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甲基汞在褐牙鲆幼鱼体内蓄积的组织特异性及其对免疫功能

和生长的毒性作用 
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摘要: 甲基汞(MeHg)对鱼类多种生命过程存在极强的毒性作用, 但有关其对海水鱼类免疫功能的毒性

作用研究较少。本文利用实验毒理学方法研究了 MeHg(暴露浓度 0.0, 0.1, 1.0, 10.0, 20.0 µg/L; 暴露时

间 30 天)在褐牙鲆(Paralichthys olivaceus)幼鱼组织(鳃、肝脏和脾脏)中的蓄积特征及其对幼鱼的四种免

疫功能生物指示物(溶菌酶 LZM、酸性磷酸酶 ACP、碱性磷酸酶 AKP 和免疫球蛋白 M IgM)和生长的

毒性作用。结果表明, 幼鱼体内 MeHg 蓄积量具有显著的浓度依赖性和组织特异性, 各组织对 MeHg

的蓄积能力总体上呈现肝脏>鳃>脾脏的趋势; 四种免疫功能生物指示物(活性或含量)对不同 MeHg 浓

度暴露的响应方式各异, 且具有显著的组织特异性; MeHg 达到一定暴露浓度后显著抑制幼鱼的生长。

总体而言, MeHg 在褐牙鲆幼鱼体内蓄积, 对其产生免疫毒性, 并抑制幼鱼的生长。此外, ACP、AKP

和 LZM 等免疫性指标能较好的反映对 MeHg 暴露的浓度依赖关系和组织特异性, 可作为海水环境中

MeHg 污染风险评估和生物毒性分析的潜在生物指示物。 
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甲基汞(MeHg)是近海环境中一种持久性有机污

染物。在被海洋生物摄取或吸收之后, MeHg 会沿着

食物链传递[1]。自然海水中的 MeHg 浓度通常较低, 

但经过食物链的传递、富集和生物放大作用后, 其在

一些消费者体内的蓄积浓度可远超其在水体中的浓

度[2-4], 对海洋生物和食品安全造成潜在威胁。 

不论食物相还是水相 MeHg 暴露都可能会影响

鱼类的繁殖发育和存活生长等生命过程 [5-9]。同时 , 

MeHg 脂溶性强, 易与蛋白质中巯基(-SH)结合并改

变蛋白结构和功能, 从而会影响生物大分子合成和

能量代谢等生命过程[10]。此外, MeHg 能引发生物的

免疫毒性, 如导致免疫细胞死亡、抑制非特异性免疫

和引起免疫功能异常等 [11-12], 最终影响生物种群的

繁殖、生长和资源数量变动。 

褐牙鲆(Paralichthys olivaceus)是我国近海重要

的底层经济鱼类和增养殖鱼种。过度捕捞和环境变

化等多重因素影响已导致其自然种群资源严重衰退。

产卵场和育饵场的环境污染是其资源补充衰退和种

群数量减少的重要原因之一[13]。目前国内外有一些关

于汞(Hg)对褐牙鲆早期生命过程的毒性研究[13-18], 但

关于 MeHg 对褐牙鲆早期生活阶段毒理作用的研究

报道很少。 

本文以褐牙鲆幼鱼为实验对象 , 研究暴露实验

中 MeHg 在褐牙鲆生物组织中的蓄积特征及其对鱼

类生长的影响 , 解析免疫功能生物指示物对 MeHg

毒性的响应。开展相关研究有助于深入认识近海污

染对鱼类种群补充机制和资源量变动的影响, 并为

渔业资源保护和管理提供科学依据。 
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1  材料与方法 

1.1  实验鱼类 

实验用褐牙鲆幼鱼(平均体重 6.65±0.49 g, 平均

体长 7.42±0.39 cm)取自海阳市黄海水产有限公司。实

验开始前, 将 500 尾个体大小相近的幼鱼置于 2 m3 沙

滤海水水池内驯化一周(pH 7.67±0.15, 盐度 29.92±0.70, 

温度 26.17±1.01 , ℃ 溶解氧 6.49±0.17 mg/L, 持续充

气)。驯化期间 , 每日投喂人工配合饵料(粗蛋白≤

50.0%、粗脂肪≤8.0%、粗纤维≤3.0%、粗灰分≤

17.0%、水分≤9.0%、其他≤17%)三次, 及时清除池

内粪便和残饵; 每天更换一次水体。 

1.2  实验设计 

本实验研究水体内 MeHg 浓度对不同鱼体组织

内的蓄积量及其对免疫功能生物指示物含量(活性)

的影响。实验设置一个对照组和四个 MeHg 处理水

平组(0.1, 1.0, 10.0, 20.0 µg/L), 每组设三个平行。设

置 MeHg 浓度时, 先用甲醇(purity≥99.9%; Merck 

KGaA)将氯化甲基汞(纯度≥99.5; Sigma-Aldrich)配

置成浓度为 200 mg/L 母液, 然后通过母液定容稀释

将各实验水槽(聚乙烯材质, 200 L 水体)的水体调至

MeHg 标定浓度。从驯化水槽中随机选取 30 尾健康

幼鱼置于各实验水槽, 每天按相同方法彻底更换一

次实验水体, 持续暴露 30 天。其他实验条件和饲育

方法与驯化期间一致。暴露实验结束后, 完成鱼类样

品取样。 

1.3  样品采集 

从实验开始至实验结束的 30 天内, 每隔 5 天从

每个处理组的其中一个水槽中取 50 mL 水样, 置于

60 mL 的硼硅玻璃瓶中, 用 HCl(痕量金属级)固定后

冷冻(–20 )℃ 保存至化学测试分析。 

实验结束后, 分别从每个实验桶内随机取 5 尾

和 8 尾幼鱼, 测量其体长(LB)。现场解剖鱼体, 分别

取鳃、肝脏和脾脏组织, 用生理盐水(0.9% NaCl 溶液)

冲洗后 , 用吸水纸吸干表面水分后称重 , 置于液氮

内保存。5 尾组样品用于各组织内生物指示物活性

(含量)分析, 8 尾组样品用于各组织内的 MeHg 含量

分析。 

所有样品的体长数据用于分析 MeHg 浓度对鱼

类生长的影响。鱼类体长特定生长率(SGRL)计算公

式为: SGRL=(eg1)×100%, g=(lnLB–lnL0)/t, 其中, L0

为鱼类个体初始平均体长(7.42 cm; 实验开始时 50

个幼鱼个体的平均体长), LB 为个体最终体长(cm), t

为暴露实验天数(d)。 

1.4  样品测试分析 

1.4.1  生物组织和水样中 MeHg 含量测定 

将鳃、肝脏和脾脏组织样品解冻后放入冷冻干

燥机内干燥 48 h 后, 研磨样品至粉末状。称取 0.03~ 

0.07 g 粉末状样品置于消化罐(Teflon)中, 加入 25%

的 KOH/CH3OH 溶液, 于加热套中消解至溶液为清

溶液。冷却后, 将消解液和醋酸溶液、1%NaBEt4 进

行反应, 并用高纯氮气(200 mL/min)对反应后的溶液

进行吹扫, 将吹扫后的 Tenax 管通过气相色谱-冷原

子荧光光谱联用仪(Brooks Rand Lab., Model , Ⅲ 美

国)测定各生物组织内的 MeHg 含量(单位干重)。 

水样解冻后, 取 45 mL 水样置于蒸馏管(Teflon)

内, 加入 1%APDC 溶液, 通气后置于加热套内蒸馏

2.5~4 h。利用上述同样方法测定蒸馏后水样中的

MeHg 含量。 

1.4.2  组织样品中生物指示物活性(含量)分析 

将鳃、肝脏和脾脏组织解冻后放入玻璃匀浆器

中, 按照 1︰9 重量比加入生理盐水, 在冰浴内匀浆

后在冷冻离心机上(4 , 12℃  000 × g, Eppendorf 5804R)

离心 15 min, 取其上清液测定酸性磷酸酶(ACP)、碱

性磷酸酶(AKP)、溶菌酶(LZM)和免疫球蛋白 M(IgM)

的活性(含量)。ACP、AKP、LZM 和 IgM 的活性(含

量)分别依据 Barka 和 Anderson[19]、Bessey 等[20]、

Parry Jr 等[21]和 Cuesta 等[22]的方法测定。其中, ACP

和 AKP 的活性单位表示为每克蛋白质中的酶单位

(U/g prot), IgM的活性单位表示为每升上清液中的酶

单位(U/L), LZM 的含量单位表示为每毫升上清液中

酶重量(µg/mL)。总蛋白含量依据 Bradford[23]的方法

测定。使用试剂盒测定四种生物指示物的活性(含

量)。按相应说明书(南京建成生物工程研究所)建立

反应体系 , 利用酶标仪 (Biotek Epoch)测定吸光值 , 

计算酶活性(含量)。 

1.5  数据统计与分析 

用实测浓度与标定浓度之差的绝对值占标定浓

度的百分比表示水体中 MeHg 实测浓度的误差。 

利用 Kolmogorov-Smirnov test 和 Levene test 分

别检验数据的正态分布和方差齐性。在数据不满足

上述条件时对其对数转化, 进行方差分析(ANOVA)。

利用单因素方差分析(one-way ANOVA)检验 MeHg

暴露浓度间鱼类生长(SGRL)的差异显著性。利用双
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因素方差分析(two-way ANOVA)检验 MeHg 蓄积量

或生物指示物活性(含量)的浓度依赖性和组织特异

性。利用多重比较分析(Duncan test)检验鱼类生长、

MeHg 蓄积量和各生物指示物活性(含量)在两两实验

组之间的差异显著性。 

数据统计结果表示为平均值±标准差(Mean±SD), 

差异显著水平设置为 P<0.05。统计分析均在 SPSS 

22.0 软件上进行。 

2  结果 

2.1  实验水体中甲基汞的实测浓度 

甲基汞暴露实验的对照组为新鲜沙滤海水, MeHg

实测浓度均<10–5 µg/L。各实验组水体中的 MeHg 实

测浓度误差均<20%(表 1), 符合欧洲经济合作发展

组织(OECD)关于鱼类毒理实验化合物测定标准[24]。 
 

表 1  暴露实验水体中甲基汞的标定浓度和实测浓度及其

浓度误差 
Tab. 1  Nominal and measured MeHg concentrations 

and the corresponding errors in the test solutions 

甲基汞标定浓度

/(µg/L) 

甲基汞测定浓度

/(µg/L) 

误差

/% 

0.0 <10–5 - 

0.1 0.09±0.01 10.7

1.0 0.88±0.02 12.3

10.0 8.76±0.33 12.4

20.0 21.49±1.05 7.5
 

2.2  甲基汞在幼鱼各组织内的蓄积及其对

鱼类生长的影响 

甲基汞在幼鱼各组织内的蓄积量均存在显著的

浓度依赖性和组织特异性(two-way ANOVA, P<0.05; 

表 3)。随着 MeHg 浓度的升高, MeHg 在各组织内的蓄

积量均显著升高(P<0.05); 在特定 MeHg 暴露浓度下, 

其蓄积量在不同组织内的差异均为显著(P<0.05)。 

具体而言 , 肝脏(0.05~13.38 µg/g)和脾脏(0.13~ 

5.41 µg/g)中 MeHg 蓄积量在 0.1~20.0 µg/L 浓度组间

差异显著(Duncan test, P<0.05), 且均显著高于对照

组(肝脏, 0.01 µg/g; 脾脏, 0.003 µg/g; P<0.05; 表 2)。

在鳃组织中, MeHg 蓄积量在 0.1~10.0 µg/L 浓度组间

差异显著(0.09~6.41 µg/g; P<0.05), 且均显著高于对

照组(0.03 µg/g; P<0.05); 而 20.0 µg/L 浓度组 MeHg

蓄积量(6.86 µg/g)与 10.0 µg/L 浓度组差异不显著

(P>0.05), 但显著高于对照组和其它浓度组(P<0.05)。

总体而言, 在特定暴露浓度下, 肝脏对 MeHg 的蓄积

能力明显高于鳃, 脾脏的蓄积能力最弱。 

甲基汞暴露显著抑制褐牙鲆幼鱼生长(one-way 

ANOVA, P<0.05)。SGRL在对照组、0.1、1.0 和 10.0 µg/L

浓度组分别为 0.85±0.12%/d、0.83±0.13%/d、0.92± 

0.15%/d 和 0.73±0.04%/d, 各组间差异均不显著(Duncan 

test, P>0.05), 但在 20.0 µg/L 浓度组的 SGRL (0.50± 

0.10%/d)均显著低于其他实验组(P<0.05)。 

 
表 2  甲基汞暴露实验中褐牙鲆幼鱼各组织内甲基汞蓄积量 
Tab. 2  MeHg contents in tissues of juvenile flounder during the exposure experiment 

组织内甲基汞蓄积量(µg/g 干重) 
甲基汞标定浓度/(µg/L) 

肝脏 鳃 脾脏 

0.0 0.01 ± 0.001a** 0.03 ± 0.003a*** 0.003 ± 0.000 3a* 

0.1 0.05 ± 0.01b* 0.09 ± 0.004b** 0.13 ± 0.02b*** 

1.0 0.96 ± 0.09c*** 0.19 ± 0.01c** 0.16 ± 0.01c* 

10.0 7.55 ± 0.13d*** 6.41 ± 0.15d** 1.57 ± 0.01d* 

20.0 13.38 ± 0.06e*** 6.86 ± 0.01d** 5.41 ± 0.01e* 

注: 不同星号表示特定暴露浓度下组织间差异显著, 不同字母表示特定组织内不同暴露浓度组间差异显著 

 

2.3  甲基汞暴露下免疫功能生物指示物活

性(含量)变化 

在不同 MeHg 暴露浓度组中, 幼鱼在各组织内

的免疫功能生物指示物(酸性磷酸酶 ACP、碱性磷酸

酶 AKP、溶菌酶 LZM 和免疫球蛋白 M IgM)的活性

(含量)均存在显著的浓度依赖性和组织特异性(two- 

way ANOVA, P<0.05; 表 4)。 

具 体 而 言 , 鳃 (97.3~122.6 U/g prot) 和 肝 脏

(194.1~221.9 U/g prot)内 ACP 活性在低浓度处理组

(0.1~1.0 µg/L)显著高于对照组(鳃, 78.8 U/g prot; 肝

脏, 120.4 U/g prot; Duncan test, P<0.05), 但在高浓度

组(10.0~20.0 µg/L)其活性(鳃, 57.2~58.3 U/g prot; 肝

脏, 24.9~89.5 U/g prot)均显著低于对照组(P<0.05)。
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脾脏内 ACP 活性在最高浓度组(20.0 µg/L; 265.3 U/g 

prot)显著高于对照组(147.2 U/g prot; P<0.05), 但在

其他实验组之间均无显著差异(P>0.05; 图 1a)。 
 

表 3  不同暴露浓度下褐牙鲆幼鱼三种组织内甲基汞蓄积

量的差异显著性分析 
Tab. 3  Results of two-way ANOVA of the effects of 

MeHg concentration on the bioaccumulation of 
MeHg in three tissues (gills, liver, and spleen) of 
juvenile flounder 

影响因素 方差 自由度 均方差 统计量 P 

浓度 52 4 12.9 13 814 <0.001

组织 2 2 0.8 821 <0.001
 

与 ACP 活性类似, 鳃(168.9~195.0 U/g prot)和肝

脏(240.2~276.7 U/g prot)内 AKP 活性在低浓度处理

组(0.1~1.0 µg/L)显著高于对照组(鳃, 125.0 U/g prot; 

肝脏, 140.6 U/g prot; Duncan test, P<0.05), 但在高浓

度组(10.0~20.0 µg/L)其 AKP 活性(鳃, 46.8~76.6 U/g 

prot; 肝脏, 99.4~118.2 U/g prot)均显著低于对照组

(P<0.05)。脾脏内 AKP 活性(234.9~378.1 U/g prot)在

高浓度组(10.0~20.0 µg/L)显著高于对照组(148.4 U/g 

prot)和低浓度组(0.1~1.0 µg/L)的 AKP 活性(175.6~ 

183.0 U/g prot; P<0.05; 图 1b)。 

在 1.0~20.0 µg/L 浓度下, 鳃组织内 LZM 含量

(0.41~0.65 µg/mL)均显著低于对照组(0.94 µg/mL)和

0.1 µg/L组中的含量(0.84 µg/mL; Duncan test; P<0.05)。

在所有处理组中, 肝脏内 LZM 含量(1.90~2.63 µg/mL)

均显著高于对照组中的含量(0.96 µg/mL; P<0.05)。脾

脏内 LZM 含量除了在 0.1 µg/L 浓度组(1.81 µg/mL)

显著低于其他实验组中的含量 (2.28~2.39 µg/mL; 

P<0.05)外 , 其他处理组的组间差异不显著(P>0.05), 

且均与对照组无显著差异(P>0.05)。在各实验组中

(对照组除外), 肝脏和脾脏内的 LZM 含量均显著高

于鳃内 LZM 的含量(图 2a)。 

 
表 4  甲基汞暴露对褐牙鲆幼鱼三种组织内的四种免疫功能生物指示物活性(含量)的影响 
Tab. 4  Results of two-way ANOVA of the effects of MeHg concentration on the activities or contents of four enzymes 

(ACP, AKP, LZM, and IgM) in three tissues (gills, liver, and spleen) of juvenile flounder 

酶 影响因素 方差 自由度 均方差 统计量 P 

组织 56 954 2 28 477 307 <0.001 
酸性磷酸酶 

浓度 21 648 4 5 412 58 <0.001 

组织 77 388 2 38 694 168 <0.001 
碱性磷酸酶 

浓度 39 421 4 9 855 43 <0.001 

组织 21 2 11 907 <0.001 
溶菌酶 

浓度 1 4 1 26 <0.001 

组织 71 2 36 51 <0.001 
免疫球蛋白 M 

浓度 16 4 4 6 <0.001 

 
在 20.0 µg/L 组(2.34 U/L), 鳃内 IgM 活性显著低于

对照组(3.02 U/L)和其他浓度组(0.1~10.0 µg/L)的活性

(3.43~3.64 U/L; Duncan test; P<0.05), 在除 20.0 µg/L 组外

的实验组中组间差异不显著(P>0.05)。肝脏内 IgM 活性

在所有实验组的组间差异显著(P<0.05), 但 IgM 活性与

暴露浓度的高低无明显变化趋势关系。脾脏内 IgM 活

性(5.00~6.97 U/L)的组间差异不显著(P>0.05; 图 2b)。 

3  讨论 

3.1  甲基汞在鱼类体内蓄积的浓度依赖性

和组织特异性 

甲基汞在幼鱼三种组织内的蓄积量随着暴露浓

度的升高总体上呈现上升趋势, 但其在鱼体内的蓄

积存在显著的组织特异性。水相或食物相 MeHg 暴

露研究表明, MeHg 在鱼体内的蓄积量通常随着暴露

浓度的增大而升高 [8, 13, 25-28], 但其组织特异性会因

物种和暴露方式、时间的不同而存在差异。例如, 青

鳉(Oryzias latipes)在暴露于 2.2~40 ng/mL MeHg 水

体时, 其肝脏对 MeHg 的蓄积能力明显高于鳃和其

他组织 [29]; 而胡椒鲷 (Plectorhinchus gibbosus)暴露

于 0.105~0.361 µg/L MeHg 水体时, 各组织的蓄积能

力为鳃>内脏>其他组织 [25]。篮子鱼(Siganus cana-

liculatus)暴露于 0.1~0.4 µg/L MeHg 水体时, 各组织

的蓄积能力为鳃>肝脏>肠道>肌肉 ; 但暴露于食物

相 MeHg(50.9 ng/g, 单位重量饵料的含量)的篮子鱼

的各组织的蓄积能力为肝脏>肠道>鳃>肌肉[28]。此外, 

杂色鳉(Cyprinodon variegatus)暴露于食物相 MeHg 

(16 mg/kg)1.5 天以内时, 各组织的蓄积能力为肠道>
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肝脏>鳃>其他组织 , 但随着暴露的延长 , 肝脏的蓄

积能力明显高于肠道和鳃等组织[26]。总体上, 相对于

其它组织, 鱼类的肝脏和鳃对 MeHg 的蓄积能力较

强。MeHg 蓄积的组织特异性与各组织的生理代谢活

动特性等密切相关。肝脏是鱼类的重要解毒器官, 内

源性和外源性毒性物质在通过生理代谢后都需要在

肝脏中分解并排出体外[13]。因此, 肝脏通常会受到更

频繁、更严重的毒害, 其解毒功能更容易遭受损伤, 

是 MeHg 等毒性物质蓄积的主要器官之一。鳃直接

与水体接触, 通过呼吸、渗透压和酸碱平衡调节等生

理活动将水环境中的 MeHg 等毒性物质直接摄入鳃

内, 鳃组织通过过滤、吸附及渗透等途径更容易蓄积

较高水平的毒性物质[30]。这与其它形态 Hg 化合物在

生物体内蓄积的组织特异性类似[25, 28, 31-32]。 

此外 , 环境因素(如水温和溶解氧等)也会通过

作用于鱼类的生理活动对 MeHg 在鱼体内蓄积的组

织特异性产生影响。例如, 低温可抑制鱼类的代谢活

动 , 导致流经鳃组织的血液循环减缓 , 随血液循环

被运送到其他组织的 MeHg 也会相应减少; 而低氧

会促进鱼类呼吸频率, 提高鳃从水中对 MeHg 的蓄

积水平[33-34]。因此, 在实验过程中维持环境因子的稳

定对提高实验结果的准确性非常重要。本实验中, 各

实验组的环境条件均控制在相对稳定或一致的水平

上, 暴露浓度为实验变量, 因此, 研究结果可比较客

观的反映 MeHg 在褐牙鲆幼鱼体内蓄积量的浓度依

赖性和组织特异性。 

 

图 1  甲基汞暴露对褐牙鲆幼鱼鳃、肝脏和脾脏内的酸性磷酸酶(a)和碱性磷酸酶(b)活性的影响 

Fig. 1  Effects of MeHg on the activities of ACP (a) and AKP (b) in gills, liver, and spleen tissues of juvenile flounder 

注: 不同字母表示特定组织内不同暴露浓度组间差异显著 
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图 2  甲基汞暴露对褐牙鲆幼鱼鳃、肝脏和脾脏内的溶菌酶含量(a)和免疫球蛋白 M 活性(b)的影响 

Fig. 2  Effects of MeHg on the LZM content (a) and the activity of IgM (b) in gills, liver, and spleen tissues of juvenile flounder 

注: 不同字母表示特定组织内不同暴露浓度组间差异显著 

 

3.2  甲基汞对鱼类的免疫功能生物指示物

和生长的毒理作用 

一般而言, 包括 MeHg 在内的 Hg 化合物对动物

都有较强的免疫毒性[11], 因为 MeHg 能通过诱导动

物免疫细胞凋亡、损伤免疫细胞 DNA、抑制非特异

性免疫和诱导自身免疫等方式, 对动物自身免疫系

统的发育和功能产生毒性。酸性磷酸酶(ACP)、碱性

磷酸酶 (AKP)和溶菌酶 (LZM)均参与鱼类的先天性

免疫防御, 在 MeHg 暴露下其活性(含量)变化能反映

生物体免疫功能对 MeHg 暴露的生理响应。 

低浓度 MeHg 暴露(0.1~1.0 µg/L)显著诱导幼鱼

的鳃和肝脏内 ACP 和 AKP 的活性 , 但高浓度

MeHg(10.0~20.0 µg/L)暴露显著抑制其活性。两种磷

酸酶在鱼类新陈代谢的磷酸化和脱磷酸化过程起到

至关重要的作用。当鱼类受到低浓度 MeHg 毒性影

响时, ACP 和 AKP 活性升高, 参与到 MeHg 的解毒

和代谢中[35], 通过自身调节以提高先天性免疫能力, 

防止 MeHg 毒性造成的免疫力下降。同时, ACP 和

AKP 还是特殊的金属酶, 在受到包括 Hg 在内的污染

物影响时 , 其构象和活性也会受到影响 [36-38]。当

MeHg 暴露升高到一定浓度值后, MeHg 毒性将会超

出磷酸酶的解毒和代谢能力 , 其活性受到抑制 , 鱼

类先天性免疫功能可能会下降。与鳃和肝脏内两种

磷酸酶活性变化不同, 脾脏内磷酸酶活性在低浓度

组间无显著变化 , 而在高浓度组显著升高 , 这可能

与 MeHg 在脾脏内的蓄积量低有关。脾脏对 MeHg

的蓄积能力相对于鳃和肝脏比较弱, 可能只有在高

浓度暴露下 MeHg 在脾脏内的蓄积量才开始升高 , 
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达到对免疫产生毒性影响的水平, 其组织内磷酸酶

活性被诱导并参与到 MeHg 的解毒和代谢中, 以减

轻 MeHg 对脾脏的免疫毒性。 

总体上, MeHg 暴露浓度的升高会抑制幼鱼鳃内

LZM 含量, 诱导肝脏内 LZM 含量升高, 而对脾脏内

LZM 含量影响较小。鱼类在受到 MeHg 等污染物毒

性刺激时, 其体内溶酶体活性增强, LZM 分泌增多, 

参与到有毒污染物的代谢和排出活动。鳃是鱼类呼

吸、渗透调节和维持酸碱平衡的重要器官, 也是水相

MeHg 进入鱼类体内的重要通道之一。因此, 鳃可能

会比其它组织更早表现出毒性反应。而且, 鳃内的多

种酶活性(含量)对水体中的污染物表现的尤为敏感[13], 

其 LZM 含量受 MeHg 抑制而减少。另外, MeHg 易

与膜蛋白的硫羟基结合 [35], 从而影响溶酶体膜的稳

定性。当 MeHg 浓度过高时, 溶酶体结构和功能受到

损伤, LZM 的分泌也会受到抑制。肝脏是鱼类机体进

行蛋白质合成和新陈代谢的重要场所, 也是机体进

行解毒、排毒和氧化还原调控的重要器官[39]。因此, 

MeHg 暴露会诱导肝脏 LZM 含量升高, 参与机体先

天性免疫防御来增强鱼类代谢机能和排毒能力。

MeHg 对脾脏内 LZM 含量影响较小, 这可能与脾脏

本身的免疫特性及其对 MeHg 蓄积能力较弱有关。

在本实验 MeHg 暴露水平下, 脾脏内 LZM 含量对毒

性的反应可能在脾脏正常承受范围以内 , 因此 , 脾

脏可通过自身的生理调节恢复其免疫功能。 

免疫球蛋白 M 是鱼类获得性免疫系统的重要组

分, 在抵御污染物胁迫造成的免疫损伤方面发挥着

重要的作用。在受到污染物毒性影响时, 鱼类通常通

过提高 IgM 的活性水平以增强机体免疫力[40]。例如, 

金头鲷(Sparus aurata)在 10 µg/L 的 MeHg 暴露下, 

其体液内的 IgM 活性在暴露第 2 天和第 10 天均高于

对照组[41]。高浓度 Hg 暴露也能降低虹鳟(Oncorhy-

nchus mykiss)头肾组织中 IgM 的活性, 导致其组织免

疫系统受到损伤[42]。本研究中, 幼鱼在三种组织中的

IgM 活性与 MeHg 暴露浓度之间的关系有所不同。

在鳃和肝脏中, IgM 活性总体上呈随暴露浓度升高

(0.1~10.0 µg/L)而升高后再下降(20.0 µg/L)的趋势 , 

但在暴露组之间未表现出明显的浓度依赖关系。在

较低浓度 MeHg 暴露(0.1~10.0 µg/L), 幼鱼的鳃和肝

脏内 IgM 活性通常被诱导而升高, 以防御毒性对免

疫系统的损伤。但当 MeHg 暴露浓度达到 20.0 µg/L

时, 其免疫功能如 B 淋巴细胞的活性可能受到较大

损伤, IgM 活性相应地被抑制[41]。脾脏内 IgM 活性在

各实验组的组间差异均不显著。如前所述, 幼鱼脾脏

内的 MeHg 蓄积水平低于鳃和肝脏内的蓄积水平 , 

本实验中的 MeHg 暴露浓度的毒性可能未达到显著

影响脾脏内 IgM 活性的水平。 

总之, MeHg 暴露对褐牙鲆幼鱼的 ACP、AKP、

LZM 和 IgM 等免疫功能组分的影响存在浓度依赖性

和组织特异性 , 这与鱼类各组织的生理特性有关 , 

也与各组织对 MeHg 的蓄积能力有关。相对于 IgM, 

ACP、AKP 和 LZM 等免疫指标能较好的反映对

MeHg 暴露的浓度依赖关系和组织特异性 , 可作为

水环境中 MeHg 污染风险评估的潜在生物指示物。 

由于 MeHg 在褐牙鲆幼鱼重要器官组织内存在

蓄积效应, 并在达到一定蓄积水平时对其一些重要

生理免疫功能产生影响 , 因此 , 这些影响自然表现

在 MeHg 暴露抑制褐牙鲆幼鱼生长方面。低浓度

MeHg 暴露(≤10.0 µg/L)对幼鱼生长的抑制作用不显

著, 但高暴露浓度(20.0 µg/L)显著抑制幼鱼生长。实

验过程中, 尽管各实验组的平均投饵水平和幼鱼个

体数量相近, 但高暴露浓度组的残饵总体上明显高

于对照组和低浓度组, 这说明高浓度 MeHg 暴露可

能影响幼鱼的摄食能力或行为, 进而抑制其生长。在

其它鱼类中, 暴露于 MeHg 水体中的底鳉(Fundulus 

heteroclitus; 5~10 µg/L)和河鳟(Thymallus thymallus ; 

0.16~20 µg/L)的摄食能力和摄食效率均显著下降 , 

其生长受到显著抑制[43-44]; 而虹鳟(Salmo gairdneri; 

25.0~95.0 mg/kg)和大眼狮鲈 (Stizostedion vitreum; 

0.1~1.0 µg/g)在摄食含有 MeHg 的饲料时, 其生长在高

暴露条件下相比对照组和低暴露组亦显著被抑制[45-46]。

水相或食物相 MeHg 暴露可能造成鱼类食欲下降和

游泳行为异常 , 导致其捕食能力和捕食效率降低 , 

进而抑制鱼类生长。 

另一方面, MeHg 可能通过损伤消化吸收器官组

织、抑制营养物质同化吸收和相关酶活性, 以及升高

额外能量消耗等途径影响鱼类生长。例如, MeHg 能

破坏直齿鱼(Orthodon microlepidotus)的肠道细胞结

构 , 降低其营养物质的吸收功能和效率 , 影响营养

物质传输、生物大分子合成及其他重要的生命过程, 

从而抑制鱼类的生长[47]。另外, MeHg 暴露能诱导鱼

类机体氧化应激, 需要消耗额外的能量进行解毒和

损伤修复, 导致正常生长的能量代谢减少和生长迟

缓[27, 48]。本研究中, MeHg 暴露对其幼鱼免疫功能组

分的抑制或损伤也可能是抑制其生长的生理因素

之一。 
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Abstract: Methylmercury (MeHg) poses a great threat to various life processes of fish, but its toxic effect on the 

immune function of marine fish is rarely studied. In this study, a laboratory toxicity test (30 days) was conducted to 

investigate the bioaccumulation of MeHg in three tissues (gills, liver, and spleen) and its toxicity to four immu-

nological indicators (lysozyme (LZM), acid phosphatase (ACP), alkaline phosphatase (AKP), and immunoglobulin 

M (IgM)) and the growth of juvenile flounder Paralichthys olivaceus. In the test, the nominal exposure concentra-

tions of MeHg were 0.0 (control), 0.1, 1.0, 10.0, and 20.0 µg/L. The results revealed that the bioaccumulation of 

MeHg was positively concentration-dependent and tissue-specific, with an overall bioaccumulation ranking of liver > 

gills > spleen. The activities or contents of the four immunological indicators responded differently to MeHg expo-

sure, depending on indicators and tissues. The MeHg exposure of over a certain concentration (e.g., 20.0 µg/L) 

could significantly inhibit the growth of the fish. Generally, MeHg accumulated in biological tissues of flounder 

juveniles, which produced immunotoxicity and inhibited the growth of juveniles. In addition, changes in activities 

or contents of ACP, AKP, and LZM well reflected the concentration-dependent and tissue-specific responses to 

MeHg exposures and therefore can be used as potential bioindicators for assessing the risk of MeHg pollution and 

toxicity to organisms in seawater. 
 

                                                                       (本文编辑: 丛培秀) 


