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摘要    氨基脲(semicarbazide, SEM)作为新型环境污染物已在海洋、食品和人体尿液中检出, 其对

环境和生物体可能带来的影响越来越受到人们的关注。研究采用 1、10、100、1 000 µg/L的 SEM急

性暴露 96 h的成年雄性斑马鱼, 对性腺指数、17β-雌二醇(E2)和睾酮(T)的含量、性激素合成酶以及

HPG轴相关的基因相对表达量进行测定, 探究 SEM急性暴露对雄性斑马鱼的内分泌干扰效应。结果

表明, 低剂量 1 µg/L SEM 急性暴露通过抑制下丘脑中 HPG 轴起始因子 s 型促性腺激素释放激素

(sGnRH) sGnRHmRNA相对表达量, 进一步抑制促卵泡激素(FSH) FSHβ、促黄体激素(LH) LHβ、细

胞色素 P450 19B (CYP19B) CYP19B基因相对表达量, 中高剂量 10、100、1 000 µg/L的 SEM急性暴

露下调下丘脑 sGnRHmRNA的表达却上调 c型促性腺激素释放激素(cGnRH) cGnRH、CYP19B的表

达; 而不同浓度的 SEM暴露均会下调精巢内 3β-羟类固醇脱氢酶(3β-HSD) 3β-HSD、细胞色素 P450 17 

( CYP17) CYP17、细胞色素 P450 11A (CYP11A) CYP11AmRNA的表达水平, 上调细胞色素 P450 19A 

(CYP19A) CYP19A基因的相对表达量, 进而抑制 T的合成, 降低 E2的水平。综上, 我们认为 SEM通

过干扰 HPG轴抑制类固醇合成酶的表达, 进而降低雄性斑马鱼的性激素水平, 从而发挥潜在的内分

泌干扰效应。 
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氨基脲(semicarbazide, SEM)属于硝基呋喃类化

合物 , 是呋喃类药物的有机合成中间体 (朱盼盼等 , 

2021)。SEM 因具有极强的亲水性, 并可形成网状结

构在水中稳定存在(马桂霞等, 2003)。其主要通过自

然生成或加工过程产生并进入环境 , 最终通过食物

链富集到生物体内(Stadler et al, 2015)。2003年, 欧洲

食品安全局表示 , 氨基脲存在于某些玻璃罐装的食

品中, 另外, 在奶粉、蜂蜜、海产品、卡拉胶等不同

的食品和食品添加剂中均检出氨基脲残留(Maranghi 

et al, 2009)。徐英江等(2010)首次在潮河入海口邻近

海域等的水环境中检测出氨基脲残留 , 浓度为

(46.41±21.22) μg/L, 在贝类中的最高浓度可达 6.46 

μg/kg。Yang 等(2021)首次在儿童尿液中检测出氨基

脲, 残留量在 1.0~41.5 μg/L。可见, 氨基脲作为一种

新型污染物, 已经对环境和人类造成了威胁。 

已有的研究发现, 氨基脲通过抑制 γ-氨基丁酸

(gamma-aminobutyric acid, GABA)合成酶和拮抗 N-甲

基 -D-天氡氨酸受体 (N-methyl-D-aspartate receptors, 

NMDARs)发挥神经毒性效应 (Maranghi et al, 2009, 

2010); 另外, 通过组织学检查发现氨基脲对心脏、肝

脏和肾脏均有一定的损伤作用(李嘉等, 2008; 黄卉颖

等, 2021)。Maranghi等(2009)的试验发现 SEM长期暴

露能影响大鼠的睾丸管直径从而降低雄性生殖能力, 

降低雌性大鼠体内的血浆 17β-雌二醇(17β-estradiol, E2)

水平。另外, Gao等(2014)的研究发现, SEM能够下调

雌性斑马鱼肝脏中雌激素效应基因 vtg、雌激素受体
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基因 ERα、ERβ 的表达量, Yu 等(2016)的研究发现, 

SEM 28 d暴露通过下调卵巢中 CYP17、CYP19A的基

因相对表达量, 进一步降低雌性斑马鱼体内的 E2 水

平 , 发挥潜在的抗雌激素效应。上述研究多集中于

SEM的抗雌激素效应上, 但是研究发现, SEM也会对

雄性生物体发挥一定的内分泌扰乱效应, 例如, SEM

暴露 130 d 后, 会影响雄性牙鲆 HPG 轴、kiss/gpr54

系统和 GABA的合成(Yue et al, 2018), 而 SEM暴露

雄性斑马鱼 28 d的研究发现, SEM能够下调性激素相

关基因的表达量影响睾酮(testosterone, T)和 E2 的合

成(Yu et al, 2017)。 

综上可知, 对于 SEM 的内分泌干扰效应的研究

基本都集中在其对生物体的长期暴露所带来的慢性

或亚慢性作用上。然而, 不同的暴露时间是导致生物

体出现不同毒性效应的重要因素。例如, 药用植物卡

瓦急性暴露斑马鱼 20 min 引起全鱼体内皮质醇水平

上调 , 而 7 d 长期暴露未引起体内皮质醇的变化

(Wang et al, 2020)。纳米银材料暴露 96 h增加了蚯蚓

体内过氧化氢酶(catalase, CAT)的活性, 可能引起了

生物体的氧化应激反应, 而暴露 28 d后, 蚯蚓体内的

CAT并无显著性变化(Little et al, 2021)。Cd2+暴露 96 h

降低华溪蟹胰腺中葡萄糖-6-磷酸脱氢酶活性(glucose- 

6-phosphate dehydrogenase, G6PDH)和还原型辅酶Ⅱ

的 (nicotinamide adenine dinucleotide phosphate, 

NADPH)含量, 而在Cd2+暴露 21 d后, 检测到G6PDH

活性和 NADPH含量增加; 另外, 两种暴露条件下, X

器官-窦腺复合体的组织学和超微结构也表现出不同

的变化(Xuan et al, 2021)。以上研究, 进一步揭示了污

染物不同的暴露时长所导致的相关指标的不同变化。

而由于水生生物的游动性和所处环境的不断变化 , 

外源物质经常会以短期脉冲的形式对生物体造成毒

理学效应。而查阅以往的研究, 有关 SEM 短期急性

暴露对水生生物可能产生的内分泌干扰效应的报道

却屈指可数。 

随着斑马鱼全基因组测序的完成 , 其被认为是

检测内分泌干扰效应最常用的水生模式生物(Sun et 

al, 2010; Dai et al, 2014; Wang et al, 2020)。为了进一

步完善 SEM的内分泌干扰效应机制研究, 与 SEM长

期暴露引起的内分泌干扰效应进行对比分析 , 本研

究采用 SEM 暴露 5 月龄成年雄性斑马鱼, 通过对其

性腺指数、性激素水平、性激素合成酶和 HPG 轴相

关基因相对表达量的测定, 初步探究 SEM 急性暴露

对雄性斑马鱼的内分泌的干扰效应及机制 , 为进一

步完善 SEM 对水生雄性生物的生殖影响提供更为详

实的理论依据。 

1  材料与方法 

1.1  供试材料 

性成熟的 5 月龄雄性斑马鱼(Danio rerio), 体重

(0.36±0.06) g, 体长(2.87±0.18) cm。驯养时间为 4周

左右。驯养期间, 将斑马鱼置于已曝气处理的自来水

中, 隔天换水一次, 每天喂食水蚯蚓两次, 实验前 24 

h停止喂食。驯养时环境条件为: pH 7.5±0.5, 溶解氧

浓度(7.0±0.1) mg/L, 光暗比控制在 14(L) : 10(D), 水

温控制为(27±1) °C (高素, 2013)。 

1.2  仪器与试剂 

仪器: SN-682 型放射免疫 γ 计数器(上海核福光

电仪器有限公司); TGL-16M台式高速冷冻离心机(上

海卢湘仪离心机仪器有限公司); UV-2102C分光光度

计(上海尤尼柯仪器有限公司); JS-380C 全自动凝胶

成像分析仪(上海培清科技有限公司); 琼脂糖凝胶电

泳仪 (美国 Cosmo Bio 公司 ); MycyclerTM Thermal 

cycler PCR 仪(美国 Bio-Rad 公司); Mastercycler® ep 

realplex实时荧光定量 PCR仪(德国 Eppendorf公司)。 

试剂 : 暴露实验用盐酸氨基脲 (semicarbazide 

hydrochloride, 纯度≥99.0%, CAS No: 563-41-7)购自

Sigma 公司(sigma-84940); 碘[I125]17β-雌二醇放射

免疫分析药盒(100T)、碘[I125]睾酮放射免疫分析药

盒(100T)均购自北京北方生物技术研究所; RNA反转

录试剂盒 PrimeScript® Treagent Kit With gDNA Eraser 

(Perfect Real Time)购自 TaKaRa (Dalian, China)公司; 

荧光实时定量 RT-PCR 试剂盒 SYRB® Premix Ex 

TaqTM II (Tli RNaseH Plus)试剂盒购自 TaKaRa (Dalian, 

China)公司; 引物由上海生工生物工程技术服务有限

公司合成。 

1.3  氨基脲暴露实验 

本实验采用盐酸氨基脲(Semicarbazide hydrochloride, 

纯度≥99.0%, CAS No: 563-41-7)进行暴露 , 氨基脲

对成年雄性斑马鱼的暴露采用半静态毒性试验方

法。由于氨基脲的半数致死浓度为 26.29 mg/L (高

素, 2013)和氨基脲的最高环境检出浓度为 46.41 µg/L 

(徐英江等, 2010), 以及在毒理学的实验室研究中为

了诱导生物体产生明显的效应从而推测毒物可能的

毒理机制, 通常会选用相对较高的毒物暴露浓度(Xu 

et al, 2013)。在本研究中我们将盐酸氨基脲溶于去离

子水中, 制备浓度为 10 mg/mL 的氨基脲母液, 并置
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于 4 °C冰箱保存备用。SEM的暴露浓度设置为 1、

10、100、1 000 µg/L, 并设置空白对照组。将曝气处

理后的自来水装入 10 L 烧杯中, 并添加氨基脲暴露

液至相应浓度, 每个处理组设置三个平行, 每个烧杯

内含 16 条雄性成年斑马鱼, 每天更换暴露液一次, 

连续暴露 96 h。 

暴露结束后 , 按照空白对照组、1、10、100、

1 000 µg/L 氨基脲浓度组从低到高依次取样。采用

50%的乙醇将斑马鱼麻醉, 称重并进行活体解剖, 取

其精巢和脑组织(Yu et al, 2017)。将每 4条成年雄性

斑马鱼的精巢或脑组织设为一个样本, n=4, 称重后

液氮速冻置于后–80 °C冰箱保存, 用于后续实验。 

1.4  性激素水平测定 

将冻存于–80 °C 冰箱的雄鱼的性腺组织取出 , 

平衡至室温后, 加入磷酸缓冲液充分研磨, 采用乙醚

法对性激素进行抽提。成年雄性斑马鱼精巢中 E2和 T

两种性激素水平的测定采用北京北方生物技术有限

公司购入的放免试剂盒进行放射性免疫分析法测定

(Tian et al, 2010)。 

1.5  实时定量 PCR测定基因相对表达量 

Trizol 法对成年雄性斑马鱼性腺和脑进行总

RNA提取。采用分光光度法测定 RNA浓度以及电泳

法测定 RNA质量, 只有 OD260/280比值在 1.9~2.0范围

内的 RNA样本可以被用来进行下一步实验(Yu et al, 

2016)。根据反转录试剂盒说明将各处理组样品中等

量的总 RNA样本反转为 cDNA。  

引物序列来源于文献(Hoffmann et al, 2006), 或

Primer Premier 5.0设计(见表 1)。随后进行实时定量

PCR 检测相关基因的转录水平。操作依照 SYRB® 

Premix Ex TaqTM II试剂盒说明进行: 反应体系为 20 

μL, 包括 10 μL SYBR® Premix Ex TaqTM II, 0.4 μL 

ROX Reference Dye, 0.6 μL正引物(10 μmol/L)和 0.6 

μL反应物(10 μmol/L), 4 μL cDNA, 4.4 μL dH2O; 反

应程序为: 95 °C 10 min; 95 °C 15 s, 56 °C 30 s, 72 °C 

30 s 40 cycles; 融解曲线为 95 °C 15 s, 由 60 °C步升

至 95 °C, 每 10 s升温 0.5 °C。 

表 1  斑马鱼实时定量 PCR 引物序列表 
Tab.1  Primers for zebrafish Real-time Quantitative PCR 

基因名称 序列(5′~3′) 序列号 参考文献 

CTGAAAGGGCTCAGGACAA AF226620.1 
CYP19A 

TGGTCGATGGTGTCTGATG  
Hoffmann et al, 2006 

TGCTGTGGACGCTTTATGA NM 152953.2 
CYP11A 

CAATACGAGCGGCTGAGAT  
Hoffmann et al, 2006 

GACAGTCCTCCGCACATCT NM 212806.3 
CYP17 

GCATGATGGTGGTTGTTCA  
Hoffmann et al, 2006 

AAAGAGCGGTGGTGGGGGGAAA 
3β-HSD 

CAGCAGAAAGATGGGCAGAATGGG 
BC093118.1  

FSHβ TGAGCGCAGAATCAGAATG NM 205624.1 Hoffmann et al, 2006 

 AGGCTGTGGTGTCGATTGT   

LHβ TTGGCTGGAAATGGTGTCT AY714132.1 Hoffmann et al, 2006 

 TCCACCGATACCGTCTCAT   

sGnRH GTTTGTGTGTTGGAGGTCAGT NM_182887.2  

 TTGGAGAATCAGCAGGAATAG   

cGnRH GGGGCTGATGCTGTGTCTGA NM_181439.4 F  

 GGATGTTTCTTCCCTGCGGT   

CYP19B CGACAGGCCATCAATAACA AF183908 Hoffmann et al, 2006 

 CGTCCACAGACAGCTCATC   

AGGTCATCACCATTGGCAAT AF057040.1 
β-actin 

GATGTCGACGTCACACTTCAT  
 

TGCCAGTGTTGCCTTCGTC L23807.1 
Elf-α 

AATCTTCCATCCCTTGAACCAG  
 

 



824 海   洋   与   湖   沼 54卷 

1.6  数据统计与分析 

1.6.1  性腺指数的测定    解剖并称重性腺和全鱼

质量, 用来计算性腺指数(gonadosomatic index, GSI) 

(Yu et al, 2016):  
GSI=[性腺质量(g)/全鱼质量(g)]×100.     (1) 

1.6.2  荧光定量 PCR 数据分析    用两种内参基因

elf-α和 β-actin的 Ct值的几何平均数修正目的基因的

Ct值, 并进行相应的对数转换(Gao et al, 2014), 则:  

基因相对表达量= log2(2
Ct(修正内参基因)-Ct(目的基因)+1). (2) 

1.6.3  统计学分析    使用 SPSS23.0 软件对实验数

据进行处理, 采用单因素方差分析(One-way ANOVA)

比较不同浓度 SEM 暴露条件下与空白对照组之间的

差异。采用 GraphPad Prism 8进行作图, 若 0.01<P< 

0.05表示差异显著; 若 P<0.01则表示差异极显著。 

2  结果与分析 

2.1  SEM暴露 96 h对雄性斑马鱼性腺指数的影响 

脏器系数的变化可较好地反映外源物质对该脏

器的毒性综合情况(孙建新等, 2009)。SEM暴露结束

后雄性斑马鱼的性腺指数见图 1。研究发现, 96 h的

SEM急性暴露条件下, 最高浓度 1 000 µg/L暴露组性

腺指数显著低于对照组(P<0.05), 其他浓度组无差异

显著性。该结果表明, SEM急性暴露 96 h能够对雄性

斑马鱼的精巢产生毒性作用, 引起性腺指数降低。 

2.2  SEM暴露 96 h对雄性斑马鱼精巢内激素含量的

影响 

精巢是成年雄性斑马鱼性激素合成的主要场所, 

为进一步研究 SEM 对成年雄性斑马鱼的内分泌干扰

效应, 本实验选择 E2和 T 这两种斑马鱼体内的雌激

素和雄激素进行研究。 

如图 2所示, SEM暴露成年雄性斑马鱼 96 h后, 

在 100、1 000 µg/L较高浓度组, 精巢内 E2含量极显

著降低(P<0.01), 在 1、10 µg/L 暴露组 E2含量无显

著性变化。而精巢内 T含量, 在 1 µg/L出现显著降

低 (0.01<P<0.05), 1 000 µg/L 暴露组极显著降低

(P<0.01), 而 10、100 µg/L SEM暴露对 T含量无显

著影响。 

2.3  SEM暴露 96 h对成年雄性斑马鱼精巢内相关类

固醇合成酶基因相对表达量的影响 

雄性斑马鱼精巢内 CYP19A、3β-HSD、CYP17和

CYP11A 等一系列类固醇基因所编码的合成酶, 参与

T和 E2的合成(Ma et al, 2012)。 

如图 3所示, SEM急性暴露成年雄性斑马鱼 96 h

后, 精巢内 CYP11A、 CYP17和 3β-HSD的基因相对

表达量在 SEM 不同浓度组均显著低于空白对照组。

芳香化酶基因 CYP19A 的相对表达量在 1、10、

100 µg/L 三个浓度组均出现极显著升高(P<0.01), 而

在 1 000 µg/L浓度组无显著性变化。 

 

图 1  氨基脲急性暴露 96 h对雄性斑马鱼性腺指数的影响 
Fig.1  Effects of 96 h acute SEM exposure on gonadosomatic 

index in male zebrafish 
注: *P<0.05, **P<0.01 

 

图 2  氨基脲急性暴露 96 h对雄性斑马鱼精巢内性激素含量的影响 
Fig.2  Effects of 96 h acute SEM exposure on sex hormones in male zebrafish sperms 

注: a. 雄性斑马鱼精巢内 E2含量的变化; b. 雄性斑马鱼精巢内 T含量的变化。*P<0.05, **P<0.01 



3期 郭琳琳等: 氨基脲急性暴露对雄性斑马鱼(Danio rerio)的内分泌干扰效应研究 825 

 

图 3  氨基脲急性暴露 96 h对雄性斑马鱼类固醇合成酶基

因相对表达量的影响 
Fig.3  Effects of 96 h acute SEM exposure on steroid synthetase 

gene expression in male zebrafish 
注: *P<0.05, **P<0.01 

 

2.4  SEM暴露 96 h对成年雄性斑马鱼 HPG轴基因

相对表达量的影响 

斑马鱼体内类固醇合成酶受到 HPG轴上游调控, 

下丘脑分泌 GnRHs (gonadotrophin releasing hormones)

作用于垂体 , 垂体分泌 GtHs 包括  FSH (follicle- 

stimulating hormone)和 LH (luteinizing hormone)两种

促性腺激素, 对性腺中 T和 E2进行调控(Hachfi et al, 

2012)。同时 , T 和 E2 又可以通过负反馈调节影响

GnRHs、FSH以及 LH的分泌。 

如图 4所示, SEM急性暴露成年雄性斑马鱼 96 h

后, 脑中 sGnRH的基因相对表达量在 SEM不同浓度

均出现极显著下降, 而 cGnRH除了在 1 µg/L无显著

变化外, 在其余三个浓度组均升高。FSHβ、LHβ的基

因相对表达量均在 1 µg/L SEM暴露组极显著低于对

照组(P<0.01), 其余浓度组无显著性变化。而脑中芳

香化酶基因 P450aromB的相对表达量在 1 µg/L浓度

组极显著降低, 10、100 µg/L两个浓度组均显著升, 而

在 1 000 µg/L浓度组低于对照组, 但无显著性差异。 

 

图 4  氨基脲急性暴露 96 h对雄性斑马鱼脑内 HPG轴基因

相对表达量的影响 
Fig.4  Effects of 96 h acute exposure to SEM on the expression 

of HPG axis genes in male zebrafish brain 
注: *P<0.05, **P<0.01 

3  讨论 

GSI 是评价鱼类性腺成熟度的标志之一, 也是研

究鱼类繁殖的关键指标 (Jimoh et al, 2021)。

Hassanzadeh(2017)研究发现, 对羟基苯甲酸甲酯暴露

21 d 通过显著降低雄性斑马鱼的 GSI 抑制其性腺的

发育。朱乐玫等(2012)的研究发现, SEM染毒组雄性

小鼠睾丸和附睾脏器系数均低于对照组。本研究中, 

高浓度 1 000 µg/L SEM急性暴露 96 h引起雄性斑马

鱼 GSI显著降低, 这与 Yu等(2017)采用 SEM暴露雄

性斑马鱼 28 d 的结果一致, 进一步说明精巢是 SEM

作用的靶器官, 长期和短期的 SEM 暴露都会导致性

腺组织的退行性变化。 

为进一步研究 SEM 对成年雄性斑马鱼的内分泌

干扰效应, 我们对斑马鱼精巢内主要的雌激素 E2 和

雄激素 T进行了测定, 研究发现 SEM急性暴露 96 h

雄性斑马鱼性腺内 E2含量和 T 含量在不同浓度组下

降。已有的研究发现, SEM不能直接与雌激素受体结

合, 而是通过降低内源性 E2 水平发挥其抗雌激素作

用(Maranghi et al, 2010)。Yue等(2018)和 Yu等(2017)

采用 SEM 长期暴露雄性牙鲆和雄性斑马鱼, 血浆内

E2和 T含量在不同浓度组(1、10、100和 1 000 µg/L)

均显著降低。而在本次急性暴露实验中, E2仅在中高浓

度组(100和 1 000 µg/L)极显著降低, SEM对雌性斑马

鱼暴露 96 h的研究中, E2也仅在中高浓度组降低(Yu et 

al, 2016), 我们认为, 这主要与暴露时间的长短有关。

斑马鱼体内的 E2主要是在性腺中由 T转化而来, 本研

究中 T含量仅在 1 µg/L和 1 000 µg/L降低, 一方面可

能与性激素合成相关基因 CYP11A、3β-HSD1、CYP17、

CYP19A 的调控有关, 另一方面 SEM 作用下 E2含量

的降低也会促进 T的转化, 从而导致 T含量的变化。 

鱼类的性激素在合成过程中, CYP11A (cytochrome 

P450 11A)首先将胆固醇转化为孕烯醇酮 , 3β-HSD 

(3β -hyd roxys te ro id  dehydrogenase )和 CYP17 

(cytochrome P450 17)是催化孕烯醇酮的关键酶, 在 T

合成中发挥重要作用(Tokarz et al, 2015), 而 CYP19A 

(cytochrome P450 19A)能够催化 T 向 E2的转化, 是

E2合成的关键限速酶(Cheshenko et al, 2008)。本研究

中, CYP11A、3β-HSD、CYP17三种酶的 mRNA相对

表达量在 SEM不同暴露组均显著下调, 这与 SEM暴

露雄性斑马鱼 28 d的结果一致(Yu et al, 2017), 说明

SEM通过抑制 CYP11A、3β-HSD1、CYP17等类固醇

合成酶的表达抑制 T 的合成。而 CYP19A 是调控 T 



826 海   洋   与   湖   沼 54卷 

向 E2表达的关键酶, 本研究中, CYP19AmRNA 表达

水平在 1、10、100 µg/L显著上调, 而 28 d不同浓度

SEM 暴露均抑制了 CYP19AmRNA 的相对表达水平

(Yu et al, 2017), 这与本研究的结论相反, 研究发现, 

急性应激会引起生物体神经元活动的快速变化 , 伴

随着内分泌和神经递质的释放, 迅速重建生理稳态; 

相反, 慢性应激涉及外源物质的重复、长期作用, 导

致神经递质、激素和基因表达的持续变化和稳定适应

(Demin et al, 2021)。因此, 我们认为 SEM 96 h暴露

后 CYP19AmRNA相对表达量的升高可能与诱发了斑

马鱼体内的代偿机制有关(Ankley et al, 2007)。 

鱼体内性激素的水平还受到下丘脑-垂体-性腺

轴 (hypothalamic-pituitary-gonad axis, HPG)的调控

(Hachfi et al, 2012), 斑马鱼下丘脑中含有 cGnRH 

(chicken gonadotropin-releasing hormone)和 sGnRH 

(seabream gonadotropin-releasing hormone)两种促垂

体形态, 而 sGnRH 被认为是斑马鱼体内促性腺激素

释放的主要调节器(Bassi et al, 2016)。已有的研究表

明, SEM能够拮抗下丘脑内的 NMDAR, 而 NMDAR

可刺激下丘脑分泌 GnRH, 本研究中 , 不同浓度的

SEM急性暴露均引起 sGnRHmRNA表达水平的下调, 

可能与 SEM的这种潜在神经毒性有关(Maranghi et al, 

2010; Yu et al, 2017; Yue et al, 2018)。而相反的是, 

cGnRHmRNA 的表达水平却出现不同程度的上调 , 

已有的研究发现 , 不同外源污染物暴露雄性斑马鱼

也会导致同样的变化, 即下调 sGnRHmRNA 表达水

平而上调 cGnRHmRNA 的表达水平(Liu et al, 2013; 

Liang et al, 2018)。GnRHs作为斑马鱼体内性激素的

重要调节因子, GnRHs的任何改变都可能影响鱼体内

性激素的平衡 , 而性激素也会通过负反馈机制影响

GnRHs的分泌(Wang et al, 2019), 本研究中 cGnRH的

升高, 很可能与性激素 E2和 T的降低引起了 HPG轴

的这种负反馈调节机制有关。而 SEM 暴露雄性斑马

鱼 28 d的研究中, sGnRH的 mRNA相对表达量并未

发生显著性变化, 这可能与长期暴露条件下, 体内 E2

对 sGnRH的负反馈调节作用有关(Yu et al, 2017), 而

本研究 96 h 的急性暴露由于作用时间尚短, 主要受

到 SEM神经毒性的影响。 

FSH 作为斑马鱼体内主要的促性腺激素, 能够

促进芳香化酶转录 , 进而促进雄激素向雌激素的合

成(Espigares et al, 2015), LH与睾丸间质细胞膜上 LH

受体相互作用, 导致类固醇合成关键酶活性的改变, 

从而影响胆固醇向 T的合成(Kwon et al, 2016), 本研

究中, 1 µg/LSEM暴露下调 FSHβ和 LHβmRNA水平, 

我们认为这也是相同暴露浓度下类固醇生成酶基因

和性激素降低的主要原因, 而 28 d SEM暴露在 10、

100和 1 000 µg/L也引起 FSHβ、LHβmRNA相对表达

量的下降, 而本研究 96 h 在这三个浓度下并无显著

变化, 我们认为这可能与 cGnRHmRNA 表达水平上

调引起机体的负反馈调节, 从而弱化了 sGnRH 降低

对 FSHβ、LHβ的影响有关。 

CYP19B (cytochrome P450 19B)作为斑马鱼体内

的另一种重要的芳香化酶, 主要在脑中存在并表达, 

参与神经内分泌代谢过程, 并维持精巢的活动。研究

发现, 硬骨鱼脑中 CYP19B的表达受到性激素的反馈

调节(相福生等, 2018), 本研究中 CYP19B 在 1 µg/L 

SEM 下降, 可能主要与该浓度下 T 水平的降低有关, 

而在 10、100 µg/L出现显著上调, 可能与机体的反馈

调节机制和急性暴露引起的补偿效应有关。另外, 鳗

鱼脑中 CYP19B 表达量的上调伴随着 LHβ 的升高

(Zhang et al, 2014), 本研究中, 1 µg/L SEM暴露下

LHβ 表达量的下调可能也与该浓度下 CYP19BmRNA

相对表达量的降低有关, 而 10、100 µg/L SEM暴露

下 CYP19B 表达量的升高可能与 LHβ 表达量的升高

有关。而以往的研究中, 还没有关于 SEM 暴露下对

雄性水生生物脑中 CYP19B的影响分析。 

在对 SEM可能引起的基因表达变化进行分析时, 

我们发现 1 000 µg/L SEM暴露并未引起 CYP19A、

CYP19B、FSHβ 和 LHβ 表达量的变化, 而 10 µg/L 

SEM 暴露的影响反而较为明显, 这可能是因为许多

内分泌干扰物(EDCs)的扰乱效应与浓度之间并不具

有简单的剂量效应线性关系, 而往往呈现 U 型或者

倒 U型曲线(Vandenberg et al, 2012), 这一现象也在

SEM暴露雌性斑马鱼的相关研究中有所体现(Yu et al, 

2016)。 

4  结论 

通过 SEM 对成年雄性斑马鱼的急性暴露实验发

现, 在低剂量(1 µg/L)暴露条件下, SEM 通过抑制雄

性斑马鱼下丘脑内 HPG轴起始因子 sGnRHmRNA的

表达, 进一步下调垂体中 FSHβ、LHβ、CYP19BmRNA

相对表达量, 在中高剂量(10、100、1 000 µg/L)暴露

条件下, SEM 抑制雄性斑马鱼下丘脑内 HPG 轴起始

因 子 sGnRHmRNA 的 表 达 , 上 调 cGnRH 、

CYP19BmRNA的表达, 从而减弱了 sGnRH的降低对

FSHβ、LHβ的抑制作用; 不同浓度的 SEM暴露会降
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低精巢内的 E2 水平 , 抑制类固醇合成酶基因

CYP11A、3β-HSD1、CYP17mRNA相对表达量, 抑制

T的合成, 而 T和 E2短期内的降低诱发机体的补偿机

制从而上调 CYP19A 的表达量, 促进 T 向 E2的转化, 

并诱导 HPG 轴的负反馈调节。综上所述, SEM 通过

影响雄性斑马鱼脑中 HPG 轴相关因子, 抑制性腺中

类固醇合成酶的表达, 进一步抑制性激素的合成, 从

而发挥潜在的内分泌干扰效应。 
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ENDOCRINE DISRUPTING EFFECTS OF ACUTE EXPOSURE TO SEMICARBAZIDE 
ON MALE ZEBRAFISH (DANIO RERIO) 

GUO Lin-Lin1,  LIANG Meng-Meng1, 2 
(1. Department of Life Science, Cangzhou Normal University, Cangzhou 061001, China; 2. Hebei Aquaculture Microbial Agent 

Innovation Technology Center, Cangzhou 061001, China) 

Abstract    Semicarbazide (SEM), a new environmental pollutant, has been detected in the marine, food, and human 

urine. Its effects on the environment and living organisms have attracted more and more attention. In this study, adult male 

zebrafish were exposed to 1, 10, 100, 1 000 µg/L SEM for 96 h. The gonadosomatic index, 17 β-estradiol (E2) and 

testosterone (T) concentrations, steroidogenic protein, and HPG axis-related gene expression were determined to explore 

the endocrine disrupting effects of SEM acute exposure. In the brain, down-regulated transcription of follicle-stimulating 

hormone beta subunit (FHSβ), luteinizing hormone beta subunit (LHβ), and cytochrome P450 19B (CYP19B) in the 1 

µg/LSEM was affected by reduced mRNA levels of seabream gonadotropin-releasing hormone (sGnRH). However, 

down-regulation of sGnRH was also observed after exposure to 10, 100, 1 000 µg/L SEM, while CYP19B and cGnRH 

mRNA levels were significantly up-regulated. In addition, the expressions of genes that involved in T and E2 synthesis, 

including steroidogenic protein, 3β-hydroxysteroid dehydrogenase, cytochrome P450 17, cytochrome P450 11A, were 

down-regulated in the gonads, while that of cytochrome P450 19A (CYP19A) was upregulated, which may explain the 

decrease in plasma sex hormones levels. Overall, our results show that SEM exerted potential endocrine disrupting effects 

by interfering with the HPG axis to inhibit the expression of steroidogenic protein and reduce the level of sex hormones in 

male zebrafish. 
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