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ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 对斑马鱼早期发育、运动行为和神经系统
的影响

王济佳， 高　 妮， 边重千， 王子龙， 荀昭博， 吴　 朗∗

西北农林科技大学动物科技学院， 咸阳　 ７１２０００

摘要：近年来，塑料污染日趋严重，已成为全球关注的环境问题。 塑料添加剂等污染物随着塑料的不当处理或老化大量进入环

境中，严重威胁动物和人类健康。 为确定两种典型塑料添加剂邻苯二甲酸二丁酯（Ｄｉｂｕｔｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ， ＤＢＰ）和双酚 Ａ（Ｂｉｓｐｈｅｎｏｌ
Ａ， ＢＰＡ）对鱼类早期发育和行为的影响，研究以斑马鱼（Ｄａｎｉｏ ｒｅｒｉｏ）为模式动物，探讨 ＤＢＰ 与 ＢＰＡ 单独及联合暴露对斑马鱼

胚胎发育、运动行为和神经系统的影响。 结果显示：ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独和联合暴露导致斑马鱼胚胎和仔鱼心率下降，体长缩短，
孵化进程加快，但对总孵化率和畸形率无明显影响。 ＤＢＰ 单独及和 ＢＰＡ 联合暴露导致仔鱼运动能力增强、活跃度增加。 ＤＢＰ
单独暴露导致丙二醛含量增加，诱导脑部细胞凋亡水平升高。 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 联合暴露导致神经系统发育相关基因转录水平升

高，神经递质五羟色胺含量降低，但多巴胺含量和乙酰胆碱酯酶活性并无明显变化。 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 在联合干扰胚胎早期发育

（心率、孵化率）和仔鱼运动能力（运动速度、运动距离、狂躁状态频率、狂躁状态持续时间、活跃状态频率、活跃状态持续时间）
方面主要表现为拮抗效应，在影响神经系统发育相关基因（ｇｆａｐ、ｔｐｈ１ｂ、ｔｈ、ｓｙｎ２ａ 和 ｎｅｓｔｉｎ）的转录水平方面表现为一定的协同效

应。 本研究结果可为 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 在水环境中的风险评估提供数据支撑，也可为邻苯二甲酸酯类和双酚类化合物对水生动物

的联合神经毒性效应机制研究奠定基础。
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ｎｅｒｖｏｕｓ ｓｙｓｔｅｍ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ （ｇｆａｐ， ｔｐｈ１ｂ， ｔｈ， ｓｙｎ２ａ ａｎｄ ｎｅｓｔｉｎ） ｓｈｏｗｅｄ ａ ｃｅｒｔａｉｎ ｓｙｎｅｒｇｉｓｔｉｃ ｅｆｆｅｃｔ． Ｏｕｒ ｆｉｎｄｉｎｇｓ ｓｕｇｇｅｓｔｅｄ
ｔｈａｔ ｔｈｅ ａｂｎｏｒｍａｌ ｌｏｃｏｍｏｔｏｒ ｂｅｈａｖｉｏｒ ｉｎ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｉｎｄｕｃｅｄ ｂｙ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ＤＢＰ ａｎｄ ＢＰＡ ｍａｙ ｂｅ ｌｉｎｋｅｄ ｔｏ ｃｈａｎｇｅｓ
ｉｎ ｔｈｅ ｍＲＮＡ ｅｘｐｒｅｓｓｉｏｎ ｏｆ ｇｅｎｅｓ ｒｅｌａｔｅｄ ｔｏ ｎｅｒｖｏｕｓ ｓｙｓｔｅｍ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ａｎｄ ｎｅｕｒｏｔｒａｎｓｍｉｔｔｅｒ ｌｅｖｅｌｓ． Ｏｕｒ ｒｅｓｅａｒｃｈ ｐｒｏｖｉｄｅｄ
ｎｅｗ ｉｎｓｉｇｈｔｓ ｉｎｔｏ ｔｈｅ ｔｏｘｉｃ ｅｆｆｅｃｔｓ ｏｆ ｓｉｎｇｌｅ ａｎｄ ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ ｔｏ ＤＢＰ ａｎｄ ＢＰＡ ａｔ ｅｎｖｉｒｏｎｍｅｎｔａｌｌｙ ｒｅｌｅｖａｎｔ
ｃｏｎｃｅｎｔｒａｔｉｏｎｓ ｏｎ ｆｉｓｈ ｅｍｂｒｙｏｎｉｃ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ， ｂｅｈａｖｉｏｒ， ａｎｄ ｔｈｅ ｎｅｒｖｏｕｓ ｓｙｓｔｅｍ． Ｔｈｅｓｅ ｆｉｎｄｉｎｇｓ ｗｉｌｌ ｈｅｌｐ ｅｖａｌｕａｔｅ ｔｈｅ
ｅｃｏｌｏｇｉｃａｌ ｒｉｓｋ ｏｆ ＤＢＰ ａｎｄ ＢＰＡ ｍｏｒｅ ｏｂｊｅｃｔｉｖｅｌｙ ａｎｄ ｐｒｅｃｉｓｅｌｙ， ａｎｄ ａｌｓｏ ｃａｎ ｐｒｏｖｉｄｅ ｂａｓｉｃ ｄａｔａ ｆｏｒ ｆｕｒｔｈｅｒ ｓｔｕｄｙ ｏｎ
ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｄｉｓｒｕｐｔｉｖｅ ｍｅｃｈａｎｉｓｍ ｏｆ ＤＢＰ ａｎｄ ＢＰＡ ｏｎ ｎｅｒｖｏｕｓ ｓｙｓｔｅｍ ｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ ｉｎ ａｑｕａｔｉｃ ａｎｉｍａｌｓ．

Ｋｅｙ Ｗｏｒｄｓ： ｄｉｂｕｔｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ （ ＤＢＰ ）； ｂｉｓｐｈｅｎｏｌ Ａ （ ＢＰＡ ）； ｃｏｍｂｉｎｅｄ ｅｘｐｏｓｕｒｅ； ｍｏｔｏｒ ｂｅｈａｖｉｏｒ； ｚｅｂｒａｆｉｓｈ；
ｎｅｕｒｏｄｅｖｅｌｏｐｍｅｎｔ 　

近年来，塑料污染问题愈发严重，塑料制品在环境中老化，引起塑料添加剂的释放，导致大气、水环境以及

土壤被污染。 邻苯二甲酸二丁酯（ＤＢＰ， Ｄｉｂｕｔｙｌ ｐｈｔｈａｌａｔｅ）和双酚 Ａ（ＢＰＡ， Ｂｉｓｐｈｅｎｏｌ Ａ）都是常见的塑料添加

剂，在日常生活中被广泛使用，它们在环境中难以降解，持久存在给人类和动物的健康带来严重威胁。
目前，在全世界大部分的河流湖泊中均可检测到 ＤＢＰ，甚至在饮用水中也有 ＤＢＰ 的检出［１］，其浓度一般

受周围具体环境影响［２—６］。 在波兰，废水中 ＤＢＰ 最高浓度为 ３６６ μｇ ／ Ｌ，平均浓度为 ３３ μｇ ／ Ｌ［７］。 在我国，汾
河流域 ＤＢＰ 的平均检出浓度为 １０．０３１ μｇ ／ Ｌ，最高检出浓度为 ４５．５４０ μｇ ／ Ｌ［８］；黄河下游支流水体中 ＤＢＰ 检

出浓度可达 ２６ μｇ ／ Ｌ［９］。
ＢＰＡ 及其类似物也广泛分布于全世界各地的水体中，如：中国［１０］、加拿大［１１］、土耳其［１２］等国的河流［６］和

海洋［１３］中，ＢＰＡ 均被频繁检出。 在发展中国家，地表水中的 ＢＰＡ 浓度通常为 ０．４１—２１ μｇ ／ Ｌ［１４—１５］。 在非洲，
自然水体中的 ＢＰＡ 检出水平最高可达 ２５１ μｇ ／ Ｌ，在废水中甚至高达 ３８４．８ μｇ ／ Ｌ［１６］。

邻苯二甲酸酯类具有神经毒性，可以影响神经系统相关基因的表达，引起动物运动缺陷和认知障碍［１７］。
王鑫［１８］等研究发现，ＤＥＨＰ 暴露使雄性大鼠产生氧化应激，造成神经损伤，导致大鼠神经行为发生变化。
ＤＢＰ 暴露可使斑马鱼仔鱼雌激素受体表达异常，进而导致大脑萎缩和脑内神经元减少［１９］，还可引起初级运动

神经元发育中断和功能障碍［２０］。 双酚类化合物同样可以损害动物神经系统，造成行为异常。 如：ＢＰＡＰ 的早

期暴露可损害仔鼠的探索行为和运动能力［２１］；ＴＣＢＰＡ 暴露可显著降低斑马鱼幼鱼游泳速度［２２］；ＢＰＡ 暴露可

显著改变斑马鱼的探索行为［２３］；ＢＰＧ 暴露导致斑马鱼行为异常，社交行为显著改变［２４］。
越来越多的证据表明邻苯二甲酸酯类和双酚类化合物均可干扰动物神经系统功能和行为活动，但大多数

９４７１　 ４ 期 　 　 　 王济佳　 等：ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 对斑马鱼早期发育、运动行为和神经系统的影响 　
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研究主要聚焦于它们各自单独的毒性效应，而有关其复合生态毒性效应研究相对较少，尤其是它们联合暴露

水生生物导致的发育和神经毒性效应及相关机制尚不明确［２５］。 然而，在自然水体环境中，这两类物质通常都

以混合形态存在，单独评价这几种塑料添加剂的毒性作用可能无法真实全面地反映它们在水环境中的毒性效

应。 因此，探究它们复合污染对水生生物的联合毒性效应及其机制具有十分重要的实际意义。
鱼类终生生活在水中，水环境中广泛存在的 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 可通过鳃呼吸、皮肤渗透、食物链富集等方式进

入鱼体，相互作用，共同干扰鱼类生长发育、运动行为等生命活动，进而威胁其生存和种群维持。 本研究以斑

马鱼（Ｄａｎｉｏ ｒｅｒｉｏ）为模式动物，探讨环境相关浓度的 ＤＢＰ 与 ＢＰＡ 单独及联合暴露对斑马鱼胚胎发育、运动行

为和神经系统的影响。 本研究结果将有助于对水环境中的 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 进行正确的生态风险评估，同时也能

为邻苯二甲酸酯类和双酚类化合物联合干扰水生动物早期发育和行为机制研究提供基础资料。

１　 材料方法

１．１　 实验试剂材料

ＤＢＰ（纯度＞９８％）和 ＢＰＡ （纯度＞９９％）均购自 Ｓｉｇｍａ⁃Ａｌｄｒｉｃｈ 试剂公司（Ｓｔ． Ｌｏｕｉｓ， ＭＯ， ＵＳＡ），使用二甲

基亚砜（ＤＭＳＯ， Ｓｉｇｍａ， ＵＳＡ）作为助溶剂。 乙酰胆碱酯酶（ ａｃｅｔｙｌｃｈｏｌｉｎｅｓｔｅｒａｓｅ， ＡＣｈＥ）、超氧化物歧化酶

（ｓｕｐｅｒｏｘｉｄｅ ｄｉｓｍｕｔａｓｅ， ＳＯＤ）和丙二醛（ｍａｌｏｎｄｉａｌｄｅｈｙｄｅ， ＭＤＡ）试剂盒购买于南京建成生物工程研究所。 斑

马鱼多巴胺（ｄｏｐａｍｉｎｅ， ＤＡ）试剂盒和 ５⁃羟色胺（５⁃ｈｙｄｒｏｘｙｔｒｙｐａｍｉｎｅ， ５⁃ＨＴ）酶联免疫吸附测定（ＥＬＩＳＡ）试剂

盒购买于慧嘉生物科技有限公司。
１．２　 实验动物

４ 月龄斑马鱼亲鱼（ＡＢ 系野生型）购自国家斑马鱼资源中心，雌雄亲鱼分开饲养于斑马鱼循环饲养系统

中，水温控制在（２８±０．５） ℃，光照周期为 １４ ｈ 光照 ／ １０ ｈ 黑暗，每天早晚按时投喂红虫和商品颗粒饲料。
本研究所用的斑马鱼胚胎均由本实验室饲养的成年斑马鱼繁殖获得，具体方法如下：在产卵前一天下午，

按照雌雄比 ２∶３ 将斑马鱼亲鱼放入繁殖盒内，雌雄亲鱼用隔板隔开，当天晚上七点关闭灯光，次日上午八点抽

出隔板。 待交配产卵完成后移除亲鱼，收集受精卵于培养皿中，用曝气过的水洗去斑马鱼胚胎上黏附的粪便

和杂质。 挑选发育正常的胚胎进行后续暴露实验。
１．３　 斑马鱼胚胎的暴露培养

参考污水中 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 的浓度，本实验设置 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 的暴露浓度均为 １００ μｇ ／ Ｌ。 将 ＢＰＡ 固体粉

末溶于 ＤＭＳＯ 中配制成母液，使用蒸馏水稀释配制成 １００ μｇ ／ Ｌ ＢＰＡ 暴露液（暴露液中 ＤＭＳＯ 的浓度为

０．００１％），１００ μｇ ／ Ｌ ＤＢＰ 暴露液的配置方法同 ＢＰＡ 暴露液相同。 挑选正常发育受精后 ４ 小时（４ ｈｏｕｒ ｐｏｓｔ
ｆｅｒｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ， ４ ｈｐｆ）的斑马鱼胚胎，随机分入溶剂对照组（０．００１％ ＤＭＳＯ）、ＤＢＰ 单独暴露组（ＤＢＰ １００ μｇ ／ Ｌ）、
ＢＰＡ 单独暴露组（ＢＰＡ １００ μｇ ／ Ｌ）、和 ＤＢＰ＋ＢＰＡ 联合暴露组（ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 各 １００ μｇ ／ Ｌ），每组设置 ２ 个平行

培养皿，每个培养皿中加入 ２００ ｍＬ 的暴露液和 ２５０ 颗胚胎，置于 ２８ ℃ 恒温培养箱中进行培养。 斑马鱼胚胎

从 ４ ｈｐｆ 开始暴露，持续至受精后 ７ 天（７ ｄａｙ ｐｏｓｔ ｆｅｒｔｉｌｉｚａｔｉｏｎ， ７ ｄｐｆ）结束，每天更换一半暴露液，及时清除死

卵并记录数据。 每组暴露培养重复三次。 在被处死之前，所有鱼均用 ＭＳ⁃２２２（Ｓｉｇｍａ，ＵＳＡ） 麻醉。
１．４　 斑马鱼常规发育指标检测

斑马鱼常规发育指标包括心率、孵化率、死亡率、畸形率和体长。
在斑马鱼发育至 ７２ ｈｐｆ 进行心率的测定，将斑马鱼置于体式显微镜下，在周围环境保持安静的情况下，观

察并记录斑马鱼在 １ ｍｉｎ 内的心跳次数，每组取 １５ 尾斑马鱼进行测定，每组包括三个重复。
在斑马鱼发育至 ９６ ｈｐｆ 进行体长、孵化率、死亡率、畸形率的测定，在周围环境安静的情况下，使用体式显

微镜观察并记录斑马鱼的以上指标，每组取 １５ 尾斑马鱼进行测定，每组包括三个重复。
１．５　 斑马鱼自发性卷尾频率观察

斑马鱼胚胎的自发性卷尾频率可以用来评估斑马鱼胚胎的自主运动活力，方法如下：在斑马鱼胚胎发育

０５７１ 　 生　 态　 学　 报　 　 　 ４５ 卷　
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至 ２４—３２ ｈｐｆ 期间，每隔两小时进行一次观察，每次观察前先将斑马鱼胚胎在光照下适应 ５ ｍｉｎ，再使用体式

显微镜记录 １ ｍｉｎ 内胚胎摆尾次数，每组取 １５ 尾斑马鱼进行测定，每组包括三个重复。
１．６　 斑马鱼运动行为分析

在斑马鱼仔鱼暴露至终点（７ ｄｐｆ）时，进行仔鱼的运动行为分析，方法如下：取 ２４ 孔板作为观测板，从各

组中随机选择外观正常的斑马鱼仔鱼逐条转移至观测板中，每孔 １ 尾仔鱼，每个 ２４ 孔板中放置 ６ 条仔鱼，并
加入 １ ｍＬ 暴露液。 一个 ２４ 孔板作为一组，一组为四个重复。 在斑马鱼适应 ５ ｍｉｎ 后进行持续 ２０ ｍｉｎ 的观测

录像。 所得录像采用 ＥｔｈｏＶｉｓｉｏｎ ＸＴ １４．０ 软件进行分析。
１．７　 神经递质水平检测

在斑马鱼暴露至 ７ ｄｐｆ 时，从各组中分别随机选取 ３０ 尾鱼，置于 １．５ ｍＬ 的 ＥＰ 管中，吸干残余的水分，液
氮速冻，作为一个样本，每组重复取样 ３ 次（即每组各 ３ 个样本）。 每个 ＥＰ 管加入 ２００ μＬ ＰＢＳ 溶液，用研磨

棒在冰上充分研磨，研磨完成后，在 ４℃ 条件下，３０００ ｒｐｍ 条件下离心 ２０ ｍｉｎ，取上清液，按照斑马鱼酶联免疫

分析试剂盒（慧嘉生物）说明书的步骤和要求来测定 ＤＡ 和 ５⁃ＨＴ 含量。
１．８　 ＲＮＡ 提取及基因表达分析

在斑马鱼暴露至 ７ ｄｐｆ 时，从各组中分别随机选取 ３０ 尾鱼，置于 １．５ ｍＬ 的 ＲＮａｓｅ⁃Ｆｒｅｅ ＥＰ 管中，吸干残余

的水分，液氮速冻，作为一个样本，－８０ ℃ 冰箱冷藏，每个处理组取 ６ 个样本。 参考前人研究［２６］，使用 ＴＲＩｚｏｌ
一步法提取样本总 ＲＮＡ。 测定总 ＲＮＡ 的浓度和纯度，在确认符合要求后，通过反转录试剂盒（Ｉｎｖｉｔｒｏｇｅｎ）将
ＲＮＡ 合成为 ｃＤＮＡ 第一链。 使用 ＳＹＢＲ Ｇｒｅｅｎ 荧光定量 ＰＣＲ 试剂盒（ＣｏＷｉｎ Ｂｉｏｓｃｉｅｎｃｅｓ（ＣＷＢＩＯ））和实时荧

光定量 ＰＣＲ 仪（Ｂｉｏ⁃Ｒａｄ，ＣＦＸ９６）检测相关基因表达水平。 ＰＣＲ 反应条件如下：９５ ℃ 预变性 １０ ｍｉｎ，９５ ℃ 变

性 １５ ｓ，６０ ℃ 退火 １ ｍｉｎ，循环反应 ４０ 次；循环完成后，将温度升至 ９５ ℃，持续 １０ ｓ，然后升至 ６５ ℃，持续 １
ｍｉｎ；最后加热至 ９５ ℃，以获得聚合酶链式反应产物的溶解曲线。 以 β⁃ａｃｔｉｎ 作为内参，使用 ２－ΔΔ Ｃ ｔ法进行目的

基因表达水平的相对定量分析，目的基因与内参引物序列如表 １ 所示。

表 １　 引物序列

Ｔａｂｌｅ １　 Ｐｒｉｍｅｒ ｓｅｑｕｅｎｃｅ

基因
Ｇｅｎｅ

引物序列（５′⁃３′）
Ｐｒｉｍｅｒ ｓｅｑｕｅｎｃｅ

序列号
Ｓｅｑｕｅｎｃｅ ｎｕｍｂｅｒ

β⁃ａｃｔｉｎ Ｆｏｒｗａｒｄ：ＡＡＴＴＧＣＣＧＣＡＣＴＧＧＴＴＧＴＴＧ
Ｒｅｖｅｒｓｅ：ＡＣＣＡＡＣＣＡＴＧＡＣＡＣＣＣＴＧＡＴＧ ＮＭ＿１８１６０１．５

ｂｃｌ２ Ｆｏｒｗａｒｄ：ＡＡＴＧＧＡＧＧＴＴＧＧＧＡＴＧＣＣＴＴ
Ｒｅｖｅｒｓｅ：ＣＣＡＡＧＣＣＧＡＧＣＡＣＴＴＴＴＧＴＴ ＮＭ＿００１０３０２５２．２

ｂａｘ Ｆｏｒｗａｒｄ：ＣＡＧＧＧＴＧＧＡＴＧＧＧＡＣＧＧＡＡＴ
Ｒｅｖｅｒｓｅ：ＴＧＣＧＡＡＴＣＡＣＣＡＡＴＧＣＴＧＴＧ ＮＭ＿１３１５６２．２

ｓｙｎ２ａ Ｆｏｒｗａｒｄ：ＧＴＴＣＴＧＡＴＣＣＧＧＣＡＡＣＡＴＧＣ
Ｒｅｖｅｒｓｅ：ＣＡＧＡＣＡＴＧＣＡＡＡＴＧＣＣＣＡＧＧ ＮＭ＿００１００２５９７．２

ｎｅｓｔｉｎ Ｆｏｒｗａｒｄ：ＴＣＡＡＣＡＴＣＴＴＣＡＧＧＣＣＣＡＡＧＴ
Ｒｅｖｅｒｓｅ：ＣＣＡＣＣＴＣＣＡＧＴＣＣＡＡＧＡＧＡＣ ＸＭ＿００１９１９８８７．７

ｇｆａｐ Ｆｏｒｗａｒｄ：ＴＴＣＡＡＧＡＣＧＡＧＡＣＴＧＣＣＣＴＧ
Ｒｅｖｅｒｓｅ：ＧＣＣＧＣＴＴＣＡＴＣＣＡＣＡＴＣＴＴＧＴ ＮＭ＿１３１３７２．２

ｔｐｈ１ｂ Ｆｏｒｗａｒｄ：ＧＧＡＣＴＣＣＴＧＣＡＡＧＣＧＡＴＣＴＴＡ
Ｒｅｖｅｒｓｅ：ＧＡＡＴＣＣＣＧＧＡＴＧＡＴＣＴＧＣＧＴ ＮＭ＿００１００１８４２．２

ｔｈ Ｆｏｒｗａｒｄ： ＧＣＴＣＴＣＡＧＣＡＣＧＣＧＡＴＴＴＴＴ
Ｒｅｖｅｒｓｅ：ＴＣＡＴＧＧＡＣＧＣＡＡＴＣＣＧＧＴＴＣ ＮＭ＿１３１１４９．１

１．９　 氧化应激和乙酰胆碱酯酶的酶活力检测

在斑马鱼暴露至 ３ ｄｐｆ 和 ７ ｄｐｆ 时，从每个处理组中随机选取 ３０ 尾鱼，置于 １．５ ｍＬ 的 ＥＰ 管中，吸去多余

的液体后，液氮速冻，作为一个样本，每个处理组取 ３ 个样本。 每个 ＥＰ 管加入 ２００ μＬ ＰＢＳ 溶液，用研磨棒在

冰上充分研磨，研磨完成后，４ ℃ 条件下 ３０００ ｒｐｍ 条件下离心 １０ ｍｉｎ，取上清液，按照试剂盒说明书的方法和

１５７１　 ４ 期 　 　 　 王济佳　 等：ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 对斑马鱼早期发育、运动行为和神经系统的影响 　
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步骤（南京建成生物）进行 ＳＯＤ、ＭＤＡ 和 ＡＣｈＥ 的酶活力检测和样品蛋白浓度测定。
１．１０　 原位荧光 ＴＵＮＥＬ 染色检测脑部细胞凋亡

每组选取 ３０ 尾 ９６ ｈｐｆ 仔鱼，使用 ４％ 多聚甲醛溶液固定，石蜡固定后制成切片，ＴＵＮＥＬ 染色观察脑细胞

凋亡情况。 使用 Ｉｍａｇｅ Ｊ 软件分析光密度。
１．１１　 统计与分析

采用 ＳＰＳＳ ２６．０ 软件进行数据统计分析。 实验数据确认符合正态分布及方差齐性后，通过单因素方差分

析（ｏｎｅ⁃ｗａｙ ＡＮＯＶＡ）并以 Ｔｕｋｅｙ 检验进行多重比较，Ｐ＜０．０５ 表示差异显著。 所有数值以均值±标准误（ｘ±
ＳＥＭ）表示，利用 Ｇｒａｐｈ Ｐａｄ ９．２．１ 软件进行绘图。

２　 结果

２．１　 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独及联合暴露对斑马鱼仔鱼胚胎发育和氧化应激的影响

图 １　 ４８ ｈｐｆ 及 ７２ ｈｐｆ 各组斑马鱼胚胎的心率

　 Ｆｉｇ．１　 Ｈｅａｒｔ ｒａｔｅ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｅｍｂｒｙｏｓ ｉｎ ｅａｃｈ ｇｒｏｕｐ ａｔ ４８ ｈｐｆ

ａｎｄ ７２ ｈｐｆ

柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

２．１．１　 对胚胎发育的影响

心率是评估斑马鱼早期发育状况的重要指标，如图

１ 所示，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独和联合暴露均影响了斑马鱼

胚胎的心率。 在胚胎发育至 ４８ ｈｐｆ 时，与对照组相比，
ＢＰＡ 单独暴露组、ＤＢＰ 单独暴露组和 ＢＰＡ＋ＤＢＰ 联合

暴露组斑马鱼胚胎的心率显著下降， 分别降低了

１０．６１％、１７．９８％和 ２３．９７％（Ｐ＜０．０５）。 在胚胎发育至

７２ ｈｐｆ 时，与对照组相比，ＢＰＡ 单独暴露组、ＤＢＰ 单独

暴露组和 ＢＰＡ＋ＤＢＰ 联合暴露组斑马鱼胚胎的心率分

别下降了 １７．６２％、２３．８３％ 和 ２３．８６％（Ｐ＜０．０５）。 总体

来看，心率随着时间的推移而有所增加，但在各个时间

段内各暴露组的心率普遍低于对照组。

图 ２　 ４８ ｈｐｆ—９６ ｈｐｆ 各组斑马鱼胚胎的累计孵化率

Ｆｉｇ．２　 Ｃｕｍｕｌａｔｉｖｅ ｈａｔｃｈｉｎｇ ｒａｔｅ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｅｍｂｒｙｏｓ ｉｎ ｅａｃｈ ｇｒｏｕｐ ｆｒｏｍ ４８ ｈｐｆ ｔｏ ９６ ｈｐｆ

柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

图 ２ 显示了 ４８ ｈｐｆ 至 ９６ ｈｐｆ 各组斑马鱼胚胎的孵

化率。 结果显示，ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 暴露均刺激了斑马鱼胚

胎的孵化，导致斑马鱼胚胎出膜时间提前，总孵化时间

减少。 在斑马鱼胚胎发育至 ４８ ｈｐｆ 时，ＢＰＡ 单独暴露组、ＤＢＰ 单独暴露组和 ＢＰＡ＋ＤＢＰ 联合暴露组的斑马鱼

孵化率与对照组相比较显著升高（Ｐ＜０．０５），各暴露组的孵化率分别提高了 ２．４９ 倍、４．９６ 倍和 ４．２７ 倍。 斑马
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鱼胚胎发育至 ６０ ｈｐｆ 时，四组的孵化率均超过了 ５０％，其中 ＢＰＡ 暴露组孵化率仍显著高于对照组（Ｐ＜０．０５），
孵化率为对照组的 １．３３ 倍。 从 ７２ ｈｐｆ 开始，各组总孵化率无明显差异。

如图 ３ 所示，实验中采集到的斑马鱼胚胎畸形类型主要包括心包膜出血、歪尾、脊柱畸形和卵黄囊肿大，
各暴露组的畸形率与对照组相比略有升高，但无显著差异。 如图 ４ 所示，ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 单独和联合暴露导致

９６ ｈｐｆ 斑马鱼仔鱼体长缩短（Ｐ＜０．０５），但对其死亡率无明显影响。

图 ３　 实验各组中的斑马鱼畸形类型及畸形率

Ｆｉｇ．３　 Ｄｅｆｏｒｍｉｔｉｅｓ ａｎｄ ｍａｌｆｏｒｍａｔｉｏｎ ｒａｔｅ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｉｎ ｅａｃｈ ｅｘｐｅｒｉｍｅｎｔａｌ ｇｒｏｕｐ

柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

各组斑马鱼自发性卷尾频率如图 ５ 所示，在斑马鱼胚胎发育至 ２４—３２ ｈｐｆ 时，斑马鱼的自发性卷尾次数

随着时间的推移而减少。 在 ２４、２６、３０、３２ ｈｐｆ 时，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 联合暴组胚胎自发卷尾频率均显著高于对照组

（Ｐ＜０．０５），ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独暴露组胚胎自发卷尾频率相较于对照组略有升高，但差异不明显。
２．１．２　 对氧化应激的影响

各组斑马鱼胚胎发育至 ３ ｄｐｆ 和 ７ ｄｐｆ 时的 ＳＯＤ 酶活力和 ＭＤＡ 含量如图 ６ 所示。 三个暴露组 ＳＯＤ 酶活

３５７１　 ４ 期 　 　 　 王济佳　 等：ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 对斑马鱼早期发育、运动行为和神经系统的影响 　
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图 ４　 ９６ ｈｐｆ 各组斑马鱼胚胎的死亡率和体长

Ｆｉｇ．４　 Ｍｏｒｔａｌｉｔｙ ａｎｄ ｂｏｄｙ ｌｅｎｇｔｈ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｅｍｂｒｙｏｓ ｉｎ ｅａｃｈ ｇｒｏｕｐ ａｔ ９６ ｈｐｆ

柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

图 ５　 ２４—３２ ｈｐｆ 各组斑马鱼的自发性卷尾频数柱状图

Ｆｉｇ．５　 Ｂａｒ ｐｌｏｔｓ ｏｆ ｓｐｏｎｔａｎｅｏｕｓ ｃｕｒｌｓ ｆｒｅｑｕｅｎｃｙ ｉｎ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｆｒｏｍ ２４ ｈｐｆ ｔｏ ３２ ｈｐｆ

柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

图 ６　 ３ ｄｐｆ 和 ７ ｄｐｆ 各组斑马鱼的 ＳＯＤ 活性和 ＭＤＡ 含量

Ｆｉｇ．６　 ＳＯＤ ａｃｔｉｖｉｔｉｅｓ ａｎｄ ＭＤＡ ｃｏｎｔｅｎｔｓ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｉｎ ３ ｄｐｆ ａｎｄ ７ ｄｐｆ ｇｒｏｕｐｓ

ＳＯＤ：超氧化物歧化酶 Ｓｕｐｅｒｏｘｉｄｅ ｄｉｓｍｕｔａｓｅ；ＭＤＡ：丙二醛 Ｍａｌｏｎｄｉａｌｄｅｈｙｄｅ；柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

力相较于对照组均无明显差异。 斑马鱼胚胎发育至 ３ ｄｐｆ 时，ＢＰＡ＋ＤＢＰ 联合暴露组的 ＭＤＡ 含量与对照组相

比显著上升（Ｐ＜０．０５），是对照组的 １．６９ 倍，其余组与对照组相比无显著差异。 斑马鱼胚胎发育至 ７ ｄｐｆ 时，
ＭＤＡ 含量在各组之间均无明显差异。
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２．２　 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独及联合暴露对斑马鱼仔鱼运动行为的影响

利用 ＥｔｈｏＶｉｓｉｏｎ ＸＴ １４．０ 软件对 ７ ｄｐｆ 的斑马鱼仔鱼运动行为进行分析，共检测了 １４ 个行为学指标，分
别为平均运动速度、运动距离、运动累计时间、静止累计时间、最大加速度、最小加速度、轨迹平均半径、蜿蜒

度、狂躁状态频率、狂躁状态持续时间、活跃状态频率、活跃状态持续时间、静止状态频率和静止状态持续时

间。 在这 １４ 个行为学指标中，四个实验组的运动速度、运动距离、狂躁状态频率、狂躁状态持续时间、活跃状

态频率、活跃状态持续时间共计 ６ 个指标出现了显著差异（Ｐ＜０．０５）。
如图 ７ 所示，ＤＢＰ 单独暴露组和 ＢＰＡ＋ＤＢＰ 联合暴露组斑马鱼的平均运动速度均显著提高（Ｐ＜０．０５），分

别为对照组的 ３．５２ 倍和 ２．９６ 倍；总游动距离相较于对照组也显著增加（Ｐ＜０．０５）。 如图 ８ 所示，ＤＢＰ 单独暴

露和 ＢＰＡ＋ＤＢＰ 联合暴露均刺激提高了斑马鱼仔鱼的运动能力，具体表现为狂躁状态频率、活跃状态频率、活
跃状态持续时间大幅增加（Ｐ＜０．０５）。 ＤＢＰ 暴露还导致斑马鱼仔鱼的狂躁状态持续时间延长（Ｐ＜０．０５）。 ＢＰＡ
暴露对斑马鱼各项运动行为指标均无明显影响。

图 ７　 ７ ｄｐｆ 各组斑马鱼的平均运动速度和总运动距离

Ｆｉｇ．７　 Ａｖｅｒａｇｅ ｍｏｖｉｎｇ ｓｐｅｅｄ ａｎｄ ｔｏｔａｌ ｍｏｖｉｎｇ ｄｉｓｔａｎｃｅ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｉｎ ｅａｃｈ ７ ｄｐｆ ｇｒｏｕｐ
柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

图 ８　 ７ ｄｐｆ 各组斑马鱼的活动状态以及状态持续时间

Ｆｉｇ．８　 Ａｃｔｉｖｉｔｙ ｓｔａｔｅ ａｎｄ ｄｕｒａｔｉｏｎ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｉｎ ｅａｃｈ ７ ｄｐｆ ｇｒｏｕｐ
柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）
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另外，从总体上来看，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 暴露对斑马鱼的运动轨迹也产生一定干扰。 如图 ９ 所示，与对照组相

比，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独和联合暴露组的运动轨迹较为杂乱。

图 ９　 四组斑马鱼仔鱼的运动轨迹典型图

Ｆｉｇ．９　 Ｔｙｐｉｃａｌ ｐｌｏｔｓ ｏｆ ｔｈｅ ｔｒａｊｅｃｔｏｒｉｅｓ ｏｆ ｆｏｕｒ ｇｒｏｕｐｓ ｏｆ ｊｕｖｅｎｉｌｅ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ

２．３　 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独及联合暴露对斑马鱼神经系统的影响

２．３．１　 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独及联合暴露对斑马鱼神经递质和神经发育相关基因表达的影响

５⁃ＨＴ 和 ＤＡ 是两种经典神经递质，在调节鱼类运动行为中发挥重要作用。 如图 １０ 所示，与对照组相比

较，ＢＰＡ 组、ＤＢＰ 组和 ＢＰＡ＋ＤＢＰ 组的 ５⁃ＨＴ 水平被显著抑制（Ｐ＜０．０５），分别降低了 １１．０８％、１３．３８％ 和

１６．２２％；ＤＡ 水平在各暴露组呈现降低趋势，但相较于对照组无明显差异。 乙酰胆碱酯酶可将乙酰胆碱水解

为胆碱和乙酸，在胆碱能神经传递过程中具有关键作用，被广泛用作评估环境污染物神经毒性的重要指标。
本实验中，斑马鱼经 ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 单独和联合暴露后，ＡＣｈＥ 活性均无明显改变。

在斑马鱼胚胎暴露至 ７ ｄｐｆ 时，对神经系统发育相关基因（ｇｆａｐ、ｓｙｎ２ａ 和 ｎｅｓｔｉｎ）和神经递质合成相关基因

（ ｔｐｈ１ｂ 和 ｔｈ）进行相对表达量的检测，结果如图 １０ 所示。 与对照组相比较，ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 联合暴露显著上调

了 ｇｆａｐ、ｓｙｎ２ａ、ｔｐｈ１ｂ、ｔｈ 和 ｎｅｓｔｉｎ 的表达水平（Ｐ＜０．０５）；而 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独暴露对上述基因相对表达量均无

明显影响。
２．３．２　 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独及联合暴露对斑马鱼仔鱼脑部细胞凋亡的影响

ＴＵＮＥＬ 染色后，凋亡细胞呈现绿色荧光。 如图 １１ 所示，ＤＢＰ 单独暴露组斑马鱼脑部细胞凋亡率显著高

于对照组（Ｐ＜０．０５），其它各组之间无显著差异。 荧光定量 ＰＣＲ 结果显示，凋亡相关基因 ｂａｘ 的相对表达量

在各暴露组中相较于对照组均显著上调（Ｐ＜０．０５），ｂｃｌ２ 的表达量无明显改变（图 １１）。

３　 讨论

ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 作为塑料添加剂在环境中被广泛检出，它们两者均具有神经毒性。 有研究发现，ＤＢＰ 暴露

可使小鼠出现空间学习和记忆障碍，诱发类似焦虑的行为，并且导致大脑中神经元数量减少和神经炎

症［２７—２８］。 ＤＢＰ 暴露可显著抑制斑马鱼的自发运动，促进其焦虑水平升高［２９］；也可导致斑马鱼出现由血管神

经支配的神经元模式的紊乱［３０］。 低浓度的 ＤＢＰ 还能够诱导斑马鱼大脑的氧化损伤和遗传毒性［３１］。 ＢＰＡ 暴
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图 １０　 各组斑马鱼体内的神经递质活性及神经相关基因的相对表达量

Ｆｉｇ．１０　 Ｎｅｕｒｏｔｒａｎｓｍｉｔｔｅｒ ａｃｔｉｖｉｔｙ ａｎｄ ｅｘｐｒｅｓｓｉｏｎ ｏｆ ｎｅｕｒａｌ⁃ｒｅｌａｔｅｄ ｇｅｎｅｓ ｉｎ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｏｆ ｅａｃｈ ｇｒｏｕｐ

５⁃ＨＴ：五羟色胺 ５⁃ｈｙｄｒｏｘｙｔｒｙｐａｍｉｎｅ；ＤＡ：多巴胺 Ｄｏｐａｍｉｎｅ；ＡＣｈＥ：乙酰胆碱酯酶 Ａｃｅｔｙｌｃｈｏｌｉｎｅｓｔｅｒａｓｅ；柱形图中字母不同表示不同组别之间具

有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

露可导致斑马鱼幼鱼新生神经元细胞的数量下降，脑部凋亡细胞明显增加，对中枢神经系统发育产生影

响［３２］；ＢＰＡ 暴露可导致大鼠神经变性、认知障碍和突触可塑性的改变［３３］。 上述研究证实了 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 二

者单独的神经毒性效应，但关于二者联合暴露对水生动物神经系统功能和行为等方面的影响的研究仍然不

足。 本研究探讨了环境相关浓度的 ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 单独和联合暴露对斑马鱼胚胎早期发育、运动行为和神经系

统的影响，有助于水环境中 ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 的生态风险评估。
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图 １１　 各组斑马鱼的凋亡相关基因的相对表达量

Ｆｉｇ．１１　 Ｒｅｌａｔｉｖｅ ｅｘｐｒｅｓｓｉｏｎ ｌｅｖｅｌｓ ｏｆ ａｐｏｐｔｏｓｉｓ⁃ｒｅｌａｔｅｄ ｇｅｎｅｓ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｉｎ ｅａｃｈ ｇｒｏｕｐ

柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

心率、体长、畸形率、孵化率等常规指标可以比较直观地反映鱼类胚胎的发育状况。 本实验中，ＢＰＡ 和

ＤＢＰ 的单独和联合暴露均显著降低了斑马鱼胚胎的心率，表明 ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 暴露可以影响斑马鱼心脏早期发

育，这与潘睿［３４］和穆希岩等人［３５］的研究结果一致。 王伟等人发现，浓度为 ５．７ ｍｇ ／ Ｌ 的 ＢＰＡ 可以使斑马鱼胚

胎的孵化率下降［３６］。 陈朋宇等的研究证明，低浓度（１．５—２．５ ｍｇ ／ Ｌ）的 ＤＢＰ 对于斑马鱼胚胎的孵化具有一

定的促进作用，但在高浓度（３．５—４ ｍｇ ／ Ｌ）情况下则会延缓孵化，导致斑马鱼胚胎的孵化率下降［３７］。 本研究

中，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 暴露并未延迟斑马鱼孵化，相反，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独及联合暴露均促进了斑马鱼的孵化，导致

了斑马鱼胚胎的总孵化时间缩短，但对总孵化率并无明显影响。 上述结果表明，较低浓度（１００ μｇ ／ Ｌ）的 ＢＰＡ
和 ＤＢＰ 对斑马鱼的孵化并无抑制作用，反而可以刺激斑马鱼胚胎提前出膜。 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 作为两种典型的环

境内分泌干扰物，已被证明可以导致斑马鱼胚胎中存在的几乎所有脂质家族（磷脂酰胆碱、溶血磷脂酰胆碱、
二酰基甘油）的增加，其含量增加可以促进斑马鱼胚胎卵黄囊吸收［３８—３９］，本研究中斑马鱼胚胎孵化进程加快

可能正是由这种作用导致的。 另外，ＢＰＡ 暴露会影响鱼类心肌收缩代谢通路及体内甲状腺相关激素水平［４０］，
邻苯二甲酸酯类暴露同样会产生甲状腺内分泌毒性［４１］，这可能是导致本研究中斑马鱼胚胎心率改变的原因。
这也证明了环境相关浓度的 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独和联合暴露对斑马鱼胚胎发育均具有一定的毒性效应。

机体通过酶系统与非酶系统产生氧自由基，大量聚集的氧自由基可对脑部血管产生损伤，进而损害神经

组织。 ＳＯＤ 可促进氧自由基的消除，在机体的抗氧化过程中发挥重要作用。 在体内，氧自由基可发生脂质过

氧化作用，并形成脂质过氧化物，这些过氧化物可攻击细胞，造成组织损伤。 ＭＤＡ 是脂质过氧化作用的一种

产物，ＭＤＡ 的含量通常可以反映出机体受自由基攻击的严重程度，常常与 ＳＯＤ 的测定相互配合。 本研究中，
斑马鱼胚胎发育至 ３ ｄｐｆ 时，ＢＰＡ＋ＤＢＰ 联合暴露组的 ＭＤＡ 含量与对照组相比显著上升，而到 ７ ｄｐｆ 时，各暴

露组的斑马鱼胚胎体内的 ＳＯＤ 活性与 ＭＤＡ 含量与对照组相比均无显著性差异。 这可能是由于在胚胎发育

的早期阶段，机体受到的联合暴露影响较大，并且其对氧化和抗氧化平衡的调节能力较弱。 然而，随着胚胎的

发育，这种调节能力逐渐增强。 此外，由于两种化合物的暴露浓度较低，随着暴露时间的增加，机体可能对化

合物产生了一定的耐受性，因此，７ ｄｐｆ 暴露组斑马鱼仔鱼体内的 ＳＯＤ 和 ＭＤＡ 水平恢复正常。 李专等研究发

现，毫克级别的 ＢＰＡ 暴露斑马鱼胚胎 ２４ ｈ 后其 ＳＯＤ 活性和 ＭＤＡ 含量均发生明显变化［４２］。 后续研究中可

以通过增加暴露剂量、改变暴露时间等方式进一步探讨。
鱼类行为活动变化是评估水体污染物对鱼类影响的最为直观和敏感的指标。 本实验中，１００ μｇ ／ Ｌ 的

ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 单独和联合暴露组斑马鱼胚胎的自发性卷尾频数以及仔鱼的运动速度和运动距离均显著增加，
活跃度也显著升高，运动轨迹更为杂乱。 韩晓雯等人的研究表明，当 ＢＰＡ 的暴露浓度较高时（２５００ μｇ ／ Ｌ），
这种对运动行为的促进效应则转变为抑制效应，具体表现为运动速度下降和运动距离减少［３２］。 另有研究发
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图 １２　 各组斑马鱼脑部凋亡率

Ｆｉｇ．１２　 Ｂｒａｉｎ ａｐｏｐｔｏｓｉｓ ｒａｔｅ ｏｆ ｚｅｂｒａｆｉｓｈ ｉｎ ｅａｃｈ ｇｒｏｕｐ

柱形图中字母不同表示不同组别之间具有显著差异性（Ｐ＜０．０５）

现，ＤＢＰ 暴露浓度为 ５０ μｇ ／ Ｌ 时，斑马鱼胚胎的运动速度、运动距离等行为指标出现大幅上升；而当暴露浓度

为 ２５０ μｇ ／ Ｌ 时，部分斑马鱼胚胎的运动能力受到抑制［２９］。 上述研究结果表明 ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 对斑马鱼运动行

为的影响与它们的暴露浓度密切相关，通常呈现低浓度促进、高浓度抑制的效应。 本实验中环境相关浓度的

ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 单独及联合暴露对斑马鱼的运动行为均产生了干扰，刺激增强了斑马鱼胚胎及仔鱼的运动活

力，这种现象可能是由于中枢神经系统的功能被扰乱，从而导致行为异常。
鱼类行为受到神经功能调节和神经传递的高度影响，神经传递过程涉及许多分子成分，其中，多巴胺能和

血清素能神经递质参与鱼类发育、行为和生理过程的调节，包括焦虑和情感状态［４３］。 本研究中，ＢＰＡ 和 ＤＢＰ
暴露导致斑马鱼体内 ５⁃ＨＴ 和 ＤＡ 水平降低，表现出运动行为异常。 前人研究发现，花斑拟腹丽鱼经 ＤＢＰ 暴

露后 ＤＡ 含量显著降低，鱼脑的神经递质系统被破坏［４４］。 口服 ＤＢＰ 的大鼠的大脑组织发生氧化应激［４５］，这
种氧化应激与多巴胺水平的降低以及参与多巴胺传递的主要神经递质的改变有关［４６］。 急性暴露于 ＢＰＡ 导

致斑马鱼仔鱼中的 ＤＡ 含量显著下降［４７］。 ＢＰＡ 暴露可抑制多巴胺神经元分化，导致多巴胺神经元数量减少，
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多巴胺表达量下降［４８］。 ＢＰＡ 暴露对尼罗罗非鱼也具有明显的神经毒性效应［４９］。 上述研究结果均表明，ＢＰＡ
和 ＤＢＰ 暴露确实可对多巴胺神经造成损害，改变相关神经递质表达水平，从而导致运动行为异常。 本研究

中，我们还检测了影响体内 ５⁃ＨＴ 和 ＤＡ 合成的色氨酸羟化酶 ｔｐｈ１ｂ 和酪氨酸羟化酶 ｔｈ 的相对表达量，结果显

示，ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 联合暴露显著上调了 ｔｐｈ１ｂ 和 ｔｈ 的表达水平，这种基因的表达水平和神经递质水平呈现不

一致（基因表达量高，而对应神经递质水平低），原因可能与神经递质的反馈调节有关，具体机制还有待后续

进一步探索。
本研究还检测了影响神经系统正常功能的另外 ３ 个关键基因（ｇｆａｐ、ｓｙｎ２ａ 和 ｎｅｓｔｉｎ）的相对表达水平。

ＧＦＡＰ 是一种在中枢神经系统的星形胶质细胞中表达的中间丝蛋白，被认为是神经毒性的标志物［５０］，在包括

艾滋病在内的各种神经退行性疾病中都有观察到 ＧＦＡＰ 的异常表达［５１］。 另外，ＧＦＡＰ 聚合的中断可干扰谷

氨酸的运输和新陈代谢，诱导谷氨酸介导的神经兴奋性毒性效应［５２］。 Ｎｅｓｔｉｎ 是一种在中枢神经系统发育过程

中在神经上皮中表达的细胞骨架蛋白，主要分布在神经前体细胞中［５３］，参与神经干细胞的迁移和收缩［５４］。
ｓｙｎ２ａ 参与神经递质谷氨酸（Ｇｌｕ）的释放，并参与维持谷氨酸突触小泡储备池的稳定性［５５］，有研究证实 ＢＰＡ
单独暴露可使 ｓｙｎ２ａ 基因的表达水平下降［１７］。 本研究中，ｇｆａｐ、ｓｙｎ２ａ 和 ｎｅｓｔｉｎ 基因的表达水平仅在 ＢＰＡ 和

ＤＢＰ 联合暴露组斑马鱼中被显著上调，由此可以推测，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 联合暴露主要通过影响谷氨酸介导的兴

奋传导过程，损伤神经系统的正常功能，刺激斑马鱼仔鱼的运动行为。
Ｂａｘ 和 ｂｃｌ２ 是参与细胞凋亡过程的重要基因。 Ｂｃｌ２ 基因是一种癌基因，能增强细胞对大多数 ＤＮＡ 损伤

因子的抵抗性，抑制细胞凋亡［５６］。 Ｂａｘ 广泛表达在人体各种细胞中，可促进细胞凋亡，是人体最主要的凋亡

基因［５７］。 本研究中 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独和联合暴露组斑马鱼 ｂａｘ 基因的相对表达量均显著上调（Ｐ＜０．０５），ｂｃｌ２
的表达量均无显著性差异。 同时，各组凋亡率与对照组相比均有所升高，这说明 ＢＰＡ 和 ＤＢＰ 暴露可能导致

脑部细胞凋亡增加，引起神经系统损伤。 据此我们推测，本实验中斑马鱼仔鱼的运动行为障碍可能由以下因

素引起：脑部细胞凋亡的增加和多巴胺能神经元的损伤。 这种神经元损伤可能导致了体内 ５⁃ＨＴ 和 ＤＡ 合成

相关基因———色氨酸羟化酶（ ｔｐｈ１ｂ）和酪氨酸羟化酶（ ｔｈ）的异常表达。 这些基因的异常表达可能导致了神经

递质 ＤＡ 和 ５⁃ＨＴ 含量的异常，最终影响了斑马鱼仔鱼的运动行为。
ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 通常复合存在于天然水体中，单独评价它们的毒性作用可能无法真实全面地反映它们在水

环境中的毒性效应，因此，对它们进行联合毒性作用研究更具实际意义。 本研究结果显示，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独

和联合暴露均可导致斑马鱼胚胎发育和运动行为异常，但联合暴露组的毒性效应小于 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独暴露

组的毒性效应之和，这表明 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 在联合影响斑马鱼胚胎早期发育和运动行为方面可能具有一定的拮

抗作用。 荧光定量 ＰＣＲ 结果显示，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 联合暴露导致斑马鱼神经系统发育相关基因转录水平升高，
且联合暴露组的效应高于 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独暴露组的效应之和，这提示 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 在联合干扰斑马鱼神经

发育方面可能具有一定的协同作用，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 的联合神经毒性效应相较于它们各自单独的神经毒性效应

可能更强，因此，在对这两类化合物进行风险评估时需慎重考虑。

４　 结论

本研究确定了环境相关浓度的 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 单独和联合暴露对鱼类胚胎发育、行为和神经系统的毒性效

应，有助于这两类污染物在水环境中的全面风险评估。 研究结果表明，ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 联合暴露引起的斑马鱼

运动行为异常可能与神经发育相关基因表达和神经递质水平改变以及脑部细胞凋亡等有关，但具体毒性效应

机制尚不完全清楚。 因此，未来还需进一步探究 ＤＢＰ 和 ＢＰＡ 的毒性作用机制和神经毒性分子靶点。
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