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“Quem nos separara do amor de Cristo? Serd tribulacdo, ou angustia, ou
perseguicdo, ou fome, ou nudez, ou perigo, ou espada?
Como esté escrito: ""Por amor de ti enfrentamos a morte todos os dias; somos
considerados como ovelhas destinadas ao matadouro*.
Mas, em todas estas coisas somos mais que vencedores, por meio daquele que
nos amou.
Pois estou convencido de que nem morte nem vida, nem anjos nem demaonios,
nem o presente nem o futuro, nem quaisquer poderes,
nem altura nem profundidade, nem qualquer outra coisa na criacdo sera capaz
de nos separar do amor de Deus que esta em Cristo Jesus, nosso Senhor.”

Romanos 8:35-39
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RESUMO

O tributilestanho (TBT) é muito toxico para organismos marinhos e tem sido reportado
como interferente endécrino para moluscos e crusticeos. Os objetivos deste trabalho
foram revisar a toxicidade aguda do TBT para crusticeos e avaliar a toxicidade deste
contaminante na 4gua e no sedimento para o copépodo Tisbe biminiensis. A revisdo da
toxicidade foi realizada a partir de dados extraidos da base de dados da Pesticide Action
Network (PAN). Os dados foram agrupados por critérios taxondmicos, experimentais e
quimicos. A revisdo indicou que as espécies de copépodos sdo mais sensiveis ao TBT
em relacdo a outros grupos de crusticeos. N&o ha diferengas significativas entre 0s
resultados de testes estatico, semi-estatico e de fluxo continuo. Também ndo ha
diferenca de toxicidade entre os compostos mais empregados em bioensaios: 6xido,
fluoreto e cloreto de TBT. A toxicidade aguda do TBT na &gua para fémeas ovigeras de
T. biminiensis foi avaliada em exposices de 48 h. As CLso-24h e CLso-48h médias
foram 37 e 36 pg TBT L™, respectivamente. A raz&o entre essas CLso em torno de 1 é
menor do que aquelas obtidas para cromo e amdnia em bioensaios com T. biminiensis,
sugerindo que esta espécie absorve o TBT mais rapidamente que o cromo e aménia. T.
biminiensis foi menos sensivel ao TBT relativamente a outras espécies de copépodos
bentbnicos. Entretanto, copépodos bentdnicos sdo menos sensiveis ao TBT do que
copépodos planctonicos. Nos bioensaios com sedimento, avaliou-se a toxicidade letal
(CLsp) e sub-letal (CEsy, efeito sobre a fecundidade) do TBT em exposicdes de 96 h. Foi
também avaliado o efeito da liofilizacdo sobre estes parametros de toxicidade. A CLso-
96h média do TBT foi de 31 pg g™ peso Gimido (p.u.), enquanto a CEse-96h média sobre
a fecundidade total foi de 5,2 ug g p.u. Os bioensaios revelaram que T. biminiensis é
mais sensivel ao TBT do que outros organismos (anfipodo, poliqueta e peixe). A CLso-
96h no sedimento se ajustou a predicdo feita a partir da teoria de equilibrio de particdo
agua-sedimento, sugerindo que o TBT atingiu equilibrio dindmico durante os
bioensaios. A manipulagdo do sedimento através da liofilizagdo aumentou a toxicidade
aguda do mesmo quando comparado aos bioensaios com sedimento Umido. Por outro
lado, houve uma atenuagéo na toxicidade aguda do sedimento liofilizado ao longo de 30
dias de estocagem em freezer. Apesar disso, a liofilizagdo nédo teve efeito sobre a
toxicidade sub-letal do sedimento. A liofilizagdo foi vantajosa porque reduziu a
variabilidade das CLs-96h e isto pode ser resultado da eliminag&o de micro-gradientes
fisico-quimicos no sedimento. Como desvantagem da liofilizacdo, destaca-se a
eliminacdo dos micro-gradientes fisico-quimicos do sedimento, que pode dificultar a
caracterizagdo da toxicidade in situ de amostras coletadas no campo. Novos estudos
devem considerar o efeito da liofilizagdo sobre amostras fortificadas com metais e
outros contaminantes organicos a fim de melhor avaliar essa técnica de manipulacéo.

Palavras-chave: Tributilestanho; Toxicidade; Revisao; Agua; Sedimento



ABSTRACT

Tributyltin (TBT) is very toxic for marine organisms and has been reported as an
endocrine disruptor for mollusks and crustaceans. This study reviews TBT acute
toxicity for crustaceans and assesses TBT toxicity in water and sediment for the marine
copepod Tisbe biminiensis. Review of TBT toxicity was carried out using data extracted
from the Pesticide Action Network (PAN) database. Data were grouped according to
taxonomic, experimental and chemical criteria. The reviewed information indicates that
copepod species are the most sensitive to TBT. There are no significant differences
between LCsq calculated from static, renewal and flow-through tests. There is also no
difference in toxicity between the most frequently chemicals used in bioassays:
tributyltin oxide, fluoride and chloride. TBT acute toxicity in water for ovigerous
females of T. biminiensis was evaluated during exposures of 48 h. Average 24 h and 48
h LCso were 37 and 36 ug TBT L respectively. The 24h/48h LCs, ratio around 1.0 is
lower than those obtained for chromium and ammonia in bioassays with T. biminiensis,
suggesting that this species absorbs TBT faster than chromium and ammonia. T.
biminiensis is less sensitive to TBT when compared to other benthic copepods.
However, benthic copepods are less sensitive to TBT than planktonic copepods. Lethal
(LCsp) and sublethal (ECso on fecundity) effects of TBT on T. biminiensis were assessed
in sediment bioassays with exposures of 96 h. The average 96h LCs, and ECs, were 31
and 5.2 pg TBT g™ wet weight (ww), respectively. Based on the results, T. biminiensis
is more sensitive to TBT than other benthic organisms, including amphipod, polychaete
and fish. The 96 h LCso was consistent with the equilibrium partitioning theory,
suggesting that TBT reached sediment-pore water steady state in the bioassays. Freeze-
drying was also evaluated as a method for preparing samples prior to sediment
bioassays. Freeze-dried samples were more toxic, exhibiting a 96 h LCso of 20 ug TBT
g ww. However, toxicity of freeze-dried sediment was reduced over 30 days of storage
at -20 °C. Interestingly, freeze-drying did not affect sublethal toxicity of sediment
samples. It also reduced variability of 96 h LCsp across replicate bioassays. This may be
a consequence of improved sample homogenization since freeze-drying tends to
eliminate microphysical-chemical gradients in sediment. The artifact generated by
freeze-drying is not suitable for characterizing the in situ sediment toxicity. Further
studies with metals and other organic chemicals should be carried out for evaluating
freeze-drying as a technique for preparing sediments prior to toxicity tests.

Keywords: Tributyltin; Toxicity; Review; Water; Sediment.
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1. INTRODUCAO GERAL

1.1 Poluigcdo marinha e a ecotoxicologia

Poluicdo marinha € o aporte antropogénico para o0 ambiente marinho de substancias ou
energia que produzem efeitos deletérios sobre os recursos vivos e a salde humana,
restringindo as possibilidades de uso pelo homem (GESAMP, 1982). Esta defini¢do
associou o aporte de substancias antropogénicas a efeitos deletérios sobre a biota e tem sido
o fundamento de normas internacionais que protegem o ambiente marinho. Baseado nesta
definicdo, o Grupo de Especialistas em Aspectos Cientificos da Poluicdo Marinha
(GESAMP, em inglés) produziu nas ultimas décadas relatdrios sobre a qualidade do
ambiente marinho, compilando o0s registros cientificos da poluicdo marinha e
transformando-os em alerta para a sociedade (GESAMP, 2002).

O contexto moderno da poluicdo marinha inclui 16 categorias de substancias (Tab. 1)
potencialmente prejudiciais e lista como fontes desta contaminacdo o aporte atmosférico,
fontes baseadas no continente e relacionadas & navegacdo (GESAMP, 2009). Nestas
categorias estdo incluidas cerca de 100.000 substancias quimicas de uso rotineiro cujos
efeitos sobre a biota precisam ser conhecidos. Para caracterizar o potencial toxico de um
composto é necessario conhecer suas propriedades fisico-quimicas e quantificar seu efeito
sobre a biota (e.g., quantos individuos morrem apG6s exposicao ao composto).

Tabela 1 — Categorias de contaminantes liberados no ambiente marinho. Adaptado de GESAMP
(2009). COV: compostos organicos volateis; POP: poluentes organicos persistentes; HPA:
hidrocarbonetos policiclicos aromaticos.

Categoria Exemplo Vetor

Agua de lastro Navegacdo

CO,; SO, Atmosfera, Navegagéo

COVs Aldeidos, Cetonas, Hidrocarbonetos (C-C;) ~ Atmosfera, Navegagéo

Residuos langados Navegacdo

Esgoto Navegacéo, Fontes terrestres

HPAs Benzo(a)pireno, fluoranteno Atmosfera, Navegacdo, Fontes terrestres
Lixo Pléstico Fontes terrestres, Navegacdo

Metais pesados ~ Hg, Pb, Cd, As, Ni, Cu Atmosfera, Navegacdo, Fontes terrestres
NOyx Navegacéo

Nutrientes Fe,N, P, Zn, Co Atmosfera, Fontes terrestres

Oleo Vazamentos, Naufragios Navegacdo

Particulas Navegacdo

POPs DDT, Dieldrin Atmosfera

Outros Derrames acidentais e Exploracéo Navegacio

Ruido Navegacdo, Exploracdo, Atividades Bélicas




Segundo Jargensen (1997), a completa caracteriza¢do de um composto deve considerar
pelo menos 25 propriedades fisico-quimicas (e.g., solubilidade e coeficientes de parti¢do).
Para avaliar sua toxicidade sobre a biota, devem ser quantificados os efeitos sobre pelo
menos 10 pardmetros bioldgicos (e.g. taxa de absor¢do do poluente e efeitos subletais) de
25.000 espécies representativas da biodiversidade global (JOARGENSEN, 1997). Jgrgensen
(1997) estimou que seria necesséario obter aproximadamente 25 bilhdes de dados para
descrever o potencial tdxico das substancias de uso rotineiro. A comunidade cientifica
comecou a gerar este conhecimento agrupando substdncias com propriedades fisico-
quimicas similares e predizendo a toxicidade destas substancias conforme suas propriedades
(BIANCHINI et al., 2003).

Na busca pelo conhecimento sobre os efeitos da poluicdo, emergiu na década de 1970 o
ramo da ciéncia intitulado *“ecotoxicologia” (TRUHAUT, 1977). Este autor definiu
ecotoxicologia como ““0 ramo da toxicologia preocupado com os efeitos toxicos, causados
por poluentes sintéticos ou naturais, para os constituintes dos ecossistemas, em um contexto
integral”. Este ramo da ciéncia integra principios da toxicologia e da ecologia e objetiva
rastrear o destino de poluentes liberados no ambiente e seus efeitos sobre a biota
(CHAPMAN, 2002). A avaliacéo destes efeitos inclui informagdes sobre vias de absorcéo
do poluente, sua distribuicdo nos tecidos dos organismos, mecanismos biolégicos para
processamento e excre¢do de poluentes e quantificagdo dos efeitos sobre diferentes niveis de
organizacéo biologica (ZAGATTO e BERTOLETT], 2008).

Nas Ultimas décadas, o desenvolvimento da ecotoxicologia permitiu a compreensdo de
declinios populacionais e o estabelecimento de uma relagéo causal entre poluentes e seus
efeitos sobre a biota. Dessa forma, os declinios de populacgdes silvestres (COLBORN et al.,
2002), os efeitos nefastos do DDT compilados no classico livro Primavera Silenciosa
(CARLSON, 1962) e tragédias sociais como a de Minamata (SAKAMOTO et al., 2010)
foram compreendidos.

Na abordagem ecotoxicoldgica, a compreensdo dos impactos dos poluentes integra trés
questdes importantes: 1) observacdo dos efeitos deletérios em populacGes silvestres; 2)
identificacdo da substancia causadora deste efeito; e 3) o estabelecimento da relagdo dose-
efeito para a substancia em questdo (TRUHAUT, 1977). Esta sequéncia de obtengdo de
informacgBes serd descrita na introducdo do presente trabalho para o tributilestanho, que
emergiu como poluente no final do século XX, com evidéncias de efeitos que se
acumularam ao longo dos anos e foram corroboradas pelo estabelecimento da relagéo dose-
resposta (SMITH, 1981; MORA, 1996; OLIVEIRA e SANTELLI, 2010).



1.2 Percepcgéo da polui¢do marinha por tributilestanho

Na década de 1970 um estranho declinio na producdo de ostras comegou a ser
observado na baia de Arcachon, situada na costa sudoeste da Franca. Nesta regido havia se
desenvolvido uma robusta atividade de maricultura, com estimativas de producdo de
moluscos variando de 10 a 15 ton ha™ ano™ (ALZIEU, 1991). Em 1971 a espécie de ostra
Crassostrea gigas foi introduzida na baia, cujas condicbes favoreceram seu répido
crescimento populacional. Por conta destas condicfes, a baia de Arcachon rapidamente se
constituiu em centro fornecedor de juvenis de ostra para as demais regides da Franca (HIS e
ROBERT, 1985).

O declinio na producdo comegou a ser observado em 1977, diminuindo drasticamente o
fornecimento de juvenis da baia de Arcachon e, em 5 anos, provocou um prejuizo de 880
milhdes de francos (140 milhdes de ddlares) (ALZIEU, 1991). Concomitante & redugdo na
producdo de juvenis, observaram-se anomalias na calcificagdo das carapacgas das ostras e
atrasos no desenvolvimento das mesmas (ALZIEU, 2000a). Estas anomalias ndo foram
observadas em regides vizinhas a baia de Arcachon e algumas hipoteses foram estabelecidas
na tentativa de explica-las: (1) as anomalias estariam relacionadas a variagBes na
fecundidade dos reprodutores; (2) variacGes na temperatura das aguas da baia explicariam as
anormalidades; (3) as anomalias estariam relacionadas a problemas na alimentagéo larval;
(4) a poluicdo na regido seria a responsdvel pelas anomalias (HIS e ROBERT, 1985;
ALZIEU, 1991).

No inicio da década de 1980, os resultados reportados por ALZIEU et al. (1980; 1982)
falsearam as trés hipoteses iniciais e sugeriram que as anomalias estavam relacionadas ao
uso de tintas anti-incrustantes aplicadas em embarcacfes. Na regido da baia de Arcachon
havia se desenvolvido uma intensa atividade nautica e foi encontrada forte correlacdo entre a
freqliéncia das anomalias e 0 nimero de embarcacdes (ALZIEU et al., 1980; ALZIEU,
1991). ALZIEU et al. (1982) sugeriram que compostos de tributilestanho (TBT) seriam 0s
responsaveis pelas anomalias, pois em experimentos de laboratdrio estes compostos
provocavam 0s mesmos efeitos observados na baia. A relacdo dose-resposta entre o
tributilestanho e as anomalias em C. gigas foi corroborada pelos resultados encontrados por
WALDOCK et al. (1983), HIS e ROBERT (1985) e CHAGOT et al. (1990).

1.3 A problematica das tintas anti-incrustantes

O desastre ambiental ocorrido na baia de Arcachon e as pesquisas subseqlentes
expuseram a probleméatica da poluicdo pelo tributilestanho relacionando-a com fontes
difusas encontradas na baia. Os prejuizos econdmicos forcaram o governo da Franca, a partir



de 1982, a regular o uso de tintas anti-incrustantes a base de tributilestanho (ALZIEU, 1991)
e estimularam a pesquisa em torno do potencial poluidor destes compostos.

O estimulo as pesquisas em torno do tributilestanho pode ser percebido a partir da
década de 1970, periodo no qual houve um aumento expressivo nos trabalhos cientificos
publicados sobre este poluente. Uma pesquisa na base Scopus com o termo “tributyltin”
registra apenas 43 trabalhos publicados entre 1957 e 1971, relacionados principalmente a
sintese destes compostos (ELSEVIER, 2012). Entre 1972 e 2000, contudo, estdo registrados
cerca de 2600 trabalhos, com uma mudanca qualitativa no objetivo dos mesmos, 0s quais
foram predominantemente na area de ciéncias ambientais (ELSEVIER, 2012).

Os compostos organicos de estanho séo categorizados como moléculas organoestanicas.
Estas moléculas possuem atomos de Sn ligados a grupos organicos alquila ou arila e grupos
aniénicos (MANAHAN, 2005). Elas podem ser representadas pela formula geral R,SnX4.n,
onde R representa 0s grupos organicos e X a espécie anidnica (OLIVEIRA e SANTELLI,
2010). Nos grupos alquila, o estanho liga-se a cadeias abertas saturadas representadas pela
formula CyHax+1 (e.g., Oxido de (bis)tributilestanho, ((CsHg)3Sn),0). Nos grupos arila,
entretanto, o estanho liga-se a anéis aromaticos (e.g., cloreto de trifenilestanho,
(C6H5)3SHC|).

A sintese em laboratério das moléculas organoestanicas se iniciou em 1849, quando
Frankland produziu o diiodeto de dietilestanho ((C2Hs).Snl;) (OLIVEIRA e SANTELLI,
2010). A aplicacdo em escala industrial das mesmas, contudo, ocorreu apenas no século XX,
em dois momentos diferentes. O primeiro momento se iniciou em 1936, quando 0 composto
dilaurato de dibultilestanho foi utilizado para estabilizacdo do cloreto de polivinila (PVC)
contra agdo da luz e do calor e como catalisador de reagdes quimicas (MULLER et al., 1989;
OLIVEIRA e SANTELLI, 2010). Posteriormente, compostos organoestanicos foram
utilizados como estabilizadores em borrachas, nylon, hidrocarbonetos clorados, peréxido de
hidrogénio e 6leos lubrificantes (PIVER, 1973). No segundo momento, a partir da década de
1960, os compostos organoestanicos comecaram a ser utilizados como biocidas. Estes
compostos foram aplicados como microbiocidas, fungicidas, moluscicidas e anti-
incrustantes (OLIVEIRA e SANTELLI, 2010; KEGLEY et al., 2011).

A producdo mundial de organoestanicos cresceu exponencialmente ao longo dos anos,
sendo estimada em 500 ton em 1950 (SNOEW et al., 1987), 28.000 ton em 1976 (WHO,
1990) e pode ter alcangado 50.000 ton em 1986 (FENT, 1996). FENT (1996) destacou que
23% da producéo de organoestanicos foram usadas como agroquimicos e biocidas em geral,
contudo neste montante destacam-se os compostos de tributilestanho por serem 0s mais
toxicos. O primeiro registro das propriedades biocidas do tributilestanho foi feito na segunda
metade da década de 1950 e este registro norteou as futuras aplicacBes destes compostos
(YEBRA et al., 2004).

A primeira aplicagdo dos compostos de tributilestanho como biocidas ocorreu no
continente africano, como moluscicidas contra caramujos de agua doce vetores da
esquistossomose (WHO, 1990). Este uso motivou a aplicagdo do tributilestanho como



principio ativo de tintas para evitar a incrustacdo bioldgica em embarcagBes. A partir da
década de 1960 os compostos de tributilestanho foram aplicados como biocidas anti-
incrustantes em barcos, navios, cais, gaiolas de peixes e em sistemas de refrigeracédo de
usinas de geracao de energia (WHO, 1990).

A Dbioincrustagdo foi definida por KIRSCHNER e BRENNAN (2012) como o
recobrimento de superficies submersas no oceano por moléculas organicas e por organismos
marinhos. Este processo ocorre sequencialmente a partir da adsor¢do das moléculas
orgénicas a superficie, que inicia a sucessdo ecoldgica de bactérias até organismos da
macrofauna (YEBRA et al., 2004). O intervalo até o estabelecimento da macrofauna pode
variar de 2 a 3 semanas e ao longo deste processo 0s organismos se adensam na superficie
tornando-a rugosa (KIRSCHNER e BRENNAN, 2012). A escala de rugosidade varia de
micro-rugosidade, atribuida & adsorcdo de matéria organica, a macro-rugosidade,
relacionada a incrustacdo por algas e animais (IMC, 2004).

Os impactos econdmicos da bioincrustagdo tém sido avaliados sob as perspectivas da
aquicultura (FITRIDGE et al., 2012) e da inddstria naval (SCHULTZ et al., 2011). Segundo
FITRIDGE et al. (2012), os custos para combater a bioincrustacdo na aquicultura variam de
1,5 a 3 bilhdes de ddlares por ano e na inddstria naval os custos acumulados em 15 anos
(2009-2024) poderiam alcangar 2,2 bilhdes de dolares (SCHULTZ et al., 2011). A
discriminacdo dos prejuizos da bioincrustacdo no casco de um navio inclui (1) maior
consumo de combustivel devido ao aumento no arrasto do navio, (2) aumento na frequéncia
da docagem para remocéo dos organismos incrustantes do casco e novas pinturas do navio, e
(3) velocidade de cruzeiro reduzida e maior tempo para os deslocamentos (IMC, 2004;
SCHULTZ et al., 2011). Ante estes custos, torna-se essencial o desenvolvimento de
tecnologias que combatam a bioincrustagéo.

As estratégias para combater a incrustacdo em superficies submersas podem ser
agrupadas sob a designagdo de sistemas anti-incrustantes (SAIl). A Organizagdo Maritima
Internacional (IMO, em inglés) define tais sistemas como qualquer tratamento, fisico ou
quimico, capaz de controlar ou impedir a bioincrustagdo (IMO, 2001). A eficiéncia dos SAI
pode ser avaliada pelos seguintes pardmetros: (1) toxicidade para varios organismos
incrustantes; (2) insolubilidade em &gua e baixa persisténcia no ambiente; (3) baixa
toxicidade para mamiferos e auséncia de biomagnificacdo na cadeia alimentar; e (4)
compatibilidade com os demais compostos da tinta e boa relagdo custo/beneficio (IMO,
1999).

Os SAI evoluiram juntamente com a navegacdo. Nas primeiras tentativas para combater
a bioincrustagdo, que remontam as culturas antigas, os cascos dos navios foram revestidos
com cera, alcatrdao e até mesmo revestimento com chumbo e cobre (YEBRA et al., 2004).
Até o final do século XVIII houve uso intenso do cobre, chumbo e ferro para revestimento
dos cascos, contudo, havia a desvantagem da corrosdo destes metais sob ac¢do da agua do
mar (YEBRA et al., 2004). YEBRA et al. (2004) reportam que no século XIX comegaram a
ser utilizadas as tintas, nas quais metais (e.g., 6xidos de mercdrio e zinco) estavam dispersos



em matriz organica. Com a evolugdo destes SAIl houve uma diminui¢do na bioincrustacéo
dos cascos e o intervalo entre as docagens dos navios aumentou.

Na década de 1960, a introducdo dos compostos de TBT aos sistemas anti-incrustantes
pareceu solucionar definitivamente o problema da bioincrustacdo em navios. Inicialmente,
0s compostos de TBT agiam como co-tdxicos nos SAI, contudo, gradualmente o TBT se
tornou o principio ativo das tintas (YEBRA et al., 2004). Em 2001 foi estimado que entre
70-80% dos navios da frota comercial global, correspondendo entre 56.000 e 64.000 navios,
continham SAIl & base de TBT (CHAMP, 2001). Os navios com SAIl a base de TBT
tornaram-se fontes difusas para poluicdo do ambiente marinho pelos compostos de TBT.

No final da década de 1980, novos SAI conhecidos como biocidas intensificadores (ou,
em inglés, booster biocides) comegaram a ser aplicados aos cascos dos navios. Estes SAI
consistem de biocidas organicos combinados com 6xidos de cobre e sdo conhecidos como
“livres de TBT” (KONSTANTINOU e ALBANIS, 2004). Atualmente existem 18
compostos utilizados como biocidas intensificadores, entre os quais os herbicidas diuron e
irgarol (THOMAS, 2001). A aplicacdo dos biocidas intensificadores ja qualificou estes
compostos como contaminantes no ambiente marinho (KONSTANTINOU e ALBANIS,
2004) e estimulou a avaliagdo da toxicidade dos mesmos (KARLSSON et al., 2006; WANG
etal., 2011a).

1.4 O destino do TBT no ambiente marinho

O aporte difuso do TBT para o ambiente marinho tornou-se problematico devido as
propriedades fisico-quimicas dos mesmos. Para se avaliar o destino do TBT no ambiente
marinho estas propriedades devem ser consideradas juntamente com parametros abi6ticos da
agua. Esta juncéo de informagdes definira se, apds o aporte, o TBT sera degradado e quais
as vias de degradacdo. Também definird se serd absorvido pela biota ou adsorvido ao
material particulado em suspenséo na agua.

Na molécula do tributilestanho, o 4tomo de C liga-se covalentemente ao atomo de Sn.
Esta ligacdo confere & molécula de TBT estabilidade na presencga da 4gua, de O, atmosférico
e de calor (HOCH, 2001). No processo de degradacdo da molécula de TBT, os radicais butil
sdo progressivamente removidos pela quebra da liga¢cdo Sn—C, originando novas moléculas
(dibutilestanho, monobutilestanho e estanho inorgénico). Este processo de degradacéo pode
ocorrer sob influéncia de trés fatores: 1) radiagdo (luz visivel, ultravioleta e gama), 2)
processos bioldgicos e 3) processos quimicos (RADKE et al., 2008). A contribuicdo de cada
um destes fatores varia principalmente com o ambiente marinho (costeiro ou oceano aberto)
e a profundidade da coluna d’&gua.

A degradagdo da molécula de TBT através da hidrolise e de variagdes no pH foi
avaliada em &gua destilada. Os resultados reportados pela WHO (1990) indicam que,



considerando-se apenas estes fatores, as concentracdes de TBT na 4gua podem permanecer
estaveis por até 11 meses. No ambiente marinho, contudo, o pH controla a especiacdo do
TBT e pode alterar significativamente as taxas de bioconcentragéo pelos organismos (FENT
e LOOSER, 1995; RADKE et al., 2008). A fotolise tem sido considerada a rota mais rapida
para degradacdo do TBT na 4gua, pois a energia de 300 kJ mol™* associada & radiagdo
ultravioleta supera a energia de dissociagdo (entre 190 e 220 kJ mol™) da ligagdo Sn—-C
(HOCH, 2001).

A biodegradacdo das moléculas de TBT tem se mostrado eficiente em sedimentos
estuarinos (DOWSON et al., 1996) e na 4gua (SELIGMAN et al., 1988). Nesta ultima,
entretanto, a biodegradacdo ocorre mais rapidamente que no sedimento (HARINO et al.,
1997). A biodegradacdo de TBT por microalgas se mostrou eficiente pela espécie de
cloroficea Chlorella sp. (TSANG et al., 1999), com degradacdo de 40%, e pela diatoméacea
Skeletonema costatum (READER e PELLETIER, 1992). Devem ser considerados também
nas estratégias de biodegradacdo todos os mecanismos de detoxificacdo encontrados em
organismos marinhos e a adsor¢do destes compostos & superficie de organismos
planctdnicos. GADD (2000) estimou que 95% do TBT na coluna d’4gua se adsorve ao
material particulado, e isto realca o “bombeamento bioldgico” para o fundo marinho em
regides com alta densidade de organismos planctonicos.

A consideracdo de todas essas vias de remogdo do TBT da coluna d’agua permite
estimar a meia-vida (ty;2) para esta molécula no ambiente marinho. As estimativas da t;, do
TBT na 4gua do mar variam de poucos dias a semanas, classificando a persisténcia do TBT
na 4gua como de baixa a moderada (BENSON, 1999). Numa escala global, estas estimativas
podem variar significativamente entre as latitudes, correlacionando-se com os gradientes de
insolagdo e temperatura, produtividade bioldgica e, regionalmente, com variagdes sazonais
(MAGUIRE, 2000). As andlises do TBT no ambiente marinho devem ser inseridas nesta
complexa cadeia de processos fisicos, quimicos e biolégicos que determinardo a
concentragdo final deste contaminante no ambiente.

O estanho e o0s compostos organoestanicos ndo sdo completamente estranhos ao
ambiente marinho. Nas &guas oceénicas, 0 estanho estd presente principalmente como
SnO(OH3)” com concentracdes entre 0,003 e 0,008 pg L™, contudo em &guas costeiras estas
concentragdes podem aumentar de 10 a 100 vezes pelo aporte antropogénico (KENNISH,
1997). No leito oceénico, 0 estanho estd presente como mineral cassiterita (SnO;) em
depositos aluviais (GESAMP, 1977). Os compostos organoestanicos podem ser produzidos
a partir da biometilagdo de estanho inorganico pela microflora de sedimentos estuarinos
(GUARD et al., 1981; HALLAS et al., 1982) e em A&guas naturais (BRAMAN e
TOMPKINS, 1979).

As concentragdes de TBT na 4gua do mar comecaram a ser quantificadas na década de
1980 juntamente com a frequéncia das anomalias em populagbes de ostras. As
concentragBes foram comparadas com o limite de 20 ng L™ estabelecido por HIS e
ROBERTS (1985) como seguro para ostras. Acima deste limite, HIS e ROBERT (1985)



reportaram distarbios no desenvolvimento embriénico e larval de C. gigas até a
concentracdo de 100 ug L™.

Na baia de Arcachon, ALZIEU et al. (1986) reportaram concentra¢fes variando de <
150 a 900 ng L™ entre 1982 e 1985, iniciando, a partir deste trabalho monitoramentos em
grande escala. Entre 1986 e 1987, amostras de 4gua de toda a costa Atlantica da Franca
foram analisadas, apresentando concentragdes variando de < 2 a 1.500 ng L™ (ALZIEU et
al., 1989). Em 1988, o Programa de Monitoramento da Poluigdo no Mediterraneo (MED
POL) financiou as andlises de TBT em amostra de 4agua do Mediterrneo, cujas
concentracgdes variaram de < 2 a 12.150 ng Lt (GABRIELIDES et al., 1990; ALZIEU et al.,
1991). Estes registros expuseram a problematica da poluicdo por TBT, contudo, oS
programas de monitoramento do TBT se concentraram em paises desenvolvidos, como no
Canada (MAGUIRE et al., 1986) e na Inglaterra (EBDON et al., 1988).

Na decada de 1990 foram aperfeicoados os métodos analiticos para extragdo de TBT em
matrizes bioldgicas ricas em lipideo (KANNAN e TANABE, 2009) e isto permitiu ampla
utilizacdo de espécies marinhas como biomonitores da polui¢do por TBT. Neste periodo,
destacam-se 0o Mussel Watch Program, que revelou generalizada contaminagéo por TBT na
regido costeira dos Estados Unidos (UHLER et al., 1993) e de paises asiaticos
(SUDARYANTO et al., 2000). YAMADA et al. (1997) utilizaram 77 amostras de lulas
obtidas em todo o globo para tracar a poluicdo por TBT em &guas costeiras e oceanicas. As
concentragdes de TBT em lulas coletadas nas dguas costeiras variaram de ndo detectado (nd)
a 279 ng g*, enquanto que, em lulas ocednicas a variagdo foi de nd a 8 ng g*. Para o
hemisfério norte, a variagio nas concentrages foi de 2 a 279 ng g, enquanto no hemisfério
sul a variacéo foi de nd a 18 ng g™*. A diferenca entre os hemisférios para as concentragdes
de TBT foi cerca de 280 vezes, enquanto que para as bifenilas policloradas (PCB) esta
diferenca foi de 62 vezes. A generalizada contaminagdo do ambiente marinho por TBT foi
corroborada pelas andlises em tecidos de aves (GURUGE et al., 1997) e mamiferos
marinhos (TANABE, 1999).

Devido as caracteristicas hidrofobicas, o TBT rapidamente se particiona para a fase
particulada na 4gua do mar (Kg, coeficiente de distribuicdo particula-4gua). A deposicdo do
material em suspenséo transforma os sedimentos no maior reservatorio de TBT no ambiente
marinho (BURTON et al., 2002). LANGSTON e POPE (1995) avaliaram esta particdo e
reportaram que em menos de 2 h o equilibrio entre as fases particulada e dissolvida foi
alcangado, com 86% do TBT adsorvido ao material particulado. Em estuarios, entre 57 e
95% do TBT pode estar adsorvido a fase particulada (RANDALL e WEBER, 1986).
RANDALL e WEBER (1986) reportaram ainda que a eficiéncia desta parti¢éo variou de 0 a
100% sendo maior para 0 monobutilestanho e menor para o dibutilestanho.

Os parametros fisico-quimicos da agua (e.g., pH e salinidade) e do sedimento (e.g.,
mineralogia, percentual organico) governam o Kq do TBT (HOCH et al., 2002). HOCH et
al. (2002) reportaram maiores valores para o log Kqna faixade pHentre6e 7 (2,17e2,21 L
kg™, respectivamente) e, em pH 8, o log K¢ médio foi 1,7 L kg™. A variagdo do K4 em pH 8



esteve relacionada a diferengas na composicdo mineraldgica do sedimento (ilita, caolinita
montmorillonita). A desorcdo do TBT do material particulado é governada pela interacdo
desses fatores e HOCH et al. (2002) reportaram a desorgdo percentual variando de 23 a
35%. O balango entre as taxas de adsorcdo e desorcdo do TBT a fase particulada
determinardo se os sedimentos agirdo como sumidouro ou fonte de TBT para a coluna
d’agua (BURTON et al., 2002).

A persisténcia do TBT no sedimento varia em fungdo das taxas de degradacéo.
Estimativas da meia-vida do TBT em sedimentos marinhos variam de 1 a 15 anos,
classificando o TBT como moderadamente persistente (MAGUIRE, 2000). Nos sedimentos,
a principal via de degradacdo é a debutilacdo pela microbiota (DOWSON et al., 1996) e
pode ser quantificada através do indice de degradacdo de butilestanho (IDB) (DIEZ et al.,
2002). O IDB ¢ a razéo entre a soma das concentra¢fes das espécies mono e dibutilestanho
sobre a concentragdo do TBT. Se a razdo for menor que 1 indica um aporte recente de TBT
no ambiente.

As concentracdes de TBT no sedimento de diferentes regides estdo reportadas na Tabela
2. Concentracdes tdo elevadas quanto 340000 pg Sn kg™ foram reportadas em sedimentos da
Grande Barreira de Corais (NEGRI e MARSHALL, 2009) e regionalmente refletem a
presenca de portos, aportes de esgotos domésticos e legislagBes que regulam o uso dos
compostos de TBT. No Brasil, foram reportadas concentracdes de TBT variando de nd a
2796 ug Sn kg™ (Tabela 2). Os efeitos do TBT adsorvido ao sedimento sobre comunidades
bentbnicas incluem reducéo na riqueza, diversidade e biomassa de espécies na meiofauna e
macrofauna (AUSTEN e MCEVOY, 1997; DAHLLOF et al., 2001) e redugéo na atividade
fotossintética de gramineas marinhas (JENSEN et al., 2004).

Tabela 2 — ConcentracBes recentes de tributilestanho (TBT) no sedimento (ug Sn kg™ peso seco)
registradas em diferentes regides.

Local Amostragem Concentragdes (ug Sn kg'l p.s.) Referéncia
Brasil Baia de Guanabara 2001 14 - 82 Almeida et al. (2004)
Baia de Guanabara 2000 10-521 Fernandez et al. (2005)
Baia de Todos os Santos 2003 nd - 15 Felizzola et al. (2008)
Baia de Todos os Santos 2003-2004 nd - 438 Pletsch et al. (2010)
Costa de S&o Paulo 1998 17 - 847 Godoi et al. (2003)
Costa de Santa Catarina 2007-2008 nd - 1136 Oliveira et al. (2010)
Complexo Estuarino de Paranagua 2006 nd - 2796 Santos et al. (2009)
Equador Golfo de Guayaquil 2009 13-99 Castro et al. (2009)
Taiwan Ilha Hsiao Liouchiou 3.96 - 765 Liuetal. (2011)
Espanha Estuério de Gipuzkoa 2000 50 - 5480 Arambarri et al. (2003)
Espanha Costa Mediterranea 1995; 1999-2000 124 - 18722 Diez et al. (2002)
Polénia Porto de Gdynia 2009 1717 - 6743 Radke et al. (2012)
China Hong Kong <0,04-224 Cheung et al. (2003)
Peninsula Ibérica  Costa Atlantica e Mar Mediterraneo 1995-2003 <1,5-3069 Diez e Bayona (2009)
Portugal Canion Nazaré 2005-2006 <0,1-470 Sousa et al. (2012)
Austrélia Grande Barreira de Corais 2000 <1 -340000 Negri e Marshall (2009)
Antértica Mar de Ross 2002 <20 - 2290 Negri e Marshall (2009)

Nota — Amostragem: ano de coleta das amostras; nd: ndo detectado.
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No Brasil, os efeitos da poluicdo por TBT nas regifes costeiras datam do inicio do
século XXI e utilizaram como modelo o neogastropode Stramonita haemastoma, que se
mostrou um bioindicador sensivel (LIMAVERDE et al., 2007; CASTRO et al., 2008). O
parametro avaliado nas populagdes silvestres deste molusco tem sido a frequéncia de fémeas
com caracteres masculinos tal como pénis e/ou vaso deferente, fenbmeno conhecido como
imposex (FERNANDEZ et al., 2007). Este parametro tem sido correlacionado com as
concentragbes de TBT nos sedimentos de regides costeiras do Brasil, nas quais estéo
instalados portos e/ou marinas com intensa movimentacdo de embarcagbes (FERNANDEZ
et al., 2005; TOSTE et al., 2011; CASTRO et al., 2012a; CASTRO et al., 2012b). Em
Arraial do Cabo, no Estado do Rio de Janeiro, TOSTE et al. (2011) reportaram aumento na
incidéncia de imposex apos o estabelecimento da Norma da Autoridade Maritima do Brasil
(NORMAM), que regulou a aplicagdo do TBT (NORMAM, 2007). A elevada frequéncia de
imposex sugere ineficacia no cumprimento da legislag&o.

Ante as evidéncias da contaminacdo generalizada por TBT e os efeitos bioldgicos
associados, a IMO coordenou um esfor¢o global para regulamentar a utilizacdo de SAI
danosos, & base de TBT, em navios. A convencdo proposta em 2001 pela IMO, intitulada
“International Convention on the Control of Harmful Anti-fouling Systems on Ships”,
requereu das partes a proibicdo do uso dos SAI & base de TBT em seus navios (IMO, 2001).
As metas estabelecidas nesta convencdo foram proibir a aplicacéo ou reaplicacdo dos SAI a
base de TBT em navios até 2003 e proibir a presenca de tais sistemas nos cascos dos navios
até 2008. As metas revelaram a urgéncia em combater a polui¢éo por TBT, contudo a adeséo
das partes & convencao foi bastante lenta.

O artigo 18 da convengdo acima citada condicionou a entrada em vigor da mesma a
ratificacdo por parte de 25 Estados que representassem 25% da navegacdo mercante
mundial. Esta condicionante postergou até 2007 a entrada em vigor da convencédo, quando o
Panama tornou-se Estado parte, representando-se 38,1% da navegacdo mundial (SENDA,
2009). Oficialmente a convencdo entrou em vigor em 17 de setembro de 2008 e 63 paises
tornaram-se parte da mesma, representando 81% da frota mercantil (IMO, 2012). O governo
brasileiro aprovou a convencédo através do Decreto Legislativo n° 797/2010, que entrou em
vigor apenas em 20/05/2012. Antes deste decreto, a Unica proibicdo quanto & utilizacdo de
SAI danosos em embarcagdes consistiu na Norma da Marinha do Brasil (NORMAM) que
regulou a aplicagdo dos mesmos (NORMAM, 2007). A convengdo da IMO ndo se aplica,
entretanto, a navios de guerra, embarcagOes utilizadas sem fins comerciais pelos Estados
parte, estruturas utilizadas na aquicultura e aos demais usos de TBT como biocida (IMO,
2001; FITRIDGE et al., 2012). Dessa forma, o aporte de TBT para o ambiente marinho pode
continuar no presente.
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1.5 Modelos bioldgicos para avaliacéo da toxicidade do TBT

Os moluscos sdo os modelos mais amplamente utilizados em testes ecotoxicol6gicos
para avaliar a toxicidade do TBT. Estes sdo bioindicadores utilizados em programas de
monitoramento da polui¢do por TBT no ambiente marinho, pois tém hébito sedentério, s&o
abundantes e faceis de coletar, apresentam elevados fatores de bioacumula¢do (LANGSTON
e POPE, 2009) e sdo os modelos mais sensiveis a este poluente (ALZIEU, 2000b; EVANS e
NICHOLSON, 2000). Devido aos prejuizos econdmicos decorrentes do declinio de
populacBes de moluscos, a primeira relagdo concentracdo de TBT versus efeito bioldgico foi
estabelecida para espécies de moluscos (HIS e ROBERT, 1985).

Organismos planctonicos, que se deslocam passivamente com o movimento das massas
de &gua, também tém sido utilizados para monitorar e avaliar a contaminacdo do ambiente
marinho pelo TBT. Os organismos de habito planctdnico constituem a base da cadeia
alimentar oceénica e podem acumular e transferir o TBT para niveis troficos superiores
(HOEKSTRA et al., 2003). HARINO et al. (1999) reportaram a primeira evidéncia de
acumulo de organoestanicos em organismos plancténicos a partir de amostras coletadas no
Porto de Osaka, Japdo, entre 1989 e 1996. Segundo os autores, as concentragdes dos
organoestanicos (TBT, DBT, MBT e TPT) variaram de nd a 7 pg g™ ps (peso seco), com
predominio do TBT ao longo dos 7 anos de monitoramento. A partir das concentragdes de
organoestéanicos reportadas para o plancton, HARINO et al. (1999) néo identificaram uma
tendéncia temporal, contrastando com a reducéo das concentracdes de organoestanicos na
agua ao longo dos sete anos.

A toxicidade do TBT foi avaliada para diferentes organismos modelo do pléncton, como
fitoplancton (RUMAMPUK et al., 2004), copépodos (BUSHONG et al., 1990), rotiferos
(COCHRANE et al., 1991) e larvas de ouri¢co-do-mar e peixe (PINKNEY et al., 1990;
PERINA et al., 2011). A avaliacdo da sensibilidade ao TBT de diferentes modelos deve
levar em consideracdo fatores relacionados a ecologia da espécie e & operacionalizacdo dos
bioensaios em laboratério (CHAPMAN, 2002). Estes fatores podem ser complementados
com informacdes prévias sobre a sensibilidade do organismo a diferentes poluentes.

A conjugacéo dos fatores acima mencionados destaca a utilizagdo dos copépodos como
modelos em testes de toxicidade. Copépodos (Classe: Copepoda, Filo: Crustacea) sdo
microcrusticeos com diversidade estimada em mais de 7.500 espécies e sdo de importancia
fundamental na cadeia trofica oceénica, pois conectam os produtores priméarios a niveis
troficos superiores (TRUJILLO e THURMAN, 2011). Quanto ao habito, podem ser
plancténicos ou bentdnicos, estes Gltimos vivendo associados ao substrato oceanico. Os
copépodos bentdnicos compdem a meiofauna, cujos organismos passam através de malha de
500 um e ficam retidos em malha de 42 um, sendo o segundo grupo mais abundante nas
comunidades meiobénticas (SOUZA-SANTOS et al., 2004).



12

A classe Copepoda subdivide-se em sete ordens das quais a ordem Harpacticoida
destaca-se por conter cerca de 1.500 espécies e ser ubiqua no ambiente marinho (COULL,
1977, DAHMS e QIAN, 2004). Os Harpacticoida s&o primariamente de vida livre e isto tem
favorecido seus cultivos em laboratério para utilizagdo como alimento vivo (DRILLET et
al., 2011). Altas densidades em laboratério tém sido reportadas para cultivos das espécies
Tisbe holothuriae (STOTTRUP e NORSKER, 1997) e Tisbhe biminiensis (RIBEIRO e
SOUZA-SANTOS, 2011). Além da otimizagdo do cultivo de T. biminiensis, esta espécie
tem se destacado como alimento vivo para Litopenaeus vannamei (LIMA e SOUZA-
SANTOQOS, 2007) e Artemia sp. (LIMA e SOUZA-SANTOS, 2011) e para o cavalo-marinho
Hippocampus reidi (WILLADINO et al., 2012).

Os cultivos em laboratério das espécies de copépodos Harpacticoida, especialmente
aquelas do género Tisbe, estimularam a utilizacdo das mesmas como modelos em bioensaios
de toxicidade. Além da importancia ecoldgica, fatores como ampla distribuicdo geogréfica,
ciclo de vida curto, facilidade e resisténcia a manipulagdo e baixo custo para realizacdo dos
bioensaios tornaram as espécies de Harpacticoida modelos adequados para testes
ecotoxicologicos (DIZ et al., 2009). Dessa forma, as espécies de Harpacticoida tém sido
utilizadas para avaliar o efeito de poluentes a nivel molecular (LAURITANO et al., 2012) e
sobre parametros populacionais importantes como sobrevivéncia, fecundidade e taxas de
crescimento (BECHMANN, 1994; 1999).

A sensibilidade dos copépodos ao TBT vem sendo registrada ao longo dos ultimos 30
anos (LINDEN et al., 1979; BUSHONG et al., 1988; KUSK e PETERSEN, 1997; ARA et
al., 2010; KEGLEY et al., 2011) e no presente trabalho serd avaliada a sensibilidade de T.
biminiensis ao TBT tanto na &gua quanto no sedimento, bem como uma revisdo da
toxicidade aguda deste contaminante para crustaceos.



13

2. OBJETIVOS

2.1 Obijetivo Geral

Avaliar a toxicidade do tributilestanho (TBT) dissolvido na agua e adsorvido ao
sedimento para o copépodo marinho Tisbe biminiensis.

2.2 Objetivos especificos

1. Revisar a toxicidade dos compostos de tributilestanho para as espécies de crustaceo bem
como avaliar o efeito de fatores quimicos, experimentais e bioldgicos sobre a variacdo
da concentragéo letal a 50% dos organismos expostos em bioensaios (CLso).

2. Avaliar a toxicidade aguda do TBT dissolvido na &gua para fémeas ovigeras do
copépodo T. biminiensis.

3. Avaliar a toxicidade letal e sub-letal do TBT adsorvido ao sedimento para o copépodo
T. biminiensis.

4. Avaliar o efeito da liofilizacdo do sedimento sobre a toxicidade letal e sub-letal do TBT
adsorvido ao sedimento para T. biminiensis.



3. CAPITULO 1

REVISAO DA TOXICIDADE AGUDA DO TRIBUTILESTANHO PARA
CRUSTACEOS

14
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3.1 RESUMO

A revisdo da toxicidade de um poluente é o primeiro passo na avaliagdo do seu risco
ecoldgico. O objetivo deste capitulo € revisar a toxicidade aguda do TBT para crusticeos. A
revisdo foi realizada a partir de dados extraidos da base de dados da Pesticide Action
Network North America (PANNA). Os dados foram agrupados por critérios taxondmicos
(Classe e Ordem), experimentais (tipo de teste e tempo de avalia¢do) e quimicos (composto
de TBT). Para cada agrupamento calculou-se uma CLsy mediana. A revisdo da toxicidade
indicou que a Classe Copepoda foi mais sensivel ao TBT relativamente as Classes
Malacostraca e Branchiopoda. A Ordem Anostraca, representada pela espécie Artemia
salina, foi a mais resistente ao TBT. Estas diferengas provavelmente estéo relacionadas ao
ciclo de vida, tamanho dos organismos, sistemas de detoxificagdo e ao balango
absorcdo/excrecdo do TBT pelas diferentes espécies. Ndo houve diferencas significativas
entre testes estdtico, semi-estatico e de fluxo continuo. Isto pode estar relacionado a
estabilidade do TBT, contudo o tipo de teste deve ser escolhido com cautela. Foi possivel
modelar a redugdo na CLsy mediana para copépodos e claddceros, estimando-se a
concentrago letal incipiente para ambos os grupos em 0,03 e 2 ug L™, respectivamente. Os
copépodos foram mais sensiveis a0 TBT que os cladéceros. A molécula cloreto de
tributilestanho foi mais toxica aos crustaceos relativamente ao metacrilato de tributilestanho,
ndo havendo diferengas significativas entre os demais compostos de TBT. O agrupamento
das CLso pelos critérios taxondmicos, experimentais e quimicos se mostrou Util na revisao
da toxicidade do TBT, pois permitiu estimar e comparar as CLsp entre 0s agrupamentos e
avaliar a variabilidade dos mesmaos.

3.2 INTRODUCAO

A revisdo da toxicidade de um poluente € a primeira etapa para o estabelecimento de
critérios de protecdo da vida aquética (EPA, 2003b). Atualmente, revisdes periodicas e
sistematicas sdo facilitadas pela existéncia de bases de dados disponiveis na internet como a
Pesticide Action Network North America (PANNA) (KEGLEY et al, 2011), a
Ecotoxicology (ECOTOX) (EPA, 2013a) e o sistema ETOX (FEA, 2013). Os critérios para
protecdo da vida aquética podem ser qualitativos (as concentra¢des dos poluentes ndo
podem produzir efeitos toxicos), operacionais (as concentragdes ndo podem exceder 1/10 da
CLs0-96h do poluente) ou numéricos (estabelecimento de limites para as concentracfes do
poluente) (EPA, 2003b).

Nos Estados Unidos, os critérios numéricos se baseiam em parametros de toxicidade
aguda e cronica, bem como nos fatores de bioacumula¢éo dos poluentes. Para proteger a
vida aquédtica dos efeitos agudos sdo utilizados dois pardmetros de toxicidade: a
concentragdo letal a 50% dos organismos (CLso) e/ou a concentragéo de efeito a 50% dos
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organismos (CEsp). A toxicidade aguda do poluente deve ter sido avaliada para ao menos
uma espécie animal de oito diferentes familias: duas familias de vertebrados, uma familia
que ndo seja de artropodes ou vertebrados, uma espécie da familia Penaeidae ou Mysidacea,
trés familias de invertebrados e outra familia de livre escolha (RUSSO, 2002). Para proteger
a vida aquatica dos efeitos cronicos, efeitos sub-letais (e.g., reducdo no crescimento) devem
ser quantificados para espécies de trés familias: ao menos uma espécie de peixe, uma de
invertebrado e uma espécie agudamente sensivel (EPA, 2003b). Deve ser quantificado ainda
efeito sobre ao menos uma espécie de alga ou planta vascular, tal como deve ser
determinado ao menos um fator de bioconcentragdo (EPA, 2003b).

A obtencéo dos pardmetros acima mencionados permite calcular valores médios para
espécies e géneros (EPA, 2003b; KEGLEY et al., 2011). Este valor médio ndo considera as
diferengas concernentes ao tipo (e.g., testes estdticos e semi-estatico) e duragdo dos
bioensaios e quanto aos compostos testados (KEGLEY et al., 2011). Diferencas relativas ao
estagio de vida das espécies sdo consideradas quando h& uma variagdo maior que um fator
de 2 entre os pardmetros de toxicidade para cada estagio (RUSSO, 2002). Com os valores
médios para cada género, torna-se possivel construir as curvas de sensibilidade das espécies
(em inglés species sensitivity distribution - SSD) ao poluente e o estabelecimento do valor
agudo final (VAF). Este VAF ¢ a base para o estabelecimento do critério de qualidade para
determinado poluente (EPA, 2013b).

A problemética da poluicdo marinha por TBT surgiu na década de 1970 com registros
de desregulacdo enddcrina em moluscos (ANTIZAR-LADISLAO, 2008). Atualmente, as
concentragdes deste poluente sdo consideradas em diversos critérios de qualidade da agua
(EPA, 2003a; CEC, 2006) de forma a proteger a vida aquética. O critério estabelecido pela
EPA (2003a) para protecdo da vida marinha é 0,42 pg L™, equivalendo ao VAF dividido por
2. As concentragBes médias de TBT na 4gua do mar, ao longo de trés anos, ndo podem
exceder este critério (EPA, 2003a).

Crustaceos sdo componentes importantes na cadeia tr6fica marinha e estimativas
indicam que neste subfilo existem cerca de 66,000 espécies (LEBLANC, 2007). As espécies
de crustdceos possuem complexos mecanismos de detoxificagdo contra contaminantes,
entretanto a sensibilidade destas pode variar drasticamente (JAMES e BOYLE, 1998). O
objetivo deste capitulo é revisar a toxicidade aguda do TBT para as espécies pertencentes ao
subfilo Crustacea. O efeito de fatores bioldgicos, quimicos e experimentais sobre a
variabilidade das CLsq foi também avaliado.
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3.3 MATERIAIS E METODOS

3.3.1 Revisdo da toxicidade aguda para crustaceos

A revisdo da toxicidade aguda dos compostos de tributilestanho para os crustaceos foi
feita a partir dos registros disponibilizados na base de dados da Pesticide Action Network
North America (KEGLEY et al., 2011). Uma pesquisa inicial foi realizada com o termo
“tributyltin” e todos os compostos de tributilestanho registrados foram analisados quanto a
disponibilidade de dados de toxicidade aguda (isto €, CLsp). Os valores da CLsy foram
descritos com informac@es disponibilizadas na base de dados sobre a espécie bioldgica
utilizada e as condigbes do bioensaio. As descrigBes concernentes a espécie foram nome
cientifico e estagio de vida (larval, juvenil e adulto). Em relacéo as condigdes experimentais
foram registrados o tipo de teste (estatico, semi-estatico e fluxo continuo) e o tempo de
avaliagdo (1 a 31 dias). O composto de tributilestanho utilizado nos bioensaios foi registrado
como fator quimico dos mesmos.

Apoés esta organizacdo dos dados, as espécies foram primeiramente agrupadas pelo
critério taxondmico em Classes do subfilo Crustacea (Copepoda, Malacostraca, Cirripedia e
Branchiopoda) e Ordens dentro das respectivas Classes conforme classificagdo taxondmica
proposta por RUPPERT e BARNES (1996). A descricdo das espécies foi complementada
com informagdes sobre o ambiente aquético (aguas doce, salobra e salgada) e sobre o habito
especifico ao estagio de vida da espécie (plancténico, epibentdnico e bentdnico). O segundo
agrupamento dos valores da CLso foi realizado conforme os critérios experimentais,
agrupando-se os valores pelo tipo de teste e tempo de avaliagéo.

Os compostos de tributilestanho foram identificados pelo seu respectivo nimero CAS
(em inglés, Chemical Abstracts Service) e caracterizados quanto as suas propriedades fisico-
quimicas a partir dos registros obtidos na base de dados SciFinder (ACS, 2012). As
propriedades fisico-quimicas registradas foram peso molecular, solubilidade em &gua (mg L
1), coeficiente de particdo octanol-agua (Kow), coeficiente de particdo carbono organico-agua
(Koc) € fator de bioconcentragdo (FBC). O terceiro agrupamento dos valores da CLs, foi
realizado pelo composto de tributilestanho utilizado nos bioensaios.

3.3.2 Andlise estatistica da CLso dos compostos de tributilestanho

A distribuicdo dos valores da CLs, para as espécies de crusticeos foi primeiramente
avaliada por meio do gréfico boxplot. No primeiro agrupamento foi calculada uma CLsg
mediana para cada Classe e Ordem dos crustaceos analisada. A variabilidade dos valores foi
avaliada calculando-se o 25° e o 75° percentis juntamente com os limites dos valores
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outliers para cada distribuicdo. Para comparar a CLso mediana entre as Classes e as Ordens
foi realizado o teste de Kruskall-Wallis (KW), aplicando-se o teste de Dunn a posteriori. O
mesmo procedimento acima descrito foi aplicado para se avaliar o agrupamento das CLso
pelos fatores tipo de teste e composto de tributilestanho. As CLso agrupadas pelo tempo de
avaliagcdo foram descritas pela mediana e pelos 25° e 75° percentis. Posteriormente, a CLsg
mediana em funcdo do tempo de avaliacdo foi modelada pelo ajuste de curvas. Trés
diferentes modelos foram avaliados: logaritmico (y = a + b In x), exponencial (y = a ™) e
geométrico (y = ax’). O modelo mais adequado foi escolhido pela comparacdo dos
coeficientes de determinagdo (R?). Estes modelos também foram utilizados para avaliar a
relacdo entre as CLsp medianas calculadas para os compostos de tributilestanho e as
propriedades fisico-quimicas dos mesmos (peso molecular, solubilidade em agua, Kow, Koc €
FBC). O nivel de significAncia de 0,05 foi estabelecido para todas as analises.

3.4 RESULTADOS

3.4.1 Propriedades fisico-quimicas e fatores de bioconcentracdo do TBT

A base dados da PANNA registra 21 moléculas de TBT (KEGLEY et al., 2011),
entretanto apenas para 15 moléculas existem informacbes quanto as propriedades fisico-
quimicas e fator de bioconcentracéo (Tabela 3). Estas informagdes consistem de predicbes
feitas por softwares, sendo considerados os valores de pH 8 e temperatura de 25 °C (ACS,
2012). Para seis moléculas (complexo de cloreto, monopropileno-glicol-maleato, naftenato,
neodecanoato, 6xido de isotiocianatotrifenilarsina e polimetacrilato de tributilestanho) nédo
existem predices de propriedades fisico-quimicas e fator de bioconcentracdo na base
SciFinder (ACS, 2012).

Os compostos de tributilestanho tém peso molecular variando de 309 a 694 e em geral
possuem apenas uma molécula de TBT (massa molecular: 290), com excecdo do maleato de
tributilestanho, 6xido de tributilestanho e sulfeto de tributilestanho, com duas moléculas
(Tab. 3). A pressdo de vapor destas moléculas varia em onze ordens de magnitude, com a
molécula resinato de TBT sendo a menos volatil e a molécula fluoreto de TBT a mais volatil
(Tab. 3).

A solubilidade em &gua das moléculas de TBT varia de 0,000081 a 8,5 mg LY,
correspondendo estes valores as moléculas maleato de TBT e tributilestanho
metanosulfonado, respectivamente. O log Ko, varia de 2,3 a 10,5 e, relacionado a esta
propriedade fisico-quimica, o fator de bioconcentragdo varia de 36 a 1.000.000. O log Ko
varia de 2,66 a 7. Das 21 moléculas de tributilestanho existem estimativas de toxicidade
aguda para crustaceos - a partir da CLsy — para apenas 9 moléculas: acetato, acrilato,
benzoato, cloreto, fluoreto, metacrilato, naftenato, 6xido e sulfeto de TBT.



Tabela 3 - Moléculas de tributilestanho com suas propriedades fisico-quimicas, fator de bioconcentracdo (FBC) estimado e fator para conversao das CLs, para base de tributilestanho.

a0 Solubilidade *Fator de

Composto Namero CAS MolTssglar 5;;55?%35 em égula (mg L™ log Koy log Ko FBC anverséo
a CLs

2-piridinacarboxilato de tributilestanho 73149-61-8 412,15 5,6E-05 1,8 3,587 3,33 313 0,7
3-piridinacarboxilato de tributilestanho 27189-59-9 412,15 5,6E-05 3 3,148 3,09 145 0,7
Acetato de tributilestanho 56-36-0 349,1 0,04 6,3 3,208 3,12 162 0,83
Acrilato de tributilestanho 13331-52-7 361,1 0,02 7,2 2,935 2,97 100 0,8
Benzoato de tributilestanho 4342-36-3 411,17 1,36E-04 0,9 4,09 3,6 757 0,71
Cloreto de tributilestanho 1461-22-9 3255 0,51 0,36 3,855 3,47 501 0,89
Fluoreto de tributilestanho 1983-10-.4 309,05 1,8 0,62 3,15 3,09 146 0,94
Isopropilsuccinato de tributilestanho 53404-82-3 449,21 1,95E-05 1,4 3,97 3,54 618 0,65
Linoleato de tributilestanho 24124-25-2 569,49 4,87E-10 0,001 10,547 7 1.00E+06 0,51
Maleato de tributilestanho 14275-57-1 694,16 3,65E-10 0,000081 4,738 3,95 2350 0,84
Metacrilato de tributilestanho 2155-70-6 375,13 0,01 41 3,353 3,2 208 0,77
Oxido de tributilestanho 56-35-9 596,1 1,33E-06 0,083 3,84 3,47 488 0,98
Resinato de tributilestanho 13387-91-2 591,5 7,36E-11 0,00095 9,785 6,7 1.00E+06 0,49
Sulfeto de tributilestanho 4808-30-4 612,17 1,65E-07 0,00067 5,87 4,58 17600 0,95
Tributilestanho metanosulfonado 13302-06-2 385,15 4,41E-03 8,5 2,349 2,66 35,9 0,75

*Equivale ao peso atdmico do TBT dividido pelo peso molecular do composto. Fonte: (KEGLEY et al., 2011); SciFinder (ACS, 2012).
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3.4.2 Agrupamento pela taxonomia do subfilo Crustacea e pelo ambiente

As CLso (N = 136) reportadas para 29 especies de crusticeos variaram de 0,12 a 7300
ng L' (base de TBT) (Fig. 1). As espécies de crustaceos mais resistentes ao TBT
apresentaram Clso maiores que 75 pg L™. As CLsy medianas agrupadas por Classes do
subfilo Crustacea foram 0,96, 2,75, 4,7 e 125 pug Lt para Copepoda, Cirripedia,
Branchiopoda e Malacostraca, respectivamente (Fig. 1). Quando os valores foram agrupados
por Ordens, as respectivas CLso medianas foram 0,88 ¢ 0,96 ug L™ para Harpacticoida e
Calanoida (Classe Copepoda); 2, 5,6 ¢ 27,4 ug L™ para Mysidacea, Amphipoda e Decapoda
(Classe Malacostraca); 2,75 pug L™ para Cirripedia (Classe Cirripedia) e 3,4 e 124 pg L™
para Cladocera e Anostraca (Classe Branchiopoda).
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Figura 1 — Boxplot demonstrando a variagdo das CLs, (ug L) registradas para espécies de crustaceos. A
esquerda do boxplot estdo representadas as CLso, medianas calculadas para Classes do subfilo Crustacea.

As distribuicdes das CLsp para as Classes do subfilo Crustacea estdo apresentadas na
Figura 2. Houve diferencas significativas entre as CLsy medianas para as Classes de
crustaceos (teste de Kruskall-Wallis, H = 28,7, gl = 3, p < 0,0001). A CLso mediana para a
Classe Copepoda foi significativamente menor que as CLsp medianas reportadas para as
Classes Malacostraca e Branchiopoda (teste de Dunn, z = 5,3, p < 0,05). N&o houve
diferencas significativas entre as CLso medianas para as Classes Copepoda e Cirripedia (teste
de Dunn, z = 1,35, p > 0,05). A distribuicdo das CLs, para a Classe Copepoda foi menos
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variavel que as demais distribui¢bes (Fig. 2). A sensibilidade das espécies de crustaceos
marinhos e dulcicolas foi comparada através da andlise das CLsy para a Classe Copepoda
(com espécies marinhas e estuarinas) e para a Ordem Cladocera, representada pela espécie
de &gua doce Daphnia magna (Fig. 3). A CLsg mediana reportada para a Classe Copepoda
(0,96 pg L™ foi significativamente menor que a reportada para a Ordem Cladocera (3,4 pg
L) (teste de Kruskall-Wallis, H = 13,4, gl = 1, p = 0,0003).
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Figura 2 — Boxplots comparando as distribuicdes das CLs, (ng L™) agrupadas por Classes do subfilo Crustacea
(Copepoda, Malacostraca, Cirripedia e Branchiopoda). Os nimeros entre parénteses equivalem ao N amostral.
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Figura 3 - Boxplots comparando as distribuicdes das Cls, (ng L) para crustaceos de agua salgada
(copépodos) e de agua doce (claddceros). Os nimeros entre parénteses equivalem ao N amostral.

3.4.3 Agrupamento por tipo de teste e tempo de avaliagéo

As distribuicbes das CLs, para crustaceos, agrupadas pelo tipo de teste, estdo
apresentadas na Figura 4. As CLsy medianas para os testes estatico, semi-estatico e fluxo
continuo foram, respectivamente, 9,1, 5,9 e 3 ug L™, ndo havendo diferencas significativas
entre as mesmas (teste de Kruskall-Wallis, H = 3,6, gl = 2, p = 0,16). Apesar disso, observa-
se que a distribuicdo das CLs para os bioensaios em fluxo continuo foi menos variavel que
as demais distribuices (Fig. 4).
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Figura 4 — Boxplots comparando as distribuicdes das CLs, (ug L) agrupadas por tipo de teste (estético, semi-
estatico e fluxo continuo). Os ndmeros entre parénteses equivalem ao N amostral.

O agrupamento das CLsg pelo tempo de avaliagdo para todas as espécies de crustaceos
est4 apresentado nas Figuras 5 e 6a, nas quais se observa a reducéo nas CLso medianas com
0 tempo. A redugdo nas CLs, medianas com o tempo ajustou-se melhor a uma curva
geométrica, com coeficientes de determinagdo (R?) de 0,45, 0,74 e 0,74 para 0s
agrupamentos das espécies de crustaceos (Fig. 6a), copépodos (Fig. 6b) e claddceros (Fig.
6¢), respectivamente.
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Figura 5 — Boxplots comparando as distribuicdes das CLso (ug L) agrupadas pelo tempo de avaliagdo dos
bioensaios (1 a 31 dias). Nos bioensaios com 14, 20 e 31 dias estdo registrados apenas um valor de CLsg,

impossibilitando a construcdo do boxplot.
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Figura 6 - Gréficos de dispersio apresentando a modelagem da relagéo CLg, (ng L") em fungo do tempo de
avaliacdo (dias) para os crustaceos (A), copépodos (B) e claddceros (C). Na parte superior do grafico estdo as
equacdes do modelo geométrico (y = ax”) e o coeficiente de determinacéo (R?).
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3.4.4 Agrupamento por composto de tributilestanho

As distribuicBes das CLsy para cloreto, fluoreto, metacrilato, naftenato e 6xido de
tributilestanho estdo apresentadas na Figura 7, com respectivas CLsy medianas de 2,1, 6,7,
89, 82 € 9,1 pg L. Para as moléculas acetato, acrilato, benzoato e sulfeto de tributilestanho
foi reportada apenas uma CLso, equivalendo a 3,3, 123, 4,4 e 3,7 ug L™, respectivamente,
ndo sendo possivel calcular uma CLsy mediana e comparé-las pelo teste de Kruskall-Wallis.
Visto que a CLsp mediana para o naftenato de tributilestanho inclui apenas 2 medidas, esta
foi excluida da analise estatistica. Houve diferencas significativas entre as CLso medianas
reportadas (teste de Kruskall-Wallis, H = 14, gl = 3, p = 0,0032). A CLs, mediana para o
cloreto foi significativamente menor que a CLsg reportada para o metacrilato de
tributilestanho (teste de Dunn, z = 3,37, p < 0,05). N&o houve diferencas significativas entre
0s demais pares de CLs (teste de Dunn, z < 2,55, p > 0,05).
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Figura 7 - Boxplots comparando as distribuicdes das CLs, (g L™) agrupadas de acordo com o grupo aniénico
ligado a molécula de TBT. Para as moléculas acetato, acrilato, benzoato e sulfeto s6 foram registrados um
valor de CLs,, impossibilitando a construcdo do boxplot. Para a molécula naftenato de TBT (N = 2) também
nao foi possivel construir o boxplot. Os nimeros entre parénteses equivalem ao N amostral.

Quanto as relagdes entre as CLso medianas para as moléculas de TBT em fungdo das
propriedades fisico-quimicas das mesmas nenhum modelo avaliado ajustou-se
significativamente (Fig. 8). A distribuicéo, entretanto, sugere uma redugdo na CLso mediana
de 123 pg L para valores < 19 pg L™ com uma diminuic&o na solubilidade a partir de 7 mg
L (Fig. 8b). Esta reducio se observa com o aumento no log Ko, € 0 log Ko a partir do
valor 3 (Fig. 8c e d).
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Figura 8 - Graficos de dispersdo apresentando a CLs, (ng L™) em funcéo do peso molecular (A), solubilidade
em agua (mg L) (B), log Koy (C) e log K (D) das moléculas de TBT.

3.5 DISCUSSAO

As moléculas de TBT sdo moderadamente sollveis em &gua, com solubilidade bem
abaixo do limite de 100 mg L™ estabelecido pela OECD (2000) para substancias soldveis. A
solubilidade do TBT foi estimada para pH 8 a 25 °C, entretanto, na 4gua do mar variagoes
no pH, na salinidade e temperatura alteram a solubilidade deste poluente (INABA et al.,
1995). INABA et al. (1995) demonstraram que a solubilidade do TBT na &gua do mar
diminui com o aumento da salinidade (de 0 a 32). Em pH 4, INABA et al. (1995) estimaram
solubilidade de 90 mg Sn L™, enquanto na faixa de pH entre 6 e 8 a solubilidade foi cerca de
2 mg Sn L™ A diminuicdo na temperatura de 25 °C para 10 °C reduz pela metade a
solubilidade do TBT. Nos bioensaios de toxicidade com espécies marinhas estes fatores
devem ser considerados, pois podem influenciar nos parametros de toxicidade (e.g., CLso).

KWOK e LEUNG (2005) avaliaram o efeito da temperatura e salinidade sobre a CLso-
96h do cloreto de tributilestanho (TBTCI) para o copépodo Tigriopus japonicus. A CLsp-96h
reduziu com o aumento da temperatura, porém o efeito da salinidade dependeu da
temperatura e concentragdo de TBTCI testadas. KWOK e LEUNG (2005) néo explicaram se
a variacdo na CLso-96h esteve relacionada a solubilidade do TBTCI ou & sensibilidade do
organismo sob temperatura/salinidade diferente. A temperatura e a salinidade influenciam as



27

respostas das enzimas acetilcolinesterase e glutationa-S-transferase em Eurytemora affinis
(CAILLEAUD et al., 2007) e poderiam alterar a sensibilidade dos organismos aos poluentes.

A andlise do K, estimado para as moléculas de tributilestanho indica que tais
moléculas sdo muito lipofilicas. A lipofilicidade das moléculas de tributilestanho esta
relacionada & natureza da espécie anidnica ligada ao aomo de Sn. Na molécula
tributilestanho metanosulfonado, a espécie anidnica é o grupo SO3-CHj;, enquanto na
molécula linoleato de tributilestanho a espécie anibnica constitui-se no grupo orgéanico
Ci7H3:0,. A natureza das espécies anibnicas influencia na polaridade da molécula e,
consequlientemente, no grau de lipofilicidade da mesma. Por exemplo, a molécula linoleato
de TBT é mais lipofilica (Ko = 10,5) do que o tributilestanho metanosulfonado (Kew =
2,34).

O log Kow estimado para o TBTCI por BANGKEDPHOL et al. (2009) variou de 3,9 a
4,9 em funcdo da salinidade, com maior log Ko, reportado para salinidade de 32 a
temperatura de 20 °C. BANGKEDPHOL et al. (2009) reportaram que 0 aumento no Koy
com aumento na salinidade estd relacionado ao efeito “salting out” e, dessa forma,
aumentaria o acimulo de TBT nos organismos. A relacdo entre K, e salinidade deve ser
considerada nos bioensaios de toxicidade, pois pode aumentar a variabilidade destes
resultados. Para bioensaios com espécies marinhas ou estuarinas, a solucdo seria a
padronizacdo da salinidade nos mesmos. A salinidade também influencia a particdo do TBT
para o sedimento (HOCH et al., 2002; BANGKEDPHOL et al., 2009).

O fator de bioconcentragdo expressa a razdo entre a concentragdo do poluente nos
organismos e na 4gua. Na agua do mar, fatores como pH, &cidos himicos e concentracéo da
matéria organica dissolvida alteram as estimativas dos fatores de bioconcentracdo (FENT e
LOOSER, 1995; HAITZER et al., 1998). Nos organismos, a estimativa do fator de
bioconcentragéo leva em consideracgdo o balango entre a taxa de absorcdo e de eliminagdo do
poluente (MEADOR, 1997).

O agrupamento das CLs, pelo critério taxondmico se mostrou util para avaliar a
sensibilidade das espécies de crustaceos ao TBT. O agrupamento pelas Classes do subfilo
Crustacea mostrou que as espécies de copepodos foram as mais sensiveis a toxicidade aguda
do tributilestanho. As CLs, reportadas para a Classe Copepoda foram menos variaveis
relativamente as demais Classes, contudo isto pode estar relacionado aos estagios de vida
dos organismos. Na Classe Copepoda, s6 foram reportadas CLs para individuos adultos,
engquanto nas demais Classes incluiram-se CLs, para larvas, jovens e adultos.

A diferencga na sensibilidade das espécies de crustaceos ao TBT esta relacionada a dois
fatores: 1) diferencas nas taxas de absorcdo deste poluente pelas espécies e 2) diferengas nos
sistemas de detoxificacdo das mesmas. A absorc¢do do TBT pelos crustaceos pode variar em
funcdo do estagio de vida, tamanho, sexo, estagio reprodutivo, estado nutricional, atividade
metabolica e da via de exposi¢do (e.g., 4gua e alimentagdo) (MCGEE et al., 1998). A maior
absorcdo de TBT a partir da 4gua ocorre no estagio de vida larval, pois este apresenta maior
proporcdo area/volume e exoesqueleto mais fino (VERRIOPOULOS e MORAITOU-
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APOSTOLOPOULOQU, 1982). As fémeas tendem a ser mais resistentes que 0os machos, pois
transferem o TBT para os ovos (SHIMASAKI et al., 2008; ARA et al., 2010), porém podem
ser mais sensiveis ap6s desova (PEREZ-LANDA et al., 2008). Crustaceos com maior
atividade metabdlica podem absorver mais TBT a partir de exposi¢oes aquosas (MOORE et
al., 1997).

Entre os crusticeos existem diferengas interespecificas na detoxificacdo do TBT (RICE
et al., 1989; JAMES e BOYLE, 1998; OHJI et al., 2002). A detoxificagdo em crustaceos
envolve a debutilacdo da molécula através do sistema enziméatico P450 (JAMES e BOYLE,
1998). Através da debutilagdo, por exemplo, o percentual de butilestanhos (somatério de
TBT, DBT e MBT) nos tecidos da espécie de caranguejo Callinectes sapidus reduziu de
93% para 3,2% ao longo de 12 dias (RICE et al., 1989). Anfipodos gamarideos
metabolizaram o TBT mais eficientemente que anfipodos caprelideos. Esta diferenca se
refletiu na CLso-48h estimada para ambos os grupos: para caprelideos variou de 1,2 a 6,6 pg
L, enquanto para gamarideos variou de 17,8 a 23,1 ug L™ (OHJI et al., 2002). Diferencas
nas enzimas do sistema P450 podem influenciar a eficiéncia da detoxificacdo e,
conseqlientemente, os pardmetros de toxicidade (KIM et al., 2011). Além disso, diferencas
na sensibilidade das espécies podem decorrer da capacidade do sistema biolégico para
manter seu equilibrio interno apds exposicdo a poluentes (VALAVANIDIS et al., 2006).
Poluentes como o TBT induzem a producéo de espécies reativas de oxigénio, que podem
danificar macromoléculas como proteinas e &cidos nucléicos e comprometer o a sintese de
ATP na mitocondria (HOLLINGWORTH et al., 2001; KIM et al., 2011).

Os modelos de agua salgada (copépodos) foram mais sensiveis ao TBT relativamente ao
modelo de 4gua doce (D. magna). A variagdo na sensibilidade destes microcrustaceos pode
estar relacionada a diferengas no balango absorcéo/eliminagéo do TBT pelos organismos e a
diferengas na especiacdo do TBT no ambiente marinho e dulcicola devido a variagdes no
pH. A taxa de absorcdo (k,) do TBT foi quantificada para poucos crustdceos marinhos (e.g.,
anfipodos Rhepoxynius abronius, com k, de 15 mL g™ h™*, e Eohaustorios washingtonianus,
com k, de 305 mL g* h™) e dulcicolas (e.g., D. magna, com k, de 4,85 mL g™ h") (FENT e
LOOSER, 1995; MEADOR, 1997). As taxas de eliminagdo (k.) do TBT indicam que a
eliminagéo se processa lentamente, com taxas de 0,0075, 0,002 e 0,025 h™ para as espécies
R. abronius, E. washingtonianus e D. magna, respectivamente (FENT e LOOSER, 1995;
MEADOR, 1997).

A absorcéo do TBT pelos organismos esté relacionada a fragdo biodisponivel na agua,
que depende da concentragdo da matéria organica dissolvida (MOD) (FENT e LOOSER,
1995; ARNOLD et al., 1998; LOOSER, 2000). FENT e LOOSER (1995) reportaram que
houve uma reducéo de 55% na bioconcentragdo de TBT por D. magna em concentragdes da
MOD variando de 0 a 10 mg L™. Esta reducio pode ser maior & medida que se aumenta o
tempo de exposicdo de D. magna ao TBT (FENT e LOOSER, 1995). Para contaminantes
organicos, em geral, hd uma reducéo no fator de bioconcentracéo em altas concentracfes da
MOD (HAITZER et al., 1998). Apesar dos resultados acima reportados, é possivel que o
efeito da MOD sobre a bioconcentragdo de TBT seja menos pronunciado em copépodos,
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visto que estagios larvais podem se alimentar da MOD (e.g., exudatos organicos de
microalgas) (DECHO e FLEEGER, 1988). Na presente revisdo ndo foi possivel avaliar o
efeito da MOD sobre a CLsy dos modelos de agua doce e salgada, pois este fator ndo foi
reportado para o conjunto de bioensaios revisado.

O efeito do pH na especiacdo do TBT na 4gua foi analisado por RADKE et al. (2008).
Em pH 8, predomina a espécie neutra de TBT (TBTOH), enquanto, em pH < 6, predomina o
cation TBT". A espécie TBTOH ¢é absorvida pelas células mais facilmente do que o TBT"
(FENT e LOOSER, 1995) e isto poderia explicar a diferenga na sensibilidade entre o0s
modelos de agua doce e salgada. Segundo BANGKEDPHOL et al. (2009), o efeito salting
out relacionado aos sais dissolvidos na &gua do mar poderia aumentar o fator de
bioconcentragdo do TBT pelas espécies marinhas. Este segundo fator também explicaria a
maior sensibilidade dos modelos marinhos.

A reducdo da CLsp com o tempo melhor se ajustou para as Classes Copepoda e
Cladocera, ambas com R? de 0,74. Estes ajustes permitiram estimar a concentracéo letal
incipiente, abaixo da qual a mortalidade numa popula¢do nédo atinge 50%. Dessa forma,
mais que 50% dos organismos conseguem completar seu ciclo de vida, garantindo a
manutencdo da populagdo. A concentragdo incipiente foi calculada a partir das equagdes
fornecidas para os copépodos e claddceros (Fig. 5b, ¢). Foi considerado o tempo de 20 dias,
visto que este é o tempo estimado para que os copépodos e D. magna se tornem adultos e
produzam vérias ninhadas, garantindo a manutenc&o da populacdo em niveis ecologicamente
aceitaveis para a perpetuagdo das espécies. Para os copépodos adultos esta concentragdo foi
estimada em 0,03 pg L, enquanto para D. magna foi 2 pg L. Estas concentragdes
encontram-se acima dos critérios de qualidade da &gua estabelecidos no Canada, na
Australia e na Unido Européia (Tab. 4), sugerindo que estes critérios podem ser
considerados seguros para espécies de microcrustaceos. Entretanto, as concentragdes de 0,37
ng L definida pelo Conselho Nacional de Meio Ambiente (CONAMA, 2005) para agua
salobra e de 0,42 ng L™ pela United States Environmental Protection Agency (EPA, 2003a)
foram maiores que a concentracdo incipiente para copépodos. Dessa forma, estes limites
possivelmente ndo estejam adequados para protecdo de populagdes de copépodos. Nenhum
dos limites estabelecidos pelos critérios de qualidade de &gua doce excederam a
concentragdo incipiente para D. magna.
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Tabela 4 — Limites regulatorios do tributilestanho (TBT) estabelecidos em critérios de qualidade da agua no
Brasil, EUA, Canada, Australia e Comunidade Européia.

Limites estabelecidos em legislacio (ng L'l)

Agua Salgada/Salobra Agua doce Orgao (Pais)
0,01/0,37 0,063 CONAMA 357 (Brasil)
0,42 0,46 USEPA (EUA)
0,001 0,008 CCME (Canada)
0,002 0,008 EPA (Australia)
0,0002 0,0002 CEC (Unido Européia)

Nota: CONAMA: Conselho Nacional de Meio Ambiente (CONAMA, 2005), USEPA: United States
Environmental Protection Agency (EPA, 2003a); CCME: Canadian Council of Ministers of the Environment
(CCME, 2012); EPA: Environmental Protection Authority (EPA, 1993); CEC: Commission of the European
Communities (CEC, 2006).

A auséncia de diferencas significativas entre as CLso obtidas nos testes estaticos, semi-
estaticos e de fluxo continuo deve ser interpretada com cautela. A escolha do tipo de teste
deve considerar fatores bioldgicos, quimicos e experimentais. O principal fator biol6gico a
ser considerado na escolha do teste é a concentracdo dos produtos de excre¢do nos sistemas
dos bioensaios. Elevadas concentragfes de amonia podem alterar a sensibilidade dos
organismos e ter um efeito sinérgico com o contaminante em consideragdo (MOORE et al.,
1997). O fator quimico consiste na manutencdo da concentracdo de exposi¢do nos sistemas
de bioensaio. A GESAMP (2002) classifica os compostos organicos como prontamente
biodegradaveis (com baixa persisténcia no ambiente) e ndo prontamente biodegradaveis
(com elevada persisténcia). Dessa forma, quando 0s bioensaios com determinado composto
forem realizados em condigdes (e.g., alimentacdo e exposicao a luz) e periodos maiores que
a meia-vida estimada, deve ser conduzido um teste em fluxo continuo. O TBT &
caracterizado como uma molécula estvel, com persisténcia na dgua de baixa a moderada e
meia-vida variando de dias a semanas (BENSON, 1999). Pelo critério quimico, bioensaios
com o TBT em periodos menores que uma semana, sem alimentacdo e exposicdo a luz,
podem ser conduzidos em condigdes estaticas. O fator experimental consiste na manipulacéo
dos organismos durante bioensaios semi-estaticos. Copépodos bentbnicos sdo geralmente
resistentes a manipulacdo em laboratério, entretanto espécies mais sensiveis podem morrer
devido ao excesso de manipulagéo (DIZ et al., 2009). A desconsideragédo destes fatores pode
aumentar a variabilidade dos resultados dos bioensaios.

A espécie anibnica ligada ao dtomo de Sn parece influenciar as propriedades fisico-
quimicas das moléculas de TBT, entretanto ndo tem um efeito significativo sobre a
toxicidade destas. As excecdes sdo cloreto e metacrilato de TBT, sendo o TBTCI 42 mais
toxico para 0s crustceos que o metacrilato. Para a espécie marinha Penaeus duorarum, a
CLso-96 h média para o TBTO foi 9 pg L™, enquanto para o metacrilato de TBT a CLso-96 h
foi 106 ug L™ (KEGLEY et al., 2011). A diferenca na toxicidade dos compostos de TBT
pode ser menos perceptivel para espécies resistentes, tal como Artemia salina. Para o estagio
larval de A. salina, a CLso-24 h média do TBTCI foi 250 ug L™, enquanto para o metacrilato
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de TBT a CLso-48 h média foi 93 pg L (KEGLEY et al., 2011). O naftenato de TBT néo
foi comparado aos demais compostos pela escassez de CLso reportadas (apenas 2 para a
espécie de agua doce D. magna). Para esta espécie, o naftenato foi 158 vezes menos toxico
que o TBTCI (KEGLEY et al., 2011). No composto metacrilato de TBT, o estanho liga-se
ao grupo orgéanico carboxilico (-COO") por meio de ligacéo covalente. Esta ligacéo faz com
que a liberagdo do tributilestanho seja mais controlada, enquanto que no TBTCI a rapida
dissociacdo da ligacdo CI-Sn facilitaria a absor¢do do TBT pelos organismos
(SUBRAMANIAN, 1985).

As relagdes entre as CLso medianas e as propriedades fisico-quimicas das moléculas de
TBT ndo se ajustaram significativamente a nenhum modelo. A auséncia de ajustes
significativos pode ser decorrente da grande variabilidade associada a fatores bioldgicos,
mascarando o efeito dessas propriedades. A reducéo de 84% na CLso com a diminui¢do na
solubilidade e aumento nos coeficientes de particdo sugere, entretanto, que estas
propriedades tém um efeito importante sobre a toxicidade do TBT para crustaceos.

A revisdo da toxicidade aguda do TBT foi Gtil para avaliar a variabilidade das CLs
entre as espécies de crustaceos. Os agrupamentos foram validos para permitir comparacdes
em elevados niveis taxondémicos (Classes e Ordens) e segundo critérios experimentais. A
elevada variabilidade bioldgica pode mascarar o efeito de outras variaveis importantes (e.g.,
propriedades fisico-quimicas dos contaminantes) nos bioensaios. Apesar disso, fatores
experimentais e quimicos devem ser considerados nas comparaces das CLsy entre as
espécies.
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4.1 RESUMO

Copépodos sdo importantes na cadeia trofica marinha e sdo sensiveis a contaminantes
organicos liberados no ambiente. O objetivo deste capitulo foi avaliar a toxicidade aguda do
TBT dissolvido na 4gua para o copépodo marinho T. biminiensis. Para avaliar a toxicidade
do TBT, foram escolhidas seis concentracdes entre 9,8 e 68,6 ug TBT L™. Acetona foi
utilizada como solvente organico, ndo excedendo a concentracdo de 24 uL L™. Cinco
bioensaios foram feitos em recipientes de vidro, sem alimentacéo e sem exposi¢do a luz. Os
bioensaios duraram 48 h, quantificando-se o nimero de mortos a cada 24 h. As CLso-24h e
CLso-48h médias para o TBT foram 37 e 36 ug TBT Lt respectivamente, com razao média
entre ambas em torno de 1. T. biminiensis foi menos sensivel ao TBT relativamente a outras
espécies de copépodos bentbnicos. Em geral, copépodos bentdnicos sdo menos sensiveis ao
TBT do que copépodos planctdnicos. A concentracdo de 0,07 pg L™ deve proteger
populacBes de copépodos de efeitos agudos associados ao TBT. A razdo CLso-24h/CLso-48
para o TBT foi menor que a obtida para o cromo e para a amdnia, sugerindo que o TBT €
absorvido por T. biminiensis mais rapidamente do que o cromo e amdnia.

4.2 INTRODUCAO

Os compostos de tributilestanho (TBT) foram aplicados como biocidas anti-incrustantes
a partir da década de 1960 (WHO, 1990). Estes compostos foram reconhecidos como
biocidas perfeitos e tornaram-se 0s principais sistemas anti-incrustantes (SAIl) aplicados em
navios. CHAMP (2001) estimou que o TBT foi aplicado entre 70-80% dos 80.000 navios da
frota mercante global.

O uso difuso do TBT rapidamente se constituiu num problema de poluigdo marinha. Na
década de 1970, declinios em populacbes de ostras e anomalias na calcificacdo das
carapacas destas foram observados na baia de Arcachon (Franga) (ALZIEU et al., 1986). As
anomalias na calcificagdo foram correlacionadas as concentragdes de TBT na &gua da baia
(ALZIEU et al., 1982). Bioensaios em laboratério com a ostra C. gigas estabeleceram a
relagdo dose-resposta entre o TBT e as anomalias (HIS e ROBERT, 1985). Posteriormente
foram reconhecidos outros efeitos toxicos associados ao TBT como indugéo do imposex em
moluscos (BIGATTI et al., 2009), reducdo no sucesso reprodutivo em anfipodos (AONO e
TAKEUCHI, 2008) e alteragdo na propor¢do macho-fémea em copépodos (HUANG et al.,
2006).

Os efeitos associados ao TBT mobilizaram a IMO para proibir o uso destes como SAl
(CHAMP, 2003). Em 2001, a IMO prop6s uma convencdo para o controle do uso de
sistemas anti-incrustantes danosos em embarcagdes (em inglés, Control of Use of Harmful
Anti-fouling Systems on Ships (IMO, 2001). As metas desta convengdo (banimento total do
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uso de TBT em sistemas anti-incrustantes) foram ousadas, porém a adesdo das partes foi
timida. Oficialmente esta convencdo entrou em vigor apenas em 17/09/2008 e atualmente
tem 63 paises parte, cuja frota equivale a 81% da frota global (IMO, 2012).

Apo6s a convengdo da IMO, as concentracbes de TBT na 4gua do mar comegaram a
declinar (ANTIZAR-LADISLAO, 2008). Contudo, atualmente estas concentragdes ainda
séo consideradas elevadas. LI1U et al. (2011) reportaram concentrages de TBT variando de
17 a 274 ng L™ em érea de maricultura em Taiwan. Amostras de agua do Porto de Gdynia
(Polbnia) apresentaram concentragdes de TBT variando 12,6 a 191 ng L™ (RADKE et al.,
2012). Na costa mediterranea da Espanha, MARTI et al. (2011) reportaram concentragdes
de TBT de 26 ng L™. Todas essas concentracdes excedem os limites estabelecidos por varias
agéncias de protecdo ambiental (EPA, 2003a; CEC, 2006; CCME, 2012).

A toxicidade do TBT na é&gua tem sido avaliada para espécies de microalgas
(SIDHARTHAN et al., 2002), moluscos (HAGGER et al., 2005), ourigos-do-mar (PERINA
et al., 2011), anfipodos (OHJI et al., 2002) e copépodos (KWOK e LEUNG, 2005;
KARLSSON et al., 2006; BAO et al., 2011). Estes ultimos sdo adequados como modelos
para bioensaios, pois sdo cosmopolitas, tém ciclo de vida curto e sdo faceis de manipular e
manter em laboratorio (DIZ et al., 2009). Os cultivos de copépodos em laboratério tém sido
padronizados e fornecem organismos saudaveis para os bioensaios (RIBEIRO e SOUZA-
SANTOS, 2011).

A toxicidade do TBT para copépodos foi estimada para poucas espécies (e.g., Nitocra
spinipes, Tigriopus japonicus, Eurytemora affinis, Acartia tonsa, Pseudodiaptomus
marinus) (KEGLEY et al., 2011). Como nova op¢éo para 0s bioensaios, Tisbe biminiensis
tem sido proposto como modelo para espécies de copépodos bentdnicos tropicais
(ARAUJO-CASTRO et al., 2009). Esta espécie se distribui ao longo da zona costeira do
Atlantico e vive associada a macroalgas bentonicas (VOLKMANN-ROCCO, 1973). Nos
cultivos em laboratério, T. biminiensis apresenta elevadas taxas de crescimento populacional
(PINTO et al., 2001). O objetivo deste capitulo é avaliar a toxicidade aguda do
tributilestanho dissolvido em &gua para fémeas ovigeras de T. biminiensis.
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4.3 MATERIAIS E METODOS

4.3.1 Cultivo do organismo modelo

O copépodo marinho T. biminiensis se distribui ao longo da zona costeira do Atlantico
tropical e pode ser encontrado associado as macroalgas bent6nicas (VOLKMANN-ROCCO,
1973). Para obtencdo de espécimes de T. biminiensis, areia e macroalgas foram coletadas na
Praia do Farol, em Olinda (PE), e, em laboratdrio, as amostras foram lavadas em agua do
mar para remocgdo dos organismos. Fémeas ovigeras foram isoladas com auxilio de
microscopio estereoscopico e identificadas conforme descricdo feita por VVolkmann-Rocco
(1973). O cultivo em laboratorio desta espécie foi realizado segundo as condi¢bes Otimas
estabelecidas por Pinto et al. (2001), Aradjo-Castro e Souza-Santos (2005), Souza-Santos et
al. (2006) e Ribeiro e Souza-Santos (2011). As condicbes de cultivo s&o auséncia de
substrato, salinidade de 30-38, temperatura de 28-30 °C e alimentacéo a base de racdo para
peixe e diatoméceas Thallassiosira weissflogii ou Chaetoceros calcitrans. A &gua do mar
utilizada para manutengdo dos cultivos foi coletada na praia de Barra de Sirinhaém, nas
dependéncias da empresa de maricultura Potipord, e filtrada sequencialmente por filtros
CUNO® de 25 e 3 um, apds o que foi esterilizada pela exposicéo a radiacdo ultravioleta.

4.3.2 Preparo das solugdes

O o6xido de tributilestanho (TBTO) foi adquirido da companhia Sigma-Aldrich e possui
as seguintes especificacdes: grau de pureza 96%, peso molecular de 596,10 g mol™,
densidade relativa de 1,17 g mL™ a 25 °C e pressdo de vapor menor que 0,01 Pa a 25 °C.
Uma solucéo estoque de TBT foi preparada em acetona a uma concentragdo de 5,7 g TBT L
! (Fig. 9) e armazenada em freezer a -20 °C. A partir dessa solucdo estoque foram
preparadas soluges intermediérias em 4gua do mar com concentragio de 2866 pg TBT L™ e
0,5 mL L™ de acetona. Foram realizados cinco bioensaios de toxicidade e a faixa das
concentragBes-teste foi definida entre 9,8 e 68,6 ug TBT L™, inserindo-se sempre um
minimo de seis concentracfes nesta faixa. Para cada bioensaio foi feita uma solucdo de
trabalho em &gua do mar a partir da solugdo intermediaria. As solucgdes de trabalho foram
usadas para preparar as dilui¢ces nos recipientes-teste.
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TBTO (p=1,17gmL"a 25 °C)

0,5mL

Solucgdo estoque feita em acetona (100 mL)

[TBT]=57¢gL?
0,1 mL

Solucgdo intermediéria feita em dgua do mar
(200 mL)

[TBT] = 2866 pg L', [Acetona] = 0,5 mL L™
24 mL
Solugdo teste

Solucao de trabalho feita em agua do mar

. 500 mL
[TBT] =686 ugL* - D E— ( )

10 mL [TBT] =137 pg L, [Acetona] = 24 pL L*

Volume final: 20 mL
14,3 mL

Solugdo teste

. Solucao de trabalho feita em agua do mar
[TBT]=9,8 ugL* { R (100 mL)

10 mL

Volume final: 20 mL [TBT] =19,6 pg L™, [Acetona] = 3,4 uL L™

Figura 9 — Esquema de preparo das solucfes estoque, intermediaria e trabalho para os bioensaios com T.
biminiensis. As soluges-teste equivalem as concentragdes de tributilestanho (ug TBT L) dissolvido na 4gua
dos recipientes dos bioensaios.

4.3.3 Bioensaios com T. biminiensis

Os bioensaios com T. biminiensis foram realizados segundo padronizagdo estabelecida
por Araujo-Castro et al. (2009), com adaptacbes para avaliar a toxicidade do TBT.
Conforme esta padronizagdo, nos bioensaios foram utilizadas fémeas com idade estimada
entre 7 e 10 dias de vida portando seu primeiro saco ovigero. Para obtencdo destas fémeas
com idade controlada, individuos adultos (> 250 um), entre os quais fémeas ovigeras, foram
separados dos cultivos de manutengdo e colocados no sistema de desova descrito por
Oliveira (2011). Este sistema foi dividido em dois compartimentos por meio de uma peneira
de 120 pm e permitiu que as fémeas ovigeras colocadas no compartimento superior
desovassem por um periodo de 24 h. Apenas os nduplios recém-eclodidos passaram pela
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peneira, permanecendo no fundo do compartimento inferior. Esses nduplios foram retirados
do sistema e cultivados até que atingissem a maturidade, com a visualizacdo de fémeas
portando sacos ovigeros. O sistema permitiu a obtencdo de lotes de organismos com idade
homogénea para utilizagdo nos bioensaios.

Os bioensaios foram realizados em recipientes de vidro transparentes e em cada
recipiente foram primeiramente adicionados 10 mL de &gua do mar. Em cada recipiente
foram colocadas 10 fémeas ovigeras separadas dos cultivos com auxilio de pipeta Pasteur e
visualizadas pela exposi¢do & luz. Apds adigdo das fémeas ovigeras, 10 mL da solugéo
trabalho foi adicionada a cada recipiente e ap6s esta adi¢do iniciou-se o bioensaio. Os
bioensaios duraram 48 h e foram conduzidos sem adi¢do de ragdo ou microalgas como
alimento. Devido a auséncia de alimentacéo, os recipientes ndo ficaram expostos a luz no
decorrer dos bioensaios e estiveram fechados com tampa pléstica para evitar evaporacdo
excessiva. O nimero de mortos em cada recipiente foi registrado a partir da observagdo, em
microscopio estereoscopico, dos individuos iméveis no fundo ou com a regido do urossomo
perpendicular ao prossomo, posicéo caracteristica de individuos mortos. Os animais imoveis
que ndo encontravam-se em posicdo caracteristica foram classificados como mortos quando
ndo foram observados movimentos dos apéndices externos e/ou movimentos do sistema
digestivo interno. A contabilizagdo dos individuos mortos foi realizada a cada 24 h, sendo
estes retirados dos recipientes. Em cada bioensaio foram feitos os tratamentos controle (agua
do mar) e controle do solvente (gua do mar + acetona). Na maior concentragdo de TBT
testada, a concentracdo da acetona ndo excedeu 24 pL L™, abaixo da concentracdo de 100
uL L™ estabelecida pela Organization for Economic Co-operation and Development
(OECD) para ensaios ecotoxicologicos (OECD, 2000). Para cada tratamento foram feitas 4
réplicas.

Nos bioensaios foram utilizadas as concentragdes nominais baseando-se nos resultados
reportados por OHJI et al. (2002) para testes com o TBTCI. A confiabilidade de que as
concentragdes nominais de tributilestanho séo representativas das concentragdes reais no
bioensaio tem sido reportada em diversas publicagfes (ARA et al., 2010; REVATHI e
MUNUSWAMY, 2010). A auséncia de alimentagdo com microalgas, sem necessidade de
exposicdo dos recipientes-teste a luz, também favoreceu a manutencdo das concentracfes
nominais de TBT no decorrer dos bioensaios. A agua utilizada nos bioensaios foi filtrada
(0,45 um) e teve as seguintes caracteristicas: salinidade de 34, oxigénio dissolvido médio de
6 + 1 mg L™ com percentual de saturagio acima de 70% e pH médio de 8,1 + 0,1. Os
bioensaios foram conduzidos & temperatura de 29 + 1°C.
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4.3.4 Anélise dos dados

4.3.4.1 Calculo e comparacéo das CLsg

As ClLso-24h e CLsp-48h foram estimadas pelo método Trimmed Spearman-Karber
(HAMILTON et al.,, 1977) a partir da versdo 1.5 disponibilizada pela United States
Environmental Protection Agency (U.S. EPA) (EPA, 1990). Para avaliar diferengas entre
pares de CLso-48h foi utilizada a férmula proposta por Sprague e Fogels (1976) e endossada
pela U.S. EPA (USEPA, 1985):

G= J[mg (BD)]*+ [10g (£2)] (Eq. 1)

onde:

G: parametro de magnitude

LS(1): limite superior do intervalo de confianca obtido para a CLso-48h do bioensaio 1
CL(1): CLso-48h do bioensaio 1

LS(2): limite superior do intervalo de confianca obtido para a CLs-48h do bioensaio 2
CL(2): CLso-48h do bioensaio 2

Obtido o valor de G, foram ent&o calculados os valores H e Z pelas seguintes equacdes:

H= 10¢ (Eq. 2)
__ Maior CL50

Z= Menor CL50 (Eq.3)

onde:

H e Z: parametros de comparagéo
Maior CL50: maior valor da CLso-48h entre o par das CLsp comparadas.

Menor CL50: menor valor da CLso-48h entre o par das CLso comparadas.
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Os valores H e Z foram comparados. De acordo com Sprague e Fogels (1976), se Z> H
existe diferenga significativa entre o par das CLso-48 h comparadas.

A razdo entre a CLsp-24h e a CLso-48h foi calculada para avaliar a redugdo deste
pardmetro com o tempo e comparada com razdes analogas obtidas a partir dos resultados
publicados por Araujo-Castro et al. (2009) e Aradjo (2005) para o cromo e a amonia,
respectivamente, em experimentos com T. biminiensis.

4.3.4.2 Céalculo da CENO e CEO

A andlise de variancia (ANOVA) foi utilizada para avaliar diferengas significativas
entre a mortalidade media nas concentragdes testadas. O teste de Dunnet foi utilizado a
posteriori para comparar o controle e os tratamentos a fim de estabelecer a concentragéo de
efeito ndo observado (CENO) e a concentragéo de feito observado (CEO). Na comparagdo
da mortalidade média feita pelo teste de Dunnet, a CENO é a maior concentracdo na qual a
mortalidade média ndo foi significativamente diferente do controle. A CEO, por outro lado,
é a menor concentracdo na qual a mortalidade média foi significativamente diferente do
controle. A ANOVA foi aplicada ap6s transformacéo dos dados pela fungédo arco-seno a fim
de normalizar os mesmos (ZAR, 1999). O nivel de significaAncia em todas as analises foi
0,05. Os pressupostos da normalidade e da homogeneidade de variancias foram avaliados
pelos testes de Lilliefors e de Bartlett, respectivamente.

4.4 RESULTADOS

4.4.1 Registro da CLs para Tisbe biminiensis

As curvas de mortalidade das fémeas de T. biminiensis em fungdo da concentragéo de
TBT dissolvido na agua do mar sdo apresentadas na Fig. 10. Com 48 h de observacéo, as
mortalidades percentuais médias no controle e no controle do solvente foram 0,12% e
0,25%, respectivamente, ndo havendo diferencas significativas entre estes tratamentos (teste
t pareado, t = -0,53, gl = 4, p = 0,62). As CLso-24h e CLso-48h médias foram 37 ug TBT L™
e 36 ng TBT L (Fig. 11), respectivamente, com uma razéo CLso-24h/CLso-48h média igual
a 1 (coeficiente de variagdo de 1%). Os coeficientes de variagdo (CV) para as CLso-24h e
CLso-48h foram 24% e 25%, respectivamente. A comparagdo pareada das CLso-48h pela
formula proposta por Sprague e Fogels (1976) indicou que os pares das CLsy foram
diferentes, com excegédo do par formado pelos resultados dos bioensaios 2 e 4 (Tab. 5). As
CENO foram 39, < 24, 29, 24 e 34 ug TBT L™ nos bioensaios 1, 2, 3, 4 e 5,
respectivamente, com valor mediano de 29 pug TBT L™ (teste de Dunnett, Q < 1,26, p >
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0,05). As CEO foram 49, 24, 34, 29 e 39 pg TBT L' nos bioensaios de 1 a 5,
respectivamente, com valor mediano de 34 pg TBT L™ (teste de Dunnett, Q > 1,26, p <
0,05).
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Figura 10 — Ndmero médio de fémeas de Tisbe biminiensis mortas em fungdo da concentragdo de
tributilestanho (ug TBT L) nos cinco bioensaios com 48 h de duracéo. As barras de erro em cada
concentracdo representam +1 desvio padrao.
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Figura 11 — Registro das CLsy-48h do tributilestanho (ug TBT L™) para as fémeas de Tisbe biminiensis
obtidas em cada bioensaio e a média das mesmas. As barras de erro em torno das CLs, de cada bioensaio

representam o intervalo de confianca (95%). Para a CLsy média, as barras de erro representam + 2

desvios padrdes.

Tabela 5 - Comparacéo dos pares das CLso-48h pela formula proposta por Sprague e Fogels (1976).
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Valores positivos indicam diferenca entre pares de CLso-48h.

Par de Bioensaios Parametro Z Parametro H Diferenca (Z - H)
le2 1.65 1.15 0.50
le3 1.33 1.09 0.24
led 191 1.16 0.75
le5 1.17 1.11 0.06
2e3 1.24 1.14 0.10
2ed 1.16 1.20 -0.04
2eb 1.40 1.16 0.25
3ed 1.44 1.15 0.28
3e5 1.13 1.10 0.03
4eb 1.63 1.17 0.46
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4.5 DISCUSSAO

As CLso-48h do TBT para T. biminiensis variaram de 25 a 48 pg L™ e esta baixa
variacdo esta relacionada a padronizagdo dos bioensaios segundo metodologia inicialmente
proposta por Araujo-Castro et al. (2009). A analise das CLso-48h através da formula
proposta por Sprague e Fogels (1976), entretanto, demonstrou que algumas CLsp diferiram
significativamente entre os bioensaios. Esta comparacdo das CLsy permite destacar os
fatores responsaveis pela variacdo da sensibilidade dos organismos entre os bioensaios: 1)
fatores experimentais, tais como variacdes na salinidade e temperatura de incubacdo dos
organismos; 2) fatores relacionados a origem de organismos coletados no ambiente natural e
3) fatores relacionados ao estado fisiologicos dos organismos cultivados em laboratério.
Estes trés fatores podem aumentar a variabilidade dos resultados de bioensaios de
laboratdrio, mesmo sob condigdes padronizadas (SOSNOWSKI et al., 1979; KWOK e
LEUNG, 2005; BEATRICI et al., 2006; RUBAL et al., 2011). Nos bioensaios com T.
biminiensis, as variagdes experimentais foram negligiveis e todos os organismos foram
obtidos de cultivos de laboratério. Dessa forma, € possivel que a variagdo das Clso, e
consequlientemente da sensibilidade dos organismos, esteja relacionada a variacdo no estado
fisiologico dos mesmos.

A sensibilidade dos organismos pode ser definida como a capacidade de resposta a
estressores ambientais (e.g., poluentes) mantendo suas propriedades vitais. Estas respostas
integram mecanismos de detoxificacdo, mecanismos fisioldgicos e aspectos relacionados a
sua ecologia (LAURITANO et al., 2012). A fisiologia e a capacidade de detoxificagdo dos
organismos podem ser relacionadas a sua dieta e tem sido demonstrado que esta pode alterar
a sensibilidade dos organismos a poluentes (SOSNOWSKI et al., 1979; BEATRICI et al.,
2006). BEATRICI et al. (2006) reportaram que a CEso-48h do dicromato de potéssio para D.
magna variou de 0,43 a 1,78 mg L™ em fungéo da dieta dos organismos. Para T. biminiensis,
ainda ndo foi quantificado o efeito da dieta sobre a sensibilidade dos organismos a
poluentes. Apesar disso, o efeito da dieta foi avaliado sobre o teor e o perfil de &cidos graxos
de T. biminiensis (LIMA et al., 2013). LIMA et al. (2013) reportaram que o teor médio de
lipideos em organismos adultos de T. biminiensis foi 35%, com variacdes significativas em
funcdo da dieta (e.g., em organismos alimentados com rag&o o teor de lipideos foi 32% e em
organismos alimentados com racéo e microalgas o teor foi 38%). O teor de lipideos deve ser
considerado quando se avalia a toxicidade de poluentes orgénicos, visto que pode modificar
os fatores de bioconcentragdo destes compostos e influenciar os parametros de toxicidade
(e.g., CLsp) (HICKIE et al., 1989; RISTOLA, 1995). A hipotese utilizada no presente
trabalho relacionando a variabilidade da CLs, do TBT ao estado fisioldgico dos organismos
deve ser futuramente testada com outros compostos organicos.
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T. biminiensis foi menos sensivel ao TBT relativamente a outras espécies de copépodos
bentbnicos incluindo T. battagliai, N. spinipes e T. japonicus (Tab. 6). As espécies
bentdnicas, entretanto, aparentam ser menos sensiveis ao TBT relativamente as espécies
planctonicas tais como P. marinus, A. tonsa, E. affinis e S. poplesia (Tab. 6). Para comparar
a sensibilidade das espécies bentdnicas e plancténicas ao TBT foi construida a curva de
distribuicdo de sensibilidade das espécies (DSE) com os dados reportados na Tabela 6 (Fig.
12). A DSE ndo apresenta uma distribuicdo homogénea das espécies entre os percentis e as
espécies bentbnicas ocupam os percentis acima de 50% (Fig. 12). Dessa forma, a DSE
indica que as espécies bentdnicas sdo menos sensiveis ao TBT que as planctdnicas. Este
resultado contrasta com a conclusdo reportada por DI TORO et al. (1991). DI TORO et al.
(1991), ao analisarem as CLsp de varios poluentes agrupando diferentes espécies de agua
salgada, concluiram que as espécies bentdnicas foram tdo sensiveis quanto as planctdnicas,
principalmente devido a dispersdo de sensibilidade das espécies epibentonicas. A andlise
feita no presente estudo foi mais sensivel que a reportada por DI TORO et al. (1991) e deve
ser conduzida para cada poluente, agrupando-se medidas no menor nivel taxonémico
possivel (no presente estudo foram consideradas CLs, apenas para Classe Copepoda).

A diferenca na sensibilidade das espécies de copépodos bentonicos e plancténicos pode
estar relacionada a trés fatores: (1) mecanismos de detoxificacdo mais eficientes nas espécies
bentonicas, visto que usualmente estas sdo expostas a maiores concentragcdes de compostos
hidrofobicos tal como o TBT; (2) diferencas filogenéticas entre as espécies planctonicas
(Ordem Calanoida) e bentonicas (Ordem Harpacticoida) (DI TORO et al., 1991) e (3)
diferencas ecoldgicas entre as espécies, tais como resisténcia as variacdes ambientais, habito
oportunista (e.g., espécies do género Tisbe) e atividade metabdlica (GOLLASCH et al.,
2000).

As CLsy medianas do TBT para os copépodos planct6nicos e bent6nicos foram 0,86 e
7,33 ng L™, respectivamente, classificando este poluente como extremamente toxico para os
copépodos (GESAMP, 2002). Ao se aplicar a formula estabelecida pela USEPA (EPA,
2003b), utilizada para derivar critérios de qualidade da agua, as médias geométricas das
CLso (Fig. 12), obtém-se um critério de maxima concentracdo (CMC) igual a 0,07 pg L™.
Considera-se que esta concentracdo protege os copépodos de efeitos agudos (EPA, 2003b).
O CMC foi maior que os limites estabelecidos em critérios de qualidade de agua exigentes
como o estabelecido pela Comission of European Communities (0,0002 ug L™, CEC, 2006)
e pelo Canadian Council of Ministers of Environment (0,001 pg L™, CCME, 1999). Em
contraste, 0 CMC foi menor que os limites estabelecidos pelo Conselho Nacional de Meio
Ambiente para aguas salinas de classe 1l (0,37 pg L', CONAMA, 2005) e pela United
States Environmental Protection Agency (0,42 pg L™, EPA, 2003a). Dessa forma, os limites
estabelecidos pelo CONAMA e pela USEPA podem néo ser adequados para protecdo de
populacBes de copépodos planctdnicos e bentbnicos.
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Tabela 6 - Comparacédo da sensibilidade de Tisbe biminiensis com outras espécies de copépodos. CLs:
concentracdo letal a 50% dos organismos; CENO: concentracdo de efeito ndo observado; CEO:
concentracio de efeito observado. Todos os valores em ug TBT L™,

Tempo de

Espécie Estagio Clsg CENO CEO - Referéncia
exposicao
(ng TBTLY) (ugTBTL?) (ugTBTL?Y (dias)
Copépodos bentonicos
Tisbe biminiensis Adulto 36 29 34 2 Este estudo
Tisbe battagliai Copepodito 17 15 21 2 Macken et al. (2008)
Nitocra spinipes Adulto 1,96 4 Linden et al. (1979)
Adulto 12,7 4 Karlsson et al. (2006)
Adulto 1,88 4 Linden et al. (1979)
Tigriopus japonicus Adulto 50 20 4 Lee et al. (2007)
Adulto 18 4 Bao et al. (2011)
Adulto 0,85 2 Araetal. (2010)
Adulto 0,51 2 Araetal. (2010)
Adulto 0,15 0,12 4 Kwok e Leung (2005)
Copépodos planctdnicos
Pseudodiaptomus marinus Adulto 1,2 2 Huang et al. (2006)
Adulto 0,55 4 Huang et al. (2006)
Schmackeria poplesia Adulto 0,41 4 Huang et al. (2010)
Eurytemora affinis Subadulto 2,2 2 Hall et al. (1988)
Subadulto 14 2 Bushong et al. (1988)
Subadulto 25 2 Bushong et al. (1988)
Subadulto 0,6 3 Bushong et al. (1988)
Subadulto 0,5 3 Bushong et al. (1988)
Subadulto 0,6 3 Hall et al. (1988)
Acartia tonsa Adulto 2,94 1 U'ren et al. (1983)
2 3 U'ren et al. (1983)
0,98 4 U'ren et al. (1983)
0,74 5 U'ren et al. (1983)
0,54 6 U'ren et al. (1983)
Adulto 0,24 2 Kusk e Petersen (1997)
Subadulto 11 2 Bushonh et al. (1988)
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Figura 12 — Curva de distribui¢do de sensibilidade das espécies (DSE) de copépodos ao tributilestanho (ng
TBT L. Os circulos representam as espécies planctonicas e os tridngulos as espécies bentonicas. Cada ponto
equivale a média geométrica para cada espécie de copépodo. As médias geométricas foram calculadas a partir
dos dados reportados na Tabela 6.
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Apesar dos copépodos bentonicos serem menos sensiveis ao TBT, houve uma elevada
variabilidade nas CLs reportadas para estas espécies (Tab. 6). Para N. spinipes, a variacao
entre as CLso-96h foi de 112%, enquanto para T. japonicus a variagdo na CLso-96h foi de
111%. Em contraste, ndo houve elevada variacdo nas CLso reportadas para as especies de
copépodos planctonicos. Esta variagdo sugere que apenas o hébito bentbnico ndo é
determinante para definir a sensibilidade dos organismos a poluentes. Outros fatores como o
local de coleta dos organismos e as condi¢des de cultivo podem tornar copépodos
bentbnicos tdo sensiveis quanto os planctdnicos (e.g., T. japonicus, cuja CLso-96h para o
TBT foi 0,15 ug L™) (Tab. 6). Esta hipotese é corroborada pelos resultados reportados por
RUBAL et al. (2011) para bioensaios com o copépodo bentdnico Paronychocamptus nanus.
A CLsp-96h do cobre para P. nanus variou em fungdo do local de coleta dos organismos (de
49 a 175 pg L™ para organismos coletados em regifo ndo contaminada e contaminada,
respectivamente, com cobre) (RUBAL et al., 2011).

Os copépodos absorvem rapidamente poluentes organicos (e.g., DDT, dioxinas) a partir
da 4gua e do alimento (WANG e WANG, 2005; ZHANG et al., 2011). A via de absorcéao
preponderante depende do poluente e do organismo considerado. As taxas de absorcéo do
TBT pelos copépodos ainda ndo foram reportadas na literatura, entretanto, € possivel que a
alimentacéo (e.g., microalgas, bactérias) seja a via de absor¢do preponderante (COELHO et
al., 2002b). Apesar desta preponderancia, a alimentagdo como via de exposicdo ndo foi
considerada nos bioensaios de exposi¢do dos copépodos ao TBT. A auséncia de alimentacdo
objetivou a manutencdo das concentragdes nominais, que podem ser reduzidas devido a
fotdlise e/ou biodegradagdo pelas microalgas (READER e PELLETIER, 1992; TSANG et
al., 1999). Teste preliminar com o copépodo T. biminiensis (ndo reportado nesta dissertacéo)
demonstrou que a CLso-48h foi drasticamente reduzida quando microalgas foram
adicionadas como alimento no bioensaio. Isto indica que alimentacdo aumentou
consideravelmente a concentracgdo interna de TBT em T. biminiensis. Os bioensaios com T.
biminiensis foram conduzidos sem alimentagdo para permitir a comparacdo dos resultados
com os registros da literatura e para garantir a manutenc¢do das concentragdes nominais de
TBT.

A auséncia de alimentacéo prejudica o realismo dos bioensaios, subestima a poténcia de
um poluente e pode confundir a interpretagdo dos resultados (ANKLEY et al., 1994). Por
exemplo, a auséncia de alimentacdo compromete o estado nutricional dos copépodos,
mesmo em curtos periodos de exposicdo. Nos bioensaios com fémeas ovigeras de T.
biminiensis foi observado que, com 48 h sem alimentagcdo, os organismos ficam
despigmentados e podem perder seus sacos ovigeros. Estas observagdes sdo coerentes com 0
balanco energético dos copépodos, que podem alocar 49% da energia para sua propria
sobrevivéncia e 42% para reproducdo (LEE e YAN, 1994). A despigmentagcdo dos
organismos sob estresse alimentar esta relacionada a reducédo no teor de lipideos e, além de
prejudicar a contagem dos mortos ao final do experimento, reduz a bioacumulagdo de
contaminantes (MAGNUSSON e TISELIUS, 2010). Ao final dos bioensaios com T.
biminiensis foi observado que as fémeas ovigeras mortas foram atacadas pelos nauplios e
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este comportamento provavelmente foi causado pela auséncia de alimento nos recipientes-
testes.

O TBT é varias ordens de magnitude mais toxico para T. biminiensis do que a aménia
(CLsp-48h de 12060 pg L) e o cromo (CLsp-48h de 7510 pg L™) (ARAUJO, 2005;
ARAUJO-CASTRO et al., 2009). A razdo CLsy-24h/CLso-48h média igual a 1 para o TBT
sugere que as fémeas de T. biminiensis rapidamente absorveram este poluente. Em contraste,
esta razdo para a amonia foi 2,3 e a razdo CLso-48h/CLsp-72h para o cromo foi 1,6 em
bioensaios com T. biminiensis. A comparagéo das raz0es sugere que T. biminiensis absorve
0 TBT mais rapidamente que a amonia e o cromo. A natureza lipofilica do TBT (log Kow =
3,74) e o elevado teor de lipideos em T. biminiensis (~35% peso seco) podem ter facilitado a
absorcdo do TBT (LAUGHLIN et al., 1986; LIMA et al., 2013). Como consequéncia, 0
TBT parece alcancar o estado de equilibrio dindmico em T. biminiensis dentro de 24 h ap6s
a exposicdo, enquanto que para amdnia e cromo este tempo é maior que 72 h. A razéo entre
as CLso de TBT varia entre diferentes espécies de copépodos (Fig. 13). Estas variacOes
podem estar relacionadas a diferengas nas taxas de absorgéo (k) e eliminacéo (ke) entre as
espécies, resultando em diferencas nos fatores de bioconcentracdo (FENT e LOOSER,
1995). De forma geral, nos copépodos o tempo para se alcancar o equilibrio dindmico do
TBT é menor do que nos anfipodos (MEADOR, 1997). MEADOR (1997) reportou que nos
anfipodos o tempo para atingir o equilibrio dindmico pode ser maior do que 10 dias. A
absorcdo mais rapida do TBT nos copépodos relativamente aos anfipodos pode estar
relacionada a maior relacdo &rea superficial-volume e maiores taxas metabolicas nos
copépodos (MCGEE et al., 1998).
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Figura 13 — Raz0es entre CLso de TBT para quatro espécies de copépodos: Tisbe biminiensis — este estudo;

Tisbe battagliai - MACKEN et al. (2008); Acartia tonsa - U’REN et al. (1983); Eurytemora affinis -
BUSHONG et al. (1988) e HALL et al. (1988).
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Nos sistemas biolégicos, o0 TBT tem um modo de acdo especifico: interfere na sintese
mitocondrial de ATP. Devido a isso, o TBT é descrito como um desacoplador da
fosforilagdo oxidativa (HOLLINGWORTH et al., 2001). Devido a sua natureza lipofilica, o
TBT pode atravessar a membrana celular e se acumular nos depésitos de lipideos da célula
(LEE, 1991; ORTIZ et al., 2005). Dentro da célula, o cation TBT" pode formar complexos
com ligantes contendo &tomos de O, N, P ou S (PELLERITO e NAGY, 2002). Em nivel
celular, os efeitos do TBT consistem na inibicdo da bomba de Ca®* e inibicdo da sintese
protéica e de DNA (GIRARD et al., 1997). Estes efeitos podem desencadear a morte celular
e comprometer a replicacéo celular (GIRARD et al., 1997; HOLLINGWORTH et al., 2001).

Para evitar danos aos sistemas bioldgicos, os organismos desenvolveram defesas contra
poluentes. Para poluentes altamente hidrofébicos, o sistema de defesa consiste de reacfes
enziméticas para facilitar a eliminacdo dos mesmos, conhecidas como reacdes de fase | e
fase Il (LAURITANO et al., 2012). As reagOes de fase | dependem do sistema de enzimas
da familia P450 e, por este sistema, radicais hidroxila (-OH) podem ser ligados & molécula.
Posteriormente, as reacOes de fase Il conjugam acgUcares, sulfatos ou peptideos para facilitar
a excregdo dos poluentes (LEE, 1991). Em copépodos, 0s mecanismos de detoxificagdo de
poluentes orgénicos tém sido elucidados através do sequenciamento genético e da inducdo
da transcricdo genética (HAKIMZADEH e BRADLEY, 1990; LEE et al., 2006; HANSEN
etal., 2008; KIM et al., 2011; LAURITANO et al., 2012). KIM et al. (2011) apresentaram o
primeiro registro do sistema de detoxificacdo de copépodos apds exposi¢do ao TBT. Neste
trabalho foi quantificada a expressdo da enzima superoxido dismutase em T. japonicus apds
exposicdo a concentracdes entre 1 e 20 pg L. Houve inibicdo desta enzima em
concentragdes maiores que 10 pg L™. LEE et al. (2006) reportaram a expressdo da enzima
glutationa-S-tranferase ap6s exposicdo de T. japonicus a octilfenol e PCB. HANSEN et al.
(2008) reportaram a expressdo da mesma enzima apos exposicdo de Calanus finmarchicus a
naftaleno. Os resultados reportados por KIM et al. (2011) sugerem que 0S compostos de
TBT podem aumentar as concentragdes intracelulares de espécies reativas de oxigénio, que
em altas concentragcbes desnaturam proteinas e prejudicam as demais macromoléculas
bioldgicas (LAURITANO et al., 2012). As anélises em nivel de sistemas de detoxificacdo
expdem a grande variabilidade entre as espécies de copépodos, pois mesmo fatores como
teores de lipideos no organismo podem afetar esses sistemas (HANSEN et al., 2009). A
complexa relacdo existente entre o estado fisiologico dos organismos e a eficiéncia dos
sistemas de detoxificagdo poderia explicar a variabilidade reportada para as CLso do TBT
entre as espécies de copepodos.

O aumento nas concentragOes intracelulares das espécies reativas de oxigénio ap0s
exposicdo a poluentes pode desnaturar as proteinas nas membranas celulares e, por isso,
outra resposta tem sido a producdo de proteinas de choque de calor (HAKIMZADEH e
BRADLEY, 1990). Esta € uma resposta homeostatica e consiste na produgéo de proteinas
especificas apds estresse promovido por altas temperaturas, poluentes ou agentes
infecciosos. HAKIMZADEH e BRADLEY (1990) reportaram a producdo de proteinas de
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choque apos exposicdo do copépodo Eurytemora affinis ao TBT na faixa de 0,025 a 0,5 pg
L, contudo néo elucidaram os mecanismos pelos quais esta producéo protegeria E. affinis
do contaminante.

Resumindo os principais topicos discutidos neste capitulo, pode-se afirmar que T.
biminiensis foi agudamente sensivel ao TBT dissolvido na 4gua com CLso-48h média de 36
ng L™*. As Clso-48h variaram significativamente entre os bioensaios e isto pode estar
relacionado as variagdes no estado fisiolégico dos organismos, condicionado pelas
condic@es de cultivo. Os copépodos bentdnicos sdo menos sensiveis ao TBT relativamente
aos planctdnicos. Em concentragdes de TBT menores que 0,07 pg L™?, as populacdes de
copépodos ndo devem sofrer efeitos agudos. Esta concentracdo é menor que alguns critérios
de qualidade da 4gua (e.g, estabelecidos pelo CONAMA e pela USEPA), que dessa forma
podem ndo proteger populacbes de copépodos. T. biminiensis absorve o TBT mais
rapidamente do que a amdénia e o cromo.



5. CAPITULO 3

TOXICIDADE DO TRIBUTILESTANHO (TBT) ADSORVIDO AO
SEDIMENTO PARA O COPEPODO BENTONICO TISBE BIMINIENSIS
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5.1 RESUMO

O sedimento representa uma fonte importante de contaminantes para organismos
bentbnicos, seja atraveés da agua intersticial ou pela ingestdo de detritos orgénicos. O
objetivo deste capitulo foi avaliar a toxicidade do TBT adsorvido ao sedimento para o
copépodo bentdnico T. biminiensis. As concentracfes de TBT foram escolhidas na faixa
entre 1,6 e 39,2 pg g p.u. baseadas na Clso-48h obtida nas exposicbes aquosas. Foi
avaliada a toxicidade letal e sub-letal (efeito sobre a fecundidade total) do TBT em
bioensaios com 96 h de duracéo. Foi também avaliado o efeito da liofilizacdo sobre os
pardmetros de toxicidade. As CLso-96h e CEso-96h médias na fragcdo imida foram 31 e 5,2
ug g p.u., respectivamente. As concentracdes de TBT em sedimentos da regido costeira do
Brasil sdo proximas as concentracGes de efeito do TBT reportadas para T. biminiensis.
Quando comparada & CLso-48h das exposicBes aquosas, a toxicidade do TBT na fracdo
lamosa se ajustou a predigdo feita a partir da teoria de equilibrio de particdo. T. biminiensis
foi mais sensivel ao TBT adsorvido & fracdo lamosa do que outros organismos. Na fragéo
liofilizada, a CLsp-96h ap6s 10 dias de estocagem foi de 20 pg g™ p.u, entretanto observou-
se um aumento na CLso-96h ap6s 30 dias de estocagem. A CEso-96h média na fracdo
liofilizada foi 6 pg g p.u. A vantagem da liofilizagdo foi a reducéo na variabilidade das
CLso-96h, entretanto esta técnica possui a desvantagem de eliminar gradientes fisico-
quimicos do sedimento e pode prejudicar o realismo dos bioensaios.

5.2 INTRODUCAO

Os sedimentos sdo a matriz onde se concentram poluentes organicos como o0s
organoestanicos (e.g., TBT) (BURTON et al., 2002). Concentragdes elevadas de TBT nos
sedimentos ja foram reportadas na América do Sul (6.500 pg Sn kg™ p.s.) (CASTRO et al.,
2012a), Australia (340.000 ug Sn kg’ p.s.) (NEGRI e MARSHALL, 2009) e na regifo
Mediterranea (18.722 ug Sn kg™ p.s.) (DIEZ et al., 2002), confirmando a difusa poluicio
marinha por TBT.

A particdo do TBT para os sedimentos a partir da coluna d’agua (Kg) é governada por
pardmetros como salinidade e pH da 4gua do mar (BANGKEDPHOL et al., 2009) e também
pelas propriedades do sedimento (e.g., contetdo organico) (HOCH e SCHWESIG, 2004).
HOCH e SCHWESIG (2004) reportaram um aumento no log Kq de 1,7 para 3,43 L kg™ com
um enriquecimento organico do sedimento de somente 5%. Esta particdo e o balango
adsorcdo/desorgdo tornam-se importantes para organismos bentonicos, pois determinaréo
quais séo as vias de exposi¢do dos organismos a este poluente: (1) alimentacéo baseada em
detritos organicos e/ou captura de particulas do sedimento ou (2) absorcédo a partir da agua
intersticial (COELHO et al., 2002a).
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Organismos bentdnicos sdo 6timos modelos para avaliar a toxicidade do TBT adsorvido
ao sedimento, pois bioacumulam este contaminante a partir do sedimento e da &gua
intersticial (LOTUFO, 1998b). A toxicidade do TBT adsorvido ao sedimento foi avaliada
para anfipodos, poliquetas (MEADOR et al., 1997), equinodermos (STRONKHORST et al.,
1999), moluscos (COELHO et al., 2002a) e ao nivel de comunidades bentdnicas (AUSTEN
e MCEVOY, 1997). Para copépodos bentbnicos, a avaliacdo da toxicidade do TBT
considerou principalmente a &gua como via de exposicdo (KWOK e LEUNG, 2005; ARA et
al., 2010), sendo essencial avaliar a toxicidade do TBT adsorvido ao sedimento (LOTUFO,
1997; LOTUFO, 1998b; a).

Para avaliar a toxicidade do TBT adsorvido ao sedimento vérias estratégias séo
aplicadas: (1) coleta de sedimentos contaminados por TBT para submeté-los a bioensaios
em laboratério (CHEUNG et al., 2003); (2) transplante de organismos para regides
contaminadas a fim de avaliar efeitos in situ (MORCILLO e PORTE, 2000); (3) avaliacéo
de efeitos (e.g., frequéncia de imposex) em populagdes silvestres (BIGATTI et al., 2009); e
(4) fortificacdo de amostras livres de TBT para estabelecer as curvas dose-efeito (MEADOR
et al.,, 1997). Nas estratégias 1 e 4, freqientemente sdo necessérias manipulagdes do
sedimento para prepara-lo para os bioensaios (e.g., peneiramento, fortificacéo, estocagem)
(ASTM, 2003). Estas manipulacbes alteram as caracteristicas do sedimento e podem
dificultar a interpretacéo dos resultados dos bioensaios (ANKLEY et al., 1994).

O peneiramento do sedimento antes dos bioensaios € essencial para remogdo de
organismos indigenas (ASTM, 2003), contudo pode interferir na parti¢do dos contaminantes
(DAY etal., 1995; FISHER et al., 2004). DAY et al. (1995) reportaram reducdo de 70% nas
concentragbes de PCB apos peneiramento por malha de 250 um. Para remogdo dos
organismos indigenas outras manipula¢cdes foram avaliadas, como autoclavagem,
congelamento, exposicdo a radiagdo ionizante e liofilizacdo do sedimento (BEIRAS e HIS,
1995; DAY et al., 1995; GEFFARD et al., 2004). Apesar de necessarias, todas elas
modificam a toxicidade do sedimento.

A fortificagdo do sedimento (em inglés, spiking) consiste na adicdo de compostos
quimicos & matriz para avaliacdo de efeitos experimentais (e.g., toxicidade) (ASTM, 2003).
Trés fatores importantes devem ser considerados: (1) preparo do sedimento (Umido ou seco);
(2) adicdo experimental, considerando a escolha do solvente orgénico e o método para
fortificagdo; e (3) homogeneizacdo do sedimento fortificado (NORTHCOTT e JONES,
2000b). As condicBes G6timas dependem do contaminante utilizado (MURDOCH et al.,
1997; NORTHCOTT e JONES, 2000a), contudo variagdes nos trés fatores acima podem
afetar a eficiéncia da fortificagdo (BURTON et al., 2006) e consequentemente os resultados
dos bioensaios. O objetivo deste capitulo foi avaliar a toxicidade do TBT adsorvido ao
sedimento utilizando o copépodo bent6nico T. biminiensis como organismo-teste. O efeito
da liofilizag&o sobre a toxicidade do TBT adsorvido ao sedimento foi também avaliado.



52

5.3 MATERIAIS E METODOS

5.3.1 Coleta do sedimento

Sedimento superficial foi coletado no manguezal do estuario do rio Maracaipe
(Pernambuco, Brasil) na maré baixa. Neste estuario ndo existem marinas e portos instalados,
podendo ser considerado como um ambiente pristino (ARAUJO-CASTRO et al., 2009). O
sedimento foi coletado com auxilio de colher de ago inoxidavel e armazenado em recipientes
de vidro. Estes recipientes foram refrigerados em caixa térmica com gelo para transporte até
o laboratdrio. No laboratorio, os recipientes foram mantidos refrigerados a 4 °C. Antes de
cada bioensaio, amostras do sedimento foram peneiradas em malha de 64 um para remocao
de organismos da meiofauna. A fragcdo lamosa (< 64 pum composta por silte e argila) foi
escolhida para os bioensaios por concentrar os compostos organoestanicos (ABALOS et al.,
1997; ARAMBARRI et al., 2003). Para esterilizar o sedimento, aliquotas de 100 g da fracdo
lamosa foram autoclavadas a temperatura de 120-127 °C e pressao entre 1 e 1,5 atm por 40
min (CHANDLER, 1986). O sedimento autoclavado foi resfriado em temperatura ambiente
e, quando necessério, refrigerado a 4 °C até o inicio dos bioensaios.

5.3.2 Preparo das solugdes de TBT e fortificagéo da fracdo lamosa

Uma solugdo estoque do TBTO (obtido da Sigma-Aldrich, pureza 96% e densidade
relativa de 1,17 g mL " a 25 °C) foi preparada em acetona com concentragio de 490 pg TBT
mL™" (Fig. 14). Para estimar as concentracdes de efeito do TBT adsorvido ao sedimento
foram escolhidas concentragdes para as solucBes trabalho a partir da CLso-48h média do
TBT dissolvido na agua (~36 pg L™ — ver capitulo anterior). A partir dessa informacéo
foram preparadas solucdes trabalho entre 16 e 392 pg TBT mL™. A fortificacdo da fragdo
lamosa com TBT foi feita adicionando-se 1 mL de cada solugdo trabalho em 10 g de lama
Umida (ASTM, 2003). Dessa forma, as concentracdes trabalho variaram entre 1,6 e 39,2 ug
TBT g* de peso Gmido (Fig. 14). Apos fortificacdo, a lama foi extensivamente
homogeneizada com auxilio de bastdo de vidro. Para assegurar a completa sor¢édo do TBT a
fase particulada e evaporacdo da acetona, a lama homogeneizada foi mantida em repouso
(envelhecida) por 24 h a 25 °C sem exposicdo a luz (BURTON et al., 2006). Este intervalo €
suficiente para assegurar o equilibrio de particdo do TBT entre o sedimento e a 4gua
intersticial em sedimentos estuarinos (UNGER et al., 1988). Em cada bioensaio foram feitos
os tratamentos controle (sem adi¢éo de acetona a fracdo lamosa) e controle do solvente (com
adicdo de 1 mL de acetona — concentragdo de 0,1 mL g™). A concentracdo de acetona foi
determinada a partir de bioensaios prévios com T. biminiensis. Para cada concentragdo
foram feitas trés réplicas com 10 g de sedimento. O controle e o controle do solvente foram
homogeneizados e envelhecidos da mesma forma que a lama fortificada.
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Sedimento lamoso do
estuario do rio Maracaipe

l

TBTO (p=1,17gmL"a 25 °C)
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Solucgdo estoque feita em acetona (100 mL)
Peneiramento por malha

£
|
l |
1
)

[TBT] = 11466 pg mL*

Autoclavado Solug&o estoque feita em acetona (100 mL)

Massa: 100g [TBT] = 3528 pg mL™*

Temperatura: 120-127 °C

34,7 mL
Pressdo: 1-1,5 atm

. Solugéo estoque feita em acetona (250 mL)
Tempo: 40 min

[TBT] =490 pg mL*

3ml_‘/ \:10 mL

Solugéo trabalho feita em Solugéo trabalho feita em
acetona (50 mL) _ acetona (50 mL)
[TBT] =16 pgmL* [TBT] =392 pg mL*

1mL l l 1mL

_____  » Fortificacio de 10 g fracio lamosa (< 64 pm)

l

Envelhecimento por 24 ha 25 °C

VR

Bioensaios com Liofilizado e
fragdo imida (3) estocado a-20 °C

l

Bioensaios com fracao liofilizada (3)

Figura 14 - Esquema para preparo do sedimento, das solucdes estoque e trabalho, bem como a fortificagdo e
envelhecimento da fragdo lamosa utilizada nos bioensaios com Tisbe biminiensis.
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Trés bioensaios foram realizados para estimar as concentragdes de efeito do TBT adsorvido
a fracdo lamosa Umida.

5.3.3 Determinagéo do peso seco e teor organico do sedimento

Em cada réplica foram determinados gravimetricamente o peso Seco e 0 teor organico
da lama, calculando-se o percentual médio para cada tratamento. Para determinar o peso
seco, 4 g de cada réplica foram secas em estufa a 60 °C por 24 h. Para determinar o teor
organico, 1 g da lama seca foi muflada a 450 °C por 6 h (WANG et al., 2011b). O peso seco
e 0 contetdo inorganico da lama foram calculados pela seguinte formula (MIRANDA e
YOGUI, 2012):

(Pf_ Pr)

PSouC= PP

x 100 (Eq. 4)

onde:
PS ou C: peso seco (PS) ou contetdo inorgéanico (C) na lama (%)

Ps: peso final apds secagem na estufa ou combustdo na mufla, correspondendo ao peso da
lama mais o peso do recipiente (g)

Pi: peso inicial antes da secagem na estufa ou combustéo na mufla, correspondendo ao peso
da lama mais o0 peso do recipiente (g)

P:: peso do recipiente (g)

O teor orgénico (TO, %) na lama seca foi calculado pela seguinte formula:

TO (%,p.s.) = 100 — C (Eq. 5)

O TO (%) na lama Umida foi calculado pela seguinte formula:



55

TO (%,p-s.)

TO (%,p.u.) = 00

x PS (Eq. 6)

5.3.4 Efeito da liofilizag&o sobre a toxicidade da fragcdo lamosa

O efeito da liofilizacdo sobre a toxicidade do TBT adsorvido a fragdo lamosa foi
avaliado apos estimarem-se as concentracfes de efeito (e.g, CLso e CEsp) do poluente em
lama Umida. A fracdo lamosa Umida foi autoclavada, fortificada e envelhecida nas mesmas
condicOes descritas acima (Fig. 14). A fortificacdo do sedimento Umido foi realizada com
concentragdes entre 2,9 e 39,2 ug TBT g™ de peso imido. Ap6s envelhecimento (repouso da
fracdo fortificada por 24 h a 25 °C), a fragdo lamosa foi liofilizada e as amostras secas foram
armazenadas em freezer a -20 °C antes do inicio dos bioensaios. O controle e o controle do
solvente foram preparados conforme descrito anteriormente. Para os controles e para cada
concentracdo de trabalho foram feitas trés réplicas. Trés bioensaios foram realizados para
estimar o efeito da liofilizac&o sobre a toxicidade do TBT adsorvido & fragdo lamosa. Como
as amostras liofilizadas ficaram armazenadas em freezer, avaliou-se também o efeito do
tempo da estocagem das mesmas sobre as concentracfes de efeito. Dessa forma, sub-
amostras de cada réplica foram retiradas 10, 20 e 30 dias apos a liofilizagéo. O efeito sobre a
fecundidade total de T. biminiensis foi avaliado apenas ap6s 20 e 30 dias de liofilizacdo. O
peso seco e o teor organico da fracdo liofilizada foram estimados em cada réplica no
primeiro bioensaio (ap6s 10 dias de liofilizagdo) conforme descrito acima.

5.3.5 Bioensaios com T. biminiensis

O copépodo bentdnico T. biminiensis vive associado a macroalgas bentdnicas e a
sedimentos arenosos (VOLKMANN-ROCCO, 1973). Em laboratério, os cultivos de T.
biminiensis foram estabelecidos em meio livre de substrato (SOUZA-SANTOS et al., 2006),
contudo esta espécie adapta-se a substratos com diferentes granulometrias (ARAUJO-
CASTRO et al., 2009). Os bioensaios com T. biminiensis foram realizados conforme
metodologia estabelecida por Aradjo-Castro et al. (2009). Nos bioensaios com a fracdo
lamosa Umida, 2 g de lama de cada tratamento foram colocados em recipientes de vidro,
cobrindo totalmente o fundo dos mesmos. Nos bioensaios com lama liofilizada, apenas cerca
de 0,4 g foram suficientes para cobrir o fundo dos recipientes. Apds adi¢do do substrato, 20
mL de solucdo algal (concentragdo de 0,2 ug Chl-a mL™) da diatomacea Thallassiosira
weissflogii foram adicionados aos recipientes. A adi¢do da solugdo algal ressuspendeu a
lama e, por isso, um intervalo de 24 h foi necessario para permitir a sedimentagdo das
particulas. Apés a sedimentagdo, 10 fémeas ovigeras de T. biminiensis foram colocadas em
cada recipiente. Os bioensaios duraram 96 h, adicionando-se solucéo algal como alimento
no segundo dia de bioensaio, mantendo-se a concentragdo em 0,2 ug Chl-a mL™. Ao final
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dos bioensaios, as fémeas foram coradas com Rosa de Bengala e fixadas com formaldeido.
Apoés fixacdo, foram quantificadas a mortalidade e a fecundidade total (nduplios e
copepoditos) das fémeas ovigeras. Foram consideradas mortas as fémeas ovigeras mal
coradas e com sinais de decomposicdo das carapagas.

5.3.6 Analise dos dados

A ANOVA foi aplicada para avaliar diferengas significativas no peso seco e no teor
organico médios entre os bioensaios com a fragdo lamosa Umida e liofilizada. O teste de
Tukey foi aplicado a posteriori para identificar as diferencas significativas. A normalidade
e homogeneidade das variancias foram verificadas pelos testes de Lilliefors e Bartlett,
respectivamente.

Em todos os bioensaios, as CLso-96h foram estimadas pelo método Trimmed Spearman-
Karber (HAMILTON et al., 1977). O teste t para amostras pareadas foi utilizado para
avaliar diferencas significativas entre a mortalidade média no controle e no controle do
solvente dos 3 bioensaios realizados. A CENO e a CEO foram estabelecidas conforme
descrito na subseccéo 4.3.4.2 do capitulo 2.

A fecundidade total média das fémeas no controle e no controle do solvente foi
comparada entre os 3 bioensaios pelo teste t para amostras pareadas. Havendo diferencas
significativas, foi considerado nos calculos o controle com a menor fecundidade total
média. Em cada concentragdo foi estimada a redugdo percentual na fecundidade total
média pela seguinte formula:

(Fe— Fy)
R,, = |%| x 100 (Eq. 6)

onde:
Ros: reducdo percentual na fecundidade total média em determinada concentracéo
Fc: fecundidade total média em determinada concentragdo

Fs: fecundidade total média no controle de menor fecundidade

A reducdo percentual na fecundidade total foi considerada como nimero de organismos
mortos. Estes niumeros foram utilizados para estimar a concentragdo na qual a fecundidade
total das fémeas foi reduzida em 50% ap6s 96 h de exposicdo (CEse-96h) pelo método
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Trimmed Spearman-Karber (HAMILTON et al., 1977). A CENO e CEO para a
fecundidade total das fémeas foram estimadas conforme descrito no capitulo anterior. Em
todas as analises foi considerado o nivel de significancia de 0,05.

54 RESULTADOS

5.4.1 Caracterizacao e efeito letal do TBT adsorvido a fra¢do lamosa Umida

Nos bioensaios, o percentual do peso seco medio e o teor organico médio da fracdo
lamosa foram 41% + 4% (desvio padrdo) e 8,4% = 0,8%, respectivamente. N&o houve
diferencas entre a mortalidade média no controle e no controle do solvente (teste t, t =0, gl
= 2, p = 1). As curvas da mortalidade percentual em funcdo do peso Umido nos trés
bioensaios estdo apresentadas na Figura 15. As CLsp-96h médias do TBT adsorvido a
fragio lamosa em termos de peso Umido, peso seco e matéria organica foram 31 pg g*
p.u., 74 ug g’ p.s. e 358 pug g* m.o., respectivamente (Figura 16). Os coeficientes de
variagdo dessas CLso-96h foram respectivamente 27%, 22% e 28%. As CENO quanto a
mortalidade foram 18, 21 e 21 pg g™ p.u. nos bioensaios 1, 2 e 3, respectivamente (teste de
Dunnet, Q < 8,1, p > 0,05). As CEO foram 21, 25 e 25 ng g’l p.u. nos bioensaios 1, 2 e 3,
respectivamente (teste de Dunnet, Q > 8,1, p < 0,05).
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Figura 15 — NUmero médio de fémeas de Tisbe biminiensis mortas em funcdo das concentragfes de
tributilestanho (TBT) adsorvido ao sedimento (ug g" p.u.) em trés bioensaios com 96 h de duragdo. Os
bioensaios 1, 2 e 3 estdo representados nos painéis A, B e C, respectivamente. As barras de erro em cada
concentracao representam +1 desvio padrao.
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Figura 16 - Registro da CLsp-96h do tributilestanho (TBT) adsorvido a fracdo lamosa Gmida para as fémeas
de Tisbe biminiensis. Os resultados estdo apresentados em base de peso Umido (A), peso seco (B) e matéria
organica (C). As barras de erro em torno da CLs, de cada bioensaio representam o intervalo de confianca
(95%). Para a CLs, média, as barras representam +2 desvios padroes.

5.4.2 Efeito sub-letal do TBT adsorvido a fracdo lamosa imida

A fecundidade total das fémeas de T. biminiensis foi significativamente menor no
controle do solvente relativamente ao controle (teste t, t = -2,2, gl = 16, p = 0,03). Dessa
forma, o controle do solvente foi utilizado para estimar a concentragdo de efeito sobre a
fecundidade. A fecundidade média obtida em cada concentracdo de TBT adsorvido ao
sedimento esti apresentada na Figura 17. Nos bioensaios 1, 2 e 3 as CENO foram
estimadas em <2,9, 1,6 e 2,9 ug g'l p.u., respectivamente (teste de Dunnet, Q < 3, p >
0,05). As respectivas CEO foram 2,9, 2,9 e 7 g g™* peso (imido (teste de Dunnet, Q > 3, p
< 0,05). As CEsp-96h médias para a fecundidade total em termos de peso Umido, peso seco
e matéria organica foram 52 pg g™ p.u., 13 pg g* p.s. e 68 pg g* m.o., respectivamente
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(Figura 18). Os coeficientes de variagdo dessas CEsp-96h foram respectivamente 7%, 17%
e 21%.
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Figura 17 - Efeito de tributilestanho (TBT) adsorvido a lama Gmida sobre a fecundidade total média
(nauplios + copepoditos) das fémeas de Tisbe biminiensis em trés bioensaios de 96 h. Os asteriscos
indicam a concentracdo de efeito observado (CEO) em cada bioensaio. As concentragdes 0 e CS
representam a fecundidade total no controle e no controle do solvente, respectivamente. As barras de erro
em cada concentracdo representam um desvio padrdo. Os bioensaios 1, 2 e 3 estdo representados nos
painéis A, B e C, respectivamente.
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Figura 18 - Registro da CEsy-96h do tributilestanho (TBT) adsorvido a fracdo lamosa Umida para as
fémeas de Tisbe biminiensis. Os resultados estdo apresentados em base de peso tmido (A), peso seco (B)
e matéria organica (C). As barras de erro em torno da CLsy de cada bioensaio representam o intervalo de
confianga (95%). Para a CLsp, média, as barras representam +2 desvios padroes.

5.4.3 Efeito letal do TBT adsorvido a fracdo lamosa liofilizada e estocada

Na lama liofilizada, ndo houve diferengas significativas quanto & mortalidade entre o
controle e o controle do solvente (teste t pareado, t = 2, gl = 2, p = 0,18) (Fig. 19). No
primeiro bioensaio, com 10 dias de estocagem, as CLso-96h em termos de peso umido,
peso seco e matéria organica foram 20 pg g” p.u., 50 pug g* p.s. e 212 pg g* m.o,,
respectivamente. Estas CLsp-96h indicam que houve um aumento na toxicidade letal
relativamente & fracdo lamosa ndo liofilizada. Ao longo de estocagem, no entanto,
houve uma reducéo na toxicidade letal da fracdo lamosa liofilizada (Fig. 20). Apds 20 e
30 dias de estocagem, as CLso-96h foram 25 e 29 pg g* p.u., respectivamente. As
CENO foram estimadas em 14, 18 e 25 ug TBT g™ p.u. nos bioensaios com 10, 20 e 30
dias apos liofilizagdo (teste de Dunnet, Q < 2,15, p > 0,05). As CEO foram
respectivamente 18, 21 e 29 ug TBT g™ p.u. (teste de Dunnet, Q > 2,15, p < 0,05).
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Figura 19 - Numero médio de fémeas de Tisbe biminiensis mortas em funcdo das concentragdes de
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Figura 20 - Registro da CLse-96h do tributilestanho (TBT) adsorvido a fragdo lamosa liofilizada em base
de peso umido (A), peso seco (B) e matéria organica (C) para as fémeas de Tisbe biminiensis. As barras
de erro em torno da CLsg de cada bioensaio representam o intervalo de confianca (95%).

5.4.4 Efeito sub-letal do TBT adsorvido a fracdo lamosa liofilizada

N&o houve diferencas significativas quanto a fecundidade total no controle e
controle do solvente (teste t, t = -0,57, gl = 2, p = 0,57). O efeito do TBT adsorvido a
fracdo lamosa liofilizada e estocada sobre a fecundidade total de T. biminiensis est&
apresentado na Figura 21. Nos bioensaios ap6s 20 e 30 dias de liofilizacdo, as CEO
foram estimadas em 2,9 pg g™ p.u. para ambos os testes. Na lama liofilizada, as CEso-
96h médias em termos de peso Gimido, peso seco e matéria organica foram 6 pug g™ p.u.,
15 pug g’ p.s. e 61 pg g* m.o., respectivamente (Fig. 22). Os coeficientes de variacéo
dessas CEsp-96h foram respectivamente 20%, 18% e 19%. N&o houve diferencas
significativas entre as CEsp-96h médias (em base de matéria organica) obtidas nos
bioensaios com lama Umida e lama liofilizada (teste t, t = -1,02, gl = 3, p = 0,37).
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Figura 21 - Efeito do tributilestanho (TBT) apds 20 e 30 dias de liofilizacdo sobre a fecundidade total
média (nauplios + copepoditos) das fémeas de Tisbe biminiensis em dois bioensaios de 96 h. Os
asteriscos indicam a concentragdo de efeito observado (CEO) em cada bioensaio. As concentragdes O e
CS representam a fecundidade total no controle e no controle do solvente, respectivamente. As barras de
erro em cada concentragao representam um desvio padrao.
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Figura 22 - Registro da CEsy-96h do tributilestanho (TBT) adsorvido a fragdo lamosa liofilizada em base
de peso umido (A), peso seco (B) e matéria organica (C) sobre a fecundidade total (nauplios +
copepoditos) das fémeas de Tisbe biminiensis. As barras de erro em torno da CEs, de cada bioensaio
representam o intervalo de confianca (95%). Para a CEs, média, as barras de erro representam + 2 desvios
padrdes.

5.5 DISCUSSAO

Para avaliar a toxicidade do TBT adsorvido ao sedimento é possivel utilizar a
predicdo feita a partir da teoria de equilibrio de particdo (em inglés, Equilibrium
Partitioning, EqP) (DI TORO et al., 1991; MEADOR, 2000). A EgP prediz que, no
equilibrio termodindmico, a fugacidade de um composto nas fases que comp8em um
determinado sistema (e.g., sedimento, composto por particulas, agua e organismos) é
equivalente (BIERMAN, 1990). DI TORO et al. (1991) primeiramente avaliaram a
toxicidade de compostos organicos néo idnicos (CONI) segundo esta predi¢do da EqP e
estabeleceram duas predigdes: 1) a toxicidade de um CONI dissolvido na &gua
intersticial (sistema agua intersticial-sedimento em equilibrio) equivale a toxicidade do
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mesmo dissolvido na agua (0 CONI causara um efeito quantificavel na mesma
concentragdo) e 2) no equilibrio ndo ha uma via de exposicdo preponderante dos
organismos. Estas predi¢des foram estabelecidas para sedimentos cujo teor organico é
maior que 0,2%, caracterizando assim o carbono orgéanico como a principal fase para
sorgdo dos CONI (DI TORO et al., 1991).

No ambiente marinho, a molécula de TBT é descrita como um CONI e encontra-se
principalmente como TBTOH, TBTCl e TBTHCO; (RADKE et al., 2008). A primeira
predicdo da EqP segundo proposto por DI TORO et al. (1991) foi avaliada no presente
estudo. A fracdo lamosa utilizada teve teor organico médio de 8%, sugerindo que esta
fracdo possuiu elevada capacidade de adsorver o TBT (LANGSTON e POPE, 1995).
Para avaliar a primeira predicdo, as concentragdes de TBT na &gua intersticial foram
estimadas pela seguinte formula (DI TORO et al., 1991; DRISCOLL et al., 1998):

Cs mggimo)

K. (Eq.7)

Car =

onde, Cp, é a concentracio de TBT na agua intersticial (ug L™), Cs é a concentragdo do
TBT no sedimento (ug g’ m.o.) e K € 0 coeficiente de particio entre o carbono
organico no sedimento e na agua. Nestas estimativas foi utilizado 0 Ko, de 25,1 L g'l
publicado por MEADOR et al. (1997). As concentracdes de TBT na &gua intersticial
variaram de 1 a 25 ug L™ e as CLsp-96h variaram de 9,7 a 15 pg L™ (média de 13 pg
TBT L) (Tab. 7). A CLs-96h média do TBT na é&gua intersticial esteve dentro da
mesma ordem de grandeza da CLso-48h obtida nas exposi¢fes aquosas e isto demonstra
a eficécia da primeira predicdo feita por DI TORO et al. (1991) para os CONI. Este
resultado corrobora a concluséo reportada por MEADOR (2000) de que, no ambiente
marinho, o TBT comporta-se de acorda com a predi¢do acima reportada. Vale ressaltar
que as predicdes feitas por DI TORO et al. (1991) foram estabelecidas para sedimentos
cujo teor orgénico variou de 0,09 a 12%, entretanto tais predi¢cdes podem ndo ser
verdadeiras para sedimentos com teores organicos mais elevados.
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Tabela 7 - Variagdo das concentrages de tributilestanho (TBT) na fragdo lamosa (ug g' matéria
organica) e na 4gua intersticial (AI) (ug L™) e das CLso-96h para cada uma destas vias de exposicdo. As
concentracdes de TBT na agua intersticial foram obtidas a partir das concentragdes nominais de TBT
adsorvido a fracdo lamosa segundo predicéo feita pela teoria de equilibrio de particdo ((DI TORO et al.,
1991).

Concentrac6es - Sedimento CLxp-96h Concentracdes - Al CLgp-96h
(ngg’ mo.) (ugg” m.o.) (g L") (gL
17 -631 245 - 430 1-25 9,7-15

Os resultados reportados por MEADOR et al. (1997) falsearam para o TBT a
segunda predigdo feita por DI TORO et al. (1991). Para os anfipodos Rhepoxynius
abronius e Eohaustorius washingtouianus e para o poliqueta Armandia brevis, a 4gua
intersticial foi a via preponderante de absorc¢éo do TBT (MEADOR et al., 1997). A via
de absorcdo preponderante para um determinado composto estd relacionada aos
coeficientes de particdo do mesmo (Kow, Koc € Kpoc) € ao hébito do organismo. Para
poluentes com log Ko, menor que 5 a &gua intersticial € a via preponderante de
exposicdo (LANDRUM e ROBBINS, 1990). MEADOR et al. (1997) reportaram que o
Koc (log Ko = 4,4) foi cinco vezes maior que 0 Kqy € 0 Kpoc foi trés vezes menor que o
Kow. Estes autores indicaram que o teor organico do sedimento determinou as
concentragdes de TBT livre (ndo adsorvido ao carbono organico dissolvido) na agua
intersticial, influenciando a bioacumulagé&o e toxicidade do TBT. O elevado K, do TBT
pode influenciar sua taxa de absorcéo (k;) a partir das exposi¢des via agua e sedimento.
Para o anfipodo Eohaustorius washingtonianus o k; médio foi 2429 mL g* d™ nas
exposicdes aquosas, porém nas exposicdes com sedimento esta taxa foi reduzida a 854
mL g* d-' (MEADOR etal., 1993; MEADOR et al., 1997).

O efeito do habito das espécies sobre a bioacumulagdo de TBT a partir do sedimento
foi avaliado para diferentes espécies (LANGSTON e BURT, 1991; MEADOR, 1997;
COELHO et al., 2002a). Os anfipodos Eohaustorius washingtonianus (detritivoro) e
Rhepoxynius abronius (predador da meiofauna) absorveram o TBT preferencialmente
via 4gua intersticial. O poliqueta Armandia brevis (depositivoro) também absorveu o
TBT via agua intersticial, entretanto o molusco depositivoro Scrobicularia plana
absorveu o TBT preferencialmente via sedimento (LANGSTON e BURT, 1991;
MEADOR et al., 1997). O molusco bent6nico e suspensivoro Ruditapes decussatus
absorveu o TBT preferencialmente via 4gua (COELHO et al., 2002a). Segundo o
sistema de classificacdo de habito proposto por DI TORO et al. (1991), T. biminiensis é
um comedor de depdsito epibentbnico. Exposto a substrato, T. biminiensis alimenta-se
de detritos organicos e de microrganismos (ARAUJO-CASTRO et al., 2009). Dessa
forma, T. biminiensis pode absorver o TBT a partir da &gua intersticial e dos detritos
ingeridos. T. biminiensis assemelha-se ao anfipodo E. washingtonianus no héabito



68

detritivoro, e isto sugere que a agua intersticial pode ter sido a via preponderante de
absorcdo do TBT por T. biminiensis exposto a fracdo lamosa com baixo teor organico.

A toxicidade letal do TBT adsorvido ao sedimento foi avaliada para poucas
espécies bentdnicas, entre as quais o copépodo T. biminiensis, os anfipodos R. abronius,
Eohaustorius washingtonianus, Tiburonella viscana e o poliqueta Armandia brevis
(Tab. 8). A concentragédo letal do TBT adsorvido ao sedimento para T. biminiensis foi
menor relativamente as concentracGes reportadas para as espécies R. abronius, E.
washingtonianus e A. brevis considerando os diferentes tempos de exposi¢do (Tab. 8).
Apenas para T. biminiensis foi quantificado o efeito do TBT sobre a fecundidade total
dos organismos, que foi reduzida em 50% em concentragdes médias de 13 pg g* p.s..
Esta concentracao sub-letal ¢ seis vezes menor que a concentragdo letal (74 ug g* p.s.),
demonstrando a extrema sensibilidade deste pardmetro. Os bioensaios com as espécies
T. biminiensis e T. viscana foram conduzidos com espécimes coletados na costa
brasileira. Para esta regido, existem apenas 7 trabalhos reportando concentragfes de
TBT no sedimento (Figura 23). No sedimento, a menor concentracdo reportada foi
0,014 pg g™ p.s. na Baia de Todos os Santos e a maior concentragio foi 7 pg g™ p.s. no
Complexo estuarino de Paranagua (FELIZZOLA et al., 2008; SANTOS et al., 2009).
Esta faixa de concentracBes de TBT estd proxima as concentracOes de efeito sobre as
espécies T. biminiensis e T. viscana. Nestas concentragdes é provavel que: 1) a
comunidade meiofaunal sofra mudancas na riqueza e diversidade das espécies (e.g.,
AUSTEN et al. (1997) reportaram este efeito em concentragdes de 1,5 ug TBT g™ p.s.);
2) populacdes de anfipodos e copépodos tenham suas taxas de crescimento reduzidas
devido a mortalidade e reducdo na fecundidade induzidas pelo TBT e 3) populacdes de
microalgas bentOnicas tenham suas taxas de crescimento populacional reduzidas
(CHEUNG et al., 2003).

A Resolucdo 454 do Conselho Nacional de Meio Ambiente (CONAMA, 2012)
estabelece dois niveis para as concentracBes poluentes no sedimento. Estes niveis
relacionam as concentragdes dos poluentes no sedimento a probabilidade de ocorréncia
de efeitos deletérios. Para o TBT, o nivel abaixo do qual ha menor probabilidade de
efeitos adversos & biota é 0,1 pg g™ p.s. (Nivel 1) e o nivel acima do qual h4 maior
probabilidade de efeitos adversos a biota ¢ 1 ug g™ p.s. (Nivel I1) (Figura 23). Os niveis
estabelecidos para o TBT sdo proximos as concentracfes de efeito reportadas para as
espécies T. biminiensis e T. viscana e podem ndo ser considerados adequados para
protecdo de populacGes bentonicas. Dessa forma, estes niveis devem ser revisados
aplicando-se um fator de seguranga maior a partir das concentragdes de efeito
reportadas para espécies da costa brasileira.
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Tabela 8 - CLsg e residuo tecidual critico (critical-body-residue, CBR) de contaminantes organicos para diferentes espécies de animais.

Grupo Espécie Poluente CLs CLs CBRs Tempo (dias) Referéncia
(ngg'ps) (ugg'mo)  (umolg®)
Copépodos Tisbe biminiensis TBT 74 358 4 Este estudo
Schizopera Knabeni Diesel 194 4 1
Fenantreno 473 4 1
Fenantreno 345 10 2
Fluoranteno 2.100 4 1
Fluoranteno 213 2,7 (p.u.) 10 3
Coulana sp. Fluoranteno 132 1,2 (p.u.) 10 3
Nitocra lacustris Fenantreno 105 10 2
Anfipodo  Rhepoxynius abronius TBT 3500 0,203 (p.s.) 10 4e5
Eohaustorius washingtonianus TBT 170 0,148 (p.s.) 10 4e5
Leptocheirus pkumufos Fluoranteno (via agua) 0,69-2,4 (p.u.) 8 6
Leptocheirus pkumufos Fluoranteno (via sedimento) 0,301 (p.u.) 8 6
Tiburonella viscana TBT 1,69 211 10 7
Poliqgueta  Armandia brevis TBT 930 0,141 (p.s.) 10 4e5
Peixe Platichthys stellatus TBT 0,169 (p.s.) 10 5

Nota 1 — p.s: peso seco; p.u.: peso Umido; m.o.: matéria organica; TBT: tributilestanho. Referéncias: (1) LOTUFO (1997); (2) LOTUFO e FLEEGER (1997); (3) LOTUFO
(1998); (4) MEADOR et al. (1997); (5) MEADOR (1997); (6) DRISCOLL et al. (1998); (7) PERINA et al. (2009).
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Critérios CONAMA

Nivel I Nivel Il
(7) Complexo Estuarino de Paranagua (PR) —-—
(6) Costa de Santa Catarina (SC) 1 _Q)—
(5) Baia de Todos os Santos (BA) 1 -—O—-
(4) Baia de Todos os Santos (BA) - =
(3) Baia de Guanabara (RJ) 1 ——O—
(2) Baia de Guanabara (RJ) 1 —Q—
(1) Costa de Sao Paulo (SP) —‘—O"—

0.01 0.10 1.00 10.00 100.00
Concentragio de TBT no sedimento (ug TBT g p.s.)

OConcentragdo média

Figura 23 — Concentragdes (ug g ) minimas e maximas de TBT no sedimento em termos de peso seco
em diferentes de regides costeiras do Brasil. O circulo representa as concentragdes médias. As linhas
verticais em vermelho representam os niveis estabelecidos na Resolugdo CONAMA 454 em termos de
peso seco. Referéncias: (1) GODOI et al. (2003); (2) ALMEIDA et al. (2004); (3) FERNANDEZ et al.
(2005); (4) FELIZZOLA et al. (2008); (5) PLETSCH et al. (2010); (6) OLIVEIRA et al. (2010); (7)
SANTOS et al. (2009).

Os efeitos do TBT sobre a fecundidade total de T. biminiensis podem estar
relacionados a sensibilidade especifica dos estagios larvais (nduplios) e a interferéncia
enddcrina do TBT no sistema reprodutivo das fémeas (LOTUFO e FLEEGER, 1997). O
TBT é um potente interferente enddcrino em copépodos, comprometendo o crescimento
dos estdgios larvais e aspectos reprodutivos como a maturacéo, determinacdo sexual,
producéo e eclosédo dos ovos (Tab. 9) (ANDERSEN et al., 2001). A partir dos
resultados reportados na Tabela 9, uma escala de efeitos do TBT sobre copépodos é
proposta no presente trabalho (Figura 24). Estes efeitos ocorrem em concentragdes
variando de 0,7 a 500 ng L™ e, juntamente com a mortalidade nos diferentes estagios de
vida, podem reduzir a taxa de crescimento populacional dos copépodos (HUANG et al.,
2010). A inibicdo do crescimento dos organismos provavelmente esta relacionada a
producdo de espécies reativas de oxigénio e a diminuigdo nos niveis de testosterona nos
estagios larvais (ANDERSEN et al., 2001; HOLLINGWORTH et al., 2001). Os efeitos
sobre 0s aspectos reprodutivos (e.g., fecundidade) podem decorrer da interferéncia do
TBT em processos mediados por hormonios, como a maturagéo dos ovos (LEBLANC e
MCLACHLAN, 1999). Outra hipotese sugerida para explicar a reducéo na fecundidade
dos organismos esta relacionada a alteracbes morfoldgicas induzidas pelo TBT no
sistema reprodutor das fémeas (HUANG et al., 2010). Dessa forma, a redugdo na
fecundidade total de T. biminiensis pode ser conseqiiéncia de reduzida produgéo e
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eclosdo de ovos, reduzida sobrevivéncia larval e danos ao sistema reprodutor das
fémeas. A elevada sensibilidade da fecundidade total de T. biminiensis fez com que as
CEz50-96h (CV = 18%) fossem menos varidveis que as CLsp-96h (CV = 32%).

A analise do residuo tecidual critico (em inglés, critical-body-residue, CBR) pode
complementar a avaliacdo da toxicidade do TBT adsorvido ao sedimento feita no
presente estudo. O CBR relaciona os efeitos toxicos (e.g, mortalidade e efeitos sobre a
reproducdo) dos poluentes a concentragdes residuais nos tecidos dos organismos
(MCELROQY et al., 2011). A abordagem do CBR integra compostos com modos de
acdo semelhantes, reduzindo a variabilidade nas estimativas de toxicidade (e.g, LRso)
entre diferentes espécies (MCELRQY et al., 2011). Pelo modo de acdo, os compostos
organicos sdo descritos como narcdticos (e.g., fluoranteno) (DRISCOLL et al., 1998;
LOTUFO, 1998b), cujas concentra¢des de CBR variam entre 2 a 8 umol g™ p.u., e ndo
narcoticos (e.g., TBT), com CBR 100 vezes menores (MEADOR, 1997). A narcose
resulta da desregulagdo da homeostase celular e modifica a permeabilidade das
membranas, prejudicando fungdes vitais (e.g., alimentacdo) e podendo levar & morte do
organismo (LOTUFO, 1997). O efeito ndo narcotico associado ao TBT consiste na
interferéncia da sintese de ATP na mitocondria (MCELROQY et al., 2011).

MEADOR et al. (2006) reportaram que o CBR médio associado ao efeito letal pelo
TBT é 0,167 umol g* p.s. (48 pg g* p.s., CV = 37%,). O CBR médio associado a
prejuizos no crescimento de peixes, ostras, mexilhdes e poliquetas é 0,01 pmol g™ p.s.
(3,2 pg g* ps., CV = 57%) (MEADOR, 2006; MEADOR et al., 2008). Para 0s
anfipodos E. washingtonianus e R. abronius, MEADOR et al. (1997) reportaram CBR
letais de 0,15 umol g* p.s. (43 pg g* p.s) e 0,2 umol g p.s. (54 pg g p.s.),
respectivamente. Considerando-se o anfipodo E. washingtonianus como modelo mais
préximo ao copépodo T. biminiensis, os CBR para efeitos letais e sub-letais do TBT em
T. biminiensis podem ser similares aos reportados para este anfipodo (Tab. 8). A
comparagdo dos CBR letais reportados para o TBT e para outros contaminantes
organicos indica que o TBT é mais toxico para o0s organismos que alguns
hidrocarbonetos (Tab. 8). LOTUFO (1998b) reportou que o CBR associado & redugéo
na fecundidade dos copépodos pelo fluoranteno foi cerca de 80% menor que o CBR
associado ao efeito letal. Pelo fato do TBT ser mais potente que os HPA, a reducdo no
CBR para efeitos sub-letais pode ser maior. Esta anélise é corroborada pelos resultados
reportados por MACKEN et al. (2008) em bioensaios com o copépodo Tisbe battagliai.
MACKEN et al. (2008) reportaram que 0 TBT (CLso-48h = 17 ug L") foi mais toxico
que 0 PCB-153 (116 pg L™), fluoranteno (241 pg L™) e benzo(a)pireno (1010 pg L™).
A comparacdo da CEsp-96h do TBT sobre a fecundidade de T. biminiensis (6,5 pg g™
p.s.) com as CEsq-14d reportadas para 6leo diesel (64 pg g™ p.s.), fenantreno (52 pg g™
p.s.) e fluoranteno (38 pg g™ p.s.) em bioensaios com Schizopera knabeni confirma a
analise feita acima (LOTUFO, 1997). E possivel, entretanto, que as diferencas na
sensibilidade acima reportadas estejam relacionadas a diferencas no habito de
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alimentacdo das espécies, definindo a via de exposi¢do e absor¢do preponderante para
cada espécie (MEADOR et al., 1997; COELHO et al., 2002a).

Apos 10 dias de liofilizacdo da fragdo lamosa, a CLs-96h foi menor relativamente &
CLsp média obtida na fragdo tmida (20 pg g’ pu. e 31 pg g" p.u.. nas fracdes
liofilizada e Umida, respectivamente). Esta toxicidade acentuada assemelha-se aos
resultados obtidos por GEFFARD et al. (2002; 2004) e BEIRAS e HIS (1995) através
de bioensaios com embribes da ostra C. gigas. Estes autores reportaram que a
liofilizac&o tornou mais toxicos sedimentos contaminados com metais pesados e HPA e
0s respectivos elutriatos. Segundo os autores, esta toxicidade acentuada resultou da
conjugacdo de varios fatores: aumento nas concentracbes de amodnia, de carbono
orgénico dissolvido e particulado e de HPA no elutriato. GEFFARD et al. (2002)
sugeriram também que ap0s a liofilizagéo poderia haver a desor¢do de outros compostos
organicos, aumentando a toxicidade do elutriato.

Nos bioensaios com T. biminiensis é provavel que a toxicidade ap6s 10 dias da
liofilizagdo esteja relacionada ao aumento nas concentragdes de carbono orgénico
particulado e elevadas concentragdes de amonia no elutriato (GEFFARD et al., 2002).
GEFFARD et al. (2002) reportaram que em amostras de sedimento com teor medio de
silte de 71%, houve um aumento meédio de 62% na concentracdo de carbono orgéanico
particulado no elutriato apds a liofilizagdo. Segundo GEFFARD et al. (2002), a
liofilizac&o torna as particulas mais faceis de serem desagregadas, e portanto, menos
densas. Nestas mesmas amostras, a concentracdo média de amdnia aumentou 347%
apos a liofilizacdo (GEFFARD et al., 2002). As elevadas concentracdes de amonia estao
relacionadas a eliminagéo da microflora que regula o ciclo do nitrogénio no sedimento
(GEFFARD et al.,, 2002). Nos bioensaios com T. biminiensis, 0 aumento nas
concentracdes de carbono organico particulado pode ter facilitado a desor¢édo do TBT
para o estado dissolvido, tornando-o biodisponivel para T. biminiensis. Elevadas
concentragdes de amdnia no elutriato podem ter tido um efeito sinérgico com o TBT,
aumentando a toxicidade do elutriato.



Tabela 9 - Estimativas das concentragdes de tributilestanho (TBT) que causam efeitos cronicos em diferentes espécies de copépodos. CLsq: concentragdo letal a 50% dos
organismos expostos; CEO: concentracdo de efeito observavel; CEsq: concentracdo que reduziu em 10% ou 50% o parametro sob consideracdo ap6s o periodo de

exposicao.
Efeitos Parametro  Concentracdo Espécie Referéncia
(ng L)
Letal (adultos) Clso 980* KEGLEY etal. (2011)
Sub-letal
Inibicdo do desenvolvimento CE,,-8d 0,7 Acartia tonsa KUSK e PETERSEN (1997)
CEsp-8d 3 Acartia tonsa KUSK e PETERSEN (1997)
CEO-6d 6-20 Pseudodiaptomus marinus HUANG et al . (2006)
Producéo de ovos CEO-72h 10 Acartia tonsa JOHANSEN e MOBLENBERG (1987)
Sobrevivéncia larval CEx,-8d 15-20 Acartia tonsa KUSK e PETERSEN (1997)
CEO-13 100-200 Euryremora uffiinis HALL et al. (1988)
Idade da Primeira ninhada CEO-19d 6-20 Pseudodiaptomus marinus HUANG et al . (2006)
Percentual de fémeas ovigeras CEO-19d 60 Pseudodiaptomus marinus HUANG et al . (2006)
Proporgao sexual CEO-19d 20 Pseudodiaptomus marinus HUANG et al . (2006)
Ecloséo dos ovos CEO-72h 60 Pseudodiaptomus marinus HUANG et al . (2006)
Fecundidade CEx,-14d 55 Tigriopus japonicus ARAcetal. (2010)
CEO-3d 500 Euryremora uffiinis HALL et al. (1988)
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Figura 24 — Escala de efeitos do TBT sobre os copépodos. Os efeitos e as concentragdes crénicas foram
obtidas a partir dos resultados reportados na Tabela 9. A concentragdo letal é a CLsy mediana do TBT
para copépodos adultos, obtida a partir dos resultados reportados por KEGLEY et al. (2011) e pelo
presente trabalho.

A estocagem ao longo de 30 dias das amostras liofilizadas reduziu a toxicidade letal
das mesmas em 40%. Apesar disso, a CLsy média para a fragdo liofilizada (25 pg g*
p.u.) foi menos variavel (CV = 19%) relativamente a fracdo umida (CV = 27%). Esta
menor variabilidade da CLso-96h foi uma vantagem associada a liofilizacao, entretanto
pode ter sido resultante da eliminacdo dos micro-gradientes fisico-quimicos presentes
no sedimento Umido. A eliminagdo dos micro-gradientes € uma desvantagem associada
a liofilizagdo, pois prejudica a caracterizagdo da toxicidade real de amostras coletadas
no campo (AHRENS e DEPREE, 2004). A atenuagdo da toxicidade com o tempo de
estocagem sugere que a liofilizagcdo ndo deve ser utilizada como método de preparo e
estocagem de amostras coletadas no campo. Este efeito deve ser avaliado futuramente
para amostras contaminadas com outras classes de contaminantes (e.g., metais).

O efeito da estocagem de amostras Umidas sobre a toxicidade ja foi avaliado
(DILLON et al., 1994; CARR e CHAPMAN, 1995; MOORE et al., 1995; DEFOE e
ANKLEY, 1998) e as respostas variam em funcdo da temperatura, do tipo de sedimento
e contaminante testados. O efeito da estocagem de sedimentos liofilizados sobre a
toxicidade, entretanto, foi avaliado apenas por GEFFARD et al. (2004). GEFFARD et
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al. (2004) reportaram o efeito da estocagem de sedimentos liofilizados (contaminados
com metais e HPA) sobre a toxicidade ao longo de 120 dias. Apenas nos sedimentos
contaminados com metais houve aumento significativo na toxicidade com o tempo de
estocagem, entretanto, os autores associaram este efeito a variabilidade bioldgica dos
organismos teste. A atenuacdo da toxicidade nos bioensaios com T. biminiensis
contrasta com os resultados reportados por GEFFARD et al. (2004) e pode estar
associada a variaces nas concentrages de carbono orgénico dissolvido no elutriato.
Variagdes nas concentragdes de carbono organico dissolvido influenciam os fatores de
bioconcentragdo do TBT pelos organismos (FENT e LOOSER, 1995). FENT e
LOOSER (1995) reportaram uma reducdo na biodisponibilidade de TBT em
concentracBes de acidos himicos dissolvidos variando de 0 a 10 mg L™. Para Daphnia
magna, o fator de bioconcentracdo para o TBT reduziu de 170 para 100, enquanto para
a especie Thymallus thymallus houve uma reducdo de 2000 para 1000. Dessa forma, o
aumento nas concentragdes de carbono organico dissolvido produziria uma menor
biodisponibilidade de TBT para T. biminiensis e, portanto, maiores valores de CLsp a0
longo do tempo.

A liofilizacdo da fragdo contaminada com TBT pode ainda ter influenciado a
especiacdo e sorcdo desta molécula as particulas. A especiacdo do TBT é controlada
pelo pH. Em pH 8 predominam espécies neutras, como TBTCI, TBTOH e TBTHCO3
(FENT e LOOSER, 1995; RADKE et al., 2008). Segundo FENT e LOOSER (1995), as
espécies neutras sdo absorvidas pelos organismos mais facilmente do que o céation
TBT". Entretanto, em pH 7 a 9, as espécies neutras adsorvem-se menos efetivamente as
particulas do que o cation TBT" (RADKE et al., 2008). Dessa forma, variacdes na
especiacdo do TBT apds liofilizagdo também poderiam alterar os fatores de adsorcédo a
fracdo lamosa e a bioacumulagdo do TBT nos bioensaios com T. biminiensis.

O aumento na CLsp-96h com o tempo ndo deve estar relacionado a reducdes nas
concentragdes de TBT, visto que a liofilizagdo mantém a estabilidade destas moléculas
(QUEVAUVILLER e DONARD, 1991). O efeito da liofilizagdo como método de
preparo e estocagem do sedimento deve ser avaliado também para amostras fortificadas
com metais e outros compostos organicos (e.g., PCB). Estes estudos sdo necessarios
para assegurar a viabilidade da liofilizacdo como método de preparo das amostras para
0s bioensaios.

T. biminiensis foi agudamente sensivel ao TBT adsorvido a fracdo lamosa, com
CLsp-96h média de 31 pg g* p.u., 74 pug g” p.s. e 358 pg g* m.o. em termos de peso
Umido, peso seco e matéria organica, respectivamente. A fecundidade total de T.
biminiensis foi reduzida em 50% em concentragdes seis vezes menor que a letal, sendo
0 pardmetro mais sensivel e menos variavel nos bioensaios. A toxicidade letal do TBT
adsorvido a fracdo lamosa corroborou a predigéo feita por DI TORO et al. (1991) a
partir da teoria de equilibrio de particdo, com uma CLsp-96h na &gua intersticial
proxima a CLso-48h obtida nas exposicdes aquosas. A liofilizagdo reduziu a CLso-96h,
entretanto, houve um aumento deste pardmetro com o tempo de estocagem.
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6. CONCLUSOES GERAIS

O agrupamento das CLsy por critérios taxondmicos, experimentais e quimicos
mostrou-se Util para avaliar a toxicidade aguda do TBT para 0s crustaceos. Os
agrupamentos permitiram estimar e comparar as CLsy medianas e avaliar os fatores
relacionados & variabilidade deste pardmetro. A revisdo bibliogréfica evidenciou que as
espécies de copépodos marinhos e estuarinos sdo as mais sensiveis ao TBT, inclusive
em relacéo ao claddcero D. magna (modelo de agua doce). Estima-se que os copépodos
adultos marinhos/estuarinos e cladéceros completardo seu ciclo de vida em
concentracBes de TBT inferiores a 0,03 e 2 pg L™, respectivamente.

T. biminiensis foi relativamente menos sensivel ao TBT do que outras espécies de
copépodos bentdnicos, com CLsp-48h média de 36 ug L. A sensibilidade de T.
biminiensis variou significativamente entre os bioensaios, possivelmente devido a
variacOes fisiologicas dos organismos. Copépodos bentdnicos sdo menos sensiveis ao
TBT que os copépodos planctdnicos. T. biminiensis absorveu o TBT mais rapidamente
do que o cromo e a amonia.

T. biminiensis foi sensivel ao TBT adsorvido a fracdo lamosa (< 64 um) com CLs-
96h e CEs-96h médias de 31 pg g pu. e 52 ug g* p.u., respectivamente. A
fecundidade total de T. biminiensis foi o pardmetro mais sensivel e menos variavel nos
bioensaios. As concentrages de TBT reportadas em regides costeiras do Brasil séo
proximas as concentracdes de efeito do TBT sobre T. biminiensis e podem comprometer
0 crescimento populacional de copépodos bent6nicos. Um fator de seguranca maior
deve ser aplicado para estabelecer os niveis para as concentragdes de TBT na Resolugéo
CONAMA 454, de 2012. A liofilizagdo da fragdo lamosa aumentou a toxicidade do
TBT adsorvido a esta fracdo, reduzindo a CLso-96h para 20 ug g™ p.u.. A estocagem da
fracéo liofilizada em freezer a -20°C ao longo de 30 dias aumentou a CLso-96h do TBT
adsorvido a fracdo lamosa. Apesar disso, a CLso-96h média da fracdo liofilizada foi
menos variavel relativamente & fracdo Umida, sendo isso um aspecto positivo da
liofilizagdo das amostras. Entretanto, o aspecto negativo da liofilizagdo resulta da
eliminacdo dos micro-gradientes fisico-quimicos do sedimento, podendo afetar a
caracterizagdo da toxicidade in situ de amostras coletadas no campo. Dessa forma,
novos estudos com outros contaminantes (organicos e inorganicos) devem ser
realizados para uma melhor avaliagdo dos efeitos da liofilizacdo no sedimento antes de
aplica-la como método para preparo de amostras para os bioensaios.
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7. PERSPECTIVAS

Os resultados do presente trabalho servirdo de base para futuros bioensaios com T.
biminiensis. Para esses estudos, sugere-se que sejam avaliados:

1. Efeitos cronicos do TBT sobre a sobrevivéncia e desenvolvimento de estagios
larvais, sobrevivéncia de estagios juvenis, bem como a maturacdo e fecundidade
das fémeas de T. biminiensis;

2. Efeitos cronicos do TBT sobre as taxas de crescimento populacional (r) desta
espécie;

3. As proporgdes entre toxicidade aguda e cronica nas exposi¢des aquosas (e.g.,
CLso/CEsp na fecundidade) para o TBT e comparagdo com a proporcéo obtida a
partir da exposicdo com sedimento e com registros da literatura para outras
espécies.

4. Efeitos de outros contaminantes organicos e inorganicos sobre diferentes estagios
de vida de T. biminiensis.

5. Os fatores (e.g., estado nutricional) que influenciam a sensibilidade de T.
biminiensis a diferentes contaminantes.
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Reviséo da CLsy dos compostos de TBT agrupados por espécie. Legenda: Amb.: Ambiente (E — estuarino, M — marinho, D — dulcicola); EV — estagio de vida; TT - tipo de
teste (E — estatico, SE — semi-estético, F — fluxo continuo); Anion: grupo aniénico ligado ao TBT; CLsy: concentracao letal a 50% dos organismos expostos (ug L™); TE —
tempo de exposicdo (dias).

Classe Ordem Espécie Habito Amb. EV TT Anion Clsgg TE Referéncia
Copepoda Harpacticoida Tisbe biminiensis Epibenténico ™M Adulto E Oxido 38 1 Presente trabalho
E Oxido 37 2 Presente trabalho
Nitocra spinipes Bentbnico E Adulto E Oxido 2 4 Kegley et al. (2011)
Oxido 13 4 Karlsson et al. (2006)
Adulto E Fluoreto 0,8 4 Kegley et al. (2011)
Tigriopus japonicus Plancténico M NR SE Cloreto 0,15 4 Kegley et al. (2011)
Adulto E 50 4 Lee et al. (2007)
Adulto SE Cloreto 0,149 4 Kwok e Leung (2005)
Adulto E Cloreto 0,96 2 Ara et al. (2010)
Adulto E Cloreto 0,58 2 Ara et al. (2010)
Calanoida Eurytemora affinis Epibenténico E/M  Adulto F  Cloreto 0,6 3 Kegley et al. (2011)
Adulto F  Cloreto 2,2 2 Kegley et al. (2011)
Adulto F  Cloreto 1,4 2 Kegley et al. (2011)
Adulto F  Cloreto 2,5 2 Kegley et al. (2011)
Adulto F  Cloreto 0,6 3 Kegley et al. (2011)
Adulto F  Cloreto 0,5 3 Kegley et al. (2011)
Pseudodiaptomus marinus Planctbénico E Adulto E Oxido 1,23 2 Huang et al. (2006)
Adulto E  Oxido 0,57 4 Huang et al. (2006)
Acartia tonsa Plancténico E/M  Adulto SE Oxido 0,55 6 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Oxido 0,75 5 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Oxido 1 4 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Oxido 2,1 3 Kegley et al. (2011)
NR E Oxido 1 4 Kegley et al. (2011)
Adulto F  Cloreto 1,1 2 Kegley et al. (2011)
Adulto E Cloreto 0,47 2 Kegley et al. (2011)
Adulto E Cloreto 0,24 2 Kegley et al. (2011)
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Classe Ordem Espécie Habito  Amb. EV TT Anion ClLs TE Referéncia
Malacostraca Mysidacea Americamysis bahia Bentbnico E/M 1-4d E  Metacrilato 3,2 4 Kegley et al. (2011)
6-8d E  Metacrilato 89 4 Kegley et al. (2011)
<=1D F Cloreto 1,1 4 Kegley et al. (2011)
5D F Cloreto 2 4 Kegley et al. (2011)
10D F Cloreto 2,2 4 Kegley et al. (2011)
1-4 d E Oxido 3,2 4 Kegley et al. (2011)
Oxido 0,12 31  Kegleyetal. (2011)
Metamysidopsis elongata Bentonico M SE Oxido 2 4 Kegley et al. (2011)
SE Oxido 1 6 Kegley et al. (2011)
Amphipoda Hyalella azteca Bentbnico  E/D Adulto E Cloreto 5,6 7 Kegley et al. (2011)
Adulto E Cloreto 7,23 7 Kegley et al. (2011)
Adulto E Cloreto 6,09 7 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Cloreto 1,46 7 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Cloreto 2,54 7 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Cloreto 1,17 28 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Cloreto 1,76 28 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Cloreto 1,79 28 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Cloreto 2,73 7 Kegley et al. (2011)
Corophium volutator Bentbnico E Adulto L Cloreto 0,33 10 Kegley et al. (2011)
Gammarus sp. Bentonico E Jovem F Cloreto 12,5 2 Kegley et al. (2011)
Jovem F Cloreto 4,3 3 Kegley et al. (2011)
Jovem F Cloreto 1,3 4 Kegley et al. (2011)
Aulto F Cloreto 20,2 2 Kegley et al. (2011)
Adulto F Cloreto 10,1 3 Kegley et al. (2011)
Adulto F Cloreto 5,3 4 Kegley et al. (2011)
Gammarus pseudolimnaeus Bentbnico E F Oxido 3,7 4 Kegley et al. (2011)
Eohaustorius estuarius Bentonico E Adulto SE Cloreto 2 10 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Cloreto 15 4 Kegley et al. (2011)
Eohaustorius washingtonianus Bentonico E Adulto SE Cloreto 1,7 10 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Cloreto 15 10 Kegley et al. (2011)
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Classe Ordem Espécie Habito  Amb. EV TT Anion ClLs TE Referéncia
Malacostraca ~ Amphipoda Rhepoxynius abronius Bentdnico M Adulto SE Cloreto 32,1 10  Kegleyetal. (2011)
Adulto SE Cloreto 29,8 10  Kegleyetal. (2011)
Adulto SE Cloreto 22,8 10  Kegleyetal. (2011)
Adulto SE Cloreto 14,2 10  Kegleyetal. (2011)
Adulto SE Cloreto 11 10  Kegleyetal. (2011)
Adulto SE Cloreto 138 4 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Cloreto 173 4 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Cloreto 51 4 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Cloreto 27 10  Kegleyetal. (2011)
Adulto SE Cloreto 90 7 Kegley et al. (2011)
Decapoda Palaemonetes sp. Bentonico  E/D Adulto F Cloreto 32,2 2 Kegley et al. (2011)
Adulto F Cloreto 31 3 Kegley et al. (2011)
Adulto F Cloreto 31 4 Kegley et al. (2011)
Palaemonetes pugio Bentdnico M Adulto F Oxido 20 4 Kegley et al. (2011)
Larva SE Oxido 4,07 4 Kegleyetal. (2011)
Adulto SE Oxido 31,4 4  Kegleyetal. (2011)
Carcinus maenas Bentdnico M SE Oxido 10 4 Kegley et al. (2011)
SE Oxido 110 2 Kegleyetal. (2011)
Crangon crangon Bentonico M SE Oxido 41 4 Kegley et al. (2011)
SE Oxido 1,5 4 Kegleyetal. (2011)
SE Oxido 73 2 Kegleyetal. (2011)
SE Oxido 6,5 2 Kegleyetal. (2011)
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Classe Ordem Espécie Hé&bito  Amb. EV TT Anion ClLg, TE Referéncia
Malacostraca Decapoda Penaeus duorarum Bentbnico E/M 20-35MM E Oxido 11 4 Kegley et al. (2011)
20-35MM  E Oxido 13 2 Kegley et al. (2011)
20-35 MM E Oxido 15 1 Kegley et al. (2011)
E Oxido 11 4 Kegley et al. (2011)
E Oxido 9,1 4 Kegley et al. (2011)
E Oxido 7,6 4 Kegley et al. (2011)
Oxido 9,1 4 Kegley et al. (2011)
Oxido 7,6 4 Kegley et al. (2011)
15 mm E Metacriltato 106 4 Kegley et al. (2011)
E Fluoreto 12,7 4 Kegley et al. (2011)
Penaeus japonicus Bentbnico E/M Larva E Oxido 53 1 Kegley et al. (2011)
Larva E Oxido 0,7 2 Kegley et al. (2011)
Larva E Oxido 1,4 2 Kegley et al. (2011)
Jovem E Oxido 6,8 2 Kegley et al. (2011)
Jovem E Oxido 25,7 2 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Oxido 19,4 4 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Oxido 93,6 4 Kegley et al. (2011)
Jovem E Oxido 773 1 Kegley et al. (2011)
Jovem E Oxido 708 2 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Oxido 370 4 Kegley et al. (2011)
Jovem E Oxido 798 1 Kegley et al. (2011)
Jovem E Oxido 510 2 Kegley et al. (2011)
Jovem SE Oxido 328 4 Kegley et al. (2011)
Rhithropanopeus harrisii Bentbnico E Larva SE Oxido 27,4 NR  Kegley et al. (2011)
Larva SE Oxido 31,9 NR  Kegley et al. (2011)
Larva E Oxido 13 NR  Kegley et al. (2011)
Larva E Oxido 33,6 NR  Kegley et al. (2011)
SE Oxido 32,8 11  Kegley et al. (2011)
Uca pugilator Bentbnico E/M Adulto E Oxido 7,300 2 Kegley et al. (2011)
Adulto E Fluoreto 800 4 Kegley et al. (2011)
Callinectes sapidus Bentbnico M E Metacriltato 3,100 4 Kegley et al. (2011)
Streptocephalus rubricaudatus Bentbdnico M Larva Cloreto 53 1 Kegley et al. (2011)
Streptocephalus texanus Bentbdnico M Larva Cloreto 15 1 Kegley et al. (2011)
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Classe Ordem Espécie Héabito Amb. EV TT Anion CLg, TE Referéncia
Cirripedia Cirripedia Balanus amphitrite Bentonico M Larva E Oxido 0,71 1 Kegley et al. (2011)
Larva E Oxido 300 1 Kegleyetal. (2011)
F Oxido 3,5 28  Kegleyetal. (2011)
E Cloreto 2 1 Kegley et al. (2011)
Branchiopoda Cladocera Daphnia magna Planctdnico D Benzoato 4.4 2 Kegley et al. (2011)
Acetato 3,3 2 Kegley et al. (2011)
Larva E Oxido 1,67 2 Kegley et al. (2011)
Larva E Oxido 8,58 1 Kegley et al. (2011)
SE Oxido 3,2 7 Kegley et al. (2011)
SE Oxido 2,4 14 Kegleyetal. (2011)
SE Oxido 1,8 20  Kegleyetal. (2011)
Oxido 1,67 2 Kegley et al. (2011)
Oxido 3 2 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Cloreto 59 4 Kegley et al. (2011)
Adulto SE Cloreto 3,4 5 Kegley et al. (2011)
Cloreto 5 2 Kegley et al. (2011)
Cloreto 59 4 Kegley et al. (2011)
Cloreto 3,4 5 Kegley et al. (2011)
E Cloreto 0,95 1 Kegley et al. (2011)
Naftenato 150 1 Kegley et al. (2011)
Naftenato 14 2 Kegley et al. (2011)
Anostraca Artemia salina Planctdnico M Larva E Metacriltato 124 2 Kegley et al. (2011)
Larva E Metacriltato 63 2 Kegley et al. (2011)
Larva Cloreto 220 1 Kegley et al. (2011)
E Cloreto 281 1 Kegley et al. (2011)
Larva E Acrilato 123,5 2 Kegley et al. (2011)




