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“«“

era mudan¢a ndo é crescimento.
Crescimento é a sintese de mudancga e
continuidade, e onde nao ha continuidade ndo

ha crescimento.”

C. S. Lewis

“Tudo posso naquele que me fortalece”

(Filipenses 4.13).
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Resumo

Abordagens integradas usando respostas bioldgicas em multiplos niveis de
organizagao sdo essenciais para 0 monitoramento ambiental de estuarios tropicais com
ferramentas ecologicamente relevantes. Biomarcadores quimicos, bioquimicos e
comportamentais foram quantificados para avaliar o risco ecologico da exposicdo do
peixe Poecilia vivipara a hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAs). Foram
avaliados a bioconcentragdo de metabolitos de HPAs na bile, biomarcadores
bioquimicos e comportamentais, nas situacdes de exposicdo: (i) ao fenantreno em
laboratério, seguida de quantificacio dos metabolitos por fluorescéncia fixa (FF), e
avaliagdo da captura presas, da resisténcia e velocidade natatérias; (ii) a mistura dos
HPAs naftaleno, fenantreno e pireno em laboratério, seguida da quantificagdo dos
metabolitos por FF e cromatografia liquida de alta eficiéncia com detec¢do por
fluorescéncia (CLAE/F), e avalia¢do da velocidade natatoria; (iii) em campo no sistema
estuarino da Bacia do Pina (SEBP), e no sistema estuarino de Barra de Jangadas
(SEBJ), em gaiolas (in situ - IS) ou livres (coleta de residentes - RE), com medidas de
concentragdo de HPAs na dgua, seguida da quantificacdo dos metabdlitos biliares por
FF, da atividade das enzimas etoxiresorufina-O-deetilase (EROD), glutationa-S-
transferase (GST) e acetilcolinesterase (AChE), e da resisténcia e velocidade natatorias.
Concentragdes internas de HPAs na bile dos peixes expostos aumentaram em padrao
dose-dependente em laboratério, o que reflete parcialmente previsdes de
bioconcentracdo a partir do coeficiente de parti¢do octanol-agua (Kow), sendo a técnica
FF adequada para ambos laboratério e campo. A exposi¢do ao fenantreno reduziu
significativamente a captura de presas e a resisténcia natatdria, e provocou alteragdes
significativas na velocidade natatdria e na trajetdria dos peixes. A exposi¢do a mistura
de HPAs alterou a velocidade e resisténcia natatorias. No estudo de campo, foi
evidenciada contaminacdo significativa de ambos sistemas estuarinos por HPAs, com
maiores concentragdes de fenantreno e criseno na bile dos peixes residentes no SEBP,
em acordo com a significativa indugdo da EROD e GST nestes individuos. Trés dos
quatros pontos apresentaram concomitante indu¢do da GST e perda da resisténcia
natatoria dos individuos, o que sugere uma possivel correlagdo preditiva entre GST e
este efeito comportamental relevante para a espécie. Nao foram detectados indicios de
pesticidas inibidores da AChE, exceto na regido interna do SEBP. Este estudo

desenvolveu e testou metodologias que permitem o uso de Poecilia vivipara no



monitoramento ambiental, relacionando concentragdes internas de exposi¢ao a HPAs na
bile, biomarcadores bioquimicos e alteragdes comportamentais ecologicamente
relevantes. As informacgdes fornecidas por este estudo corroboram a viabilidade e
coeréncia dos resultados sobre a concentragdo de metabolitos de HPAs obtidos por
fluorescéncia fixa, e facilitam o uso da espécie no monitoramento da contaminagdo a
partir da analise de HPAs na bile de P. vivipara. Este estudo demonstra a viabilidade e
potencial da utilizagdo do barrigudinho P. vivipara em estratégias relacionando
concentragdes internas de exposicdo a HPAs na bile, biomarcadores bioquimicos e
alteragdes comportamentais ecologicamente relevantes, para a avaliagdo e

monitoramento da poluicdo em estudrios ao longo da costa brasileira.

Palavras-chave: peixes; hidrocarbonetos policiclicos aromaticos; metabolitos biliares;
fluorescéncia fixa; cromatografia liquida; EROD; GST; AChE; velocidade natatoria;

resisténcia natatoria; captura de presas; exposi¢ao in situ; biomonitoramento.



Abstract

Integrated approaches using biological responses in multiple organization levels
are essential for environmental monitoring of tropical estuaries with ecologically
relevant tools. Chemical, biochemical and behavioral biomarkers were measured to
evaluate the ecological risk of exposing the fish Poecilia vivipara to polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAHs). We evaluated the bioconcentration of PAH metabolites
in bile, biochemical and behavioral biomarkers in the following exposure situations: (i)
phenanthrene in the laboratory, followed by quantification of metabolites by fixed
fluorescence (FF), and evaluation of prey capture, swimming speed and resistance; (ii)
mixture of PAHs naphthalene, phenanthrene, and pyrene in the laboratory, followed by
quantification of metabolites by FF and high-performance liquid chromatography with
fluorescence detection (HPLC/F), and evaluation of the swimming speed; (iii) in the
field at the Pina Basin Estuarine System (PBES), and at Barra de Jangadas Estuarine
System (BJES), in cages (in situ - IS) or free (collection of residents - RE), with PAH
concentration measurements in water, followed by quantification of bile metabolites by
FF, activity of enzymes ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD), glutathione S-
transferase (GST) and acetylcholinesterase (AChE), and swimming speed and
resistance. Internal concentrations of PAHs in exposed fish bile increased in a dose-
dependent pattern in the laboratory, which partly reflects bioconcentration forecasts
from the octanol-water partition coefficient (Kow), FF technique being suitable for both
laboratory and field. Exposure to phenanthrene reduced the capture of prey and
swimming resistance, and caused significant changes in swimming speed and trajectory
of fish. Exposure to a PAH mixture affected swimming speed and resistance. In the
field study, significant contamination was observed in both estuarine systems by PAHs,
with higher concentrations of phenanthrene and chrysene in the bile of resident fish in
SEBP, in accordance with the significant induction of EROD and GST in these
individuals. Three of the four points presented concomitant induction of GST and loss
of swimming resistance of individuals, which suggests a possible predictive correlation
between GST and this behavioral effect relevant for the species. No evidence of
pesticides that inhibit acetylcholinesterase was found, except in the inner region of
BPES. This study developed and tested methodologies that allow the use of Poecilia
vivipara in environmental monitoring, linking internal concentrations of exposure to

PAHs in bile, biochemical biomarkers and ecologically relevant behavioral changes.



The information provided by this study corroborate the efficiency and consistency of
results from the concentration of PAH metabolites obtained by fixed fluorescence, and
facilitate the use of the species in the monitoring of contamination from analysis of
PAHs in bile of P.vivipara. This study demonstrates the feasibility and potential of
using the guppy P. vivipara in strategies relating internal concentrations of exposure to
PAHs in bile, biochemical biomarkers and ecologically relevant behavioral changes, for

the evaluation and monitoring of pollution in estuaries along the Brazilian coast.

Keywords: Fish; polycyclic aromatic hydrocarbons; biliary metabolites; fixed
fluorescence; liquid chromatography; EROD; GST; AChE; swimming speed;

swimming resistance; prey capture; in situ exposure; biomonitoring
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INTRODUCAO

A ecotoxicologia pode ser definida como a ciéncia que estuda os efeitos deletérios nao-
intencionais causados por compostos quimicos em ecossistemas e organismos constituintes
(Walker, 2005). Apesar da existéncia de registros sobre o conhecimento da relagdo entre distirbios
bioldgicos e o meio ambiente hd mais de dois mil anos (Roméo and Giambérini, 2012), a
ecotoxicologia ¢ uma ciéncia relativamente recente, com seu reconhecimento mundial a partir dos
anos 60 (Zagatto, 2008). Sua projecdo se deve, em grande parte, & repercussdo causada apds a
publicacdo do livro de Rachel Carson, relatando estudos de inumeros cientistas da época que
demonstravam como o uso irracional de pesticidas organoclorados podia causar efeitos toxicos
sobre organismos vivos, em seu livro “Silent Spring”. A partir desta publica¢do desencadeou-se um
debate histérico sobre o uso de pesticidas quimicos, a responsabilidade da ciéncia e os limites do
progresso tecnologico (Carson, 1962). A obra de Carson pode ser considerada pioneira para a
divulgagdo a nivel mundial de conceitos basicos da Ecotoxicologia, além do reconhecido impacto
sobre as questdes ambientais e sobre 0 movimento ambientalista como um todo, e que revolucionou
o pensamento a nivel mundial. Cabe salientar que “Silent Spring” ¢ um dos 50 livros mais
importantes do Século XX. E esta divulgacdo de ideias fundamentais ocorreu antes mesmo que a
palavra Ecotoxicologia existisse, uma vez que o termo Ecotoxicologia foi cunhado em 1969 por
René Truhaut (Truhaut, 1977), que enxergou a fundamental importincia de se tentar fundir os
conceitos fundamentais da Toxicologia com os conceitos fundamentais da Ecologia, com o intuito
de se tentar compreender de forma integrada a complexa tematica dos efeitos toxicos dos
contaminantes quimicos nos ecossistemas e nas espécies constituintes.

Testes ecotoxicologicos sdo ferramentas fundamentais desta ciéncia, principalmente devido
ao fato de que critérios de qualidade da dgua sdo baseados em dados de exposigdes e efeitos em
laboratério (Roberts et al., 2002). Ao longo das ultimas décadas, os testes foram amplamente
utilizados em laboratorio com a finalidade de avaliar o potencial de riscos a substincias puras, a
misturas de compostos ou a amostras ambientas, como sedimentos ou efluentes toxicos (Aragdo and
Araujo, 2006).

Uma grande variedade de testes ecotoxicologicos foi padronizada visando a repetibilidade e
reprodutibilidade, sendo tradicionalmente divididos em relacdo ao tipo de exposi¢do, aguda ou
crOnica, e as respostas avaliadas nestes testes, letais ou subletais (Sousa, 2002). A maior parte
destes testes padronizados foi desenvolvida utilizando invertebrados, devido a caracteristicas como
ciclo de vida curto e tamanho reduzido, que implicam na conveniéncia e baixo custo de realizagao
(Araujo-Castro et al., 2009). Apesar disso, o uso de peixes no campo da ecotoxicologia tem posicao
de destaque, provavelmente mais do que qualquer outra classe de organismos (Di Giulio, 2008). A

justificativa pode estar no papel desempenhado pelos peixes, de significativa relevancia para a
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sociedade, considerando tanto aspectos econdmicos, como no caso de pescarias comerciais, quanto
em aspectos ecologicos, tendo em vista representarem o mais diverso grupo de vertebrados, e
exercerem as mais variadas fungdes dentro dos ecossistemas aquaticos (Cossins and Crawford,
2005; Di Giulio, 2008). Por este motivo, ha um elevado quantitativo de estudos resultantes de testes
tradicionais com peixes disponiveis em bancos de dados, que sdo amplamente utilizados por
agéncias reguladoras da qualidade ambiental para nortear agdes preventivas (Aragdo and Araujo,
2006). Estes testes geralmente sdo baseados em uma faixa de concentracdo dentro da qual o efeito
pode se iniciar, e sdo usualmente expressos em concentragdes letais, efetivas ou inibidoras para
50% dos organismos (Chapman et al., 1995). Entretanto, Denton et al. (1994) questionam a
seguranca deste tipo de abordagem em avaliagcdes de impacto. Os autores observaram, com base em
uma série de dados, que o real valor de concentragdo a partir do qual o efeito aparece estd sempre
situado abaixo dos 25% na interpolacdo dose-resposta, o que poderia levar a uma subestimagdo dos
efeitos em concentragdes que estejam abaixo da observada para 50% dos organismos. Desta forma,
diante da fragilidade de algumas abordagens em relacdo a seguranca em prevenir danos ao
ecossistema, a abordagem usando biomarcadores ¢ tida como promissora para a sinalizacdo de
respostas bioldgicas significativas, e ainda preventivas (van der Oost et al., 2003; Carvan et al.,
2008).

O termo biomarcador sintetiza o estudo das respostas bioldgicas aos contaminantes, e
pressupde o conceito de vigilancia bioldgica, que tem a finalidade de sinalizar precocemente
possiveis efeitos capazes de comprometer a manutencdo de fungdes vitais desde o individuo até
populagdes (Roméo and Giambérini, 2012). Diversas defini¢des tém sido atribuidas ao longo da
histéria da abordagem dos biomarcadores, que foram classificados funcionalmente como de
exposi¢do, de efeito e de suscetibilidade (Cajaraville et al., 2000). A defini¢do proposta por
McCarthy e Shugart (1990) restringiu a aplicagdo do termo a medidas a nivel molecular, bioquimica
ou celular em organismos expostos. Mais tarde, Depledge (1994) contribuiu para a abrangéncia do
termo, elevando o nivel hierdrquico de organizacdo bioldgica ao acrescentar medidas em relagdo ao
comportamento individual dos organismos. Redefini¢des restringindo o termo apenas a medidas
bioquimicas ndo foram bem aceitas pela comunidade cientifica (Van der Oost et al., 2005), que
alegou a preocupacdo em nao negligenciar as respostas (e.g. fisiologicas, comportamentais) que
podem ser utilizadas em avaliagdes de risco envolvendo uma mudanca de escala de organizacdo
bioldgica de individuos para a populagdo (Roméo and Giambérini, 2012).

A utilizagdo destes biomarcadores em abordagens integradas investigando exposi¢ado e efeito
e em multiplos niveis de organizacdo tem sido sugerida como estratégia em avaliagdes de qualidade
da agua (Fonseca et al., 2011). Pampanin et al. (2006) denominou como ‘“essenciais” para estes

estudos um grupo de biomarcadores ja bem estabelecidos em laboratério e em estudos ambientais,
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no qual estdo incluidas as enzimas de biotransformagao 7-etoxirresorufina-0-deetilase (EROD) (fase
I) e glutationa S-transferase (GST) (fase II), a inibi¢do da acetilcolinesterase (AChE) e metabdlitos
de compostos fluorescentes na bile. A incorpora¢do de medidas comportamentais nestas estratégias
multi-biomarcadores para o monitoramento ambiental pode fornecer respostas que integrem efeitos
em diferentes niveis de organizacdo biologica, ligando respostas subcelulares e mecanismos
fisiolégicos a alteragdes ecologicamente relevantes (Scott and Sloman, 2004). Dentre estes
biomarcadores comportamentais, aqueles relacionados a natagdo sdo de especial interesse, tendo em
vista sua relevancia para diversas atividades fundamentais em peixes (Little et al., 1990).

A aplicagdo destes parametros em um cenario real de avaliagdo ambiental, como em estudos
in situ, utilizando espécies aclimatadas em laboratério, introduz diversos fatores (e.g. amplas
variagdes de temperatura, pH e oxigénio, presenca de multiplas fontes de compostos) que estdo
ausentes em estudos em laboratorio, devido a manutencdo de condigdes controladas, ¢ oferecem
maior robustez ecoldgica aos resultados (Castro et al., 2004; Camargo and Martinez, 2006; Hanson
and Larsson, 2011; Kerambrun et al., 2011; Miller et al., 2014). Estes estudos geralmente sdo de
curta duracdo e promovem respostas rapidas sobre a qualidade da dgua e/ou sedimento com uma
boa relacdo custo/eficacia (Castro et al., 2004). Assim, o tipo de estratégia de avaliagcdo vai
direcionar as informacgdes geradas, em relacdo a obtencdo de respostas, se decorrentes de disturbios
recentes ou cronicas, decorrentes de exposicdes de longa duragdo (Winter et al., 2005), e a
comparagao destas permite melhores interpretacdes sobre variagdes no tempo de resposta, ou
possiveis adaptagdes e/ou susceptibilidade em relacdo aos parametros aplicados (Winter et al.,
2005; Lurman et al., 2010). Neste sentido, a avaliacdo destas respostas aos contaminantes aquaticos
ganha uma abordagem ainda mais ampla quando sdo utilizadas espécies sentinelas ou residentes.

Segundo Berthet (2012), o papel das espécies sentinelas como organismos bioindicadores
para revelar precocemente a presenca e a toxicidade de um ou varios poluentes no ambiente ¢é
baseado no conceito de que, apds a introducdo de tais substincias, os primeiros efeitos sdo
observados ao nivel do organismo, para entdo afetar a populacdo, a comunidade, e em Ultima
analise, o ecossistema como um todo, como ilustrado no esquema abaixo (figura 1). Estes
organismos tem capacidade de, mesmo afetados, permanecer em um ambiente pouco favoravel e
assim, revelar alteracdes que vao desde a bioacumulagdo e bioconcentracdo das substidncias em
tecidos e fluidos corpdreos, a alteragdes nos parametros bioldgicos em varios niveis de organizagao
bioldgica (molecular, celular, fisiologica, individual, etc.), que conduzam ao comprometimento da
sua capacidade reprodutiva e sobrevivéncia, e a potenciais perturbagdes da estrutura e
funcionamento do ecossistema em longo prazo (Bayne et al., 1985; Berthet, 2012). Ao possibilitar a

deteccdo precoce destes disturbios, as espécies sentinelas aumentam as chances de que sejam
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remediadas ou revertidas as respostas bioldgicas, observadas a partir dos biomarcadores, e também
aumentam a oportunidade de definir a fonte de contaminagao (van der Oost et al., 2003).

A escolha de uma espécie sentinela deve considerar aspectos como facilidade para coleta e
manutencdo em laboratdrio e principalmente aspectos relevantes em termos ecologicos (Berthet,
2012). A espécie Poecilia vivipara apresenta caracteristicas favoraveis a sua utilizagdo como
espécie sentinela, dentre elas a sua sensibilidade reconhecida em laboratorio a diversos
contaminantes ambientais (Araujo et al., 2001; Mattos et al., 2010; Ferreira et al., 2012; Machado et
al., 2014; Torreiro-Melo et al., 2015), a viabilidade de sua utilizagdo em estudos de exposi¢do in
situ conduzidos em gaiolas (INCT-TA, 2014) e, ainda, ocorréncia natural nas areas as quais se
pretendente avaliar. Por estas caracteristicas, esta espécie ¢ um modelo promissor para o uso em
estratégias de monitoramento em ecossistemas costeiros tropicais e subtropicais.

Finalmente, a estratégia ou conjunto de estratégias adotadas para a avaliagdo de risco
ecologico deve considerar o tipo e dinamica do ambiente, além dos possiveis contaminantes cujos
efeitos e exposi¢do serdo investigados, uma vez que as respostas biologicas e mecanismos de acao
irdo variar em funcdo destes fatores (Billiard et al., 2008; Landrum et al., 2013; Armstrong et al.,
2015). No caso de ambientes estuarinos e costeiros, areas geralmente com significativa influéncia
de atividades poluidoras, um das classes de contaminantes aqudticos mais frequentes e em
concentragdes potencialmente perigosas sdo os hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAS)

(Zanardi et al., 1999; Albers, 2003).

Fatores Abidticos E—

Fatores Bidticos \
\

Populagoes

Orgamsmos

ey
tea,
.
'S

Desaparecimento/persisténcia

. ."4 - - Espécies
: Bioacumulagio e Bioconcentragio Sentinelas

Modifica¢des de parametros bioldgicos

Poluente i ——————— Aumento do tempo de resposta ————>

Aumento da dificuldade de remediagio ———

——Aumento da dificuldade de estabelecer um /ink com contaminantes especificos—»

Figura 1 - Posi¢do das espécies sentinelas nos varios niveis de organizagdo bioldgica em

resposta a poluentes. Adaptado de Berthet (2012).
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Devido ao elevado potencial toxico (USEPA, 2014), estes compostos t€ém sido alvo, ao
longo de décadas, em estudos avaliando uma grande diversidade de efeitos toxicos em peixes,
incluindo efeitos bioquimicos (Kopecka-Pilarczyk and Correia, 2009), histopatologicos (Simonato
et al., 2008), carcinogénicos e mutagénicos (Varanasi, 1989; Akaishi et al., 2004), imunologicos
(Kerambrun et al., 2012), genéticos (Machado et al., 2014) e comportamentais (Little et al., 1990;
Weis et al., 2003; Carvalho et al., 2008), os quais tém sido verificados tanto em estudos realizados
em laboratorio quanto em campo € no monitoramento de dreas impactadas por estes compostos
(Payne et al., 2003).

Neste contexto, a presente tese teve como objetivo avaliar o risco ecoldgico de
hidrocarbonetos aromaticos de petrdleo ao nivel de biotransformacdo, geracdo de metabdlitos
biliares e comportamental em peixes da espécie Poecilia vivipara, a partir de estratégias de
exposi¢ao em laboratdrio, in situ e de animais residentes em campo.

Para atender ao objetivo geral proposto, a presente tese ¢ composta por trés manuscritos,

estruturados da seguinte forma (figura 2):

Manuscrito I (Chemosphere, volume 132: 17-23)
Bioconcentration of phenanthrene and metabolites in bile and behavioral alterations in

the tropical estuarine guppy Poecilia vivipara.

Objetivo geral
Verificar relagdes dose-resposta entre metabolitos biliares de hidrocarbonetos policiclicos
aromaticos (HPAs) e comportamento do barrigudinho Poecilia vivipara apds exposicdo ao

fenantreno na agua.

Objetivos especificos

Ap0s realizar exposi¢do em laboratorio por 96 horas de P. vivipara ao HPA fenantreno em
diferentes concentragdes, avaliar:

- A bioconcentragdo de metabdlitos de fenantreno na bile, apds quantificagdo por FF;

- Respostas subletais em relagdo a velocidade, resisténcia e trajetoria natatéria;

- A relagdo das respostas comportamentais observadas e as concentragdes de metabolitos de

fenantreno na bile.

Manuscrito 11
Avaliacdo dos padroes de fluorescéncia biliar, bioconcentracio e velocidade natatéria

do barrigudinho estuarino Poecilia vivipara ap0s exposicao ao naftaleno, fenantreno e pireno.
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Objetivo geral

Verificar relagdes dose-resposta entre metabolitos biliares de hidrocarbonetos policiclicos
aromaticos (HPAs) quantificados por fluorescéncia fixa (FF) e cromatografia liquida com
detectores de fluorescéncia (CLAE/F) e comportamento do barrigudinho Poecilia vivipara apos

exposi¢do a uma mistura de naftaleno, fenantreno e pireno na agua.

Objetivos especificos

Ap0s realizar exposi¢do em laboratdrio por 96 horas de P. vivipara a uma mistura dos HPAs
naftaleno, fenantreno e pireno em diferentes concentracdes, avaliar:

- A viabilidade do uso das metodologias de quantificagdo de metabolitos na bile por CLAE-
F e FF na espécie P. vivipara exposta a uma mistura ambientalmente relevante dos HPAs naftaleno,
fenantreno e pireno dissolvidos na dgua;

- A bioconcentracdo de metabolitos dos HPAs naftaleno, fenantreno e pireno na bile de P.
vivipara,

- Avaliagdo da atividade natatoria em diferentes concentragdoes de metabolitos dos HPAs na
bile.

Manuscrito I1T
Uma abordagem com multiplos biomarcadores focados no barrigudinho Poecilia

vivipara para avaliacio da poluicio quimica em dois estuarios tropicais brasileiros.

Objetivo geral

Aplicagdo de uma abordagem com multiplos biomarcadores utilizando individuos de P.
vivipara mantidos em laboratdrio para exposi¢cdes in situ (IS), e individuos residentes (RES)
coletados em dois estuarios costeiros, o sistema estuarino da Bacia do Pina (SEBP), e o sistema

estuarino de Barra de Jangada (SEBJ), para avaliagcdo da qualidade destes estudrios.

Objetivos especificos

Ap0s realizar coleta de peixes residentes e exposicdo in sifu de peixes aclimatados em
laboratorio, avaliar:

- A bioconcentracdo de metabolitos dos HPAs fenantreno e criseno na bile, apds
quantificagdo por FF;

- Respostas comportamentais em relagdo a velocidade e resisténcia natatdria;
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- Respostas bioquimicas em relacdo a biotransformagdo de fase I e fase II e
acetilcolinesterase;

- A relagdo das respostas observadas e das concentragdes de metabdlitos dos HPAs

fenantreno e criseno na bile e concentragdes destes compostos na dgua (dispersos e/ou dissolvidos).
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Figura 2 - Representacdo esquematica da tese. Manuscrito I — Representado pelas linhas

verdes; Manuscrito II — Representado pelas linhas vermelhas; Manuscrito III — Representado pelas
linhas azuis.
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BIOCONCENTRATION OF PHENANTHRENE AND METABOLITES IN BILE AND BEHAVIORAL

ALTERATIONS IN THE TROPICAL ESTUARINE GUPPY Poecilia vivipara

ABSTRACT

Quantification of polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH) metabolites in fish bile is widely
used to evaluate levels of internal PAH contamination in fish, whereas behavioral effects are
deemed important to address potential risks to fish populations. The estuarine guppy Poecilia
vivipara was exposed for 96 h to waterborne phenanthrene at concentrations of 10, 50, 200 and 500
ngL™'. Phenanthrene and metabolites in bile were analyzed by fixed fluorescence at 260/380 nm
(excitation/emission) wavelengths. Phenanthrene increased in the bile of exposed fish in a dose-
dependent pattern, and log bile bioconcentration factors ranged from 4.3 to 3.9 at 10 and 500 pgL™
phenanthrene, respectively, values that are similar to predicted bioconcentration factors based on
phenanthrene K. Swimming resistance index was reduced to 81% of control values at 500 pgL™.
Alteration of swimming speed was non monotonic, with a significant speed increase relative to
control fish in treatments 50 and 200 pgL”' phenanthrene, respectively, followed by a speed
decrease in fish exposed to 500 ugL'. However, swimming trajectories of fish exposed to 50, 200
and 500 pgL™' was altered by the development of a repetitive circular swimming behavior, in
contrast to the controls that explored the entire experimental arena. This change in swimming
patterns apparently explains the reduction in prey capture rates at 200 ugL"' phenanthrene. This
study provides important information enabling the use of the estuarine guppy P. vivipara to monitor
PAH metabolites in bile and its bioconcentration, linking internal exposure with ecologically

relevant behavioral effects in the species.

Keywords: Poecilidae; polycyclic aromatic hydrocarbon; swimming resistance; swimming speed;

prey capture.
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1. INTRODUCTION

The main anthropogenic sources of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) in coastal
marine areas include burning of fossil fuels, release of domestic and industrial effluents, and leaks
during the production, transportation, refining and distribution of oil (Albers, Petroleum and
individual polycyclic aromatic hydrocarbons). These different sources can provide a significant
amount of PAHs to aquatic coastal environments, and the concentrations of total PAHs in waters of
contaminated areas in different marine regions around the world, including North America, Europe,
Asia and South America, can reach values higher than 40 ug L™ (Latimer and Zheng, The Sources,
Transport, and Fate of PAHs in the Marine Environment, Zanardi and others., Dissolved/dispersed
Petroleum Aromatic Hydrocarbons in the Sdo Sebastido Channel, Sdo Paulo, Brazil).

Phenanthrene (PHE) is a 3-ring PAH abundant in petroleum (Carls and others., Synthesis of
the toxicological impacts of the Exxon Valdez oil spill on Pacific herring (Clupea pallasi) in Prince
William Sound, Alaska, U.S.A.), which significantly contributes to the toxic effects that PAH
mixtures cause in early stages of fish development. These effects include mortality, craniofacial
deformities, swimming impairment and reductions in growth, as observed in pink salmon
Oncorhynchus gorbuscha and Pacific herring Clupea pallasi (Barron and others., Evaluation of
Fish Early Life-Stage Toxicity Models of Chronic Embryonic Exposures to Complex Polycyclic
Aromatic Hydrocarbon Mixtures). In addition, larvae of zebrafish (Danio rerio) exposed to a
mixture of PAHs including phenanthrene developed a syndrome of cardiac dysfunction effects,
edema and craniofacial deformities (Incardona and others., Defects in cardiac function precede
morphological abnormalities in fish embryos exposed to polycyclic aromatic hydrocarbons).

PAHs bioavailable in water are absorbed mainly through the gills of fish (Baussant and
others., Bioaccumulation of polycyclic aromatic compounds: 1. Bioconcentration in two marine
species and in semipermeable membrane devices during chronic exposure to dispersed crude oil).
Then, they are biotransformed by phase I and phase II enzymes in liver, involving different
reactions of hydroxylation and conjugation, and resulting in hydrophilic metabolites (Meador,
Bioaccumulation of polycyclic aromatic hydrocarbons by marine organisms). Metabolites generated
and parent PAHs are concentrated and stored in the bile within the gall bladder.

Once in the bile, metabolites can be discharged into the digestive tract (Ruddock and
others., Bile Metabolites of Polycyclic Aromatic Hydrocarbons in Three Species of Fish from the
Severn Estuary, Varanasi and Stein, Disposition of xenobiotic chemicals and metabolites in marine
organisms), hydrolyzed and returned back to the liver via the enterohepatic circulation (Beyer and
others., Analytical methods for determining metabolites of polycyclic aromatic hydrocarbon (PAH)
pollutants in fish bile: A review), thus increasing their potential for toxicity in different sites of

action until they are finally excreted. While circulating among the different internal tissues of fish,
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PAHs and their metabolites are responsible for biochemical, histopathological, immunological,
genetic, reproductive, and behavioral effects, which have been verified by field and laboratory
studies (Payne and others., Ecotoxicological Studies Focusing on Marine and Freshwater Fish).
Furthermore, impacts on fish populations have been related to the presence of these compounds in
the environment, as observed after the accident with the Exxon Valdez in Alaska's coast where
recruitment of Pacific herring and pink salmon was compromised (Carls and others., Synthesis of
the toxicological impacts of the Exxon Valdez oil spill on Pacific herring (Clupea pallasi) in Prince
William Sound, Alaska, U.S.A.). More recently, the population of killifish (Fundulus grandis) was
affected after the Deepwater Horizon spill in the Gulf of Mexico (Dubansky and others.,
Multitissue Molecular, Genomic, and Developmental Effects of the Deepwater Horizon Oil Spill on
Resident Gulf Killifish (Fundulus grandis)). The understanding of the complex sequence of effects
that can result from exposure to different levels of PAH contamination can be facilitated by the
quantification of the contaminants in internal tissues of exposed organisms, as proposed in the
tissue residue approach (McElroy and others., A review of the tissue residue approach for organic
and organometallic compounds in aquatic organisms). Fluorimetric determination of PAHs in bile
as a measure of internal dose and biliary bioconcentration (Forlin and Wachtmeister, Fish Bile
Analysis for Monitoring of Low Concentrations of Polar Xenobiotics in Water), although
underexplored (McElroy and others., A review of the tissue residue approach for organic and
organometallic compounds in aquatic organisms), may represent a promising way of relating
internal contamination with biological effects (Meador, Rationale and Procedures for Using the
Tissue-Residue Approach for Toxicity Assessment and Determination of Tissue, Water, and
Sediment Quality Guidelines for Aquatic Organisms).

The quantification of metabolites in fish bile is considered a sensitive parameter to assess
recent exposure to PAHs, being widely applied to monitor levels of PAHs in different environments
(Beyer and others., Analytical methods for determining metabolites of polycyclic aromatic
hydrocarbon (PAH) pollutants in fish bile: A review). Among the available methods, fixed
fluorescence (FF), based on direct reading of the fluorescence of diluted bile, presents an excellent
benefit-cost ratio, allowing rapid semi-quantitative assessment of PAH metabolites in fish (Beyer
and others., Analytical methods for determining metabolites of polycyclic aromatic hydrocarbon
(PAH) pollutants in fish bile: A review).

Dose-response relationships based on levels of PAH metabolites in bile and PAH toxic
effects have been reported in both field and laboratory studies. Effects observed include the
induction of phase I enzymes (Lee and Anderson, Significance of cytochrome P450 system
responses and levels of bile fluorescent aromatic compounds in marine wildlife following oil spills),

changes in phase Il and antioxidant enzymes (Gravato and Guilhermino, Effects of Benzo(a)pyrene
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on Seabass (Dicentrarchus labrax L.): Biomarkers, Growth and Behavior), as well as genotoxic
effects (Aas and others., PAH metabolites in bile, cytochrome P4501A and DNA adducts as
environmental risk parameters for chronic oil exposure: a laboratory experiment with Atlantic cod).
However, dose-response relationships between PAH metabolites in bile and behavioral effects are
scarce in the literature, although behavioral biomarkers are deemed important to integrate
biochemical and physiological effects with ecologically relevant effects to the integrity of
populations (Scott and Sloman, The effects of environmental pollutants on complex fish behaviour:
integrating behavioural and physiological indicators of toxicity). Among numerous aspects of fish
behavior that have been affected by PAH exposure, changes in swimming behavior (Little and
Finger, Swimming Behavior as an Indicator of Sublethal Toxicity in Fish) and the ability to capture
prey (Carvalho and others., Effects of naphthalene and phenanthrene on visual and prey capture
endpoints during early stages of the dourado Salminus Brasiliensis, Weis and others., Evaluating
prey capture by larval mummichogs (Fundulus heteroclitus) as a potential biomarker for
contaminants) are fundamental survival skills in natural ecosystems to avoid predation, to find
reproductive partners, and to grow (Barry, Application of a novel open-source program for
measuring the effects of toxicants on the swimming behavior of large groups of unmarked fish,
Scott and Sloman, The effects of environmental pollutants on complex fish behaviour: integrating
behavioural and physiological indicators of toxicity).

The estuarine guppy Poecilia vivipara is an euryhaline teleost fish commonly found in both
fresh and coastal water bodies along the South Atlantic Ocean (Gomes Jr and Monteiro,
Morphological divergence patterns among populations of Poecilia vivipara (Teleostei Poeciliidae):
Test of an ecomorphological paradigm). This species is being used as a biological model to assess
effects of contaminants in tropical and subtropical coastal regions in Brazil (INCT-TA, Brazilian
National Institute of Science and Technology — Aquatic Toxicology. http://www.inct-ta.furg.br/
(accessed in March 2014)). Thus, the objective of the present study was to evaluate bile
bioconcentration factors in P.vivipara exposed to waterborne phenanthrene, and relate it to

behavioral effects associated to prey capture ability and swimming resistance, speed and trajectory.
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2. METHODOLOGY
2.1. Animal collection and laboratory acclimation

Guppies P. vivipara (Bloch; Schneider, 1801) were captured using hand operated nets in the
channel connecting Tejipié River Estuary to Araca Lagoon. Tejipidé River is 23 km long, and its
drainage basin is within the metropolitan region of Recife, with an area of 93.6 km®. Araga Lagoon
is an urban lagoon with 14.5 ha that is legally a preservation area (Recife, Pernambuco, northeastern
Brazil; 8°05°35.6”S, 34°55°04.5”W). Fish were removed from the net, immediately put in 100L
plastic tanks, and transported to the laboratory in continuously aerated water from the sampling site.
After arrival, water from the site at salinity 18 was mixed with seawater of same salinity, and fish
were transferred to 1,000 L tanks with recirculating filtered (1 to 5 pm) seawater and biological
filters. Salinity was increased at a rate of 1 salinity unit per day, and fish were kept for 8 weeks at
salinity 25 and temperature 25 °C until the experiments. Photoperiod was fixed at 12h L: 12h D.
Water pH was 8.3 and dissolved oxygen content was maintained above 6 mg L™. Fish were fed
twice daily with nauplii of Artemia sp and commercial fish food with 45% protein (Alcon Artemia,

Camboriu, Brazil).

2.2. Phenanthrene treatments preparation

A primary 20 g L™ stock solution was prepared with phenanthrene 98% pure (Sigma—
Aldrich, Steinheim, Germany) dissolved in dimethyl sulfoxide (DMSO). A secondary 4 g L’
phenanthrene solution was prepared by dilution with DMSO, and different volumes of these
solutions were added daily into mixing aquariums with 20 L to achieve concentrations of
phenanthrene (10, 50 and 200 and 500 pg L™"). Solvent control treatment was prepared by addition
of 200 uL of DMSO into 20 L mixing aquariums.

A calibration curve for determination of phenanthrene in seawater was prepared by direct
readings of fluorescence in 300 pL water samples from aquaria after mixing of phenanthrene stock
solutions. Fluorescence measurements were performed using a SpectraMax M3 spectrofluorometer
(Molecular Devices, EUA) at the wavelengths of 260/380 nm (excitation/emission)(Krahn and
others., Analyses for petroleum-related contaminants in marine fish and sediments following the
Gulf oil spill). Phenanthrene concentrations in the experimental media were measured daily and
were within 5% of the nominal concentrations after each daily water renewal. The detection limit

was 2 pg L.

2.3. Exposure
A semi-static exposure was performed in 22 L aquarium containing 15 L of seawater

(salinity 25 units, mean temperature = SD = 25.0 °C £ 0.5) and 15 fish. During the 96-h exposure
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period fish were not fed and experimental media was completely renewed every 24-h. Two different
exposure experiments followed by quantification of effect endpoints were performed, as described
below.

In the first experiment, fish were exposed (96 h) to waterborne phenanthrene at
concentrations of 10, 50, 200 and 500 pug L ' plus controls (without and with solvent).
Phenanthrene metabolites in bile were quantified after evaluation of spontaneous swimming speed
in the absence of prey, swimming resistance and swimming trajectories of individual fish. Fish used
in this experiment had an average of 40 mm total body length to facilitate the analysis of bile
metabolites. In the second experiment, fish were exposed to waterborne phenanthrene at
concentrations of 10, 50 and 200 pg L™ ' plus controls (without and with solvent). Spontaneous
swimming speed in the absence and in the presence of prey, prey capture rate and swimming
trajectory were evaluated in individual fish. Fish used in this experiment had an average of 30 mm

total body length.

2.4. Determination of metabolites in bile

After euthanization in water at 2 °C, fish were measured (total body length to the nearest
mm), weighed (whole body mass to the nearest 0.0001 g), and had their gallbladder dissected.
Entire gallbladders were transferred to 2 mL microtubes and weighed on an analytical scale
(precision: 0.0001 g) and bile volume was estimated assuming that 1 mg of bile is equivalent to 1
uL. Bile samples were immediately diluted to 1:500 (v/v) with HPLC grade methanol/water 50%
(v/v) and analyzed using the fixed wavelength fluorescence (FF) method (excitation: 260 nm;
emission: 380 nm) (Krahn and others., Analyses for petroleum-related contaminants in marine fish
and sediments following the Gulf oil spill). Measurements were performed using 96-well black
plates in a Spectramax M3 spectrofluorometer. Fluorescence readings detected in bile of control
fish were subtracted from the average fluorescence observed in fish from different treatments.
These values were converted to phenanthrene equivalent concentrations based on a calibration
curve built from 14 concentrations of phenanthrene dissolved in methanol/water 50% (v/v) ranging
from 4.8 to 10,000 pg L. The calibration curve relating the concentration of phenanthrene
dissolved in 50% methanol/water and their relative fluorescence units (RFUs) was expressed by the
following linear equation:

RFU =132 +0.882* C

where: C is the phenanthrene concentration (ug L) in bile sample.

Bile bioconcentration factors (BCFyje) for PHE were determined as the ratio between the
total concentration of PHE equivalents in bile and the PHE water concentration in exposure

aquariums according to the equation:
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BCFbile = ([PHEbile]/ [PHEwater])

2.5. Behavioral Biomarkers

2.5.1. Swimming Resistance

Fish were individually tested to assess swimming resistance, defined as the ability to swim
in a counter-current flow of water whose speeds are gradually increased until the fish is dragged out
of the experimental system (Little and Finger, Swimming Behavior as an Indicator of Sublethal
Toxicity in Fish). The test system included a 1,200 L min™ submersible pump (Atman model AT-
305) submerged in an 45 L tank. Water was pumped through a system of PVC pipes with a section
made of transparent acrylic pipe, where fish was kept during testing. After fish introduction into the
test system, it was exposed to a sequence of increasing water flow rates controlled by a PVC valve,
starting with a minimum acclimation flow of 2 L min' and increased up to a maximum flow of 12
L min”', corresponding to a water velocity in the section where the fish was tested of 4.7 cm s up
to 28.2 cm s™, respectively. After a 90 s period of acclimation, test was started from the flow rate of
2 L min”', which was progressively increased at 1 min intervals by adjustments (increases by half
turns) in the PVC valve. The test was terminated when the fish could not swim against the water
flow and was carried away from the acrylic tube, falling into a basket in the tank. Swimming
resistance was quantified by the Swimming Resistance Index (SRI), based on the equation:

SRI= AF + (LFT’/60) * LF'

where: AF = accumulated flow: the sum of the flow rates against which the fish swam for 1
full min (L min™); LF' = largest flow rate tested at which the fish was carried out of the system (L

min™); LFT '= time in seconds that fish was able to stay in the system at the highest flow rate tested.

2.5.2. Spontaneous swimming speeds

Average spontaneous swimming speeds of fish were evaluated in either the absence or the
presence of prey. After 96 h of exposure, 15 fish from the different treatments were individually
transferred to experimental aquariums (14 cm long x 10.5 cm wide x 13.5 cm deep) containing 700
ml of water (5 cm depth). The experimental arenas were monitored from above by video cameras
with 6-60 mm zoom lenses connected to a video grabber board (GeoVision model GV-900, Irvine,
CA) for digital video recordings. One fish from each treatment were simultaneously monitored in
each recording session. Recordings were started after 10 min of fish acclimation to the test
aquarium, and lasted 30 min in the tests in the absence of prey, or 10 min in the tests in the presence
of prey. The videos were processed for the calculation of the average swimming speed using the
Smart software (Panlab Harvard Apparatus, USA). In addition, maps of fish swimming trajectories

were also analyzed.
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2.5.3. Prey capture

The prey capture test was based on quantifying the number of newly hatched nauplii of
Artemia sp captured by individual fish during 10 min length tests. At each test, 100 nauplii of
Artemia sp were individually counted and offered to each fish. Fish were removed from the
aquariums and remaining nauplii of Artemia sp in the aquaria were fixed in 4% formalin and stained
with Rose Bengal dye for later counting.

At the end of the behavioral tests, fish were euthanized in water at 2 °C, following
international standards (Use of Fishes in Research Committee, Guidelines for use of fishes in
research) and the protocol approved by the Ethics Committee for Animal Experiments from

Federal University of Pernambuco (UFPE).

2.6. Statistical analyses

For each parameter evaluated, different treatments were compared using one-way ANOVA
followed by the Dunnett’s test. Data was first checked for normality (Kolmogorov-Smirnov test)
and homoscedasticity (Levene median test). When normality or homoscedasticity was not accepted,
the nonparametric Kruskal-Wallis test (K-W) followed by Dunn's test was applied to assess
differences between control and exposure treatments. The LOEL (lowest observable effect level)
and NOEL (no observable effect level) were estimated from Dunnett or Dunn tests, depending on
the assumptions above. Sigmaplot software version 11 (Jandel Scientific, Erkrath, Germany) was

used for all statistical analyzes.
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3. RESULTS
In the first experiment, no fish mortality was detected in any treatment after 96 h of
exposure, including controls, 10, 50, 200 and 500 pg L~ ! In the second experiment no fish

mortality was detected in controls, 10 and 50 ug L', and a mortality rate of 12% was detected at
200 ug L.

3.1. Phenanthrene and metabolites in bile

Phenanthrene equivalent concentrations in bile provided estimates of internal phenanthrene
doses in exposed fish. It is important to mention that this semi-quantitative methodology assumes
that fluorescence detected in bile is derived from parent phenanthrene molecules, and phenanthrene
metabolites with different fluorescence characteristics might be present. Relative fluorescence units
(RFUs) in bile of phenanthrene exposed P. vivipara increased in a dose dependent manner (Fig. 1),
being significantly higher in fish exposed to 50 pg L' than in control (K-W, Hs=60.3; p < 0.05;
Dunn, p < 0.05). Median RFUs were 196, 241, 717, 2271, 4192 and 8613 in control, solvent
control, 10, 50, 200 and 500 pg L' phenanthrene treatments, respectively. There was no significant
difference in RFUs between control and solvent control (t = -0.59, Student's test, p > 0.05), and a
pooled control and solvent control mean RFU value of 226 was calculated. This RFU of 226 found
in controls is not related to phenanthrene, but to other possible molecules that fluoresce with the
used wavelengths, and was discounted from fluorescence detected in exposed fish to calculate
equivalent phenanthrene concentrations in bile. Both bile volume and phenanthrene equivalents in
bile of fish augmented with increasing concentrations of waterborne phenanthrene (Table 1).
Similar log bile bioconcentration factors (logBCFy) of 4.31 and 4.34 were observed at
phenanthrene concentrations of 10 and 50 pg L™, respectively, and decreased to 4.04 and 3.97 at

200 and 500 ug L' (Table 1).

3.2. Swimming resistance
Swimming resistance index (SRI) was significantly reduced in P. vivipara exposed to 500
ng L' of phenanthrene, the highest concentration tested (Fig. 2). These fish showed a SRI of 4.2 +
8.5 (mean £ SD), indicating a reduction of 81% in their physical capacity to withstand prolonged
swimming against a current when compared to control fish with a SRI of 22.5 + 13.7. The LOEL
value obtained for swimming resistance was 500 pg L' (ANOVA I, F(559= 5.2; p < 0.05; Dunnett,
p <0.05).



Manuscrito | 33

12000
*
—~ 10000
»
=
[T
3
£ 8000
c
2
3 L
§ 6000 — -1 95" percentile
g 75" percentile
3 median
's 4000 * mean
2 25" percentile
®
K
2000 = 5" percentile
— =l é
o——r1 —71 T T T T

0 0’ 10 50 200 500
Phenanthrene concentration in water (ug L)

Figure 1 - Relative fluorescence units (RFUs) (median, percentiles and mean, n = 10 to 13 fish) in
Poecilia vivipara after a 96 h water exposure to phenanthrene. (0): control, n=10; (0’) DMSO
solvent control (*): statistically different relative to control.

Table 1 - Gallbladder total volume (uL) in Poecilia vivipara exposed for 96 h to water
phenanthrene concentrations of 10, 50, 200 ¢ 500 pg L™'; bile phenanthrene equivalent metabolites
in diluted bile (500x) and nondiluted bile (ng L); bioconcentration factor (BCFuie
[PHEvii]/[PHEwater]) and log BCFye.

Phenanthrene concentration in water PHE,.er (1g L'l) 10 50 200 500

Gallbladder total volume (uL) 3.0 34 53 7.1

Bile phenanthrene equivalent metabolites PHE;. (ng L'l) 203,884 1,084,604 2,173,801 4,680,271

Bioconcentration factors (BCFye) 20,388 21,692 10,869 9,361

Log BCFje 4.31 4.34 4.04 3.97

3.3. Spontaneous swimming speeds

Exposure to phenanthrene at 50 and 200 pg L™ led to an increase in spontaneous swimming
speeds in the absence of prey in P. vivipara of 43% and 84%, respectively, when compared with the
control treatment, which had a speed of 4.0 cm s + 0.8 (mean + SD) (Fig. 3). However, fish
exposed to the highest concentration of 500 ug L' were lethargic, and their average swimming
speed was 40% below that registered for control fish (Fig. 3). The LOEL value for spontaneous
swimming in the absence of prey was 50 ug L™ (Fig. 3: ANOVA I, F(s 5= 19.6; p < 0.05; Dunnett,
p < 0.05). In a second experiment, exposure to 200 pg L™ led to a 62% increment in spontaneous
swimming speeds in P. vivipara relative to control speeds both in the absence and presence of prey

(Fig.4: K-W, Hy= 14.1; p < 0.05; Dunn, p < 0.05).



Manuscrito | 34

70

60
50-
40-

30

:RREREE

104

. {

T T T T T T
0 0 10 50 200 500
Phenanthrene concentration in water (ug L")
Figure 2 — Swimming resistance index (mean + standard deviation, n = 15) in Poecilia vivipara

after a 96 h water exposure to phenanthrene. (0): control; (0’) solvent control (DMSO); (*):
statistically different relative to control.
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Figure 3 - Spontaneous swimming speed (mean + standard deviation, n = 15) in Poecilia vivipara

after a 96 h water exposure to phenanthrene. (0): control; (0’) solvent control (DMSO); (*):
statistically different relative to control.

Marked changes in swimming trajectories were observed in phenanthrene-exposed P.
vivipara individuals when compared to those kept under control conditions. Control fish showed a
swimming trajectory which involved the exploration of most of the available area of the aquarium.
The swimming trajectory in P. vivipara exposed to 50, 200 and 500 pg L™ phenanthrene were
limited to the outer margins of the aquarium and the swimming patterns consisted in repetitive

circular movements around the outer margins of the testing arenas (Fig. 5).

3.4. Prey capture

The ability of P. vivipara to capture prey organisms was diminished by exposure to

phenanthrene. The mean number of nauplii captured per fish was reduced by 45% from 84 in the
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control to 37 in the 200 pg L™ phenanthrene treatment, which also corresponded to the LOEL (Fig.
6: K-W, Hs =19.4; p <0.05, Dunn, p <0.05).
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Figure 4 - Spontaneous swimming speed in absence and presence of prey (median, percentiles and
mean, n = 15) in Poecilia vivipara after a 96 h water exposure to phenanthrene. (0): control; (0°)
solvent control (DMSO); (*): statistically different relative to control.
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Figure 5 - Swimming trajectories during 5 min in Poecilia vivipara after a 96 h water exposure to
phenanthrene. (0): control; (0”) solvent control (DMSO).
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Figure 6 - Total number of prey captured (Artemia nauplii) (median, percentiles and mean, n = 15)
in Poecilia vivipara after a 96 h water exposure to phenanthrene. (0): control; (0”) solvent control
(DMSO); (*): statistically different relative to control.
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4. DISCUSSION

The quantification of phenanthrene equivalents in bile of water exposed P. vivipara allowed
the establishment of dose-response relationships between internal phenanthrene accumulated and
behavioral parameters relevant to fish survival and growth.

Bile volume of exposed fish increased in a dose-dependent manner, consistent with the need
for higher rates of metabolism in the liver and secretion of bile in the gallbladder as the
concentrations of phenanthrene in water increased. However, logBCFy;. showed a decreasing trend
with increasing exposure concentrations (Table 1). These lower values at higher exposure
concentrations may indicate that the capacity of hepatobiliary excretion is limited at higher
concentrations of phenanthrene, similar to the findings in rainbow trout Oncorhynchus mykiss
exposed to ibuprofen (Brozinski and others., Identification and dose dependency of ibuprofen
biliary metabolites in rainbow trout). Typically, the bioconcentration factor (BCF) is measured or
estimated considering the accumulation of chemicals in tissues of animals (Barron,
Bioconcentration. Will water-borne organic chemicals accumulate in aquatic animals?), and is
generally used to predict the internal bioavailability of the compound and relate it to its potential
toxic effect (Veith and others., Measuring and estimating the bioconcentration factor of chemicals
in fish). Bile BCFs are based on the concentration of PAHs that were actually metabolized in the
liver, an approach that is important because the chemical species resulting from this process may be
responsible for major toxic effects in aquatic animals, including genetic damage, changes in activity
of phase I and II biotransformation enzymes, abnormalities in development, reproductive and
immunological effects (Albers, Petroleum and individual polycyclic aromatic hydrocarbons, Logan,
Perspective on Ecotoxicology of PAHs to Fish, Payne and others., Ecotoxicological Studies
Focusing on Marine and Freshwater Fish, van der Oost and others., Fish bioaccumulation and
biomarkers in environmental risk assessment: a review). Many studies have reported similarities
between measured logBCF in tissue and the hydrophobicity of the studied compound, which is
expressed by the octanol/water partition coefficient (logK,y) (Jonsson and others.,
Bioconcentration, biotransformation, and elimination of polycyclic aromatic hydrocarbons in
sheepshead minnows (Cyprinodon variegatus) exposed to contaminated seawater). However,
(Baussant and others., Bioaccumulation of polycyclic aromatic compounds: 1. Bioconcentration in
two marine species and in semipermeable membrane devices during chronic exposure to dispersed
crude oil) argue that only the K, is not enough to predict the bioconcentration factor, since other
factors may control the composition of PAHs in fish tissue, such as changes in the bioavailability of
the hydrocarbon prior to absorption as well as its enzymatic metabolism and excretion rate.
LogBCFy;e values reported within this study ranged from 3.97 to 4.34 (Table 1), and higher values

observed at the lower concentrations were close to the logK,y of 4.46 for phenanthrene (Neff and
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others., Ecological risk assessment of polycyclic aromatic hydrocarbons in sediments: identifying
sources and ecological hazard). This similarity suggests that partitioning between water and octanol
reasonably simulates the partitioning between water and bile within the gallbladder in exposed
P.ivipara. Additionally, LogKow for hydroxylated metabolites of phenanthrene that are major
metabolites in fish (Gokseyr and others., Regioselective metabolism of phenanthrene in Atlantic
cod (Gadus morhua): Studies on the effects of monooxygenase inducers and role of cytochromes P-
450), range from 2.6 to 3.03 (Karcher and others., Spectral Atlas of Polycyclic Aromatic
Compounds), lower than LogKow for parent phenanthrene. These hydroxylated metabolites are
possibly present in analyzed bile in this study, and their quantification could partially explain the
difference between estimated BCFs in this study and parent phenanthrene LogKow, especially at
higher exposure concentrations.

Some studies have estimated the bioconcentration factor for phenanthrene in different fish
tissues, and in most of the cases the logBCF was smaller than the logKow. Carlson and others.
(Environmental impact of polynuclear aromatic hydrocarbons liberated from Northern Great Plains
coal) found a muscle logBCF of 3.42 in fathead minnow exposed to phenanthrene for 96 hours.
Atlantic cod exposed to crude oil from the North Sea for a period of 30 days showed a liver logBCF
of 3.42 for phenanthrene (Aas and others., PAH metabolites in bile, cytochrome P4501A and DNA
adducts as environmental risk parameters for chronic oil exposure: a laboratory experiment with
Atlantic cod). The closer proximity of the logBCF measured in bile in this study to phenanthrene
logKow can be partially explained by the fact that PAH and its metabolites partition towards lipid
rich tissues, such as bile (Logan, Perspective on Ecotoxicology of PAHs to Fish, Meador,
Bioaccumulation of polycyclic aromatic hydrocarbons by marine organisms).

Among the behavioral parameters evaluated in the present study, effects in swimming
resistance were less sensitive than in spontaneous swimming speeds, with LOELs of 500 ug L™ and
50 pg L', respectively. This corroborates the results presented by Little and Finger (Swimming
Behavior as an Indicator of Sublethal Toxicity in Fish), who also reported spontaneous swimming
speed as a more sensitive parameter to contaminants exposure than swimming resistance.

The unusual nonmonotonic dose response pattern observed in this study in spontaneous
swimming represented by hyperactivity followed by hypoactivity has already been reported in
Lepomis macrochirus exposed to fluorene at similar concentrations, where swimming speeds
relative to control were increased at 250 pg L™ and decreased at 500 and 1000 pg L' (Finger and
others., Comparison of Laboratory and Field Assessment of Fluorene - Part I: Effects of Fluorene
on the Survival, Growht, Reproduction, and Behavior of Aquatic Organisms in Laboratory Tests).
Some studies show that exposure to PAHs affect respiration and osmoregulation performed by gill

tissue (Correia and others., Biochemical and behavioral responses in gilthead seabream (Sparus
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aurata) to phenanthrene) and may cause hyperactivity. Increased swimming speed caused by
exposure to phenanthrene may result in higher expenditure of energy which could be allocated to
metabolize this compound, directed towards growth or other essential activities such as
reproduction. A lethargic effect or increased incidence of immobility in a dose-dependent pattern
after exposure of fishes to phenanthrene was observed in several studies (Correia and others.,
Biochemical and behavioral responses in gilthead seabream (Sparus aurata) to phenanthrene,
Gongalves and others., The joint effect of polycyclic aromatic hydrocarbons on fish behavior).
However, in this study a decrease in swimming speed which is similar to the effect of lethargy was
observed only at 500 pg L™

Decrease in feeding rates and the ability to capture prey are ecologically relevant effects of
exposure to contaminants (Weis and others., Evaluating prey capture by larval mummichogs
(Fundulus heteroclitus) as a potential biomarker for contaminants). Exposure of the fish Leiostomus
xanthurus to PAHs in sediment can lead to a reduction in the activity involving benthic prey search
and prey capture (Hinkle-Conn and others., Effects of sediment-bound polycyclic aromatic
hydrocarbons on feeding behavior in juvenile spot (Leiostomus xanthurus Lacépede: Pisces)). The
dourado Salminus brasiliensis exposed to phenanthrene exhibited reduced capture efficiency on
larvae of the fish Prochilodus lineatus, but no change in swimming speed was detected (Carvalho
and others., Effects of naphthalene and phenanthrene on visual and prey capture endpoints during
early stages of the dourado Salminus Brasiliensis). The search volume model of fish foraging
behavior (Blaxter and Staines, Food searching potential in marine fish larvae) is based on the idea
that the probability of prey detection and capture increases as a predator fish swims longer distances
searching for prey, exploring a larger volume of the habitat where the typical prey can be found.
This model can be evaluated experimentally based on the area of the predator reactive visual field
multiplied by the swimming speed of the fish (Carvalho and others., Thiamine Deficiency Effects
on the Vision and Foraging Ability of Lake Trout Fry). This implies that increased swimming
speeds lead to increased probability of prey detection and capture. However, this study detected an
increase in swimming speed during prey capture at 50 and 200 ug L™ in experiment 1 (Fig. 3), and
at 200 pug L™ in experiment 2 (Fig. 4), when increased swimming speed was associated with a
decrease in the number of captured Arfemia nauplii (Fig. 6). A more detailed analysis indicated that
fish exposed to phenanthrene concentrations of 50 and 200 pg L™, although developing higher
swimming speeds, presented swimming trajectories limited to a repetitive circular swimming on the
outer regions of the arenas (Fig. 6), which possibly lowered the probability of P. vivipara to find its
prey. This pattern was also observed in fish exposed to 500 pg L™ which showed lower swimming
speed than control. These results indicate that a change in the pattern of habitat exploration may be

more important than changes in swimming speeds to predict consequences to prey detection and
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capture. The observed change in swimming speeds and trajectories associated with a reduction in
prey capture could also affect predator evasion skills and reduce growth rates in fish exposed to

phenanthrene.



Manuscrito | 41

5. CONCLUSION

The dose-dependent effects on prey capture, swimming resistance, speed and trajectory
found in this study are based both on phenanthrene water concentrations and internal concentrations
in bile metabolites of P. vivipara. This approach allows us to infer behavioral effects of greater
relevance to the survival of individuals from measurements of the concentration of phenanthrene
metabolites in bile of P. vivipara collected in the natural environment, that are of significant utility

in studies of environmental monitoring of oil pollution in tropical regions.
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AVALIACAO DOS PADROES DE FLUORESCENCIA BILIAR, BIOCONCENTRACAO E
VELOCIDADE NATATORIA DO BARRIGUDINHO ESTUARINO Poecilia vivipara APOS EXPOSICAO AO

NAFTALENO, FENANTRENO E PIRENO

RESUMO

Relagdes dose-resposta entre metabolitos biliares de hidrocarbonetos policiclicos aromaticos
(HPAs) e atividade natatéria do barrigudinho Poecilia vivipara foram investigadas apds exposi¢ao a
uma mistura de naftaleno, fenantreno e pireno na agua (com 15, 30 e 150pug L' de HPAs totais). A
analise dos metabolitos biliares foi baseada nas técnicas analiticas de fluorescéncia fixa (FF) e
cromatografia liquida de alta eficiéncia com deteccdo por fluorescéncia (CLAE/F). A velocidade
natatoria foi registrada em video e analisada através do software Smart para calculo da velocidade
média de natagdo em cm s”'. A velocidade natatoria espontanea em P. vivipara foi reduzida em
34,7,% relativa aos controles na concentragio de efeito observado (CEO), igual a 150 pug L™ de
HPA total. Concentragdes internas de HPAs na bile dos peixes expostos aumentaram em padrao
dose-dependente, refletindo parcialmente previsdes de bioconcentragdo com base nos coeficientes
de particdo octanol-agua (Kow). O log do fator de bioconcentragdo biliar para o naftaleno
(LogFBChilenaf) variou de 2,9 a 3,3 por CLAE/F, e foi similar ao LogKow do naftaleno de 3,2. Para
o fenantreno e pireno, com logKow de 4,4 e 5,1, respectivamente, 0 LogFBChjje-fen €stimado foi
igual a 4,0 e 0 LogFBCyjiepir foi igual a 5,3, ambos baseados em FF, e se aproximaram mais do
previsto pelos valores de LogKow. Ambas as metodologias empregadas possibilitaram a detecgao
dos metabolitos dos HPAs em concentragdes ambientalmente relevantes da mistura de HPAs na
agua, em correlacdo com uma reducdo da velocidade natatdria. A técnica de fluorescéncia fixa pode
ser utilizada em programas de monitoramento ambiental da contaminagdo de peixes por HPAs por
ser simples, rdpida e apresentar custo relativamente baixo. Entretanto, técnicas cromatograficas
complementares como CLAE-F sdo importantes para a melhor caracterizagdo individual dos

diferentes HPAs absorvidos.

Palavras-chave: peixes; metabolitos na bile; hidrocarbonetos policiclicos aromadticos; mistura;

cromatografia liquida; fluorescéncia fixa; nata¢do espontanea.
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ABSTRACT

Dose-response relationships between polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) bile
metabolites and swimming activity of the estuarine guppy Poecilia vivipara were investigated after
water exposure to a mixture of naphthalene, phenanthrene and pyrene (with 15, 30 and 150pug L™ of
total PAHs). Bile metabolites analysis was based on the fixed fluorescence (FF) analytical
techniques and high-performance liquid chromatography with fluorescence detection (HPLC/F).
Swimming speed was recorded on video and analyzed using the Smart software to calculate the
average swimming speed in cm s”. P. vivipara spontaneous swimming speed was reduced by 34,7
% in relation to the control groups at the lowest observed effect concentration (LOEC), equal to 150
ng L' of total PAHs. Bile internal PAH concentrations of exposed fish increased in a dose-
dependent pattern, partially reflecting bioconcentration predictions based on octanol-water partition
coefficients (Kow). The logarithm of naphthalene biliary bioconcentration factor (LogBCFiic-naph)
varied from 2,9 to 3,3 with HPLC/F, and was similar to the naphthalene LogKow of 3,2. For
phenanthrene and pyrene, with LogKows of 4,4 and 5,1, respectively, the estimated LogBCFuiic-phen
was equal to 4,0 and the LogBCFyiic.pyr Was equal to 5,3, both based on FF, values that were closer
to predictions by the LogKow. Both methodologies employed allowed PAH metabolites detection
in environmentally relevant concentrations of PAH mixtures in water, in correlation with a decrease
in swimming speed. The fixed fluorescence technique can be used in environmental monitoring
programs with fish contaminated by PAHs because it is simple, fast and presents relatively low
cost. However, complementary chromatography techniques like HPLC/F are important to improve

the individual characterization of the different PAHs absorbed.

Keywords: fish; metabolites in bile; polycyclic aromatic hydrocarbons; mixture; liquid

chromatography; fixed fluorescence; spontaneous swimming.
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1. INTRODUCAO

Os hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAs) sdo compostos organicos formados
tipicamente por 2 a 6 anéis benzénicos fundidos, que podem estar presentes em ambientes aquaticos
contaminados a partir de fontes pirogénicas ou petrogénicas (Neff et al., 2005; Perhar and
Arhonditsis, 2014). Estes compostos estdo relacionados entre os contaminantes de petroleo de maior
preocupacdo ambiental por apresentarem elevado potencial toxico (USEPA, 2014). Os HPAs
apresentam lipofilicidade significativa e varidvel, com coeficientes de parti¢do octanol-agua (log
Kow) entre 3,31 (naftaleno) e 6,3 (Benzo-a-pireno) (Baussant et al., 2001), o que facilita sua
absorcdo e difusdo entre tecidos nos organismos aquaticos. Diferente de contaminantes organicos
como os organoclorados, os HPAs ndo sao biomagnificados ao longo dos niveis tréficos (Porte and
Albaigés, 1994), e os compostos absorvidos pelos peixes sdo biotransformados em metabolitos mais
hidrofilicos por enzimas de fase I e fase II presentes no figado (Meador et al., 1995). Os HPAs nao
biotransformados e seus metabolitos sdo concentrados e armazenados na bile até a excregdo
(Varanasi and Stein, 1991; van der Oost et al., 2003). Durante o tempo em que circulam entre os
diferentes tecidos internos, os HPAs originais e seus metabdlitos sdo responsaveis por uma grande
diversidade de efeitos toxicos em peixes, incluindo efeitos bioquimicos (Kopecka-Pilarczyk and
Correia, 2009), histopatologicos (Simonato et al., 2008), carcinogénicos e mutagénicos (Varanasi,
1989; Akaishi et al., 2004), imunoldégicos (Kerambrun et al., 2012), genéticos (Machado et al.,
2014) e comportamentais (Little et al., 1990; Weis et al., 2003; Carvalho et al., 2008), os quais tém
sido verificados tanto em estudos realizados em campo quanto em laboratorio (Payne et al., 2003).
Medidas comportamentais integram respostas bioquimicas e fisiologicas e sdo indicados como
biomarcadores individuais que podem proporcionar informagdes para estimar efeitos ecoldgicos
populacionais (Scott and Sloman, 2004). Alteragdes significativas no comportamento natatdrio
relacionadas a exposicdo aos HPAs sdo frequentemente estudadas (Correia et al., 2007; Gongalves
et al., 2008; Gravato and Guilhermino, 2009; Almeida et al., 2012; Oliveira et al., 2012; Kochhann
et al., 2015) por estarem associadas diretamente a um conjunto de habilidades fundamentais a
sobrevivéncia dos peixes como a fuga de predadores e a busca por presas (Little and Finger, 1990).
Estudos que relacionem estes biomarcadores de efeito a parametros de quantificagdo de doses
internas, como metabolitos na bile, s3o necessarios para que se possa avangar no entendimento das
relagdes dose-resposta ao longo dos diferentes niveis de organiza¢do bioldgica dos efeitos
ecotoxicologicos.

A analise de HPAs no compartimento biliar ¢ uma importante ferramenta para quantificar a
exposi¢do de organismos a compostos aromaticos fluorescentes (CAFs) que estejam biodisponiveis,
como os HPAs, proporcionando medidas sensiveis da dose interna de HPAs em peixes que sdo

utilizadas no monitoramento de ambientes potencialmente contaminados por petroleo (Aas et al.,
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2000; Beyer et al., 2010), e em analises de risco ecoldgico quando associadas a pardmetros de
efeito toxico (Yang et al., 2003; Kammann et al., 2013).

Existem técnicas semi-quantitativas e quantitativas disponiveis para analisar HPAs na bile
de peixes, e as técnicas semi-quantitativas sdo especialmente tteis em programas de monitoramento
ambiental que necessitem de resultados rapidos, eficazes e de custos relativamente baixos (Beyer et
al., 2010). Dentre as metodologias semi-quantitativas que tém sido empregadas, a técnica
denominada fluorescéncia fixa (FF) envolve a deteccdo de fluorescéncia dos HPAs presentes em
amostras de bile diluidas em solventes apropriados, sem separagdo cromatografica, utilizando pares
de comprimento de onda de excitagdo e emissdo fixos e especificos para HPAs de 2 ou mais anéis
aromaticos. A fluorescéncia detectada indica a presenca e quantidade de metabolitos que podem ser
expressos em equivalentes de um HPA especifico (Aas et al., 1998). A técnica semi-quantitativa
denominada Cromatografia Liquida de Alta Eficiéncia com detectores de Fluorescéncia (CLAE-F),
embora mais cara e trabalhosa, proporciona um maior detalhamento sobre a composi¢cdo molecular
de HPAs em amostras de bile do que a técnica de FF (Beyer et al., 2010). Lin et al. (1996)
compararam as técnicas de deteccdo de metabolitos na bile por CLAE-F e por FF em trés espécies
de peixes coletados em campo, expressando os resultados de ambos os métodos em metabdlitos
equivalentes de naftaleno e benzo(a)pireno, e encontraram uma boa correlagdo entre os resultados.
Vuontisjérvi et al. (2004) também compararam as técnicas CLAE-F e FF para a deteccdo de
metabolitos equivalentes de pireno em peixes coletados no Mar Béltico. Em ambos trabalhos de
campo os autores sugerem a utiliza¢do da FF como uma ferramenta promissora por suas vantagens
em relacdo a conveniéncia, rapidez e baixo custo.

Em ambientes aquaticos os HPAs estdo presentes na maioria das vezes como misturas
complexas. Desta forma, a avaliacdo da toxicidade de misturas de HPAs para peixes ¢ necessaria, e
pode ser avaliada apds exposicdo a misturas de HPAs individuais ou a misturas mais complexas
como petréleo bruto em laboratdrio, conjuntamente com medidas de efeito toxico baseadas em
biomarcadores que podem ir do nivel bioquimico ao comportamental (Gongalves et al., 2008;
Kochhann et al., 2013).

Estudos ecotoxicologicos utilizando misturas de HPAs significativamente detectados em
ambientes contaminados por petrdleo podem auxiliar no entendimento dos provaveis efeitos em
condi¢Oes realistas de ambientes complexos. Os HPAs naftaleno, fenantreno e pireno sao
compostos por 2, 3 e 4 anéis benzénicos, respectivamente, e sdo classificados como poluentes
prioritarios pela Agéncia de Protecdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) para o
monitoramento de 4reas contaminadas por petroleo (USEPA, 2014).

O barrigudinho P. vivipara ¢ um peixe ciprinodontiforme comumente encontrado em corpos

de 4gua doce e costeiros ao longo de toda a costa brasileira (Gomes Jr and Monteiro, 2008), e que
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tem sido utilizado em estudos com HPAs em laboratério (Mattos et al., 2010; Ferreira et al.,
2012; Machado et al., 2014; Torreiro-Melo et al., No prelo) e em campo (INCT-TA, 2014), a fim de
avaliar a viabilidade desta espécie como modelo de peixe tropical de ocorréncia estuarina que possa
ser utilizado em estratégias de monitoramento da contaminagdo por petréleo em ecossistemas
costeiros tropicais.

Desta forma, o presente estudo teve por objetivos avaliar e comparar a viabilidade do uso
das metodologias de quantificagdo de metabolitos na bile por CLAE-F e FF na espécie P. vivipara
exposta a uma mistura ambientalmente relevante dos HPAs naftaleno, fenantreno e pireno
dissolvidos na agua. Além disso, também foi avaliado se estas doses internas de HPAs foram

capazes de alterar respostas comportamentais de atividade natatdria em Poecilia vivipara.
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2. METODOLOGIA
2.1. Animais e desenho experimental

Barrigudinhos P. vivipara (Bloch; Schneider, 1801) foram capturados usando redes de mao
(pugéds) no canal que liga o estuario do rio Tejipid a Lagoa do Aracd (Recife, Pernambuco;
8°05'35.6 "S, 34°55'04.5" W). Apos a coleta, os peixes foram transportados para o laboratdrio na
agua do local, com aeracdo constante. Os animais foram submetidos a um periodo de aclimatacao
de 8 semanas em tanques de 1000 L integrados a um sistema de recirculagdo com agua do mar
filtrada (1 e Spum), com salinidade 25 e temperatura 25 °C. O fotoperiodo foi fixado em 12 h L/12h
E. O pH foi 8,3, e o oxigénio dissolvido foi mantido acima de 6 mg L. Os peixes foram
alimentados duas vezes ao dia com nauplios de Artemia sp. e ragdo comercial para peixe com 45%

de proteina (Alcon Artemia, Camborit, Brasil), até o dia anterior ao inicio da exposic¢ao.

2.2. Preparo das solugdes e exposicio

Uma solucdo estoque priméria da mistura de naftaleno (99% de pureza, Fluka Chemika,
Steinheim, Alemanha), fenantreno (98% de pureza, Sigma Aldrich, Steinheim, Alemanha) e pireno
(98% de pureza, Sigma Aldrich, Sdo Paulo, Brasil), de concentragio 2,5 g L' para cada composto,
foi preparada em Dimetilsulfoxido (DMSO). A partir da dilui¢do desta em DMSO, foram obtidas
solugdes estoque secundaria (0,5 g L) e estoque terciaria (0, 25 g L™).

Foram realizadas exposig¢des de 96h em sistema semi-estatico em aquarios contendo 15 L de
dgua do mar (salinidade 25, temperatura média + DP = 25,0 °C + 0,5) com 20 peixes para cada
tratamento.

Diferentes volumes dessas solu¢des de mistura foram adicionados diariamente em aquarios
contendo 15 L de 4gua do mar com salinidade 25 para os tratamentos nas concentragdes de 15, 30 e
150pg L' de HPAs totais (respectivamente 5, 10 e 50 pg L™ de cada composto individual, na
proporcao de 1:1:1 de cada HPA). O tratamento controle de solvente foi preparado pela adigdo de
300 pL de DMSO em aquario com mesmo volume de agua do mar (15 L), e controles foram
expostos a agua do mar limpa.

Durante o periodo de exposi¢do os peixes ndo foram alimentados. Eventual mortalidade foi

avaliada diariamente, e 100% das solugdes dos aquarios foram renovadas a cada 24 h.

2.3. Avaliacao da atividade Natatoria Espontinea
Ao fim da exposi¢do de 96 h, peixes dos diferentes tratamentos foram transferidos
individualmente para aquarios (14 cm de comprimento x 10,5 cm de largura x 13,5 cm de
profundidade), com 700 mL de 4gua (5 cm de profundidade). As arenas experimentais foram

monitoradas por vista superior por cameras de video equipadas com lentes zoom de 6-60 mm de
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distancia focal, conectadas a uma placa de captura de video (Geovision modelo GV-900, Irvine,

CA) para gravacao digital dos videos em computador acoplado ao sistema. Em cada bateria de
gravacdo dos videos, um peixe de cada um dos tratamentos foi monitorado simultaneamente. As
gravagdes foram iniciadas ap6s 10 minutos de aclimatagdo e tiveram duragdo de 30 minutos. Os
videos foram processados pelo software Smart (PanLab Harvard Apparatus, EUA) para o calculo da

velocidade média de natacdo (cm s™).

2.4. Determinac¢ao de metabdlitos na bile

Apoés eutanizagdo em agua a 2 °C, segundo protocolos internacionais de experimentagao
animal (Use of Fishes in Research Committee, 2014), e protocolo aprovado pelo Comité de Etica
para Experimentagao Animal da Universidade Federal de Pernambuco (UFPE), os peixes foram
medidos (comprimento total em mm), pesados (biomassa com precisdao de 0,0001 g) e tiveram a
vesicula biliar dissecada. As vesiculas biliares foram transferidas para tubos eppendorf previamente
tarados, e pesadas em balanca analitica com uma precisao de 0,0001 g para estimar o volume biliar,
considerando 0,001 g de bile equivalente a 1uL. As amostras de bile foram imediatamente diluidas
para 1:500 (v/v) em solu¢do de metanol/agua 50% (v/v) e estocadas em ultrafreezer (-80 °C) até o
momento das andlises. Estas amostras foram utilizadas tanto na determinacdo dos metabolitos por
Fluorescéncia Fixa (FF) quanto por Cromatografia liquida de alta eficiéncia com detectores de

fluorescéncia (CLAE/F).

2.4.1. Fluorescéncia Fixa (FF)

Os metabolitos de HPAs nas amostras de bile foram analisados por fluorescéncia fixa (FF)
(Aas et al, 2000) em espectrofluorimetro Spectramax M3 (Molecular Devices, EUA) no
Laboratério de Ecotoxicologia (Labecotox - UFPE). Para leitura das amostras por FF foram
utilizadas placas pretas de 96 pogos para fluorescéncia Fluotrac 200 (Greiner, EUA). Os
comprimentos de onda de excitagdo/emissdo foram escolhidos de acordo com o indicado como
sendo os mais sensiveis para os compostos naftaleno, fenantreno e pireno, sendo estes 290/335 nm
(Lin et al., 1996), 249/364 nm (Barbosa, 2009) e 340/382 nm (Pathiratne et al., 2010),
respectivamente.

A fluorescéncia média quantificada na bile dos peixes dos controles foi descontada dos
valores de fluorescéncia detectados na bile dos peixes dos diferentes tratamentos. Uma curva
analitica para cada composto dissolvido em metanol/agua 50% (v/v) foi preparada com dez pontos,
incluindo o branco, com concentragdes de 7,8 a 2.000 pg L. As curvas analiticas relacionaram a
concentragdo dos HPAs dissolvidos em metanol/agua 50% e suas unidades de fluorescéncia relativa

(UFRs) e foram expressas pelas seguintes equagoes lineares:
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Para o naftaleno: UFR = 1,066*Cy- 17,128

Para o fenantreno: UFR = 5,058*Cg + 171,32

Para o pireno: UFR = 8,9467*Cp + 2244,78

Onde: Cy, Cr e Cp s@o as concentracdes de naftaleno, fenantreno e pireno, respectivamente,

na amostra de bile.

2.4.2. Cromatografia liquida de alta eficiéncia com detectores de fluorescéncia
(CLAE/F)

As andlises das amostras de bile pelo método CLAE/F (Krahn et al., 1984) foram realizadas
no Laboratorio de Quimica Organica Marinha do Instituto Oceanografico de Sao Paulo (Lab-QOM
- IOUSP). As amostras diluidas foram injetadas diretamente no cromatografo (Agilent
Technologies, 1200 series), passando por um filtro de pré-coluna (A-318, Upchurch Scientific) de
0,84 puL de volume interno (A-318, Upchurch Scientific), 2 pum de porosidade, 1,57 mm de
espessura e 6,35 mm de didmetro total e uma pré-coluna empacotada com silica C18 (30-40 pm). A
coluna cromatografica utilizada foi de fase reversa, revestida de silica C18 com particulas de 4 pm
(Synergi 4um Hydro-RP 80A, Phenomenex) e foi mantida a uma temperatura constante de 50°C
durante as andlises. O sistema cromatografico foi acoplado a trés detectores de fluorescéncia
(Agilent Technologies, 1200 series), programados para os metabodlitos de naftaleno (NAF),
fenantreno (FEN) e pireno (PIR), de acordo com o par de comprimento de onda de excitagdo e
emissdo determinado como sendo os maximos para cada um desses compostos: 290/335 nm para
NAF, 249/364 nm para FEN e 340/382 nm para o PIR.

A quantificagdo dos compostos foi realizada através da relagdo entre a area total de cada
cromatograma e o fator de resposta das amostras dentro de uma curva analitica, preparada com seis
pontos para cada composto, com linearidade > 0,99. O tempo de retengdo médio foi de 3,96, 6,2 ¢
8,5 minutos para o naftaleno, fenantreno e pireno, respectivamente. Exemplos de cromatogramas
dos padrdes e de amostras analisadas podem ser encontrados nos anexos II e III, respectivamente.

Como este método de varredura ndo permite separar cada um dos metabolitos individuais
provenientes do seu HPA original, as areas dos picos eluidos em cada detector (par de comprimento
de onda especifico), foram integrados e quantificados como equivalentes de naftaclno (NAF),
fenantreno (FEN) ou pireno (PIR). Estes picos representam todos os compostos presentes na
amostra de bile que fluoresce em cada par de comprimento de onda. Maiores detalhes do
procedimento analitico ver Barbosa (2009).

Todas as amostras de bile foram mensuradas em duplicatas e suas médias foram utilizadas

para os calculos. Nos dois métodos semi-quantitativos usados, a quantifica¢do foi feita como total
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de metabolitos equivalentes, ou seja, a somatoria dos compostos que fluorescem nos
comprimentos de onda (excitacdo/emissao) usados na identificagdo de cada HPA original por grama

de bile.

2.4.3. Fator de Bioconcentracao Biliar

Foram determinados os fatores de bioconcentracdo biliar (FBChyiiar) pela razdo entre a
concentragdo total de equivalentes de cada HPA na bile e a concentracdo do HPA correspondente
na solugdo de exposi¢cdo nos aquarios, para avaliar a taxa de bioconcentragao biliar ao longo para os
diferentes HPAs, das concentragdes de exposi¢do, a partir da equacao:

FBC = (HPAbile]/[HPA4gual)

2.5. Analises estatisticas

Para cada parametro avaliado, os diferentes tratamentos foram comparados usando analise
de variancia de um fator (ANOVA), seguido pelo teste de Dunnett para verificar diferencas entre o
controle e os tratamentos. Os dados foram previamente testados para normalidade (Kolmogorov—
Smirnov) e homoscedasticidade (teste de medianas Levene). Quando ndo foi observada
normalidade ou homoscedasticidade, foi aplicado o teste ndo paramétrico de Kruskall-Wallis (K-
W), seguido do teste de Dunn para avaliar diferencas entre o controle e os tratamentos. A CEO
(concentracao de efeito observado) e a CENO (concentracdo de efeito ndo observado) foram
estimadas a partir dos testes a posteriori de Dunnett ou de Dunn, dependendo das premissas acima.
Para todas as andlises estatisticas foi utilizado o software Sigmaplot version 11 (Jandel Scientific,

Erkrath, Germany), com alfa de 5%.
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3. RESULTADOS
A taxa de mortalidade quantificada ao final da exposi¢do de 96 h foi inferior a 10% em

todos os tratamentos. Nenhuma diferenca significativa foi detectada entre os tratamentos (Anova, p

<0,05).

3.1. Velocidade Natatéria Espontinea
A exposicao a mistura dos HPAs causou nos peixes testados uma redugdo dose-dependente
na velocidade natatéria espontianea, que foi reduzida em 34,7,% relativa aos controles na
concentragio de efeito observado (CEO), igual a 150 ug L™ de HPA total (Figura 1) (K-W, Hy=
75,59; p < 0,001; Dunn, p < 0,05). A concentracdo de efeito ndo observado (CENO) foi igual a 30
ng L' de HPA total.
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Figura 1 - Velocidade de natagdo espontanea (mediana + quartis, n = 20) em Poecilia vivipara apds
96 h de exposicdo a mistura dos HPAs naftaleno, fenantreno e pireno em diferentes concentracdes.
(0): controle; (0'): controle de solvente (DMSO); (*): Significativamente diferente em relacdo ao
controle.

3.2. Metabdlitos na bile
Nao foram quantificadas concentragcdes de metabolitos equivalentes de naftaleno a partir da

leitura por FF em 290/335nm (exc/emis), uma vez que os valores de fluorescéncia relativa das
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amostras de bile de todos os tratamentos se situaram abaixo do limite de detecg¢do apos a corre¢ao
para fluorescéncia da bile dos controles, com base na curva analitica preparada para o naftaleno. As
concentragdes de equivalentes de naftaleno obtidos por CLAE/F ndo apresentaram diferencas
significativas em relacdo ao controle (K-W, Hs= 3,53; p = 0,47) (Figura 2a). As medianas das
concentragdes foram iguais a 7,5, 9,2 ¢ 9,5 pg de naftaleno.g'l de bile para peixes das concentragdes
de exposicao de 15, 30 e 150 pg L' de HPAs totais, sendo 5, 10 e 50 ug L' de naftaleno,
respectivamente.

As concentragdes de metabolitos equivalentes de fenantreno apresentaram valores crescentes
e significativamente superiores ao controle a partir da concentragdo de exposigdo de 10 ug L' de
fenantreno nas técnicas FF (K-W, Hy= 30, 87; p <0,001; Dunn, p < 0,05) e CLAE/F (K-W, Hs4= 38,
68; p <0,001; Dunn, p < 0,05) (Figura 2b). As medianas das concentragdes obtidas por FF foram
iguais a 18, 73 ¢ 550 pg de fenantreno.g™ de bile, e por CLAE/F foram iguais a 7,7, 10,5 ¢ 32,9 pg
de fenantreno.g”' de bile para peixes das concentragdes de exposi¢do de 15, 30 e 150 pug L™ de
HPAs totais, sendo 5, 10 e 50 pg L' de fenantreno, respectivamente.

As concentragdes de metabolitos equivalentes de pireno foram as mais altas entre os
compostos estudados, sendo estas concentragdes significativamente superiores ao controle desde a
menor concentragio de exposicio (5 pug L' de pireno total na 4gua), em ambas técnicas
empregadas, FF (K-W, Hs= 40, 05; p <0,001; Dunn, p < 0,05) e CLAE/F (K-W, Hs4= 58, 35; p
<0,001; Dunn, p < 0,05) (Figura 2c). As medianas das concentragdes obtidas por FF foram iguais a
1031, 2189 e 7594 pg de pireno.g™' de bile e por CLAE/F foram iguais a 92,9, 198 ¢ 859,7 ug de
pireno.g” de bile para as concentragdes de exposicdo de 15, 30 e 150 ug L™ de HPAs totais, sendo
5,10 ¢ 50 pg L™ de pireno, respectivamente.

O logaritmo do fator de bioconcentragdo (logFBC) dos metabolitos equivalentes de
naftaleno variou de 2,32 a 3,36 por CLAE/F. O LogFBC para metaboélitos equivalentes de
fenantreno variou de 3,67 a 4,05 por FF, e de 2,66 a 3,02 por CLAE/F. O LogFBC para metabdlitos
equivalentes de pireno variou de 5,16 a 5,31 por FF, e de 4,14 a 4,28 por CLAE/F (Tabela 1). O
volume das vesiculas biliares dos peixes expostos as misturas de HPAs aumentou em um padrao
concentragdo-dependente, com valores significativamente superiores ao controle, nos peixes
expostos as concentracdes de 30 e 150 ;,LgL'1 (K-W, Hs= 14,34; p =0,006; Dunn, p < 0,05). As
medianas do volume de bile nos peixes do controle, controle do solvente e dos peixes expostos ao
HPAs ao longo do gradiente crescente de concentragdo foram de 1,85, 1,55, 2,3, 2,7, e 3,8 uL,

respectivamente (Figura 3).
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Figura 2 - Concentragdao em equivalentes de naftaleno (a), fenantreno (b) e pireno (c) quantificada através das técnicas de FF e HPLC/F em Poecilia
vivipara (n = 20) apds 96 h de exposicdo a mistura de HPAs nas concentragdes 15, 30, 150 pg L™ de HPA total na 4gua (1:1:1 de naftaleno, fenantreno
e pireno). (0): controle; (0'): controle de solvente (DMSO); (*): Significativamente diferente em relagdo ao controle.
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Tabela 1 - Volume total da vesicula biliar (uL), metabolitos equivalentes na bile apds correcao de
dilui¢do (x500) (ng L'l), fator de bioconcentracdo (FBChyiie = [HPApiic]/[HPA4gua]), € logaritmo do
FBCyje de naftaleno, fenantreno e pireno em peixes da espécie Poecilia vivipara ap6s 96 h de
exposi¢do as concentragdes 5, 10, 50 pg L' dos HPAs naftaleno, fenantreno e pireno na agua,
sendo respectivamente de 15, 30, 150 pg L' de HPA total.

Metabdlitos Fator de
equivalentes na  bioconcentracio Log FBC yiie
Concentracio na bile (ng g'l) (FBC piie)
HPA agua (ng L) FF CLAE FF CLAE FF CLAE
Naftaleno 5 nd 7,6 - 2193 - 3,36
10 nd 9,2 - 925 - 3,00
50 nd 9,5 - 190 - 2,32
Fenantreno 5 18 7,7 3633 1539 3,67 3,02
10 73 10,5 7328 1043 3,88 3,00
50 550 32,9 11000 657 4,05 2,66
Pireno 5 1031 91,9 206226 19967 5,28 4,28
10 2189 198,1 218884 19806 5,31 4,25

50 7594 859,7 151886 17216 5,16 4,14
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Figura 3 - Volume total da vesicula biliar (uL) (mediana + quartis padrdo, n = 20) em Poecilia
vivipara apbs 96 h de exposicdo & mistura de HPAs nas concentragdes 15, 30, 150 ug L' de HPA
total na 4dgua (1:1:1 de naftaleno, fenantreno e pireno). (0): controle; (0'): controle de solvente
(DMSO); (*): Significativamente diferente em relagdo ao controle.
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4. DISCUSSAO

Este estudo evidenciou que o método mais simples de FF ¢ tdo sensivel quanto CLAE/F para
a detecgdo de metabolitos biliares dos HPAs fenantreno e pireno em P. vivipara, apesar das
diferengas em termos das concentragdes estimadas. Ambos os métodos permitiram estimar doses
internas de HPAs causadoras de hipoatividade natatdria em Poecilia vivipara apds a exposi¢ao a
uma mistura de HPAs frequentemente detectados em ambientes contaminados por petréleo.

A atividade natatoria ¢ uma habilidade fundamental para a sobrevivéncia de peixes (Little et
al., 1990; Scott and Sloman, 2004), e comportamentos essenciais podem ser prejudicados quando a
natagdo ¢ comprometida. No caso de hipoatividade natatéria, que foi detectada neste estudo, ¢
frequente a ocorréncia de alteracdes como redug¢do da capacidade de busca e captura de presas
(Weis and Candelmo, 2012), e consequente reducdo do crescimento (Meager and Batty, 2007),
comprometimento da migracdo e da fuga de predadores, aumentando a vulnerabilidade a predacao
(Oliveira et al., 2012; Kochhann et al., 2015). A hipoatividade natatoria observada em P. vivipara
no presente estudo (Figura 1) é coerente com resultados que relatam efeito letargico ou aumento da
incidéncia de imobilidade ap6s exposicao de peixes a misturas de HPAs e a fragdes soluveis de oleo
(Barron et al., 2004; Gongalves et al., 2008; Kochhann et al., 2015), bem como a HPAs na forma
isolada como o fenantreno (Correia et al., 2007) ou pireno (Correia et al., 2007; Oliveira et al.,
2012). Luis and Guilhermino (2012) verificaram redu¢do da velocidade natatoria do camardo
Palaemon serratus apds exposi¢do ao pireno e ao naftaleno, sendo que o pireno foi cinco vezes
mais potente para causar hipoatividade que o naftaleno. A exposicdo de peixes juvenis da dourada
(Sparus aurata) a uma mistura dos HPAs fenantreno, pireno e fluoreno por 96 h levou a um
aumento no percentual de peixes letargicos, com uma concentra¢do efetiva para causar 10% de
aumento de letargia (CE o) ap6s exposi¢do a cada HPA isoladamente igual a 7,9 ug L™ para pireno,
26,0 pg L' para fenantreno e 43,2 pg L' para o fluoreno (Gongalves et al. (2008). O pireno foi
aproximadamente 3,3 vezes mais potente que o fenantreno para o efeito considerado, e estes autores
também demonstraram um efeito aditivo destes HPAs numa exposicdo da mesma espécie a uma
mistura de pireno, fenantreno e fluoreno nas suas CE;p mencionadas acima. No presente estudo o
parametro de efeito quantificado, velocidade natatoria, apesar de abordar exatamente o mesmo
tema, difere significativamente dos parametros avaliados por Gongalves et al. (2008), e ndo sdo
possiveis comparagdes diretas entre as concentracdes de efeito entre os trabalhos. No presente
estudo, a velocidade natatdria foi reduzida em 34,7% relativa aos controles na CEO igual a 150 pg
L' de HPAs totais, incluindo 50 pg L™ de pireno, 50 pg L' de fenantreno e 50 ug L™ de naftaleno.
Torreiro-Melo et al. (2015) observou hipoatividade em P. vivipara apds exposicdo a concentracao
de 500 pg L' de fenantreno isolado. Os dados do presente estudo sugerem que o efeito na

hipoatividade detectado numa mistura de 150 pg L' de HPAs totais, composta de 50 pug L™ de
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fenantreno, 50 pg L™ de pireno e 50 pg L™ de naftaleno, podem ter sido causados por uma
interagdo aditiva entre estes HPAs, uma vez que o pireno ¢ mais potente que o fenantreno para
causar efeitos relacionados a natagao (Gongalves et al., 2008; Luis and Guilhermino, 2012).
Entretanto, estudos especificos sdo necessarios para se verificar esta hipotese.

Dentre os mecanismos de agdo toxica de hidrocarbonetos aromaticos, a narcose ¢ um efeito
anestésico reversivel causado por contaminantes hidrofobicos que se particionam para membranas
celulares e tecido nervoso, resultando no desequilibrio das fun¢des do sistema nervoso central,
redu¢do de reacgdo a estimulos externos, e frequentemente associados a este padrao de hipoatividade
(Barron et al., 2004). Frequentemente o estado de narcose gera em peixes a perda de sensibilidade a
estimulos via sistema sensorial da linha lateral (mecanorrecepg¢ao) (Incardona et al., 2004) e quando
prolongado, pode conduzir & morte do individuo (Leblanc, 2004). Além do efeito narcotico
esperado para peixes expostos a HPAs, alocagdes de demanda energética em mecanismos de
biotransformacao (detoxificacdo) em detrimento da disponibilidade de energia para natacdo, podem
explicar o efeito da hipoatividade natatéria (Correia et al., 2007; Almeida et al., 2010).

No presente estudo, as concentragdes de metabodlitos biliares de fenantreno e pireno
aumentaram em funcdo das concentracdes de exposicdo (Tabela 1), e o volume biliar total
aumentou significativamente nos peixes expostos a 30 e 150 ug L™ de HPAs totais, com relagio ao
controle. Este aumento ¢ coerente com a necessidade de maiores taxas de metabolizacdo no figado e
secre¢do da bile ao longo do gradiente de concentracdo dos HPAs, como observado em P. vivipara
exposta ao fenantreno isoladamente por Torreiro-Melo et al. (2015).

Ambos os métodos FF e CLAE/F foram capazes de detectar e quantificar concentragdes
biliares de fenantreno e pireno superiores estatisticamente (p < 0,05) aos controles apds exposicao
de P. vivipara a concentragdes destes HPAs na agua de 10 ug L' ¢ 50 pg L', respectivamente.
Porém, os valores absolutos estimados por FF para os dois compostos foram sempre superiores ao
obtidos por CLAE/F. A escolha dos pares de excitagdo/emissdo para cada HPA ¢ feita de modo a se
maximizar a emissdo de fluorescéncia de um HPA especifico, mas tipicamente um mesmo HPA ¢
capaz de ser excitado e emitir fluorescéncia em multiplos pares de excitagdo/emissdo. No método
FF, como ndo ha separa¢do das moléculas presentes na mistura, HPAs como o pireno podem
fluorescer juntamente com o fenantreno quando a amostra ¢ analisada nos comprimentos de
excitagdo/emissdo estabelecidos para quantificagdo de fenantreno. De forma analoga, o fenantreno
presente numa mistura também pode aumentar o sinal de fluorescéncia da amostra analisada para
quantifica¢do de pireno. Desta forma, uma explicagdo para esta diferenca entre os métodos € que os
valores estimados por FF em relagcdo aos obtidos por CLAE/F reflitam um efeito de sobreposi¢ao da
fluorescéncia do fenantreno e pireno, que estdo presentes conjuntamente na bile diluida submetida

as leituras de fluorescéncia fixa.
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Lin et al. (1996) evidenciaram desigualdades em valores absolutos de benzo(a)pireno
quantificados na bile obtidos por FF e CLAE/F, e sugerem que estes dados absolutos obtidos pelos
dois métodos ndo podem ser comparados diretamente, e atentam para diferencas nos sistemas
solventes. No presente estudo, as amostras de bile analisadas pelos dois métodos foram submetidas
a mesma dilui¢do inicial (1:500) em metanol 50%. Entretanto, o solvente utilizado como "arraste"
no sistema cromatografico foi um gradiente linear da mistura acido acético/agua e metanol, o que
pode ter causado diferentes tipos de interacdes quimicas / fisicas entre os constituintes da amostra e
os solventes usados no sistema, gerando uma supressao da capacidade de fluorescéncia. Além disto,
o processo de separacdo dentro de uma coluna cromatografica pode causar perdas dos compostos de
interesse por adsor¢do, ainda que temporaria, ao material do enchimento da coluna. Infelizmente
ndo existe um material de referéncia certificado para metabotilos de HPAs em bile para que a
recuperagdo dos compostos e a producao de resultados exatos e precisos sejam avaliados (Barbosa,
2009). Esta interagcdo entre matriz e metabolitos, se existente na amostra, ndo foi observada nos
padrdes utilizados na curva analitica, que foi preparada em solvente puro.

O naftaleno ndo apresentou fluorescéncia na analise por FF, mas as amostras de bile, quando
analisadas por cromatografia, apresentaram sinal detectdvel. Esta diferenca em relacdo a
determinagdo ndo esta relacionada ao método de detec¢dao por fluorescéncia, uma vez que este ¢
comum as duas técnicas. Uma possivel justificativa para essa diferenca seria a interferéncia de
compostos biogénicos na bile, como o colesterol, que poderia igualmente contribuir para o sinal de
fluorescéncia de fundo do naftaleno (e dos outros HPAs) ou ainda suprimi-lo (Pathiratne et al.,
2010). Assim, o método cromatografico CLAE/F possivelmente separa estes interferentes dos
metabolitos de naftaleno. Isso explicaria a detec¢do de fluorescéncia pelo CLAE/F, uma vez que o
método de FF ndo faz nenhum tipo de separacdo. Por outro lado, ndo foi observada variagdo da
concentragcdo do naftaleno (por CLAE/F) em fun¢do da concentracdo de exposi¢do, o que sugere
que ainda exista algum mecanismo mais complexo de intera¢do entre os compostos formadores da
matriz. Para entender melhor estes aspectos, um estudo utilizando uma curva analitica em matriz
biliar se faz necessario, para que a interagdo entre o naftaleno e os demais componentes da mesma
seja avaliada.

Tendo em vista a ndo fluorescéncia do naftaleno por FF e o baixo sinal detectado por
CLAE/F, uma nova curva analitica foi preparada, utilizando um padrdo do composto na forma
hidroxilada, o OH-naftaleno. A partir desta curva, foram observados valores de fluorescéncia
relativa emitidos pelo OH-naftaleno muito inferiores aos obtidos a partir da curva preparada com o
composto na forma original. Tal observagdo possibilita inferir que a dificuldade de detec¢dao dos
metabolitos do naftaleno, mesmo apds exposigdo a concentragio na agua de 50 pug L', pode estar

relacionada ao baixo sinal de fluorescéncia emitido pelos metabdlitos hidroxilados deste composto.
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Desta forma, estudos futuros deverdo ser realizados a fim de investigar a fluorescéncia dos
metabolitos com mais detalhes, utilizando também as formas hidroxiladas dos compostos para a
preparacdo de curvas analiticas.

Concentragdes internas de HPAs na bile dos peixes expostos aumentaram em padrdo dose-
dependente, refletindo parcialmente previsdes de bioconcentragdo com base nos coeficientes de
particdo octanol-agua (Kow). O log do fator de bioconcentragdo biliar para o naftaleno (LogFBChjje-
naf) Variou de 2,9 a 3,3 por CLAE/F, e foi similar ao LogKow do naftaleno de 3,2. Para o
fenantreno e pireno, com logKow de 4,4 e 5,1, respectivamente, 0 LogFBChiiefen igual a 4,0 e
LogFBChiie-pir igual a 5,3, ambos baseados em FF, se aproximaram mais do previsto pela teoria de
Kow (Neff et al., 2005). Esta proximidade foi observada por Torreiro-Melo et al. (2015) para a
bioconcentra¢do de metabolitos de fenantreno em P.vivipara exposto a fenantreno isolado na agua.
E importante salientar que neste estudo a exposi¢do foi feita na forma de uma mistura mais
complexa de 3 HPAs, e ainda assim os resultados sugerem uma semelhanga razodvel entre o
fendmeno de particdo entre dgua e o octanol comparado ao que ocorre entre HPAs dissolvidos na
agua e a bile no interior da vesicula biliar em P.vivipara.

Gongalves et al. (2008) encontrou um menor acumulo de pireno que fenantreno na
musculatura de Sparus aurata, enquanto neste estudo o acimulo de pireno na bile dos peixes foi
significativamente superior que o de fenantreno e o de naftaleno.

Os resultados confirmam a validade de ambas técnicas como biomarcadores de exposi¢ao a
serem incorporados em rotina de avaliagdes de risco ecoldgico utilizando o barrigudinho P.vivipara,
com a finalidade de localizar e evidenciar tendéncias de contamina¢do por HPAs em estudos de
campo (Fuentes-Rios et al., 2005; Yang and Baumann, 2006). Varios estudos relatam uma boa
correlacdo entre as duas técnicas semi-quantitativas (Lin et al., 1996; Vuorinen et al., 2006).
Contudo, a andlise por FF apresenta vantagens que favorecem o seu uso no biomonitoramento,
como a conveniéncia de menor instrumentagdo, simplicidade de manuseio, além da rapidez e baixo
custo (Vuontisjérvi et al., 2004), possibilitando o processamento de um grande numero de amostras.
Outra vantagem ¢ o volume de bile necessario para a analise, uma vez que para FF é necessario
cerca da metade do volume de bile utilizado para uma andlise por CLAE/F. Este aspecto ¢

importante, uma vez que permite a realizagdao de estudos com peixes de pequeno porte.
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5. CONCLUSAO

Concentragdes biliares de HPAs foram quantificadas e estiveram relacionadas a reducdo da
atividade natatoria espontdnea em P. vivipara, um comportamento ecologicamente relevante para
manuten¢do da sobrevivéncia em peixes.

Ambas as metodologias empregadas possibilitaram a detec¢do dos metabolitos dos HPAs
em concentragdes ambientalmente relevantes da mistura de HPAs na 4dgua. A técnica de
fluorescéncia fixa ¢ indicada para programas de monitoramento ambiental da contamina¢do por
hidrocarbonetos de petrdleo por ser simples, rapida e apresentar custo relativamente baixo, podendo

ser complementada por técnicas cromatograficas como CLAE/F.
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6. ANEXOS
ANEXO 1
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ANEXO II

Cromatograma de padrdo de fenantreno, pireno e naftaleno (mesma escala).

FLD1 A Ex=249, Em=364 (F AHPLODAT A22_04_13PD 2 5.0)

3
D7 A E-30, Enl o @F6256)

3
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NAFTALENO

Cromatograma de padrdo de fenantreno, pireno e naftaleno (escalas diferentes).
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ANEXO III

Cromatograma da amostra G1-150P5 com metabdlitos equivalentes do fenantreno, pireno
naftaleno (mesma escala).

FLDT A Ex=249, Em=364 (F 4HPLODAT AZ2_04_131G1_150P5.0)

EQ. FENANTRENO

EG.PREND

Cromatograma da amostra G1-150P5 com metabolitos equivalentes do fenantreno, pireno e

naftaleno (escalas diferentes).
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UMA ABORDAGEM COM MULTIPLOS BIOMARCADORES FOCADOS NO BARRIGUDINHO Poecilia

vivipara PARA AVALIACAO DA POLUICAO QUIMICA EM DOIS ESTUARIOS TROPICAIS BRASILEIROS

RESUMO

Abordagens integradas usando respostas biologicas em multiplos niveis de organizagdo sao
essenciais para o monitoramento ambiental de estudrios tropicais com ferramentas ecologicamente
relevantes. O barrigudinho Poecilia vivipara, espécie nativa e de ampla distribuigdo tropical, foi
utilizado numa abordagem deste tipo, usando exposic¢des in situ proximo a foz de dois estuarios
tropicais, e individuos residentes numa por¢do mais interna, para avaliar a qualidade do sistema
estuarino da Bacia do Pina (SEBP), e do sistema estuarino de Barra de Jangadas (SEBJ), na costa
nordeste brasileira. Este estudo ¢ baseado na andlise de medidas de concentragdo na agua e
acumulacdo interna de metabolitos biliares de hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAs) por
fluorescéncia fixa, das respostas bioquimicas relacionadas a biotransformagdo de contaminantes
etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) e glutationa-S-transferase (GST), e a neurotransmissao
acetilcolinesterase (AChE), além de atividades comportamentais relacionadas a velocidade e
resisténcia natatorias. Individuos cultivados em laboratorio utilizados para as exposigdes in situ
foram utilizados como controles. Foi evidenciada contaminacdo significativa de ambos sistemas
estuarinos por HPAs, com maiores concentragdes de fenantreno e criseno na bile dos peixes
residentes no SEBP, que por sua vez justificam parcialmente a significativa indu¢do da EROD e
GST nestes individuos. Peixes residentes no SEBJ apresentaram elevada indug¢do de EROD e GST
que ndo pode ser explicada pela contaminagdo por HPAs, e sugere a presenca de outros
contaminantes com mecanismo de a¢do semelhante as dioxinas, possivelmente de induastria de
papel. Elevagdo da atividade da GST foi detectada em trés dos quatro pontos avaliados nos dois
estudrios, e foi verificada perda da resisténcia natatoria dos individuos nestes mesmos pontos,
sugerindo uma possivel correlacdo preditiva entre a atividade da GST e este efeito comportamental
relevante para a sobrevivéncia da espécie. Nao foram detectados indicios de pesticidas inibidores da
acetilcolinesterase, exceto na regido interna do SEBP. Este estudo demonstra a viabilidade e
potencial da utilizagdo do barrigudinho P. vivipara na avaliagdo e monitoramento da poluicdo em

estuarios ao longo da costa brasileira.

Palavras-chave: peixes; metabolitos biliares; fluorescéncia fixa; EROD; GST; AChE; velocidade

natatéria; resisténcia natatoria.
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ABSTRACT

Integrated approaches using biological responses in multiple organization levels are
essential for environmental monitoring of tropical estuaries with ecologically relevant tools. The
guppy Poecilia vivipara, native species with a broad tropical distribution, was utilized in such an
approach, using in situ exposures close to the mouth of two tropical estuaries, and resident
individuals collected inside the estuaries, to assess the quality of the Bacia do Pina Estuarine
System (BPES), and the Barra de Jangada Estuarine System (BJES), in the Brazilian northeastern
coast. This study is based on the analysis of water concentration measures and internal
accumulation of bile metabolites of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) by fixed
fluorescence, of biochemical responses related to the biotransformation of contaminants
ethoxyresorufin-O-deethylase = (EROD) and  glutathione S-transferase ~ (GST), and to
neurotransmission acetylcholinesterase (AChE), in addition to behavioral activities related to
swimming speed and resistance. Individuals grown in the laboratory utilized for in sifu exposure
were used as controls. Significant contamination by PAHs was evidenced from both estuarine
systems, with higher phenanthrene and chrysene concentrations in the bile of resident fish at BPES,
which in turn partially justified the significant induction of EROD and GST in these individuals.
Resident fish at BJES showed high EROD and GST induction that cannot be explained by PAHs
contamination, and suggests the presence of other contaminants with mechanisms of action similar
to dioxins, possibly from a paper industry. Elevation of GST activity was detected in three of the
four sites assessed on both estuaries, and loss of swimming resistance was verified on individuals
exposed at the same sites, suggesting a possible predictive correlation between GST activity and
this behavioral effect relevant to survival of the species. Indications of acetylcholinesterase inhibitor
were not detected, except at the BPES inner region. This study shows the potential and feasibility of
using the guppy P. vivipara on the evaluation and monitoring of pollution in estuaries along the

Brazilian coast.

Keywords: fish, bile metabolites, fixed fluorescence; EROD; GST; AChE; swimming speed;

swimming resistance



Manuscrito Ill 68

1. INTRODUCAO

A integridade ecologica de estudrios pode ser comprometida por atividades antropogénicas
diversas que geram efluentes industriais, agricolas e domésticos, tornando estes ambientes
vulneraveis a poluicdo por uma grande diversidade de contaminantes quimicos (Hale & La
Guardia, 2002; Kennish, 2002; Couderc et al., 2015). Estudrios sdo ambientes de alta produtividade
essenciais no ciclo de vida de invertebrados e vertebrados, incluindo peixes, e a preservagao desta
biodiversidade dos efeitos toxicos destes contaminantes também ¢ importante economicamente em
regides costeiras (Amiard-Triquet & Rainbow, 2009).

No estado de Pernambuco, nordeste do Brasil, existem diversos sistemas estuarinos de
importancia econdmica, social e ecologica. Dentre estes, destaca-se o sistema estuarino da bacia do
Pina (SEBP), o qual ¢ formado pela confluéncia dos rios Capibaribe, Tejipid, Jordao e Pina, e se
comunica com o Oceano Atlantico através de um canal formado a partir de um molhe integrado ao
Porto de Recife (Figura 1). O SEBP recebe as dguas da Bacia Hidrografica do Rio Capibaribe e dos
rios litordneos Tejipid, Jorddo e Pina, com é4rea de drenagem superior a 7500 km?®. As principais
fontes de poluentes nesta regido estuarina estdo relacionadas a descargas de efluentes domésticos e
industriais ao longo dos rios que a formam, e em especial na regido urbana de Recife, com uma
populacdo de aproximadamente 1.500.000 habitantes (CPRH, 2015c).

Atualmente no SEBP existe um constante trafego de embarcagdes de pesca e esportivas de
pequeno e médio porte, além de navios turisticos, com presenga de algumas marinas. A importancia
socio-econdmica local desta area € relevante, uma vez que além das atividades acima, existem
pescadores e catadores de moluscos e crusticeos que dependem destas atividades como principal
fonte de renda (Recife, 1995; Feitosa et al., 1999).

O sistema estuarino de Barra das Jangadas (SEBJ) recebe as dguas da bacia hidrogréfica dos
Rios Jaboatio e Pirapama, com areas de drenagem de 422 e 600 km’ respectivamente, e a
comunicagdo com o Oceano Atlantico ocorre naturalmente (Figura 1). As fontes poluidoras nesta
regido estuarina incluem efluentes domésticos, industriais, e descargas decorrentes de atividades
agroindustriais que ocorrem ao longo das bacias de drenagem de ambos os rios, com uma populacao
aproximada de 900.000 habitantes (CPRH, 2015a, b).

Abordagens integradas usando respostas biologicas em miultiplos niveis de organizagdo sio
essenciais para o monitoramento ambiental de estudrios tropicais com ferramentas ecologicamente
relevantes. O uso combinado destas respostas bioldgicas ou biomarcadores tem sido sugerido como
estratégia para verificar a exposicdo dos organismos aos contaminantes (biomarcadores de
exposi¢do) e avaliar o comprometimento de condi¢des de satide dos mesmos em resposta a

exposi¢do quimica, com base em parametros bioldgicos aos niveis molecular, bioquimico,
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histologico, fisiologico e comportamental (biomarcadores de efeito) (Depledge et al., 1995;

Cajaraville et al., 2000).
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Figura 1 - Mapa da regido de estudo em que o barrigudinho Poecilia vivipara foi utilizado em
experimentos de exposicdo in situ (IS) no sistema estuarino da bacia do Pina (SEBP-IS1), no
sistema estuarino de Barra das Jangadas (SEBJ-IS2), e coletado como organismo sentinela residente
(RE) em ambos sistemas (SEBP-RE1; SEBJ-RE2).

No monitoramento ambiental usando parametros ecotoxicoldgicos, o uso de espécies nativas
coletadas nos ambientes a serem avaliados ¢ desejavel (Freitas & Rocha, 2011; Krull & Barros,
2012), evitando extrapolacdes sobre efeitos entre espécies diferentes. O barrigudinho Poecilia
vivipara (Poecilidae) se enquadra nesta categoria, sendo uma espécie de peixe vivipara, eurialina,
com ampla distribuicdo ao longo da costa do Oceano Atlantico Sul (Gomes Jr & Monteiro, 2008), e
residente em ambos estudrios mencionados acima.

A exposi¢do in situ de peixes também ¢ uma abordagem util em avaliagdes de risco
ecologico para identificar efeitos de contaminantes ap6s exposigdes tipicamente de curta duragdo, e
integram aspectos que oferecem robustez ecoldgica aos resultados, uma vez que a exposigdo ¢
realizada sob condicdes reais (semi-controladas) fora dos cendrios tipicamente controlados de
experimentos em laboratorio (Castro et al., 2004; Camargo & Martinez, 2006; Hanson & Larsson,

2011; Kerambrun et al., 2011; Miller et al., 2014). Por outro lado, a coleta de peixes residentes
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possibilita a avaliagdo de respostas cronicas decorrentes de exposi¢des de longa duracdo (Winter et
al., 2005). Além disso, a comparagdo entre a estratégia in situ e a coleta de residentes utilizando
uma mesma espécie pode fornecer informagdes sobre variagdes no tempo de resposta, ou possiveis
adaptacdes e/ou susceptibilidade em relagdo aos parametros aplicados (Winter et al., 2005; Lurman
et al., 2010).

P. vivipara tem sido usado como modelo biologico em estudos avaliando efeitos de HPAs
(Machado et al., 2014; Torreiro-Melo et al., 2015) e de metais (Machado et al., 2013) em
laboratério, mas seu uso em estudos ecotoxicoldgicos em campo ainda € limitado.

Tendo em vista que a grande maioria dos estudrios costeiros sofre algum tipo de influéncia
antropogénica, ¢ dificil o estabelecimento de uma regido controle, em que a espécie monitorada
esteja livre da potencial exposi¢do a contaminantes (Webb & Gagnon, 2013).

Neste sentido, o pequeno porte de P.vivipara se torna ainda mais relevante, uma vez que
facilita tanto seu cultivo em laboratorio quanto a logistica de exposi¢do e coletas em campo.
Individuos da espécie mantidos em laboratdrio sob condigdes de cultivo em dgua limpa podem ser
utilizados como controles tanto para individuos do mesmo grupo que sdo expostos in situ nos
ambientes a serem estudados, quanto para individuos residentes nestes mesmos ambientes (Winter
et al., 2004; Winter et al., 2005; Webb & Gagnon, 2013).

Ambientes aquaticos estuarinos estdo particularmente sujeitos a contaminacdo por
hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAs), através de fontes pirogé€nicas relacionadas a
queima de combustiveis fosseis, ou por fontes petrogénicas decorrentes de atividades relacionadas
a cadeia produtiva do petroleo, incluindo descargas de efluentes urbanos ou acidentes envolvendo
petrdleo (Zanardi et al., 1999; Martinez-Gomez et al., 2010; Perhar & Arhonditsis, 2014). Entre os
biomarcadores de exposicdo mais utilizados estdo enzimas de biotransformacdo de fase I
(Kammann et al., 2013), que atuam na metabolizacdo inicial de compostos organicos. A avaliacao
da atividade catalitica da enzima de fase I CYP1A pela andlise da 7-etoxirresorufina-0-deetilase
(EROD) ¢ um conceituado biomarcador da exposicdo a contaminantes relativamente especificos,
que incluem compostos aromaticos planares como as bifenilas policloradas (PCBs), as dioxinas, os
furanos, e os HPAs. A EROD ¢ utilizada ha mais de trés décadas no monitoramento de ambientes
contaminados por PCBs e dioxinas (Gokseyr & Forlin, 1992; Whyte et al., 2000; Fonseca et al.,
2011), e também ¢ amplamente utilizada no monitoramento dos efeitos do petroleo em peixes
(Kennedy, 2015).

A biotransformagao de fase II nos peixes ¢ executada em especial pela enzima glutationa S-
transferase (GST), que catalisa a reacdo de conjugacdo dos produtos lipofilicos, inclusive de HPAs,
a glutationa reduzida (GSH) (Livingstone et al., 1995; van der Oost et al., 2003). Os produtos da

metabolizacdo, concentrados na vesicula biliar, podem ser quantificados para obtencdo de
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informacdes de doses internas de HPAs (Forlin & Wachtmeister, 1989). Assim, a detecgdo de
metabolitos de HPAs na bile de peixes tem sido recomendado para avaliar a exposicdo recente a
HPAs (Lin et al., 1996; Stephensen et al., 2000; Vuorinen et al., 2006), ¢ o método semi-
quantitativo de fluorescéncia de comprimento de onda fixo ou fluorescéncia fixa (Fixed
Fluorescence - FF) tem sido utilizado por sua simplicidade e eficiéncia (Lima et al., 2008; Insausti
et al., 2009; Santos et al., 2010). A incorpora¢do de medidas comportamentais em estratégias multi-
biomarcadores no monitoramento ambiental pode fornecer respostas que integrem efeitos em
diferentes niveis de organizacdo biologica, ligando respostas subcelulares e mecanismos
fisiologicos a alteracdes ecologicamente relevantes (Scott & Sloman, 2004). A nivel fisiologico, a
atividade da enzima acetilcolinesterase (AChE) ¢ um potente biomarcador especifico de
contaminantes agricolas como os organofosforados e carbamatos (Sturm et al., 1999), e cuja
inibicdo pode prever efeitos comportamentais mal adaptativos em peixes (Pessoa et al., 2011).
Dentre os biomarcadores comportamentais, aqueles relacionados a natagdo sdo de especial
interesse, tendo em vista sua relevancia para diversas atividades fundamentais em peixes (Little et
al., 1990). Desta forma, este trabalho teve como objetivo a aplicagdo de uma abordagem com
multiplos biomarcadores (metabdlitos biliares de HPAs, EROD, GST, AChE, velocidade e
resisténcia natatoria), utilizando individuos de P. vivipara mantidos em laboratorio para exposicoes
in situ (IS), e individuos residentes (RES) coletados em dois estuarios costeiros, o sistema estuarino
da Bacia do Pina (SEBP), e o sistema estuarino de Barra de Jangada (SEBJ), para avaliagcdo do grau

de poluicdo quimica destes estuarios.
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2. METODOLOGIA
2.1. Coleta e manutencio dos peixes em laboratorio

Os exemplares de P. vivipara utilizados neste estudo incluiram animais mantidos sob cultivo
no Laboratorio de Ecotoxicologia da UFPE, e animais residentes coletados diretamente nos
sistemas estuarinos avaliados, SEBP ¢ SEBJ. Os animais utilizados neste estudo foram fémeas, com
comprimento total de 40,5 + 4,7 mm (média + desvio padrao).

Os peixes mantidos em laboratorio foram capturados usando redes de mao (pugés) no SEBP,
no canal que liga o estuario do rio Tejipio a Lagoa do Araca (Recife, Pernambuco, Nordeste do
Brasil; 8°05'35.6 "S, 34°55'04.5" W), mesmo local onde foram capturados individuos residentes
para andlise (RE-1, Figura 1). A coleta ocorreu 8 semanas antes do experimento, € os peixes foram
transportados para o laboratdrio em tanques com aeragdo constante. Apds a chegada ao biotério
aquatico do Laboratoério de Ecotoxicologia (Labecotox), os peixes foram aclimatados da salinidade
no momento da coleta, de aproximadamente 15, para a salinidade 25 ao longo de 3 dias, e mantidos
em aqudrios de 100 L integrados a um sistema de recirculacdo com filtro mecanico de 13, filtro
biologico ja maduro com cilindros de cerdmica devidamente colonizadas por bactérias nitrificantes.
A agua do mar utilizada nestes aquarios foi obtida da estagdo de Aquicultura da empresa Netuno em
Sirinhaém, com salinidade 35, e foi ajustada para salinidade 25 com &gua doce, mantida em
temperatura de 25 + 0,5°C, pH 8,3 e oxigénio dissolvido acima de 6 mg L™, e os niveis de amonia
NH; foram monitorados indiretamente pela concentracdo de amonia total e pH, e mantidos abaixo
de 0,01 ppm. A 4gua do mar dos aqudrios foi coletada para andlise de hidrocarbonetos policiclicos
aromaticos dissolvidos e dispersos (HAPDDs), e os resultados indicaram concentragdes abaixo do
limite de deteccdo do método descrito no item 2.4. O fotoperiodo foi fixado em 12 h L/12h E. Os
peixes foram alimentados duas vezes ao dia com nauplios de Artemia sp. recém-eclodidos, e
também com ragdo comercial para peixe com 45% de proteina (Alcon Artemia, Camboriu, Brasil),

até o dia anterior ao inicio do experimento.

2.2. Experimentos de exposicao in-situ

Para os experimentos de exposi¢do in situ foram confeccionadas gaiolas de PVC com
volume de 3,3 L segundo modelo proposto para pequenos peixes por Meletti & Rocha (2002). As
gaiolas foram feitas com tubos de PVC de 150 mm de didmetro, com 4 janelas laterais (55 mm) e
uma abertura na base (145 mm), todas cobertas com redes de abertura de 2 mm. Uma base de aco
inox (com 250 mm de lado) foi fixada em cada gaiola para conferir estabilidade durante a imersao
em lugares com uma forte corrente.

Trés grupos de aproximadamente 24 peixes mantidos no laboratério em agua limpa foram

previamente selecionados. Dois destes grupos de 24 peixes foram transportados do laboratério para
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os locais de exposicdo, cada grupo em 1 reservatorio plastico de 50 L, contendo a mesma agua da
manuten¢do do cultivo de peixes (salinidade 25), e com aeracdo constante. No sistema estuarino
Bacia do Pina, o local de fixacdo das gaiolas de PVC para exposi¢do in situ foi o pier flutuante do
Iate Clube Casa de Banho, localizado no canal de saida do SEBP (Figura 1, IS-1). No sistema
estuarino Barra de Jangadas, o local de fixagdo das gaiolas de PVC para exposicdo in situ foi um
pier flutuante localizado no canal de saida do SEBJ (Figura 1, IS-2). Em ambos os locais as gaiolas
in-situ foram posicionadas a Im abaixo da superficie da dgua, posi¢cdo que foram mantidas durante
toda a exposi¢do uma vez que foram fixadas em piers flutuantes que oscilam com a varia¢do de
maré. A amplitude da maré no periodo do experimento variou 0.0 a 2.7 m (maré de sizigia). Foi
previamente verificado que nas marés baixas as gaiolas ainda se posicionariam mais de 1m acima
do fundo nestes locais. Em cada um dos locais de exposi¢do, 2 grupos de 12 peixes foram
cuidadosamente transferidos para duas gaiolas de exposicdo que foram mantidas em cada um dos
locais, assegurando que todos estavam perfeitamente saudaveis. Durante o periodo de exposi¢do de
96 h, os parametros fisico-quimicos salinidade, temperatura, O.D., pH e concentracdo de
hidrocarbonetos aromaticos foram verificados a cada 24 h em SEBP-IS1 e SEBJ-IS2.

Simultaneamente aos experimentos de exposicdo in situ, um grupo controle (CON)
representado pelo terceiro grupo de 24 peixes continuou mantido no Labecotox pelas mesmas 96 h,
em 2 grupos de 12 peixes confinados em gaiolas idénticas as usadas nas exposicdo in sifu, no
interior dos mesmos aquarios contendo 100 L de 4gua do mar com sistema de recirculag@o descrito
anteriormente.

Ao final do periodo de exposicdo de 96 h em ambos sistemas estuarinos, as gaiolas foram
retiradas e os peixes foram transportados para o laboratorio na agua do local onde foram expostos,
nos mesmos recipientes plasticos de 50 L, com aera¢do constante, para posterior analise dos
parametros propostos. Ao chegarem no laboratorio, os peixes de SEBP-IS1 e SEBP-IS2 foram
colocados em aquarios de 15 L contendo a mesma agua das areas de coleta, e mantidos em
temperatura de 25,0 °C + 0,5, com aeracdo constante, até a realizagdo dos experimentos

comportamentais e da coleta de tecidos.

2.3. Coleta de animais residentes nos estuarios
Os animais residentes (RE) na area do SEBP foram coletados no canal que liga o estudrio do
rio Tejipid a Lagoa do Aracé (Figura 1, SEBP-RE1), e na area do SEBJ os peixes foram coletados
na por¢ao mais interna do estudrio conforme indicado na Figura 1, SEBJ-REI. Imediatamente apds
a coleta usando pucés, 24 peixes residentes destes dois estudrios foram transportados para o
laboratorio em recipientes plasticos de 50 L, com aeragdo constante e dgua do local de coleta. Ao

chegarem no Labecotox, os peixes foram mantidos por 72 h em aquérios de 15 L contendo a mesma
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dgua da 4reas de coleta, e mantidos em temperatura de 25,0 + 0,5 °C, com aeragdo constante, até a
realizagdo dos experimentos comportamentais e da coleta de tecidos. Durante este periodo de 72 h

em laboratorio, os peixes nao foram alimentados para estimular o acimulo de bile na vesicula biliar.

2.4. Hidrocarbonetos aromaticos de petroleo dissolvidos e/ou dispersos na agua (HAPDDs)

Foram realizadas coletas de agua sub-superficial em duplicatas nos pontos de exposicao in
situ e nos pontos de coleta dos animais residentes, para as analises de HAPDDs, duas vezes ao dia,
durante a preamar e baixa mar. As amostras foram coletadas a 1 m de profundidade, usando
garrafas ambar de 4 L. A extra¢do dos HAPDDs foi feita com n-hexano e o extrato foi concentrado
a 10 mL. As amostras foram analisadas por fluorescéncia fixa (FF) em espectrofluorimetro
SpectraMax M3 (Molecular Devices, EUA) nos comprimentos de onda de excitagdo/emissdo de
260/380 nm para o fenantreno e de 310/360 nm para o criseno. As médias das concentragdes de
HAPDDs foram expressas em equivalentes de fenantreno (HAPDDy¢.,) ou de criseno (HAPDDy)
em g L

2.5. Determinacao de metabdlitos biliares

Apos os procedimentos dos testes comportamentais, os peixes foram eutanizados em agua a
2°C, segundo protocolos internacionais de experimentacdo animal (Use of Fishes in Research
Committee, 2014), e protocolo aprovado pelo Comité de Etica para Experimentacao Animal da
Universidade Federal de Pernambuco (UFPE).

Em seguida foi determinado o comprimento total do corpo em mm, peso total em balanga
analitica com precisdo de 0,0001 g e a vesicula biliar foi dissecada e retirada inteira. As vesiculas
biliares foram transferidas para tubos eppendorf e pesadas em balanga analitica com uma precisao
de 0,0001 g para estimar o volume biliar, considerando 0,001 g de bile ser equivalente a 1pL. As
amostras de bile foram imediatamente diluidas numa propor¢dao 1:500 (v/v) em solucdo de
metanol/dgua ultrapura 50% (v/v), e estocadas em ultrafreezer a -80 °C até o momento das analises.
A determinagdo dos metabolitos dos HPAs nas amostras de bile foi realizada por quantificagdo de
fluorescéncia fixa (FF) (Aas et al., 2000) em espectrofluorimetro Spectramax M3 em microplacas
pretas de 96 pogos modelo Fluotrac 200 (Greiner), nos comprimentos de onda de excitagdo/emissao
de 260/380 nm para o fenantreno e de 310/360 nm para o criseno. A média da fluorescéncia
quantificada nos controles foi descontada dos valores de fluorescéncia detectados na bile dos peixes
dos diferentes tratamentos in-situ e residentes. Uma curva analitica para o fenantreno e outra para o
criseno, cada composto dissolvido isoladamente em metanol/agua 50% (v/v) foi preparada com dez
pontos, incluindo o branco, com concentragdes de 7,8 a 2.000 pug L™, Analises de regressio linear

foram aplicadas aos dados relacionando a concentragdo dos HPAs dissolvidos em metanol/agua
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50% e suas unidades de fluorescéncia relativa (UFRs), e foram expressas pelas seguintes equagdes
lineares:

Para o fenantreno: UFR = 5,05*Cg + 171,3

Para o criseno: UFR = 1,392*C¢ + 36,478

Onde: Cre Cc sao as concentragdes de fenantreno e criseno.

Todas as amostras foram quantificadas em duplicatas e suas médias foram utilizadas para os
calculos. Uma vez que o método ¢ semi-quantitativo, os dados foram interpretados como o total de
metabolitos em equivalentes do HPA fenantreno (Biler,) ou do HPA criseno (Bileyi). Nesta
metodologia assume-se que toda a fluorescéncia detectada nas amostras de bile em pares de
excitagdo/emissdo listados acima seja devido a presenga de moléculas destes HPAs especificos.
Para o célculo das concentragdes em equivalentes de fenantreno e criseno, as médias de UFRs da
bile dos controles nos comprimentos de onda relativos ao fenantreno, igual a 294 UFRs, e criseno,
igual a 265 UFRs, foram descontadas das leituras das amostras dos peixes expostos in situ e
residentes nos estuarios.

Foram determinados os fatores de bioconcentragdo biliar (FBC biliar) pela razdo entre a
concentragdo total de equivalentes de cada HPA na bile e a concentragdo de HPADDs na dgua dos
ambientes avaliados, para avaliar a taxa de bioconcentragdo biliar dos peixes expostos in-situ e dos
peixes residentes nos dois sistemas estuarinos, a partir da equagao:

FBC = (HP Abﬂe]/ [HPADDégua])

2.6. Biomarcadores Bioquimicos

Para a quantificagdo das atividades da etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) e glutationa-S-
transferase (GST), amostras de figado (pools de dois individuos) foram retirados do freezer a -80°C,
homogeneizados com homogeneizador de tecidos Tissue Master 125 (Omni, EUA) a 4°C em
tampao fosfato (Sdédio e Potassio, pH 7,4) (1:8)(m/v), centrifugadas por 20 minutos a 10.000g a 4°C
em centrifuga para microtubos refrigerada modelo 5415-R (Eppendorf, EUA). Em seguida, o
sobrenadante foi coletado e estocado em ultrafreezer a -80°C até o momento das analises de EROD
e GST. Para a atividade da acetilcolinesterase (AChE), o tecido do cérebro inteiro incluindo os
nervos Oticos e os olhos, que foram separados de cada individuo e congelados, foram retirados do
freezer -80°C, homogeneizados individualmente com homogeneizador de tecidos Tissue Master 125
(Omni, EUA) a 4°C em tampdo Fosfato (Sédio e Potassio, pH 7,4) (1:4)(m/v), centrifugadas por 20
minutos a 10.000g a 4°C em centrifuga para microtubos refrigerada modelo 5415-R (Eppendorf,
EUA). Em seguida, o sobrenadante foi coletado e estocado em ultrafreezer a -80°C até o momento

das analises de AChE.
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2.6.1. Atividade da EROD

A atividade da EROD foi determinada fluorimetricamente em microplacas pretas de 96
pocos modelo Fluotrac 200 (Greiner), em duplicatas de amostras. Foi medido o aumento da
fluorescéncia decorrente da formagao de resorufina, em espectrofluorimetro SpectraMax M3, nos
comprimentos de onda de excitacdo/emissao de 530/590 nm, a 25 °C durante 5 min, na presenca da
amostra, do substrato Etoxi-resorufina 2,66 uM e NADPH 6,68 mM (Eggens & Galgani, 1992). A

atividade da EROD foi expressa em pmol de resorufina.min™.mg de proteina™.

2.6.2. Atividade da Glutationa S-Transferase (GST)

A atividade da GST foi determinada pelo método descrito por Habig & Jakoby (1981)
medindo a conjugagdo de glutationa (GSH; Sigma Aldrich) com 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno
(CDNB; Sigma Aldrich). Resumidamente, o ensaio enzimatico em duplicatas de cada amostra foi
realizado em tampao fosfato de potassio (KPI) 100 mM (pH 7,0), contendo GSH 1 mM, tendo
como substrato iniciador o CDNB 1 mM. O composto conjugado formado foi detectado
espectrofotometricamente ao longo de 3 min em 340nm (g = 9.600 M'ecm™), em espectrofotdmetro
SpectraMax M3, a 25 °C. A atividade enzimatica foi expressa em nmol de CDNB conjugado.min®

' mg de proteina™.

2.6.3. Atividade da Acetilcolinesterase (AChE)

A atividade da AChE cerebral foi determinada segundo Ellman et al. (1961), adaptado para
microplacas. Cada amostra foi lida em duplicata, e foram adicionados 50 pL. da amostra diluida
1:20 (v:v) em tampao Fosfato, 200 pL de solucdo de 4cido 5,5'-ditiobis-2-nitro-benzdico (DTNB), e
essa mistura foi lida em 415 nm por 2 min em espectrofotometro para determinacdo da atividade
basal sem substrato iniciador. Em seguida, apds a adicao de 50 pL do substrato iniciador solucdo de
Iodeto de Acetiltiocolina (AChl), as amostras foram lidas novamente em 415 nm por 2 min para
avaliacdo da velocidade de formacdo do acido 5-thio-2-nitrobenzdico (TNB), em unidades de
absorbancia por minuto. A atividade enzimatica foi expressa em pmol de AChl.min'.mg de

proteina™.

2.6.4. Quantificacdo de proteinas

O contetdo de proteinas totais foi determinado pelo método Bradford (1976) adaptado para
microplaca de 96 pogos em espectrofluorimetro SpectraMax M3 (Molecular Devices, EUA, EUA),
usando-se albumina de soro bovino como padrdo. A atividade enzimédtica da EROD, GST e AChE

foram normalizadas pela concentracdo de proteina total.
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2.7. Biomarcadores Comportamentais

2.7.1. Velocidade Natatoria

Para avaliar a velocidade natatéria espontanea, os peixes a serem testados de cada
tratamento foram transferidos individualmente para aqudrios (14 cm de comprimento x 10,5 cm de
largura x 13,5 cm de profundidade), com 700 mL de 4gua (5 cm de profundidade). As arenas
experimentais foram monitoradas por vista superior por cadmeras de video equipadas com lentes
zoom de 6-60 mm de distancia focal, conectadas a uma placa de captura de video (Geovision
modelo GV-900, Irvine, CA) para gravacao digital dos videos em computador acoplado ao sistema.
As gravagdes foram iniciadas ap6s 10 minutos de aclimatagdo aos aquarios, e tiveram duragdo de 30
minutos. Os videos foram processados pelo software Smart (PanLab Harvard Apparatus, EUA) para

o calculo da velocidade média de natagdo (cm s™).

2.7.2. Resisténcia Natatoria

A resisténcia natatoria foi determinada pela avaliagdo da capacidade do peixe se manter
nadando em um fluxo contra-corrente de agua em vazdes crescentes. O sistema de teste
desenvolvido por Melo (2011) inclui bombas de 4gua e um tubo de acrilico transparente onde o
peixe ¢ mantido, e através do qual a dgua circula com vazdes controlaveis. Apos a introducdo de
cada peixe individualmente no sistema, ele ¢ exposto a uma sequéncia de aumentos do fluxo de
4gua, controlado por uma valvula de PVC. O fluxo inicial foi de 2 L min™, ¢ aumentou até o fluxo
maximo de 12 L min™, correspondendo a uma velocidade da 4gua na secgdo onde o peixe foi
testado de 4,7 cm s até 28,2 cm s, respectivamente. Depois de um periodo de 90 s de
aclimatagio, o teste foi iniciado a partir do fluxo de 2 L min™', que foi progressivamente aumentado
em intervalos de 1 min através de ajustes (meias-voltas) na valvula de PVC. O término de cada teste
individual foi marcado pela saida do peixe do sistema experimental, apds ser arrastado pela
corrente, caindo em uma cesta num tanque inferior. A resisténcia natatoria foi quantificada pelo
indice de Resisténcia Natatoria (IRN), com base na equagio:

IRN= VA + (TV’/60) * V'

Onde: VA = vazdo acumulada: soma das vazdes contra as quais o peixe nadou por 1 min
completo (L min™); TV’ = tempo em segundos no qual o peixe foi capaz de ficar no sistema sob o
mais alto fluxo testado; V' = maior vazao testada na qual o peixe foi arrastado para fora do sistema

(L min™).

2.8. Analises estatisticas
Para cada parametro avaliado, os cinco tratamentos foram comparados, peixes controle,

peixes de cada um dos dois pontos de exposicdo in situ, e peixes residentes em cada um dos dois
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estuarios. A comparagdo foi feita usando andlise de variancia de um fator (ANOVA), seguido pelo
teste de Dunnett para verificar diferencas entre o controle e os tratamentos. Os dados foram
previamente testados para normalidade (Kolmogorov—Smirnov) e homoscedasticidade (teste de
medianas Levene). Quando ndo foi observada normalidade ou homoscedasticidade, foi aplicado o
teste ndo paramétrico de Kruskall- Wallis (K-W), seguido do teste de Dunn para avaliar diferencas
entre o controle e os tratamentos. Para todas as andlises estatisticas foi utilizado o software

Sigmaplot versdo 11 (Jandel Scientific, Erkrath, Germany), com alfa de 5%.
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3. RESULTADOS
3.1. Parametros fisico quimicos

A temperatura da dgua no local dos experimentos de exposi¢do in situ variou de modo
semelhante nos dois sistemas estuarinos (Figura 1), oscilando entre 25,4 ¢ 27,4 °C. No momento da
coleta dos peixes residentes, a temperatura da agua em SEBP-RE1 foi de 26,1 °C, inferior a
temperatura de 29,1 °C em SEBJ-RE2 (Tabela 1). As concentragdes de oxigénio dissolvido, pH e
salinidade no local dos experimentos de exposi¢do in situ também variaram de modo semelhante
nos dois sistemas estuarinos, oscilando entre 2,4 e 6,1 mgO, L', 7,1 e 8,2 de pH, e 3,4 a 35 de
salinidade.

Nos locais onde foram coletados os animais residentes, o oxigénio dissolvido varia mais em
SEBP-REI, podendo atingir concentragdes inferiores a 1mgO, L', o que ndo ¢ observado em
SEBJ-RE2, que por sua vez pode atingir temperaturas ligeiramente superiores. Os parametros pH e

salinidade oscilam de modo semelhante, tipicos de estudrios (Tabela 1).

Tabela 1 - Parametros fisico-quimicos registrados nas areas de estudo dos sistemas estuarinos da
Bacia do Pina (SEBP) e de Barra das Jangadas (SEBJ). Variacdo exibida (valores minimos e
maximos) durante o experimento in sifu (IS-1 e 1S-2) e valores registrados no momento da coleta
dos residentes (RE-1 e RE-2).

Temperatura O.D.

Area (C°) (mg L) pH Salinidade

IS-1 26,1 - 27,1 2,4-5,4 7,4 -82 17,2 - 35,7
SEBP

RE-1 26,1 <1-5)5 7,4 19,3

IS-2 25,4 -27,4 2,3-6,1 7,1-8,2 3,4-33,8
SEBJ

RE-2 29,1 4-6,2 8 8,5

3.2. HAPDDs
As concentragdes na dgua de equivalentes de fenantreno (HAPDDyx,) e criseno (HAPDD,)
dissolvidos e/ou dispersos atingiram maiores concentracdes em SEBP do que em SEBJ. HAPDDx,
e HAPDD,;; oscilaram entre 0,33 e 1,66 pg L™, e entre 0,40 e 1,14 pg L', respectivamente (Tabela
2). No SEBP foram observadas maiores concentragdes de HAPDDy., ¢ HAPDD,,i na por¢do mais
interna do estudrio (SEBP-RE1), quando comparadas com a 4rea de saida do estuario SEBP-IS1. No
SEBJ nenhum padrdo semelhante para HAPDDy.,, ou HAPDD,; ¢ evidente, e as concentragdes sao

semelhantes em ambos pontos avaliados.
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3.3. Metabdlitos biliares

As concentragdes de metabolitos biliares dos HPAs fenantreno (Bileg,) € criseno (Bileg)
foram superiores nos animais do SEBP comparados com SEBJ, sendo estatisticamente superiores
aos valores observados nos peixes controle (K-W, Hs= 56,2; p = 0,001; Dunn, p < 0,05), de modo
semelhante ao padrdo encontrado para HAPDDs (Figura 2 e Tabela 2). No SEBP foram detectadas
concentragdes de Bileg, estatisticamente superiores aos controles tanto nos peixes residentes da
porcdo mais interna do estuario (SEBP-RE1) quanto nos peixes expostos in sifu por 96 hs na area
mais externa (SEBP-IS1). Valores de Bile,i foram superiores ao controle somente nos peixes
expostos in situ nas areas externas dos estudrios, em SEBP-IS1 e em SEBJ-IS2 (K-W, Hs=28,0; p =
0,001; Dunn, p < 0,05). No SEBJ foram detectadas concentracdes de Biler, estatisticamente
superiores aos controles somente nos peixes expostos in sifu por 96 hs na area mais externa (SEBJ-

IS2) (Figura 2 e Tabela 2).
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Figura 2 - Fluorescéncia da bile em unidades de fluorescéncia relativa (UFRs) (medianas e
percentis, n = 20-24) de fenantreno e criseno no barrigudinho Poecilia vivipara, apdés 96 h de
exposicao in situ (IS) no sistema estuarino da bacia do Pina (SEBP-IS1), no sistema estuarino de
Barra das Jangadas (SEBJ-IS2), e em P. vivipara residentes (RE) coletados em ambos sistemas
(SEBP-REI1; SEBJ-RE2). (*): Significativamente diferente em relacdo ao controle (P. vivipara
mantidos em cultivo no laboratdrio) (K-W, Hs= 56,2; p = 0,001; Dunn, p < 0,05).

O log do fator de bioconcentracdo na bile para o fenantreno (logFBChjc-fen) dos peixes
testados oscilou pouco, entre 5,05 e 5,32, refletindo uma razdo relativamente estavel entre as

concentragdes estimadas de fenantreno na d4gua (HAPDDy.,) e na bile (Biley). O 10gFBChije-cri dos
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peixes testados oscilou entre 4,60 e 5,33, com valores superiores a 5,2 estimados para os peixes

expostos in situ nos dois estudrios (Tabela 2).

Tabela 2 - Concentragdo na 4gua de hidrocarbonetos aromaticos de petrdleo dissolvidos e dispersos
(HAPDDs) expressos em equivalentes de fenantreno e criseno (ug L™); concentragio em
metabolitos equivalentes dos hidrocarbonetos policiclicos aromaticos na bile fenantreno (HP Aupjpe.
Fen) € criseno (HPAuviie-cri) (Lg L, Log fator de bioconcentragdo biliar (FBCpi") de fenantreno e
criseno; em peixes da espécie Poecilia vivipara. Resultados (média + D.P.) envolvem individuos
expostos por 96 h in situ (IS) nos sistemas estuarinos Bacia do Pina (SEBP-IS1) e de Barra das
Jangadas (SEBJ-1S2), e em exemplares residentes (RE) coletados nestas areas (SEBP-RE1 e SEBJ-
RE2).

Fenantreno Criseno

SEBP SEBJ SEBP SEBJ
IS-1 RE-1 IS-2 RE-2 IS-1 RE-1 IS-2 RE-2

Concentracao na 0,74 1,66 0,47 0,54 1,14 0,40

dgua(ugL?)  (£021) (115 017) P | @016 062 (010) O
Metabdlitos
equivalentes 155835%  201040*  119655%* 47612 121176% 24331 77814% 6439
q‘ ] (£106248)  (£77988)  (£67486)  (¥28700) | (£121225) (£56941)  (+82897)  (+22762)
na bile (ug L™)
[LogFatorde 5, 5,05 5,32 5.11 5,25 4,60 533 4,78
bioconcentragao

(Log FBC y) (£0,31) (£0,20) (£0,30) (£0,26) | (£0,47) (£0,35) (£0,35) (£0,40)

aZFBCbile = [HPAbﬂe]/ [HPAégua]
*: Diferentes em relagdo ao controle (Kruskall Wallis e teste de Dunn, p < 0,05)

3.4. Sobrevivéncia
No presente estudo ndo foi registrada mortalidade dos peixes em nenhum dos pontos de
exposi¢do in situ. Da mesma forma, todos os peixes residentes nos estudrios que foram coletados e
transportados para o laboratorio sobreviveram ao periodo de manuten¢do em laboratorio que
antecedeu os testes comportamentais e a coleta de tecidos para analise de biomarcadores

bioquimicos.

3.5. Biomarcadores Bioquimicos de Exposicao
A atividade da EROD (média = D.P.) foi significativamente mais alta apenas nos peixes
residentes dos dois estuarios, SEPB-RE! (6164 + 4007 pmol de resorufina.min'.mg de proteina™) e
SEBJ (16172 + 6394 pmol de resorufina.min”'.mg de proteina™), quando comparadas ao controle
(748 = 674 pmol de resomﬁna.min’l.mg de proteina'l) (K-W, H4=26,4; p = 0,001; Dunn, p < 0,05)
(Figura 3).
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A atividade da GST (média + D.P.) foi significativamente aumentada nos peixes residentes
do SEPB-REI (802 + 261 nmol de CDNB conjugado.min™'.mg de proteina™), do SEBJ-RE2 (712 +
149 nmol de CDNB conjugado.min”.mg de proteina™), e nos peixes do experimento in situ do
SEBJ-IS2 (762 + 363 nmol de CDNB conjugado.min™'.mg de proteina™), quando comparadas ao
controle (277 + 201 nmol de CDNB conjugado.min.mg de proteina™) (ANOVA 1, Fuz0=74;p <
0,001; Dunnett, p< 0,05) (Figura 4).

Nao foi detectada diferenca estatistica entre a atividade da AChE cerebral em P. vivipara
proveniente de nenhum dos locais estudados em relacdo ao controle (K-W, Hs= 7.,5; p = 0,10;

Dunn, p > 0,05) (Figura 5).
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Figura 3 - Atividade da Etoxiresorufina-orto-deetilase (EROD) (mediana e quartis, n = 8§) em
figado do barrigudinho Poecilia vivipara, apos 96 h de exposi¢ao in situ (IS) no sistema estuarino
da bacia do Pina (SEBP-IS1), no sistema estuarino de Barra das Jangadas (SEBJ-IS2), e em P.
vivipara residentes (RE) coletados em ambos sistemas (SEBP-REI; SEBIJ-RE2). (*):
Significativamente diferente (p<0,05) em relagdo ao controle (P. vivipara mantidos em cultivo no
laboratorio).
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Figura 4 - Atividade da Glutationa-S-transferase (GST) (média + desvio padrdo, n = 8) em figado
do barrigudinho Poecilia vivipara, ap6s 96 h de exposicao in situ (IS) no sistema estuarino da bacia
do Pina (SEBP-IS1), no sistema estuarino de Barra das Jangadas (SEBJ-IS2), e em P. vivipara
residentes (RE) coletados em ambos sistemas (SEBP-RE1; SEBJ-RE2). (*): Significativamente
diferente (p<0,05) em relacdo ao controle (P.vivipara mantidos em cultivo no laboratorio).
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Figura 5 - Atividade da Acetilcolinesterase (AChE) (média + 95% confianca; n = 15) em cérebros
de individuos do barrigudinho Poecilia vivipara, apds 96 h de exposic¢do in situ (IS) no sistema
estuarino da bacia do Pina (SEBP-IS1), no sistema estuarino de Barra das Jangadas (SEBJ-1S2), e
em P. vivipara residentes (RE) coletados em ambos sistemas (SEBP-RE1; SEBJ-RE2). s.e.m.:
significancia estatistica marginal em relacdo ao controle (P. vivipara mantidos em cultivo no
laboratério); (Anova 1, F4,70 = 2,27, p = 0,068).
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3.6. Atividade Natatoria Espontinea
A velocidade natatoria espontanea foi elevada significativamente apenas nos peixes
expostos in situ do SEBJ-IS2. Neste grupo, a mediana de velocidade média foi de 2 cm.s”, um
aumento de 65% em relagdo ao controle, cuja mediana foi 1,2 cm.s” (K-W, Hy= 18,2; p = 0,001;

Dunn, p <0,05) (Figura 6).

3.7. Resisténcia Natatoria
O indice de resisténcia natatoria (IRN) diminuiu em mais de 50% nos peixes residentes dos
dois sistemas estuarinos estudados, e nos peixes expostos in situ por 96 h no SEBJ-IS2, quando
comparados a resisténcia natatoria dos controles (ANOVA I, F4,106= 31,2; p < 0,001; Dunnett, p<

0,05) (Figura 7).
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Figura 6 - Velocidade média de natagdo espontdnea (medianas e percentis, n = 20-24) no
barrigudinho Poecilia vivipara, ap6s 96 h de exposi¢ao in situ (IS) no sistema estuarino da bacia do
Pina (SEBP-IS1), no sistema estuarino de Barra das Jangadas (SEBJ-IS2), e em P. vivipara
residentes (RE) coletados em ambos sistemas (SEBP-RE1; SEBJ-RE2). (*): Significativamente
diferente (p < 0,05) em relag@o ao controle (P. vivipara mantidos em cultivo no laboratério).
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Figura 7 - Indice de resisténcia natatéria (média + desvio padrio, n = 20-24) no barrigudinho
Poecilia vivipara ap6s 96 h de exposi¢ao in situ (IS) no sistema estuarino da bacia do Pina (SEBP-
IS1), no sistema estuarino de Barra das Jangadas (SEBJ-IS2), e em P. vivipara residentes (RE)
coletados em ambos sistemas (SEBP-RE1; SEBJ-RE2). (*): Significativamente diferente (p < 0,05)
em relacdo ao controle (P. vivipara mantidos em cultivo no laboratdério).
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4. DISCUSSAO

4.1. Parametros fisico quimicos

Os pontos de exposi¢do in situ no SEBP-IS1 e SEBJ-IS2 se caracterizam por estarem na
porcdo final do estudrio, relativamente proximos da comunicagdo com 0 oceano, € apresentaram
variagdes semelhantes dos parametros basicos salinidade, temperatura, pH e oxigénio dissolvido,
tipicas de qualquer estuario sobre forte influéncia das marés (Figura 1 e Tabela 1). Ambos
ambientes se caracterizam por serem o canal principal de comunicacdo dos sistemas estuarinos com
0 oceano, ¢ o fluxo de 4gua na maré¢ vazante em direcdo ao oceano traz a contribui¢do dos rios de
cada um dos sistemas estuarinos. No SEBP hé o carreamento de esgotos domésticos que causam
decréscimo dos teores de oxigénio dissolvido na maré vazante em SEBP-IS1, com valores de
salinidade por volta de 17, pH 7,4 e oxigénio dissolvido médio de 2,4 mg L. Na maré enchente a
entrada de adgua costeira marinha, caracterizada pelos valores de salinidade que chegaram a 35,7 e
pH 8,2 em SEBP-ISI1, eleva os teores de oxigénio dissolvido para valores mais altos, atingindo 5.4
mg L' (Tabela 1). Um padrio semelhante pode ser observado em SEBJ, com menores valores de
salinidade (média de 3.4) e pH (7,1) na maré vazante associados com menores concentracdes de
oxigénio dissolvido, que chegaram a 2,3 mg L™,

Entretanto, os locais de coleta de animais residentes diferem em termos de caracteristicas
gerais. O ponto onde foram coletados P. vivipara residentes no SEBJ-RE2 se caracteriza por ser
uma pequena lagoa marginal de pequena profundidade diretamente conectada a por¢do final do
SEBJ numa area nao urbanizada, e os peixes foram coletados na maré baixa, quando as
temperaturas atingem valores mais altos. Estas caracteristicas diferem do ambiente em SEBP-REI,
que ¢ um canal de comunicagdo da Lagoa do Araga com o Rio Tejipid na 4rea urbana de Recife, de
maior profundidade, onde a temperatura varia menos. No local onde foram coletados os animais
residentes em SEBP-REI as variagdes da concentracdo de oxigénio dissolvido sdo maiores que as
observadas em SEBP-IS1, pois podem chegar a concentragdes inferiores a 1 mg L na porgio
central do canal, e até valores superiores a 5 mg L. Os individuos de Poecilia vivipara tipicamente
sdo observados nas margens do canal, onde a concentracdo de oxigénio dissolvido ¢ superior pela
turbuléncia da dgua, quando condi¢des extremas de hipoxia se estabelecem no meio do canal. No
local onde foram coletados os animais residentes em SEBJ-RE2 as concentra¢des de oxigénio
dissolvido ndo atingem valores inferiores a 4 mg L™, e podem atingir concentragdes superiores a 6

mg L.
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4.2. HAPDDs

A expressdao da concentracdo de HPAs na 4gua em equivalentes de criseno (HAPDDc;) ¢
utilizada como um padrao bésico a nivel internacional para classificar o nivel de contaminagao de
aguas por HPAs, sendo que concentragdes em HAPDDcy inferiores a 1 pg L™ sdo tipicas de
ambientes com baixa contaminacdo, enquanto valores entre 1 ¢ 10 pg L™ estariam sujeitos a
contaminagdo cronica segundo Lemos et al. (2014). As concentragdes estimadas da regido interna
do SEBP-REI de 1,14 ug L' HAPDDc;; se enquadram na categoria de contaminagio cronica,
enquanto nos demais pontos as HAPDDc¢; se enquadram na categoria de baixa contaminagdo por
HPAs, inferiores a 1 ug L™ Esta distingdo béasica pode ser usada para separar o SEBP, que estaria
cronicamente contaminado, do SEBJ, com niveis baixos de contaminagdo por HPADDc,;. Favrod
(2012) avaliou em 9 pontos do SEBP as concentragdes de HAPDDc; e verificou que o ponto de
coleta do Rio Tejipid apresentou a maior concentragdo de 7,41 pg L™

O ponto SEBP-REI estd em um brago do Rio Tejipid, no canal que comunica este rio com a
Lagoa do Aragéd. O Rio Tejipi6 recebe efluentes industriais e drena uma éarea urbana que também
inclui postos revendedores de combustiveis, cujas caixas separadoras de dgua e dleo, que deveriam
reter seus efluentes de lavagem, sdo ineficientes e a mistura de dgua e Oleo destas caixas drena
frequentemente para a rede pluvial. Concentragcdes de HAPDD¢,i € HAPDDge, superiores a 600 e
200 pg L, respectivamente, foram estimados nestes efluentes das caixas (Nepomuceno, 2015).
Desta forma, as maiores concentracoes de HAPDD¢,; e HAPDDy., observadas em SEBP-REI,
seguidas de valores inferiores em SEBP-IS1, na é4rea de saida do estudrio, sdo coerentes com o

padrdo descrito acima.

4.3. Metabolitos biliares e bioconcentracio

Apesar da discussdo acima, focada exclusivamente nas concentragdes de HAPDDs na agua,
sugerir um nivel de contaminagao por HPAs relativamente baixo para ambos sistemas estuarinos, a
andlise de metabdlitos biliares em P. vivipara destes mesmos HPAs demonstra claramente a
significativa bioconcentragio de HPAs em peixes que habitam estes estuarios, atingindo
concentragdes em equivalentes de fenantreno na bile (Bileg,) de P. vivipara de até 201.040 pug L™
em SEBP-REI, e 119.655 pg L' em SEBJ-IS2. As concentra¢des de Biler, no SEBP indicam
exposicoes significativas dos peixes ao fenantreno, sendo maiores nos peixes residentes em SEBP-
REI, proximo ao rio Tejipio, e também elevadas em SEBP-IS1, na area do canal de saida do
estuario, corroborando o padrdo encontrado na dgua, mas evidenciando provavel toxicidade para os
peixes. No SEBJ-IS2, também foi detectada significativa bioconcentragdo de Bile, e Bilegi, que

pode estar relacionada a intensa atividade de barcos de recreagdo e pesqueiros na area, onde existem
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muitas marinas, padrdo que ndo foi detectado pela andlise de HAPDDs na 4gua. As maiores
concentragdes de criseno na bile de P. vivipara de 121.176 ug L' em SEBP-IS1, e de 77.814 pg L™
em SEBJ-IS2 corroboram o padrdo de acimulo de fenantreno nas areas de saida dos estudrios,
ambos estatisticamente diferentes dos valores detectados nos peixes controle ndo expostos. O
calculo do LogFBChjje-fen € do LogFBChije-cri cOm base em concentragdes internas de HPAs na bile
dos peixes expostos nos diferentes pontos e respectivas concentracdes de HAPDDs na éagua
refletiram parcialmente previsdes de bioconcentragdo com base nos coeficientes de partigdo
octanol-dgua (Kow) do fenantreno e do criseno. O LogFBChpje-fen calculado para os diferentes
pontos do SEBP e SEBJ se manteve ao redor de 5,1, superior ao LogKow do fenantreno, estimado
em 4,46 (Neff et al., 2005). Torreiro-Melo et al. (2015) e Torreiro-Melo (cap.2), usando a mesma
metodologia de FF na bile, estimaram valores de LogFBCpie.fen para P. vivipara expostos ao
fenantreno puro (LogFBChiiefen = 4,3) € ao fenantreno isolado numa mistura com naftaleno e pireno
(LogFBChilefen = 4,0) que se aproximaram do valor previsto pelo Kow do fenantreno. Nesta
metodologia, a escolha dos pares de excitagdo/emissdo para cada HPA ¢ feita de modo a se
maximizar a emissdo de fluorescéncia de um HPA especifico, mas tipicamente um mesmo HPA ¢
capaz de ser excitado e emitir fluorescéncia em multiplos pares de excitagdo/emissdo. No método
FF, como ndo ha separa¢do das moléculas presentes na mistura, HPAs como o pireno podem
fluorescer juntamente com o fenantreno quando a amostra ¢ analisada nos comprimentos de
excitagcdo/emissdo estabelecidos para quantificacdo de fenantreno. Desta forma, os valores dos
LogFBChje-fen calculados para os diferentes pontos analisados neste trabalho, superiores a 5,
poderiam ser explicados pela presenga de outras moléculas que fluorescem neste comprimento de

onda, juntamente com o fenantreno.

4.4. Biomarcadores bioquimicos

A EROD pode ser induzida pela exposi¢ao a contaminantes relativamente especificos, sendo
que os mais potentes indutores da atividade desta enzima, em ordem decrescente, sdo as dioxinas,
os furanos, as bifenilas policloradas planares (PCBs), e por ultimo os HPAs (Safe, 1990). Apesar da
poténcia relativamente pequena dos HPAs para induzir a EROD comparada com estes outros
contaminantes, ela ¢ frequentemente utilizada no monitoramento de ambientes contaminados por
petroleo (Whyte et al., 2000). O aumento significativo da atividade da EROD nos peixes residentes
de ambos estudrios do presente estudo ¢ uma alteragdo frequentemente relatada em avaliacdes de
ecossistemas costeiros onde os organismos estdo sujeitos a exposicdo a contaminantes organicos,
incluindo derivados de petroleo (Fonseca et al., 2011; Kerambrun et al., 2011). A maior
concentragdo de fenantreno acumulado na bile em peixes residentes de SEBP-RE1 pode ter

influenciado na elevacdo da atividade da EROD, 8x maior que nos controles. Entretanto,
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concentragdes também significativas de fenantreno e criseno na bile de peixes expostos in sifu tanto
em SEBP-IS1 quanto em SEBJ-IS2 ndo estdo associadas a um aumento significativo da atividade
da EROD, que s6 apresentaram uma tendéncia de aumento de 2,4 e 4,3x, respectivamente. O menor
tempo de exposicdo dos peixes expostos in situ nos dois estudrios pode ser um fator influenciador
relevante, sugerindo que a atividade da EROD ¢ capaz de responder por uma exposi¢do cronica aos
contaminantes biodisponiveis nas areas de estudo.

Estratégias de exposicdo in situ com peixes enjaulados por periodos mais longos podem ser
elucidativas sobre a variabilidade deste biomarcador. Como exemplo de exposic¢do in situ por um
periodo superior ao do presente estudo pode-se citar o trabalho realizado por Kerambrun et al.
(2011), no qual os autores mantiveram robalos (Dicentrarchus labrax) e linguados (Scophthalmus
maximus) enjaulados por 38 dias em uma regido portudria na Franca e observaram indugdo
significativa da EROD e da GST apos este periodo. Em uma estratégia de exposi¢ao semelhante ao
presente trabalho, Winter et al. (2005), realizaram um estudo expondo peixes selvagens (residentes)
e peixes enjaulados por 4 semanas em rios poluidos no Reino Unido. Os autores observaram nos
peixes enjaulados respostas mais consistentes da atividade da EROD, sendo a indu¢do maior que o
controle na regido de poluicdo intermediaria (3 a 4x maior) e na area mais poluida (4 a 5x). Além do
aspecto tempo de exposi¢do, as diferengas no potencial de indu¢do da EROD por HPAs de
diferentes tamanhos também ¢ significativa (Bols et al., 1999). Fonseca et al. (2011) verificaram
que a maior indu¢do de EROD em trés espécies de peixe em dois estuarios portugueses nao ocorreu
no estuario com a maior concentracdio de HPAs totais, mas sim no estuario com maiores
concentragdes de HPAs de 4 a 6 anéis aromaticos, que sdo indutores mais potentes.

A maior indu¢ao da EROD neste estudo ocorreu nos animais residentes em SEBJ-RE2, 21x
superior aos controles, coletados na lagoa marginal ao estuario do Rio Jaboatdo, onde foram
detectadas as menores concentracdes de fenantreno e criseno na 4gua e na bile dos peixes avaliados.
Além do uso no monitoramento de areas contaminadas por diferentes fontes, a atividade da EROD
em peixes tem se destacado como ferramenta no monitoramento de efluentes de industrias de papel
e celulose, sendo utilizada como indicadora bioquimica das dioxinas geradas nos efluentes liquidos
deste tipo de industria (Munkittrick et al., 1994; Sepulveda et al., 2004). Dentre as fontes de
efluentes liquidos com maior potencial poluidor na Bacia Hidrografica do Rio Jaboatdo, uma
fabrica de papel e celulose (Souza & Tundisi, 2003) se destaca pela reconhecida ineficiéncia no
tratamento dos seus efluentes, e estes dados apontam para uma andlise mais detalhada dos efluentes
desta industria.

A atividade da GST ¢ comumente utilizada para avaliar o mecanismo de detoxificacdo
de fase II (conjuga¢do), devido a sua conhecida indug¢do por contaminantes organicos hidrofobicos,

incluindo HPAs e PCBs (van der Oost et al., 1996), além de outras classes de contaminantes, como
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os metais (Garcia-Alonso et al., 2011). Vdrios estudos reportam o aumento de GST no figado de
peixes expostos a areas com forte influéncia antropogénica (Vigano et al.,, 1998; Camargo &
Martinez, 2006). Porte et al. (2002) sugerem que apesar da GST também executar fungdo
antioxidante, em alguns peixes o principal papel executado ¢ a conjugagdo de xenobioticos,
particularmente em areas de baixa ou moderada poluicdo. Almeida et al. (2010) sugerem que a
resposta da GST pode ser dependente de uma série de fatores como a espécie, a substancia quimica
testada e condigdes ambientais (como exposi¢cdo a substancias puras ou misturas), € de acordo com
seu papel em cada situagcdo especifica ela pode ser induzida, inibida ou mesmo ndo ser afetada,
quando nao participar da biotransforma¢ao de determinada subtancia. Apesar desta enzima ndo ser
considerada especifica de nenhum grupo de contaminantes, ela pode ser considerada um
biomarcador de um possivel estado de estresse oxidativo (Machala et al., 1998). No presente estudo,
a atividade da GST foi induzida 2 vezes juntamente com a indugdo da EROD 21 vezes em relacao
ao controle nos peixes residentes no SEBJ-RE2, e foi induzida também 2x nos peixes expostos in
situ em SEBJ-IS2, e 2x nos peixes residentes em SEBP-REI.

Assim como a EROD, a indu¢do da GST nos peixes residentes em SEBP-RE1 pode estar
relacionada as concentragdes significativas de metabolitos de HPAs observadas. O fato da GST,
apesar de ndo especifica, ter sido induzida juntamente com a EROD também nos peixes residentes
do SEBJ-RE2, onde ndo foram detectadas concentragdes significativas de HPAs na bile ou na agua,
corrobora a possibilidade de estarem biodisponiveis em SEBJ-RE2 contaminantes organicos
semelhantes as dioxinas que podem induzir a EROD e a GST conjuntamente (Machala et al., 1998).

Portanto, a indu¢do de GST isoladamente ndo permite sugerir nenhum grupo de
contaminantes como potenciais agentes causais, mas talvez uma combinagao de efeitos na GST com
outros biomarcadores bioquimicos tenha maior possibilidade de pelo menos sugerir ou descartar
contaminantes quimicos biodisponiveis como agentes causais de alteracdes a nivel bioquimico. E
importante considerar que a area estuarina avaliada do SEBJ, além da influéncia de marinas e
barcos, que podem liberar HPAs, e da referida industria de papel, sofre também influéncia de
atividades agricolas, do cultivo de cana de aglicar ou culturas mistas realizadas ao longo da bacia
hidrografica do Rio Jaboatdo (Souza & Tundisi, 2003), que podem ser fontes relevantes de biocidas
para o sistema estuarino estudado.

E conhecido o uso de pesticidas inibidores da acetilcolinesterase no cultivo de cana de
acucar (Pessoa et al., 2011), e no caso dos organofosforados, também sdo indutores da GST
hepética, como relatado por (Ezemonye & Tongo, 2010). Neste estudo ndo foi detectada inibigao
significativa da AChE cerebral em nenhum dos pontos avaliados, exceto uma inibi¢do
marginalmente significativa (p = 0,068) nos peixes residentes do SEBP-RE1. Considerando-se a

indugdo conjunta da GST hepatica com esta inibi¢do aparente da AChE cerebral em P. vivipara
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residentes, € razodvel supor que existam contaminantes inibidores da AChE biodisponiveis na

regido urbana em SEBP-REI.

4.5. Biomarcadores comportamentais

A fim de relacionar respostas subcelulares a efeitos em maior nivel de organizagio
bioldgica, o uso de biomarcadores comportamentais em avaliagdes ambientais pode ser
particularmente interessante na composi¢do de estratégias com multiplos biomarcadores
objetivando monitorar ambientes impactados (Castro et al., 2004; Kerambrun et al., 2011).

Alteragdes no comportamento natatdrio normal de peixes, como as observadas no presente
estudo, podem trazer desequilibrio e serem de fato prejudiciais, tanto em niveis individuais quanto
populacionais, afetando, por exemplo, a eficiéncia de predagdo e a quantidade de energia disponivel
para o crescimento e outras funcgdes (Little & Finger, 1990). O aumento da velocidade natatoria
espontanea em P. vivipara detectado em SEBJ-IS2 difere dos efeitos letargicos ou de hipoatividade
comumente observados em estudos de laboratorio envolvendo exposi¢do de peixes a HPAs em
misturas complexas de 6leo (Kochhann et al., 2013; Kochhann et al., 2015), misturas com
concentragdes planejadas (Gongalves et al., 2008), ou com substancias individuais, principalmente
as que apresentam a partir de 3 anéis benzénicos (Correia et al., 2007; Almeida et al., 2012). No
capitulo 2 desta tese também verificou-se redugdo da atividade natatoria em P. vivipara apds
exposi¢ao por 96 h a uma mistura de igual propor¢do dos HPAs naftaleno, fenantreno e pireno, em
uma concentragio total de 150 ug L. No entanto, Torreiro-Melo et al. (2015), expondo P. vivipara
ao fenantreno puro, detectou hiperatividade associada com movimentos natatorios circulares apos
96 h de exposicdo as concentragdes de 50 e 200 ug L', seguida de hipoatividade na concentragdo
500 ug L. A hiperatividade em relagio a peixes controle também foi observada para peixes da
espécie Lepomis macrochirus ap6s exposicdo em um fluxo continuo ao HPA fluoreno nas
concentragdes de 120 e 250 pg L™ (Finger et al., 1985). Com base nestas informagdes, a exposi¢io
a HPAs em concentragdes subletais podem causar tanto hipoatividade quanto hiperatividade
natatoria, e no caso dos peixes expostos in situ em SEBJ-IS2, as concentragdes detectadas de Bilefe,
e Bilei podem estar causando esta hiperatividade, sem descartar a potencialidade deste efeito estar
também sendo influenciado por outros contaminantes biodisponiveis. Além disso, o aumento da
velocidade dos peixes do SEBJ-IS2 pode estar relacionado a inducdo da GST observada para estes
peixes. Tanto a GST quando a atividade natatoria espontanea sdo biomarcadores que podem ser
utilizados para avaliar o uso de recursos energéticos para a biotransformag¢do ou locomogao em
peixes sob influéncia de estresse toxico (Schmidt et al., 2004).

O aumento da demanda por estes recursos energéticos para biotransformacdo de

contaminantes pode disparar respostas compensatorias, como hiperglicemia e liberacdo de algumas
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catecolaminas (e.g. adrenalina, noradrenalina, dopamina) (Gesto et al., 2006). Os efeitos das
alteracdes no metabolismo destes neurotransmissores monoaminérgicos no comportamento
natatério dos peixes ainda ndo sdo totalmente conhecidos. Contudo, ¢ possivel especular que
neurotransmissores relacionados ao sistema nervoso simpatico (e.g. adrenalina) e ao parassimpatico
(e.g.noradrenalina) possam ser liberados em diferentes momentos do stress, criando situagdo de
alerta ou de equilibrio (homeostase), que poderiam causar efeitos distintos sobre o comportamento
natatorio dos peixes, como por exemplo, de hiperatividade e hipoatividade, respectivamente.
Camargo & Martinez (2006) ap6s exposicao de peixes da espécie Prochilodus lineatus por 7 dias
em gaiolas ao longo de um coérrego urbano fortemente contaminado por atividades antrdpicas,
observaram indugdo da GST e hiperglicemia como indicativos associados de biotransformagao e
resposta compensatoria, respectivamente. Estas respostas podem alterar o comportamento dos
peixes (Ortiz & Lutz, 1995), inclusive o de natacdo espontanea (Qverli et al., 1998). Finger et al.
(1985) afirmam que peixes hiperativos utilizam energia a taxas mais altas que peixes normais ou
letargicos, contudo a letargia pode incidir devido a uma situagdo de estresse em consequéncia a esta
elevacao do metabolismo.

A resisténcia natatoria foi um comportamento sensivelmente afetado em P. vivipara exposto
em 3 dos 4 pontos avaliados, correlacionada negativamente com a indugdo da GST nos mesmos 3
pontos, e também parcialmente com a indu¢do da EROD nos dois pontos onde foram coletados
animais residentes nos dois estuarios.

A resisténcia ou capacidade natatéria ¢ uma habilidade dos peixes capaz de integrar as
qualidades fisiologicas de gerar e coordenar energia locomotora, necessarias para fungdes
essenciais, como escapar de predadores ou migragdo (Little et al., 1990). Possivelmente o alto custo
metabolico envolvido na biotransformacao de contaminantes (evidenciado pela indu¢do de EROD e
GST), discutido anteriormente, comprometeu a capacidade de natagdo prolongada de P. vivipara no
presente estudo. Assim, a fadiga observada nestes peixes ¢ um comportamento ecologicamente
relevante que sinaliza um fendmeno fisioldgico (Scott & Sloman, 2004), e pode caracterizar nao
apenas exaustdo, como também a economia e alocagdo de energia, fator de grande importancia
metabolica (Nelson, 1990).

A resisténcia natatoria apresentou maior sensibilidade aos efeitos da exposicdo quando
comparado a velocidade natatdria espontinea, sendo afetado em trés dos quatro ambientes onde os
peixes foram expostos. Tal resultado contraria alguns estudos de laboratéorio com HPAs, que
atribuem efeitos mais sensiveis a atividade natatdria, como por exemplo, Finger et al. (1985), que
observaram efeitos na resisténcia natatéria em Lepomis macrochirus somente na maior
concentragdo de exposigdo (1000 pg L) ao fluoreno, enquanto efeitos na natagio espontinea

puderam ser observados ja a partir de 120 pg L. De forma semelhante, Torreiro-Melo et al. (2015)
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observaram reducdo na resisténcia natatdria em P. vivipara apds exposi¢ao por 96 h ao fenantreno
na concentragio de 500 pg L™, enquanto a natagdo espontanea foi afetada em concentragdes com
uma ordem de grandeza de diferenga (50 pg L™). No entanto, Oliveira et al. (2012) nio observaram
esta diferenca entre os pardmetros para Pomatoschistus microps exposto por 96 h ao pireno. Neste
trabalho os autores observaram a mesma concentragdo de efeito observado (CEO) para resisténcia,
atividade natatoria e ainda para os metabolitos equivalentes de pireno na bile dos peixes expostos.

A evidente correlacdo negativa entre redugdo da resisténcia natatéria e indu¢do da GST, e
parcialmente da EROD, sugere um possivel potencial preditivo destes cldssicos biomarcadores
bioquimicos para efeitos ecologicamente relevantes na resisténcia natatoria dos peixes avaliados no

presente estudo.
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5. CONCLUSOES

A exposi¢cdo a poluentes nos dois ecossistemas estuarinos estudados foi evidenciada por
relacdes entre concentragdes internas significativas de HPAs na bile, biomarcadores bioquimicos,
de bioconcentragdo, e biomarcadores comportamentais, considerando a complexidade das relagdes
que envolvem a exposi¢do, metabolismo, mecanismos de acdo toxica, e efeitos ecologicamente
relevantes de poluentes.

A induc¢do da EROD nos peixes residentes € da GST nos peixes residentes e expostos in situ
em SEBJ enfatiza a necessidade da combinacdo de estratégias de exposicdo para avaliacdo de
efeitos cronicos com estes biomarcadores. A indu¢ao da GST concomitante a redugao da resisténcia
natatéria dos individuos sugere uma possivel correlagdo preditiva de que uma alteracdo bioquimica
esteja sinalizando um efeito comportamental relevante para a espécie.

As variagdes nos parametros bioldgicos em funcdo do tipo de exposicdo (in situ e
residentes), e das concentracdes de HAPDDs na 4gua e HPAs na bile dos peixes nas areas de estudo
reforcam a necessidade da composi¢do de estratégias com multiplas medidas bioldgicas e quimicas
a fim de compreender diferentes mecanismos de resposta a contaminagdo, em diferentes
magnitudes.

Este estudo desenvolveu e testou metodologias que permitem o uso de Poecilia vivipara no
monitoramento ambiental, e demonstra a viabilidade e potencial do uso desta espécie, relacionando
concentragdes internas de exposi¢do a HPAs na bile, biomarcadores bioquimicos e alteragdes

comportamentais ecologicamente relevantes.
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CONCLUSAO

Concentragdes biliares de HPAs foram quantificadas e estiveram relacionadas a alteragdes
de comportamentos do barrigudinho Poecilia vivipara. A exposi¢ao ao fenantreno reduziu a captura
de presas e a resisténcia natatoria, e provocou alteracdes significativas na velocidade natatoria e na
trajetoria dos peixes. A exposicdo a mistura dos HPAs naftaleno, fenantreno e pireno provocou
redu¢do da velocidade e resisténcia natatdrias, comportamentos ecologicamente relevantes para
manutencdo da sobrevivéncia em peixes. A bioconcentragdo destes metabodlitos observada nos
peixes se assemelha as previsdes de bioconcentragdo a partir do (Kow), o que sugere que a divisdo
entre a agua e o octanol simula razoavelmente a divisdo entre 4gua e bile no interior da vesicula
biliar dos peixes expostos.

Tanto a técnica de fluorescéncia fixa (FF) quanto a técnica cromatografica (CLAE-F)
possibilitaram a detec¢do dos metabdlitos dos HPAs em concentragdes ambientalmente relevantes
da mistura de HPAs na agua. Contudo, a técnica de fluorescéncia fixa ¢ indicada para o uso em
programas de monitoramento ambiental de contaminagdo por hidrocarbonetos de petréleo por ser
simples, rapida e apresentar custo relativamente baixo.

A exposicdo a poluentes nos dois ecossistemas estuarinos estudados foi evidenciada por
relacdes entre concentragdes internas significativas de HPAs, biomarcadores bioquimicos, de
bioconcentracdo, e biomarcadores comportamentais, considerando a complexidade das relagdes que
envolvem a exposicdo, metabolismo, mecanismos de agdo toxica, e efeitos ecologicamente
relevantes de poluentes.

A inducdo da EROD apenas nos peixes residentes enfatiza a necessidade da combinagdo de
estratégias de exposicdo in situ de exposi¢do relativamente curta com a coleta de individuos
residentes, no que se refere a importancia de periodos mais longos de exposi¢do para avaliagdo de
efeitos cronicos.

As variagdes nos parametros bioldgicos observadas em campo em relacdo ao tipo de
exposicdo (in situ e residentes), as concentracdes de HAPDDs na agua e aos HPAs na bile dos
peixes reforgam a necessidade da aplicagdo de estratégias com multiplas medidas biologicas e
quimicas a fim de compreender diferentes mecanismos de resposta a contaminagdo, em diferentes
magnitudes.

A utilizagdo de P. vivipara como espécie sentinela se mostrou adequada para a avaliagdo da
qualidade ambiental em estudrios tropicais, e pode ser empregada em programas de
biomonitoramento em regides tropicais utilizando uma combinacdo de estratégias laboratoriais, de
exposi¢do in situ controlada e com o uso de individuos residentes nos ambientes aquaticos a serem

avaliados.
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Cabe salientar que a mencionada presenca de multiplas fontes e misturas de poluentes nas
areas de estudo, associada a quase auséncia de informacdes sobre a concentracdo de contaminantes
organicos nos dois estudrios avaliados, com exce¢do da contaminacdo por HPAs, torna o
estabelecimento de relagdes inequivocas de causa efeito quase impossiveis. Entretanto, a
abordagem utilizada no presente estudo produziu resultados que permitiram estabelecer relagdes
cientificamente embasadas entre efeitos comportamentais ecologicamente relevantes que estdo
sendo causados em individuos de P. vivipara residentes nestes dois estuarios, e mecanismos de a¢ao
toxica baseados nos biomarcadores bioquimicos e de bioconcentragdo. Estes resultados permitem
direcionar investigacdes futuras tanto a nivel de controle da poluicdo pelos 6rgdos competentes,
quanto a nivel cientifico, tentando melhor compreender como podemos utilizar os biomarcadores

para definitivamente prever efeitos ecologicamente indesejaveis, e evita-los.
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