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RESUMO 
 

Poecilia vivipara apresenta distribuição ampla na costa brasileira, e sua 

reprodução por viviparidade viabiliza a utilização de jovens recém-nascidos com 24 

horas de vida em estudos ecotoxicológicos para avaliar o potencial de toxicidade de 

contaminantes ambientais. Este trabalho teve por objetivos avaliar os efeitos letais e 

subletais nestes estágios iniciais de vida do peixe estuarino Poecilia vivipara após 

exposição a diferentes concentrações dos HPAs fenantreno e pireno dissolvidos na 

água. Os jovens recém-nascidos foram obtidos de plantel de reprodutores mantidos em 

laboratório, expostos ao fenantreno nas concentrações 0, 10, 50, 200 e 500 µg L
-1

 

durante 7 dias, e ao pireno nas concentrações 0, 1, 10, 50 e 100 µg L
-1

 durante 14 dias. 

Após a exposição foi avaliada a taxa de mortalidade, e nos sobreviventes foram 

quantificados os parâmetros subletais atividade da Glutationa S-Transferase (GST), 

velocidade de natação espontânea, captura de presas e crescimento. Jovens expostos a 

500 µg fenantreno L
-1

 apresentaram 40% de mortalidade, e não foi detectada 

mortalidade nas demais concentrações. Jovens expostos ao pireno nas concentrações 50 

e 100 µg L
-1

 apresentaram 44% e 33% de mortalidade, respectivamente, e não foi 

detectada mortalidade nas demais concentrações. Com relação aos parâmetros subletais, 

a concentração de efeito observado (CEO) para atividade de GST, velocidade média de 

natação, distância linear nadada e incremento de peso foi igual a 500 µg fenantreno L
-1

. 

Já para a exposição ao pireno a (CEO) para atividade de GST foi igual a 10 µg pireno L
-

1
, 50 µg pireno L

-1
 para velocidade média de natação e distância linear nadada, e 1 µg 

pireno L
-1

 para incremento de peso. O aumento da atividade da GST após exposição a 

500 µg fenantreno L
-1

 sugere um aumento dos gastos energéticos com os processos de 

biotransformação de fase 2, e esta alteração esteve associada a decréscimos na atividade 

locomotora, na habilidade de capturar presas, e também no crescimento. A exposição ao 

pireno também apresentou um padrão semelhante, com alterações detectadas em 

concentrações menores, indicando uma maior potência do pireno comparado ao 

fenantreno para induzir a GST, gerar hipoatividade locomotora e inibir o crescimento, 

parâmetro de maior relevância para o recrutamento da espécie. Estes resultados sugerem 

que o uso de jovens recém-nascidos de Poecilia vivipara como modelos 

ecotoxicológicos para a compreensão dos efeitos de contaminantes em parâmetros de 

diferentes níveis de organização biológica relacionados ao recrutamento de peixes é 

promissor. 

 
 
 
Palavras-chave: HPAs, GST, natação, captura de presas e crescimento. 
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ABSTRACT 
 

Poecilia vivipara has a wide distribution pattern along the Brazilian coast, and 

its reproduction by viviparity enables the use of newborn in ecotoxicological studies to 

evaluate the potential toxicity of environmental contaminants. This study aimed to 

assess the lethal and sublethal effects on these early stages of life of the estuarine fish 

Poecilia vivipara after exposure to different concentrations of the PAHs phenanthrene 

and pyrene dissolved in water. The newborn were obtained from a breeding stock kept 

under controlled conditions, and exposed to phenanthrene concentrations of 10, 50, 200 

and 500 µg L
-1

 and control for 7 days, and pyrene concentrations of 1, 10, 50 and 100 

µg L
-1

 and control for 14 days. After exposure, the mortality rate was calculated, and the 

survivors were evaluated for the sublethal parameters glutathione S-transferase activity 

(GST), spontaneous swimming speed, prey capture rate and growth. Young individuals 

exposed to 500 µg phenanthrene L
-1

 exhibited 40% mortality, only detected in this 

concentration. Juveniles exposed to pyrene concentrations of 50 and 100 µg pyrene L
-1

 

exhibited 44% and 33% mortality, respectively, and no mortality was detected in other 

tested concentrations. Regarding sublethal parameters, the lowest observed effect 

concentration (LOEC) for GST activity, average swimming speed, linear swimming 

distance and weight increase was equal to 500 µg phenanthrene L
-1

. Already for an 

exposition to pyrene the LOEC for GST activity was equal to 10 µg pyrene L
-1

, 50 µg 

pyrene L
-1

 for average swimming speed, and 1 µg pyrene L
-1

 for weight increase. The 

increase in GST activity after exposure to 500 µg phenanthrene L
-1

 suggests an increase 

in energy expenditure with the biotransformation processes of phase 2, and this change 

was associated with decreases in locomotor activity, the ability to catch prey, and also in 

growth. Exposure to pyrene also exhibited a similar pattern, with changes detected in 

lower concentrations, indicating a greater pyrene potency compared to phenanthrene to 

induce GST and to generate locomotor hypoactivity and inhibit growth, the most 

relevant parameter for the recruitment of the species. These results suggest the potential 

use of newborn young Poecilia vivipara as ecotoxicological models for understanding 

the effects of contaminants on parameters of distintic biological organization levels 

related to the recruitment of fish. 

 

Keywords: PHAs, GST, swimming, prey capture, growth. 
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1. INTRODUÇÃO 

 

Os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) correspondem a uma fração 

do petróleo de significativa relevância ambiental. Uma vez na água, os HPAs são 

absorvidos pelos organismos expostos, sendo distribuídos para as diversas partes do 

corpo. Após a absorção, os efeitos tóxicos dos HPAs podem se manifestar em diferentes 

níveis de organização biológica, alterando mecanismos bioquímicos de 

biotransformação e fisiológicos (Incardona et al., 2005), levando a alterações a nível 

comportamental (Sloman e Mcneil, 2012), e potencialmente afetando processos 

ecológicos a nível de população (Carls et al., 2002). 
 

Dentre os 16 HPAs considerados prioritários (Kanaly & Harayama, 2000), 

destaca-se o fenantreno, por apresentar ampla distribuição nos ambientes aquáticos 

contaminados por derivados de petróleo, com concentrações que podem variar de 14,6 a 

140 μg L
-1

 (Vrana, 2001; Anyakora et al., 2005). É considerado o terceiro 

hidrocarboneto mais abundante do grupo dos petrogênicos (Carls et al., 2002). A 

detecção deste composto em organismos em um ambiente natural sugere uma 

contaminação local por fontes petrolíferas (Correia et al., 2007; Mashroofeh et al., 

2015). O pireno é outro importante HPA prioritário por sua predominância em 

ambientes contaminados por petróleo (Latimer e Zheng, 2003; Okay et al., 2006). O 

pireno pode ser encontrado nas seguintes concentrações: 21.13 g/L no criseoto, 8.51 g/L 

no piche e 0,017 g/L no petróleo bruto (Neff, 2002). 
 

Os efeitos tóxicos dos HPAs envolvem biomarcadores bioquímicos e 

comportamentais, que podem servir como ferramentas para a compreensão de potenciais 

efeitos de maior relevância ecológica. O sistema de enzimas do citocromo P-450 participa 

da fase 1 de biotransformação de HPAs, por exemplo hidroxilando o fenantreno, de forma a 

torná-lo mais solúvel em água, e mais susceptível a interagir com as enzimas responsáveis 

pela fase 2 de biotransformação. A enzima 7-etoxiresorufina-orto-deetilase (EROD) catalisa 

esta reação de hidroxilação de HPAs durante a fase 1, sendo um importante biomarcador 

bioquímico cuja indução pode indicar a exposição de peixes a HPAs (Goksoyr e Forlin, 

1992). Durante a fase 2 de biotransformação, o produto da metabolização após a fase 1 é 

conjugado com a glutationa por uma reação catalisada pela enzima Glutationa S-

Transferase (GST). O conjugado formado pela molécula de HPA ligada à glutationa 

apresenta uma alta solubilidade em água, facilitando sua excreção (Huber et al., 2008). A 

análise da atividade da Glutationa S-Transferase (GST) é 
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comumente usada como parâmetro para monitoramento de espécies expostas a 

contaminantes (Gravato e Guilhermino, 2009). A alta variedade de ligantes possibilita à 

GST elevada capacidade de biotransformar um grande número de contaminantes 

químicos, tornando-as o maior grupo de enzimas de detoxificação (Bastos et al., 2013). 

Relações dose-resposta baseada nos níveis de exposição aos HPAs e atividade de 

enzimas de biotransformação de fase 1 e fase 2 têm sido registradas em estudos de 

laboratório (Lee e Anderson, 2005; Gravato e Guilhermino, 2009). Entretanto, poucos 

estudos vêm relacionando níveis de exposição aos HPAs, atividade enzimática e efeitos 

comportamentais, sendo importante a compreensão de relações entre os efeitos 

bioquímicos e comportamentais (Sloman et al., 2012). 
 

A indução na atividade da GST pode gerar um efeito cascata em aspectos 

comportamentais dos indivíduos, quando expostos ao fenantreno. Em juvenis do peixe 

marinho goraz de cabeça dourada (Sparus aurata) expostos ao HPA fenantreno nas 

concentrações: 20, 50 e 100 g L
-1

, observou-se esse efeito em cadeia, na sequência 

aumento da atividade de GST, redução significativa da natação espontânea na maior 

concentração e aumento dos efeitos letárgicos sendo também verificado uma redução 

nas atividades de interação social entre os juvenis (Correia et al., 2007). Juvenis da 

perca do mar (Dicentrachus labrax) quando expostos a concentrações de pireno que 

variam de 70 a 10.000 g L
-1

 demonstraram um aumento significativo da atividade de 

GST, sugerindo seu envolvimento na desintoxicação do pireno, acarretando em uma 

redução significativa na atividade de natação dos juvenis em praticamente todas as 

concentrações de exposição do pireno (Almeida et al., 2012). 
 

Efeitos comportamentais decorrentes da exposição do peixe marinho goraz de 

cabeça dourada (Sparus aurata) expostos ao fenantreno e ao pireno incluem uma 

resposta dose-dependente para o aumento de letargia, redução na atividade locomotora 

de natação interferindo diretamente em uma diminuição das interações sociais 

(Gonçalves et al., 2008). Efeito letárgico e alteração das trajetórias de natação também 

puderam ser observados em adultos de P. vivipara expostos à diferentes concentrações 

de fenantreno (Torreiro-Melo et al., 2015), diminuição da acuidade visual e da captura 

de presas (Carvalho et al., 2008). 
 

A importância da avaliação de parâmetros comportamentais relacionados a 

atividades ecologicamente relevantes como a natação (Little e Finger, 1990) e a 

habilidade na captura de presas têm sido enfatizada (Weis et al., 2003 e Carvalho et al., 

2008), uma vez que alterações nestes parâmetros podem levar a efeitos no crescimento, 
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essencial para a viabilidade de estágios iniciais de desenvolvimento e o recrutamento 

para populações adultas (Carvalho, 2013; Woltering, 1984). A captura de presas, em 

especial, é um comportamento de alta relevância ecológica, uma vez que podem estar 

diretamente relacionadas com o crescimento e a sobrevivência dos indivíduos (Weis et 

al., 2001; Kane, 2005), daí a importância de se mensurar os efeitos que os xenobióticos 

podem causar sobre este parâmetro comportamental. 
 

Os HPAs presentes em óleo cru parcialmente queimado no Kwait diminuíram 

em 19% o crescimento do peixe marinho Menidia beryllina (Al-Yakoo et al., 1996). 

Juvenis de albacora solitária (Pleuronectes asper), linguado rocha (Pleuronectes 

bilineatus) e linguado do Pacífico (Hippoglossus stenolepis) apresentaram diminuição 

em seu crescimento após 30-90 dias de exposição aos sedimentos contaminados com 

petróleo bruto proveniente da região norte do Alaska (Moles e Norcross, 1998). 

Embriões de zebrafish expostos a um sedimento natural contendo uma mistura dos 

HPAs fenantreno e pireno revelaram uma interrupção no crescimento que poderia 

acarretar em consequências prejudiciais sobre a performance dos peixes e a contribuição 

nos recrutamentos futuros (Vignet et al., 2014). 
 

Estágios iniciais de vida de peixes são tipicamente mais sensíveis a 

contaminantes (McKim, 1977) e o seu uso em testes ecotoxicológicos torna-se de 

grande importância para a compreensão dos possíveis efeitos de contaminantes no 

recrutamento das populações (Caley et al., 1996). O peixe estuarino Poecilia vivipara é 

um teleósteo eurialino amplamente distribuído na costa brasileira (Gomes Jr. e 

Monteiro, 2008), e sua reprodução por viviparidade facilita o seu cultivo em laboratório, 

bem como a manutenção dos jovens recém-nascidos que já nascem estruturalmente 

completos e semelhantes aos juvenis (Arcanjo et al., 2014). No Brasil há uma carência 

de testes padronizados com espécies nativas de peixes estuarinos, e adultos de Poecilia 

vivipara têm sido utilizados em estudos ecotoxicológicos de laboratório e de campo 

focados em diferentes grupos de poluentes ambientais (INCT-TA, 2015). Este estudo 

utilizará estágios iniciais de desenvolvimento de P. vivipara como modelos 

ecotoxicológicos para avaliar os efeitos letais e subletais da exposição a diferentes 

concentrações dos HPAs fenantreno e pireno dissolvidos na água, incluindo efeitos na 

atividade da GST e efeitos a nível comportamental na atividade natatória, captura de 

presas, bem como efeitos no crescimento. 
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2. REVISÃO E FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 
 
2.1 Ecotoxicologia 

 

O crescimento populacional verificado nas últimas décadas, acoplado ao avanço 

tecnológico e ao aumento na geração de produtos agroindustriais como inseticidas e 

hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) de petróleo, tem levado a um aumento 

da contaminação dos ecossistemas aquáticos por compostos químicos. Tal fato vem 

contribuindo para a redução da qualidade dos diversos compartimentos ambientais 

(água, sedimento, ar e solo), bem como para o comprometimento da saúde dos seres 

vivos que habitam esses ecossistemas (Cajaraville et al., 2000). 
 

A ecotoxicologia surge como uma ciência que estuda os efeitos deletérios não-

intencionais causados por estes compostos químicos em ecossistemas e organismos 

constituintes (Walker et al., 2005). O ambiente aquático é um meio invariavelmente 

atingido por poluentes ambientais, sejam eles provenientes de efluentes domésticos e/ou 

industriais. Outra fonte de poluição pode estar relacionada com as águas de chuva que 

atuam como fontes não pontuais, trazendo poluentes atmosféricos e lixiviando os 

contaminantes de atividades dispersas nos habitats terrestres, como agricultura e áreas 

urbanas, para os ecossistemas aquáticos. 
 

A preocupação com a contaminação dos sistemas aquáticos tem crescido no 

meio científico, e a ecotoxicologia proporciona ferramentas para avaliação dos efeitos 

biológicos gerados nos organismos aquáticos. Os efeitos biológicos quantificados 

permitem estabelecer relação entre a concentração dos produtos químicos e a resposta 

biológica que se manifesta nos organismos, considerando efeitos letais e subletais. 

Estudos de mortalidade fundamentam-se em testes de toxicidade agudos, em que o 

tempo de exposição ao contaminante é relativamente curto, e geram dados acerca da 

dose ou concentração letal dos contaminantes. Este potencial de letalidade é 

frequentemente expresso como a concentração letal a 50% dos organismos expostos 

num tempo padronizado de exposição ao contaminante, tipicamente 96 h, e é 

representada pela sigla CL5096h (Costa, 2008). 
 

Por outro lado, efeitos subletais são aqueles que não conduzem a uma letalidade 

do indivíduo, mas o afetam, alterando seu desempenho ecológico. Efeitos subletais 

podem ser avaliados tanto em situações de exposições de curto prazo a contaminantes 

(agudas) quanto em exposições mais longas (crônicas), e compreendem a quantificação 

de efeitos biológicos que abrangem mudanças nos indivíduos afetados a nível genético, 
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bioquímico, histológico, fisiológico e comportamental (Brewer et al., 2001). Estudos de 

efeitos subletais podem ser utilizados para observar se este desempenho ecológico 

alterado está relacionado a um conjunto de processos do organismo, que vão desde 

alterações nas vias metabólicas e efeitos a nível celular, levando a alterações no 

desenvolvimento morfológico e atingindo o nível comportamental, seja na habilidade de 

natação, no processo de captura de presas, fuga de predadores, ou habilidades 

reprodutivas (Scott e Sloman, 2004). 
 

Na ecotoxicologia, aspectos comportamentais fornecem uma importante 

perspectiva entre os organismos e como eles interpretam o seu ambiente, seja no 

aspecto ecofisiológico, seja no âmbito da ecologia de populações (Little e Brewer, 

2005). Vogl et al. (1999) ressaltam ainda que os mecanismos da ação tóxica são 

caracterizados pela ação primária dos contaminantes em seu sítio de ação em 

biomoléculas do próprio organismo, e também pelos efeitos secundários que são 

caracterizados pela ação tóxica a nível fisiológico e comportamental, incluindo efeitos 

na reprodução e no crescimento. Os contaminantes quando entram em contato com os 

organismos podem apresentar diferentes mecanismos de ação tóxica, que podem ocorrer 

a níveis celular e molecular, e potencialmente atingir efeitos a nível individual, 

populacional e de comunidades (Kramer et al., 2011). Estudos sobre os efeitos dos 

compostos químicos em um nível de organização biológica podem explicar as 

consequências ecotoxicológicas nos níveis biológicos superiores (Carvalho, 2013). 
 

Para quantificar alterações biológicas, os testes ecotoxicológicos utilizam 

biomarcadores e bioindicadores que evidenciam os efeitos da exposição dos organismos 

a contaminantes. A compreensão sobre as consequências dos efeitos tóxicos nos 

diferentes níveis de organização ecológica deve ser reforçada a partir destes conceitos. 
 

Biomarcadores são definidos como medidas quantitativas do efeito biológico de 

contaminantes em organismos expostos aos mesmos. O biomarcador, portanto, é uma 

medida de efeitos a nível suborganísmico e organísmico, incuindo alterações em 

processos moleculares e bioquímicos, estruturas e funções celulares, organização 

estrutural de tecidos, que podem levar a problemas de caráter fisiológico, e ainda 

alterações comportamentais, que podem inviabilizar o indivíduo de se adaptar ao meio 

ambiente (Walker et al., 2005). 
 

O conceito de bioindicadores de poluição como parâmetros quantitativos que 

podem ser medidos é mais frequentemente associado a níveis mais altos de organização 

biológica, como proposto por Van Gestel e Brumelen (1996) em estudos de diferentes 
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populações e comunidades de ecossistemas impactados por compostos químicos. Pode-

se considerar, portanto bioindicadores como parâmetros avaliados em níveis biológicos 

superiores ao nível de indivíduo, como população e comunidade. Para o nível de 

população destacam-se as taxas de fecundidade, nascimento e mortalidade. Já para o 

nível de comunidade pode ser ressaltada a alteração da diversidade de espécies em um 

determinado local contaminado por um ou mais compostos. 

 
 
2.2 Uso de peixes em ensaios ecotoxicológicos 

 

Os peixes têm importância ecológica e econômica, representando o grupo mais 

diverso de vertebrados (Nelson, 2006), podendo ser encontrados nos diferentes 

ambientes marinhos, de água doce ou estuarinos através do globo. Em termos 

ecológicos, peixes exercem uma variedade de funções em seu habitat atuando no 

equilíbrio de teias alimentares como predadores e como presas, se tornando assim um 

importante grupo para estudos de avaliação dos efeitos de contaminantes nos sistemas 

biológicos (Rand, 2008). Peixes podem ser desde herbívoros até predadores de topo nas 

cadeias alimentares (Gerking, 1994). Espécies consideradas consumidores de topo na 

cadeia alimentar podem bioacumular e biomagnificar contaminantes orgânicos 

hidrofóbicos como alguns hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) (Xia et al., 

2015) ou metilmercúrio para os seus tecidos (Barak, 1990). Para Scott e Sloman (2004) 

o uso de peixes em estudos toxicológicos é relevante, pela importância destes 

organismos como bons modelos de espécies que expressam alterações evidentes e 

quantificáveis, utilizando biomarcadores ou bioindicadores. 
 

Vários critérios são levados em consideração para a seleção e utilização das 

diferentes espécies de peixes nos testes toxicológicos, das quais podemos destacar: (I) A 

abundância da espécie para estudos de campo e a facilidade de manuseio para estudos 

em laboratório (Flammarion et al., 2002); (II) O conhecimento sobre a fisiologia e 

estratégias de alimentação e reprodução (Rand, 2008). 
 

O teste de toxicidade aguda com peixes formou a base para o primeiro protocolo 

de testes de toxicidade da American Society for Testing and Materials (ASTM) (APHA, 

1960). Devido a sua importância, algumas espécies de peixes são utilizadas como 

organismos-teste em testes padronizados de laboratório a nível mundial, em especial as 

espécies de água doce Danio rerio, Pimephales promelas e Oryzias latipes. 
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Os animais aquáticos são particularmente vulneráveis por causa dos riscos 

elevados decorrentes da sua vida imersa no meio de exposição (água de superfície), 

visto que suas brânquias são altamente permeáveis. Peixes e anfíbios, por exemplo, são 

os únicos grupos de vertebrados com ovos anamnióticos (falta uma concha ou 

membrana amniótica) e que se submetem à metamorfose em águas superficiais 

potencialmente contaminadas. Desta forma, os estágios embrio-larvais destes animais 

tendem a ser altamente sensíveis a poluentes químicos (Kendall et al., 2001). Viarengo 

et al. (2007) apontam que em ambientes aquáticos, o uso de peixes e moluscos para a 

avaliação de biomarcadores ecotoxicológicos têm se aplicado de forma bem mais 

eficiente no monitoramento de poluição aquática. 
 

Os peixes desempenham papel central em testes de toxicidade para avaliação de 

efeitos ecológicos, e são importantes modelos para biomonitoramento, devido às 

tendências para receber e acumular contaminantes ambientais aquáticos, além da sua 

importância em termos de diversidade taxonômica e funcional, ocupando diferentes 

níveis tróficos nos ecossistemas aquáticos (Di Giulio et al., 2008). Apesar dos inúmeros 

desafios para estudos sobre ecotoxicologia em peixes, os pesquisadores têm 

desempenhado esforços significativos para identificar e propor espécies-modelo que 

possam prever os riscos da poluição para os peixes, Algumas espécies que são 

comumente usadas como modelos em estudos ecotoxicológicos são: o “fathead 

minnow” Pimephales promelas, o paulistinha ou “zebrafish” Danio rerio, a carpa 

comum (Cyprinus carpio), a truta arco-íris (Oncorhynchus mykiss), o peixe dourado 

(Carassius auratus), o robalo europeu (Dicentrarchus labrax) e o “medaka” nativo do 

Japão (Oryzias latipes) (Almeida et al., 2012). 
 

No Brasil os ensaios ecotoxicológicos com organismos aquáticos são requeridos 

por diversos instrumentos legais voltados à proteção da biota em corpos hídricos 

brasileiros, e a única norma técnica padronizada ABNT-NBR 15499 (ABNT, 2007) 

para testes ecotoxicológicos com peixes envolve as espécies exóticas de água doce 

Danio rerio e Pimephales promelas, e envolve a utilização de estágios iniciais de 

desenvolvimento destas espécies (Bertoletti, 2009). 
 

No Brasil a maioria das espécies de peixes utilizados em ensaios ecotoxicológicos 

são de água doce, e é necessário que sejam desenvolvidos estudos com espécies nativas 

estuarinas ou marinhas. Em meio a esse problema o Instituto Nacional de Ciência e 

Tecnologia de Toxicologia Aquática (INCT-TA) do CNPq vem desenvolvendo 

metodologias de avaliação de efeitos de contaminantes em laboratório utilizando a 
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espécie Poecilia vivipara, com o objetivo de aplicá-las no biomonitoramento de 

ambientes aquáticos. 
 

Poecilia vivipara é considerado um peixe teleósteo eurialino e com elevada 

tolerância a ambientes extremos, particularmente de salinidade e temperatura (Trexler, 

1989). Bizerril (2001) aponta a espécie como uma das poucas que ocorrem em todos os 

ambientes lênticos. Gomes Jr. e Monteiro (2008) afirmam que a presença da espécie em 

ambientes de lagoa pode ter ocorrido devido ao gradiente ambiental de salinidade que 

ocorreu no passado com as sucessivas elevações e regressões do nível do oceano. 
 

P. vivipara tem sido empregado em estudos ecotoxicológicos com diversos tipos 

de contaminantes. (Torreiro-Melo et al., 2015) verificaram que o HPA fenantreno 

dissolvido na água em concentrações entre 50 e 500 µg L
-1

 se bioconcentra na bile e 

gera alterações comportamentais na velocidade, resistência e trajetória natatória. O HPA 

fenantreno nas concentrações entre 20 e 200 µg L
-1

 causa genotoxicidade e gera 

estresse oxidativo e peroxidação lipídica em P. vivipara (Machado, 2014). Foram 

sequenciados 27 genes expressos diferencialmente em P. vivipara expostos à fração 

solúvel em água de óleo diesel (Mattos et al., 2010). 
 

A exposição de P. vivipara ao cobre nas concentrações entre 5 e 20 µg L
-1

 

causou aumento da atividade da enzima antioxidante catalase no fígado, de espécies 

reativas de oxigênio, da capacidade antioxidante e lipoperoxidação lipídica, e da 

capacidade antioxidante contra radicais peroxila (Machado et al., 2013). Além disso, 

genes responsáveis pelo metabolismo de cobre, como o transportador de cobre de alta 

afinidade (CTR1) e a ATPase transportadora de cobre (ATP7B) foram sequenciadas em 

P. vivipara, tendo sido demonstrado o papel destes genes na acumulação de cobre tanto 

em água doce como em água salgada (da Silva et al., 2014). O cobre causou inibição da 

excreção de amônia e da anidrase carbônica branquial em P. vivipara tanto em água 

doce como estuarina (Zimmer et al., 2012). 
 

Machos de P. vivipara expostos ao herbicida glifosato (roundup) apresentaram 

redução da qualidade do esperma em termos de mobilidade e concentração de células 

espermáticas, bem como redução da integridade da membrana plasmática (Harayashiki 

et al., 2013). 
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2.3 Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs): 

 

Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos são compostos orgânicos formados por 

dois ou mais anéis benzênicos fusionados de forma linear, angular ou conglomerada 

(Neff, 2002; Chefetz, 2000). Podem ser organizados em duas categorias quanto ao seu 

peso molecular (PM): compostos de baixo PM, com até três anéis aromáticos; e os 

compostos de alto PM, com quatro ou mais anéis (CEPA, 1994). 
 

A persistência dos HPAs no ambiente também está relacionada ao seu peso 

molecular, sendo os de menor peso menos persistentes em razão da maior volatilidade, 

maior solubilidade na água e biodegradação simplificada (Wilson, 1993; Wilcock, 

1996; Walker, 2001). 
 

Devido à natureza hidrofóbica dos HPAs, estes tendem a adsorver ao sedimento, 

à matéria particulada, e ao tecido orgânico (Lyman, 1982; Orecchio, 2010). Os HPAs de 

alto peso molecular possuem maior potencial de bioacumulação, apesar de raramente 

acarretarem em biomagnificação na cadeia trófica por serem, em maioria, rapidamente 

metabolizados (Eisler, 1987; Meador, 1995). 
 

Os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos podem ocorrer na sua forma parental 

(i.e., fenantreno, criseno) ou como um homólogo alquilado (i.e., 1-hidroxipireno), que 

possuem diferentes graus e mecanismos de toxicidade (Cooke & Dennis, 1984 e 

Haritash & Kaushik, 2009). 
 

Os HPAs podem ser divididos em três subgrupos segundo a sua origem: 

pirogênica, petrogênica e biogênica. Os HPAs pirogênicos são formados a partir da 

combustão incompleta de matéria orgânica em altas temperaturas, que pode ocorrer por 

causas naturais (i.e., erupções vulcânicas, queimadas espontâneas), ou antrópicas (i.e., 

queima de biomassa e combustíveis fósseis). Neff e Anderson (1975) e Ravindra (2006) 

ressaltam que a pirogênese representa a maior fonte de hidrocarbonetos apresentando 

entre 3 e 5 anéis aromáticos, os quais são majoritariamente carreados adsorvidos na 

matéria particulada. 
 

O subgrupo dos HPAs petrogênicos, em sua maioria consistindo de moléculas de 

baixo peso molecular, encontram-se nos combustíveis fósseis e nos produtos do refino 

do petróleo, podendo constituir até 38% dos mesmos (Neff e Anderson, 1975). Os 

HPAs petrogênicos são um subgrupo extensamente biodisponível, possuindo alta 

relevância biológica e ecotoxicológica, visto sua entrada nos sistemas ecológicos 

através da água e do ar (Thorsen, 2004). 



20 
 

 

O subgrupo composto pelos biogênicos e diagênicos são tratados por Neff 

(2005) como os de menor relevância em termos de contaminação ambiental, sendo 

formados por precursores orgânicos naturais, químicos e biológicos. 

 
 
2.3.1 Fenantreno 

 

O fenantreno é um hidrocarboneto aromático polinuclear, cristalino, isômero do 

antraceno, obtido principalmente da fração de óleo de antraceno de alcatrão de hulha e 

de forma sintética. Carls et al. (2002) ressaltam a importância do fenantreno como o 

terceiro hidrocarboneto mais abundante do subgrupo dos petrogênicos, Figura 1. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 1. Estrutura molecular do HPA Fenantreno (Fonte: Mackay et al., 2006). 
 

 

A solubilidade do fenantreno na água é de 1,29 mg L
-1

, log Kow é 4,6 e seu peso 

molecular é igual a 178,23 g mol
-1

 (Mackay et al., 2006). Visto sua potencial 

toxicidade, o fenantreno compõe a lista dos dezesseis hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos prioritários segundo a USEPA (ATSDR, 2007). 
 

O fenantreno é amplamente distribuído no meio aquático com concentrações que 

variam de 14,6 a 1460 μg L
-1

 como apresentado por Vrana (2001) e Anyakora et al. 
 
(2005). Quando presente no ambiente aquático em concentrações elevadas o fenantreno 

tende a ser absorvido pela biota aquática levando a efeitos toxicológicos indesejáveis. 

Oliveira (2012) observou diminuição da atividade de EROD na tainha dourada (Liza 

aurata) em baixas concentrações de fenantreno. 
 

Observações realizadas por Jee et al. (2004) apontam para diminuição nas taxas 

de crescimento em Paralichthys olivaceus com o aumento das concentrações de 

fenantreno na água em exposição de 2 semanas. Alterações hematológicas também 

puderam ser observadas no trabalho do mesmo autor, ressaltando diminuição na 

contagem de células vermelhas e indicação de anemia, nos peixes expostos às maiores 

concentrações. 
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2.3.2 Pireno 

 

O pireno é um hidrocarboneto composto de 4 anéis aromáticos, com fórmula 

química C16H10, geralmente originado de fontes pirogênicas e petrogênicas. Pode estar 

presente em concentrações de 18 ppm no petróleo bruto, até 8.517 ppm e 21.131 ppm 

no piche e creosoto, respectivamente (Neff, 2002). Segundo Mackay et al. (2006), a 

solubilidade deste composto na água é de 0,132 mg L
-1

, log Kow é 5,18 e seu peso 

molecular é relativamente elevado e igual a 202,25 g mol
-1

, Figura 2. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Figura 2.Estrutura molecular do HPA Pireno (Fonte: Kanaly & Harayama, 2000). 
 
 
 

O pireno é um dos HPAs predominantes no ambiente (Okay et al., 2006) e 

representa grande parte dos hidrocarbonetos encontrados em áreas contaminadas 

(Latimer e Zheng, 2003). Zhang et al. (2004) e Dissanayake e Bamber (2010) ressaltam 

a importância deste composto no monitoramento de águas contaminadas. 
 

Almeida et al. (2012) descrevem o pireno como um composto capaz de se 

difundir rapidamente pelos tecidos, bem como de cruzar a barreira hematoencefálica em 

peixes, apesar deste composto não apresentar caráter carcinogênico. 

 

 

2.4 Biomarcadores ecotoxicológicos 

 

O termo biomarcador tem origem na toxicologia humana e farmacologia, tendo 

sido incorporado a Ecotoxicologia, na qual se tornou conceito chave (Souza e Carvalho, 

2009). O conceito de biomarcadores tem sido abordado de diferentes formas como um 

reflexo de seu intenso uso nas ciências ambientais nas décadas passadas e nos tempos 

atuais, como ressaltado por Schlenk (1999); Depledge (1992) e Adams (1987). 
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Weis et al. (2001) ressaltam a importância do uso de biomarcadores em estudos 

ecotoxicológicos, em razão do fornecimento de indícios precoces de efeitos biológicos 

significativos, visto que respostas em níveis mais baixos da organização biológica 

precedem aquelas que ocorrem em níveis mais elevados. Entretando, a correta 

identificação do agente de estresse ou contaminante, é um dos pontos-chave para o uso 

de biomarcadores no monitoramento da saúde ambiental (Parente, 2014). Neste sentido, 

Depledge (1992) conceitua que em ecotoxicologia a avaliação de biomarcadores 

envolve medidas que podem incluir avaliações desde níveis subcelulares de organização 

biológica até o nível de indivíduos, abrangendo efeitos a nível molecular, bioquímico, 

fisiológico, histológico, morfológico e comportamental, que caracterizem uma alteração 

com relação a uma situação controle. 

 
 
2.4.1 Biomarcadores bioquímicos 

 

A compreensão dos efeitos ecotoxicológicos em níveis subcelulares são de 

extrema importância para a compreensão dos efeitos existentes nos níveis hierárquicos 

mais elevados. 
 

A biotransformação de contaminantes orgânicos ou xenobióticos como os HPAs 

pode ser classificada em três fases distintas, porém estritamente relacionadas: fase I, II e 

III. Nas fases I e II, geralmente se observa a transformação do xenobiótico em uma 

espécie que apresenta maior solubilidade em água. Na fase III, estes metabólitos são 

transportados para o exterior da célula e então excretados. 
 

O sistema de enzimas denominadas monoxigenases de função mista, ou enzimas 

do citocromo P-450, participam da fase 1 de biotransformação de HPAs, por exemplo 

hidroxilando o fenantreno, de forma a torná-lo mais solúvel em água, e mais susceptível 

a interagir com as enzimas responsáveis pela fase 2 de biotransformação. A enzima 7-

etoxiresorufina-orto-deetilase (EROD) catalisa esta reação de hidroxilação de HPAs 

durante a fase 1, e se tornou um importante biomarcador bioquímico relativamente 

específico, e cuja indução pode indicar a exposição de peixes a HPAs (Goksoyr e Forlin, 

1992). O uso da atividade de EROD como um biomarcador ambiental foi sugerido há 40 

anos (Burke, 1974). O principal objetivo dos estudos que tratam da atividade de EROD 

tem sido o de avaliar os efeitos bioquímicos detectados em peixes expostos a poluentes 

relativamente específicos, incluindo os HPAs (Galgani, 1991; Lee e Anderson, 2005). 
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Durante a fase 2 de biotransformação, o produto da metabolização após a fase 1 

é conjugado com a glutationa por uma reação catalisada pela enzima Glutationa S-

Transferase (GST). O conjugado formado pela molécula de HPA ligada à glutationa 

apresenta uma alta solubilidade em água, facilitando sua excreção. Desta forma, a GST 

é outra enzima de biotransformação comumente usada como parâmetro para 

monitoramento de espécies expostas a contaminantes, incluindo os HPAs (Gravato e 

Guilhermino, 2009). 
 

Billiard et al. (1999) observaram que larvas de truta arco-íris Oncorhynchus 

mykiss expostas ao reteno (7-isopropyl-1-methylphenanthrene) apresentaram aumento 

na atividade da EROD, em associação com edema perivitelínico, hemorragia 

subcutânea, diminuição do crescimento e deformidades craniofaciais. 
 

A indução da atividade de enzimas de biotransformação e de estresse oxidativo 

se correlacionou com efeitos em aspectos comportamentais relacionados ao baixo 

desempenho na velocidade de natação em camarões (Palaemon serratus) expostos em 

concentrações de 128 a 1024 µg.L
-1

 do HPA antraceno ao longo de 96 h (Gravato et al., 

2014). 

 
 
2.4.2 Conceitos sobre biomarcadores comportamentais 

 

Na ecotoxicologia, efeitos comportamentais fornecem uma perspectiva 

importante entre os organismos e como eles interpretam e respondem ao meio ambiente, 

entre a ecofisiologia e a ecologia de populações (Little e Brewer, 2005). Estas ligações 

essenciais precisam ser melhor compreendidas (Amiard-Triquet, 2009), a fim de atribuir 

fatores de risco adequados aos contaminantes ambientais em relação à proteção da 

biodiversidade. 
 

Parâmetros comportamentais foram incluídos no conceito de biomarcador 

ecotoxicológico por Depledge et al. (1995). Os biomarcadores comportamentais de 

contaminantes em peixes são definidos como medidas quantitativas de habilidades 

adaptativas que contribuem para a sua aptidão evolutiva, sendo assim importantes para a 

sobrevivência, crescimento e/ou reprodução. Idealmente também devem apresentar 

baixa variabilidade, e indicar resposta dose-dependente (Beitinger, 1990). Além disso, 

os efeitos comportamentais medidos em indivíduos integram processos fisiológicos 

importantes essenciais à vida, permitindo o ajuste de processos homeostáticos internos 
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que conduzem à eficiente exploração de recursos em um determinado habitat (Little e 

Brewer, 2005). 
 

Vários estudos têm demonstrado que as funções comportamentais são 

frequentemente as primeiras respostas de alteração biológica exibidas após a exposição aos 

contaminantes (Little et al. 1990). Além disso, os efeitos comportamentais deletérios que 

diminuem a adaptabilidade dos indivíduos tendem a aparecer com frequência em 

concentrações significativamente abaixo da CL50 (concentração letal a 50 por cento da 

população de teste). As concentrações de contaminantes que induzem alterações na natação, 

comportamento de captura de presas ou fuga de predadores em peixes expostos pode ser 

inferior a 2 por cento da CL50 (Beitinger 1990; Little et al. 1993). 
 

Declínios populacionais de recursos pesqueiros podem ocorrer devido ao efeito 

agudo de mortalidade em indivíduos expostos a concentrações letais dos contaminantes, 

quando da ocorrência de acidentes graves. No entanto, efeitos subletais crônicos, como 

alterações no comportamento, podem levar à chamada morte ecológica (Scott e Sloman, 

2004), situação em que os indivíduos não podem mais se alimentar, crescer, reproduzir 

e evitar predadores de forma satisfatória. 
 

Ajustes adequados nas legislações ambientais e sua aplicação sobre o controle de 

efluentes tendem a minimizar a frequência de ocorrência de efeitos agudos de 

mortalidade de peixes devido a grandes derramamentos de produtos químicos, em 

comparação com a ocorrência de efeitos subletais de contaminantes em sistemas 

aquáticos. Se este cenário não mudar, a avaliação dos efeitos comportamentais se 

tornará ainda mais importante, pois elas são consideradas indicadores mais sensíveis do 

potencial de impactos na sobrevivência ecológica no habitat natural, quando 

comparados com as medidas de letalidade (Robinson, 2009). Como exemplo desta 

idéia, o bluegill (Lepomis macrochirus) exposto ao flúor apresentou uma redução na 

alimentação em estudos de laboratório, e estes resultados previram com precisão uma 

redução no crescimento e sobrevivência em estudos mais ambientalmente realistas em 

que a espécie foi exposta ao mesmo contaminante numa comunidade aquática de 

mesocosmos experimentais (Finger et al., 1985). 
 

O recrutamento das fases iniciais de vida para a fase adulta é um processo 

fundamental na manutenção de uma população de peixes. Portanto, é importante avaliar 

se a contaminação química é um agente que afeta significativamente o processo de 

recrutamento das populações, seja de maneira isolada, ou em combinação com outros 

fatores ecológicos no ciclo de vida dos peixes. Informações derivadas da teoria 
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bioenergética ecológica e fisiológica têm sido utilizadas para gerar os modelos ecológicos 
 
denominados Modelos Ecológicos Baseados em Indivíduos (MEBIs), que usam atributos 
 
do  indivíduo  através  do  tempo  como  entrada,  agregam  estas  informações  e  geram 
 
previsões sobre a dinâmica das populações (Van Winkle e Rose, 1993). 
 

A quantificação do efeito dos contaminantes químicos sobre estes parâmetros de 
 
desempenho a nível de indivíduos tem sido proposta como uma forma eficaz de traduzir 
 
efeitos a nível individual para efeitos no crescimento, sobrevivência e reprodução em 
 
modelos de dinâmica populacional (Rose et al., 1999). 
 

A Figura 3 apresenta um diagrama de fluxo conceitual que ilustra a sequência de 
 
processos que um único indivíduo (peixe modelo) está submetido durante o crescimento 
 
em direção ao tamanho de maturidade reprodutiva, incluindo a busca, encontro e captura 
 
de presas, a assimilação da energia ingerida e crescimento, a evasão de predadores e, 
 
finalmente, a  reprodução, quando  o tamanho adequado é  alcançado.  Muitos destes 
 
processos importantes para a sobrevivência de larvas e juvenis de peixes são dependentes 
 
do tamanho e, portanto todas as funções no diagrama de fluxo são dependentes do 
 
tamanho (Letcher et al., 1996). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

Figura 3. Diagrama de fluxo conceitual de um modelo ecológico baseado em 
indivíduos (MEBI) para peixes, envolvendo submodelos para o encontro de presas, 
forrageamento, crescimento, risco de predação e reprodução. Os aspectos 
comportamentais mais importantes que afetam cada modelo estão representados nas 
caixas azuis. Características ecológicas (das presas e dos predadores) estão nas caixas 
vermelhas (Fonte: Traduzido e adaptado de Carvalho, 2013). 
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Little et al. (1990) afirmam que vários estudos têm demonstrado que as funções 

comportamentais são as primeiras a serem alteradas e exibidas em peixes expostos aos 

contaminantes, antes de qualquer mortalidade ficar evidente. Por exemplo, uma revisão 

feita por Little e Finger (1990) revelou que as menores concentrações de diferentes 

contaminantes que induziram alterações comportamentais significativas na natação de 

peixes variaram de 0,1% a 5% da CL50 de cada contaminante. A sensibilidade do 

comportamento alimentar como um índice de efeitos da exposição subletal em truta 

arco-íris expostas a vários agroquímicos variou de menos de 0,3% a 50% da CL50 

destes compostos (Little et al., 1990). O comportamento de natação também pode ser 

afetado antes de serem detectadas reduções no crescimento. Por exemplo, a atividade 

natatória foi significativamente reduzida em trutas arco-íris expostas por 96h a 0,005 

mg.L
-1

 de um defoliante organofosforado, sendo que esta mesma concentração afetou o 

crescimento somente após 30 dias (Little et al., 1990). 
 

A sobrevivência de peixes no estágio inicial de vida diminuirá se o 

desenvolvimento do comportamento de forrageamento for atrasado ou inibido. 

Comportamento alimentar prejudicado também se correlaciona com crescimento 

reduzido, o que pode prolongar o período de vida em que um peixe é vulnerável à 

predação (Werner e Hall, 1974). 

 
 

2.4.2.1 Atividade natatória 

 

A atividade natatória espontânea é útil em estudos de toxicidade devido a sua 

fácil avaliação e sensibilidade. Medições do comportamento natatório são indicadores 

consistentes que podem ser incorporados em protocolos padronizados para testes de 

toxicidade (Little e Finger, 1990). 
 

A atividade natatória pode ser expressa em relação a uma situação considerada 

normal, a partir da qual há um aumento (hiperatividade) ou diminuição (hipoatividade), 

sendo que ambas situações podem conferir vantagens e desvantagens. A hipoatividade 

natatória é um problema na capacidade de formação de cardumes. A hipoatividade também 

pode apresentar desvantagens no forrageio e captura de presas, além de dificultar a fuga de 

predadores, tornando o indivíduo mais suscetível à predação (Finger et al., 1985; Weis et 

al., 2001). A hiperatividade natatória, por sua vez, pode ocasionar vantagens no sentido de 

permitir maior facilidade de fuga ao predador. No que se refere ao 
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comportamento de forrageio, a hiperatividade pode propiciar maior percurso e 

exploração de hábitat, aumentando assim as chances de encontro e captura de presas, e 

consequentemente permitindo maior crescimento dos organismos (Little, 1990). 
 

Métodos de avaliação de natação espontânea e quantificação da velocidade 

natatória variam de medidas semi-quantitativas baseadas em contagens diretas de 

quadrados que o peixe cruza num sistema de grid, a análises sofisticadas executadas por 

programas específicos, que analisam vídeos registrados em 2 ou até 3 dimensões 

(Carvalho et al., 2013). 

 

2.4.2.2 Captura de presas 

 
Os poluentes quando em contato com os diferentes organismos podem alterar sua 

habilidade de forrageamento, conceituado por Weis e Khan (1990) como uma interação 

predador-presa, que podem levar por sua vez a alterações na dinâmica populacional tanto 

dos predadores, quanto das próprias presas. Mudanças no comportamento de forrageamento 

podem ocasionar alterações significativas na dinâmica de comunidade de um determinado 

ecossistema (Sandheinrich e Atchison, 1990). 
 

As alterações na capacidade de um peixe para detectar, perseguir, capturar e 

consumir presas afetará o crescimento e a sobrevivência do mesmo, e estas variáveis 

comportamentais podem fornecer uma medida ecologicamente relevante de lesões 

induzidas por contaminantes. Contaminantes têm causado efeitos em diversos aspectos 

da sequência de alimentação, incluindo a detecção de alimentos (Lemly e Smith, 1987), 

captura de presas (Little et al., 1990), o tempo de manuseio e ingestão das mesmas 

(Sandheinrich e Atchison, 1990), bem como a motivação geral para se alimentar (Little 

et al., 1990). Assim, inúmeras variáveis do comportamento alimentar podem ser 

mensuradas em ensaios de toxicidade. O ambiente experimental para tais estudos pode 

variar em complexidade, dependendo do grau de realismo ecológico, como também 

pode ser facilmente adaptado para procedimentos de ensaio padronizados de toxicidade 

(Mathers et al., 1986). 
 

Beitinger (1990) afirma que a habilidade de um peixe para realizar predação em 

um determinado estágio de seu ciclo de vida envolve a integração de domínio sobre o 

hábitat que o mesmo ocupa, atrelado às habilidades sensoriais como predador, tais 

como: visual, olfativa, sensibilidade a alterações na pressão, bem como habilidade de 

natação. Esses fatores podem garantir o sucesso ou eliminação deste indivíduo em um 

ambiente poluído. 
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Uma sequência de comportamentos utilizados desde a localização até a captura 

da presa podem ser elencados em eventos discretos: procurar, reconhecer a presa, 

perseguir, atacar, manipular e subjugar a presa até sua ingestão completa, seguida da 

passagem para a porção inferior do trato digestivo (Webb, 1986). Exames cuidadosos 

dos comportamentos envolvidos em cada um destes eventos têm conduzido a um 

melhor entendimento das estratégias de busca, gasto de energia durante a procura, e 

influência ambiental e do desenvolvimento no sucesso da captura. Entender as bases 

comportamentais da predação contribui para paradigmas centrais da ecologia, tais como 

a teoria de forrageamento ótimo (Fuiman et al., 2006). 
 

Zhou et al. (2001) afirmam que a redução na ingestão de alimento pode causar 

redução no crescimento e prolongamento das fases larval e juvenil, aumento do risco de 

predação por predadores de níveis mais elevados na cadeia alimentar, ocasionando 

diminuição na sobrevivência. 

 
 
2.5 Crescimento 

 

A avaliação de efeitos de contaminantes no crescimento é importante nos 

estudos ecotoxicológicos, visto sua elevada relevância ecológica. Woltering (1984) 

descreve o crescimento como um parâmetro que, em conjunto com avaliações da 

sobrevivência e mudanças fisiológicas e comportamentais, pode ser usado como efeito 

quantificável em testes laboratoriais de toxicidade em peixes. 
 

Estudos realizados por Moles e Norcross (1998) demonstram que o crescimento 

foi reduzido em juvenis de linguado expostos cronicamente a baixas concentrações (1.6 

ppm) de uma fonte de petróleo contendo HPAs em sedimentos. A exposição do peixe 

marinho Menidia beryllina por 16 dias a água contendo uma fração solúvel de petróleo 

bruto do Kwait parcialmente queimado causou uma redução concentração dependente 

do crescimento (Al-Yakoob et al. (1996). 
 

Diferentes misturas de HPAs de origem pirolítica e petrogênica dissolvidas na água 

afetaram o crescimento de paulistinha Danio rerio. Além disso, observou-se maior 

interferência no crescimento das fêmeas pela exposição a HPAs pirolíticos dissolvidos na 

água, e maior redução nas taxas de crescimento dos machos em exposições a frações 

dissolvidas na água derivadas de petróleo combustível pesado e leve (Vignet et al. (2014). 
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2.6 Importância dos estágios iniciais de desenvolvimento 

 

Estágios iniciais de desenvolvimento em peixes incluem a fase embrionária, 

larval e juvenil, e cada fase destas faz parte do desenvolvimento ontogenético de peixes. 

A sobrevivência ao longo destas fases é de grande importância no ciclo de vida dos 

teleósteos, pois define o recrutamento dos indivíduos (Caley et al., 1996; Marty et al., 

1997). Conforme discutido anteriormente com base no diagrama da Figura 4, estudos 

com estágios iniciais de vida de peixes são importantes para entender possíveis efeitos 

populacionais a partir de consequências da exposição a contaminantes em diversos 

aspectos relacionados a natação, alimentação, evasão de predadores, e crescimento. 
 

Payne et al. (2003) afirmam que peixes na fase embrionária e larval exibem maior 

sensibilidade a contaminantes quando comparados aos adultos. Um clássico exemplo se 

refere ao incidente petrolífero que ocorreu com o Exxon Valdez na costa do Alaska, EUA. 

Tal acidente ocasionou interferência direta no recrutamento do arenque do Pacífico 
 
Clupea pallasi e do salmão rosa Oncorhynchus orbuscha (Carls et al., 2002). 
 

Esta maior sensibilidade dos estágios iniciais pode estar relacionada a ação tóxica 

dos contaminantes na geração de malformações em diferentes tecidos, como é o caso dos 

efeitos cardiotóxicos de HPAs em estágios iniciais de diversas espécies de peixe. O mesmo 

padrão de efeitos cardiotóxicos em embriões de peixes teleósteos tem sido evidenciado pela 

acumulação de fluidos (edema) no espaço pericárdico. Diversos estudos têm demonstrado 

que o coração em desenvolvimento é um órgão alvo chave para a toxicidade de diversos 

tipos de petróleo bruto em espécies tropicais como o atum de cauda azul Thunnus thynnus, 

atum de cauda amarela Thunnus albacares e o amberjack Seriola dumerili, cujas larvas 

foram afetadas no recente acidente envolvendo a plataforma Deep Water Horizon no Golfo 

do México (Incardona et al., 2014). O mesmo padrão de efeitos cardiotóxicos foi detectado 

em larvas de espécies polares como o arenque do pacífico 
 
Clupea pallasi no caso do derrame do navio Exxon Valdez no Alaska (Incardona et al., 

2013), e em espécies modelo da Ecotoxicologia, como o paulistinha Danio rerio, em que 

foram descritos os primeiros sinais de cardiotoxicidade de HPAs (Incardona et al., 2004). 
 

Outro aspecto importante que torna estágios iniciais de desenvolvimento mais 

propensos ou sensíveis aos efeitos tóxicos de contaminantes são os efeitos no 

desenvolvimento ou no funcionamento de órgãos e sistemas sensoriais como a visão, 

olfato e linha lateral, com consequências para os processos comportamentais já 

mencionados. Além disso, efeitos de diversos contaminantes nos sistemas endócrino e 
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nervoso de estágios iniciais de desenvolvimento de peixes também têm sido detectados, 

em correlação com alterações tanto no funcionamento destes órgãos sensoriais quanto a 

nível comportamental, conforme revisado recentemente por (Sloman & McNeil, 2012). 
 

Os poecilídeos apresentam uma variedade de adaptações reprodutivas e se 

reproduzem ao longo de todo o ano (Mendonça, 2001), sendo espécies na maioria 

bissexuadas e vivíparas (Greven, 2011), incluindo Poecilia vivipara. A espécie se 

reproduz por fecundação interna, onde todo o desenvolvimento embrionário deste grupo 

ocorre dentro da fêmea, o que possibilita que os recém-nascidos tenham a forma de 

alevinos, logo após o nascimento (Rocha et al., 2010). Para o mesmo autor, a salinidade 

não interfere na taxa de fecundidade da espécie, sendo obtidos uma média de (12,2 ± 

0,836) alevinos por fêmea. O autor descreve ainda o comportamento de canibalismo dos 

juvenis, quando as fêmeas grávidas não são separadas do grupo. 
 

Arcanjo et al. (2014) em trabalhos com desenvolvimento embrionário em P. 

vivipara, identificaram um tamanho padrão de maturidade sexual entre os adultos, em torno 

de 12,28 a 35,98 mm, sendo o menor macho identificado de 14,62 mm. Os machos de P. 

vivipara possuem um gonopódio com o órgão copulador, formado a partir do terceiro raio 

da nadadeira anal, a gestação das fêmeas dura entre 30 e 40 dias, e após este período os 

filhotes já nascem totalmente formados (Ihering, 1938), passíveis de serem alimentados 

exclusivamente com náuplios de Artemia, sem necessidade de se cultivar rotíferos ou 

microalgas, como é o caso de outras espécies de peixes marinhos. Além disso, o seu cultivo 

e reprodução em laboratório também é viável. Tais características evidenciam o potencial 

da utilização de juvenis de P. vivipara logo após o nascimento como um bom modelo 

ecotoxicológico para ambientes estuarinos. A espécie P. vivipara 
 
é abundante em estuários de praticamente toda a costa brasileira, e a sua disponibilidade 

a torna um modelo biológico promissor para avaliação dos efeitos de hidrocarbonetos 

de petróleo. Conforme discutido no tópico 1.2, no Brasil há uma carência de testes 

padronizados com espécies nativas de peixes costeiros e marinhos, e adultos de P. 

vivipara já têm sido utilizados em estudos ecotoxicológicos de laboratório e de campo  

focados em diferentes grupos de poluentes ambientais. Esta proposta utilizará pela 

primeira vez estágios iniciais de desenvolvimento desta espécie, visando aperfeiçoa um 

teste ecotoxicológico útil para a avaliação do risco ecológico da exposição de peixes a 

contaminantes ambientais, testando os hidrocarbonetos aromáticos fenantreno e pireno, 

relevantes em acidentes ambientais relacionados à indústria do petróleo. 
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3. OBJETIVOS 

 

3.1 Geral 

 

Desenvolver ensaios ecotoxicológicos focados na avaliação de biomarcadores 

bioquímicos e comportamentais utilizando jovens recém-nascidos de Poecilia vivipara 

como organismos teste, após exposição aos contaminantes fenantreno e pireno. 

 

3.2 Específicos 

 

3.2.1 Operacionalizar a obtenção de juvenis recém-nascidos de Poecilia vivipara a 

partir de cultivo em laboratório da espécie;  

 

3.2.2 Expor juvenis recém-nascidos da espécie P. vivipara durante 7 e 14 dias a diferentes 

concentrações do hidrocarboneto aromático fenantreno e pireno, respectivamente.  

 

3.2.3 Após a exposição, quantificar efeito bioquímico na enzima de fase II GST, efeitos 

comportamentais na velocidade natatória e distância percorrida, na eficiência para 

captura de presas e no crescimento.  

 
 
 
 
4. MATERIAL E MÉTODOS 
 
 

4.1 Manutenção e obtenção dos animais 

 
Os recém-nascidos de Poecilia vivipara foram obtidos a partir de plantel de 

reprodutores mantidos em laboratório. Machos foram mantidos em conjunto com as fêmeas 

na proporção (1 macho : 2 fêmeas) em aquários de 100 L, em salinidade 25 e temperatura de 

26 ± 1 °C (média ± desvio padrão). A alimentação foi realizada utilizando-se uma solução 

contendo náuplios de Artemia sp. cujo peso úmido era diluído em água salgada até a 

obtenção de uma concentração de 15 g L
-1

, equivalente a aproximadamente 450 náuplios de 

Artemia sp. A água dos aquários foi constantemente recirculada por um sistema de filtragem 

mecânica e biológica. A concentração de amônia total se manteve abaixo de 0,02 mg L
-1

. O 

pH (8,2 ± 0,1) e oxigênio dissolvido (5,8 ± 0,4 mg L
-1

) foram mensurados diariamente por 

sonda multiparamétrica YSI Professional Plus. As fêmeas foram observadas para verificar o 

crescimento abdominal. Quando a fêmea estava com abdômen bem inchado e com um 

ponto escuro na região posterior, próximo da abertura genital, indicativo de proximidade de 

nascimento dos filhotes, ela era separada em um 
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aquário com volume de 1 L de água, para evitar a predação por outros peixes. Foi 

necessário sincronizar o acasalamento das fêmeas para obter recém-nascidos em um 

intervalo de tempo máximo de 48 horas, a fim de obter um total de pelo menos 50 

recém-nascidos para a realização dos experimentos. 

 
 

4.2 Exposição ao fenantreno e pireno 

 

Os compostos fenantreno e pireno com pureza superior a 95% foram adquiridos 

da Sigma-Aldrich. 
 

Para a exposição ao fenantreno, duas soluções estoque foram preparadas a partir da 

diluição seriada do fenantreno (95%, Sigma-Aldrich) em dimetil sulfóxido (DMSO). As 

soluções estoque primária e secundária com concentrações de fenantreno de 20 g L
-1

 e 2 g 

L
-1

 respectivamente, foram calculadas para atingir as concentrações nominais na água de 10 

g L
-1

, 50 g L
-1

, 200 g L
-1

 e 500 g L
-1

 para a exposição dos recém-nascidos. O grupo 

controle (0), referente ao tratamento sem fenantreno foi devidamente utilizado. 
 

Para exposição ao pireno, foram preparadas três soluções estoque a partir da 

diluição seriada do pireno (98%, Sigma-Aldrich) em dimetil sulfóxido (DMSO). As 

soluções estoque primária, secundária e terciária com concentrações de pireno de 10 g L
-1

, 

1 g L
-1

 e 0,1 g L
-1

 respectivamente, foram calculadas para atingir as concentrações 

nominais na água de 1g L
-1,

 10 g L
-1

, 50 g L
-1

 e 100 g L
-1

 para a exposição dos 

recém-nascidos. O grupo controle (0) foi devidamente utilizado. A ausência do tratamento 

controle contendo solvente, deveu-se ao fato de que as concentrações de DMSO nos 

diferentes tratamentos não ultrapassou a concentração máxima de 0,002% ou 20 ml·L
-1

 

estando abaixo da concentração máxima recomendada pela Organização para a Cooperação 

e Desenvolvimento Econômico (OCDE) para experimentos com fases iniciais do ciclo de 

vida (OCDE, 2013), e por outros estudos com peixes em estágio larval (Hallare et al., 

2006). Além disso, Hutchinson et al. (2006) apontam que efeitos comportamentais causados 

pelo contato direto com o DMSO não são comuns em peixes. 
 

Na exposição ao fenantreno foram utilizados 50 juvenis com idade máxima de 24 

horas, subdivididos equitativamente em 5 aquários, cada aquário com volume de 5 L de 

água. A exposição ao fenantreno apresentou duração de 7 dias. A exposição ao pireno 

ocorreu nas mesmas condições da exposição ao fenantreno, sendo utilizados 54 juvenis, 

subdivididos em 6 aquários, cada qual com volume de 5 L de água salgada. A exposição 
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ao pireno apresentou duração de 14 dias. Nos dois experimentos a renovação das 

soluções foi feita a cada 24 horas ao longo das exposições. 
 

A sala de exposição foi mantida sob controle diário dos parâmetros abióticos: 

salinidade 25, temperatura 25 ± 0,2 ºC (média ± desvio padrão), pH 8 e oxigênio 

dissolvido de 4,96 ± 0,57 mg L
-1

 ao longo de cada exposição. 

 
 
4.3 Atividade da GST 

 

Após a exposição e realização dos testes comportamentais, os peixes foram 

eutanasiados em água a 2°C conforme os procedimentos recomendados 

internacionalmente (Guidelines for the Use of Fishes in Research, 2014), e protocolo 

aprovado pelo Comitê de Ética para Experimentaçao Animal da Universidade Federal 

de Pernambuco (UFPE). Os animais foram pesados em balança analítica (precisão de 

0,0001g), e armazenados isoladamente em criotubos em Ultrafreezer a -80º C até a sua 

utilização. 
 

Juvenis inteiros de Poecilia vivipara foram homogeneizados com uma proporção 

massa/volume 1:7 (m/v) em solução tampão fosfato de potássio (KPi) com pH 7,4 e 

temperatura 4 ºC, utilizando-se o homogeneizador de tecidos para microtubos Tissue 

Master 125, Omni International. Após a homogeneização as amostras foram 

centrifugadas por 30 minutos a 12.000 g e 4 °C e o sobrenadante foi armazenado em 

ultrafreezer a -80º C. Os ensaios de cinética enzimática foram realizados utilizando-se 

microplacas num leitor de microplacas Spectramax M3 (Molecular Devices, EUA). 
 

A atividade da Glutationa S-Transferase (GST) foi determinada em amostras do 

peixe homogeneizado pelo método adaptado para microplaca de Habig et al. (1974), a 

partir da conjugação da Glutationa (GSH) com o substrato 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno 

(CDNB), produzindo um composto que pode ser detectado a 340nm (Ɛ = 9,6 mM
-1

cm
-

1
). O ensaio enzimático de 3 minutos foi realizado a 25º C em KPi 100 mM, pH 7,4 

contendo GSH 1 mM, tendo como substrato iniciador o CDNB 1 mM. Os resultados 

foram expressos em nmol de CDNB.min
-1

.mg de proteína
-1

. 

 
 
4.4 Natação 

 
Após o período de exposição, cada peixe foi transferido individualmente para um 

aquário (8 cm de comprimento x 6 cm de largura x 8,5 cm de profundidade) contendo um 

volume de 100 mL de água limpa, e 2 cm de altura de coluna d’água. Cada peixe foi 
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monitorado individualmente por câmeras com lentes de 6-60 mm de zoom conectadas a 

uma placa de vídeo (GeoVision modelo GV-900, Irvine, CA) para gravações digitais de 

vídeo conectadas a um computador capaz de processar e gravar as imagens de todos os 

tratamentos simultaneamente, possibilitando a observação em tempo real através do 

monitor. Para maximizar o contraste entre os juvenis e o fundo, as arenas experimentais 

foram posicionadas sobre uma placa de acrílico translúcido, sob o qual foram instaladas 

2 lâmpadas fluorescentes de luz branca com 58 W de potência. Os dados para atividade 

de natação espontânea foram obtidos a partir do sistema de gravação de vídeo com o 

processamento no software Smart 2.5.21, durante 30 minutos de filmagem. Para esses 

dados foram extraídos atributos de velocidade média (cm.s
-1

), velocidade máxima 

(cm.s
-1

) e distância linear percorrida (cm). 

 

4.5 Captura de presas 

 

Para avaliar a eficiência para a captura de presas, juvenis expostos aos diferentes 

tratamentos foram mantidos em aquários individuais (3,5 cm x 7 cm x 8 cm), onde 

foram introduzidos 100 náuplios de Artemia sp. previamente contados, e monitorados 

durante 10 minutos. Após este período, o peixe foi retirado do aquário, e os náuplios de 

Artemia não consumidos foram armazenados em tubos de ensaio contendo formaldeído 

(10% v/v) e corante rosa de bengala para a coloração e posterior contagem dos náuplios 

não capturados. O cálculo do número de presas capturadas foi feito pela fórmula: 
 

NPC = 100 – NPS 
 
 
 

Onde: NPC é o número de presas capturadas e NPS é o número de 

presas sobreviventes. 

 

 

4.6 Incremento de peso 

 
O crescimento em termos de incremento de peso foi avaliado pela diferença da 

pesagem individual de cada recém-nascido entre o último e o primeiro dia de exposição, 

sendo esta pesagem realizada em uma balança analítica (precisão de 0,0001g). Durante o 

período de exposição foi oferecida uma quantidade padronizada de náuplios de Artemia aos 

juvenis dos diferentes tratamentos. Os náuplios de Artemia eclodidos foram filtrados em 

tela de 200 µm e pesados após retirada do excesso de água. Foi preparada diariamente uma 

solução contendo 15g (peso úmido) de náuplios de Artemia sp. em 1 L de água do 
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mar na salinidade 25, sendo que esta solução apresentava uma concentração média de 

450 náuplios mL
-1

. Para alimentar os peixes durante o período de exposição, foram 

pipetados 2 mL.dia
-1

.juvenil
-1

, em cada aquário, subdivididos em 2 momentos com 

intervalo de 6 horas. O peso inicial foi mensurado individualmente para os juvenis 

recém-nascidos utilizados, 24 horas após o nascimento, e a média de peso inicial foi 

igual a 7,0 mg, valor utilizado como peso inicial para todos os indivíduos utilizados. A 

fórmula para o cálculo do incremento de peso é: 
 

IP = PF – 7 (mg) 
 

 

Onde: IP é o Incremento de peso em mg e PF é o peso final em mg. 
 

 

4.7 Análises estatísticas 

 

Os dados obtidos para os parâmetros avaliados foram analisados quanto à 

normalidade pelo método de Kolmogorov Smirnov e homoscedasticidade pelo método 

de medianas de Levene. ANOVA de um fator foi usada para dados que mostraram uma 

distribuição normal e homogeneidade de variância para avaliar as diferenças entre os 

tratamentos (concentrações de contaminantes). Para dados que não apresentaram os pré-

requisitos da ANOVA, foi utilizada a análise de variância não paramétrica de Kruskal-

Wallis. Quando houve diferença significativa entre os tratamentos em um nível de 

significância de 5%, testes de comparações múltiplas foram aplicadas para determinar 

diferenças com relação ao controle, Dunnett para Anova 1 fator e Dunn para Kruskall-

Wallis. Todas as análises foram realizadas pelo software SigmaPlot® Versão 11 (Jandel 

Scientific, Erkrath, Germany). 

 
 
 

5. RESULTADOS 
 
 
5.1 Fenantreno 
 
 

5.1.1 Mortalidade 

 

O tratamento 500 g fenantreno L
-1

 apresentou mortalidade de 4 indivíduos 

após os 7 dias de exposição, igual a 40%. Nenhuma mortalidade foi observada nos 

demais tratamentos. 
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5.1.2 Atividade da GST 

 

Foi detectado um aumento significativo de 78% na atividade da Glutationa S-

Transferase (GST) em indivíduos expostos à maior concentração de 500 µg L
-1

 de 

fenantreno, a concentração de efeito observado (CEO). A atividade na concentração 500 

µg L
-1

 foi igual a 57,404 ± 16,145 nmol CDNB.min
-1

.mg proteína
-1

 da GST dos 

juvenis do grupo controle que foi (34,441 ± 10,428 nmol CDNB min
-1

 mg de proteína
-

1
), Figura 4. 
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Figura 4. Atividade de Glutationa S-Transferase (GST) (nmol CDNB min
-1

 mg proteina
-1

) 

(média ± desvio padrão, n = 8) em juvenis do barrigudinho Poecilia vivipara após 7 dias de 
exposição à água com fenantreno. (0): Controle; (Anova I, F(4,35) = 6,574; p ≤ 0,001); (*): 
Diferenças significativas em relação ao controle (Teste Dunnett, p < 0,05). 
 
 

5.1.3 Natação 
 

Os parâmetros relacionados a natação espontânea demonstraram que tanto a 
 
velocidade média de natação, quanto a distância percorrida nos juvenis expostos ao 
 
tratamento de maior concentração foram significativamente menores em relação ao grupo 
 
controle, com diminuições percentuais de 47,5%. A CEO para os dois parâmetros foi 
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igual a 500 µg fenantreno L
-1

, Figuras 5 e 6. O parâmetro velocidade máxima de natação 
 
não apresentou diferenças estatísticas entre os tratamentos (p = 0,33). 
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Figura 5. Velocidade média de natação espontânea (média, mediana e quartis), em 

cm·s
-1

 de juvenis do barrigudinho Poecilia vivipara após 7 dias de exposição à água 

com fenantreno. (0): controle; (Kruskal-Wallis, H4 = 10,054; p = 0,04); (*): diferenças 
significativas em relação ao controle. (Teste de Dunn, p < 0,05). N = 10 nos grupos 

controle, 10 g·L
-1

, 50 g·L
-1

 e 200 g·L
-1

; N = 6 no tratamento 500 g·L
-1

. 
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Figura 6. Distância percorrida (média, mediana, quartis), em cm, por juvenis do 
barrigudinho Poecilia vivipara após 7 dias de exposição à água com fenantreno. (0): 
controle; (Kruskal-Wallis, H4 = 10,152; p = 0,038); (*): diferenças significativas em 

relação ao controle (Teste de Dunn, p < 0,05). N = 10 nos grupos controle, 10 g L
-1

, 

50 g L
-1

 e 200 g L
-1

; N = 6 no tratamento 500 g L
-1

. 
 
 
 
5.1.4 Captura de presas 

 

O parâmetro captura de presas indicou que foram observadas reduções 

significativas em juvenis expostos ao tratamento 200 e 500 µg L
-1

, quando comparados 

ao grupo controle, o que corresponde a diminuições percentuais de 15,4% e 53,7% na 
 
captura de náuplios de Artemia sp., respectivamente, Figura 7. A CEO foi igual a 200 

µg L
-1

 para este parâmetro. 
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Figura 7. Quantidade de náuplios de Artemia sp. (média, mediana, quartis) capturados 

por juvenis do barrigudinho Poecilia vivipara após 7 dias de exposição à água com 
fenantreno. (0): controle; (Kruskal-Wallis, H4 = 26,357; p < 0,001); (*): diferenças 

significativas em relação ao controle (Teste de Dunn, p < 0,05). N = 10 nos grupos: 

controle, 10 g L
-1

, 50 g L
-1

 e 200 g L
-1

; N = 6 no tratamento 500 g L
-1

. 
 
 
 
5.1.5 Incremento de peso 
 

A CEO para incremento de peso foi igual a 500 µg fenantreno L
-1

, quando 
 
comparados a juvenis do grupo controle, correspondendo a uma redução de 92% no 
 
crescimento, Figura 8. 



40 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
In

c
re

m
e
n

to
 d

e
 p

e
s

o
 (

m
g

) 

 
 
 
 
 
 

10  
 

8  
 

6  
 

4  
 

2 
* 

 

 
 

0  
 

 
 
 
 

0 10 50 200 500 
 

Concentrações de Fenantreno na água (µg L 
-1 )   

 

 
 
 
Figura 8. Incremento de peso (média ± desvio padrão), em miligramas, de juvenis do 
barrigudinho Poecilia vivipara após 7 dias de exposição à água com fenantreno. (0): 
controle; (Anova I, F(4,41) = 9,934; p ≤ 0,001); (*): diferenças significativas em relação 

ao controle (Teste de Dunnett, p < 0,05). N = 10 nos grupos controle, 10 g L
-1

, 50 g 

L
-1

 e 200 g L
-1

; N = 6 no tratamento 500 g L
-1

. 

 

5.2 Pireno 
 
 

5.2.1 Mortalidade 

 

O tratamento 50 g L
-1

 de pireno teve mortalidade de 4 indivíduos após os 14 dias 

de exposição (44%), e o tratamento 100 g L
-1

 teve mortalidade total de 3 indivíduos 

(33%). Nenhuma mortalidade foi observada nos demais tratamentos. 
 
 
 
 
5.2.2 Atividade da GST 

 
Juvenis de P. vivipara expostos ao pireno apresentaram aumento significativo da 

atividade da Glutationa S-Transferase (GST) nos tratamentos 10 µg L
-1

 (118,168 ± 32,12 
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nmol CDNB min
-1

 mg proteína
-1

) e 50 µg L
-1

 (108,211 ± 34,391 nmol CDNB min
-1

 

mg proteína
-1

), correspondente a aumentos percentuais de 130,43% e 113,8%, 
 
respectivamente, em comparação com a atividade de GST dos juvenis do grupo controle 

(50,385 ± 19,404 nmol CDNB.min
-1

.mg de proteína
-1

), Figura 9. Desta forma, a CEO 

para GST foi igual a 10 µg L
-1

. 
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Figura 9. Atividade de Glutationa S-Transferase (GST) (nmol CDNB.min
-1

 mg protein
-1

) 

(média ± desvio padrão, n = 8) em juvenis do barrigudinho Poecilia vivipara após 14 dias 
de exposição à água com pireno. (0): Controle; (Anova I, F(4,33) = 7,840; p ≤ 0,001); (*): 
Diferenças significativas em relação ao controle (Teste Dunnett, p < 0,05). 
 
 

5.2.3 Natação 
 

 

As velocidades médias de natação referentes aos juvenis expostos aos tratamentos 

50 µg L
-1

 (1,068 ± 0,215 cm.s
-1

) e 100 µg.L
-1

 (0,987 ± 0,253 cm.s
-1

) foram 

significativamente menores em relação ao grupo controle (1,548 ± 0,341 cm.s
-1

), com 

diminuições percentuais de 31% e 36,24%, respectivamente, Figura 10. O parâmetro 
 
velocidade máxima de natação não apresentou diferença estatística entre os tratamentos 
 
(P = 0,172). 
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Figura 10. Velocidade média de natação espontânea (média ± desvio padrão), em cm·s
-

1
, juvenis do barrigudinho Poecilia vivipara após 14 dias de exposição à água com 

pireno. (0): controle; (Anova I, F(4,33) = 5,752; p = 0,001); (*): diferenças significativas 

em relação ao controle (Teste de Dunnett, p < 0,05). N = 9 nos grupos controle, 1g L
-1

 

e 10 g L
-1

; N = 5 no tratamento 50 g L
-1

; N = 6 no grupo 100 g L
-1

. 

 

O parâmetro distância percorrida também demonstrou uma redução significativa 

nos tratamentos 50 µg L
-1

 (1935,84 ± 387,44 cm) e 100 µg L
-1

 (1794,41 ± 461,2 cm), 

correspondendo a reduções percentuais de 33,65% em relação ao controle, Figura 11. A 
 
CEO para velocidade média de natação e distância percorrida para os peixes expostos 

ao pireno foi igual a 50 µg L
-1

. 
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Figura 11. Distância percorrida (média ± desvio padrão), em cm, por juvenis do  
barrigudinho Poecilia vivipara após 14 dias de exposição à água com pireno. (0): 
controle; (Anova I, F(4,33) = 5,769; p = 0,001); (*): diferenças significativas em relação 

ao controle (Teste de Dunnett, p < 0,05). N = 9 nos grupos: controle, 1 g L
-1

 e 10 g 

L
-1

; N = 5 no tratamento 50 g L
-1

; N = 6 no grupo 100 g L
-1

. 
 
 
 
5.2.4 Captura de presas 
 

O parâmetro captura de presas não apresentou diferenças significativas quando 
 
comparado ao grupo controle e os demais grupos de teste (P = 0,336), Figura 12. 
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Figura 12. Quantidade de náuplios de Artemia sp. (média ± desvio padrão) capturados por 
juvenis do peixe barrigudinho Poecilia vivipara após 14 dias de exposição ao pireno. 
 
(0): controle; (Shapiro-Wilk, F(4,33) = 1,183; P = 0,336). N = 9 nos grupos controle, 1g 

L
-1

 e 10 g L
-1

; N = 5 no tratamento 50 g L
-1

; N = 6 no grupo 100 g L
-1

. 
 
 

5.2.5 Incremento em peso 
 

A média de incremento de peso dos indivíduos do grupo controle foi de 15,6 ± 
 
1,64 miligramas, sendo que o peso total dos peixes passou de 7 mg no início dos 
 
experimentos para 21,6 mg no final de 14 dias. O incremento de peso para os tratamentos 1 

e 100 µg L
-1

 foram de 13 ± 2,2 e 10,3 ± 2,0 miligramas, respectivamente, com redução 

significativa de 16,67% e 33,97% no acréscimo de peso quando comparados ao grupo 
 
controle, Figura 13. A CEO para incremento de peso para os peixes expostos ao pireno 

foi igual a 1 µg L
-1

. 
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Figura 13. Incremento de peso (média ± desvio padrão), em miligramas, de juvenis do  
peixe barrigudinho Poecilia vivipara após 14 dias de exposição ao pireno. (0): controle; 
(Anova I, F(4,34) = 8,259; p ≤ 0,001); (*): diferenças significativas em relação ao 

controle (Teste de Dunnett). N = 9 nos grupos controle, controle de solvente, 1g L
-1

 e 

10 g L
-1

; N = 6 nos tratamentos 50 g L
-1

 e 100 g L
-1

. 
 
 
 
 
6. DISCUSSÃO 
 

Os HPAs são amplamente estudados quanto aos seus efeitos embriotóxicos, 
 
causando sequelas como: hemorragias, edemas pericárdicos e vitelínicos, disfunções 
 
cardíacas e malformação da morfometria mandibular (Barron et al., 2004;  Incardona et 
 
al., 2004;  Incardona et al., 2006;  Hendon et al., 2008;  Incardona et al., 2011;  Goodale 
 
et al., 2013). Arcanjo et al. (2014) apontam a viviparidade em P. vivipara como uma 
 
estratégia reprodutiva de proteção dos embriões durante os 22 a 24 dias da gestação. Ao 
 
nascer, os jovens de P. vivipara já têm os olhos bem estruturados, cavidades orais e 
 
estruturas operculares   formadas,   assim   como   brânquias   ativas   no   final   de 
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desenvolvimento, semelhante a um poecilídeo adulto em miniatura (Haynes, 1995; 

Rocha et al., 2010). Apesar da organização avançada, esta fase inicial de 

desenvolvimento é a fase ontogenética em que os organismos tipicamente apresentam 

maior sensibilidade quanto aos efeitos letais e subletais causados pelos diversos 

xenobióticos (Von Westernhagen, 1988; Marty et al., 1997). 
 

A exposição de P.vivipara ao fenantreno teve duração de 7 dias e foi observada 

40% de mortalidade somente na concentração 500 µg L
-1

, o que não possibilitou o cálculo 

da CL50. A sensibilidade de outras espécies de peixes ao fentantreno em termos de efeitos 

letais é muito variável e a menor CL50 para o fenantreno foi estimada em 30 µg L
-1

 após 

exposição de 648h (27 dias) de duração de estágios embrio-larvais da truta arco-íris 
 
Oncorhynchus mykiss (Millemann et al., 1984). A mesma espécie Oncorhynchus mykiss 

foi exposta ao fenantreno por 96 h durante o estágio final de absorção do vitelo, 13 a 21 

dias após a eclosão, e a CL5096h foi igual a 3.200 µg L
-1

 (Edsall, 1991). Esta diferença 

de cerca de 100x na sensibilidade de O. mykiss ilustra a importância de se considerar a 

duração do tempo de exposição em comparações de sensibilidade com base em 

estimativas da CL50. A CL50 após 96h de exposição para o poecilídeo Gambusia affinis 

foi igual a 150.000 µg L
-1

 (Ambient Water Quality Criteria For Polycyclic Aromatic 

Hydrocarbons (PAHs), Environment Canada, 2015). 
 

A CL50 para o fenantreno foi estimada em 250 µg L
-1

 após exposição de 7 dias 

de duração do largemouth bass Micropterus salmoides (Millemann et al., 1984). A 

CL50120h para embriões e larvas do paulistinha Danio rerio foi estimada em 310 µg L
-1

 

(Vergauwen et al., 2015). Esta compilação de valores de CL50 para fenantreno em 

peixes sugerem que os juvenis de P. vivipara após exposição de 7 dias se mostraram 

relativamente sensíveis quanto aos efeitos letais do fenantreno. 
 

A exposição de P.vivipara ao pireno teve duração de 14 dias, e foi observada 44% 

de mortalidade na concentração 50 µg L
-1

, o que não possibilitou o cálculo da CL50. Em 

juvenis de Pomatoschistus microps expostos ao pireno, a CL5096h foi de 871 µg L
-1

 
 
(Oliveira et al., 2012). Para embriões do peixe marinho Mallotus villosus expostos a 

diferentes concentrações de pireno, a CL5096h foi de 5160 µg L
-1

 enquanto a CL50 para 

15 dias, que é o tempo aproximado de nossa exposição foi de 1660 µg L
-1

 (Frantzen et 

al., 2012). Esta compilação de valores de CL50 para peixes sugerem que juvenis de P. 

vivipara quando expostos ao longo de 14 dias ao pireno se mostraram sensíveis quanto 

ao parâmetro letalidade. Em juvenis da tilápia do Nilo (Oreochromis niloticus) foi 

encontrada uma CL50 de 801 µg L
-1

 (Cheevaporn et al., 2010), menores que a CL50 
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registrada em juvenis de trutas arco-íris (Oncorhynchus mykiss), cujo valor ds CL50 é 165 

µg L
-1

 (Krasnov et al., 2005). Desta forma, esta comparação sugere que os juvenis de 

P. vivipara são sensíveis quanto aos efeitos letais do pireno. 
 

A exposição de P. vivipara ao fenantreno a maior concentração de 500 µg L
-1

 

causou um aumento significativo de 78% na atividade de GST, e tendências de aumento de 

17% e 28% nas concentrações 50 e 200 µg L
-1

. A exposição de juvenis do peixe marinho 

Sparus aurata a 100 g L
-1

 de fenantreno demonstrou tendência de aumento de 12% na 

atividade da GST, e tendências de diminuição da GST em concentrações de 10 e 50 g L
-1

 

(Correia et al., 2007). A tilápia Oreochromis mossambicus exposta ao fenantreno por 

injeção intraperitoneal apresentou indução de 54% da GST em 32 g g
-1

, e tendência de 

aumento de 16% na menor dose de 32 g g
-1

 (Shailaja & D’Silva, 2003). 

O linguado Paralichthys olivaceus exposto ao fenantreno nas concentrações 178 e 356 
 

g L
-1

 apresentou indução significativa da GST de 56% e 29%, respectivamente (Jee & 

Kang, 2005) demonstrando resultados semelhantes quando comparados com os juvenis de 

P. vivipara no tratamento 200 µg L
-1

 com a indução de 28% da atividade de GST. O peixe 

dourado Carassius auratus exposto ao fenantreno nas concentrações 70 e 100 g L
-1

 

apresentou indução significativa da GST de aproximadamente 30% (Yin et al., 2007). 
 

A exposição de P. vivipara ao pireno nas concentrações de 10 e 50 µg L
-1

 causou 

um aumento significativo de 130% e 113% na atividade da GST, respectivamente, e 

tendência de aumento de 40% nas concentrações 1 e 100 g L
-1

, respectivamente. De modo 

parcialmente semelhante a este estudo, a exposição de Carassius auratus ao pireno nas 

concentrações de 1 e 5 µg L
-1

 causou um aumento significativo de 91% e 18% na atividade 

da GST, respectivamente, mas a exposição a maiores concentrações de 10, 50 e 100 g L
-1

 

levou a uma inibição da GST entre 45% e 70% relativo ao controle (Sun et al., 2008). 

Inibição significativa da GST entre 30% e 70% também foi observada em juvenis de 

Dicentrachus labrax expostos ao pireno na água entre 70 e 10.000 g L
-1

, respectivamente 

(Almeida et al., 2012). Inibição da atividade da GST após a exposição de peixes a HPAs 

pode estar relacionada a ligação da proteína GST com HPAs e/ou seus metabólitos, o que 

reduziria a concentração livre internamente destes contaminantes, e resultando em inibição 

enzimática. Esta situação é menos frequente que relatos da indução da GST após exposição 

a HPAs decorrente da conjugação de HPAs com glutationa durante a fase 2 de 

biotransformação (Almeida et al., 2012). Neste estudo não foi detectada inibição da GST 

após exposição ao fenantreno ou ao pireno, mesmo nas 
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maiores concentrações testadas, corroborando o padrão geral tipicamente encontrado. 

Apesar da análise da GST ter sido realizada em juvenis inteiros de Poecilia vivipara, e não 

no fígado como nestes outros trabalhos, tipicamente onde ela apresenta maior atividade (Jee 

& Kang, 2005), os dados obtidos neste estudo sugerem que a indução de GST é um 

parâmetro que pode ser utilizado para detecção de efeitos dos HPAs fenantreno e pireno em 

juvenis recém-nascidos. Num experimento com juvenis de Sparus aurata expostos ao 

fenantreno, Correia et al. (2007) sugere que a indução de atividades de enzimas de 

biotransformação exigem custos energéticos adicionais para a detoxificação química e 

levam a uma alteração na alocação de energia entre os processos de biotransformação e a 

atividade natatória dos peixes. Tais processos pode ter acarretado em letargia podendo ser 

observada neste estudo, onde foi detectada diminuição da velocidade natatória após 

exposição ao fenantreno (Figura 5) e ao pireno (Figura 10). 
 

Adicionalmente, HPAs podem conduzir efeitos narcóticos ao particionar e 

acumular nas membranas celulares e interferir de maneira direta no funcionamento das 

mesmas. Estudos anteriores relatam uma relação direta entre o comportamento letárgico 

em peixes quando expostos a HPAs, principalmente fenantreno e pireno (Gonçalves et 

al., 2008; Gravato & Guilhermino, 2009; Almeida et al., 2012; Oliveira et al., 2012). 

Reduções na atividade natatória (hipoatividade), reação a estímulos externos e redução 

das funções nervosas, são características predominantes da narcose em peixes, que é 

reversível (Barron et al., 2004). A narcose prolongada pode resultar em morte (Leblanc, 

2004). Considerando que a mortalidade dos recém-nascidos só foi observada nas 

concentrações mais altas do pireno e na maior concentração do fenantreno, nas quais 

também houve redução significativa da atividade de natação espontânea, é possível que 

os efeitos letais tanto do fenantreno, quanto do pireno estejam relacionados a um efeito 

narcótico causado nos recém-nascidos de P. vivipara. 
 

A velocidade natatória diminuiu significativamente nos juvenis expostos ao 

fenantreno no tratamento 500 µg L
-1

 (Figura 5), e foi detectado um efeito-cascata coerente 

com mecanismos ecológicos de busca e captura de presas. A hipoatividade nestes 

organismos acarretou também em diminuição da distância linear percorrida (Figura 6). Um 

peixe que nada menos, se desloca menos, acaba por explorar menos o ambiente, o que pode 

explicar as reduções na captura de presas pelos juvenis (Figura 7). Consequentemente isto 

em redução no incremento de peso detectado (Figura 8). A alimentação é o resultado do 

forrageamento integrado às informações sensoriais gustativas, visuais, olfativas e da linha 

lateral, que podem ser influenciadas por fatores de 
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estresse, isoladamente ou em combinação (Beitinger, 1990). A CEO do fenantreno para 

captura de presas em juvenis de P.vivipara foi igual a 200 µg L
-1

 (Figura 7). Outros 

estudos observaram mudanças na capacidade de forrageio dos peixes expostos ao 

fenantreno, incluindo adultos de Poecilia vivipara (Torreiro-Melo et al., 2015) e larvas 

do dourado Salminus brasiliensis (Carvalho et al., 2008), com CEOs para captura de 

presas iguais a 200 µg L
-1

 e 50 µg L
-1

, respectivamente. De acordo com tais resultados, 
 
Salminus brasiliensis demonstra sensibilidade para o parâmetro captura de presas com 

sensibilidade 4 vezes menor que o apresentado em juvenis e adultos de P. vivipara. 
 

A CEO do fenantreno para incremento em peso foi igual a 500 µg L
-1

 após 7 

dias de exposição (Figura 8), as CEOs para o crescimento do linguado Paralichthys 

olivaceus após 14 e 28 dias de exposição ao fenantreno foram iguais a 356 µg L
-1

 e 178 

µg L
-1

, respectivamente (Jee et al., 2004). A demanda energética que um indivíduo 

dedicaria para aumentar seu peso e consequentemente crescer pode ser desviada para 

processos de biotransformação, incluindo o aumento da atividade de GST. 
 

Os juvenis de P. vivipara expostos ao pireno mostraram hipoatividade nas duas 

maiores concentrações testadas (Figura 10), corroborando resultados relatados por 

Almeida et al. (2012), onde a velocidade natatória de juvenis de robalo (Dicentrarchus 

labrax) foi reduzida a partir de 70 µg L
-1

 de pireno, o que sugere sensibilidade 

semelhante para redução da velocidade natatória entre estas espécies. 
 

A distância percorrida pelos estágios iniciais de P. vivipara foi negativamente 

afetada nas duas maiores concentrações 50 e 100 µg L
-1

 de pireno, como também 

observado em larvas de Pomatoschistus microps que mostraram reduções na distância 

percorrida quando expostas a 125, 250, 500 e 1000 µg L
-1

 de pireno (Oliveira et al., 2012). 
 

Neste estudo não foi detectado efeito do pireno na captura de presas (Figura 12), 

mas foram detectados efeitos significativos no crescimento dos juvenis na menor e na 

maior concentração de 1 e 100 µg L
-1

 de pireno (Figura 13), sugerindo que o 

decréscimo no crescimento dos mesmos pode ter sido determinado pela menor captura 

dos náuplios de Artemia ofertados diariamente ao longo da exposição de 14 dias, que 

não foi avaliada durante o tempo de exposição. Foi detectada redução na velocidade e 

distância percorrida em 50 e 100 µg L
-1

 de pireno (Figuras 10 e 11), o que pode tornar o 

hábito exploratório dos juvenis deficiente, e que está coerente com a detecção de déficit 

no crescimento no tratamento 100 µg L
-1

. 
 

O crescimento acelerado nas fases iniciais do ciclo de vida é uma estratégia 

adaptativa na maioria das espécies de peixes, e a probabilidade de sobrevivência dos 
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juvenis é parcialmente dependente do tamanho (Beitinger, 1990; Letcher et al., 1996; 

Tsang, 2007). 
 

As reduções no incremento de peso dos recém-nascidos de P. vivipara em resposta à 

exposição ao fenantreno e ao pireno são reforçados por outros estudos que têm observado 

efeitos semelhantes após exposição a HPAs puros ou em misturas, como o decréscimo de 

25% a 65% no crescimento do bluegill Lepomis macrochirus após a exposição a 250 µg L
-1

 

do HPA fluoreno (Finger et al., 1985). O crescimento e o teor de lipídios foram afetados 

negativamente em juvenis de Solea solea após a exposição por 24 horas a 50 ng L
-1

 de uma 

mistura de HPAs de óleo combustível, efeitos que persistiram por três meses, mostrando o 

efeito a longo prazo no ajuste evolutivo total dos organismos (Gilliers, 2012). Além disso, 

Rice et al. (1993) descobriram que pequenas alterações na taxa média de crescimento inicial 

podem afetar adversamente a sobrevivência durante os primeiros meses de 

desenvolvimento. Efeitos no crescimento de larvas e juvenis podem interferir no 

recrutamento da espécie e comprometer populações e níveis mais elevados de organização 

biológica (Payne et al., 2003). É importante destacar a relevância do efeito deletério do 

pireno no incremento em peso de juvenis de P. vivipara, especialmente em concentrações 

tão baixas como 1 µg L
-1

, mas também nas maiores concentrações de pireno e fenantreno, 

que podem ser encontradas em situações de acidentes ambientais. 

 
 
 
7. CONCLUSÃO 

 

A atividade de GST e os biomarcadores comportamentais relacionados à natação 

e captura de presas, bem como o crescimento em recém-nascidos de P. vivipara foram 

significativamente afetados pela exposição ao pireno e fenantreno. 
 

Este trabalho destaca a utilidade dos estágios iniciais ontogenéticos de P. vivipara 

em estudos ecotoxicológicos para avaliação de parâmetros de efeito em diferentes níveis de 

organização biológica úteis para a análise do risco ecológico de contaminantes. 
 

Foi estabelecida uma padronização na obtenção dos juvenis, bem como na fase 

de exposição dos juvenis e na readaptação dos testes experimentais, antes realizados 

com organismos adultos, agora adaptados aos juvenis de P. vivipara, um dos principais 

foi a análise da atividade de Glutationa S-Transferase através de homogeneização da 

amostra utilizando o organismos inteiro. 
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