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红霉素对大型溞生殖、生长和基因表达的生态毒理
效应

刘建超１ꎬ马雨辰１ꎬ张凌玉１ꎬ任静华２ꎬ李一平１ꎬ陆光华１ꎬ∗

１ 河海大学环境学院ꎬ浅水湖泊综合治理与资源开发教育部重点实验室ꎬ南京　 ２１００９８

２ 江苏省地质调查研究院ꎬ自然资源部(国土)耕地生态监测与修复工程技术创新中心ꎬ南京　 ２１００１８

摘要:红霉素(ＥＲＭ)在水环境中广泛检出ꎬ并产生生态毒理风险ꎮ 以大型溞为模式生物ꎬ研究了 ＥＲＭ 在浮游动物繁殖、生长、
抗氧化及神经系统方面的慢性毒理效应ꎮ 结果表明 ＥＲＭ 对大型溞的急性毒性为低毒(４８ ｈ￣ＬＣ５０为 ３１５.４１ ｍｇ / Ｌꎬ９６ ｈ￣ＬＣ５０为

１６３.０８ ｍｇ / Ｌ)ꎮ 在 ２ μｇ / Ｌ 和 ２００ μｇ / Ｌ 浓度下暴露 ２１ ｄꎬＥＲＭ 会干扰大型溞的繁殖、生长、氧化应激防御及解毒相关基因的表

达ꎬ诱导丙二醛含量上升ꎬ抑制抗氧化系统超氧化物歧化酶和谷胱甘肽转移酶及神经系统乙酰胆碱酯酶活性ꎬ引起细胞膜损伤

和神经传导紊乱ꎬ造成大型溞前期产卵率升高ꎬ且对生长发育和游泳行为产生不利影响ꎮ 解析了 ＥＲＭ 在浮游动物繁殖、生长及

在蛋白和基因水平上的毒理响应ꎬ为揭示抗生素对水生生物种群稳定和生态系统安全的影响提供基础数据支撑ꎮ
关键词:红霉素ꎻ大型溞ꎻ生长繁殖ꎻ抗氧化系统ꎻ生态毒理
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１ Ｋｅｙ Ｌａｂｏｒａｔｏｒｙ ｆｏｒ Ｉｎｔｅｇｒａｔｅｄ Ｒｅｇｕｌａｔｉｏｎ ａｎｄ Ｒｅｓｏｕｒｃｅｓ Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｏｎ Ｓｈａｌｌｏｗ Ｌａｋｅｓꎬ Ｍｉｎｉｓｔｒｙ ｏｆ Ｅｄｕｃａｔｉｏｎꎬ Ｃｏｌｌｅｇｅ ｏｆ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ Ｈｏｈａｉ Ｕｎｉｖｅｒｓｉｔｙꎬ

Ｎａｎｊｉｎｇ ２１００９８ꎬ Ｃｈｉｎａ

２ Ｔｅｃｈｎｏｌｏｇｙ Ｉｎｎｏｖａｔｉｏｎ Ｃｅｎｔｅｒ ｏｆ Ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ Ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ ＆ Ｒｅｓｔｏｒａｔｉｏｎ Ｐｒｏｊｅｃｔ ｏｎ Ｌａｎｄ (ａｒａｂｌｅ)ꎬ Ｍｉｎｉｓｔｒｙ ｏｆ Ｎａｔｕｒａｌ Ｒｅｓｏｕｒｃｅｓꎬ Ｇｅｏｌｏｇｉｃａｌ Ｓｕｒｖｅｙ ｏｆ Ｊｉａｎｇｓｕ

Ｐｒｏｖｉｎｃｅꎬ Ｎａｎｊｉｎｇ ２１００１８ꎬ Ｃｈｉｎａ

Ａｂｓｔｒａｃｔ: Ｅｒｙｔｈｒｏｍｙｃｉｎ ( ＥＲＭ) ｉｓ ａ ｍａｃｒｏｌｉｄｅ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃ ａｎｄ ｉｓ ｗｉｄｅｌｙ ｕｓｅｄ ｔｏ ｐｒｅｖｅｎｔ ａｎｄ ｔｒｅａｔ ｒｅｓｐｉｒａｔｏｒｙ ｔｒａｃｔ
ｉｎｆｅｃｔｉｏｎｓꎬ ａｃｕｔｅ ｐｅｌｖｉｃ ｉｎｆｌａｍｍａｔｏｒｙ ｄｉｓｅａｓｅꎬ ａｍｙｇｄａｌｉｔｉｓꎬ ｓｋｉｎ ｉｎｆｅｃｔｉｏｎꎬ ａｎｄ ｓｏ ｏｎ. ＥＲＭ ｉｓ ｏｆ ｈｉｇｈ ｃｏｎｃｅｒｎ ｄｕｅ ｔｏ ｔｈｅｉｒ
ａｂｕｎｄａｎｔ ｏｃｃｕｒｒｅｎｃｅ ｉｎ ｖａｒｉｏｕｓ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ ｍｅｄｉａ ａｎｄ ｔｈｅｉｒ ｔｏｘｉｃ ｒｉｓｋ ｔｏ ａｑｕａｔｉｃ ｏｒｇａｎｉｓｍｓ. Ｈｏｗｅｖｅｒꎬ ｋｎｏｗｌｅｄｇｅ ｏｎ ｔｈｅ
ｍｏｌｅｃｕｌａｒ ｍｅｃｈａｎｉｓｍｓ ｏｆ ＥＲＭ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ａｎｄ ｉｔｓ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｎ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｇｒｏｗｉｎｇ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｏｕｔｐｕｔ ｒｅｍａｉｎ ｓｃａｒｃｅ. Ｉｎ
ｏｒｄｅｒ ｔｏ ｒｅｖｅａｌ ｔｈｅ ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ＥＲＭ ｏｎ ａｑｕａｔｉｃ ｏｒｇａｎｉｓｍｓꎬ ａｃｕｔｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ａｎｄ ｃｈｒｏｎｉｃ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎꎬ
ｇｒｏｗｔｈ ａｎｄ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｗｅｒｅ ｃｏｎｄｕｃｔｅｄ ｏｎ ｔｈｅ ｓｔａｎｄａｒｄ ｍｏｄｅｌ ｏｒｇａｎｉｓｍ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ. Ｔｈｅ ｒｅｓｕｌｔｓ ｏｆ ａｃｕｔｅ ｔｏｘｉｃｉｔｙ
ｓｈｏｗｅｄ ｔｈａｔ ｔｈｅ ＬＣ５０ ｏｆ ＥＲＭ ｆｏｒ ｔｈｅ ４８ ｈ ａｎｄ ９６ ｈ ｗｅｒｅ ３１５.４１ ｍｇ / Ｌ ａｎｄ １６３.０８ ｍｇ / Ｌꎬ ｒｅｓｐｅｃｔｉｖｅｌｙꎬ ｂｅｌｏｎｇｉｎｇ ｔｏ ｌｏｗ
ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｕｎｄｅｒ ｔｈｅ ｒｕｌｅｓ ｆｏｒ ｃｌａｓｓｉｆｉｃａｔｉｏｎ ａｎｄ ｌａｂｅｌｌｉｎｇ ｏｆ ｃｈｅｍｉｃａｌｓ. Ｉｎ ｔｈｉｓ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔꎬ ０.０１‰ (２ μｇ / Ｌ) ａｎｄ １‰ (２００
μｇ / Ｌ) ｏｆ ９６ ｈ￣ＬＣ５０ ｗｅｒｅ ｓｅｌｅｃｔｅｄ ａｓ ｔｈｅ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｆｏｒ ＥＲＭ ｃｈｒｏｎｉｃ ｔｏｘｉｃｉｔｙ ｔｅｓｔ. Ｄｕｒｉｎｇ ｔｈｅ ｃｈｒｏｎｉｃ ｔｏｘｉｃｉｔｙ
ｔｅｓｔ ｏｆ ２１ ｄａｙｓꎬ ｔｈｅ ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｂｅｈａｖｉｏｒ ｉｎｄｅｘｅｓ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｔｈｅ ｇｒｏｗｔｈꎬ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ａｎｄ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｏｆ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ ｗｅｒｅ
ｒｅｃｏｒｄｅｄꎬ ａｎｄ ｔｈｅ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ ｇｒｏｗｔｈ ｉｎｄｅｘｅｓ ｗｅｒｅ ｃａｌｃｕｌａｔｅｄ. Ａｔ ｔｈｅ ｅｎｄ ｏｆ ｔｈｅ ２１－ｄａｙ ｅｘｐｏｓｕｒｅꎬ ｔｈｅ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ｏｆ



ｈｔｔｐ: / / ｗｗｗ.ｅｃｏｌｏｇｉｃａ.ｃｎ

ａｎｔｉｏｘｉｄａｎｔ ｓｙｓｔｅｍ ａｎｄ ｎｅｕｒｏｌｏｇｉｃａｌ ｓｙｓｔｅｍ ａｎｄ ｔｈｅ ｅｘｐｒｅｓｓｉｏｎ ｏｆ ｇｅｎｅｓ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｇｒｏｗｔｈꎬ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ａｎｄ ｍｅｔａｂｏｌｉｓｍ ｏｆ
Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ ｗｅｒｅ ｉｎｖｅｓｔｉｇａｔｅｄ. Ｆｏｌｌｏｗｉｎｇ ＥＲＭ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ａｔ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｆ ２ μｇ / Ｌ ａｎｄ ２００ μｇ / Ｌꎬ ｐｈｅｎｏｔｙｐｉｃ ｔｒａｉｔｓ
ｉｎｃｌｕｄｉｎｇ ｇｒｏｗｉｎｇ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ( ｂｏｄｙ ｌｅｎｇｔｈꎬ ｈｅａｒｔ ｒａｔｅꎬ ｔｈｏｒａｃｉｃ ｌｉｍｂ ａｃｔｉｖｉｔｙ) ａｎｄ ｆｅｃｕｎｄｉｔｙ ( ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｏｆｆｓｐｒｉｎｇꎬ
ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｏｆｆｓｐｒｉｎｇ ｐｅｒ ｂｒｏｏｄ ｐｅｒ ｆｅｍａｌｅꎬ ｉｎｔｒｉｎｓｉｃ ｒａｔｅ ｏｆ ｉｎｃｒｅａｓｅ) ｗｅｒｅ ｏｂｖｉｏｕｓｌｙ ｉｎｃｒｅａｓｅｄꎬ ａｎｄ ｓｗｉｍｍｉｎｇ ａｃｔｉｖｉｔｙ
(ｓｗｉｍｍｉｎｇ ｔｒａｊｅｃｔｏｒｙ ａｎｄ ｓｗｉｍｍｉｎｇ ｓｐｅｅｄ ) ｗｅｒｅ ｃｌｅａｒｌｙ ｒｅｄｕｃｅｄ. Ｌｉｐｉｄ ｐｅｒｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｍａｌｏｎｄｉａｌｄｅｈｙｄｅ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｗｅｒｅ
ｓｉｇｎｉｆｉｃａｎｔｌｙ ｉｎｃｒｅａｓｅｄ ａｔ ｄａｙ ｏｆ ２１ꎬ ｔｈｅ ａｎｔｉｏｘｉｄａｎｔ ｅｎｚｙｍｅｓ ( ｓｕｐｅｒｏｘｉｄｅ ｄｉｓｍｕｔａｓｅ ａｎｄ ｇｌｕｔａｔｈｉｏｎｅ Ｓ￣ｔｒａｎｓｆｅｒａｓｅ) ａｎｄ
ｎｅｕｒｏｔｏｘｉｃ ｅｎｚｙｍｅｓ (ａｃｅｔｙｌｃｈｏｌｉｎｅｓｔｅｒａｓｅ) ｅｘｈｉｂｉｔｅｄ ａ ｔｒｅｎｄ ｔｏｗａｒｄｓ ｉｎｈｉｂｉｔｉｏｎ ａｔ ｈｉｇｈｅｒ ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎꎬ ｓｕｇｇｅｓｔｉｎｇ ｔｈａｔ ＥＲＭ
ｃｏｕｌｄ ｒｅｓｕｌｔ ｉｎ ｏｘｉｄａｔｉｖｅ ｄａｍａｇｅ ａｎｄ ｎｅｒｖｅ ｃｏｎｄｕｃｔｉｏｎ ｄｉｓｏｒｄｅｒ. Ｕｐｒｅｇｕｌａｔｉｏｎ ｏｆ ｇｅｎｅｓ ｉｎｖｏｌｖｅｄ ｉｎ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ａｎｄ
ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔａｌ ｐｒｏｃｅｓｓꎬ ｉｎｃｌｕｄｉｎｇ ｖｇ１ꎬ ｖｔｇ２ꎬ ｊｈｅꎬ ｅｃｒｂ ａｎｄ ｃｙｐ３１４ ｗｅｒｅ ｏｂｓｅｒｖｅｄꎬ ｍｅａｎｗｈｉｌｅ ｔｈｅ ｇｅｎｅｓ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｌｉｐｉｄ
ｍｅｔａｂｏｌｉｓｍ ａｎｄ ｄｅｔｏｘｉｆｉｃａｔｉｏｎ ( ｈｒ９６ ａｎｄ Ｐ￣ｇｐ ) ｗｅｒｅ ｃｌｅａｒｌｙ ｉｎｈｉｂｉｔｅｄꎬ ｗｈｉｃｈ ｒｅｇｕｌａｔｅｓ ｔｈｅ ｐｈｅｎｏｔｙｐｉｃ ｔｒａｉｔｓ ａｎｄ
ｃｏｒｒｅｓｐｏｎｄｉｎｇ ｐｒｏｔｅｉｎ ｌｅｖｅｌｓ ｏｆ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ. Ｔｈｅ ａｌｔｅｒａｔｉｏｎｓ ｉｎ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔａｌ ａｎｄ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｓｙｓｔｅｍ ａｓ ｗｅｌｌ ａｓ ｔｈｅ
ｄｉｓｔｕｒｂｅｄ ａｎｔｉｏｘｉｄａｎｔ ｓｙｓｔｅｍ ａｎｄ ｎｅｕｒｏｌｏｇｉｃａｌ ｓｙｓｔｅｍ ｏｆ ｚｏｏｐｌａｎｋｔｏｎ ｆｏｒ ＥＲＭ ｐｒｏｖｉｄｅｓ ｂａｓｉｃ ｄａｔａ ｓｕｐｐｏｒｔ ｆｏｒ ｒｅｖｅａｌｉｎｇ ｔｈｅ
ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ａｎｔｉｂｉｏｔｉｃｓ ｏｎ ａｑｕａｔｉｃ ｏｒｇａｎｉｓｍ ｐｏｐｕｌａｔｉｏｎ ｓｔａｂｉｌｉｔｙ ａｎｄ ｅｃｏｓｙｓｔｅｍ ｓｅｃｕｒｉｔｙ.

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ: ｅｒｙｔｈｒｏｍｙｃｉｎꎻ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａꎻ ｇｒｏｗｔｈ ａｎｄ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎꎻ ａｎｔｉ￣ｏｘｉｄａｔｉｏｎ ｓｙｓｔｅｍꎻ ｅｃｏｔｏｘｉｃｉｔｙ

抗生素在中国广泛使用并不断检出ꎬ主要包括磺胺类、四环素类、大环内酯类、喹诺酮类和 β 内酰胺类ꎮ
红霉素(ＥＲＭ)作为一种大环内酯类抗生素ꎬ在中国江河湖泊及海域中检出频率和检出浓度相对偏高[１]ꎮ 中

国海河中 ＥＲＭ 最高达到 ４２００ ｎｇ / Ｌ[２]ꎬ辽河最高达到 ２８３４ ｎｇ / Ｌ[３]ꎬ香港污水处理厂尾水中达到 ３１５０
ｎｇ / Ｌ[４]ꎮ 基于 ＥＲＭ 的急性基准值(０.４７ μｇ / Ｌ)和慢性基准值(０.１０ μｇ / Ｌ)ꎬ通过生态风险评估发现中国辽河、
海河和珠江流域水体中 ＥＲＭ 暴露风险需要关注ꎬ风险熵值在 ０.１７—１０.１ 之间[５]ꎮ 在中国 ５３ 种用量较大抗生

素风险评估中ꎬＥＲＭ 是排在前 １０ 的优先关注高风险抗生素[６]ꎮ 研究发现 ＥＲＭ 对浮游动物会产生影响ꎬ比如

ＥＲＭ 会抑制多刺裸腹溞(Ｍｏｉｎａ ｍａｃｒｏｃｏｐａ)的生长发育ꎬ造成氧化损伤ꎬ影响种群稳定[７]ꎮ 对于藻类ꎬＥＲＭ 的

暴露也会导致一系列的毒性效应ꎮ 比如当 ＥＲＭ 暴露浓度 ≥０.１ μｇ / Ｌ 时ꎬ水华微囊藻(Ｍｉｃｒｏｃｙｓｔｉｓ ｆｌｏｓ￣ａｑｕａｅ)
体内丙二醛(ＭＤＡ)和活性氧(ＲＯＳ)含量会显著升高[８]ꎮ ＥＲＭ 暴露浓度为 １０ μｇ / Ｌ 时ꎬ微囊藻细胞内的超氧

化物歧化酶(ＳＯＤ)和过氧化氢酶(ＣＡＴ)活性均显著增强[９]ꎬ影响细胞膜的通透性ꎬ造成氧化性损伤ꎬ并产生

脂质过氧化物信号分子ꎬ导致细胞功能障碍和死亡[８]ꎮ 由此可见ꎬＥＲＭ 长期暴露的潜在生态风险不容忽视ꎮ
为了揭示 ＥＲＭ 长期暴露对水生生物的生态毒理效应ꎬ本实验选取标准模式生物大型溞作为受试生物ꎬ以

ＥＲＭ 急性毒性实验结果中 ９６ ｈ￣ＬＣ５０的 ０.０１‰和 １‰为暴露浓度ꎬ分析 ＥＲＭ 对大型溞生长发育、生殖和游泳

等生态行为学指标的影响ꎬ测试大型溞抗氧化系统和神经系统酶活性变化及生长繁殖代谢相关基因表达ꎬ分
析 ＥＲＭ 对大型溞脂质代谢系统的影响ꎬ以期为 ＥＲＭ 的毒理效应和污染防控提供借鉴ꎮ

１　 材料和方法

１.１　 实验材料

红霉素(ＥＲＭꎬ ＣＡＳ: １１４￣０７￣８)购买于百灵威科技有限公司ꎻ色谱级甲醇、乙醇、乙腈购买于 Ｍｅｒｋ 化工技

术有限公司ꎻ受试生物大型溞(Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ)由中国科学院水生生物研究所提供ꎮ 大型溞在实验之前驯化

两周ꎬ驯化条件为:水温(２１±１)℃ꎬ光暗周期 １６ ｈ ∶８ ｈꎬ光照强度 １０００ ｌｘꎬ每天定时喂食纯种斜生栅藻ꎮ
１.２　 急性毒性实验

在预实验的基础上设置 １０、５０、１００、１５０、２００ ｍｇ / Ｌ 和 ３００ ｍｇ / Ｌ 这 ６ 个浓度ꎬ同时设置清水空白对照组和

溶剂对照组(０.０１％乙醇)ꎮ 在实验中ꎬ往 １００ ｍＬ 烧杯中加入 ５０ ｍＬ 目标浓度的暴露溶液ꎬ每个烧杯加 １ 只健

康幼溞(６—２４ ｈ)ꎬ每个浓度设置 ２０ 个平行ꎮ 实验周期为 ９６ ｈꎬ在试验期间不进行喂食操作ꎬ也不更换暴露溶

液ꎮ 在实验开始后 ２４、４８ 和 ９６ ｈꎬ分别观察和记录每个烧杯中幼溞死亡的个数ꎮ
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１.３　 慢性毒性实验

根据急性毒性实验结果设置了两个暴露浓度 ２ μｇ / Ｌ[实测浓度(１.９２±０.０２６)μｇ / Ｌ]、２００ μｇ / Ｌ[实测浓度

(１９４.１±５.８)μｇ / Ｌ] 为慢性实验暴露组ꎬ同时设置清水空白对照组和溶剂对照组(０.０１％乙醇)ꎮ 在盛有 ５０ ｍＬ
暴露溶液的烧杯中随机放入 １ 只 ６—２４ ｈ 的健康幼溞ꎬ并设置 ２０ 个平行ꎮ 由于抗氧化损伤实验和荧光定量

ＰＣＲ 实验测定时用溞量偏大ꎬ每个暴露组在 １０００ ｍＬ 烧杯中加入 ８００ ｍＬ 暴露溶液ꎬ随机放置 １５０ 只健康幼溞

(６—２４ ｈ)ꎬ设置 ３ 个平行ꎬ用于相关参数测定ꎮ 暴露周期为 ２１ ｄꎬ暴露期间实验条件维持在(２１±１)℃ꎬ１６:８ ｈ
(光:暗)ꎬ每天喂食斜生栅藻ꎬ喂藻密度为 ５×１０４个 / ｍＬꎮ 每两天换水一次ꎬ换水时清洗烧杯ꎮ 暴露期间记录

各项指标:①母溞的产卵时间ꎻ②产卵数量ꎻ③２１ ｄ 时母溞的体长ꎻ④２１ ｄ 时母溞 １ ｍｉｎ 内胸肢、心脏跳动频

率ꎻ⑤２１ ｄ 时连续测定 ３０ ｓ 游泳速度ꎮ 大型溞种群增长、生长、生殖、游泳等行为指标参照张凌玉等[１０]的测定

方法开展ꎮ
暴露 ２１ ｄ 结束后ꎬ从清水对照、溶剂对照、２ μｇ / Ｌ 和 ２００ μｇ / Ｌ 的暴露组的每个平行样品中取出 ５０ 只大

型溞放置在液氮中保存ꎬ用于测定超氧化物歧化酶(ＳＯＤ)、谷胱甘肽硫转移酶(ＧＳＴ)、乙酰胆碱酯酶(ＡＣｈＥ)
和丙二醛(ＭＤＡ)等生物标志物ꎮ 生物标志物测定前ꎬ大型溞先用生理盐水冲洗ꎬ滤纸吸干表面水分ꎬ然后加

入到已经称重的离心管中ꎬ用电子天平准确称取大型溞的重量ꎬ按重量(ｇ)∶体积(ｍＬ)＝ １∶９ 的比例ꎬ加入 ９ 倍

体积的生理盐水ꎬ在冰水浴条件下机械匀浆ꎬ匀浆液以 ２５００ ｒ / ｍｉｎ 转速离心 １０ ｍｉｎꎬ取上清液进行测定ꎮ 抗氧

化系统和神经系统酶活性的具体测定步骤参照 Ｗａｎｇ 等[１１]和 Ａｋｓａｋａｌ[１２]的方法进行ꎮ
另外ꎬ每个实验组取出 ５０ 只大型溞ꎬ放入液氮中速冻 ３—５ ｍｉｎꎬ然后放入－８０℃冰箱中保存ꎮ 使用 Ｔｒｉｚｏｌ

试剂进行总 ＲＮＡ 提取ꎬ后用 ＴａＫａＲａ 反转录试剂盒对总 ＲＮＡ 进行逆转录合成 ｃＤＮＡꎬ然后进行特异性 ＰＣＲ 扩

增ꎮ 目的基因测定引物序列见表 １ꎬ所有结果用两个内参基因(ａｃｔｉｎ 和 ｇａｐｄｈ)的 ｍＲＮＡ 水平和 Ｃｑ 值进行归

一化ꎮ

表 １　 目的基因及引物序列

Ｔａｂｌｅ １　 Ｔａｒｇｅｔ ｇｅｎｅ ａｎｄ ｐｒｉｍｅｒ ｓｅｑｕｅｎｃｅ

目的基因
Ｔａｒｇｅｔ ｇｅｎｅ

检索号
Ａｃｃｅｓｓｉｏｎ ｎｕｍｂｅｒ

调控作用
Ｒｅｇｕｌａｔｉｏｎ

引物序列(５′—３′)
Ｐｒｉｍｅｒ ｓｅｑｕｅｎｃｅ (５′—３′)

ａｃｔｉｎ ＡＪ２９２５５４ 内参基因 ＧＣＣＣＴＣＴＴＣＣＡＧＣＣＣＴＣＡＴＴＣＴ

ＴＧＧＧＧＣＡＡＧＧＧＣＧＧＴＧＡＴＴＴ

ｇａｐｄｈ ＡＪ２９２５５５ ＴＧＣＴＧＡＴＧＣＣＣＣＡＡＴＧＴＴＴＧＴＴＧＴ

ＧＣＡＧＴＴＡＴＧＧＣＧＴＧＧＡＣＧＧＴＴＧＴ

ｖｇ１ ＡＢ１１４８５９ 生殖 ＣＣＧＴＣＧＣＴＧＡＡＧＴＣＡＴＣＴＴＧ

ＡＣＡＧＴＣＴＣＧＧＡＧＣＣＡＡＴＣＡＡ

ｖｔｇ２ ＡＢ２５２７３８ ＣＡＴＴＴＧＡＧＡＣＡＴＧＧＧＣＡＧＡＣ

ＧＣＡＣＡＧＴＣＡＴＴＡＣＧＡＧＡＡＣＧ

ｊｈｅ ＢＪ９３２５６０ 生长发育 ＴＣＴＡＣＡＡＣＡＡＣＣＧＣＡＣＧＴＴ

ＡＡＴＣＧＣＡＴＣＴＣＡＧＧＴＧＴＧＧ

ｅｃｒｂ ＡＢ２７４８２４ ＴＣＧＣＣＡＡＴＡＡＴＣＴＧＣＣＣＴＡＣ

ＧＴＴＣＣＧＡＡＡＡＧＡＴＧＡＣＧＡＴＧＧ

ｃｙｐ３１４ ＫＣ１７２９２０ ＡＣＴＡＴＧＴＡＴＧＧＡＣＴＴＣＣＣＴＧＧＴＧ

ＴＴＡＴＣＧＣＧＧＧＴＧＴＣＡＡＣＧ

Ｐ￣ｇｐ ＡＢ２５７７７１ 脂质代谢 ＣＣＡＣＴＴＧＣＧＴＴＣＡＡＣＴＴＣＴＴＣ

解毒基因 ＴＴＣＧＣＣＧＡＴＴＧＡＴＧＴＴＣＣ

ｈｒ９６ ＮＣ＿０４６１７９ ＧＴＣＴＧＧＧＡＡＡＧＴＴＴＧＴＧＧＡＧＴＣＴ

ＧＡＡＣＣＴＧＣＧＴＧＡＡＣＡＧＣＡＴＣＴＡ

　 　 ｇａｐｄｈ: ｇｌｙｃｅｒａｌｄｅｈｙｄｅ￣３￣ｐｈｏｓｐｈａｔｅ ｄｅｈｙｄｒｏｇｅｎａｓｅꎻ ｖｇ１: ｖｉｔｅｌｌｏｇｅｎｉｎ １ꎻ ｖｔｇ２: ｖｉｔｅｌｌｏｇｅｎｉｎ ２ꎻ ｊｈｅ: ｊｕｖｅｎｉｌｅ ｈｏｒｍｏｎｅ ｅｓｔｅｒａｓｅꎻ ｅｃｒｂ: ｅｃｄｙｓｏｎｅ ｒｅｃｅｐｔｏｒ

ｂꎻ ｃｙｐ３１４: ｃｙｔｏｃｈｒｏｍｅ Ｐ４５０ ３１４ ｆａｍｉｌｙꎻ Ｐ￣ｇｐ: Ｐ￣ｇｌｙｃｏｐｒｏｔｅｉｎꎻ ｈｒ９６: ｔｏｘｉｃａｎｔ ｎｕｃｌｅａｒ ｒｅｃｅｐｔｏｒ

７０１８　 １９ 期 　 　 　 刘建超　 等:红霉素对大型溞生殖、生长和基因表达的生态毒理效应 　
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１.４　 统计分析

所有数据结果均采用 ＳＰＳＳ Ｓｔａｔｉｓｔｉｃｓ ２２.０ 统计软件进行单因素方差分析(ＡＮＯＶＡ)ꎬ以均值±标准偏差的

形式表示ꎮ 数据可视化由 Ｏｒｉｇｉｎ ２０１９ 实现ꎮ

２　 结果与讨论

２.１　 半致死浓度

在 １０—３００ ｍｇ / Ｌ 暴露溶液中ꎬ大型溞随着暴露浓度的增加ꎬ死亡率不断提高ꎮ 空白对照组和溶剂对照组

死亡率<５％ꎬ而低浓度组死亡率和对照组相比未见显著升高ꎮ 通过使用 ｌｏｇｉｓｔｉｃ 函数进行非线性回归计算ꎬ
ＥＲＭ 对大型溞的 ４８ ｈ￣ＬＣ５０为 ３１５.４１ ｍｇ / Ｌꎬ９５％置信区间为 ２４７.３９—３９８.１１ ｍｇ / Ｌꎬ９６ ｈ￣ＬＣ５０为 １６３.０８ ｍｇ / Ｌꎬ
９５％置信区间为 １３４.８９—１９６.７９ ｍｇ / Ｌꎮ 以前研究发现 ＥＲＭ 对大型溞的 ４８ ｈ 半致死浓度(４８ ｈ￣ＬＣ５０)为 ２１１
ｍｇ / Ｌ[７]ꎬ对青鳉(Ｏｒｙｚｉａｓ ｌａｔｉｐｅｓ)的 ９６ ｈ 半致死浓度(９６ ｈ￣ＬＣ５０)大于 １００ ｍｇ / Ｌ [７]ꎬ毒性低于大环内酯类抗生

素罗红霉素ꎬ罗红霉素对大型溞的 ４８ ｈ￣ＬＣ５０和 ９６ ｈ￣ＬＣ５０分别为 ６０.２６ ｍｇ / Ｌ 和 ３９.８１ ｍｇ / Ｌ[１０]ꎮ 根据化学品分

类和标签规范第 ２８ 部分:对水生环境的危害(ＧＢ ３００００.２８—２０１３)的毒性等级划分[１３]ꎬＥＲＭ 对大型溞的急性

毒性为低毒ꎮ
２.２　 对大型溞生殖的影响

ＥＲＭ 对大型溞生殖指标的影响如表 ２ 所示ꎬ清水对照和溶剂对照组大型溞毒理数据无明显差异ꎬ以下数

据分析以溶剂对照组数据作为参照ꎮ 高低两个 ＥＲＭ 浓度组对大型溞首胎产卵时间、首胎产卵个数均无显著

影响ꎬ轻微提升了大型溞的产卵胎数ꎮ 随着 ＥＲＭ 暴露浓度的增加ꎬ大型溞平均每胎产卵数和 ２１ ｄ 产卵总数

不断增加ꎬ高浓度组增加最为显著ꎬ提升率分别为 ５０.６％和 ５５.６％ꎮ 从整个暴露过程来看ꎬ高低两个浓度 ＥＲＭ
均对大型溞生殖能力产生诱导作用ꎻ在 ＥＲＭ 污染胁迫下ꎬ随着暴露时间延长ꎬ大型溞产生生态补偿效应ꎬ产卵

量有所提升[１４]ꎬ暴露中期产卵量明显高于前期ꎮ

表 ２　 红霉素(ＥＲＭ)对大型溞生殖指标的影响

Ｔａｂｌｅ ２　 Ｉｎｆｌｕｅｎｃｅ ｏｆ ＥＲＭ ｏｎ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｉｎｄｅｘ ｏｆ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ

指标
Ｉｎｄｅｘ

对照组
Ｃｏｎｔｒｏｌ ｇｒｏｕｐ

ＥＲＭ￣２ /
(μｇ / Ｌ)

ＥＲＭ￣２００ /
(μｇ / Ｌ)

第一胎产卵时间 Ｔｉｍｅ ｔｏ ｆｉｒｓｔ ｂｒｏｏｄ / ｄ １２.００±１.００ １２.０７±１.４４ １１.２１±１.１８

第一胎产卵个数 Ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｆｉｒｓｔ ｂｒｏｏｄ ｐｅｒ ｆｅｍａｌｅ / 个 ６.５０±３.１６ ５.００±２.７７ ５.１４±２.５４

产卵胎数 Ｂｒｏｏｄ ｔｉｍｅｓ ２.７９±０.８０ ２.９３±１.００ ３.７７±０.７３

产卵总数 Ｔｏｔａｌ ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｏｆｆｓｐｒｉｎｇ / 个 １１.４８±３.１５ １５.４４±３.０６ １７.８７±２.６９∗

平均每胎产卵数 Ｎｕｍｂｅｒ ｏｆ ｏｆｆｓｐｒｉｎｇ ｐｅｒ ｂｒｏｏｄ ｐｅｒ ｆｅｍａｌｅ / 个 ４.１７±２.１１ ４.３４±２.４０ ６.２８±２.３３∗

净生殖率 Ｎｅｔ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｒａｔｅ / 个 ２１.５６±２.１２ ３６.４６±１.１２∗ ４２.５７±３.１２∗

周限增长率 Ｔｈｅ ｆｉｎｉｔｅ ｒａｔｅ ｏｆ ｉｎｃｒｅａｓｅ / (个 / ｄ) １.１３±０.３０ １.１５±０.２４ １.１５±０.３１

内禀增长率 Ｔｈｅ ｉｎｔｒｉｎｓｉｃ ｒａｔｅ ｏｆ ｉｎｃｒｅａｓｅ / (个 / ｄ) ０.１２１±０.０２ ０.１３６±０.０４ ０.１３９±０.０５∗

　 　 ∗表示处理组与对照组的显著性差异ꎬＰ<０.０５

从 ＥＲＭ 对大型溞种群增长指标的影响来看(表 ２)ꎬ周限增长率在所有暴露组均无显著变化ꎮ 高低两个

ＥＲＭ 浓度暴露均显著提升大型溞的净生殖率ꎬ提升率分别达到 ６９％和 ９７％ꎮ 高浓度组 ＥＲＭ 显著升高了内禀

增长率ꎬ这与罗红霉素慢性暴露的实验结果类似[１０]ꎮ ＥＲＭ、罗红霉素等抗生素暴露下ꎬ会引起大型溞的种群

繁殖能力提升ꎬ导致生存所需的最低食物水平要求升高ꎬ这在食物水平不足时可导致大型溞因饥饿而死亡ꎬ并
影响寿命[１５]ꎮ 根据衰老的进化理论ꎬ过度生殖会消耗身体代谢的资源ꎬ最终缩短大型溞寿命和影响种群稳

定[１６]ꎮ 而本实验仅对大型溞进行 ２１ ｄ 慢性暴露实验ꎬＥＲＭ 长期暴露对大型溞全生命周期及世代的生殖和种

群增长能力的影响仍需深入研究ꎮ
２.３　 对大型溞生长发育和游泳行为的影响

大型溞心率、胸肢跳动频率和体长与大型溞摄食、呼吸、代谢和内分泌系统等健康状况密切相关ꎮ 从图 １
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可以看出ꎬ高浓度组 ＥＲＭ 轻微抑制了大型溞的体长ꎬ显著提高了大型溞胸肢和心脏跳动频次ꎮ 高低两个暴露

组 ＥＲＭ 均对大型溞游速产生显著抑制作用ꎬ抑制率均超过 ３０％ꎮ

图 １　 ２１ ｄ 暴露后红霉素对大型溞的体长、胸肢跳动频率、心率和游速的影响
Ｆｉｇ.１　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＥＲＭ ｏｎ ｂｏｄｙ ｌｅｎｇｔｈꎬ ｔｈｏｒａｃｉｃ ｌｉｍｂ ａｃｔｉｖｉｔｙꎬ ｈｅａｒｔ ｒａｔｅ ａｎｄ ｓｗｉｍｍｉｎｇ ｓｐｅｅｄ ｏｆ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ ａｆｔｅｒ ２１ ｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ

∗表示处理组与对照组的显著性差异ꎬＰ<０.０５

图 ２　 ２１ ｄ 暴露后大型溞的游泳轨迹

　 Ｆｉｇ.２　 Ｓｗｉｍｍｉｎｇ ｔｒａｊｅｃｔｏｒｙ ｏｆ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ ａｆｔｅｒ ２１ ｄ

ｅｘｐｏｓｕｒｅ　

大型溞体长变化是环境胁迫下生物体的一种防御

机制ꎬ体长的改变虽然小ꎬ在实际生态环境中会显著影

响大型溞的种群稳定[１７]ꎮ 前期研究报道 ４００ μｇ / Ｌ 硫

氰酸红霉素会抑制大型溞的体长增长[１８]ꎮ 心率是反映

污染物对大型溞血液循环系统影响的敏感生理指

标[１９]ꎬ心率紊乱说明大型溞器官可能受到损伤ꎬ呼吸能

力下降[２０]ꎮ 胸肢作为大型溞的摄食器官ꎬ受到心脏的

能量供给和神经系统调控的双重作用完成摄食动作ꎮ
心率过快一定程度上导致供给胸肢的能量过度输出ꎬ损

耗身体机能ꎬ这与大型溞生长抑制和体长减短的结果相一致ꎮ 游速常用于表征化学物质的有害影响的敏感可

靠性生物指标[２１]ꎮ 大型溞游泳能力不仅在游速方面受到显著抑制ꎬ高低两个浓度组都显著降低了大型溞的

泳道密度ꎬ大型溞的移动范围变小(图 ２)ꎬ前期研究表明游泳活性的抑制会降低大型溞的生长发育和生殖功

能[２２]ꎮ ＥＲＭ 对大型溞游泳活性产生的抑制作用可能与 ＥＲＭ 产生神经毒性相关[２１]ꎮ

２.４　 对大型溞抗氧化和神经系统的影响

为了研究 ＥＲＭ 对大型溞抗氧化系统的影响ꎬ检测了大型溞 ＭＤＡ 的含量和 ＳＯＤ、ＧＳＴ 的酶活性ꎬ同时检测

大型溞的 ＡＣｈＥ 活性探究 ＥＲＭ 潜在的神经毒性ꎮ 根据图 ３ꎬ高浓度 ＥＲＭ 暴露显著增加了大型溞体内ＭＤＡ 含

量ꎬ诱导量超过 ２ 倍ꎮ 脂质过氧化产物 ＭＤＡ 的过量产生将进一步影响 ＳＯＤ 和 ＧＳＴ 酶活性ꎬ造成细胞膜损

９０１８　 １９ 期 　 　 　 刘建超　 等:红霉素对大型溞生殖、生长和基因表达的生态毒理效应 　
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伤[２３]ꎮ ＥＲＭ 暴露下ꎬ高低两个暴露浓度组大型溞 ＳＯＤ 和 ＧＳＴ 酶活性都明显降低ꎬ高浓度暴露组 ＥＲＭ 对

ＳＯＤ 和 ＧＳＴ 的抑制率超过了 ４６％和 ４２％ꎮ 同时ꎬ高低两个暴露组 ＥＲＭ 都抑制了大型溞 ＡＣｈＥ 酶活性ꎬ最高

浓度抑制率达到 ３９％ꎮ

图 ３　 ２１ ｄ 暴露后红霉素(ＥＲＭ)对大型溞酶活性和丙二醛含量的影响

Ｆｉｇ.３　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＥＲＭ ｏｎ ｅｎｚｙｍｅ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ａｎｄ ｍａｌｏｎｄｉａｌｄｅｈｙｄｅ ｃｏｎｔｅｎｔ ｏｆ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ ａｆｔｅｒ ２１ ｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ

为了抵御 ＲＯＳ 的氧化伤害ꎬ大型溞体内 ＳＯＤ、ＣＡＴ、ＧＳＴ 和谷胱甘肽(ＧＳＨ)等活性酶相互协同ꎬ形成抗氧

化防御体系发挥抗氧化作用ꎮ ＳＯＤ 和 ＣＡＴ 构成抗氧化系统的第一道防线ꎬＳＯＤ 能够歧化超氧化物自由基形

成 Ｈ２Ｏ２和 Ｏ２
[２４]ꎬＣＡＴ 将 Ｈ２Ｏ２歧化成 Ｈ２Ｏ 和 Ｏ２ꎮ ＣＡＴ 含量不足时ꎬＧＳＨ 可与 ＳＯＤ 协同作用ꎬ用于清除Ｈ２Ｏ２ꎬ

而 ＧＳＨ 的降低会进一步影响 ＧＳＴ 的抗氧化功能[２４]ꎮ 在污染物胁迫作用下ꎬ生物体内清除 ＲＯＳ 的速率小于

ＲＯＳ 累积的速率ꎬ过量累积的 ＲＯＳ 会对不饱和脂肪酸氧化或者过氧化ꎬ生成脂质过氧化产物 ＭＤＡꎬ生物膜中

不饱和脂肪酸减少ꎬ膜的流动性降低ꎬ通透性变差ꎬ导致营养物吸收效率降低ꎬ维生素和无机盐等营养失衡ꎬ最
终造成生长发育受到抑制ꎬ生殖能力和免疫力降低[２５—２６]ꎮ 本研究发现ꎬＥＲＭ 能够使大型溞 ＭＤＡ 含量增加ꎬ
ＳＯＤ 和 ＧＳＴ 活性减弱ꎬ尤其是高浓度 ＥＲＭ 暴露后ꎬ大型溞体内产生的过量 ＲＯＳ 损害机体健康ꎬ抑制抗氧化酶

的生成[２７]ꎬ引起细胞膜损伤[１１]ꎮ
ＡＣｈＥ 是无脊椎动物体内广泛存在的一种酶ꎬ能够保证生物神经信号正常传递ꎬ主要位于胆碱能神经末

梢突触间隙ꎬ可通过降解神经递质乙酰胆碱[２８]ꎬ降低它对乙酰胆碱受体的兴奋作用ꎬ保证神经传导ꎮ 暴露

ＥＲＭ 后ꎬ大型溞 ＡＣｈＥ 活性受到抑制ꎬ酶水解神经递质乙酰胆碱的能力减弱ꎬ导致乙酰胆碱受体过量而无法

正常传递神经信号[２９]ꎬ最终游速变慢ꎮ 研究发现 ＡＣｈＥ 活性的抑制和大型溞游泳能力的削弱呈正相关[３０]ꎮ
２.５　 对大型溞基因转录的影响

２.５.１　 对卵黄蛋白相关基因转录的影响

卵黄蛋白(ｖｉｔｅｌｌｏｇｅｎｉｎ)是胚胎发育的能量储备和内源性营养的主要来源[３１]ꎬ受雌激素调控[３２]ꎮ 卵黄蛋

白 ｖｇ１ 有助于卵黄的形成[３３]ꎬｖｔｇ２ 是卵生动物卵黄蛋白的前体ꎬ它们通常被用作雌激素化合物的生物标志
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图 ４　 ２１ ｄ 暴露后 ＥＲＭ 对大型溞基因相对转录量的影响

　 Ｆｉｇ.４　 Ｅｆｆｅｃｔ ｏｆ ＥＲＭ ｏｎ ｒｅｌａｔｉｖｅ ｇｅｎｅ ｔｒａｎｓｃｒｉｐｔｉｏｎ ｏｆ Ｄａｐｈｎｉａ

ｍａｇｎａ ａｆｔｅｒ ２１ ｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ

物[３４]ꎮ 暴露 ２１ ｄ 时ꎬ相对于对照组ꎬ高浓度组 ＥＲＭ 显

著上调了 ｖｇ１ 和 ｖｔｇ２ 表达(图 ４)ꎬ高浓度组 ｖｇ１ 表达上

调超过了 ５００％ꎬ暴露 ２１ ｄ 时暴露组大型溞 ｖｇ１ 和 ｖｔｇ２
相对表达量均为正值(上调)ꎮ 在秀丽隐杆线虫成年早

期ꎬ过量的卵黄蛋白基因转录可以确保充分的卵黄蛋白

合成能力ꎬ以达到最大的生殖率[１６]ꎮ 在大型溞成年早

期 ｖｇ１ 和 ｖｔｇ２ 的转录水平相对偏高ꎬ以满足生殖需

求[１６]ꎮ 有研究结果表明药物扑热息痛短期暴露下ꎬ大
型溞 ｖｔｇ 表达随着暴露时间的延长会显著提高ꎬ在长期

暴露扑热息痛对大型溞雌激素的干扰比短期更强[３５]ꎮ
２.５.２　 对保幼激素和蜕皮激素相关基因转录的影响

甲壳类动物的生长发育主要受蜕皮激素、保幼激素

及 ｅｃｒ 受体和 ｕｓｐ 的转录调控[３６]ꎮ 保幼激素调控大型溞卵黄蛋白的形成ꎬ对生物的生殖发育发挥作用[３６]ꎮ
ｊｈｅ 是保幼激素的编码基因ꎮ Ｅｃｒ 是负责蜕皮激素合成的基因ꎬｅｃｒｂ 主要参与调节大型溞的蜕皮过程ꎬ而蜕皮

和大型溞的生长有关[３７]ꎮ ｃｙｐ３１４ 基因参与主要蜕皮激素的生物合成[３８]ꎬ可以介导蜕皮激素由无活性向活性

形态 ２０￣ＨＥ 转化[３９]ꎮ 从图 ４ 可以看出ꎬ高浓度组 ＥＲＭ 上调了 ｊｈｅ、ｅｃｒｂ 和 ｃｙｐ３１４ 基因表达ꎬ低浓度组 ＥＲＭ 显

著促进了 ｊｈｅ 和 ｃｙｐ３１４ 基因表达ꎬ说明 ＥＲＭ 暴露后大型溞的保幼激素和蜕皮激素合成受到促进ꎬ导致大型溞

的繁殖显著提升[４０]ꎮ 由于大型溞的蜕皮周期和生殖周期同步ꎬ蜕皮激素合成发生变化在一定程度上反映了

污染物对大型溞生殖能力的干扰[４１]ꎮ 大型溞蜕皮激素的合成不仅涉及 ｃｙｐ３１４、ｅｃｒｂ 基因的表达ꎬ同时还与多

种信号通路(如视网膜 Ｘ 受体)有关[４２]ꎬＥＲＭ 全生命周期或世代暴露下ꎬ大型溞 ｃｙｐ３１４、Ｅｃｒ 等基因表达与繁

殖能力的关系需要进一步研究ꎮ
２.５.３　 对脂质代谢和解毒相关基因转录的影响

在无脊椎动物中ꎬｈｒ９６ 是核受体 ＮＲ１Ｊ 组中重要的毒物受体[４３]ꎮ 在哺乳动物中ꎬｈｒ９６ 与 ＮＲ１Ｉ(ＰＸＲ /
ＣＡＲ / ＶＤＲ)等核受体基因同源ꎬ可以调控 Ｉ 和 ＩＩ 相解毒基因的表达[３５]ꎮ ｈｒ９６ 还可以调控多个参与脂质吸收

的基因ꎬ并通过内稳态和运输三酰基甘油、胆固醇介导能量代谢[３６ꎬ ４４]ꎬ调节涉及胆固醇和脂肪酸稳态的 ｎｐｃ
基因组[３６]ꎮ 在大型溞的整个生命周期ꎬ脂质代谢进程保障其生存和繁殖ꎬ脂质代谢过程如果被破坏ꎬ脂肪酸

摄取和分解脂质相关的酶受到抑制ꎬ会导致生物以脂肪的形式储存能量ꎬ影响健康[４５]ꎮ Ｐ￣ｇｐ(Ｐ￣ｇｌｙｃｏｐｒｏｔｅｉｎ)
是一种通过 ＡＴＰ 能量协助外源性化合物跨膜转运的基因ꎬ在外源性物质解毒方面起重要作用ꎬ生物体的 Ｐ￣ｇｐ
活性与环境胁迫的抵抗和适应有关ꎬ相当于环境和生物组织之间的屏障[４２]ꎮ Ｐ￣ｇｐ 编码基因是 ｈｒ９６ 的下游靶

基因ꎬ它们的表达有一定相似性[３５]ꎮ 从图 ４ 可以看出ꎬ高低两个 ＥＲＭ 暴露组都使 Ｐ￣ｇｐ 的相对表达量降低ꎬ
高浓度 ＥＲＭ 导致 ｈｒ９６ 表达显著下调ꎮ 相似的结果在药物氟西汀和扑热息痛暴露中也被发现ꎬ５０ μｇ / Ｌ 浓度

暴露下两种药物均显著抑制了 ｈｒ９６ 基因表达[３５ꎬ４６]ꎬ解毒系统功能受到抑制会造成氧化损伤[３５]ꎮ 污染胁迫

下ꎬｈｒ９６ 和 Ｐ￣ｇｐ 基因能够协同 ＣＹＰ４５０ｓ 去除体内的外源性污染物ꎬ但长期暴露污染物会引起大型溞解毒系

统紊乱ꎮ

３　 结论

ＥＲＭ 对大型溞的急性毒性为低毒ꎬ４８ ｈ￣ＬＣ５０和 ９６ ｈ￣ＬＣ５０分为 ３１５.４１ ｍｇ / Ｌ 和 １６３.０８ ｍｇ / Ｌꎮ 在暴露初期

高浓度 ＥＲＭ 导致大型溞内禀增长率和生殖能力显著升高ꎬＡＣｈＥ 活性被抑制ꎬ大型溞体长变短ꎬ心跳和胸肢

跳动加快ꎬ游速减慢ꎬ生长发育受到影响ꎬ同时干扰大型溞的脂质代谢ꎬ体内 ＭＤＡ 含量增加ꎬ过多自由基产生

导致 ＳＯＤ 和 ＧＳＴ 活性抑制ꎬ细胞膜损伤ꎮ ＥＲＭ 显著影响大型溞生殖的相关基因 ｖｇ１ 和 ｖｔｇ２ 表达ꎬ上调保幼

激素和蜕皮激素相关的基因 ｊｈｅ、ｅｃｒｂ 和 ｃｙｐ３１４ 表达ꎬ下调解毒相关基因 ｈｒ９６ 和 Ｐ￣ｇｐ 的表达ꎬ最终引起免疫力
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低下和生长抑制ꎬ表明 ＥＲＭ 长期暴露影响浮游生物种群稳定和生态系统安全ꎮ
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ｓｔｒｅｓｓ ａｎｄ ａｌｔｅｒｅｄ ｓｗｉｍｍｉｎｇ ｂｅｈａｖｉｏｒ ａｎｄ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ ｉｎ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ. Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎꎬ ２０１８ꎬ ２３２: ２３６￣２４４.
[２３] 　 Ｆｅｒｎａｎｄｅｓ Ｃꎬ Ｆｏｎｔａíｎｈａｓ￣Ｆｅｒｎａｎｄｅｓ Ａꎬ Ｆｅｒｒｅｉｒａ Ｍꎬ Ｓａｌｇａｄｏ Ｍ Ａ. Ｏｘｉｄａｔｉｖｅ ｓｔｒｅｓｓ ｒｅｓｐｏｎｓｅ ｉｎ ｇｉｌｌ ａｎｄ ｌｉｖｅｒ ｏｆ Ｌｉｚａ ｓａｌｉｅｎｓꎬ ｆｒｏｍ ｔｈｅ Ｅｓｍｏｒｉｚ￣
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[２５] 　 李杜文ꎬ 华智杰ꎬ 张文香ꎬ 任海ꎬ 张玉ꎬ 靳晓敏ꎬ 高桂生ꎬ 李佩国. 金属蛋白酶对大菱鲆血清抗氧化酶活性及丙二醛含量的影响. 海洋科
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[２７]　 姜航ꎬ 丁剑楠ꎬ 黄叶菁ꎬ 陈微懿ꎬ 邹华ꎬ 史红星. 聚苯乙烯微塑料和罗红霉素对斜生栅藻( Ｓｃｅｎｅｄｅｓｍｕｓ ｏｂｌｉｑｕｕｓ)和大型溞(Ｄａｐｈｎｉａ
ｍａｇｎａ)的联合效应研究. 生态环境学报ꎬ ２０１９ꎬ ２８(７): １４５７￣１４６５.
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４２(７ / ８): １￣１４.
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ｖｉｔｅｌｌｏｇｅｎｉｎ ｉｎ Ｉｎｄｉａｎ ｗａｌｋｉｎｇ ｃａｔｆｉｓｈꎬ Ｃｌａｒｉａｓ ｂａｔｒａｃｈｕｓ (Ｌ.) . Ｆｉｓｈ Ｐｈｙｓｉｏｌｏｇｙ ａｎｄ Ｂｉｏｃｈｅｍｉｓｔｒｙꎬ ２０１７ꎬ ４３(２): ４７７￣４９１.
[３４] 　 Ｊｏ Ｍꎬ Ｌｅｅ Ｓꎬ Ｙｏｏｎ Ｓꎬ Ｋｉｍ Ｗ Ｋ. Ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔａｌ ａｎｄ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｖｅ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｔａｍｏｘｉｆｅｎ ｏｎ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ. Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｍｏｎｉｔｏｒｉｎｇ ａｎｄ

Ａｓｓｅｓｓｍｅｎｔꎬ ２０１８ꎬ １９０(１１): ６７７.
[３５] 　 Ｄｉｎｇ Ｒꎬ Ｌｉｕ Ｓ Ｊꎬ Ｈｅ Ｃ Ｐꎬ Ｎｉｅ Ｘ Ｐ. Ｐａｒａｃｅｔａｍｏｌ ａｆｆｅｃｔｓ ｔｈｅ ｅｘｐｒｅｓｓｉｏｎ ｏｆ ｄｅｔｏｘｉｆｉｃａｔｉｏｎ￣ ａｎｄ ｒｅｐｒｏｄｕｃｔｉｏｎ￣ｒｅｌａｔｅｄ ｇｅｎｅｓ ａｎｄ ａｌｔｅｒｓ ｔｈｅ ｌｉｆｅ ｔｒａｉｔｓ ｏｆ

Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ. Ｅｃｏｔｏｘｉｃｏｌｏｇｙꎬ ２０２０ꎬ ２９(４): ３９８￣４０６.
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ｍａｇｎａ. Ｓｃｉｅｎｃｅ ｏｆ ｔｈｅ Ｔｏｔａｌ Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔꎬ ２０２０ꎬ ７３７: １３９６８２.
[３７] 　 Ｋａｔｏ Ｙꎬ Ｋｏｂａｙａｓｈｉ Ｋꎬ Ｏｄａ Ｓꎬ Ｔａｔａｒａｚａｋｏ Ｎꎬ Ｗａｔａｎａｂｅ Ｈꎬ Ｉｇｕｃｈｉ Ｔ. Ｃｌｏｎｉｎｇ ａｎｄ ｃｈａｒａｃｔｅｒｉｚａｔｉｏｎ ｏｆ ｔｈｅ ｅｃｄｙｓｏｎｅ ｒｅｃｅｐｔｏｒ ａｎｄ ｕｌｔｒａｓｐｉｒａｃｌｅ ｐｒｏｔｅｉｎ

ｆｒｏｍ ｔｈｅ ｗａｔｅｒ ｆｌｅａ Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ. Ｊｏｕｒｎａｌ ｏｆ Ｅｎｄｏｃｒｉｎｏｌｏｇｙꎬ ２００７ꎬ １９３(１): １８３￣１９４.
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(Ｄａｐｈｎｉａ ｍａｇｎａ Ｓｔｒａｕｓ １８２０) . Ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌ Ｓｃｉｅｎｃｅ ａｎｄ Ｐｏｌｌｕｔｉｏｎ Ｒｅｓｅａｒｃｈꎬ ２０２０ꎬ ２７(６): ６１０３￣６１１１.
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