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第 ３６ 卷　 第 ７ 期

２０１７ 年　 　 ７ 月

环　 境　 化　 学

ＥＮＶＩＲＯＮＭＥＮＴＡＬ ＣＨＥＭＩＳＴＲＹ
Ｖｏｌ． ３６， Ｎｏ． ７
Ｊｕｌｙ ２０１７

　 ２０１７ 年 ６ 月 ２９ 日收稿（Ｒｅｃｅｉｖｅｄ：Ｊｕｎｅ ２９， ２０１７） ．

　 ∗山东省自然科学基金三院联合基金（ＺＲ２０１５ＹＬ０１３）资助．

Ｓｕｐｐｏｒｔｅｄ ｂｙ ｔｈｅ Ｎａｔｕｒａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ Ｆｏｕｎｄａｔｉｏｎ ｏｆ Ｓｈａｎｄｏｎｇ Ｐｒｏｖｉｎｃｅ （ＺＲ２０１５ＹＬ０１３）．

　 ∗∗通讯联系人：Ｔｅｌ：０２７⁃６８７８００７９，Ｅ⁃ｍａｉｌ：ｈｕａｊｉａｎｇｈｕａｎ＠ １６３．ｃｏｍ

Ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ａｕｔｈｏｒ， Ｔｅｌ： ０２７⁃６８７８００７９， Ｅ⁃ｍａｉｌ： ｈｕａｊｉａｎｇｈｕａｎ＠ １６３．ｃｏｍ

ＤＯＩ：１０．７５２４ ／ ｊ．ｉｓｓｎ．０２５４⁃６１０８．２０１７．０７．２０１７０６２９０２
庄太凤，韩建，刘丽玉，等．孕激素醋酸甲地孕酮和雌激素乙炔雌二醇复合暴露对斑马鱼的生殖毒性［ Ｊ］ ．环境化学，２０１７，３６（ ７）：
１４４０⁃１４５０．
ＺＨＵＡＮＧ Ｔａｉｆｅｎｇ， ＨＡＮ Ｊｉａｎ， ＬＩＵ Ｌｉｙｕ， ｅｔ ａｌ． Ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｃａｕｓｅｄ ｂｙ ｃｏ⁃ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｔｏ ｐｒｏｇｅｓｔｉｎ ｍｅｇｅｓｔｒｏｌ ａｃｅｔａｔｅ ａｎｄ ｅｓｔｒｏｇｅｎ
１７α⁃ｅｔｈｉｎｙｌｅｓｔｒａｄｉｏｌ［Ｊ］ ．Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｃｈｅｍｉｓｔｒｙ，２０１７，３６（７）：１４４０⁃１４５０．

孕激素醋酸甲地孕酮和雌激素乙炔雌二醇
复合暴露对斑马鱼的生殖毒性∗

庄太凤１　 韩　 建２　 刘丽玉３　 华江环４，５∗∗

（１．首都医科大学附属北京妇产医院， 北京， １０００２６；　 ２．山东省科学院生物研究所， 济南， ２５００１４；
３． 北京理工大学材料学院， 北京， １０００８１；　 ４． 湖北中医药大学基础医学院， 武汉， ４３００６５；

５． 中国科学院水生生物研究所，淡水生态与生物技术国家重点实验室， 武汉， ４３００７２）

摘　 要　 水生生物往往暴露于多种环境激素（如孕激素、雌激素）的混合物中，然而关于多种环境激素对鱼类

的联合作用效应的研究较少．孕激素醋酸甲地孕酮（ＭＴＡ）和雌激素乙炔雌二醇（ＥＥ２）是应用广泛的高活性药

物，普遍存在于水环境中，二者均能引起鱼类的生殖毒性效应．本文研究了环境相关浓度的 ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 复合

暴露对斑马鱼的生殖毒性效应．将斑马鱼成鱼暴露于 ＭＴＡ（３３，１００ ｎｇ·Ｌ－１）、ＥＥ２（５，１５ ｎｇ·Ｌ－１）以及二者的混

合物（ＭＴＡ ＋ ＥＥ２：３３ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１，１００ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１）２１ ｄ，结果显示，ＥＥ２（１５ ｎｇ·Ｌ－１）单独及与 ＭＴＡ（１００ ｎｇ·Ｌ－１）复合

暴露显著降低斑马鱼的产卵量；ＭＴＡ、ＥＥ２ 单独及复合暴露均显著降低雌鱼血浆中雌二醇（Ｅ２）、睾酮（Ｔ）及雄

鱼血浆中 １１⁃酮基睾酮（１１⁃ＫＴ）的含量；ＥＥ２ 单独及与 ＭＴＡ 复合暴露导致斑马鱼卵巢的组织学变化（抑制卵

子发生，诱导卵泡闭锁），但对精巢影响较小．此外，复合暴露组中斑马鱼的产卵量、血浆性激素含量、性腺组织

学变化与 ＥＥ２ 单独暴露组相比均无显著差异．本研究表明，ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 复合暴露可引起斑马鱼的生殖毒性，
其中 ＥＥ２ 发挥主要毒性作用．本研究结果对于水环境中多种激素复合暴露的风险评估具有重要意义．
关键词　 醋酸甲地孕酮， 乙炔雌二醇， 复合暴露， 生殖毒性， 斑马鱼．

Ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｃａｕｓｅｄ ｂｙ ｃｏ⁃ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｔｏ ｐｒｏｇｅｓｔｉｎ
ｍｅｇｅｓｔｒｏｌ ａｃｅｔａｔｅ ａｎｄ ｅｓｔｒｏｇｅｎ １７α⁃ｅｔｈｉｎｙｌｅｓｔｒａｄｉｏｌ

ＺＨＵＡＮＧ Ｔａｉｆｅｎｇ１ 　 　 ＨＡＮ Ｊｉａｎ２ 　 　 ＬＩＵ Ｌｉｙｕ３ 　 　 ＨＵＡ Ｊｉａｎｇｈｕａｎ４，５∗∗

（１． Ｄｅｐａｒｔｍｅｎｔ ｏｆ Ｎｅｏｎａｔａｌ Ｉｎｔｅｎｓｉｖｅ Ｃａｒｅ Ｕｎｉｔ （ＮＩＣＵ），Ｂｅｉｊｉｎｇ Ｏｂｓｔｅｔｒｉｃｓ ａｎｄ Ｇｙｎｅｃｏｌｏｇｙ Ｈｏｓｐｉｔａｌ，Ｃａｐｉｔａｌ Ｍｅｄｉｃａｌ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ，
Ｂｅｉｊｉｎｇ，１０００２６， Ｃｈｉｎａ；　 ２． Ｂｉｏｌｏｇｙ Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ ｏｆ Ｓｈａｎｇｄｏｎｇ Ａｃａｄｅｍｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ， Ｊｉｎａｎ， ２５００１４， Ｃｈｉｎａ；
３． Ｓｃｈｏｏｌ ｏｆ Ｍａｔｅｒｉａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｅｎｇｉｎｅｅｒｉｎｇ，Ｂｅｉｊｉｎｇ Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ ｏｆ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ， Ｂｅｉｊｉｎｇ， １０００８１， Ｃｈｉｎａ；
４． Ｃｏｌｌｅｇｅ ｏｆ Ｂａｓｉｃ Ｍｅｄｉｃａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ，Ｈｕｂｅｉ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙ ｏｆ Ｃｈｉｎｅｓｅ Ｍｅｄｉｃｉｎｅ， Ｗｕｈａｎ， ４３００６５， Ｃｈｉｎａ；

５． Ｓｔａｔｅ Ｋｅｙ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ ｏｆ Ｆｒｅｓｈｗａｔｅｒ Ｅｃｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｂｉｏｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ，Ｉｎｓｔｉｔｕｔｅ ｏｆ Ｈｙｄｒｏｂｉｏｌｏｇｙ，
Ｃｈｉｎｅｓｅ Ａｃａｄｅｍｙ ｏｆ Ｓｃｉｅｎｃｅｓ， Ｗｕｈａｎ， ４３００７２， Ｃｈｉｎａ）

Ａｂｓｔｒａｃｔ： Ｄｅｓｐｉｔｅ ｐｏｔｅｎｔｉａｌ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｏｆ ａｑｕａｔｉｃ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ ｔｏ ｍｉｘｔｕｒｅｓ ｏｆ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｈｏｒｍｏｎｅｓ
（ｅ．ｇ．， ｐｒｏｇｅｓｔｉｎｓ， ｅｓｔｒｏｇｅｎｓ）， ｖｅｒｙ ｌｉｔｔｌｅ ｉｓ ｋｎｏｗｎ ａｂｏｕｔ ｔｈｅｉｒ ｂｉｎａｒｙ ａｃｔｉｖｉｔｙ ｉｎ ｆｉｓｈ． Ｓｙｎｔｈｅｔｉｃ
ｐｒｏｇｅｓｔｉｎ ｍｅｇｅｓｔｒｏｌ ａｃｅｔａｔｅ （ ＭＴＡ） ａｎｄ ｅｓｔｒｏｇｅｎ １７α⁃ｅｔｈｉｎｙｌｅｓｔｒａｄｉｏｌ （ ＥＥ２） ａｒｅ ｗｉｄｅｌｙ ｕｓｅｄ
ｐｈａｒｍａｃｅｕｔｉｃａｌ ａｇｅｎｔｓ ｗｉｔｈ ｈｉｇｈ ｂｉｏａｃｔｉｖｉｔｙ， ａｎｄ ｈａｖｅ ｂｅｅｎ ｆｒｅｑｕｅｎｔｌｙ ｄｅｔｅｃｔｅｄ ｉｎ ｔｈｅ ａｑｕａｔｉｃ
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　 ７ 期 庄太凤等：孕激素醋酸甲地孕酮和雌激素乙炔雌二醇复合暴露对斑马鱼的生殖毒性 １４４１　

ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ． Ｔｈｅｙ ｂｏｔｈ ｃａｎ ｃａｕｓｅ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｉｎ ｆｉｓｈ． Ｉｎ ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｔ ｓｔｕｄｙ， ｗｅ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅｄ
ｔｈｅ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＭＴＡ ａｎｄ ＥＥ２ ａｔ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌｌｙ ｒｅｌｅｖａｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｎ
ｚｅｂｒａｆｉｓｈ． Ａｄｕｌｔ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｗｅｒｅ ｅｘｐｏｓｅｄ ｔｏ ＭＴＡ （３３ ｏｒ １００ ｎｇ·Ｌ－１）， ＥＥ２ （５ ｏｒ １５ ｎｇ·Ｌ－１） ｏｒ ａ
ｍｉｘｔｕｒｅ ｏｆ ｂｏｔｈ （ＭＴＡ ＋ ＥＥ２： ３３ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１， １００ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１） ｆｏｒ ２１ ｄ． Ｒｅｓｕｌｔｓ ｄｅｍｏｎｓｔｒａｔｅｄ
ｔｈａｔ ｔｈｅ ｅｇｇ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｗａｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ ｒｅｄｕｃｅｄ ｂｙ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ ａｌｏｎｅ ｏｒ ｃｏｍｂｉｎｅｄ
ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ａｎｄ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２． Ｐｌａｓｍａ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｅｓｔｒａｄｉｏｌ （ Ｅ２） ａｎｄ
ｔｅｓｔｏｓｔｅｒｏｎｅ （ Ｔ） ｉｎ ｆｅｍａｌｅｓ ａｎｄ １１⁃ｋｅｔｏｔｅｓｔｏｓｔｅｒｏｎｅ （ １１⁃ＫＴ） ｉｎ ｍａｌｅｓ ｗｅｒｅ ａｌｌ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ
ｄｅｃｒｅａｓｅｄ ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ＥＥ２ ｏｒ ＭＴＡ ｏｒ ｔｈｅ ｍｉｘｔｕｒｅｓ ｏｆ ｂｏｔｈ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ． Ｂｅｓｉｄｅｓ， ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ
ＥＥ２ ｏｒ ｔｈｅ ｍｉｘｔｕｒｅｓ ｌｅｄ ｔｏ ｈｉｓｔｏｌｏｇｉｃａｌ ａｌｔｅｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｔｈｅ ｏｖａｒｉｅｓ （ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ｏｆ ｏｏｇｅｎｅｓｉｓ， ｉｎｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ
ａｔｒｅｓｉａ）， ｂｕｔ ｌｉｔｔｌｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｗｅｒｅ ｆｏｕｎｄ ｏｎ ｔｈｅ ｔｅｓｔｅｓ． Ｉｎ ａｄｄｉｔｉｏｎ， ｎｏ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｗａｓ ｆｏｕｎｄ
ｉｎ ｅｇｇ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ， ｐｌａｓｍａ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｓｅｘ ｈｏｒｍｏｎｅｓ ａｎｄ ｇｏｎａｄａｌ ｈｉｓｔｏｌｏｇｉｃａｌ ａｌｔｅｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ
ｃｏ⁃ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐｓ ｗｈｅｎ ｃｏｍｐａｒｅｄ ｗｉｔｈ ｔｈｏｓｅ ｉｎ ＥＥ２ ｓｉｎｇｌｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐｓ． Ｔｈｅ ｐｒｅｓｅｎｔ ｓｔｕｄｙ
ｓｕｇｇｅｓｔｓ ｔｈａｔ ｃｏ⁃ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌｌｙ ｒｅｌｅｖａｎｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＭＴＡ ａｎｄ ＥＥ２ ｃｏｕｌｄ ｒｅｓｕｌｔ ｉｎ
ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｉｎ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ， ａｎｄ ＥＥ２ ｐｌａｙｓ ａ ｐｒｅｄｏｍｉｎａｎｔ ｒｏｌｅ ｉｎ ｃａｕｓｉｎｇ ｔｈｅ ｄｙｓｆｕｎｃｔｉｏｎｓ． Ｔｈｅ
ｐｒｅｓｅｎｔ ｓｔｕｄｙ ｈａｓ ｉｍｐｏｒｔａｎｔ ｉｍｐｌｉｃａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｒｉｓｋ ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔ ｏｆ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ
ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｈｏｒｍｏｎｅｓ ｐｒｅｓｅｎｔ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔ．
Ｋｅｙｗｏｒｄｓ： ｍｅｇｅｓｔｒｏｌ ａｃｅｔａｔｅ， １７α⁃ｅｔｈｙｎｙｌｅｓｔｒａｄｉｏｌ， ｃｏ⁃ｅｘｐｏｓｕｒｅ， ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ， ｚｅｂｒａｆｉｓｈ．

水生生物如鱼类往往暴露于多种环境激素中，其中活性最强的包括天然和人工合成的雌激素、雄激

素和孕激素等［１⁃３］ ．已有大量研究报道雌激素和雄激素特别是人工合成的雌激素乙炔雌二醇（１７α⁃
ｅｔｈｙｎｙｌｅｓｔｒａｄｉｏｌ，ＥＥ２）对鱼类的毒理学效应［４⁃６］，然而对孕激素的相关研究较少［６⁃９］，对醋酸甲地孕酮

（Ｍｅｇｅｓｔｒｏｌ ａｃｅｔａｔｅ，ＭＴＡ）的研究尤为有限［１０⁃１１］ ．尽管雌激素和孕激素往往联合用于避孕药［７］且在水环境

中共存［１２⁃１３］，但目前仅有少数研究报道二者对鱼类的联合毒性效应［３， １４⁃１５］ ．研究表明，ＥＥ２ 与孕激素左

炔诺孕酮（Ｌｅｖｏｎｏｒｇｅｓｔｅｌ，ＬＮＧ）复合暴露对抑制黑头呆鱼（Ｐｉｍｅｐｈａｌｅｓ ｐｒｏｍｅｌａｓ）产卵产生加和效应［１５］ ．用
ＥＥ２ 与孕激素甲基炔诺酮（Ｎｏｒｇｅｓｔｒｅｌ，ＮＧＴ） ［１６］ 或醋酸环丙孕酮（Ｃｙｐｒｏｔｅｒｏｎｅ ａｃｅｔａｔｅ，ＣＰＡ） ［９］ 复合暴露

斑马鱼胚胎，复合暴露对基因转录水平的影响较单独暴露显著增强，一定程度上雌激素和孕激素表现出

加和或协同作用．然而，用 ＥＥ２ 与孕激素屈螺酮（Ｄｒｏｓｐｉｒｅｎｏｎｅ，ＤＲＳ） ［８］ 或醋酸氯地孕酮（Ｃｈｌｏｒｍａｄｉｎｏｎｅ
ａｃｅｔａｔｅ，ＣＭＡ） ［９］复合暴露斑马鱼胚胎，二者对 ＨＰＧ 轴基因转录水平的作用相互独立或相互拮抗．可以

看出，雌激素和孕激素复合暴露的毒性作用效应具有一定的复杂性，需开展更多研究．
ＭＴＡ 是一种人工合成的孕激素，广泛用于避孕药［７］、疾病治疗［１７⁃１８］、改善病人食欲［１９⁃２０］或作为促生

长剂用于畜牧养殖业［７］等．目前，已在中国［１２， ２１⁃２３］、日本［２４］、瑞士［１３， ２５］和西班牙［２６］等多个国家和地区的

水环境中检测到 ＭＴＡ．ＭＴＡ 在污水处理厂进水和出水中的浓度分别为 ０． １４—１５０ ｎｇ·Ｌ－１ 和 ０． １—
２０ ｎｇ·Ｌ－１，在地表水中的浓度为 ０．０２—３４ ｎｇ·Ｌ－１，其中在我国地表水中的浓度高达 ３４ ｎｇ·Ｌ－１ ［１２］ ．ＥＥ２ 是

一种人工合成的雌激素，广泛用于避孕药、生理替代治疗、前列腺癌与乳腺癌治疗等［４］ ．ＥＥ２ 广泛存在于

世界各地的多种环境介质中［４］，在污水处理厂进水和出水中的浓度分别为 ＮＤ（未检出）—３１８０ ｎｇ·Ｌ－１

和 ＮＤ（未检出）—１７６ ｎｇ·Ｌ－１ ［４， ２７⁃２８］，在地表水中的浓度为 ＮＤ（未检出）—１２７．９ ｎｇ·Ｌ－１ ［４， ２９］，其中在我

国地表水中的浓度高达１２７．９ ｎｇ·Ｌ－１ ［２９］ ．
ＭＴＡ［１０⁃１１］和 ＥＥ２［３０⁃３３］在环境相关浓度下均能引起鱼类的生殖毒性．ＭＴＡ 在 ６６６ ｎｇ·Ｌ－１的浓度下能

够显著降低斑马鱼的产卵量［１０］，在低至 ３３ ｎｇ·Ｌ－１ 的浓度下可显著降低斑马鱼血浆中性激素的含

量［１０⁃１１］，在 １００、３３３ ｎｇ·Ｌ－１的浓度下阻滞斑马鱼卵巢中卵细胞的发育［１１］ ．ＥＥ２ 在 １０—５０ ｎｇ·Ｌ－１的浓度

下可显著降低斑马鱼的产卵量［３４⁃３５］，在 ０．５—５０ ｎｇ·Ｌ－１浓度下可显著降低斑马鱼血浆中性激素的含

量［１１， １５， ３４， ３６ ］，在 １０ ｎｇ·Ｌ－１浓度下可引起斑马鱼性腺组织学改变（抑制生殖细胞发育、诱导闭锁卵泡

等） ［１１， ３７］ ．此外，低浓度 ＥＥ２ 暴露还可影响斑马鱼的性别分化［３１］、生殖行为［３０， ３６］等．
研究表明，ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 在水环境中共存［１２⁃１３］，且均可对鱼类的生殖造成不良影响［４， １０］，然而目前关

于二者复合毒性效应的研究较少［１１］ ．为进一步阐明环境相关浓度的 ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 的联合毒性效应，本文
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１４４２　 环　 　 境　 　 化　 　 学 ３６ 卷

以斑马鱼为模型，通过统计产卵量、测定血浆中性激素水平以及性腺组织学分析，研究了ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 复

合暴露对斑马鱼的生殖毒性效应．研究结果将为水环境中多种激素（如孕激素、雌激素）复合暴露的风险

评估提供新的科学依据．

１　 材料与方法（Ｍａｔｅｒｉａｌｓ ａｎｄ ｍｅｔｈｏｄｓ）

１．１　 试剂

醋酸甲地孕酮（ＭＴＡ；ＣＡＳ ５９５⁃３３⁃５；纯度≥９８％）、乙炔雌二醇（ＥＥ２；ＣＡＳ ５７⁃６３⁃６；纯度≥９８％）、二
甲基亚砜（ＤＭＳＯ；纯度＞ ９９． ９％）和 ＭＳ⁃２２２ 均购自美国 Ｓｉｇｍａ⁃Ａｌｄｒｉｃｈ 公司．氘代内标乙炔雌二醇⁃ｄ４
（Ｅｔｈｙｎｙｌｅｓｔｒａｄｉｏｌ⁃２，４，１６，１６⁃ｄ４，ＥＥ２⁃ｄ４；Ｃａｔ． Ｎｏ．３５０８２０⁃０６⁃３；纯度＞９８％）和孕酮⁃ｄ９（Ｐｒｏｇｅｓｔｅｒｏｎｅ⁃ｄ９，
Ｐ⁃ｄ９；ＣＡＳ １５７７５⁃７４⁃３；纯度＞９８％）购自于 Ｔｏｒｏｎｔｏ Ｒｅｓｅａｒｃｈ Ｃｈｅｍｉｃａｌｓ 公司（Ｎｏｒｔｈ Ｙｏｒｋ，ＯＮ，Ｃａｎａｄａ）．雌
二醇（Ｅ２）、睾酮（Ｔ）和 １１⁃酮基睾酮（１１⁃ＫＴ）酶联免疫试剂盒购自美国 Ｃａｙｍａｎ Ｃｈｅｍｉｃａｌ 公司（Ａｎｎ
Ａｒｂｏｒ，ＵＳＡ）．用于分析化学测定的试剂均为 ＨＰＬＣ 级，其他试剂均为国产分析纯．
１．２　 斑马鱼的饲养与暴露实验

性成熟的斑马鱼（６ 月龄，野生型，ＡＢ 系）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 ℃，光暗周期为 １４ ｈ ∶１０ ｈ．每天喂食两次，间隔喂食片状饲料和刚孵化的丰年虫．暴露实验包

括 １４ ｄ 的预暴露期（未给药暴露）和 ２１ ｄ 的暴露期（给药暴露）．在预暴露期开始前，驯养实验鱼 ２ 周．每
个鱼缸（３０ Ｌ 规格，盛 １６ Ｌ 水）放置成年雌、雄鱼各 ６ 条．预暴露期结束后，用 ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 对斑马鱼进行

半静态暴露 ２１ ｄ，包括以下暴露组：３３、１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露组 （记为 ＭＴＡ⁃３３、ＭＴＡ⁃１００），５、
１５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露组（记为 ＥＥ２⁃５、ＥＥ２⁃１５），３３ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１和 １００ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ ＥＥ２ 复合暴

露组（记为 Ｃｏｍｂ⁃１、Ｃｏｍｂ⁃２）．设置 ＤＭＳＯ 溶剂对照组（记为 ＳＣ）． 每个处理组设置 ３ 个平行缸，各缸均含

有 ０．００１％（Ｖ ／ Ｖ）ＤＭＳＯ 助溶剂．每隔 ２４ ｈ 换水 １ 次．
在暴露期结束后，所有实验鱼用 ０．０３％（Ｍ ／ Ｖ）ＭＳ－２２２ 麻醉处理，用滤纸吸干鱼体表水分，称量并测

量体长．断尾取血，并将血样置于肝素钠处理过的离心管中，离心后保存于－８０ ℃ ．解剖出脑、肝脏和性

腺，并分别称重，于液氮速冻之后保存于－８０ ℃ ．体长和体重用于计算 Ｋ 值（Ｃｏｎｄｉｔｉｏｎ ｆａｃｔｏｒ）和性腺指数

（Ｇｏｎａｄ ｓｏｍａｔｉｃ ｉｎｄｉｃｅｓ，ＧＳＩ）．公式如下：
Ｋ（％）＝ （体重 ／体长３）× １００％

ＧＳＩ（％）＝ 性腺重 × １００％ ／体重

式中，体重、性腺重单位：ｇ；体长单位：ｃｍ．
１．３　 斑马鱼产卵量的统计

每天收集各缸所产鱼卵，并统计每天每条雌鱼的累积产卵量．在预暴露期，统计雌鱼的产卵能力并

建立每缸雌鱼的产卵量基线数据［３８］，确保每个处理组在进行正式暴露前具有相同的产卵基数．
１．４　 血浆中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．混合血样于 ４ ℃、
７０００ 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［１１］ ．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℃、
５０００ 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 １ 次，将两次抽提上清收集

于 １ 个洁净的离心管内，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 Ｅ２、Ｔ 和 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）．
１．５　 性腺组织学观察及半定量统计

暴露期结束后，每组各取 ３ 条雌鱼和雄鱼，取出卵巢和精巢并在 Ｂｏｕｉｎ′ｓ 固定液中固定 ２４ ｈ，保存在

７０％乙醇中用于下游实验．将样品脱水后包埋于石蜡中，沿性腺纵轴切成 ４ μｍ 的切片，ＨＥ 染色，制作成

病理切片用于图像分析和观察．每个性腺样品在边缘和中间线之间至少等距离取 ６ 张横截面切片．使用

装备 Ｏｌｙｍｐｕｓ Ｃａｍｅｄｉａ Ｃ－５０５ 照相机的光学显微（Ｏｌｙｍｐｕｓ ＭＶＸ１０）观察切片．
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　 ７ 期 庄太凤等：孕激素醋酸甲地孕酮和雌激素乙炔雌二醇复合暴露对斑马鱼的生殖毒性 １４４３　

卵巢或精巢各发育期生殖细胞的划分根据之前文献报道的方法进行［３９⁃４０］ ．卵巢中生殖细胞划分为

初级卵母细胞（Ｐｒｉｍａｒｙ ｏｏｃｙｔｅｓ，ＰＯ），皮质肺泡卵母细胞（Ｃｏｒｔｉｃａｌ ａｌｖｅｏｌａｒ ｏｏｃｙｔｅｓ，ＣＡＯ）、卵黄发生期的

卵母细胞（Ｖｉｔｅｌｌｏｇｅｎｉｃ ｏｏｃｙｔｅｓ，ＶＯ）和闭锁滤泡（Ａｔｒｅｔｉｃ ｆｏｌｌｉｃｌｅｓ，ＡＦ）．精巢中的生殖细胞则划分为精原细

胞（Ｓｐｅｒｍａｔｏｇｏｎｉａ，ＳＰＧ）、精母细胞（Ｓｐｅｒｍａｔｏｃｙｔｅｓ，ＳＰＣ）和精细胞（Ｓｐｅｒｍａｔｉｄｅｓ，ＳＰＤ）．卵巢和卵巢各发育

期细胞的半定量统计根据已建立的方法进行［４０］：对于卵巢，用某一发育期卵细胞的数量占所有卵细胞

数量之和的百分比表示该发育期卵细胞所占的相对比例；对于精巢，应用 Ｉｍａｇｅ Ｐｒｏ Ｐｌｕｓ ６．０（Ｍｅｄｉａ
Ｃｙｂｅｒｎｅｔｉｃｓ Ｃｏｍｐａｎｙ，ＭＤ，ＵＳＡ）软件统计某一发育期精细胞的面积占所有精细胞总面积的百分比，用来

表示该发育期精细胞所占的相对比例．
１．６　 暴露水中 ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 含量的测定

在暴露期的第一、二、三周，分别在换水前（Ｔ２４）和换水后（Ｔ０）于各缸中取水样 ５００ ｍＬ，用于分析

暴露水中 ＭＴＡ 或 ＥＥ２ 的实际浓度．ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 的前处理和测定方法参考已发表的论文［１１］ ．用 ０．７ μｍ
的玻璃纤维滤膜（Ｗｈａｔｍａｎ）过滤水样，按 １％的体积比加入甲醛溶液以避免微生物的活动而降解目标检

测物．向每个过滤好的水样中分别加入适量内标（１００ μＬ ２５０ μｇ·Ｌ－１ Ｐ⁃ｄ９ 或 １ ｍｇ·Ｌ－１ ＥＥ２⁃ｄ４）．用 ＨＰＬＣ
级的甲醇和超纯水活化固相萃取柱（富集 ＭＴＡ 用 Ｏａｓｉｓ ＨＬＢ，６ ｍＬ，５００ ｍｇ，Ｗａｔｅｒｓ，ＵＳＡ；富集 ＥＥ２ 用

Ｃ１８ ＳＰＥ ｃａｒｔｒｉｄｇｅ，５００ ｍｇ，６ ｍＬ，Ｓｕｐｅｌｃｏ，ＵＳＡ）．以 ５—１０ ｍＬ·ｍｉｎ－１的流速将上述水样加载到连有抽滤装

置的 ＳＰＥ 固相萃取柱中．水样加载完后真空抽干 ＳＰＥ 柱．用 ５ ｍＬ 乙酸乙酯（洗脱 ＭＴＡ）或乙腈（洗脱

ＥＥ２）洗脱 ＳＰＥ 柱，收集洗脱液于干净的玻璃管内．用缓慢的氮气流吹干玻璃管内洗脱液，然后再用 １ ｍＬ
４０％甲醇（溶解 ＭＴＡ）或 ０．５ ｍＬ 乙腈（溶解 ＥＥ２）重新溶解残留物，过 ０．２２ μｍ 滤膜，并将过滤液收集于

２ ｍＬ 棕色进样瓶，进行上机分析测试．利用高效液相色谱质谱联用仪（ＵＰＬＣ⁃Ｘｅｖｏ ＴＱ ＭＳ，Ｗａｔｅｒｓ，ＵＳＡ）
对样品进行测定，分别用 ＥＳＩ＋和 ＥＳＩ－模式测定 ＭＴＡ 和 ＥＥ２．测定 ＭＴＡ 的流动相用甲醇（Ｂ 相）和 ０．１％
甲酸水（Ａ 相），测定 ＥＥ２ 的流动相用含 ０．１％甲酸的甲醇（Ｂ 相）和 ０．１％甲酸水（Ａ 相）．ＭＴＡ 的定性检

测限（ＬＯＤ）和定量限（ＬＯＱ）分别为 ０．１２ ｎｇ·Ｌ－１和 ０．４０ ｎｇ·Ｌ－１，ＥＥ２ 的 ＬＯＤ 和 ＬＯＱ 分别为 ０．３０ ｎｇ·Ｌ－１

和 ０．８２ ｎｇ·Ｌ－１ ．
１．７　 数据处理与分析

所有数据均使用 ＳＰＳＳ １３．０ 软件（ＳＰＳＳ，Ｃｈｉｃａｇｏ，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 时，即具有显著性差异；当 Ｐ ＜ ０．０１ 时，则认定为差异极显著．

２　 结果与讨论 （Ｒｅｓｕｌｔｓ ａｎｄ ｄｉｓｃｕｓｓｉｏｎ）

２．１　 化学分析

在暴露期内，每周测定换水前（Ｔ２４）和换水后（Ｔ０）各缸 ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 的实际暴露浓度，结果见表 １．

表 １　 各处理组中 ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 的实测浓度

Ｔａｂｌｅ １　 Ｔｈｅ ｍｅａｓｕｒｅｄ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＭＴＡ ａｎｄ ＥＥ２ ｉｎ ｅａｃｈ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ

组别
Ｇｒｏｕｐｓ

ＭＴＡ 实测浓度

Ｍｅａｓｕｒｅｄ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＭＴＡ ／ （ｎｇ·Ｌ－１）
ＥＥ２ 实测浓度

Ｍｅａｓｕｒｅｄ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ＥＥ２ ／ （ｎｇ·Ｌ－１）

Ｔ０ Ｔ２４ ＲＲ ／ ％ Ｔ０ Ｔ２４ ＲＲ ／ ％

ＳＣ ＜ ＬＯＤ ＜ ＬＯＤ — ＜ ＬＯＤ ＜ ＬＯＤ —
ＭＴＡ⁃３３ ２６．６±０．７ １３．７±０．６ ５１．５ — — —
ＭＴＡ⁃１００ ８９．３±２．１ ６５．２±１．５ ７３．０ — — —
ＥＥ２⁃５ — — — ３．９±１．２ ３．１±０．１ ７９．５
ＥＥ２⁃１５ — — — １１．９±０．２ ８．７±０．６ ７３．１
Ｃｏｍｂ⁃１ ２８．３±１．２ １３．５±１．３ ４７．７ ３．３±０．２ ２．５±０．２ ７５．８
Ｃｏｍｂ⁃２ ８６．６±２．６ ６４．４±２．７ ７４．３ １２．４±０．５ ９．０±０．３ ７２．６

　 　 注： ＲＲ（％）为经过 ２４ ｈ 暴露后 ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 的残留率．ＬＯＤ，定性检测限．“—”表示未检测．

Ｎｏｔｅ： ＲＲ （％） ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｔｈｅ ｒｅｓｉｄｕａｌ ｒａｔｉｏ ｏｆ ＭＴＡ ａｎｄ ＥＥ２ ａｆｔｅｒ ２４ ｈ ｏｆ ｅｘｐｏｓｕｒｅ． ＬＯＤ， ｌｉｍｉｔ ｏｆ ｄｅｔｅｃｔｉｏｎ． “—” ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｔｈａｔ ｗａｓ ｎｏｔ
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ｄｅｔｅｒｍｉｎｅｄ．

对照组未检测出 ＭＴＡ 或 ＥＥ２．刚换水后，ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 的实测浓度分别为理论暴露浓度的 ８０．６％—
８９．３％和 ６６．０％—８２．７％，基本接近理论暴露浓度．经过 ２４ ｈ 后，暴露水中 ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 的浓度均有所下

降，残留率分别为 ４７．７％—７４．３％和 ７２．６％—７９．５％，这与水中微生物消耗、缸壁或鱼体吸附以及药物自

然降解等因素有关［４１］ ．
２．２　 体质系数

经 ２１ ｄ 暴露后，斑马鱼体质系数的变化情况见表 ２．从表 ２ 可以看出，３３ 或 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴

露并不影响雌、雄鱼的体长、体重、Ｋ 值和 ＧＳＩ 等体质系数，这与先前已发表的结果相同［１０］ ．５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２
单独暴露也不影响以上体质系数，但 １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露使得雌鱼的体重、Ｋ 值均显著上升且雌、雄
鱼的 ＧＳＩ 均显著下降（见表 ２）．有研究表明，用 ５０ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 暴露斑马鱼成鱼 １４ ｄ 可显著降低雌鱼的 Ｋ
值［４２］ ．用 ５—５０ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 暴露斑马鱼成鱼 ２１—２４ ｄ 可导致雌、雄鱼的 ＧＳＩ 显著下降［３５， ３７］ ．用 ＥＥ２ 暴露

黑头呆鱼、拟鲤（Ｒｕｔｉｌｕｓ ｒｕｔｉｌｕｓ）等其他鱼类，也发现雌、雄鱼的 ＧＳＩ 显著被降低［４３⁃４４］ ．这些研究结果与本

文的研究结果相同．从表 ２ 还可看出，３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露并不影响雌、雄鱼的体长、
体重、Ｋ 值和 ＧＳＩ 等体质系数．１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露显著升高雌鱼的体重、Ｋ 值，且
显著降低雌、雄鱼的 ＧＳＩ，但对雄鱼的体重、Ｋ 值无显著影响．此外，１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合

暴露组雌鱼的 ＧＳＩ 较 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 或 １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露组进一步显著降低，雄鱼的 ＧＳＩ 较

１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露组也进一步显著降低．由于 ＭＴＡ 对雌、雄鱼 ＧＳＩ 并无显著影响，说明在复合暴

露组中，对 ＧＳＩ 的抑制作用主要由 ＥＥ２ 暴露造成．

表 ２　 斑马鱼成鱼暴露于 ＭＴＡ，ＥＥ２ 及二者的复合物 ２１ ｄ 后体质系数的变化

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｃｈａｎｇｅｓ ｏｆ ｓｏｍａｔｉｃ ｉｎｄｉｃｅｓ ｉｎ ａｄｕｌｔ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ＭＴＡ， ＥＥ２ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｃｏｍｂｉｎａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ２１ ｄａｙｓ

组别
Ｇｒｏｕｐｓ

雌鱼 Ｆｅｍａｌｅｓ 雄鱼 Ｍａｌｅｓ
体重
Ｂｏｄｙ

ｗｅｉｇｈｔ ／ ｇ

体长
Ｂｏｄｙ

ｌｅｎｇｔｈ ／ ｃｍ
Ｋ 值 ／ ％ 性腺指数

ＧＳＩ ／ ％

体重
Ｂｏｄｙ

ｗｅｉｇｈｔ ／ ｇ

体长
Ｂｏｄｙ

ｌｅｎｇｔｈ ／ ｃｍ
Ｋ 值 ／ ％ 性腺指数

ＧＳＩ ／ ％

ＳＣ ０．５４±０．０１ ３．３１±０．０７ １．５０±０．０６ １０．０９±０．４３ ０．３５±０．０１ ２．８６±０．０３ １．４９±０．０４ １．１２±０．１４

ＭＴＡ⁃３３ ０．５１±０．０１ ３．２１±０．０３ １．５５±０．０４ ９．９０±０．３２ ０．３８±０．０１ ２．９０±０．０３ １．５６±０．０４ ０．８３±０．１０

ＭＴＡ⁃１００ ０．５３±０．０２ ３．２６±０．０５ １．５５±０．０５ ９．０８±０．６２ ０．３６±０．０２ ２．９１±０．０４ １．４７±０．０４ １．２０±０．０８

ＥＥ２⁃５ ０．４９±０．０２ ３．１８±０．０５ １．５３±０．０５ ７．３６±０．４８ ０．３７±０．０２ ２．９４±０．０６ １．４６±０．０７ １．０５±０．０５

ＥＥ２⁃１５ ０．６３±０．０３∗ ３．２１±０．０３ １．９０±０．０６∗ ６．３４±０．８２∗ ０．３７±０．０１ ２．８１±０．０３ １．６５±０．０４ ０．５９±０．１４∗

Ｃｏｍｂ⁃１ ０．５０±０．０１ ３．１０±０．０６ １．７０±０．１１ ７．３５±０．５１ ０．４０±０．０２ ３．０１±０．０５ １．４８±０．０４ ０．９３±０．０７

Ｃｏｍｂ⁃２ ０．６１±０．０２∗ ３．２１±０．０３ １．８６±０．０７∗ ３．６９±０．４０∗∗ ＆＆＃ ０．３６±０．０２ ２．７９±０．０４ １．６４±０．０５ ０．６±０．１５∗ ＆

　 　 ∗Ｐ ＜ ０．０５ 或∗∗Ｐ ＜ ０．０１ 表示暴露组与对照组之间具有显著性差异；＆Ｐ ＜ ０．０５ 或＆＆Ｐ ＜ ０．０１ 表示复合暴露组与相应 ＭＴＡ 单独暴

露组相比具有显著性差异；＃Ｐ ＜ ０．０５ 表示复合暴露组与相应 ＥＥ２ 单独暴露组相比具有显著性差异．
∗Ｐ ＜ ０．０５ ｏｒ ∗∗Ｐ ＜ ０．０１ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ ａｎｄ ｔｈｅ ｃｏｎｔｒｏｌ； ＆Ｐ ＜ ０．０５ ｏｒ ＆＆Ｐ ＜ ０．０１ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ

ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｉｎ ｔｈｅ ｃｏ－ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ ｒｅｌａｔｉｖｅ ｔｏ ｔｈｅ ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ＭＴＡ ｓｉｎｇｌｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｇｒｏｕｐ； ＃Ｐ ＜ ０．０５ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ
ｉｎ ｔｈｅ ｃｏ－ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ ｒｅｌａｔｉｖｅ ｔｏ ｔｈｅ ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ＥＥ２ ｓｉｎｇｌｅ ｔｒｅａｔｍｅｎｔ ｇｒｏｕｐ．

２．３　 产卵量

在进行化学品暴露之前，统计了预暴露期各组雌鱼的产卵基数，发现各组雌鱼的平均累积产卵量之

间并无显著性差异（图 １ａ），说明暴露之前各组雌鱼产卵能力相当．从图 １ｂ 可以看出，３３ 或 １００ ｎｇ·Ｌ－１

ＭＴＡ 单独暴露对斑马鱼的产卵无显著影响；Ｈａｎ 等［１０］用 ６６６ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 暴露斑马鱼 ２１ ｄ 可显著降低

斑马鱼的产卵量，说明 ＭＴＡ 对斑马鱼产卵的影响具有剂量依赖效应，只有在较高浓度下才能引起斑马

鱼的生殖损伤．大量研究表明，其他孕激素如孕酮（Ｐｒｏｇｅｓｔｅｒｏｎｅ，Ｐ４）、炔诺酮（Ｎｏｒｅｔｈｉｎｄｒｏｎｅ，ＮＥＴ）、左炔

诺孕酮（ＬＮＧ）、去氢孕酮（Ｄｙｄｒｏｇｅｓｔｅｒｏｎｅ，ＤＤＧ）、去氧孕烯（Ｄｅｓｏｇｅｓｔｒｅｌ，ＤＳＧ）、孕二烯酮（Ｇｅｓｔｏｄｅｎｅ，
ＧＥＳ）、屈螺酮 （ ＤＲＳ）、醋酸氯地孕酮 （ ＣＭＡ） 等在一定浓度下均能抑制鱼类的产卵，造成生殖

损伤［３， ６， １５， ４１， ４５－４９］ ．
５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露也不影响斑马鱼的产卵；但单独暴露于 １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 的斑马鱼从暴露期的

第 １０ ｄ 起便不再产卵，从暴露期第 １１ ｄ 起直至暴露期结束，其产卵量较对照组均显著降低（图 １ｂ）．
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　 ７ 期 庄太凤等：孕激素醋酸甲地孕酮和雌激素乙炔雌二醇复合暴露对斑马鱼的生殖毒性 １４４５　

Ｎａｓｈ 等［３４］发现用低剂量的 ＥＥ２（０． ５ 或 ５ ｎｇ·Ｌ－１）暴露斑马鱼 ４０ ｄ 并未对产卵量产生影响，但用

５０ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 暴露 １０ ｄ 便可使得斑马鱼完全停止产卵．Ｖａｎ ｄｅｎ Ｂｅｌｔ 等［３５］用 ＥＥ２ 暴露斑马鱼 ２１ ｄ，发
现 ＥＥ２ 在 １０ ｎｇ·Ｌ－１浓度下可显著降低斑马鱼的产卵量，在 ２５ ｎｇ·Ｌ－１浓度下则完全使其产卵活动停止．
这些研究结果表明，ＥＥ２ 对斑马鱼产卵的抑制具有明显的剂量依赖效应．

从图 １ｂ 还可看出，３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露对斑马鱼的产卵无显著影响；但经

１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露的斑马鱼从暴露期的第 ６ ｄ 开始便不再产卵，从暴露期第 ７ ｄ
起至暴露期结束，其产卵量较对照组均显著降低．此外，与 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露组相比，１００ ｎｇ·Ｌ－１

ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露组斑马鱼的产卵量在第 ９ ｄ 及第 １１—２１ ｄ 均显著降低；然而，与
１５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露组相比，该复合暴露组斑马鱼的产卵量并无显著性差异．此结果表明，在该复合

暴露组合中，对斑马鱼产卵的抑制效应主要由 ＥＥ２ 引起．然而，Ｈｕａ 等［１１］发现当把 ３３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 加入

与 １０ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 共同暴露斑马鱼时，复合暴露对斑马鱼产卵的抑制作用较 ＥＥ２ 单独暴露进一步增强．
虽然孕激素（如 ＭＴＡ）和雌激素（如 ＥＥ２）的作用方式不同，其中前者主要通过孕激素受体（Ｐｒｏｇｅｓｔｅｒｏｎｅ
ｒｅｃｅｐｔｏｒ，ＰＲ）发挥作用，而后者是雌激素受体（Ｅｓｔｒｏｇｅｎ ｒｅｃｅｐｔｏｒ，ＥＲ）的激动剂［１５， ５０］，但二者均可导致相

同的作用终点———抑制鱼类产卵（或降低产卵量）．我们猜测，当孕激素和雌激素复合暴露时，可能独立

发挥作用，这样一定程度上能解释本研究与 Ｈｕａ 等［１１］研究结果的差异．Ｒｕｎｎａｌｌｓ 等［１５］发现，ＥＥ２ 和孕激

素左炔诺孕酮（ＬＮＧ）复合暴露时并未发生相互作用（拮抗或者协同），二者对降低黑头呆鱼产卵量表现

出加和效应．这一结果一定程度上说明我们推测的合理性．鉴于目前有限的研究结果，雌激素和孕激素

的联合作用效应有待进一步探索．

图 １　 预暴露期（ａ）和暴露期（ｂ）斑马鱼雌鱼的平均累积产卵量

（∗Ｐ ＜ ０．０５ 表示暴露组与对照组相比具有显著性差异；＆Ｐ ＜ ０．０５ 表示复合暴露组与相应 ＭＴＡ 单独暴露组相比具有显著性差异）

Ｆｉｇ．１　 Ｍｅａｎ ｃｕｍｕｌａｔｉｖｅ ｅｇｇ ｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｉｎ ｆｅｍａｌｅ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｐｒｅ⁃ｅｘｐｏｓｕｒｅ （ａ） ａｎｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ （ａ） ｐｅｒｉｏｄ
（∗Ｐ ＜ ０．０５ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｂｅｔｗｅｅｎ ｔｈｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ ａｎｄ ｔｈｅ ｓｏｌｖｅｎｔ ｃｏｎｔｒｏｌ；

＆Ｐ ＜ ０．０５ ｉｎｄｉｃａｔｅｓ ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔ ｄｉｆｆｅｒｅｎｃｅ ｉｎ ｔｈｅ ｃｏ⁃ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ ｒｅｌａｔｉｖｅ ｔｏ ｔｈｅ ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ＭＴＡ ｓｉｎｇｌｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｇｒｏｕｐ）

２．４　 血浆性激素水平

在斑马鱼雌鱼中，３３、１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露使得血浆中 Ｅ２ 的含量较对照分别显著下降了 ３５％
和 ５０％（图 ２ａ），同时使得 Ｔ 的含量较对照分别显著下降了 ３７％和 ４１％（图 ２ｂ）．５ 和 １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独

暴露使得雌鱼血浆中 Ｅ２ 的含量较对照分别显著下降了 ７３％和 ８３％（图 ２ａ）；同时使得 Ｔ 的含量较对照

分别显著下降了 ４４％和 ５７％（图 ２ｂ）．３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 和 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２
复合暴露使得雌鱼血浆中 Ｅ２ 的含量较对照分别显著下降了 ７７％和 ８７％（图 ２ａ）；同时使得 Ｔ 的含量较

对照分别显著下降 ４９％和 ３４％（图 ２ｂ）．此外，３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露使得雌鱼血浆中

Ｅ２ 的含量较 ３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露显著下降了 ６５％，较 ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露下降了 １６％，但无显著

性差异；１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露使得雌鱼血浆中 Ｅ２ 的含量较 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独

暴露显著下降了 ７５％，较 １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露下降了 ２５％，但并无显著性差异（图 ２ａ）．所有复合暴

露中雌鱼血浆中 Ｔ 的含量较相应 ＭＴＡ 单独暴露或 ＥＥ２ 单独暴露均无显著性差异（图 ２ｂ）．
在斑马鱼雄鱼中，３３、１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露使得血浆中 １１⁃ＫＴ 的含量较对照分别显著下降了
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４４％和 ４７％；５、１５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露使得血浆中 １１⁃ＫＴ 的含量较对照分别显著下降了 ７７％和 ９４％；
３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 和 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露使得血浆中 １１⁃ＫＴ 的含量

较对照分别显著下降了 ８０％和 ９５％（图 ２ｃ）．此外，３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露使得雄鱼血

浆中 １１⁃ＫＴ 的含量较 ３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露显著下降了 ６４％，较 ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露下降了 １１％，
但无统计学显著性差异；１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露使得雄鱼血浆中 １１⁃ＫＴ 含量较

１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露显著下降了 ９２％，较 １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露下降了 ２２％，但无显著性差异

（图 ２ｃ）．

图 ２　 ＭＴＡ，ＥＥ２ 及二者复合暴露 ２１ ｄ 对斑马鱼雌鱼血浆中雌二醇（Ｅ２）（ａ）、睾酮（Ｔ）（ｂ）及雄鱼血浆中

１１⁃酮基睾酮（１１⁃ＫＴ）（ｃ）含量的影响

Ｆｉｇ．２　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｐｌａｓｍａ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ｅｓｔｒａｄｉｏｌ （Ｅ２） （ａ）， ｔｅｓｔｏｓｔｅｒｏｎｅ （Ｔ） （ｂ） ｉｎ ｆｅｍａｌｅｓ ａｎｄ
１１⁃ｋｅｔｏｔｅｓｔｏｓｔｅｒｏｎｅ （１１⁃ＫＴ） （ｃ） ｉｎ ｍａｌｅｓ ｉｎ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ＭＴＡ， ＥＥ２ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｃｏｍｂｉｎａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ２１ ｄａｙｓ

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．环境内分干扰物可通过干扰性

激素水平来影响鱼类的生殖［５１－５３］ ．本研究中，ＭＴＡ 单独暴露可使得雌鱼血浆中 Ｅ２、Ｔ 以及雄鱼血浆中

１１⁃ＫＴ 的含量显著下降，这与先前的研究结果一致［１０⁃１１］ ．研究表明，孕激素如炔诺酮（ＮＥＴ） ［４７］、左炔诺孕

酮（ＬＮＧ） ［６， １５， ５４］、孕二烯酮（ＧＥＳ） ［６］等也可显著降低鱼类血浆中性激素的含量．然而，用孕酮（Ｐ４）注射

三倍体虹鳟鱼（Ｏｎｃｏｒｈｙｎｃｈｕｓ ｍｙｋｉｓｓ），或用其他孕激素如醋酸甲羟孕酮（Ｍｅｄｒｏｘｙｐｒｏｇｅｓｔｅｒｏｎｅ ａｃｅｔａｔｅ，
ＭＰＡ）、去氧孕烯（ＤＳＧ）、屈螺酮（ＤＲＳ）和去氢孕酮（ＤＤＧ）对黑头呆鱼或斑马鱼进行水体暴露，均不干

扰血浆中性激素的含量［３， ６， ５５］ ．这些结果说明，使用不同孕激素和鱼类物种的研究结果存在一定差异．本
研究中，ＥＥ２ 单独暴露可显著降低斑马鱼雌鱼血浆中 Ｅ２、Ｔ 以及雄鱼血浆中 １１⁃ＫＴ 的含量．其他研究也

报道 ＥＥ２ 在较低浓度下可显著降低鱼类血浆中性激素的含量［３６， ４３， ５６⁃５７］ ．复合暴露组斑马鱼雌鱼血浆中

Ｅ２ 以及雄鱼血浆中 １１⁃ＫＴ 的含量相对 ＭＴＡ 单独暴露组显著下降，而相对 ＥＥ２ 单独暴露组则没有差异，
说明复合暴露组中性激素含量的降低主要由 ＥＥ２ 引起，这一结果与 Ｈｕａ 等［１１］的研究结果一致．Ｒｕｎｎａｌｌｓ
等［６］也发现环境相关浓度的 ＥＥ２ 和孕激素 ＬＮＧ 复合暴露对黑头呆鱼血浆中 Ｅ２ 和 １１⁃ＫＴ 的抑制作用与

ＥＥ２ 单独暴露类似．Ａｔｔｅｋｅ 等［５５］发现用 ＥＥ２ 与孕酮（Ｐ４）混合注射和用 ＥＥ２ 单独注射三倍体虹鳟鱼，鱼
体血浆中性激素（Ｅ２ 和 Ｅ１）含量上升的程度相当，但用孕酮（Ｐ４）单独注射并未引起这两种激素含量发

生变化．这些结果说明，当用环境相关浓度的 ＥＥ２ 与孕激素复合暴露鱼类时，对血浆中性激素含量的影

响往往主要由 ＥＥ２ 引起，这可能与 ＥＥ２ 的活性很强有关．
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２．５　 性腺组织学

卵巢中各发育期卵细胞所占的相对比例见图 ３ａ．３３ 或 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露并不影响卵巢中各

发育期卵细胞所占的比例（图 ３ａ），但 Ｈｕａ 等［１１］ 发现 ＭＴＡ（１００，３３３ ｎｇ·Ｌ－１）单独暴露可显著降低斑马

鱼卵巢中晚期卵黄发生期的卵母细胞 ／成熟的卵母细胞所占的比例．５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露显著升高卵

巢中初级卵母细胞（ＰＯ）所占的比例，且显著降低皮质肺泡卵母细胞（ＣＡＯ）所占的比例；１５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２
单独暴露显著升高卵巢中初级卵母细胞（ＰＯ）和闭锁卵泡（ＡＦ）所占的比例，且显著降低卵黄发生期卵

母细胞（ＶＯ）所占的比例（图 ３ａ）．这些结果说明 ＥＥ２ 阻碍了斑马鱼卵巢中卵细胞的发育，且加速了卵细

胞的退化．先前已有研究也表明 ＥＥ２ 可抑制斑马鱼卵子发生的过程［３４， ３７］ ．卵泡闭锁是卵细胞退化、重吸

收的过程，是清除损坏或多余卵细胞的一种方式，某些环境压力或因素（如营养缺乏，外源性化学品）可
诱导闭锁卵泡的发生［５８⁃５９］ ．先前在斑马鱼和青鳉鱼（Ｏｒｙｚｉａｓ ｌａｔｉｐｅｓ）中的研究也发现 ＥＥ２ 能够诱导闭锁

卵泡［１１， ３７， ６０］ ．这些研究表明 ＥＥ２ 是诱导鱼类卵巢产生闭锁卵泡的潜在环境因子．此外，３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋
５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露使得卵巢中卵黄发生期卵母细胞（ＶＯ）所占的比例较对照显著降低；１００ ｎｇ·Ｌ－１

ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露使得卵巢中初级卵母细胞（ＰＯ）和闭锁卵泡（ＡＦ）所占的比例较对照显

著升高，同时使得卵黄发生期的卵母细胞（ＶＯ）所占的比例较对照显著降低（图 ３ａ）．说明 ＭＴＡ 和 ＥＥ２
复合暴露抑制了卵巢中卵母细胞的发育．此外，与 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露相比，１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋
１５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露使得初级卵母细胞（ＰＯ）和闭锁卵泡（ＡＦ）所占的比例显著升高，且皮质肺泡卵

母细胞（ＣＡＯ）和卵黄发生期卵母细胞（ＶＯ）所占比例显著降低；与 １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露相比，
１００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露并不影响卵巢中各发育期卵母细胞所占比例（图 ３ａ）．这些结

果表明，复合暴露组中卵巢组织学的改变主要由 ＥＥ２ 所导致．
在精巢中，ＭＴＡ、ＥＥ２ 单独暴露和 ３３ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ ５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露均不影响精巢中各发育

期精子细胞所占的比例（图 ３ｂ）．在 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ ＋ １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 复合暴露组中，精原细胞所占的比

例较对照组或 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 单独暴露组或 １５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露组均显著升高（图 ３ｂ）．相对卵巢，
本研究结果表明，斑马鱼精巢组织学变化对 ＭＴＡ、ＥＥ２ 单独暴露及二者复合暴露的响应并不敏感．Ｈｕａ
等［１１］的研究表明 ＭＴＡ、ＥＥ２ 及二者的复合物对斑马鱼精巢发育没有影响，也说明精巢组织学变化对

ＭＴＡ 和 ＥＥ２ 暴露并不敏感．

图 ３　 ＭＴＡ，ＥＥ２ 及二者复合暴露 ２１ ｄ 对斑马鱼卵巢（ａ）和精巢（ｂ）中各发育期生殖细胞所占比例的影响
（ＰＯ：初级卵母细胞；ＣＡＯ：皮质肺泡卵母细胞；ＶＯ：卵黄发生期的卵母细胞；

ＡＦ：闭锁卵泡；ＳＰＧ：精原细胞；ＳＰＣ：精母细细；ＳＰＤ：精细胞）
Ｆｉｇ．３　 Ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｐｅｒｃｅｎｔａｇｅｓ ｏｆ ｇｅｒｍ ｃｅｌｌｓ ａｔ ｅａｃｈ ｓｔａｇｅ ｉｎ ｏｖａｒｉｅｓ （ａ） ａｎｄ ｔｅｓｔｅｓ （ｂ） ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ

ａｆｔｅｒ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ＭＴＡ， ＥＥ２ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｃｏｍｂｉｎａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ２１ ｄａｙｓ
（ＰＯ： Ｐｒｉｍａｒｙ ｏｏｃｙｔｅｓ； ＣＡＯ： Ｃｏｒｔｉｃａｌ ａｌｖｅｏｌａｒ ｏｏｃｙｔｅｓ； ＶＯ： Ｖｉｔｅｌｌｏｇｅｎｉｃ ｏｏｃｙｔｅｓ； ＡＦ： Ａｔｒｅｔｉｃ ｆｏｌｌｉｃｌｅｓ；
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３　 结论（Ｃｏｎｃｌｕｓｉｏｎ）

（１）ＭＴＡ（３３，１００ ｎｇ·Ｌ－１）、５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独暴露及较低浓度复合暴露均不影响斑马鱼的产卵量；
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１５ ｎｇ·Ｌ－１ ＥＥ２ 单独及与 １００ ｎｇ·Ｌ－１ ＭＴＡ 复合暴露可显著抑制斑马鱼的产卵．
（２）ＭＴＡ、ＥＥ２ 单独及复合暴露均显著降低雌鱼血浆中 Ｅ２、Ｔ 及雄鱼血浆中 １１⁃ＫＴ 的含量．
（３）ＭＴＡ（３３、１００ ｎｇ·Ｌ－１）单独暴露对斑马鱼性腺组织学无显著影响；ＥＥ２ 单独及与 ＭＴＡ 复合暴露

可导致斑马鱼卵巢组织学变化（抑制卵子发生，诱导卵泡闭锁），但对精巢影响较小．
（４）复合暴露组中斑马鱼的产卵量、血浆性激素含量、性腺组织学变化与 ＥＥ２ 单独暴露组相比均无

显著差异，说明复合暴露的毒性效应主要由 ＥＥ２ 引起．
（５）鉴于使用不同的浓度和复合方案，相同种类的孕激素和雌激素复合暴露导致的结果存在一定

差异，雌激素和孕激素的联合作用模式尚值得深入研究．
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