本身不与雌激素受体结合,但是其

代谢产物 3-α, 5-α-LNG 和 3β, 5-α-LNG 可与雌激素

受体结合[46]。 在成年拟鲤鱼的暴露实验中,高浓度

的 LNG 表现出了雌激素效应。 我们检测了斑马鱼

大脑和精巢中雌激素受体 erα 和 erβ 的转录水平,发
现 LNG 暴露可以不同程度地抑制这 2 个受体基因

的转录水平,表现出了抗雌激素效应,这一结果与在

经 LNG 暴露过的黑头呆鱼稚鱼体内观察到的结果

一致[45]。 LNG 由睾酮衍生而来,在鱼类中,LNG 可

结合并激活鱼类的雄激素受体 (AR)
[16-17]。 考虑到

LNG 具有与雄激素受体(AR)结合的能力,我们也研

究了雄激素受体 ar 的转录水平。 本研究中,斑马鱼

� 精巢中 ar 的转录被抑制,这一结果与在经 LNG 暴

� 露后的斑马鱼胚胎/仔鱼[47]、28 及 42 dpf 的斑马

鱼[20]和黑头呆鱼稚鱼[45]中观察到的结果一致。 然

而,Kroupova 等[12]的研究表明,LNG 暴露并不影响

处于青春期的雄性和雌性拟鲤鱼体内 ar 的转录水

� 平。 这些研究似乎说明 LNG 对 ar 的转录水平的影

� 响取决于鱼类的发育阶段以及暴露时间的长短。
综上,仅雄鱼受 LNG 影响的情况下可导致斑马

鱼的生殖能力下降,表现为受 LNG 暴露的雄鱼使得

未暴露雌鱼的产卵能力显著降低以及二者交配获得

的子代的存活率明显下降,但具体机制尚待进一步

研究。 LNG 全生命周期的长期低剂量暴露可降低

所得雄性斑马鱼的性激素水平(11-KT 和 E2),但在

一定浓度下可提高精子的活力。 LNG 可干扰孕激

素受体、雌激素受体以及雄激素受体的表达,可能通

过这些受体途径参与生殖调控。 这些结果表明,环
境相关浓度的左炔诺孕酮长期暴露可导致雄性斑马

鱼的生殖内分泌干扰效应,并提示:仅雄鱼单独受孕

激素暴露影响,也可能对鱼类种群的生殖产生深远

影响。

通讯作者简介:华江环(1989—),女,博士,讲师,主要研究方

向为环境毒理学。
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