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RESUMO

Os peixes apresentam diversidade na morfologia, comportamento, habitat e

biologia. Há conhecimento suficiente de suas taxonomias e ciclos de vida,

caracterizando-os como bons indicadores de qualidade ambiental e

contaminação em organismos marinhos. Algumas espécies de peixe têm

importância econômica e a presença de contaminantes pode ser usada para

investigar riscos ecológicos e para a saúde humana devido ao consumo de

pescado. Investigar os níveis de contaminantes no pescado é importante para

assegurar a segurança alimentar da população consumidora. Poluentes

orgânicos persistentes (POPs) e metais estão entre os contaminantes mais

estudados e preocupantes no meio ambiente, pois seus efeitos podem

ameaçar a diversidade biológica dos ecossistemas impactados e a saúde

humana. As concentrações de POPs (bifenilas policloradas - PCBs - e

pesticidas organoclorados) e metais (As, Cd, Pb, Cu, Cr, Ni, Zn e Hg) foram

analisadas em amostras de músculo e/ou fígado nas espécies:

Scomberomorus cavalla, Hypanus berthalutzae e Epinephelus itajara. As

concentrações de PCBs no fígado foram maiores do que no músculo. Os

grupos homólogos de PCBs mais representativos nas amostras foram hexa,

hepta e pentaclorobifenilas, respectivamente. Em relação ao pesticida DDT,

quando presente, apenas p,p'-DDT, p,p'-DDD e p,p'-DDE foram detectados nas

amostras. Os pesticidas HCHs e CHLs não foram encontrados nas amostras.

Apenas os metais Cu, As, Cd, Pb e Hg foram detectados nas amostras acima

do limite de quantificação (LQ). Apesar da contaminação presente, as três

espécies são seguras para consumo pela população adulta, pois apresentaram

concentrações abaixo do limite de segurança estabelecido pelas legislações de

saúde vigentes. Dessa forma, conclui-se que os níveis de contaminação podem

divergir em diferentes espécies de peixes devido à influência de fatores

ambientais e biológicos. Além disso, indivíduos diferentes também acumulam

concentrações distintas de contaminantes (na mesma população) em função

da sua própria história de vida, que pode ser influenciada por inúmeros fatores,

tais como sexo e estágio de desenvolvimento gonadal.



Palavras-chave: POPs; metais; poluição; segurança alimentar; conservação



ABSTRACT

Fishes exhibit diversity in morphology, behavior, habitat and biology. Their

taxonomy and life cycle are sufficiently known, making them as good indicators

for contamination and environmental quality. Some species are economically

important, and studies of contamination can be used for assessing ecological

and human health risks as a consequence of seafood consumption. Persistent

organic pollutants (POPs) and metals are among the most studied

contaminants in the environment since they threaten biological diversity of

impacted ecosystems and the human health. In this study, concentrations of

POPs (polychlorinated biphenyls - PCBs - and organochlorine pesticides - OCP)

and metals (As, Cd, Pb, Cu, Cr, Ni, Zn and Hg) were investigated in muscle

and/or liver samples of the following species: Scomberomorus cavalla, Hypanus

berthalutzae and Epinephelus itajara. Concentration of PCBs in liver were

higher than in muscle. The most representative PCB homologous groups in the

samples were hexa-, hepta and penta-CBs, respectively. Regarding OCPs, just

p,p'-DDT, p,p'-DDD and p,p'-DDE were detected in the samples. HCHs, CHLs

and mirex were not found above the limits of quantitation (LQ). Cu, As, Cd, Pb

and Hg were the metals found in fish tissues. Despite contamination, all three

species are safe for consumption since they exhibit levels below the safety

limits set by seafood safety regulations. It is concluded that contamination levels

may differ among fish species due to environmental and/or biological factors. In

the same fish population, different individuals can accumulate different levels of

contaminants depending on their own life history that can be influenced by

numerous variables such as sex and gonad development stage.

Keywords: POPs; metals; pollution; food safety; conservation
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1 INTRODUÇÃO

1.1 PEIXES

O termo “Peixes” não é uma classificação taxonômica zoológica, pois

designa um grupo parafilético, isto é, aquele no qual o ancestral comum mais

recente está incluído, mas não estão todos os descendentes desse ancestral

comum. Esse termo é usado por questão de conveniência para descrever

vertebrados aquáticos que possuem brânquias ao longo da vida e membros,

quando presentes, em forma de nadadeira (NELSON et al., 2016).

Os peixes apresentam uma enorme diversidade na morfologia, no

comportamento, nos habitats que ocupam e na sua biologia (NELSON et al.,

2016). Os organismos marinhos possuem distribuição geográfica bastante

ampla e apesar da aparente conectividade entre os diferentes ambientes

marinhos há uma série de barreiras geográficas, presentes ou que já existiram,

separando diferentes conjuntos de organismos em diferentes áreas geográficas.

Essas barreiras podem ser físicas, como continentes e correntes marinhas,

e/ou ecofisiológicas, como temperatura e profundidade (MENEZES et al., 2003),

Em relação à alimentação, os peixes estão adaptados a uma grande

variedade de alimentos e alguns são especializados ou altamente adaptados

para se alimentar de itens como zooplâncton, moluscos e corais (NELSON et

al., 2016). Em relação à particularidade desse grupo diverso, algumas espécies

de peixes produzem veneno, eletricidade, som ou luz. Em relação à

manutenção de temperatura corporal, a maioria das espécies é ectotérmica

(animais que não conseguem controlar a sua temperatura corporal de forma a

mantê-la constante) embora alguns tubarões e escombrídeos tenham

desenvolvido endotermia (capacidade de utilizar o metabolismo para produzir

calor e manter a temperatura corporal, independentemente do ambiente) em ao

menos uma parte do corpo (NELSON et al., 2016). Em relação ao

comportamento reprodutivo, algumas espécies demonstram cuidado parental

com seus descendentes e outras espécies espalham milhões de ovos que

ficam expostos à predação. Enquanto a maioria dos peixes possui um padrão

sexual fixo, outros grupos são hermafroditas (NELSON et al., 2016).
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Os peixes têm importância variada para a população humana, incluindo

valor alimentar/nutricional, valor econômico para nações através da importação

e exportação de produtos, valor recreativo e psicológico na pesca recreativa e

esportiva, valor de contemplação com o aquarismo e valor para a saúde

ambiental como indicadores de poluição (NELSON et al., 2016).

1.1.1 IMPORTÂNCIA DOS PEIXES NA ALIMENTAÇÃO

O consumo de peixe é uma alternativa alimentar de elevado valor

nutritivo, pois é uma importante fonte de proteínas de alta qualidade, visto que

contém todos os aminoácidos essenciais, vitaminas, minerais e especialmente

ácidos graxos poliinsaturados (ex.: ômega 3) para a dieta humana, além de

apresentar alta digestibilidade (DOMINGO, 2007; AFONSO et al., 2013;

HOEKSTRA et al., 2013; WANG et al., 2015; FAO, 2016). Os peixes

considerados mais gordurosos como a sardinha e o salmão fornecem

principalmente vitaminas do complexo B, vitamina A e vitamina D. Os minerais

presentes nos peixes em geral são principalmente cálcio e fósforo, além de

ferro, cobre, selênio e iodo nos peixes marinhos (SARTORI & AMANCIO, 2012).

Eles possuem baixo teor relativo de sódio, sendo uma opção viável em dietas

restritivas para esse mineral (SARTORI & AMANCIO, 2012). O consumo de

peixes gordurosos é indicado uma ou duas vezes por semana devido à

quantidade de EPA (ácido graxo eicosapentaenoico) e DHA (ácido graxo

docosahexaenoico) (ômega 3), principalmente para gestantes e mulheres que

planejam engravidar (SARTORI & AMANCIO, 2012). Parte dos ácidos graxos

ingeridos vão integrar os fosfolipídios das membranas celulares (SARTORI &

AMANCIO, 2012).

1.1.2 DIFERENÇA NA COMPOSIÇÃO TECIDUAL DOS PEIXES

Os peixes são compostos basicamente por água, carboidratos, lipídios e

proteínas. Esses constituintes químicos e suas quantidades variam entre as

diferentes espécies e entre indivíduos da mesma espécie em função da época

e local de captura, habitat, sexo e idade (JACQUOT, 1961; STANSBY, 1954;

1962; SARTORI & AMANCIO, 2012). A fração lipídica oscila bastante ao longo
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do ciclo de vida em uma mesma espécie, apresentando valores mínimos

durante a ovulação (MARSHALL, 1999; ABABOUCH, 2005).

A água é o componente principal na composição dos peixes. Por

exemplo, seu teor no músculo pode variar entre 60 e 85% (INSA, 2020). Os

peixes considerados mais “magros” apresentam teores de umidade maiores em

relação aos mais “gordos” (INSA, 2020). A classificação em peixes “gordos” e

“magros” se dá através da estimativa do teor percentual de lipídios nas partes

comestíveis, isto é, a porção do peixe que pode ser integralmente utilizada

como alimento. Peixes magros possuem teor de gordura inferior a 2%, peixes

com baixo teor de gordura apresentam percentuais lipídicos entre 2 e 4%,

peixes com médio teor de gordura apresentam percentuais entre 4 e 8% e

peixes gordos apresentam teor de gordura superior a 8% (ACKMAN, 1990). As

espécies analisadas neste trabalho enquadram-se na categoria de peixes

magros com a média de teor lipídico sendo: 0,43% para Epinephelus itajara

(mero), 0,61% para Hypanus berthalutzae (raia) e 1,27% para Scomberomorus

cavalla.

Em relação aos lipídios, o teor de gordura varia com uma amplitude

maior que os teores de água, proteínas ou minerais, com algumas espécies

apresentando valores aproximadamente 300 vezes superiores a outras (FAO,

2001). As proteínas representam aproximadamente 16 a 21% da massa do

músculo dos peixes (HUSS, 1995). Elas são constituídas por fibras curtas

organizadas em segmentos separados por camadas finas de tecido conjuntivo,

sendo dispostas longitudinalmente e envolvidas por camadas mais espessas

de tecido conjuntivo (BELITZ et al., 2009).

1.1.3 CONSUMO DE PESCADO NO NORDESTE

Em 2008, as populações litorâneas da costa nordeste do Brasil

apresentaram as maiores taxas de consumo de peixes (12,8 kg hab-1). O perfil

de consumo foi diagnosticado com base na variedade de espécies de pescado

e na análise dos dados de aquisição de pescado da Pesquisa de Orçamentos

Familiares do IBGE (POF 2008/2009 - IBGE, 2009). Esse perfil estimou que a

aquisição alimentar domiciliar per capita anual (kg) do consumo de peixes foi

de 2,39 kg para pescado de água salgada e 1,61 kg para pescado de água
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doce (IBGE, 2010), totalizando 4 kg por ano. O elevado consumo de peixes da

região nordeste em relação a outras regiões é influenciado pela produção de

peixes comparativamente elevada a outras regiões do país. Por se tratar de um

alimento altamente perecível, o pescado deve ser consumido rapidamente para

não degradar e, dessa forma, apresentar melhor qualidade e menores preços

(SARTORI & AMANCIO, 2012). Apesar do valor nutricional, o consumo de

pescado é uma fonte potencial e importante de exposição a compostos tóxicos

para a população humana, tais como poluentes orgânicos persistentes (POPs)

e metais traço (KIVIRANTA et al., 2004; DARNERUD et al., 2006; BAPTISTA et

al., 2013a).

1.1.4 PEIXES COMO BIOMONITORES DE CONTAMINAÇÃO AMBIENTAL

Algumas espécies de peixes podem ser consideradas boas indicadoras

de qualidade ambiental e contaminação de organismos marinhos (ABDEL-BAKI

et al., 2011; AFONSO et al., 2017; GUSSO-CHOUERI et al., 2018) devido ao

conhecimento suficiente de suas taxonomias e ciclos de vida (GUSSO-

CHOUERI et al. 2018). Os peixes ocupam diferentes habitats e níveis tróficos,

sendo que os peixes de níveis tróficos mais elevados podem acumular grandes

quantidades de contaminantes (JARIC et al., 2011; GUSSO-CHOUERI et al.,

2018). Além disso, muitas espécies de peixes têm importância econômica

(GUSSO-CHOUERI et al., 2018).

Os peixes estão entre os organismos aquáticos mais suscetíveis às

substâncias tóxicas presentes na água (JARIC et al., 2011). Eles são sensíveis

a mudanças ambientais de curto prazo, como alterações nos níveis de oxigênio

dissolvido na água. A maioria das espécies apresenta um ciclo de vida

relativamente longo, facilitando o acúmulo de contaminantes. Desta forma, eles

têm sido frequentemente empregados na avaliação de poluição aguda e/ou

crônica (VERNENBERG, 1981; KASPER et al., 2007).

Em programas de monitoramento, o uso de peixes informa a qualidade

ambiental e o estado de contaminação dos animais investigados,

principalmente espécies de nível trófico superior (AZEVEDO et al., 2009). A

avaliação do estado de saúde dos peixes é um precursor de riscos ecológicos,

socioeconômicos e para a saúde humana devido ao seu consumo pelo homem
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(AZEVEDO et al., 2009; ABDEL-BAKI et al., 2011; AFONSO et al., 2017). Assim,

é necessário seguir a legislação específica para identificar níveis seguros para

consumo humano (TREVIZANI et al., 2019).

1.2 ESPÉCIES INVESTIGADAS NESTE ESTUDO

A escolha das espécies analisadas ocorreu devido as características

biológicas diferentes entre elas e habitats, mesmo sendo espécies costeiras e

predadores de topo em suas cadeias alimentares.

Tabela 1. Informações biológicas das espécies analisadas

Scomberomorus cavalla Hypanus berthalutzae Epinephelus itajara

Peixe ósseo Peixe cartilaginoso Peixe ósseo

Pelágico Demersal Pelágico

Migratório Visitante Territorial

Crescimento rápido Crescimento lento Crescimento lento

Fonte: A autora (2024).

1.2.1 SCOMBEROMORUS CAVALLA (Cuvier, 1829)

Figura 1. Foto de um indivíduo de Scomberomorus cavala

Fonte: Almeida (2011).

A cavala, cujo nome científico é Scomberomorus cavala, é um peixe

teleósteo que pertence à ordem Perciformes e à família Scombridae que

também inclui atuns e bonitos (FROESE & PAULY, 2023). É uma espécie

pelágica com registros ao longo do Oceano Atlântico ocidental desde

Massachusetts (EUA) até São Paulo (Brasil). Vive em águas costeiras entre as
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isóbatas de 5 a 140 m, sendo a maior ocorrência entre 5 e 15 m (FROESE &

PAULY, 2023). É considerada uma espécie importante para a pesca comercial

e recreativa (MIRANDA & YOGUI, 2016). No Nordeste do Brasil está entre os

recursos mais representativos para a pesca artesanal de pequena escala

(NÓBREGA & LESSA, 2009), porém não há informações sobre suas rotas

migratórias ao longo da costa Nordeste (MIRANDA & YOGUI, 2016). Apesar da

sua abundância na pesca, ela está classificada globalmente como “pouco

preocupante” de acordo com a IUCN (União Internacional para a Conservação

da Natureza) (FROESE & PAULY, 2023). A espécie também é utilizada como

biomonitora de contaminantes ambientais (CAI et al., 2007; PLOETZ et al.,

2007; COSTA & LACERDA, 2009; GLOVER et al., 2010). A cavala é carnívora

e se alimenta principalmente de clupeídeos e outros peixes ósseos, além de

camarões e lulas (MENEZES, 1969; FAO, 1983; COSTA & LACERDA, 2009).

Os indivíduos amostrados no trabalho de Fonteles-Filho (1988) apresentaram

comprimento total variando de 13,5 a 80,5 cm. No trabalho de Nóbrega &

Lessa (2009), o comprimento furcal variou de 11,5 a 136 cm.

1.2.2 HYPANUS BERTHALUTZAE Petean, Naylor & Lima, 2020

Figura 2. Foto de um indivíduo de Hypanus berthalutzae

Fonte: Carvalho-Filho (2008).

Atualmente denominada Hypanus berthalutzae, a espécie passou por

revisões taxonômicas recentes (LAST et al., 2016; PETEAN et al., 2020).

Anteriormente era referenciada como Hypanus americanus (2016 a 2020) e

Dasyatis americana (antes de 2016). A espécie pertence à classe

Elasmobranchii (tubarões e raias), ordem Myliobatiformes, família Dasyatidae e
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gênero Hypanus, sendo uma das nove espécies que compõem esse gênero

(LAST et al., 2016; PETEAN et al., 2020).

É uma raia predominantemente costeira, ocorrendo geralmente na

plataforma continental e preferindo habitats mais próximos de ambientes rasos

com baixas concentrações de fósforo e altas salinidades (PETEAN et al., 2020).

A espécie é endêmica do Brasil (PENTEAN et al., 2020) com distribuição

geográfica desde a foz do Rio Amazonas até o litoral do Estado de São Paulo

(MENNI & STEHMANN, 2000), sendo encontrada também nos arquipélagos

oceânicos de Fernando de Noronha e Atol das Rocas (ROSA & MOURA, 1997).

De acordo com a IUCN, está classificada como "vulnerável” tanto no Brasil

quanto globalmente (CHARVET et al., 2020; ICMBIO/MMA, 2022). H.

berthalutzae é generalista e mesopredadora, alimentando-se principalmente de

peixes teleósteos, crustáceos e cefalópodes. Seu nível trófico estimado é 3,81

(FIGUEIREDO, 1977; QUEIROZ et al., 2022). A largura do disco corporal varia

entre 34,5 e 170,0 cm (SILVA et al., 2007c; PETEAN et al., 2020; BRANCO-

NUNES et al., 2021; QUEIROZ et al., 2022).

1.2.3 EPINEPHELUS ITAJARA (Lichtenstein, 1822)

Figura 3. Foto de um indivíduo de Epinephelus itajara

Fonte: Bertoncini (2003).

O mero, cujo nome científico é Epinephelus itajara, é um peixe ósseo

que pertence à ordem Perciformes e família Epinephelidae (FROESE & PAULY,

2023). No Oceano Atlântico ocidental, sua distribuição ocorre desde a Carolina
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do Norte (EUA) até o sudeste do Brasil. No Atlântico oriental, sua distribuição

estende-se do Senegal ao Congo e raramente ocorre nas Ilhas Canárias

(FRANCESCONI & SCHWARTZ, 2000; FROESE & PAULY, 2023). Apresenta

ocorrência desde a costa até cerca de 100 m de profundidade em recifes,

manguezais, prados de fanerógamas marinhas e habitats estuarinos (SADOVY

& EKLUND, 1999). É um predador de topo se alimentado de uma ampla

diversidade de peixes e invertebrados (HUNTSMAN et al., 1999; SADOVY &

EKLUND, 1999). A espécie foi amplamente explorada pela pesca artesanal de

pequena e grande escala, principalmente em regiões habitadas por juvenis

(BENTES et al., 2019). Em função disso, enquadra-se como espécie

“vulnerável” na lista vermelha global (IUCN, 2024) e “criticamente ameaçado”

no Brasil (PORTARIA MMA Nº 148, 2022) onde sua captura e venda é proibida

desde 2002 por meio de uma moratória (PORTARIA IBAMA N° 121, 2002).

1.3 IMPACTOS AMBIENTAIS

De acordo com a resolução Nº 001 do CONAMA de 1986, entende-se

como impacto ambiental:

Qualquer alteração das propriedades físicas, químicas e biológicas do

meio ambiente, causada por qualquer forma de matéria ou energia

resultante das atividades humanas que, direta ou indiretamente,

afetam a saúde, a segurança e o bem-estar da população; as

atividades sociais e econômicas; a biota e a qualidade dos recursos

ambientais. (CONAMA,1986).

As pressões antropogênicas como a urbanização, a industrialização, as

atividades portuárias e o turismo têm contribuído para a degradação dos

ecossistemas principalmente nos ambientes costeiros suscetíveis à

eutrofização e poluição. Essa última inclui elevados níveis de contaminantes,

como o mercúrio (Hg) e os POPs. Dessa forma, as atividades humanas estão

entre as principais causas da atual crise ambiental (NIXON, 1995; KEMP et al.,

2005; MONASTERSKY, 2015; YOUNG et al., 2016; NATHANIEL et al., 2021).

As atividades antropogênicas modificam os gradientes ambientais e

criam habitats com novas condições específicas, afetando os organismos que

vivem neles. Essas alterações podem ocasionar o desaparecimento, a



20

permanência ou o aparecimento de novos organismos sob uma condição de

estresse (CLARKE et al., 2003; YUAN, 2006; POFF et al., 2007; HAWKINS et

al., 2010; 2015; HEINO et al., 2013; GROFFMAN et al., 2014). Além disso, a

variação nas condições ambientais entre regiões biogeográficas pode fazer

com que organismos com uma mesma característica respondam de forma

diferente ao seu ambiente (HEINO et al., 2013; SAITO et al., 2020). Assim, as

referências de tolerância e sensibilidade de uma região podem não ser

aplicáveis em outra (CHANG et al., 2014). A resposta de um organismo a um

gradiente ambiental depende da disponibilidade de recursos, do

comportamento ou de outro gradiente ambiental que muda ao longo da área de

distribuição (BOLNICK et al., 2011; HEINO et al., 2013; ZETTLER et al., 2013;

BURNER et al., 2021; KOPP et al., 2023).

A América do Sul é considerada uma das áreas mais vulneráveis do

mundo devido aos impactos antrópicos (BARLETTA et al., 2010). A maioria de

suas áreas costeiras foi danificada pela poluição, afetando significativamente a

pesca comercial costeira e marinha. Assim, o controle da poluição aquática foi

identificado como uma necessidade imediata para o manejo sustentado e a

conservação dos recursos pesqueiros e aquáticos existentes (ISLAM &

TANAKA, 2004).

É importante reconhecer o valor e a importância dos peixes e de outros

organismos para a vida humana. Ameaças à integridade do ambiente causadas

pelas atividades antropogênicas representam também uma séria ameaça aos

peixes. Por isso, esforços no sentido de classificar o estado de conservação

das espécies são importantes. A sociedade precisa ter ciência de quais

espécies estão em risco de se tornarem extintas ou ameaçadas de extinção

como consequência das atividades humanas (NELSON et al., 2016). Sendo

assim, há urgência na criação de políticas públicas para a conservação das

espécies ameaçadas a fim de evitar ou diminuir o risco de extinção devido à

poluição e degradação de seu habitat. Quanto mais diversa a população,

maiores são suas chances de resposta aos contaminantes devido a

variabilidade genética.

1.3.1 POLUIÇÃO MARINHA
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Conforme a Convenção das Nações Unidas sobre o Direito do Mar, o

conceito de “poluição do meio marinho” é a

“introdução pelo homem, direta ou indiretamente, de substâncias ou

de energia no meio marinho, incluindo os estuários, sempre que a

mesma provoque ou possa vir provocar efeitos nocivos, tais como

danos aos recursos vivos e à vida marinha, riscos à saúde do homem,

entrave às atividades marítimas, incluindo a pesca e as outras

utilizações legítimas do mar, alteração da qualidade da água do mar,

no que se refere à sua utilização, e deterioração dos locais de

recreio” (CNU, 1982).

De acordo com Williams (1996), existe apenas “uma poluição” no mundo

porque todo poluente que esteja no ar ou na terra tende a acabar no oceano.

Mesmo assim, a categorização da poluição é utilizada para facilitar a discussão

e o estudo sobre o tema. A maioria dos contaminantes estão interrelacionados,

comprometendo o meio ambiente e os organismos independentemente da

fonte de contaminação (ISLAM & TANAKA, 2004).

Atualmente, não existem ferramentas perfeitas para determinar a

poluição já que não se pode medir todos os contaminantes nem realizar todos

os testes possíveis para determinar a saúde de todos os organismos

(CHAPMAN et al., 2002). Não é possível determinar a poluição química, bem

como a sua extensão e importância, medindo apenas os níveis de tais

substâncias no ambiente, seja isoladamente ou em relação a outros fatores de

estresse que induzem alterações no ecossistema (LUDWIG & IANNUZZI, 2005;

CHAPMAN et al., 2007). Medir os níveis de substâncias químicas no ambiente

fornece informações sobre a contaminação e não sobre a poluição. A

diferenciação entre poluição e contaminação não pode ser feita apenas com

base em análises químicas porque tais análises não fornecem informações

sobre a biodisponibilidade ou a toxicidade de um contaminante para os

organismos vivos (CHAPMAN et al., 2007). Portanto, esta tese trata-se de um

trabalho sobre contaminação, não objetivando analisar toxicidade nas espécies

investigadas e/ou seres humanos.

Os efeitos indiretos causados aos organismos por contaminantes

químicos ou outros estressores (bióticos ou abióticos) só ocorrem quando já

existem efeitos diretos que podem impactar uma ou mais espécies e iniciar

uma cascata de efeitos observados ao longo da cadeia trófica (CHAPMAN et
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al., 2003; FLEEGER et al., 2003; CHAPMAN, 2004). A importância dos efeitos

indiretos pode aumentar com níveis crescentes de efeitos diretos. Porém, eles

são menos prováveis quando a poluição existente é tão grande que a maioria

das espécies em um ecossistema é diretamente afetada. Portanto, os efeitos

indiretos são mais prováveis em casos de poluição moderada (FLEEGER et al.,

2003; ZWART & POSTHUMA, 2005).

A produção e as emissões de poluentes são geralmente derivadas de

assentamentos humanos, uso de recursos e intervenções (desenvolvimento e

construção de infraestrutura), atividades agrícolas, desenvolvimento industrial,

urbanização, turismo etc. Conforme apresentado anteriormente, a sobre-

exploração e a degradação do habitat são as duas maiores ameaças às

populações de peixes, enquanto a poluição costeira e oceânica é uma ameaça

potencial generalizada a este grupo animal (BEZERRA et al., 2019). Por isso, é

importante o conhecimento das fontes de poluição e impactos nos

ecossistemas para uma melhor compreensão das respostas ambientais frente

aos poluentes. Isso é fundamental para formular políticas de prevenção (ISLAM

& TANAKA, 2004) já que a maioria das áreas costeiras do mundo foram

impactadas pela poluição, afetando significativamente a pesca comercial

costeira e marinha. Dessa forma, há uma necessidade imediata de controle da

poluição aquática para o manejo sustentável e a conservação dos recursos

pesqueiros e aquáticos existentes (ISLAM & TANAKA, 2004).

1.3.1.1 Contaminantes

Para entender o que é um contaminante, é importante diferenciar os

conceitos de “contaminação” e “poluição”. O primeiro refere-se à presença de

uma substância no ambiente natural em concentração acima de seu nível de

referência. O segundo conceito refere-se a qualquer tipo de contaminação que

resulte em efeitos biológicos adversos aos organismos vivos que habitam um

ambiente natural. Conclui-se, então, que todos os poluentes são contaminantes,

mas nem todos os contaminantes são poluentes (CHAPMAN, 2007). A poluição

está diretamente associada à biodisponibilidade do contaminante e à dose de

exposição dos organismos vivos. A biodisponibilidade depende de alguns

fatores, tais como especiação química do contaminante, parâmetros abióticos,
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compartimento ambiental e fisiologia dos organismos expostos (CHAPMAN et

al., 2003) Os contaminantes ambientais podem promover a degradação

ambiental, resultando em alterações tanto em nível de organismo quanto em

nível ecossistêmico (HERNÁNDEZ et al., 2013; BISWAS et al., 2018).

Os contaminantes químicos são substâncias indesejáveis que

geralmente não são introduzidos intencionalmente no meio ambiente, mas

podem estar presentes nos alimentos, por exemplo, em decorrência de

processos de manipulação, produção, processamento, manufatura, preparação,

embalagem, empacotamento, expedição, transporte e descarte (BRASIL, 1998;

AZEVEDO & CHASIN, 2003).

Geralmente, a absorção dos contaminantes pela biota é essencial para

que efeitos tóxicos sejam observados. Nos ambientes aquáticos, essa

absorção ocorre através da derme, das brânquias ou do trato digestivo. A

determinação química de contaminantes na biota pode fornecer informações

sobre sua presença e biodisponibilidade no sedimento (CHAPMAN, 2007).

A bioacessibilidade de contaminantes pode modificar os efeitos

potenciais para os organismos hospedeiros e para as presas que consomem

esses organismos (CHAPMAN, 2007). Os resíduos de contaminantes

encontrados na biota podem ser comparados com limites de toxicidade já

publicados ou derivados de experimentos. A adaptação à contaminação é um

processo genético que pode ocorrer por meio da perda de espécies

intolerantes. Isso deve ser mensurável em avaliações da comunidade

bentônica. A aclimatação à contaminação é um processo fisiológico que pode

diminuir as reservas de energia e reduzir os parâmetros críticos ao nível da

população (por exemplo, a reprodução). A aclimatação pode levar à perda de

espécies intolerantes e causar custos energéticos nos organismos tolerantes.

Quando esses custos são sutis, não são facilmente mensuráveis e não haverá

grandes efeitos no ecossistema, a não ser que haja fatores de estresse

adicionais, como cargas aumentadas de contaminantes tóxicos (CHAPMAN,

2007).

Os contaminantes de maior preocupação ambiental são: poluentes

orgânicos persistentes (POPs), nutrientes, óleos, radionuclídeos (isótopos

instáveis, ou seja, sujeitos ao processo de decaimento radioativo), metais traço,

patógenos, sedimentos, resíduos sólidos e detritos (WILLIAMS, 1996). O uso
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de pesticidas, compostos químicos e o lançamento de efluentes (domésticos,

industriais, etc) são algumas causas da contaminação ambiental. Seus efeitos

ameaçam a diversidade biológica dos ecossistemas impactados e a saúde

humana (GAVRILESCU et al., 2015; ROSE & RUPPEL, 2015; BURRI et al.,

2019). Quando presentes na dieta alimentar acima dos limites permitidos, os

contaminantes causam risco à saúde dos consumidores humanos (BRASIL,

1965; 1998).

Muitos parâmetros ecológicos e biológicos, como uso do habitat, dieta,

posição trófica, idade, sexo, tamanho corporal, estação do ano, conteúdo

lipídico e mobilidade desempenham papel importante nos padrões de

bioacumulação de contaminantes em peixes e outros organismos aquáticos

(VAN DER OOST et al., 2003). Mesmo quando presentes em pequenas

quantidades, os contaminantes podem se bioacumular ao longo da cadeia

alimentar e atingir concentrações prejudiciais aos predadores de topo, incluindo

o homem (COSTA & SAN'TANA, 2008; VERHAERT et al., 2017). Eles também

podem afetar espécies sensíveis ou estágios larvais, prejudicando o

funcionamento saudável e comprometendo os serviços do ecossistema

(CHAGNON et al., 2015; GILBERT, 2016).

1.3.1.1.1 POPs

Os poluentes orgânicos persistentes (POPs) são substâncias altamente

estáveis que podem permanecer inalteradas no ambiente por um longo período

e representam uma classe de contaminantes químicos extremamente danosos

aos organismos vivos (AMAP, 2002; JIAO et al., 2009). Eles são sintetizados

pelo homem e não ocorrem naturalmente na natureza, mas estão amplamente

distribuídos no planeta (AMAP, 2002; ALVES et al., 2010). Os POPs são

resistentes à degradação por processos bióticos e abióticos (alta persistência)

e têm grande potencial de transporte por longa distância, sendo encontrados

até mesmo em locais remotos (AMAP, 2002; FLORES et al., 2004; ALVES et al.,

2010). Dessa forma, eles têm sido reconhecidos como um dos grupos de

produtos químicos antropogênicos mais problemáticos das últimas décadas

(TIEYU et al., 2005; HONG, 2008; LEE et al., 2015).
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Os POPs apresentam meia-vida longa em solo/sedimento (anos ou

décadas), ar (vários dias) e biota (JONES & VOOGT, 1999). São insolúveis em

água e solúveis em substâncias apolares como óleos e gorduras, ou seja,

acumulam-se nos tecidos lipídicos (lipofilicidade) (AMAP, 2002; ALVES et al.,

2010; BRAIBANTE & ZAPPE, 2012). Na biota, os animais não têm uma boa

capacidade de metabolizá-los devido à sua estrutura química resistente e

estável (BRAIBANTE & ZAPPE, 2012), apresentando uma alta toxicidade

(AMAP, 2002; ALVES et al., 2010). Além disso, eles são bioacumulados a partir

de compartimentos ambientais e biomagnificam ao longo da cadeia alimentar,

aumentando a contaminação em níveis mais elevados da teia trófica (BORGA

et al., 2001; AMAP, 2002; ISLAM & TANAKA, 2004; ALVES et al., 2010; GOOD

et al., 2014; MALARVANNAN et al., 2014). Mesmo em baixas concentrações,

os POPs podem causar danos aos tecidos biológicos, sendo que estes variam

de acordo com hábitos alimentares, sexo e estágio de maturação (GARCÍA-

ALONSO et al., 2011; FUENTES et al., 2023).

Os POPs estão presentes em todo o globo terrestre. A América do Sul,

em particular, tem sido afetada por diferentes fontes de POPs, incluindo

praguicidas usados para fins agrícolas e/ou sanitários (ex.: pesticidas

organoclorados) e produtos químicos de uso industrial (ex.: bifenilas

policloradas) (UNEP, 2002; HONG, 2008; LEE et al., 2015).

1.3.1.1.1.1 Bifenilas policloradas (PCBs)

Figura 4. Representação genérica da estrutura molecular de uma bifenila policlorada (PCB)

Fonte: Blog da Engenharia (2024).
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As bifenilas policloradas (PCBs) são compostos organoclorados que

compreendem um grupo de 209 congêneres cujo número de átomos de cloro

ligado ao grupo bifenila varia de 1 a 10. O número e a posição desses átomos

vão definir a conformação espacial da molécula e seu potencial genotóxico

(BODIGUEL et al., 2009; SZLINDER-RICHERT et al., 2009; GONÇALVES,

2011). Estes compostos foram utilizados como isolante em equipamentos

elétricos e em várias outras aplicações industriais, como componentes de óleo

em transformadores e condensadores, fluidos hidráulicos e de troca de calor,

plastificantes em tintas, plásticos e selantes (FIEDLER, 1997; BREIVIK et al.,

2004; BODIGUEL et al., 2009).

Dos 209 congêneres existentes, aproximadamente 130 são encontrados

em misturas técnicas (WHO, 1992) e 7 deles (PCBs 28, 52, 101, 118, 138, 153

e 180) foram os mais abundantes nas misturas utilizadas na Europa

(WEBSTER et al., 2013). Em função disso, esses sete compostos têm sido

usados como indicadores de contaminação por PCBs na biota de países

europeus (SOBEK et al., 2010; BALDASSIN et al., 2012; MASCI et al., 2015).

PCBs foram produzidos nos EUA com o nome comercial de Aroclor (RUIZ-

FERNANDEZ et al., 2014). No Brasil, as misturas de Aroclor 1254 e Aroclor

1260 foram as mais utilizadas na formulação do Ascarel (MIRANDA, 2015). A

produção e o uso desses compostos químicos foram banidos ou limitados em

diversas regiões, porém quantidades consideráveis desses contaminantes

ainda circulam no ambiente (MEIJER et al., 2003). A produção, comércio e

utilização de PCBs no Brasil foram proibidos em 1981 (CETESB, 2012). Porém,

transformadores de concessionárias de energia daquela época (que utilizavam

o Ascarel) foram autorizados a permanecer em uso até o final de sua vida útil –

em torno de 40 anos (PEREIRA, 2004).

A principal via de dispersão de PCBs no ambiente é o transporte e a

deposição atmosférica, que alcança regiões mais distantes (COMBI, 2012).

Outras fontes são acidentes, derrames, vazamentos, armazenamento irregular

de equipamentos que contenham PCBs, fumaça decorrente da incineração de

produtos contendo PCBs e lançamento de efluentes industriais sem tratamento

nos corpos de água (BAIRD, 2002).
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1.3.1.1.1.2 Pesticidas organoclorados (OCPs)

Pesticidas organoclorados (OCPs) são compostos químicos utilizados no

controle de pragas (abrangendo inseticidas, herbicidas e fungicidas) com intuito

de diminuir os prejuízos, aumentar a produtividade na agricultura e erradicar

vetores de doenças (TORRES, 1998; D'AMATO et al., 2002; MIRANDA, 2015).

Os pesticidas e seus resíduos estão entre os agentes mais devastadores para

os ecossistemas aquáticos, visto que esses compostos afetam todos os níveis

da cadeia alimentar (DUURSMA & MARCHAND, 1974). A maioria dos

pesticidas não é rapidamente degradável por razões técnicas, uma vez que a

sua rápida degradação poderia inviabilizar a aplicabilidade. Apenas uma fração

pequena de todos os pesticidas aplicados agem diretamente nos organismos

alvo, mas um grande volume de resíduos permanece no meio ambiente onde

acaba se acumulando (DUURSMA & MARCHAND, 1974; ISLAM & TANAKA,

2004).

Em áreas agrícolas pulverizadas, a volatilização e a lixiviação para as

bacias hidrográficas são importantes fontes desses compostos para o seu

destino final no oceano (YOGUI, 2002). Alguns exemplos de pesticidas

organoclorados são o diclorodifeniltricloroetano (DDT), os metabólitos do DDT

(DDE e DDD), os hexaclorocicloexanos (α-HCH, β-HCH, γ-HCH e δ-HCH), os

ciclodienos (ex.: heptacloro e heptacloro epóxido) e os hidrocarbonetos

clorados (ex.: mirex) (D'AMATO et al., 2002). O DDT foi o pesticida de maior

importância histórica, sendo considerado benéfico até a descoberta de seus

efeitos nocivos no meio ambiente (ALVES-FILHO, 2002). A América do Sul foi

considerada o continente com o uso mais substancial de DDT no planeta (D’

AMATO et al., 2002). Seu transporte pelos rios reflete a influência das

atividades agrícolas nas bacias hidrográficas (BARHOUMI et al., 2014). Em

1985, a utilização, comércio e distribuição de pesticidas organoclorados foram

proibidos na agricultura brasileira (MMA, 2006). Já no ano de 1998, a

Secretaria de Vigilância Sanitária do Ministério da Saúde proibiu em definitivo a

utilização do DDT em programas de saúde pública, incluindo o combate à

malária (CCJ, 2008).

Figura 5. Fórmula estrutural do pesticida organoclorado p,p’ DDT
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Fonte: SciFinder (2013).

1.3.1.1.2 Elementos traço

Os elementos químicos podem ser divididos em algumas categorias,

incluindo essenciais, traço e tóxicos (PERRAULT et al., 2014). Muitos dos

elementos tóxicos são metais. Os metais traço são aqueles que ocorrem em

concentrações muito baixas no meio ambiente (isto é, concentração traço). Em

Oceanografia, os metais traço são aqueles que ocorrem na água do mar em

concentrações entre 0,05 e 50 nM (MILLERO, 2013). Nem todos os metais

traço que ocorrem em concentrações baixas (nível traço) no ambiente são

tóxicos ou prejudiciais à saúde do homem, como os elementos essenciais.

Os elementos essenciais são micronutrientes que precisam ser

consumidos diariamente em quantidades pequenas e adequadas para

sustentar as funções fisiológicas normais e vitais (GOLDHABER, 2003; HAS-

SCHÖN et al., 2006). Entretanto, quando absorvidos em quantidades elevadas,

esses metais estão associados a efeitos adversos à saúde e são considerados

tóxicos (FAO,1994). Assim, todos os elementos traço podem ser tóxicos aos

organismos vivos quando absorvidos em quantidades excessivas (MEDEIROS,

2011).

Altos níveis de metais traço foram relatados nos estuários da América do

Sul, o que pode representar um risco significativo para a biota (BARLETTA et

al., 2019). Os metais As, Cd, Pb, Hg e Sn correspondem a 20% das

substâncias químicas mais agressivas à saúde humana (ATSDR, 2005).

Concentrações de metais traço acima dos níveis permitidos para consumo

humano já foram relatadas em muitas espécies de peixes (BARLETTA et al.,

2019). A toxicidade causada por tais elementos e seus efeitos deletérios aos

organismos estão relacionados à sua concentração e à exposição crônica em

pequenas doses, o que pode ocasionar efeitos adversos ao homem quando

presentes em sua dieta (LEBLANC et al., 2000).
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Os metais traço, também conhecidos como metais pesados ou metais

tóxicos, são os metais prejudiciais à saúde do homem (MEDEIROS, 2011). O

termo metal pesado nomeia um subgrupo de metais e metaloides que são

associados à contaminação e potencialidade tóxica ou ecotóxica, tendo como

alguns critérios de classificação: densidade, peso atômico, número atômico,

propriedades químicas, dentre outros (IUPAC, 2002).

As concentrações de metais em músculo têm sido utilizadas para

investigar a sua possível transferência para populações humanas através do

consumo de pescado (LIMA-JÚNIOR et al., 2002; TREVIZANI et al., 2019).

Especificamente, a ingestão pode ser responsável pela absorção de mais de

90% dos metais em um organismo, sendo que o músculo pode atuar como um

reservatório de metais (MORENO-SIERRA et al., 2016; AFONSO et al., 2017;

ALAMDAR et al., 2017; SALGADO-RAMÍREZ et al., 2017). Já as análises

hepáticas têm sido usadas para investigar acúmulos mais recentes de metais,

sendo que altas concentrações podem indicar incorporação recente ou

circulação desses elementos no organismo (LIMA-JÚNIOR et al., 2002). Sabe-

se que elementos essenciais, traço e tóxicos se acumulam no fígado de peixes

ósseos (SORENSEN, 1991) e as concentrações hepáticas são altamente

variáveis entre as espécies (PERRAULT et al., 2014).

Os metais representam um problema devido à sua toxicidade,

persistência e estabilidade no ambiente além da capacidade de acumulação na

biota, incluindo peixes (ISLAM & TANAKA, 2004). Contudo, altos níveis de

metais encontrados na água e no sedimento nem sempre provocam riscos

toxicológicos diretos para a cadeia trófica, pois este risco só ocorre quando

esses elementos estão biodisponíveis para a biota (MOISEENKO &

KUDRYAVTSEVA, 2001).

A bioconcentração de metais no organismo ocorre em diferentes níveis

em vários tecidos, com as maiores taxas de curto prazo sendo observadas no

fígado (DIKANOVIC et al., 2016; EL-GHAZALY et al., 2016; AFONSO et al.,

2017; ALAMDAR et al., 2017; SALGADO-RAMÍREZ et al., 2017). Tal

bioconcentração inclui processos complexos que são regulados por fatores

exógenos (abióticos) e endógenos (bióticos). Os fatores exógenos são

parâmetros ambientais que influenciam a biodisponibilidade do metal na coluna

de água, como temperatura e salinidade. Os fatores endógenos estão nos
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próprios organismos e incluem idade, sexo, comprimento, peso, estado

fisiológico, hábitos alimentares, habitat e migração (AL-YOUSUF et al., 2000;

MOISEENKO & KUDRYAVTSEVA, 2001).

1.3.1.1.2.1 Mercúrio (Hg)

O mercúrio (Hg) é um metal não essencial e um dos contaminantes

potencialmente mais perigosos ao ecossistema aquático e ao meio ambiente

(MOREL et al., 1998; RAIMUNDO et al., 2010; JULIO et al., 2022). Ele também

é considerado onipresente e persistente (GOLDMAN & SHANNON, 2001;

WOLKIN et al., 2012) porque possui alta toxicidade, grande bioacumulação e

biomagnificação através das cadeias alimentares, particularmente em sua

forma metilada (JULIO et al., 2022).

O Hg é introduzido no meio ambiente por fontes naturais, como

emissões vulcânicas, liberações geotérmicas e queima de biomassa, e fontes

antropogênicas, principalmente a mineração, a produção de cloro-álcalis (fluido

utilizado na produção de cloro e soda cáustica, altamente corrosivo e que

requer muito cuidado no manuseio e nos processos industriais) e a combustão

de combustíveis fósseis (FITZGERALD et al., 1991; HANSEN & DANSCHER,

1997; RENZONI et al., 1998; CLARKSON, 2002; PIRRONE et al., 2010;

VOEGBORLO et al., 2010). Anualmente, grandes quantidades de mercúrio são

liberadas para a atmosfera, sendo aproximadamente 5.207 toneladas via fontes

naturais e 2.320 toneladas via atividades antropogênicas (PIRRONE et al.,

2010).

Quando presentes no ar, os vapores de mercúrio metálico são estáveis e

podem permanecer na atmosfera por até um ano, sendo transportados para as

regiões mais remotas do planeta (CLARKSON, 2002; DOREA et al., 2006).

Neste processo, o Hg pode ser novamente depositado na superfície da Terra

ou oxidado lentamente na atmosfera, gerando íons inorgânicos de mercúrio

que retornam aos solos, rios e lagoas juntamente com as chuvas (HANSEN &

DANSCHER, 1997; CLARKSON, 2002; BAEYENS et al., 2003; DOREA et al.,

2006). Uma vez no ambiente aquático, o Hg se deposita no fundo dos rios,

lagos e oceanos onde pode sofrer metilação, transformando-se em

metilmercúrio (MeHg). O processo de metilação é mediado por bactérias
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(anaeróbicas ou aeróbicas) e fungos, facilitando a sua acumulação em

organismos como os peixes. Após a bioacumulação, o Hg também sofre

biomagnificação na cadeia alimentar, atingindo concentrações muitas vezes

superiores aos níveis da água circundante nos predadores de topo (HARRIS et

al., 2003; CIZDZIEL & GERSTENBERGER, 2004; DOREA et al., 2006; MARCO,

2007; RAIMUNDO et al., 2010; MIKLAVČIČ et al., 2013). Consequentemente,

populações humanas consumidoras de pescado ficam expostas ao MeHg. Esta

exposição tende a aumentar, pois a produção de MeHg nos ecossistemas

oceânicos é incrementada pelo fornecimento de mercúrio inorgânico disponível

no ambiente (SELIN, 2009; SUNDERLAND & SELIN, 2013). O metilmercúrio é

a forma mais perigosa à saúde humana devido aos seus efeitos tóxicos no

organismo, visto que apresenta alta solubilidade para atravessar barreiras

biológicas, capacidade de bioacumulação e elevada meia-vida de eliminação

nos tecidos (MARCO, 2007).

O Hg acumula de maneira diferente em cada tecido biológico. Por

exemplo, no fígado tende a acumular a forma inorgânica de Hg, que

geralmente está relacionada com a alimentação mais recente do organismo.

No músculo, há um acúmulo de longo prazo de Hg, caracterizando sua

bioacumulação no organismo (COSTA & LACERDA, 2009). O pescado é um

componente importante na dieta humana, o que acarreta uma exposição

potencialmente elevada ao MeHg porque quase 100% do Hg encontrado nos

peixes encontra-se nesta forma metilada (CABANERO et al., 2004). Então, por

questões de segurança alimentar, deve-se gerenciar os hábitos de consumo de

pescado levando em consideração tanto seus riscos quanto seus benefícios

(VIERA et al., 2015). No Brasil há uma falta de controle e monitoramento

adequados sobre os níveis de Hg em pescado e sobre os riscos associados

aos consumidores. Por isso, há uma grande importância no monitoramento das

concentrações de Hg nas espécies de peixe que são alvo da pesca comercial

(COSTA & LACERDA, 2009).

1.3.2 PESCA

Segundo a legislação brasileira, a definição de pesca é “toda operação,

ação ou ato tendente a extrair, colher, apanhar, apreender ou capturar recursos
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pesqueiros”, que são definidos como “animais e vegetais hidróbios passíveis de

exploração, estudo ou pesquisa pela pesca amadora, de subsistência, científica,

comercial e pela aquicultura” (LEI Nº 11.959, 2009). A pesca pode ser

classificada em comercial (artesanal ou industrial) e não comercial (científica,

amadora ou de subsistência) (LEI Nº 11.959, 2009).

A pesca excessiva e a degradação do habitat dos organismos aquáticos

levam ao declínio dessas populações, com fragmentação das mesmas e perda

de biodiversidade (LEVIN et al., 2001; LOTZE et al., 2006; PAULY et al., 2016;

MEYER & MEDEIROS, 2017). As maiores indústrias pesqueiras do mundo têm

sido reportadas como degradadas ou ameaçadas, fazendo com que as

pescarias em alto mar se aproximem da costa e passem a competir com a

pesca artesanal costeira. Isso resultou em alta demanda por produtos

pesqueiros, os quais já excederam a captura disponível e sustentável (ISLAM &

TANAKA, 2004). A atenção de muitos comitês e agências está nas

preocupações contínuas sobre os problemas de extinção de espécies de

peixes, com esforços de conservação para salvar populações e espécies

(NELSON et al., 2016). No Brasil, não existe um programa nacional de

monitoramento ou banco de dados pesqueiro unificado, sendo que as

informações históricas estão desatualizadas desde 2011 (GONÇALVES-NETO

et al., 2021, BEZERRA et al., 2023).

1.4 RISCOS À SAÚDE HUMANA

Entre os contaminantes que apresentam maior risco à saúde humana

estão os PCBs, OCPs e Hg (em sua forma metilada). A população está exposta

a eles principalmente através do consumo de alimentos contaminados. Estima-

se que cerca de 90-98% da exposição humana aos PCBs ocorra

principalmente por meio do consumo de alimentos contaminados (MALISCH &

KOTZ, 2014). O consumo de pescado de origem marinha é a principal fonte de

exposição a PCBs, OCPs e MeHg para os seres humanos (MALM et al., 1995;

MERGLER et al., 2007; BAPTISTA et al., 2013a), principalmente através de

peixes predadores nos quais cerca de 90% do Hg está na forma metilada

(WHO, 2008).
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Cada mistura de PCBs tem atividade toxicológica e biológica diferente

devido ao mecanismo de ação específico de cada congênere (SAFE, 1990;

METCALFE & HAFFNER, 1995). Em geral, os principais efeitos são perda

contínua de peso corporal e alterações no fígado (WHO, 1992; ATSDR, 2000).

Em crianças, os efeitos são o desenvolvimento de câncer, interferências no

sistema imunológico e nas funções do aparelho reprodutivo (CHARNLEY &

KIMBROUGH, 2006). No feto, há alterações nos sistemas imunológico,

endócrino e nervoso central, danos hepáticos e na pele, alterações no

desenvolvimento (ex.: baixo peso do recém-nascido), alterações hormonais,

baixo desenvolvimento intelectual e problemas comportamentais (CORSOLINI

et al., 2005).

O DDT é um dos pesticidas organoclorados mais frequentemente

encontrados nos peixes (LANA et al., 2014; MIRANDA & YOGUI, 2016; EL-

KADY et al., 2017; THOMPSON et al., 2018). Ele causa efeitos cancerígenos

principalmente no pâncreas e no fígado (GARABRANT et al., 1992; BROWN et

al., 1993; COCCO et al., 1997; FRIZEK et al., 1997; TURUSOV et al., 2002) e

age como desregulador endócrino porque é antagonista do receptor andrógeno,

ocasionando câncer mamário em mulheres (WASSERMAN et al., 1974;

WOLFF et al., 1993; 1996; DEWAILLY et al., 1994; KRIEGER et al., 1994;

TURUSOV et al., 2002).

Quando ingerido, aproximadamente 95% do MeHg é absorvido

instantaneamente pelo trato gastrointestinal, alcançando a corrente sanguínea

e ligando-se a grupos sulfidrilas nas hemácias. Desta forma, ele é distribuído

para outros tecidos em aproximadamente 30 horas (CLARKSON, 2002; JECFA,

2004), provocando efeitos tóxicos principalmente no sistema nervoso central e

cardiovascular (VIRTANEN et al., 2007). O MeHg pode gerar uma perda no

quociente de inteligência (QI) humano quando a exposição ao contaminante

ocorre na fase de desenvolvimento (MAHAFFEY et al., 2011; BELLANGER et

al., 2013). Em adultos expostos a níveis altos, danos neurológicos são

ocasionados e podem levar à morte do indivíduo (COUNTER & BUCHANAN,

2004; NUTTALL, 2004). Além disso, o MeHg atravessa a barreira placentária e

alcança a circulação sanguínea do feto (TAO & WILLIE, 1998; CASTOLDI et al.,

2003; JECFA, 2004). Em função desses riscos, foi necessário estabelecer
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doses de referência para os níveis de ingestão toleráveis a fim de prevenir

riscos à saúde humana (VIEIRA et al., 2005).

1.4.1 AVALIAÇÃO DA SEGURANÇA ALIMENTAR

Há diversas formas de avaliar o risco à saúde a partir do consumo de

pescado contaminado por POPs e metais traço. Dentre as mais utilizadas para

contaminantes em geral, há a comparação das concentrações encontradas no

músculo do pescado com a legislação vigente. Cada país pode estabelecer seu

próprio critério ou limite, porém a maioria dos países usa os limites

estabelecidos pela Organização Mundial da Saúde (TREVIZANI et al., 2019).

No caso dos PCBs, há a abordagem de ingestão diária estimada (EDI) que se

baseia na equivalência tóxica dos congêneres mais tóxicos com o

contaminante de referência: 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-p-dioxina (2,3,7,8-TCDD).

Para metais há também a abordagem de dose de referência (RfD), que é uma

estimativa da dose de exposição diária ao consumidor que provavelmente não

causará efeito deletério em uma exposição contínua ao longo da vida (WHO,

2004). A partir do exposto acima é possível verificar que não há um padrão

para essa avaliação de segurança alimentar. Cada país pode seguir uma

metodologia diferente. O mesmo é válido para estudos publicados na literatura

científica. Além disso, também pode haver divergência na base de

concentração avaliada (peso úmido, seco ou lipídico) e na unidade de

concentração (ng g-1, µg g-1, etc). Independente da metodologia empregada, é

importante avaliar os níveis de contaminação no pescado pois é um indicador

de alerta precoce de possíveis impactos na saúde humana, já que muitos

desses efeitos são crônicos e não perceptíveis por observadores casuais,

apesar de gerarem consequências para toda a cadeia alimentar (ISLAM &

TANAKA, 2004).
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2 OBJETIVOS

2.1 OBJETIVO GERAL

Investigar contaminantes traço (POPs e metais) em espécies de peixes

da Região Nordeste (Paraíba, Pernambuco e Bahia) para avaliar o nível de

contaminação e a segurança alimentar do pescado.

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS

1 – Investigar alguns fatores que podem influenciar a acumulação de

contaminantes nos tecidos dos peixes.

2 – Gerar informações de contaminação por POPs e metais em peixes

costeiros com o intuito de colaborar com políticas de conservação de espécies,

particularmente aquelas sob risco de extinção (Epinephelus itajara).

3 – Avaliar a segurança alimentar do consumo de pescado pela

população humana a partir das espécies investigadas.

4 – Criticar a falta de padronização na apresentação dos resultados de

contaminantes ambientais em pescado e sugerir uma uniformização para

facilitar a comparação entre diferentes estudos.
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3 METODOLOGIA

A metodologia das análises químicas está detalhada em cada capítulo

artigo. Os POPs foram analisados no laboratório OrganoMAR (UFPE) e para as

análises de metais traços, amostras foram enviadas para laboratórios distintos:

Hg (Mercúrio) no LAQIA (UFSM) e As (arsênio), Cd (cádmio), Cr (cromo), Cu

(cobre), Ni (níquel), Pb (chumbo) e Zn (zinco) no ITEP. Abaixo segue um

organograma simplificado das etapas.

Figura 6. Organograma simplificado das etapas de análises químicas de POPs

Fonte: A autora (2024).

Figura 7. Organograma simplificado das etapas de análises químicas de metais traços
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Fonte: A autora (2024).

3.1 PROCEDIMENTOS DO LABORATÓRIO ORGANOMAR PARA ANÁLISES

DE POPS

3.1.1 LIMPEZA E DESCONTAMINAÇÃO DO MATERIAL

A vidraria antes de ser utilizada, foi mantida em solução detergente de

Extran alcalino (Merck) a 5% (8 h). Após este tempo mínimo, o material foi

enxaguado em água corrente (5x) e água destilada (3x), respectivamente. A

vidraria não volumétrica foi seca em estufa a 100 °C e calcinada em forno

mufla por 4 h a 450 °C. A vidraria volumétrica secou em temperatura ambiente

e antes de ser utilizada foi lavada (2x) com os solventes metanol,

diclorometano e n-hexano, respectivamente. Este procedimento é feito para

minimizar a contaminação das amostras e eliminar resíduos orgânicos

(MIRANDA, 2015).

3.1.2. SOLVENTES E SOLUÇÕES UTILIZADAS

Os solventes utilizados para limpeza de vidrarias e extração dos analitos

(diclorometano, metanol, n-hexano) foram grau de pureza pesticida. Os

padrões analíticos foram importados das empresas internacionais

AccuStandard (EUA) e Ultra Scientific (EUA) e foram utilizados no preparo das

soluções de padrão interno, padrão interno cromatográfico, fortificado, curva
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analítica, verificação da curva analítica e mistura contendo os 209 PCBs

(pureza acima de 99%) (MIRANDA, 2015).

3.1.3. CONTROLES DE QUALIDADE

Os critérios de aceitabilidade foram baseados em Sericano (1998) onde:

O branco (BCO) consiste em extrair uma quantidade de massa

semelhante à massa das amostras analisadas de sulfato de sódio calcinado

com o mesmo volume de solvente do método otimizado e deve passar pelas

mesmas etapas de laboratório que todas as amostras do lote correspondente.

Ele serve para avaliar a contaminação do lote analítico através da introdução

de interferentes nos procedimentos do laboratório e para ser válido, não deve

haver mais que 5% de analitos detectados em níveis superiores a 3 vezes o

limite de quantificação do instrumento (MIRANDA, 2015).

A matriz fortificada (MF) consiste na adição de uma quantidade

conhecida dos analitos de interesse em uma das amostras do lote analítico e

deve passar pelo mesmo processamento de laboratório junto com o lote de

amostras. Ela é empregada para avaliar a exatidão do método. O critério de

aceitabilidade define que 80% dos analitos fortificados devem ter recuperações

entre 40 e 130% e para isso, no cálculo é considerado somente os analitos cuja

concentração fortificada seja maior ou igual à concentração do mesmo analito

na amostra (MIRANDA, 2015).

A matriz fortificada duplicata (MFD) segue o mesmo critério da matriz

fortificada acrescentando o cálculo da diferença percentual relativa (DPR) (que

é calculada individualmente para cada analito) entre a MF e a MFD. A DPR

deve ser menor que 20% e serve para avaliar a precisão do método (MIRANDA,

2015).

O controle analítico (CA) é uma solução que contém o padrão interno

cromatográfico e os padrões internos, além dos analitos de interesse da

solução fortificada. É utilizado como referência para calcular a recuperação dos

padrões internos na amostra e para avaliar a integridade das soluções padrão

utilizadas nos procedimentos de laboratório. Ele não passa por nenhum

procedimento de laboratório e é injetado diretamente no GC-MS. A recuperação

de cada analito deve ser entre 80 e 120% (MIRANDA, 2015).
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O material de referência (MR) é constituído de uma matriz semelhante à

amostra. No atual trabalho foi utilizado o tecido de mexilhão (SRM 2974a -

Mytilus edulis) vendido comercialmente pelo NIST. O material vem

acompanhado de certificado de análise que especifica a concentração de

diversos PCBs e pesticidas organoclorados no mesmo. O critério de

aceitabilidade define que 80% dos analitos devem ter recuperações de ±35%

em torno da faixa de concentração especificada no certificado de análise. Para

o cálculo são considerados somente os analitos cuja concentração no MR seja

maior que 10 vezes o limite de quantificação do instrumento (MIRANDA, 2015).

4 ARTIGO 1 - CONTAMINAÇÃO DE PESCADO POR

ORGANOCLORADOS: ANÁLISE DE SCOMBEROMORUS CAVALLA

AMOSTRADA EM SALVADOR E O RISCO DE CONSUMO

RESUMO

Peixes são importantes para uma alimentação saudável, pois são fonte de

proteínas de alto valor biológico, ácidos graxos insaturados, vitaminas e

minerais, porém podem ser uma via de contaminação de poluentes orgânicos

persistentes (POPs). Dessa forma, algumas espécies de peixes de nível trófico

superior são usadas como biomonitoras de poluição marinha, como

Scomberomorus cavalla. Amostras de fígado e músculo de 11 indivíduos de S.

cavalla obtidas em Salvador, próximo a Baía de Todos os Santos entre outubro

de 2015 e janeiro de 2016, foram investigadas para os contaminantes bifenilas

policloradas (PCBs) e pesticidas organoclorados OCPs por cromatografia a gás

acoplada à espectrometria de massas. Mono-, di- e triclorobifenilas policloradas,

HCHs e mirex não foram detectados em nenhum tecido de S. cavalla. Apenas

p,p'-DDT, p,p'-DDD e p,p'-DDE foram detectados acima do limite de

quantificação (LQ) nas amostras. A concentração média de PCBs totais foi de

59,9 ng g-1 peso seco no músculo e 100 ng g-1 peso seco no fígado, enquanto a

média de DDTs no músculo foi de 4,8 ng g-1 peso seco e no fígado foi de 20,9

ng g-1 peso seco. A diferença na composição lipídica dos tecidos pode ter
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favorecido o acúmulo distinto dos contaminantes. Os PCBs encontrados nos

tecidos de S. cavalla são compatíveis com as formulações utilizadas no Brasil e

em outros países (Aroclor 1254 e 1260). O p,p'-DDT parece ser metabolizado

em p,p'-DDD no fígado de S. cavalla. Embora a espécie esteja contaminada, o

consumo humano pode ser considerado seguro de acordo com diferentes

regulamentações nacionais e internacionais. Devido ao potencial tóxico desses

poluentes, a fiscalização, o monitoramento das indústrias e equipamentos em

uso, bem como seu descarte devem ser rigorosos e frequentes.

INTRODUÇÃO

Peixes são importantes para uma alimentação saudável, pois são fonte

de proteínas de alto valor biológico, ácidos graxos insaturados, vitaminas (A e

D) e minerais como cálcio e fósforo (SIDHU, 2003; SARTORI & AMANCIO,

2012). Porém, sua ingestão pode expor os consumidores a produtos químicos

tóxicos produzidos pelo homem, como os organoclorados (BAPTISTA et al.,

2013a; MIRANDA & YOGUI, 2016). As populações de peixes que vivem em

águas costeiras são suscetíveis à contaminação ambiental proveniente de

bacias hidrográficas e escoamento continental, além da deposição atmosférica

(COSTA & LACERDA, 2009; MIRANDA & YOGUI, 2016; SANTOS et al., 2020;

SILVA et al., 2021). Devido à biomagnificação, as espécies de peixes de nível

trófico superior são usadas como biomonitoras adequadas para a poluição

marinha, principalmente aquelas de interesse comercial como Scomberomorus

cavalla porque podem ser usadas tanto para monitorar a poluição ambiental

quanto para avaliar a segurança de pescado para fins de consumo humano

(COSTA & LACERDA, 2009; MIRANDA & YOGUI, 2016; SANTOS et al., 2020;

SILVA et al., 2021).

S. cavalla é um peixe ósseo migratório que se distribui geograficamente

pela costa atlântica ocidental, é um predador com comportamento alimentar

voraz (COSTA & LACERDA, 2009; FROESE & PAULY, 2023) que se alimenta

principalmente de peixes (Clupeidae, Carangidae, Pomadasydae, Englaulidae),

moluscos (Loliginidae) e crustáceos (Penaeida) (FONTELES-FILHO, 1988).

Além disso é uma espécie comercial importante para a pesca artesanal no

Nordeste do Brasil (NÓBREGA & LESSA, 2009). Dessa forma, S. cavalla é



41

frequentemente usada em pesquisas para monitorar contaminantes, por

exemplo, metais e organoclorados (GRADY et al., 1989; ADAMS &

MCMICHAEL, 2007; PLOETZ et al., 2007; COSTA & LACERDA, 2009;

LACERDA et al., 2016; MIRANDA & YOGUI, 2016; SILVA et al., 2016; SILVA et

al., 2021).

Os compostos organoclorados são poluentes orgânicos persistentes

(POPs) classificados em dois grandes grupos: bifenilas policlorados (PCBs) e

pesticidas organoclorados (OCPs). Os PCBs foram amplamente utilizados

como fluidos dielétricos em capacitores e transformadores (SCHULZ et al.,

1989) e os OCPs amplamente utilizados em lavouras e no combate a vetores

de doenças tropicais como malária e leishmaniose (D'AMATO et al., 2002).

Eles entram no meio ambiente por meio da aplicação direta de pesticidas e

liberação de resíduos e subprodutos de processos industriais (RODAN, 2002;

E-SHAHAWI et al., 2010). Esses compostos apresentam as seguintes

características: transporte atmosférico de longa distância, resistência à

degradação, persistência no meio ambiente, toxicidade para humanos e

animais selvagens e bioacumulação em ecossistemas terrestres e aquáticos

(UNDP, 2011).

Nos sistemas aquáticos, tanto o sedimento quanto a água servem como

reservatórios para os POPs e os introduzem nas redes alimentares (ALHARBI

et al., 2018), visto que os organoclorados estão fortemente associados ao

material particulado em suspensão na coluna de água e acumulam-se nos

sedimentos. Assim, eles entram na cadeia alimentar marinha principalmente

por meio de filtradores e comedores de detritos e de resíduos depositados na

superfície (STORELLI et al., 2011a; b; WARNER et al., 2014). A maioria dos

animais é incapaz de metabolizá-los, facilitando o acúmulo em tecidos ricos em

lipídios (TANABE et al., 1991; JONES & VOOGT, 1999). Dessa forma,

organoclorados biomagnificam através da cadeia alimentar devido ao seu

caráter lipofílico e forte natureza bioacumulativa. Assim, os animais que

ocupam níveis tróficos mais altos estão mais expostos a esses compostos

sintéticos tóxicos. O equilíbrio entre absorção, metabolização, eliminação e

diluição pelo crescimento dita o padrão de acúmulo de organoclorados em um

organismo vivo ao longo de sua vida (STORELLI et al., 2011a; b; WARNER et
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al., 2014). Portanto, a ingestão desses animais contaminados pode levar a

vários problemas de saúde para aqueles que os consumirem.

Os problemas de saúde causados pelos efeitos dos organoclorados

incluem mudança na proporção sexual, câncer, fertilidade prejudicada e

anormalidades físicas (ALHARBI et al., 2018). No ambiente, os organismos são

expostos a vários POPs simultaneamente, o que pode levar a efeitos sinérgicos

que aumentariam sua toxicidade. Portanto, misturas de organoclorados na

natureza podem ser mais tóxicas do que o previsto em experimentos de

laboratório (WALKER, 2001). Os impactos negativos decorrentes dos

organoclorados levaram à assinatura de um tratado internacional conhecido

como Convenção de Estocolmo, com o objetivo de eliminar/reduzir a liberação

desses produtos químicos no meio ambiente. A convenção entrou em vigor em

2004, mas os organoclorados continuam a ser uma questão ambiental em todo

o mundo (OLISAH et al., 2019).

Este estudo teve como objetivos (1) analisar a quantidade de

organoclorados em Scomberomorus cavalla amostrada em Salvador e (2)

averiguar o risco de contaminação da população consumidora desse pescado

de acordo com diferentes regulamentos de segurança de pescado.

MATERIAL E MÉTODOS

LOCAL DE COLETA

A Bahia é o maior estado do Nordeste brasileiro e sua capital Salvador

tem 2,9 milhões de habitantes, sendo a quarta cidade mais populosa do Brasil

(IBGE, 2020). Os pesqueiros onde os indivíduos foram coletados estão

localizados ao largo da cidade de Salvador, que é cercada por portos e

indústrias, incluindo o maior complexo petroquímico situado na costa do Brasil

(CIRANO & LESSA, 2007; ANDRADE et al., 2017; SOTÃO-NETO et al., 2020).

AMOSTRAGEM

Apenas indivíduos adultos de S. cavalla (acima de 63 cm, FONTELES-

FILHO, 1988), frescos e inteiros (n = 11), foram adquiridos em peixarias de
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Salvador, entre outubro de 2015 e janeiro de 2016. Em geral, o tamanho do

animal e o conteúdo lipídico são bons preditores de variações de PCB em

alguns peixes teleósteos (GEWURTZ et al., 2011; RASMUSSEN et al., 2014).

Todos os indivíduos foram imediatamente transportados para o laboratório

OrganoMar para processamento preliminar.

PROCESSAMENTO DAS AMOSTRAS

Os parâmetros biológicos comprimento total (cm), sexo e estágio de

desova foram registrados no laboratório (Tabela 1). Este último foi determinado

com base no exame macroscópico cuidadoso das gônadas (HOLDEN & RAITT,

1974; VAZZOLER, 1996). Músculo e fígado foram cuidadosamente amostrados,

retirando-se a pele e parte externa de cada amostra com o auxílio de pinça e

bisturi de metal. Posteriormente, as amostras foram liofilizadas a -60 °C,

maceradas com pistilo e almofariz de porcelana, homogeneizadas,

armazenadas em frascos de vidro limpos e mantidos em freezer (-20 °C) até

análise química. Antes da liofilização, as subamostras foram pesadas em

balança analítica, colocadas em estufa (60 °C) por 24 h e novamente pesadas

para determinação gravimétrica de peso seco.

Tabela 1. Parâmetros biológicos de Scomberomorus cavalla capturadas em Salvador, nordeste
do Brasil.

Amostra 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11

Gênero
Ma

cho

Ma

cho

Fê

me

a

Ma

cho

Ma

cho

Fê

me

a

Fê

me

a

Fê

me

a

Fê

me

a

Ma

cho

Fê

me

a

Compriment

o total (cm)

86,

50

86,

00

101

,00

90,

50

83,

00

98,

50

103

,50

88,

50

98,

50

92,

50

102

,00

Estágio de

desova
Rec Mat Esg Esg Mat Esg Esg Esg Esg Mat Esg

CT- Comprimento total, ED - Estágio de desova, M – Macho, F- Fêmea, Esg – Esgotado, Mat –
Maturando, Rec - Recuperação

Fonte: A autora (2024).
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ANÁLISES QUÍMICAS

A análise de organoclorados utilizada neste estudo está detalhadamente

descrita em Yogui et al. (2003) e Miranda & Yogui (2016). Resumidamente, os

tecidos biológicos foram extraídos em aparato Soxhlet com 80 mL de n-hexano

e diclorometano (1:1, v/v) por 8 h. O extrato orgânico foi concentrado até 1 mL

e uma alíquota de 0,1 mL foi separada para determinação gravimétrica do peso

lipídico em balança microanalítica. O extrato restante foi purificado com ácido

sulfúrico (96%, m/v) e água destilada livre de orgânicos. O extrato final foi

concentrado até 0,5 mL sob um fluxo suave de nitrogênio. Os padrões internos

(DBOFB, PCB-103 e PCB-198) foram adicionados à amostra antes da extração,

enquanto o padrão de recuperação (TCMX) foi adicionado após todos os

procedimentos laboratoriais. Após este procedimento o extrato orgânico foi

injetado em um sistema de cromatografia gasosa acoplado a espectrometria de

massas (GC-MS, Agilent Technologies 7820A/5975C). Injeções separadas

foram feitas para PCBs e OCPs. Hélio (fluxo constante de 1,2 mL min-1 na

coluna) foi usado como gás de arraste em ambas as corridas. Uma coluna HP-

5ms (30 m × 0,25 mm × 0,25 μm) foi instalada no forno do GC. Para PCBs, a

temperatura do forno foi programada da seguinte forma: 75 °C por 3 min,

aquecimento a 15 °C min-1 até 150 °C, aquecimento a 2 °C min-1 até 260 °C e

aquecimento a 20 °C min-1 até 300 °C (1 min isotérmico). Para OCPs, o forno

de GC foi programado da seguinte forma: 100 °C, aquecimento a 10 °C min-1

até 200 °C e a 5 °C min-1 até 300 °C (3 min isotérmico). O quadrupolo do MS

foi operado no modo de monitoramento de íon selecionado (SIM). Quatro íons

m/z principais foram usados para identificação dos analitos: um para

quantificação e três para confirmação. Um total de 182 congêneres de PCB de

mono a decaclorobifenila foram identificados e quantificados. A lista completa

de congêneres de PCB está disponível em Apêndice 8.1. Para OCPs, 14

compostos foram investigados: HCHs (isômeros α, β, γ e δ), clordanos (cis-

clordano, trans-clordano e heptacloro), DDTs (p,p'-DDT, o,p'-DDT, p,p'-DDD,

o,p'-DDD, p,p'-DDE e o,p'-DDE) e mirex.

CONTROLE DE QUALIDADE
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Apenas 6,2 % dos analitos alvo foram detectados nos brancos de

laboratório. Esses traços de contaminação do branco foram subtraídos das

amostras em cada lote analítico. A recuperação média dos padrões internos foi

de 59,1 ± 2,6% (intervalo de confiança 95%). O material de referência

certificado NIST SRM 2974a (orgânicos em tecido de mexilhão liofilizado) foi

analisado para verificar a exatidão e precisão do método. A recuperação de

analitos certificados no material de referência foi em média de 104 ± 22,2 %

(intervalo de confiança 95%). O coeficiente de variação (CV) médio das

réplicas de referência foi de 6,9%. Os limites de quantificação (LQ) foram

calculados dividindo o nível de calibração mais baixo de um analito alvo pela

quantidade de amostra extraída. Os LQs para PCBs, DDTs, HCHs, clordanos

(CHLs), heptacloro e mirex variaram de 0,28 a 1,00 ng g-1 peso seco.

PARÂMETROS CROMATOGRÁFICOS

As análises das amostras foram feitas através de injeção splitless (sem

divisão de fluxo) em um cromatógrafo a gás acoplado a espectrômetro de

massas (GC-MS, Agilent Technologies, modelos 7820A e 5975C, com uma

coluna capilar (HP-5ms) de 30 m de comprimento, 0,25 mm de diâmetro interno

e 0,25 µm de espessura do filme da fase estacionária. Hélio foi o gás de arraste

utilizado com pureza de 99,9990% e com fluxo constante de 1,2 mL min-1

passando por dentro da coluna.

No injetor foram ajustadas as temperaturas de 270 °C para PCBs e

300 °C para pesticidas organoclorados, tendo como temperatura inicial do forno

100 °C para PCBs e 75 °C para pesticidas. A programação do forno para

realização da corrida de PCBs no cromatógrafo foi esta: 75 ºC (isotérmico por 3

min), rampa de 15 ºC min-1 até 150 ºC, rampa de 2 ºC min-1 até 260 ºC e rampa

de 20 ºC min-1 até 300 ºC (isotérmico por 1 min). Já para a análise dos

pesticidas foi: 100 ºC, rampa de 10 ºC min-1 até 200 ºC e rampa de 5 ºC min-1

até 300 ºC (isotérmico por 3 min). A operação do espectrômetro de massas foi

feita com fonte de ionização de elétrons (70 eV). As temperaturas usadas na

fonte de íons, quadrupolo e interface foram de 230, 150 e 300 °C,

respectivamente.
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ANÁLISE ESTATÍSTICA

Testes estatísticos foram feitos com BioEstat 5.0 e PAST 4.6 (HAMMER

et al., 2001). A normalidade dos dados e a homogeneidade das variâncias

foram avaliadas pelos testes Shapiro-Wilk e Levene, respectivamente. Devido à

falta de normalidade e/ou homocedasticidade dos conjuntos de dados, o teste

de Kruskal-Wallis foi escolhido para avaliar as diferenças de contaminação

entre os tecidos (músculo, fígado) e parâmetros biológicos (sexo, estágio de

desova).

INGESTÃO DIÁRIA

O cálculo da ingestão diária estimada humana (EDI) para PCBs foi

baseado em WHO (1998) e usou a seguinte equação:

EDI = (dl-PCBs × C)/PC

onde dl-PCBs é a soma de PCBs semelhantes à dioxina expresso como

equivalentes tóxicos (TEQ) em 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-p-dioxina (2,3,7,8-

TCDD) (pg g-1 peso úmido), C é o consumo de pescado pela população

humana (g dia-1) e PC é o peso corporal médio da população humana local (kg).

Os TEQ- PCBs foram calculados de acordo com os fatores de equivalência

tóxica (TEFs) propostos pela Organização Mundial da Saúde (OMS) (VAN DEN

BERG et al., 2006) (Tabela 2). O consumo médio de pescado da população

brasileira é de 20,97 g dia-1 (SEAFOOD BRASIL, 2021) enquanto o peso

corporal médio da população adulta é 70 kg (IBGE, 2010).

Tabela 2. Fatores de equivalência tóxica (TEF) e concentração média de PCBs - expressos em

termos de equivalentes tóxicos (TEQ) para 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-p-dioxina (2,3,7,8-TCDD) -

em Scomberomorus cavalla capturado em Salvador, nordeste do Brasil. Os números entre

parênteses indicam mínimo e máximo.

Analito

Fator de equivalência tóxica (TEF)

de 2,3,7,8-tetraclorodibenzo-p-

dioxina (2,3,7,8-TCDD)

2,3,7,8-

tetraclorodibenzo-p-

dioxina (2,3,7,8-TCDD)
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equivalentes tóxicos

(TEQ) (pg g-1 de peso

úmido)

PCB-77 0,0001 0,006 (ND - 0,064)

PCB-81 0,0003 NA

PCB-105 0,00003 0,004 (ND - 0,025)

PCB-114 0,00003 ND

PCB-118 0,00003 0,023 (ND – 0,032)

PCB-123 0,00003 ND

PCB-126 0,1 ND

PCB-156 0,00003 0,006 (ND - 0,020)

PCB-157 0,00003 ND

PCB-167 0,00003 not analyzed NA

PCB-169 0,03 ND

PCB-189 0,00003 ND

NA = não analisado, ND = não detectado

Fonte: A autora (2024).

Para os POPs, as concentrações estimadas foram comparadas com os

limites máximos recomendados pela EPA (Agência de Proteção Ambiental dos

Estados Unidos (USEPA, 2000) de 380 ng g-1 para PCBs totais, 904 ng g-1 para

DDTs e 9400 ng g-1 para clordanos (todos em peso úmido).

Em relação à segurança alimentar, os valores encontrados em S. cavalla

foram comparados com três legislações: (1) Brasil, expressa em termos de

base lipídica; (2) EUA, expressa em base úmida; e (3) Europa, expressa em

termos de TEQ-PCBs.

RESULTADOS

Em relação aos PCBs, os grupos homólogos mono-, di- e triclorobifenilas não
foram detectados em nenhum tecido de S. cavalla e as Penta-, hexa- e
heptaclorobifenilas foram as mais prevalentes em ambos os tecidos (Figura 1).
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Figura 1. Distribuição de grupos homólogos de PCB (mono a decaclobifenil) em músculo e
fígado de Scomberomorus cavalla capturado na costa de Salvador, nordeste do Brasil.

Fonte: A autora (2024).

A concentração média de PCBs totais foi de 59,9 ng g-1 peso seco

(mínimo/máximo: 4,4 a 122 ng g-1) no músculo e 100 ng g-1 peso seco

(mínimo/máximo: 21,2 a 299 ng g-1) no fígado de S. cavalla (Tabela 3).
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Tabela 3. Comparação das concentrações de PCB e DDT (ng g-1 peso seco) em peixes marinhos com características diferentes. Concentrações médias e as

concentrações mínimas e máximas estão entre parênteses.

Artigo Espécie Características Local PCBs DDTs

Mús Fíg Mús Fíg

Este

estudo

Scomberomorus

cavalla

Oceanódromo;

encontrado em

áreas externas de

recifes; tropical,

Atlântico

Ocidental;

carnívoro

Salvador
59,9

(4,4 – 121,5)

100,3

(21,2 -298,8)

4,8

(nd -10,2)

20,9

(6,0 -75,0)

MIRANDA

& YOGUI,

(2016)

S. cavalla Pernambuco
31,5

(2,9 – 97,4)

145,0

(47,5 – 267,0)

4,7

(0,9 – 11,3)

18,7

(7,9-34,8)

SILVA et

al., (2013)

Micropogonias

furnieri

Salobro;

demersal;

Oceanódromo,

Subtropical;

Atlântico Ocidental

a Sudoeste;

carnívoro

Rio de Janeiro
284,4

(3,3 - 1,027,3)
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Mugil liza

Água fresca;

salobro; demersal;

catádromo;

Subtropical;

Atlântico

Ocidental,

herbívoro

172,7

(1,9 – 652,8)

449,7

(139,5 -

1,647,3)

SANTOS

et al. 2020

Scomberomorus

brasiliensis

Associado a

recifes;

oceanódromo;

Tropical, Atlântico

Ocidental;

carnívoro

Salvador

0,5

(< 0,4 – 1,5)

Micropogonias

furnieri

Salobro;

demersal;

Oceanódromo,

Subtropical;

Atlântico Ocidental

a Sudoeste;

carnívoro

0,8

(< 0,4 – 1,4)
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Caranx crysos

Salobro;

associado a

recifes;

Subtropical;

Atlântico Oriental

e Ocidental;

carnívoro

1,6

(< 0,4 – 4,2)

Mycteroperca

bonaci

Associado a

recifes;

Subtropical;

Atlântico

Ocidental;

carnívoro

0,2

(< 0,4–0,7)

Mús – Músculo, Fíg - Fígado

Fonte: A autora (2024).



52

No músculo de S. cavalla foram identificados 71 congêneres, embora

apenas 56 (80%) estiveram acima do LQ. No fígado, 76 congêneres foram

identificados e 62 (82%) estiveram acima do LQ. Observou-se que alguns

congêneres foram encontrados apenas no músculo (PCB-51, PCB-77, PCB-

155, PCB-185, PCB-206 e PCB-209) ou no fígado (PCB-47/75, PCB-49, PCB-

52/73, PCB-95, PCB-123, PCB-193, PCB-196/203, PCB-199 e PCB-205). E os

que apresentaram as maiores concentrações no músculo e no fígado foram,

respectivamente, PCBs 180 > 153 > 170/190 e PCBs 153 > 138/160 > 180.

Em relação ao DDTs, apenas p,p'-DDT, p,p'-DDD e p,p'-DDE foram

detectados acima de LQ nas amostras. O metabólito p,p'-DDE foi encontrado

em ambos os tecidos. Em contraste, o p,p'-DDT foi encontrado apenas no

músculo, enquanto o p,p'-DDD foi detectado apenas no fígado. As

concentrações médias de DDTs no músculo e no fígado de S. cavalla foram de

4,8 ng g-1 peso seco (máximo/mínimo: nd a 10,2 ng g-1) e 20,9 ng g-1 peso seco

(máximo/mínimo: 6,0 a 75,0 ng g-1), respectivamente (Tabela 3).

Neste estudo, a razão DDE/ΣDDT foi calculada para avaliar a cronologia

do DDT no ambiente e as proporções médias no músculo e fígado foram 0,82 e

0,95, respectivamente. A razão ΣDDTs/ΣPCBs foi calculada para verificar qual

atividade prevalece na região (atividades agrícolas ou industriais) e a

proporção média encontrada foi de 0,08 no músculo e 0,21 no fígado.

Em relação aos parâmetros biológicos, não foram encontradas

diferenças na contaminação de PCBs e DDTs no músculo de S. cavalla entre

os sexos (Kruskal-Wallis, H = 0,83; df = 1; p = 0,36), já no fígado dos machos,

apresentou-se significativamente mais contaminado com DDTs e PCBs do que

as fêmeas (Kruskal-Wallis, H ≥ 4,03; df = 1; p ≤ 0,04, n= 11). As concentrações

médias de DDTs e PCBs no fígado dos machos foram aproximadamente três

vezes maiores que as encontradas nas fêmeas (Tabela 4).
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Tabela 4. Sexo e contaminação média de PCBs, DDTs e CHLs (ng g−1) no músculo e fígado de Scomberomorus cavalla capturadas em Salvador, nordeste do

Brasil. As concentrações são expressas em peso úmido (p.u.), seco (p.s.) e lipídico (p.l.) para fins de comparação.

Químico PCB (ng g-1) DDT (ng g-1) CHL

Músculo Fígado Músculo Fígado Músculo

Amostra Sexo p.u. p.s. p.l. p.u. p.s. p.l. p.u. p.s. p.l. p.u. p.s. p.l. p.u. p.s. p.l.
03 F 1,07 4,40 2131,30 27,54 81,94 347,21 nd nd nd 5,67 16,87 71,50 nd
06 F 14,82 59,81 2090,70 24,99 92,31 359,00 1,89 7,64 267,01 6,37 23,55 91,57 nd
07 F 14,23 51,16 873,89 15,21 39,41 133,84 0,69 2,47 42,14 2,81 7,29 24,76 nd
08 F 16,64 58,05 855,52 10,05 28,09 105,55 0,86 3,01 44,39 2,16 6,04 22,69 nd
09 F 13,72 50,97 1274,30 15,62 41,61 162,76 0,74 2,76 69,06 4,23 11,28 44,13 nd
11 F 19,16 57,35 545,02 6,87 21,20 81,85 2,21 6,63 63,00 3,06 9,42 36,38 nd

Média 13,27 46,96 1295,12 16,71 50,76 198,37 1,28 4,50 97,12 4,05 12,41 48,51

DP 6,30 21,17 673,19 8,13 29,32 122,95 0,72 2,44 95,68 1,68 6,65 27,50

01 M 8,79 35,31 24145,05 80,53 234,11 1294,62 0,24 0,98 672,53 10,17 29,57 163,50 0,10 0,42 285,71
02 M 19,69 82,35 6303,91 83,90 298,78 1731,31 2,45 10,23 783,26 21,05 74,97 434,40 0,08 0,33 25,00
04 M 7,82 31,21 3167,31 14,25 45,06 302,02 0,31 1,26 127,49 4,74 14,97 100,34 nd
05 M 28,87 106,70 1443,02 35,35 94,45 343,87 2,29 8,46 114,47 6,69 17,88 65,11 nd

nd10 M 32,48 121,46 1311,18 42,97 125,92 477,44 2,59 9,68 104,48 6,26 18,35 69,58

Média 19,53 75,41 7274,10 51,40 159,66 829,85 1,58 6,12 360,44 9,78 31,15 166,58 0,09 0,37 155,36

DP 11,26 40,96 9643,57 30,06 104,19 645,68 1,19 4,61 337,81 6,61 25,12 154,78 0,02 0,06 184,35

Média 16,12 59,89 4012,84 32,48 100,26 485,41 1,43 5,31 228,78 6,66 20,93 102,18 0,09 0,37 155,36

DP 9,01 33,40 6868,44 26,88 89,48 532,05 0,94 3,58 272,12 5,28 19,24 117,32 0,02 0,06 184,35
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F – Fêmea, M – Macho, DP - Desvio padrão., Nd - Não detectada.

Fonte: A autora (2024).
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HCHs e mirex não foram detectados nas amostras de músculo e fígado.

Clordanos (CHLs) foram detectados no músculo de apenas dois indivíduos em

baixas concentrações (0,08 a 0,10 ng g-1 peso seco) e não foram detectados

em nenhuma amostra de fígado. A ordem decrescente de contaminantes nos

tecidos de S. cavalla foi PCBs > DDTs > CHLs.

REGULAMENTAÇÃO BRASILEIRA

A concentração de DDTs totais no músculo de S. cavalla adquirido em

Salvador variou de nd a 783 ng g-1 peso lipídico (Tabela 4). Isso está abaixo do

nível de tolerância estabelecido pela regulamentação brasileira, cujo limite para

DDTs é de 1000 ng g-1 peso lipídico em tecidos comestíveis de peixes (MAA,

1999). O total de PCBs no músculo de S. cavalla variou de 545 a 24145 ng g-1

peso lipídico. Nesse caso, 3 de 11 indivíduos apresentaram concentrações

acima do limite de 3.000 ng g-1 peso lipídico para PCBs (MAA, 1999). Os três

animais são todos machos com baixíssimo teor lipídico no músculo (menos de

0,4%) o que contribuiu para as altas concentrações de PCBs em base lipídica.

Miranda & Yogui (2016) analisaram PCBs e DDTs em S. cavalla capturados na

costa de Pernambuco e a contaminação no músculo de todos os indivíduos

ficou abaixo dos níveis de tolerância estabelecidos pela regulamentação

brasileira.

REGULAMENTAÇÃO AMERICANA

Em base úmida, a concentração de CHLs, DDTs e PCBs em S. cavalla

variou de nd a 0,10 ng g-1, nd a 2,59 ng g-1 e 1,07 a 32,5 ng g-1,

respectivamente (Tabela 4). Esses níveis estão abaixo dos limites máximos de

segurança estabelecidos pela Food and Drug Administration (FDA) dos EUA:

300 ng g-1 peso úmido para CHLs, 5000 ng g-1 peso úmido para DDTs e 2000

ng g-1 peso úmido para PCBs (FDA, 2021). A contaminação de S. cavalla

também está abaixo dos valores de triagem da Agência de Proteção Ambiental

dos EUA (EPA) definidos para DDTs (117 ng g-1 peso úmido) e CHLs (114 ng g-

1 peso úmido). Fair et al. (2018) também encontraram DDTs abaixo dos valores
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de triagem em peixes do porto de Charleston, EUA. Em contraste, 3 de 39

peixes excederam o valor de triagem para CHLs (FAIR et al., 2018).

REGULAMENTAÇÃO EUROPEIA

A regulamentação da União Europeia para PCBs é baseada em TEQ-

PCBs (Tabela 2), e sua ingestão máxima tolerável é de 4 pg kg-1 dia-1 (WHO,

1998). Em S. cavalla adquirida em mercados de Salvador, a ingestão diária

estimada (IDE) de PCBs foi em média 0,024 pg kg-1 dia-1, ou seja, pelo menos

duas ordens de grandeza abaixo da ingestão máxima tolerável. No estudo de

Santos et al. (2020), peixes e bivalves amostrados nos mercados de Salvador

exibiram IDE variando de 0,002 a 1,011 pg kg-1 dia-1, sendo considerados

também seguros e não representando risco para humanos.

DISCUSSÃO

Perfil semelhante do grupo homólogos de PCBs já havia sido encontrado

na mesma espécie por Miranda & Yogui (2016). Esses autores argumentaram

que a alta taxa metabólica basal de S. cavalla poderia facilitar a eliminação de

compostos orgânicos semivoláteis com baixos coeficientes de partição octanol-

água (Kow). Santos et al. (2020) também não detectaram mono-, di- e

triclorobifenilas nas amostras tanto de peixes comercializados em Salvador

quanto de moluscos bivalves coletados em estuários da Baía de Todos os

Santos. Embora nenhum estudo anterior feito na região tenha encontrado

mono-, di- e triclorobifenilas em animais (SANTOS et al., 2020), Sotão-Neto et

al. (2020) encontraram congêneres de PCB com baixo teor de cloro (di-, tri-,

tetra- e pentaclorobifenilas) em sedimentos da Baía de Todos os Santos (49 ±

31% do total de PCBs). Tais diferenças entre sedimento e organismos podem

ser explicadas pela taxa de assimilação de PCBs no corpo dos animais que

depende do número de átomos de cloro e sua distribuição na molécula,

facilitando assim a circulação no sangue e a eliminação passiva através das

brânquias (SILVA et al., 2007b; MIRANDA & YOGUI 2016). Já a prevalência de

hexa- e heptaclorobifenilas em S. cavalla pode ser explicada por sua lenta

excreção (SILVA et al., 2007b; MIRANDA & YOGUI, 2016) e/ou
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armazenamento em diferentes tecidos do organismo, sendo biomagnificada e

apresentando maiores concentrações em animais que ocupam alto nível trófico

(PENTEADO & VAZ, 2001) como S. cavalla. Sotão-Neto et al. (2020) também

encontraram uma prevalência PCBs altamente clorados (principalmente

hexaclorobifenilas) nos sedimentos perto dos complexos industriais e

portuários de Salvador e do terminal de petróleo Madre de Deus. Os autores

inferiram que essas atividades antropogênicas representam fontes pontuais de

PCBs na região.

Outra semelhança com o trabalho de Miranda & Yogui (2016) (Tabela 3)

foram as concentrações de PCBs totais em S. cavalla capturado na costa de

Pernambuco (~800 km ao norte de Salvador), que variou de 2,88 a 97,4 ng g-1

peso seco no músculo e 47,5 a 267 ng g-1 peso seco no fígado. Essas

concentrações semelhantes podem sugerir que ambas as amostras pertencem

à mesma população. Um estudo filogenético de S. cavalla do norte e nordeste

do Brasil concluiu que existe apenas uma população panmítica (todos os

indivíduos são potenciais parceiros sem restrições) com baixos níveis de

variabilidade genética (BRÍGIDA et al., 2007). Assim, estariam expostos às

mesmas fontes de contaminação que podem não ser locais e específicas, mas

regionais e difusas (ISLAM & TANAKA, 2004).

Santos et al. (2020) também analisaram PCBs em músculos de peixes

marinhos vendidos em mercados de Salvador, incluindo S. brasiliensis que

exibiu uma concentração média de 0,50 ng g−1 peso seco. Os outros três

peixes ósseos que exibiram níveis médios de PCBs acima do LQ foram

Micropogonias furnieri (0,83 ng g−1 peso seco), Caranx crysos (1,60 ng g−1

peso seco) e Mycteroperca bonaci (0,23 ng g−1 peso seco). Todas as

concentrações reportadas são pelo menos uma ordem de grandeza menores

do que a concentração média observada neste estudo. Apesar de pertencer ao

mesmo gênero de S. cavalla, S. brasiliensis é em média 18,6 cm menor e

1.643 g mais leve que S. cavalla (FONTELES-FILHO, 1988). Isso poderia

explicar essa diferença de concentração em ambas as espécies que

apresentam distribuição e comportamento de forrageamento semelhantes

(FONTELES-FILHO, 1988), estando provavelmente expostas às mesmas

fontes de contaminação. As espécies M. furnieri (45 cm) e C. crysos (40 cm)

também apresentam tamanho típico menor que S. cavalla (70 cm) (FROESE &
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PAULY, 2023). M. bonaci (70 cm) tem tamanho médio igual a S. cavalla e

ocupa um nível trófico semelhante. Neste caso, a principal diferença entre as

espécies é o habitat predominantemente associado a recifes de M. bonaci

(FROESE & PAULY, 2023). Van der Oost et al. (2003) atribuíram como fatores

importantes nos padrões de bioacumulação de poluentes em peixes os

parâmetros ecológicos e biológicos, tais como: uso do habitat, dieta, posição

trófica, idade, sexo, tamanho corporal, estação do ano, conteúdo lipídico e

mobilidade. Outro ponto a ser levantado é que no presente trabalho foram

analisados somente indivíduos adultos, enquanto não há informações sobre

comprimento no trabalho de Santos et al. (2020). E também pode ser atribuído

a metodologia. No presente estudo, 182 congêneres de PCB foram

investigados, já em Santos et al. (2020) investigaram um número bem menor,

48 congêneres, ou seja, aproximadamente 4x menos.

Na Baía de Guanabara (Brasil), Silva et al. (2013) encontraram

concentração média de PCBs de 284 ng g-1 peso seco no músculo de M.

furnieri. Em Mugil liza, os mesmos autores observaram 173 ng g-1 peso seco no

músculo e 450 ng g-1 peso seco no fígado. De uma maneira geral, as

concentrações encontradas nos tecidos de ambas as espécies foram maiores

do que aquelas encontradas no presente trabalho. Isso pode estar relacionado

ao grau de poluição da Baía de Guanabara (Rio de Janeiro) que é uma área

perturbada antropogenicamente e cercada por 12 mil indústrias e quatro

cidades (KJERFVE et al., 1997). Sótão-Neto et al. (2020) analisaram amostras

de sedimentos superficiais na Baia de Todos os Santos (Bahia) e inferiram que

apesar da urbanização e da presença de diversas indústrias na região, sua

contaminação química está muito abaixo daquela detectada nos sedimentos de

áreas densamente povoadas e industrializadas do Brasil, como a Baía de

Guanabara. Oliveira et al. (2005) analisaram PCBs contidos nas misturas de

Aroclor 1242, Aroclor 1254 e Aroclor 1260 em moluscos de nove áreas da Baia

de Todos os Santos. Somente três áreas apresentaram concentrações de

PCBs acima dos limites de detecção. Estas variaram de 22 a 42 ng g-1 peso

seco e foram encontradas em locais urbanos próximos a áreas industriais ou

uma antiga área de lixão na cidade de Salvador. Oliveira et al. (2005) e Tavares

et al. (1998) estudaram moluscos na Baia de Todos os Santos e obtiveram
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resultados similares, considerando as concentrações relativamente baixas

quando comparadas com os resultados de alguns locais poluídos do mundo.

Sendo assim, pode-se inferir que a S. cavalla não reflete a contaminação

de Baía de Todos os Santos, por ser uma espécie costeira pelágica, que pode

ser capturada acidentalmente nas praias da Baía de Todos os Santos

(BARRETO, 2010; SOARES et al., 2011). A espécie não faz parte da fauna

típica da Baía de Todos os Santos (LOPES et al., 1998; SILVA et al., 2008;

REIS-FILHO, 2010) para refletir sua contaminação local. Além disso, ela é

migratória e passa uma parte da fase de vida em outros locais. Portanto, infere-

se que a contaminação de PCBs de S. cavalla não vem diretamente da Baía de

Todos os Santos, mas é adquirida substancialmente através das presas

consumidas.

Além disso, o teor de lipídios oscila ao longo do ciclo de vida da espécie

(MARSHALL, 1999, ABABOUCH, 2005) e as diferenças na composição lipídica

desses tecidos podem favorecer o acúmulo distinto de congêneres de PCBs

(LYONS et al., 2021). Johnson-Restrepo et al. (2005) inferiram que o acúmulo

de PCBs é um processo específico do tecido, o qual é controlado pelas

características metabólicas e fisiológicas de cada organismo. Além disso, a

biotransformação de PCBs em vertebrados é mediada por enzimas de

diferentes famílias que metabolizam congêneres específicos (SILVA et al.,

2007b). Isso pode explicar a ocorrência e acúmulo de um determinado

congênere em um tecido e não em outro. Alternativamente, pode-se sugerir

uma mobilização eficaz de contaminantes entre tecidos com uma possível

metabolização/eliminação no fígado (SIJM et al., 1992).

Os congêneres com maiores concentrações neste trabalho também

foram encontrados em amostras da mesma espécie no Nordeste (MIRANDA &

YOGUI, 2016) e em espécies diferentes na mesma área de estudo (SANTOS

et al., 2020), bem como em outras espécies de peixes ósseos de hábitos

alimentares e posições tróficas distintas em outras regiões do mundo

(BODIGUEL et al., 2009; SZLINDER-RICHERT et al., 2009; OTTONELLO et al.,

2014). Santos et al. (2020) encontraram o PCB-153 como o congênere

prevalente no músculo de peixes comercializados em Salvador, enquanto os

PCBs 153 e 138 foram prevalentes nas ostras da Baía de Todos os Santos. Os

autores relacionaram tal contaminação ao polo petroquímico de Camaçari, que
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é um dos complexos industriais mais antigos do Brasil (inaugurado da década

de 1970, ou seja, antes do banimento dos PCBs no país) e considerado uma

importante fonte de PCBs para contaminação de ostras na Baía de Todos os

Santos. Além disso, sete congêneres (28, 52, 101, 118, 138, 153 e 180) foram

os mais utilizados em misturas comerciais em todo o mundo e são

responsáveis pela maior contaminação ambiental e alimentar (WHO, 1993). Os

congêneres 138, 153, 170, 180 e 183 também são os principais componentes

das formulações de Aroclor 1254 e 1260, constituindo cerca de 35% da

concentração total de PCBs nessas misturas (BORLAKOGLU et al., 1990) que

foram bastante usadas no Brasil (YOGUI et al., 2020). Desta forma, os PCBs

138, 153, 170 e 180 estão entre os mais detectados em amostras ambientais,

de alimentos, animais e humanos (WHO, 1993).

Os derivados do DDT foram prevalentes no fígado de S. cavalla,

confirmando seu potencial para converter o composto original em seus

metabólitos. Nos organismos, o DDT tende a se transformar em DDE e DDD

que são mais resistentes e bioacumulativos (ATSDR, 2002; D'AMATO et al.,

2002; SILVA et al., 2007a; MAGALHÃES et al., 2017). Padrões semelhantes

foram relatados em outros estudos com peixes ósseos (LANA et al., 2014;

MIRANDA & YOGUI, 2016; EL-KADY et al., 2017; THOMPSON et al., 2018).

No caso particular de S. cavalla, parece haver um processo de descloração

redutiva de p,p'-DDT em p,p'-DDD no fígado. Tal achado já havia sido

previamente sugerido para esta espécie por Miranda & Yogui (2016). Miranda &

Yogui (2016) observaram concentrações semelhantes de DDT em S. cavalla ao

largo de Pernambuco (Brasil): 0,9 a 11,3 ng g−1 peso seco no músculo e 7,95 a

34,8 ng g−1 peso seco no fígado. Embora a produção, uso e descarte tenham

sido regulamentados ou proibidos na maioria dos países, incluindo o Brasil,

essas descobertas evidenciam que os DDTs continuam a ser detectados em

matrizes ambientais, como os peixes marinhos. Em países da América do Sul,

concentrações detectáveis e até nocivas de DDTs foram observadas e

provavelmente continuarão a ser observadas em matrizes ambientais por

décadas devido às características intrínsecas e à dinâmica ambiental desses

poluentes (GIRONES et al., 2020).

A razão DDE/ΣDDTs é usada para avaliar a cronologia do DDT no

ambiente (YOGUI et al., 2003; SUN et al., 2014). As altas relações DDE/ΣDDTs
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observadas em S. cavalla capturadas em Salvador estão acima de 0,6,

indicando antigas entradas de DDT no ambiente. Isso está de acordo com a

proibição do DDT no Brasil, que remonta à década de 1990 (YOGUI et al.,

2010). Já a relação ΣDDTs/ΣPCBs em amostras ambientais pode ser usada

para avaliar a prevalência de atividades agrícolas ou industriais. O resultado

encontrado está de acordo com as atividades industriais observadas na região

metropolitana de Salvador, que abriga um dos mais antigos complexos

industriais do Brasil. Os PCBs foram proibidos no país em 1981 (BRASIL, 1981)

e não havia produção local. As formulações técnicas foram importadas dos

Estados Unidos e da Alemanha. Os transformadores em operação foram

permitidos permanecer em uso até o final de suas vidas úteis. No Brasil, a

maioria dos equipamentos ainda operacionais contendo PCB estão instalados

em plantas industriais (YOGUI et al., 2020). Razão ΣDDTs/ΣPCBs semelhante

foi encontrada em S. cavalla no litoral de Pernambuco, apesar de seu

complexo industrial ser mais recente (MIRANDA & YOGUI, 2016). De fato, a

prevalência de PCBs sobre DDTs tem sido observada em espécies de peixes

costeiros e offshore capturados na costa do Brasil (SILVA et al., 2007a; SILVA

et al., 2009; MAGALHÃES et al., 2017), refletindo a industrialização do país

que ocorreu em meados do século XX. A fonte de contaminação desses

poluentes também pode ter vindo do descarte inadequado de resíduos e

produtos contendo DDTs e PCBs, uma vez que a gestão de resíduos industriais

no Brasil tem sido historicamente deficiente (YOGUI et al., 2020).

O tamanho amostral limitado (n = 11) não pode ser descartado como

fator que influenciou na não diferença de contaminação de PCBs e DDTs no

músculo da S. cavalla. A razão sexual da amostra foi de 5 machos e 6 fêmeas

(Tabela 1). Devido à amostragem limitada, não é possível dizer se tal proporção

representa a população real de peixes. No entanto, outros estudos com

amostras maiores revelaram uma predominância do sexo feminino na

população. NÓBREGA & LESSA (2009) encontraram 35% de machos, 18% de

fêmeas e 47% de gênero indeterminado em desembarques no Nordeste do

Brasil. Fonteles-Filho (1988) encontrou prevalência de fêmeas de S. cavalla no

Ceará. A ausência de diferenças de contaminação entre os gêneros também foi

constatada em outras espécies de peixes. Por exemplo, níveis semelhantes de

organoclorados foram observados no músculo de machos e fêmeas de salmão
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Chinook (Oncorhynchus tshawytscha) do Chile e tainha (Chelon labrosus) de

Portugal (MONTORY et al., 2010; BAPTISTA et al., 2013b).

Diferenças significativas de gênero na concentração de organoclorados

em peixes podem ocorrer devido a três fatores: eliminação parcial da carga de

contaminantes da fêmea durante a desova, diferenças nas áreas de

forrageamento e diferenças nas taxas de crescimento (MADENJIAN, 2011).

No período reprodutivo, S. cavalla aproxima-se da costa para

reprodução, o que foi observado em todas as fêmeas adultas amostradas que

se encontravam em fase de maturação esgotada, de modo que Salvador

poderia ser uma fonte local e temporária de contaminação para os grupos de

peixes que se aproximam e permanecer por um tempo nesta região, neste

período, e pelos ovos e larvas liberados neste ambiente, até que cresçam e se

desenvolvam. Devido à sua mobilidade e ampla distribuição no oceano, pode

levar essa contaminação para outras regiões seja por

eliminação/metabolização, seja servindo de alimento para outros animais,

biomagnificando.

Historicamente, HCHs, CHLs e mirex têm sido detectados em baixas

concentrações ou não têm sido detectados em matrizes ambientais do

Nordeste do Brasil (MIRANDA & YOGUI, 2016; OLIVEIRA et al., 2016; RÉGIS

et al., 2018; YOGUI et al., 2018, SOTÃO-NETO et al 2020). Tais compostos

exibem uma ampla gama de pressões de vapor, variando de 4,0 x 10-7 Pa para

mirex a 5,6 x 10-3 Pa para HCHs (ATSDR, 1995; 2005). Portanto, essas

descobertas podem refletir seu uso regional incipiente. No caso dos HCHs, não

se pode descartar que eles tendam a se volatizar em áreas tropicais como a

costa nordeste do Brasil, sofrer transporte atmosférico de longo alcance e

serem depositados em latitudes mais frias, como áreas polares (IWATA et al.,

1993). As concentrações de clordanos encontradas apenas no músculo podem

estar associadas a uma mobilização efetiva de CHLs entre tecidos com

possível metabolização no fígado (MIRANDA & YOGUI, 2016). A mesma ordem

também foi observada em espécies de peixes de outras áreas marinhas do

mundo (UENO et al., 2003; VIZZINI et al., 2010; MIRANDA & YOGUI, 2016; YU

et al., 2020).

A importância de avaliar o risco do consumo de alimentos é garantir o

bem-estar e a saúde do ser humano. Assim, os governos devem publicar
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regulações e realizar análises rotineiramente para preservar e manter a saúde

de seus cidadãos (MAA, 1999). Os regulamentos de segurança de frutos do

mar de diferentes países são baseados em diferentes metodologias. Portanto,

eles propõem diferentes limites máximos seguros de exposição a

contaminantes. A regulamentação brasileira usa níveis de tolerância baseados

em lipídios, enquanto as regulamentações americana e da União Europeia são

baseadas no peso úmido. A preparação e o consumo de pescados são feitos

com carne fresca (musculatura animal - peso úmido), portanto seria mais

adequado que as concentrações na regulamentação brasileira fossem

definidas também em base úmida. Em relação aos PCBs, as regulamentações

do Brasil e do FDA dos EUA usam a soma de todos os PCBs em frutos do mar,

enquanto a União Europeia é baseada em uma abordagem de equivalência

tóxica (TEQ). A comparação da contaminação de peixes com diversas

regulamentações é de grande importância devido ao comércio internacional de

frutos do mar. Além disso, é útil para verificar a consistência entre limites

seguros adotados por diferentes países (MIRANDA, 2015). No geral, as

amostras de S. cavalla adquiridas nos mercados de Salvador apresentaram

contaminação abaixo dos limites máximos estabelecidos por várias regulações.

Assim, a espécie pode ser considerada um recurso alimentar de baixo risco

para consumo humano quanto à exposição a compostos organoclorados.

CONCLUSÃO

Este trabalho foi feito a partir de um tamanho amostral pequeno,

coletando apenas indivíduos adultos adquiridos em peixarias. Desta forma,

pode não representar a situação da população como um todo.

As concentrações do principal congênere desta formulação (PCB 153)

aumentam de leste a oeste e de sul a norte no Atlântico Ocidental, abrangendo

o habitat e local de distribuição geográfica de S. cavalla.

S. cavalla habita a plataforma continental externa e é uma espécie

migratória, portanto o Atlântico Ocidental seria a principal fonte de

contaminação para a espécie através de fontes difusas de aporte de

contaminantes, como a região de Salvador e outras regiões costeiras

industrializadas, contribuindo com a contaminação da espécie.
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S. cavalla é um importante recurso pesqueiro comercializado em

Salvador, por isso há a necessidade de verificar se é seguro consumir este

pescado em relação às concentrações de contaminantes encontrados em seu

tecido muscular. Embora neste estudo a espécie esteja contaminada por PCBs,

DDTs e CHLs, ela pode ser considerada segura para fins de consumo humano

de acordo com diferentes regulamentações nacionais e internacionais que

foram elaboradas com base em diferentes abordagens metodológicas.

Tais regulamentações deveriam ser padronizadas em termos de peso

úmido, pois esta é a forma na qual a população consome o alimento. Estudos

futuros também deveriam também adotar essa base ou publicar tabelas

comparativas para facilitar as comparações entre diferentes trabalhos.
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5 ARTIGO 2 – CONCENTRAÇÃO DE COMPOSTOS ORGANOCLORADOS E

METAIS TRAÇO EM MERO (EPINEPHELUS ITAJARA)

RESUMO

A pesca excessiva e a degradação ambiental contribuem para o declínio de

populações de peixes, como é o caso da espécie já ameaçada de extinção

Epinephelus Itajara. Em três indivíduos de E. Itajara, concentrações de POPs

(PCBs e pesticidas organoclorados) e metais traço (As, Cd, Pb, Cu, Cr, Ni e Zn)

foram determinadas em amostras de músculo e/ou fígado. Elevadas

concentrações de POPs foram encontradas no fígado do indivíduo A. HCHs,

CHLs e mirex não foram encontrados nas amostras de músculo dos indivíduos

A e C, nem no fígado do indivíduo B. Mirex foi detectado apenas no fígado do

indivíduo A. Os congêneres PCB-153, PCB-180 e PCB-138/160 foram os que

apresentaram as maiores concentrações nas amostras. As concentrações de

Cr, Ni e Zn foram menores que o limite de quantificação (LQ) no fígado do

indivíduo A. Elevadas concentrações e o acúmulo de contaminantes nos

indivíduos analisados são indicativas de poluição local e a acumulação variou

com o indivíduo e tipo de contaminante. Devido a longevidade da espécie, a

poluição química é mais um fator de pressão que contribui para a manutenção

do seu enquadramento como espécie criticamente ameaçada de extinção no

Brasil.

INTRODUÇÃO
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A sobrepesca e a degradação ambiental são os principais fatores de

declínio de populações de peixes (RHODES & GRAHAM, 2009; YAN et al.,

2021) juntamente com a poluição ambiental (JULIO et al., 2022). A sobrepesca

tem levado algumas espécies ao risco de extinção, como é o caso do mero

(Epinephelus Itajara) (BENTES et al., 2019), que se encontra na classificação

“vulnerável” na lista vermelha global (IUCN, 2024) e “criticamente ameaçado”

no Brasil (MMA, 2022).

A espécie foi amplamente explorada no Brasil pela pesca artesanal de

pequena e grande escala, principalmente em regiões onde havia juvenis

(BENTES et al., 2019). As artes de pesca do mero incluem caça submarina e

palangres, arrasto de fundo (como espécie não alvo na pesca do camarão) e

rede de emalhe (GERHARDINGER et al., 2006, BENTES et al., 2019). No

Brasil, sua captura e venda permaneceu proibida desde 2002 até 2023 por

meio de uma moratória (IBAMA, 2002). Porém, sua pesca continuou

ilegalmente neste período (GIGLIO et al., 2014a).

O mero é um predador de topo que se alimenta de uma grande

diversidade de outros peixes e invertebrados (SADOVY & EKLUND 1999;

HUNTSMAN et al., 1999). No Atlântico ocidental, sua distribuição estende-se

desde a Carolina do Norte (EUA) até o sudeste do Brasil (FRANCESCONI &

SCHWARTZ, 2000; FROESE & PAULY, 2023), com ocorrências registradas da

costa até a isóbata de 100 m em áreas de recifes, manguezais, prados de

fanerógamas marinhas e habitats estuarinos (SADOVY & EKLUND, 1999).

E. Itajara faz parte do grupo das garoupas. A espécie é bastante

vulnerável à pressão da pesca devido a características de sua história de vida

como a longevidade, a maturação gonadal tardia e a desova agregada

(MITCHESON et al., 2012). O mero é considerado a maior espécie de garoupa,

com indivíduos adultos medindo cerca de 2,5 m de comprimento e pesando

aproximadamente 400 kg (BULLOCK et al.,1992). Essas características fazem

com que a espécie também sofra as consequências da poluição ambiental por

contaminantes como os poluentes orgânicos persistentes (POPs) e metais

traço. Todos eles são conhecidos por causar efeitos em cascata nas funções

metabólicas e reprodutivas em animais (FLEEGER et al., 2003), expondo o

mero (já ameaçado) a mais fatores de risco de extinção.
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A pesca predatória da espécie ocorre devido à excelente qualidade de

sua carne, que pode ser comercializada tanto fresca quanto salgada (FROESE

& PAULY, 2023). Entretanto, sabe-se também que peixes no topo da cadeia

alimentar (como E. Itajara) são uma via significativa de exposição a

contaminantes para a população humana (COSTA & LACERDA, 2009;

MIRANDA & YOGUI, 2016; SANTOS et al., 2020; SILVA et al., 2021, JULIO et

al., 2022). Consequentemente, a liberação desta espécie para consumo a partir

do fim da moratória pode eventualmente oferecer risco à saúde da população

consumidora. A partir desta premissa, este trabalho visa:

1 - Quantificar as concentrações de POPs e metais traço no músculo

e/ou fígado de Epinephelus itajara;

2 - Contribuir com políticas públicas para a conservação da espécie,

ainda ameaçada de extinção.

MATERIAL E MÉTODOS

AMOSTRAGEM

Amostras de tecidos biológicos (músculo e/ou fígado) foram doadas de

três indivíduos diferentes de E. itajara conforme descrito a seguir: indivíduo A -

músculo e fígado; indivíduo B - apenas fígado; indivíduo C - apenas músculo.

Dois indivíduos foram capturados em Tamandaré/PE e um em Barra de

Mamanguape/PB conforme descrito na Tabela 1.
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Tabela 1. Informações sobre a amostragem e parâmetros biológicos dos três indivíduos de Epinephelus itajara.

Indivíduo Local de amostragem Ambiente Data Comprimento Tecido amostrado
(cm)

A Tamandaré Plataforma continental 20/10/2017 230 fígado, músculo
B Barra de Mamanguape Estuário 18/10/2021 205 fígado
C Tamandaré Estuário 23/03/2022 24 músculo

Fonte: A autora (2024).
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ÁREAS DE AMOSTRAGEM

O município de Tamandaré está localizado no litoral sul de Pernambuco,

a cerca de 110 km do Recife (capital do Estado). A economia é baseada no

cultivo da cana-de-açúcar e do coco, na atividade pesqueira e no turismo.

Apresenta três unidades de conservação: Área de Proteção Ambiental (APA)

da Costa dos Corais, APA de Guadalupe e Reserva Biológica do Saltinho,

sendo duas delas destinadas ao uso sustentável de acordo com o Sistema

Nacional de Unidades de Conservação - SNUC (FERREIRA et al., 2006).

Barra de Mamanguape é um distrito do município de Rio Tinto, que está

localizado no norte do Estado da Paraíba. Na região da Barra de Mamanguape

também há uma APA (ARAÚJO & MARCONDES, 2003). Estabelecida no ano

de 1993, a APA da Barra do Rio Mamanguape compreende diversos

ecossistemas, tais como áreas de restinga, lagunas, estuários, manguezais e

recifes. Esta unidade de conservação de uso sustentável apresenta ocupação

humana (PALUDO & KLONOWSKI,1999; ALVES & NISHIDA, 2003;

RODRIGUES et al., 2008; SILVESTRE et al., 2011).

PROCESSAMENTO EM LABORATÓRIO

Em laboratório, as amostras foram liofilizadas em condições de baixa

temperatura e pressão. Ao longo desse processamento, o peso seco dos

tecidos biológicos (músculo e fígado) foi determinado por gravimetria em

balança analítica.

ANÁLISES QUÍMICAS

- Poluentes orgânicos persistentes

A análise de organoclorados aplicada neste estudo está detalhadamente

descrita em Yogui et al. (2003) e Miranda & Yogui (2016). Para a extração dos

compostos organoclorados, aproximadamente 3,0 g de amostra liofilizada foi

colocada em cartucho de vidro com fundo poroso próprio para extração em

aparato Soxhlet. As amostras receberam padrões internos (DBOFB, PCB-103 e
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PCB-198) cerca de 16 h antes do procedimento de extração, que foi realizado

em um sistema de refluxo (Soxhlet) usando 80 mL de uma mistura dos

solventes n-hexano e diclorometano (1:1, v/v) por 8 h. Após esta etapa, o

extrato da amostra foi acoplado ao evaporador rotativo a vácuo para eliminar o

excesso de solvente e concentrar os analitos de interesse em

aproximadamente 5-10 mL. Após isso, o extrato foi transferido para um tubo de

centrífuga de 15 mL e concentrado em fluxo de nitrogênio até 1 mL. A matéria

orgânica extraível (MOE) foi determinada por gravimetria. Uma alíquota de 100

µL do extrato (concentrado em 1 mL) foi retirada e pesada em balança

microanalítica para a quantificação da MOE. Os 900 µL restantes do extrato

foram purificados por tratamento ácido, adicionando 1,0 mL de ácido sulfúrico

(H2SO4) concentrado (95-98%) ao extrato previamente aferido a 5,0 mL de n-

hexano. O tubo foi agitado em vórtex por 10 segundos e centrifugado por 5

minutos a 4.000 rpm para separação das fases. O sobrenadante foi retirado e

transferido para um novo tubo de centrífuga, sendo realizada mais duas

repetições do tratamento ácido. O extrato purificado foi lavado duas vezes com

água destilada (livre de orgânicos) e concentrado a 150 µL em fluxo suave de

nitrogênio. Exatamente 90 µL de padrão interno cromatográfico (TCMX) foi

adicionado ao extrato final, que foi armazenado em freezer até a injeção no

cromatógrafo a gás acoplado ao espectrômetro de massas (GC-MS).

Para a identificação e quantificação dos analitos de interesse, os

seguintes POPs foram analisados: 182 bifenilas policloradas (PCBs) e 14

pesticidas organoclorados. Os PCBs analisados foram: PCB-1, PCB-2, PCB-3,

PCB-4/10, PCB-5, PCB-6, PCB-7/9, PCB-8, PCB-11, PCB-12/13, PCB-14,

PCB-15, PCB-16/32, PCB-17, PCB-18, PCB-19, PCB-20/33, PCB-21, PCB-22,

PCB-23/34, PCB-24/27, PCB-25, PCB-26, PCB-28, PCB-29, PCB-30, PCB-31,

PCB-35, PCB-36, PCB-37, PCB-38, PCB-39, PCB-40, PCB-41, PCB-42, PCB-

43, PCB-44, PCB-45, PCB-46, PCB-47/75, PCB-49, PCB-50, PCB-51, PCB-

52/73, PCB-53, PCB-54, PCB-55, PCB-56/60, PCB-57, PCB-58, PCB-59, PCB-

61/74, PCB-63, PCB-64/71/72, PCB-65, PCB-66/80, PCB-67, PCB-68, PCB-69,

PCB-70/76, PCB-77, PCB-78, PCB-79, PCB-84, PCB-86/97, PCB-87/115,

PCB-88/91, PCB-90/101, PCB-93, PCB-94, PCB-95, PCB-96, PCB-98/102,

PCB-99, PCB-100, PCB-104, PCB-105/127, PCB-107/108, PCB-109, PCB-110,

PCB-111/116/117, PCB-112, PCB-114, PCB-118, PCB-121, PCB-123, PCB-125,
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PCB-126, PCB-128, PCB-131/142, PCB-134, PCB-135/144, PCB-137, PCB-

138/160, PCB-139/149, PCB-140, PCB-141, PCB-143, PCB-145, PCB-146,

PCB-147, PCB-150, PCB-151, PCB-152, PCB-153, PCB-154, PCB-155, PCB-

156, PCB-157, PCB-158, PCB-162, PCB-163/164, PCB-165, PCB-169, PCB-

170/190, PCB-171, PCB-172/192, PCB-173, PCB-174/181, PCB-175, PCB-176,

PCB-177, PCB-178, PCB-179, PCB-180, PCB-182/187, PCB-183, PCB-184,

PCB-185, PCB-186, PCB-188, PCB-189, PCB-191, PCB-193, PCB-194, PCB-

195, PCB-196/203, PCB-197, PCB-199, PCB-200, PCB-201, PCB-202, PCB-

204, PCB-205, PCB-206, PCB-207, PCB-208 e PCB-209. Quando listados em

duplas ou trios, esses compostos coeluíram no cromatograma. Assim, não é

possível saber qual analito se trata especificamente. Os pesticidas

organoclorados analisados froam: α-HCH, β-HCH, γ-HCH, δ-HCH, α-clordano

(cis), γ-clordano (trans), heptacloro, o,p'-DDT, p,p'-DDT, o,p'-DDD, p,p'-DDD,

o,p'-DDE, p,p'-DDE e mirex.

A identificação dos PCBs e pesticidas organoclorados no GC-MS foi

baseada em seus respectivos tempos de retenção e abundâncias relativas

entre íons m/z, comparando com soluções padrão disponíveis comercialmente.

A quantificação foi baseada em padronização interna, tendo como referência a

área do pico do íon m/z primário de cada analito.

No controle de qualidade das amostras, apenas 3,7% dos analitos foram

detectados nos brancos de laboratório. Esses traços de contaminação do

branco foram subtraídos das amostras em cada lote analítico. A recuperação

média dos padrões internos foi de 65,0 ± 6,5% (intervalo de confiança 95%). O

material de referência certificado NIST SRM 2974a (orgânicos em tecido de

mexilhão liofilizado) foi analisado para verificar a exatidão do método. Em

média, a recuperação de analitos certificados no material de referência foi de

115 ± 11% (intervalo de confiança 95%). Matrizes fortificadas foram

empregadas para verificar a exatidão e a precisão do método. A recuperação

média de analitos nas matrizes fortificadas foi de 89 ± 4% (intervalo de

confiança 95%), enquanto o coeficiente de variação (CV) médio foi de 6 ± 1%

(intervalo de confiança 95%). Os limites de quantificação (LQ) foram calculados

dividindo o nível de calibração mais baixo de um analito alvo pela quantidade

de amostra extraída. Os LQs para PCBs, DDTs, HCHs, clordanos (CHLs),

heptacloro e mirex variaram de 0,66 a 0,91 ng g-1 peso seco.
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Os parâmetros cromatográficos usados na análise das amostras estão

descritos a seguir. A injeção foi splitless (sem divisão de fluxo) em um

cromatógrafo a gás acoplado a espectrômetro de massas (GC-MS, Agilent

Technologies, modelos 7820A e 5975C). No forno do cromatógrafo foi instalada

uma coluna capilar (HP-5ms) com 30 m de comprimento, 0,25 mm de diâmetro

interno e 0,25 µm de espessura do filme da fase estacionária. Hélio foi o gás de

arraste utilizado com pureza de 99,9990% e fluxo constante dentro da coluna

de 1,2 mL min-1. A temperatura do injetor foi ajustada para 270 e 300 °C nas

análises de PCBs e pesticidas organoclorados, respectivamente. A

programação de temperatura do forno na corrida de PCBs foi a seguinte: 75 ºC

(isotérmico por 3 min), rampa de 15 ºC min-1 até 150 ºC, rampa de 2 ºC min-1

até 260 ºC e rampa de 20 ºC min-1 até 300 ºC (isotérmico por 1 min). Já para a

análise dos pesticidas, a programação de temperatura foi: 100 ºC, rampa de 10

ºC min-1 até 200 ºC e rampa de 5 ºC min-1 até 300 ºC (isotérmico por 3 min). O

espectrômetro de massas foi equipado com uma fonte de ionização de elétrons

(70 eV). As temperaturas usadas na fonte de íons, quadrupolo e interface foram

de 230, 150 e 300 °C, respectivamente.

- Metais traço

As análises químicas dos metais traço foram feitas no Instituto de

Tecnologia de Pernambuco (ITEP) apenas no fígado do indivíduo A. O método

para digestão e determinação de metais foi baseado em EPA (1996a, 1996b).

Aproximadamente 3,0 g de tecido seco foi adicionado a um recipiente de Teflon

e digerido com uma mistura contendo 8 mL de ácido nítrico PA (15,6 M) e 2 mL

de peróxido de hidrogênio PA (15,2 M). Essa digestão foi realizada em forno

microondas (marca Milestone, modelo Ethos-one) com rampa de temperatura

programada da seguinte maneira: 5,5 minutos para atingir a temperatura de

175 ºC e permanência nesta temperatura por 10 minutos, totalizando 15,5

minutos de digestão da amostra. A determinação dos metais foi realizada em

um espectrômetro de emissão ótica com plasma indutivamente acoplado - ICP-

OES (marca Thermo Scientific, modelo iCAP 6300). A potência de rádio

frequência empregada foi de 1150 W, enquanto o plasma foi utilizado na visão

axial. O gás utilizado no sistema foi argônio (pureza: 99,999%), com vazão de
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500 mL min-1 na nebulização. O tempo de estabilização da bomba foi de 5

segundos. A velocidade da bomba na estabilização e na análise foi 50 e 100

rpm, respectivamente.

A quantificação dos metais foi feita através do método de padronização

externa. O critério de aceitação para a curva analítica foi um coeficiente de

determinação (R2) maior ou igual a 0,995. A verificação da curva foi realizada

com soluções padrão correspondentes às concentrações iniciais e finais da

mesma. O intervalo de aceitação dessa verificação foi de 20%. O branco de

laboratório não apresentou contaminação por metais. A amostra foi analisada

em duplicata, sendo que os valores reportados são a média calculada de

ambas. O CV médio entre as duplicatas foi de 1%, indicando excelente

repetibilidade analítica. Os seguintes metais foram analisados: As (arsênio), Cd

(cádmio), Cr (cromo), Cu (cobre), Ni (níquel), Pb (chumbo) e Zn (zinco). Seus

respectivos limites de quantificação foram 0,082, 0,025, 0,246, 0,410, 0,164,

0,082 e 0,410 μg g-1 peso úmido para As, Cd, Pb, Cu, Cr, Ni e Zn.

RESULTADOS

PCBs

A concentração total de PCBs no indivíduo A foi 491 ng g-1 peso úmido

no fígado e 1,59 ng g-1 peso úmido no músculo (Tabela 2). No fígado do

indivíduo B, a concentração de Σ PCBs foi 75,5 ng g-1 peso úmido. Em nenhum

desses indivíduos foram detectados PCBs dos grupos homólogos leves (mono,

di e triclorobifenilas). No músculo do indivíduo C foram detectadas algumas

tetra, penta e heptaclorobifenilas porém todas com concentração abaixo do LQ

(0,19 ng g-1 peso úmido). Na amostra de fígado do indivíduo B foram

detectadas tetra a octaclorobifenilas, porém estas últimas foram encontradas

abaixo do LQ. O fígado do indivíduo A foi o tecido que apresentou a maior

diversidade de congêneres, sendo encontradas de tetraclorobifenilas até a

decaclorobifenila. No geral, o grupo mais representativo acima do limite de

quantificação foi o das hexaclobifenilas (Figura 1).
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Figura 1. Porcentagem de cada grupo homólogo de PCB no músculo e fígado de

Epinephelus Itajara amostrados em Pernambuco e Paraíba. Legenda: Af = fígado do indivíduo

A; Am = músculo do indivíduo A; Bf = fígado do indivíduo B; Cm = músculo do indivíduo C

Fonte: A autora (2024).

.

Os congêneres de PCB que apresentaram as maiores concentrações no

indivíduo A foram PCB-153, PCB-180 e PCB-138/160. Eles representaram

quase 66% do somatório de PCBs na amostra de fígado, por exemplo. Já no

fígado do indivíduo B, os congêneres mais representativos foram PCB-153,

PCB-138/160 e PCB-118 (Apêndice 8.3)

OCPs

HCHs, CHLs e mirex não foram encontrados nas amostras de músculo

dos indivíduos A e C, nem no fígado do indivíduo B. No fígado do indivíduo A,

não foram encontrados HCHs e CHLs.

No fígado do indivíduo A foi encontrada a concentração de 177 ng g-1

peso úmido para ΣDDTs, sendo que apenas o p,p’-DDE foi detectado. Esta

amostra também foi a única na qual o mirex foi encontrado com concentração

de 38,8 ng g-1 peso úmido. Já no músculo desse indivíduo, a concentração de

ΣDDTs foi de 0,80 ng g-1 peso úmido, sendo detectado apenas o p,p’-DDE. No

fígado do indivíduo B, a concentração de 67,9 ng g-1 peso úmido para ΣDDTs

foi observada, sendo aproximadamente 5% de p,p’-DDD e 95% de p,p’-DDE.
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No músculo do indivíduo C, o ΣDDTs foi de 0,22 ng g-1 peso úmido sendo

representado apenas por p,p’-DDE.

METAIS TRAÇO

As concentrações de cromo, níquel e zinco foram menores que o LQ no

fígado do indivíduo A e as concentrações de cobre, arsênio, cádmio e chumbo

encontram-se na Tabela 2.
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Tabela 2. Concentração de compostos organoclorados e metais nos tecidos dos três indivíduos de Epinephelus itajara. Para facilitar a comparação com a
literatura, as concentrações estão apresentadas nas bases de peso úmido, seco e lipídico.

Indivíduo
A B C

Tecido Unidade Fígado Músculo Fígado Músculo

Base Úmida Seca Lipídica Úmida Seca Lipídica Úmida Seca Lipídica Úmida Seca Lipídica

Σ PCBs (ng g-1) 491 1470 5267 1,59 9,61 340 75,5 165 242 < 0,19 < 0,91 < 51,8

Σ DDTs (ng g-1) 177 529 1897 0,80 4,87 172 67,9 148 218 0,22 1,01 57,5

Σ HCHs (ng g-1) nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Σ CHLs (ng g-1) nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Mirex (ng g-1) 38,8 116 416 nd nd nd nd nd nd nd nd nd

As (μg g-1) 2,09 6,26 22,43

Cd (μg g-1) 0,68 2,04 7,30

Cr (μg g-1) < 0,25 < 0,75 < 2,68

Cu (μg g-1) 22,35 66,85 239,58

Ni (μg g-1) < 0,16 < 0,48 < 1,72

Pb (μg g-1) 0,24 0,71 2,55

Zn (μg g-1) < 0,41 < 1,23 < 4,40
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Fonte: A Autora (2024).
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DISCUSSÃO

PCBs

Em relação à concentração de PCBs totais no músculo de peixes em

outros estudos, Giam et al. (1974) analisaram PCBs no músculo de

Epinephelus striatus no Golfo do México e encontraram concentrações totais

variando de 6 a 110 ng g-1 peso úmido. A concentração máxima foi duas ordens

de grandeza superior ao presente estudo, mesmo assim os autores

consideraram os níveis de poluentes baixos, considerando que na década de

1970 o uso de PCBs ainda era permitido. Eles também perceberam que os

níveis de PCBs nas garoupas aumentaram com o tamanho dos indivíduos e

especularam que esta relação ocorre em função do teor de gordura, que

aumenta com o tamanho e a idade do peixe. Isso explicaria a diferença na

concentração de PCBs no músculo dos indivíduos A e C que possuem

tamanhos diferentes e foram amostrados na mesma área (Tamandaré). O

comprimento (e consequentemente a idade) dos indivíduos está diretamente

relacionado ao tempo de exposição aos contaminantes ao longo da vida

(TRUDEL & RASMUSSEN, 2006), uma vez que o indivíduo C é um juvenil e o

A é um adulto com mais de 30 anos (REUSS-STRENZEL & ASSUNÇÃO, 2008;

GIGLIO et al., 2014b). Em contrapartida, o teor de lipídios oscila ao longo do

ciclo de vida da espécie (MARSHALL, 1999, ABABOUCH, 2005) e há

diferenças na composição lipídica entre os tecidos de um mesmo indivíduo

(LYONS et al., 2021). Além disso, há outras variáveis que afetam a relação

entre concentração e comprimento na bioacumulação de contaminantes, como

mudanças na taxa de crescimento, dieta e atividade (OLSSON et al., 2000;

BORGA et al., 2004; TRUDEL & RASMUSSEN, 2006; GEWURTZ et al., 2011).

Lavandier et al. (2013) encontraram concentrações totais de PCBs, no

músculo das espécies Trichiurus lepturus, Micropogonias furnieri e Mugil liza na

Baía de Ilha Grande em Angra dos Reis (RJ) maiores que aquelas encontradas

neste estudo (Tabela 3). Porém, quando comparadas as concentrações no

fígado das espécies, E. itajara apresentou níveis 14x maiores do que a

concentração máxima encontrada em M. furnieri. Diferentes espécies de peixes

apresentam diferenças espaciais e temporais na bioacumulação devido a
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condições físicas como a salinidade e a temperatura ou também pela história

de vida e/ou mudanças na composição da dieta (BOUDOU et al., 1979;

EAGLES-SMITH et al., 2008; FARMER et al., 2010).
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Tabela 3. Comparação de concentrações de PCB, DDT e mirex em músculo e fígado de peixes em ng g-1 (peso úmido).

Autor Espécie Local Tecido PCB DDT Mirex
Este estudo Epinephelus itajara Tamandaré - PE Figado 491 177 38,80

Músculo 1,59 0,80
Barra de Mamanguape - PB Fígado 75,50 67,90

Tamandaré - PE Músculo 0,22
TORRES &

KRYKHTINE
(2023)

Sardinella brasiliensis
Baía de Guanabara/Rio de

Janeiro
Músculo 2,02

Micropogonias furnieri Músculo 1,20
Mugil cephalus Músculo 0,82

MIRANDA &
YOGUI (2016)

Scomberomorus cavalla Recife - PE Fígado 50,90 6,92

Músculo 8,57 1,42
LAVANDIER et al.

(2013)
Trichiurus lepturus

Baía de Ilha Grande/Angra dos
Reis / RJ

Fígado 4,54 - 22,70

Músculo 3,97 - 11,04
Micropogonias furnieri Fígado 3,41 - 34,20

Músculo 2,29 - 25,88
Mugil liza Fígado 3,70 - 24,50

Músculo 2,37 - 27,60
QUINETE et al.

(2011)
Lepidopus caudatus

Rio Paraíba do Sul/Campos
dos Goytacazes/RJ

Fígado 105

Músculo 45
Micropogonias furnieri Fígado 140

Músculo 106
SILVA et al. (2007) Xiphias gladius Espírito Santo Músculo 6,50 2,47

GIAM et al. (1974) Epinephelus striatus Golfo do México (EUA/MX) Músculo 6 - 110
3 -
100

Fonte: A autora (2024).



89

Quinete et al. (2011) analisaram a concentração total de PCBs no

músculo e fígado de Lepidopus caudatus e Micropogonias furnieri no Rio

Paraíba do Sul, em Campos dos Goytacazes (RJ). Os autores encontraram

concentrações maiores que aquelas encontradas no indivíduo B (amostrado

em Barra de Mamanguape, PB) e menores que o indivíduo A (amostrado em

Tamandaré, PE). Miranda & Yogui (2016) analisaram concentração total de

PCBs no músculo e fígado de S. cavalla em Recife (PE) e encontraram

concentração similar no músculo, enquanto a concentração no fígado foi menor

que E. Itajara. Silva et al. (2007) analisaram PCBs em músculo de Xiphias

gladius e encontraram concentrações similares a E. Itajara deste estudo. Os

níveis de contaminantes nos peixes podem variar entre diferentes espécies e

entre indivíduos da mesma espécie devido à época e local de captura, habitat,

dieta alimentar, idade, sexo, dentre outros fatores (STANSBY, 1954; JACQUOT,

1961; MAIA et al., 1999; PANDELOVA et al., 2008; KARL et al., 2010). O teor

de lipídios oscila ao longo do ciclo de vida da espécie (MARSHALL, 1999,

ABABOUCH, 2005) e as diferenças na composição lipídica desses tecidos

podem favorecer o acúmulo distinto de congêneres de PCB (LYONS et al.,

2021). Johnson-Restrepo et al. (2005) inferiram que o acúmulo de PCBs é um

processo específico do tecido, o qual é controlado pelas características

metabólicas e fisiológicas de cada organismo. Além disso, a biotransformação

de PCBs em vertebrados é mediada por enzimas de diferentes famílias que

metabolizam congêneres específicos (SILVA et al., 2007b). Isso pode explicar a

ocorrência e acúmulo de um determinado congênere em um tecido e não em

outro. Alternativamente, pode-se sugerir uma mobilização eficaz de

contaminantes entre tecidos com uma possível metabolização/eliminação no

fígado (SIJM et al., 1992).

Houve diferença na contaminação de PCBs em músculo e fígado do

indivíduo A, fato também visto em outros estudos (MONOSSON et al., 2003;

MAGALHÃES et al., 2007; MIRANDA & YOGUI, 2016). Por exemplo,

Magalhães et al. (2007) encontraram concentrações maiores no fígado do que

no músculo em 78% das amostras analisadas e inferiram que essa

concentração maior no fígado reflete uma tendência à dependência lipídica dos

PCBs, pois o fígado possuí maior conteúdo lipídico que o músculo. Altas

concentrações podem causar degradação do sistema endócrino (SHAW &
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KANNAN, 2009) ou alta ocorrência de lesões crônicas (ex.: tumores) no fígado

e no baço (RIBEIRO et al, 2007). O indivíduo A apresentou altas cargas de

PCBs no fígado. Estudos têm mostrado que uma alta exposição a esses

contaminantes gera alteração morfológica no órgão, ocasionando um acúmulo

de lipídios (HOLM et al., 1993) que afeta os ribossomos e sua capacidade de

produzir cadeias peptídicas (CHEVILLE, 1988). Consequentemente, isso

diminui a quantidade de proteínas envolvidas no transporte de triglicerídeos e

as células do fígado ficam sem proteínas metabolizadoras de lipídios (HOLM et

al., 1993). Portanto, isso prejudica a excreção de compostos tóxicos do órgão e

do organismo.

Em relação aos grupos homólogos de PCBs perfis similares foram

encontrados por outros autores na Região Nordeste (MIRANDA & YOGUI,

2016; SANTOS et al., 2020). Santos et al. (2020) também não detectaram

mono-, di- e triclorobifenilas em amostras de peixes comercializados em

Salvador. A taxa de assimilação de diferentes congêneres de PCB pelos

animais pode estar relacionada ao número de átomos de cloro e sua

distribuição na molécula, visto que a eliminação passiva através das brânquias

dificultaria o acúmulo de compostos com peso molecular mais baixo porque

são menos hidrofóbicos e mais solúveis no sangue (SILVA et al., 2007b;

MIRANDA & YOGUI, 2016). Além disso, a prevalência de hexa- e

heptaclorobifenilas pode ser explicada por sua lenta excreção (SILVA et al.,

2007b; MIRANDA & YOGUI, 2016) e/ou armazenamento em diferentes tecidos

do organismo. Dessa forma, esses compostos podem ser biomagnificados

mais facilmente e apresentar maiores concentrações em animais que ocupam

elevado nível trófico (PENTEADO & VAZ, 2001).

Em relação ao congêneres com maiores concentrações nos tecidos, os

congêneres PCB-153, PCB-180 e PCB-138/160 também foram encontrados

em outras espécies de peixes ósseos de hábitos alimentares e posições

tróficas diferentes e em outras áreas de estudo no Brasil e em outras regiões

do mundo (BODIGUEL et al., 2009; SZLINDER-RICHERT et al., 2009;

OTTONELLO et al., 2014; MIRANDA & YOGUI, 2016; SANTOS et al., 2020).

Santos et al. (2020) encontraram o PCB-153 como o congênere prevalente no

músculo de peixes comercializados em Salvador e relacionaram essa

contaminação ao polo petroquímico de Camaçari, que é um dos complexos
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industriais mais antigos do Brasil. Os congêneres 138, 153, 170, 180 e 183 são

os principais componentes das formulações de Aroclor 1254 e 1260,

correspondendo a cerca de 35% do total de PCBs nessas misturas

(BORLAKOGLU et al., 1990). Ambas as formulações também foram

amplamente usadas no Brasil (YOGUI et al., 2020). Sete congêneres (28, 52,

101, 118, 138, 153 e 180) foram os mais utilizados em misturas comerciais em

todo o mundo e são responsáveis pela maior contaminação ambiental e

alimentar (WHO, 1993), excetuando o PCB 28 que pertence ao grupo das

triclorobifenilas, os outros seis foram encontrados nas amostras de Mero neste

estudo, indicando o uso destas formulações no Brasil. Além disso, os PCBs

138, 153, 170 e 180 estão entre os mais detectados em amostras ambientais,

de alimentos, animais e humanos (WHO, 1993).

OCPs

HCHs, CHLs e mirex não foram encontrados nas amostras de músculo

dos indivíduos A e C, nem no fígado do indivíduo B. HCHs, CHLs e mirex têm

sido detectados em baixas concentrações ou não têm sido detectados em

matrizes ambientais na Região Nordeste do Brasil (MIRANDA & YOGUI, 2016;

OLIVEIRA et al., 2016; RÉGIS et al., 2018; YOGUI et al., 2018, SOTÃO-NETO

et al., 2020). Além disso, eles possuem uma ampla gama de pressões de vapor,

variando de 4,0 x 10-7 Pa para mirex a 5,6 x 10-3 Pa para HCHs (ATSDR, 1995;

2005). Estes últimos, em particular, tendem a volatizar em áreas tropicais como

a costa nordeste do Brasil e assim sofrer transporte atmosférico de longo

alcance, sendo depositados em latitudes mais frias, como as áreas polares

(IWATA et al., 1993).

Giam et al. (1974) analisaram DDT no músculo de E. striatus no Golfo

do México e encontraram concentrações totais variando de 3 a 100 ng g-1 peso

úmido. O p,p’-DDE e p,p’-DDD foram os compostos encontrados do DDT total,

sendo predominante o p,p’-DDE. O aumento da porcentagem de metabólitos

(isto é, DDE e DDD) nos peixes reflete uma diminuição na entrada recente de

DDT (CHEUNG et al., 2007). O p.p’-DDE em maiores concentrações no fígado

em relação ao músculo confirma o potencial deste órgão para converter o p,p’-

DDT em seus metabólitos, pois o DDT tende a se transformar em DDE e DDD,
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que são mais recalcitrantes e bioacumulativos (ATSDR, 2002; D'AMATO et al.,

2002; SILVA et al., 2007a; MAGALHÃES et al., 2017). Padrões semelhantes

foram relatados em outros estudos com peixes ósseos (LANA et al., 2014;

MIRANDA & YOGUI, 2016; EL-KADY et al., 2017; THOMPSON et al., 2018).

Além disso, o produto técnico do DDT comercializado no mundo continha

77,1% de p,p‘-DDT (D'AMATO et al., 2002), confirmando os resultados

encontrados nos tecidos das amostras de conversão em p,p‘-DDE por vias

metabólicas (MIRANDA, 2016).

E. itajara é um peixe carnívoro, apresenta elevado teor de lipídios e está

próximo ao topo da cadeia alimentar. Isso favorece o acúmulo de POPs devido

à natureza lipofílica dos compostos embora fatores como tamanho, idade e

espécie também afetem as taxas de bioacumulação (CHEUNG et al., 2007).

Embora o tamanho dos indivíduos A e B seja próximo, a concentração de

OCPs no fígado foi diferente. O indivíduo A apresentou concentração muito

maior e foi a única amostra na qual o mirex foi observado. A identificação de

mirex nesses indivíduos diverge de outros estudos, visto que os pesticidas

organoclorados HCHs, CHLs e mirex têm sido detectados em baixas

concentrações ou não têm sido detectados em matrizes ambientais do

Nordeste do Brasil (MIRANDA & YOGUI, 2016; OLIVEIRA et al., 2016; RÉGIS

et al., 2018; YOGUI et al., 2018, SOTÃO-NETO et al 2020). As diferenças de

contaminação nos indivíduos A e B podem estar relacionadas ao uso distinto de

POPs em PE e PB. Infelizmente, não há outros estudos sobre POPs na

Paraíba para comparação. Alternativamente, as diferenças também podem

estar relacionadas ao grau de conservação dos dois locais de amostragem

(Tamandaré e Barra de Mamanguape) e suas particularidades geográficas.

A concentração de POPs no fígado do indivíduo A está entre as maiores

já encontradas em espécies de peixes da costa brasileira (Tabela 3), sendo

comparável às concentrações encontradas em mamíferos marinhos

(DORNELES et al., 2013; LAVANDIER et al., 2019). Estes são tipicamente mais

impactados que os peixes devido a diferença do sistema respiratório (pulmão

vs. brânquia). Um fator que poderia explicar este fato é o maior tempo de

exposição ao longo da vida do indivíduo A, que favoreceria o acúmulo dos

contaminantes. Entretanto, o indivíduo B apresentou um comprimento

semelhante ao indíviduo A e seus níveis de contaminação foram bastante
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inferiores. Isso sugere que o habitat do indivíduo influencia fortemente a sua

contaminação. O indivíduo A foi capturado em Tamandaré, enquanto o

indivíduo B foi capturado em Barra de Mamanguape. Então, supostamente a

contaminação pretérita de POPs em Tamandaré pode ter sido muito superior

àquela observada em Barra de Mamanguape. Isso possibilitaria o maior

acúmulo de POPs em indivíduos mais velhos e maiores que vivem na região de

Tamandaré.

METAIS TRAÇO

Concentrações de metais traço no fígado são usadas para investigar

acumulações recentes no organismo (LIMA-JÚNIOR et al., 2002). Há poucos

estudos sobre metais em peixes no Brasil, alguns deles se encontram listados

na Tabela 4.
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Tabela 4. Concentrações de metais em fígado de peixes no Brasil (μg g-1 peso úmido).

Espécie Local Cu As Cd Pb Autores
Epinephelus Itajara Tamandaré/PE 22,35 2,09 0,68 0,24 Estudo atual

Pseudoplatystoma corruscans Rio Paraopeba/MG - - 0,97 3,37
ARANTES et al.

(2016)

Stellifer rastrifer;
Isopisthus parvipinnis;

Paralonchurus brasiliensis

Paranaguá;
Cananéia-Iguape;

Santos-São Vicente - SP
40 6 - 40*

TREVIZANI et al.
(2019)

Mugil lisa Baia de Ilha Grande - RJ 375 - 0,45 12
LIMA-JÚNIOR et al.

(2002) **
Micropogonias furnieri 9 - 0,55 1
Cynocion leiarchus 2 - 0,1 1
Genidens genidens 20 - - -

Mugil lisa Baía de Sepetiba – RJ - - 0,1 1
LIMA-JÚNIOR et al.

(2002)**
Micropogonias furnieri 2 - 0,1 1
Cynocion leiarchus 3 - 0,1 2
Genidens genidens 2 - 5,5 1

* Concentração média em todas as espécies de peixe amostradas.

**As concentrações foram estimadas a partir dos gráficos do artigo, pois os autores não explicitaram as concentrações no texto.

Fonte: A autora (2024).
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Cobre

O cobre é essencial para animais e plantas, pois participa da formação

de enzimas e sangue. Assim, ele desempenha papel importante na função

enzimática, absorção de ferro e metabolismo, participando ainda de processos

respiratórios (CETESB, 1984; DAVIS & GATLIN, 1996). As concentrações de

Cu no fígado E. Itajara foram maiores que M. furnieri, C. leiarchus e G.

genidens analisados na Baía de Sepetiba no estado do Rio de Janeiro e em M.

furnieri e C. leiarchus na Baía de Ilha Grande também no Rio de Janeiro (LIMA-

JÚNIOR et al., 2002). Tais concentrações foram similares a G. genidens na

Baía de Sepetiba – RJ e S. rastrifer, I. parvipinnis e P. brasiliensis amostrados

nos estuários de Paranaguá, Cananéia-Iguape e Santos-São Vicente (SP)

(TREVIZANI et al. 2019). Porém, a concentração foi menor do que M. lisa na

Baía de Ilha Grande – RJ (LIMA-JÚNIOR et al., 2002).

Além disso, o cobre pode acumular de formas diferentes, sendo

influenciado por condições ambientais e hábitos da espécie (SAWARD et al.,

1975). Esses níveis de acúmulo variam amplamente entre os organismos

aquáticos (CETESB, 1984), porém alta concentração de cobre no fígado de

peixes (375 μg/g peso úmido) é bastante incomum (LIMA-JÚNIOR et al., 2002).

Essa concentração encontrada por Lima-júnior et al. (2002) é quase dezessete

vezes maior que a encontrada em E. Itajara (tabela 4) e atribuíram isto ao

hábito filtrador/herbívoro de M. lisa ou pela grande quantidade de sedimentos

na Baía Ilha Grande - RJ. A variação nas concentrações em peixes marinhos

indica que ocorrem diferenças interespécies, intraespécies, dietéticas e de

localização (PERRAULT et al.,2014). Isso também está relacionado com níveis

de tolerância e sintomas de toxicidade, dependendo da espécie e do período

de acumulação passiva (CETESB, 1984).

Cádmio

O cádmio apresenta alta toxicidade e tem uma difícil excreção após ser

ingerido pelo organismo (FEEMA, 1997). Mesmo em níveis subagudos, o

cádmio pode vir a causar disfunção fisiológica nos peixes, reduzindo a
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possibilidade de sobrevivência no ambiente (LARSSON et al., 1976). A

concentração de cádmio encontrado no fígado de E. Itajara está de acordo com

as concentrações encontradas em outras espécies de peixes e em outras

localidades no Brasil (LIMA-JÚNIOR et al., 2002; Arantes et al., 2016). G.

genidens foi a única espécie que apresentou concentração alta no estudo de

Lima-Júnior e colaboradores (2002) na Baía de Sepetiba (RJ), local onde esse

metal é muito difundido (FEEMA, 1997) e nenhuma explicação foi atribuída a

este resultado pelos autores.

Arsênio

O arsênio é tóxico e tem poder teratogênico e cancerígeno (EISLER,

1988a). A concentração de arsênio encontrada neste estudo é similar àquela

encontrada por Trevizani e colaboradores (2019) no sudeste do Brasil em três

espécies de peixes. As maiores concentrações desse metal no fígado de

peixes ocorrem em espécies com posição trófica superior, como

elasmobrânquios e atuns (HALL et al., 1978). Por exemplo, Lopes e

colaboradores (2019) encontraram concentrações de arsênio no fígado da raia

Narcine brasiliensis (capturada no Espírito Santo) variando de 76,7 a 264 µg g-1

peso úmido, ou seja, 38 a 132 vezes maiores do que no mero investigado em

Pernambuco e 12 a 44 vezes maiores do que em espécies estudadas em São

Paulo (TREVIZANI et al., 2019). As concentrações de arsênio variam entre

espécies de peixes ósseos e cartilaginosos devido ao nível trófico,

características das espécies e diferenças espaciais (PERRAULT et al., 2014).

No caso do estudo de Lopes et al. (2019), os autores atribuíram essas altas

concentrações de arsênio nos peixes ao desastre em Mariana (MG). O local de

amostragem estava localizado a 300 km da foz do Rio Doce, que lançou no

oceano os rejeitos da barragem rompida. Ou seja, um desastre

natural/antropogênico pode alterar consideravelmente as concentrações de um

metal no ambiente.

Chumbo



97

O chumbo é extremamente tóxico e não apresenta efeitos benéficos ou

nutricionais aos organismos (CETESB, 1982). Na verdade, ele apresenta

efeitos adversos na cognição, no crescimento, na reprodução e na

sobrevivência de organismos vivos (EISLER, 1988b). A concentração de

chumbo em E. Itajara neste estudo foi baixa quando comparada a outras

regiões e espécies pesquisadas no Brasil. O chumbo, de forma geral,

apresenta concentrações muito baixas na biota, mesmo quando existem

concentrações elevadas no ambiente (PHILLIPS et al., 1982). Porém, no

estudo de Trevizani e colaboradores (2019) foram encontrados níveis de

chumbo mais altos no fígado dos peixes. Os autores inferiram que isso foi uma

consequência da intensa atividade histórica de mineração realizada em

Cananéia (MAHIQUES et al., 2013), uma vez que este metal está associado à

camada redutora do sedimento que o disponibiliza para a biota (TRAMONTE et

al., 2016).

O chumbo é classificado como o metal de maior difusão na atmosfera

(SEMA, 1998). Este meio de dispersão poderia explicar pequenas

concentrações encontradas no fígado do mero na região de Tamandaré, que

está relativamente distante das áreas urbanas e das plantas industriais (LIMA-

JÚNIOR et al., 2002). Já no ambiente aquático, sua absorção ocorre pela água

e não pela dieta (WAGNER & BOMAN, 2003). Dessa forma, pode indicar que

as concentrações de chumbo nas águas onde E. itajara habitava eram

provavelmente baixas (PYTKOWICZ & KESTER, 1971).

METAIS NO FÍGADO

Os resultados aqui apresentados junto a discussão mostram que a

acumulação de metais pode variar de acordo com a espécie de peixe e o tipo

de metal assim com a capacidade de acumulação metabólica e biológica que é

específica para cada espécie (TREVIZANI et al., 2019). Elevadas

concentrações e o acúmulo de metais tóxicos nos organismos aquáticos são

indicativas de poluição no ambiente circundante (LIMA-JÚNIOR et al., 2002;

AGAH et al., 2009). Os efeitos mais marcantes da poluição podem ser

teratogênicos e mutagênicos, letais ou subletais para todos os componentes da

biota, como fitoplâncton, zooplâncton, bentos, peixes, aves e humanos
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(COELHO & FONSECA, 1986; EVANGELISTA, 1994; LIMA-JÚNIOR et al.,

2002).

Todos os peixes são expostos aos metais através do consumo de presas

e, em menor grau, por absorção direta da coluna de água (REJOMON et al.,

2010). No ambiente marinho, os metais tendem a precipitar na coluna de água

e se acumular no sedimento. Logo, as espécies de peixes demersais

geralmente são mais afetadas do que as espécies pelágicas (REJOMON et al.,

2010). Espécies filtradoras que se alimentam de plâncton também acabam

ingerindo partículas sedimentares. De forma geral, tanto as espécies piscívoras

quanto as planctívoras têm uma relação estreita com os substratos em

ambientes rasos. Apesar da maior concentração de metais nas espécies de

peixes demersais, as taxas acumulação desses elementos nos tecidos dos

peixes são influenciadas por vários fatores como sexo, estágio de maturação,

comprimento/peso, tipo de tecido, habitat, sazonalidade, estratégia alimentar e

tempo de exposição aos contaminantes (AZEVEDO et al., 2009; ERSOY &

ÇELIK, 2010).

Os peixes costumam regular as concentrações de metais no seu tecido

muscular e acumulá-los preferencialmente no fígado (SORENSEN, 1991;

AGAH et al., 2009; TREVIZANI et al., 2019). Isso ocorre em função dos

diferentes conteúdos de proteínas e aminoácidos (ex.: metalotioneína e

cisteína) que estão presentes em diferentes órgãos (TREVIZANI et al., 2019).

As concentrações de metais em análises musculares têm sido utilizadas para

investigar a sua possível transferência para populações humanas através do

consumo de pescado, enquanto as análises hepáticas têm sido usadas para

investigar o acúmulo recente proveniente do sistema digestivo (LIMA-JÚNIOR

et al., 2002). As concentrações de elementos tóxicos são maiores nos tecidos

hepáticos dos teleósteos, sugerindo que o fígado é um órgão de desintoxicação.

Ele apresenta alta atividade metabólica e grande capacidade de assimilação e

acúmulo de metais, tornando-se adequado para avaliar a poluição ambiental

(DIKANOVIC et al. 2016; ALAMDAR et al., 2017; SALGADO-RAMÍREZ et al.,

2017). As metalotioneínas são proteínas encontradas em grandes quantidades

no fígado e são responsáveis pelo armazenamento e desintoxicação de metais

(EISLER, 1993; D’ COSTA et al., 2017; FERNANDEZ et al., 2014; PERRAULT

et al., 2014; DIKANOVIC et al., 2016). Além disso, a capacidade dos metais de
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formar complexos com substâncias orgânicas pode atingir concentrações até

1000 vezes superiores à sua assimilação e fixação nos tecidos, tornando-os

tóxicos aos organismos (CETESB, 1982).

RISCO ECOLÓGICO

Mesmo as concentrações de contaminantes no mero sendo baixas,

podem gerar riscos ecológicos à espécie, pois as variáveis abióticas

influenciam a concentração de contaminantes nas espécies. A espécie

apresenta uma mudança de habitat relacionada à ontogenia: as larvas vivem

no ambiente pelágico em águas costeiras rasas; os juvenis são bentônicos e

vivem em estuários associados ao manguezal; e os adultos vivem em áreas

offshore, como recifes (LAEGDSGAARD & JOHNSON, 2001; FRIAS-TORRES,

2006; KOENIG et al., 2007).

Além disso, a espécie tem o hábito de se agregar para a reprodução (COLIN et

al., 2003; GERHARDINGER et al, 2009; MITCHESON et al., 2012; BUENO et

al., 2016). As agregações reprodutivas são sazonais (GERHARDINGER et al.,

2006b), variando anualmente e ocorrendo em diferentes escalas espaciais

(GERHARDINGER et al., 2009). Se o local da agregação está contaminado, os

poluentes podem ocasionar danos aos ovos e às larvas, comprometendo o

sucesso reprodutivo da espécie (JOHNSON et al., 2013; FERREIRA et al.,

2014; ANNUNZIATO & COOPER, 2018; HORRI et al., 2018). Eventualmente,

isso levaria ao declínio populacional porque E. Itajara é uma grande espécie de

crescimento lento, maturação tardia, fidelidade territorial e hábito de formar

agregações (BULLOCK et al.,1992; FRIAS-TORRES, 2006; COLLINS, 2009).

CONCLUSÃO

Os níveis de contaminantes variaram entre diferentes indivíduos de E.

Itajara devido à influência de fatores ambientais e biológicos. Diante do exposto

sugere-se a prorrogação da moratória para E. Itajara, como estratégia de

gestão com vigilância e fiscalização mais eficazes. Em função da longevidade

da espécie, a poluição química é mais um fator de pressão sobre E. Itajara e
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contribui para a manutenção do seu enquadramento como espécie criticamente

ameaçada de extinção no Brasil.
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6 CONSIDERAÇÕES FINAIS

Diante do exposto conclui-se que:

1- Os níveis de contaminantes podem divergir em diferentes

espécies de peixes devido à influência de fatores ambientais e biológicos, tais

como dieta e habitat. Além disso, na mesma população, indivíduos diferentes

também acumulam concentrações distintas de contaminantes em função da

sua própria história de vida, que pode ser influenciada por inúmeros fatores,

tais como sexo e estágio de desenvolvimento gonadal.

2- Há poucos estudos no Brasil que analisaram contaminantes em

fígado. A maioria dos estudos tem investigado o tecido muscular, visto que é a

parte consumida pela população humana e tem importância para a segurança

alimentar. Porém, é imprescindível investigar a concentração de contaminantes

em um órgão central do metabolismo (como o fígado), particularmente em

espécies ameaçadas de extinção. Isso contribui com as políticas públicas na

área de conservação das espécies.

3- Há uma grande necessidade no monitoramento e controle de

contaminantes tóxicos (ex.: PCBs, OCPs e metais) no pescado do país a fim de

assegurar a segurança alimentar da população brasileira. Além disso, trabalhos

futuros que tenham o intuito de investigar contaminantes em pescado devem

padronizar a divulgação das concentrações em peso úmido porque esta é a

forma como o pescado é consumido pela população. Isso vai facilitar a

comparação entre os trabalhos publicados.
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APÊNDICES

8.1 MATERIAL SUPLEMENTAR DO ARTIGO 1.

MS Tabela 1. Dados coletados de cada indivíduo de Scomberomorus cavalla amostrado em Salvador (BA- Brasil).

ID do campo 01 02 03 04 05 06 07 08 09 10 11
Lote B0014 B0014 B0014 B0014 B0014 B0014 B0014 B0014 B0014 B0014 B0014

ID OM02335
OM0233

9
OM0234

3
OM0234

7
OM0238

5
OM0238

9
OM0239

3
OM0239

7
OM0240

1
OM024

05
OM0240

9
Gênero Macho Macho Fêmea Macho Macho Fêmea Fêmea Fêmea Fêmea Macho Fêmea

Peso (kg) 3,400 3,400 5,690 3,810 3,545 5,720 6,170 4,100 6,200 4,560 6,210
Comprimento

total (cm)
86,5 86,0 101,0 90,5 83,0 98,5 103,5 88,5 98,5 92,5 102,0

Comprimento
furcal (cm)

78,0 76,5 92,0 81,5 75,5 88,0 94,0 81,0 88,5 83,0 92,5

Estágio de
desova

Rec Mat Esg Esg Mat Esg Esg Esg Esg Mat Esg

Data de
amostragem

13-Out-
2015

13-Out-
2015

24-Out-
2015

24-Out-
2015

13-Dez-
2015

13-Dez-
2015

15-Dez-
2015

15-Dez-
2015

17-Dez-
2015

17-
Dez-
2015

6-Jan-
2016

Peso seco (%) 24,90 23,91 24,35 25,05 27,06 24,77 27,80 28,66 26,92 26,74 33,41
Peso lipídico

(%)
0,04 0,31 0,05 0,25 2,00 0,71 1,63 1,94 1,08 2,48 3,52

Esg – Esgotado, Mat – Maturando, Rec – Recuperação

Fonte: A autora (2024)
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MS Tabela 2. Concentração (ng g-1 peso seco) de cada PCB analisado no músculo de cada indivíduo de Scomberomorus cavalla amostrado em Salvador
(BA- Brasil).

ID do campo 01 02 03 04 05 06 07 08 09 10 11
Analito
PCB-1 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-2 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-3 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-4/10 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-5 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-6 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-7/9 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-8 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-11 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-12/13 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-14 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-15 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-16/32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-17 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-18 < 0,32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-19 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-20/33 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-21 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-22 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-23/34 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-24/27 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-25 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-26 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-28 < 0,32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-29 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-30 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-31 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-35 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-36 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-37 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-38 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-39 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-40 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-41 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-42 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-43 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-44 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-45 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-46 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-47/75 < 0,32 < 0,28 nd < 0,29 < 0,32 < 0,29 nd nd < 0,31 < 0,30 nd
PCB-49 < 0,32 < 0,28 nd nd nd nd nd nd nd < 0,30 nd
PCB-50 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-51 nd nd nd 1,32 nd nd nd nd nd nd nd

PCB-52/73 < 0,32 < 0,28 nd nd < 0,32 < 0,29 nd nd < 0,31 < 0,30 nd
PCB-53 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-54 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-55 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-56/60 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-57 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-58 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-59 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-61/74 < 0,32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-63 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-64/71/72 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-65 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-66/80 < 0,32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-67 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-68 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-69 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-70/76 < 0,32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-77 2,55 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-78 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-79 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-84 nd nd nd nd nd nd nd nd nd 2,11 nd

PCB-86/97 nd 1,95 nd nd 2,15 nd nd nd nd 2,06 nd
PCB-87/115 nd 2,07 nd nd 2,21 nd nd nd nd 2,08 nd
PCB-88/91 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-90/101 1,92 2,47 nd 1,69 2,78 2,20 1,91 2,02 1,88 2,81 1,97

PCB-93 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-94 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-95 < 0,32 < 0,28 < 0,31 nd < 0,32 < 0,29 < 0,31 < 0,32 < 0,31 < 0,30 nd
PCB-96 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-98/102 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-99 2,23 2,57 nd 1,95 2,60 2,30 2,10 2,20 2,08 2,62 2,18

PCB-100 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-104 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-105/127 nd 2,79 nd nd 3,08 nd nd nd nd nd nd
PCB-107/108 nd 2,19 nd nd 2,26 nd nd nd nd nd nd

PCB-109 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-110 2,30 2,37 nd nd 2,67 2,29 nd nd 2,22 2,52 nd

PCB-111/116/117 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-112 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-114 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-118 2,78 3,49 nd 2,50 3,87 3,12 2,83 3,03 2,73 3,95 2,99
PCB-121 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-123 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-125 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-126 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-128 2,84 2,89 nd 2,53 3,25 2,73 2,71 2,89 2,72 3,35 2,80

PCB-131/142 nd 1,81 nd nd 2,03 nd nd nd nd 1,95 1,91
PCB-134 nd nd nd nd 2,75 nd nd nd nd 2,64 nd

PCB-135/144 1,97 1,92 1,90 nd 2,22 1,86 1,94 1,98 1,92 2,12 1,95
PCB-137 nd 2,52 nd nd 2,80 nd nd nd nd 2,77 nd

PCB-138/160 0,35 3,34 < 0,31 0,47 5,27 2,66 1,19 1,52 0,92 6,76 1,65
PCB-139/149 2,04 2,55 nd 1,80 3,22 2,36 2,12 2,22 2,11 3,48 2,16

PCB-140 nd nd nd nd 2,08 1,89 nd nd 1,89 1,99 2,04
PCB-141 nd 2,02 nd nd 2,48 2,05 1,94 2,10 1,92 2,62 1,97
PCB-143 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-145 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-146 2,02 2,76 nd 1,90 3,20 2,42 2,21 2,36 2,17 3,49 2,47
PCB-147 nd 1,82 nd nd 2,13 1,86 1,88 1,96 1,90 2,08 2,01
PCB-150 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-151 < 0,32 0,36 nd < 0,29 0,58 < 0,29 < 0,31 < 0,32 < 0,31 0,71 < 0,31
PCB-152 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-153 0,59 5,53 < 0,31 0,94 7,83 4,22 2,13 2,33 1,66 10,87 3,03
PCB-154 nd 1,87 nd 1,77 2,04 1,80 1,87 1,95 1,89 1,98 1,92
PCB-155 nd 1,70 nd nd nd nd nd 1,91 nd 1,82 1,85
PCB-156 nd 2,07 nd nd 2,46 2,04 nd nd nd 2,49 nd
PCB-157 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-158 < 0,32 0,40 nd nd nd nd nd nd < 0,31 0,66 < 0,31
PCB-162 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-163/164 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-165 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-169 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-170/190 2,87 3,25 nd 2,59 4,47 3,25 3,11 3,24 2,96 5,17 3,19
PCB-171 nd 2,37 nd 2,33 2,75 2,42 2,48 2,58 2,47 2,70 2,52
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PCB-172/192 nd 2,17 nd nd 2,50 nd nd 2,40 nd 2,42 nd
PCB-173 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-174/181 nd 2,41 nd nd 2,89 2,50 2,51 2,61 2,51 2,95 2,49
PCB-175 nd < 0,28 < 0,31 < 0,29 < 0,32 < 0,29 < 0,31 < 0,32 < 0,31 < 0,30 < 0,31
PCB-176 nd nd nd nd 2,33 nd nd 2,31 nd 2,27 nd
PCB-177 nd 2,48 nd 2,33 2,89 2,46 2,52 2,65 2,49 2,91 2,58
PCB-178 nd 2,23 nd nd 2,53 2,22 2,29 2,41 2,28 2,54 2,36
PCB-179 nd 2,15 nd nd 2,43 2,16 2,26 2,35 2,24 2,40 2,27
PCB-180 2,80 3,97 2,49 2,69 5,90 3,80 3,63 3,76 3,11 7,15 3,78

PCB-182/187 2,37 3,06 nd 2,20 3,82 2,76 2,62 2,77 2,54 4,09 2,78
PCB-183 2,39 2,42 nd 2,18 2,97 2,42 2,42 2,52 2,36 3,05 2,46
PCB-184 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-185 nd nd nd nd 2,55 nd nd nd nd 2,43 nd
PCB-186 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-188 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-189 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-191 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-193 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-194 nd 2,38 nd nd 2,72 nd 2,50 nd nd 2,79 nd
PCB-195 nd nd nd nd nd nd nd nd nd 2,64 nd

PCB-196/203 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-197 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-199 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-200 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-201 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-202 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-204 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-205 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-206 nd nd nd nd nd nd nd nd nd 2,99 nd
PCB-207 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-208 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-209 3,27 nd nd nd nd nd nd nd nd 3,03 nd

Nd – não detectado.

Fonte: A autora (2024).
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MS Tabela 3. Concentração (ng g-1 peso seco) dos grupos homólogos de PCB analisados no músculo de cada indivíduo e a soma das concentrações de
PCB de Scomberomorus cavalla amostradas em Salvador (BA- Brasil).

ID do campo 01 02 03 04 05 06 07 08 09 10 11
MonoCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

DiCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
TriCB < 0,32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

TetraCB 2,55 < 0,28 nd 1,32 < 0,32 < 0,29 nd nd < 0,31 < 0,30 nd
PentaCB 9,23 19,91 < 0,31 6,14 21,61 9,92 6,83 7,24 8,91 18,15 7,14
HexaCB 9,81 33,56 1,90 9,42 44,33 25,90 17,99 21,21 19,10 51,78 25,77
HeptaCB 10,43 26,50 2,49 14,34 38,05 23,99 23,84 29,60 22,97 40,08 24,44
OutaCB nd 2,38 nd nd 2,72 nd 2,50 nd nd 5,44 nd
NonaCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd 2,99 nd
DezaCB 3,27 nd nd nd nd nd nd nd nd 3,03 nd
Σ PCBs 35,31 82,35 4,40 31,21 106,70 59,81 51,16 58,05 50,97 121,46 57,35

Nd – não detectado.

Fonte: A autora (2024)
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MS Tabela 4. Concentração (ng g-1 peso seco) de cada PCB analisado no fígado de cada indivíduo de Scomberomorus cavalla amostrado em Salvador (BA-
Brasil).

ID do campo 01 02 03 04 05 06 07 08 09 10 11
Analito
PCB-1 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-2 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-3 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-4/10 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-5 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-6 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-7/9 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-8 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-11 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-12/13 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-14 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-15 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-16/32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-17 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-18 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-19 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-20/33 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-21 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-22 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-23/34 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-24/27 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-25 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-26 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-28 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-29 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-30 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-31 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-35 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-36 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-37 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-38 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-39 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-40 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-41 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-42 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-43 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-44 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-45 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-46 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-47/75 nd 1,25 nd < 1,00 nd < 0,62 nd nd nd nd nd
PCB-49 < 0,67 2,20 < 0,65 nd nd 0,66 nd nd nd nd nd
PCB-50 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-51 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-52/73 nd 1,29 nd nd nd < 0,62 nd nd nd nd nd
PCB-53 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-54 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-55 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-56/60 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-57 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-58 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-59 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-61/74 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-63 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-64/71/72 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-65 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-66/80 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-67 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-68 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-69 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-70/76 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-77 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-78 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-79 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-84 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-86/97 nd 1,11 nd nd nd < 0,62 nd nd nd nd nd
PCB-87/115 0,86 2,76 nd nd nd 0,77 nd nd < 0,64 < 0,65 nd
PCB-88/91 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-90/101 3,92 9,48 1,53 1,48 2,57 2,67 0,77 0,81 1,09 2,84 < 0,69
PCB-93 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-94 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-95 0,71 1,46 < 0,65 < 1,00 < 0,68 < 0,62 < 0,65 < 0,63 < 0,64 < 0,65 < 0,69
PCB-96 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-98/102 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-99 2,78 7,43 1,13 1,14 1,58 1,78 < 0,65 < 0,63 0,90 1,75 < 0,69

PCB-100 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-104 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-105/127 1,51 3,93 nd nd 1,14 1,16 nd nd < 0,64 1,17 nd
PCB-107/108 1,80 2,43 nd nd nd nd nd nd nd 1,32 nd

PCB-109 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-110 1,76 4,17 < 0,65 < 1,00 1,47 1,48 < 0,65 nd < 0,64 1,47 nd

PCB-111/116/117 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-112 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-114 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-118 6,28 12,60 2,02 2,61 4,42 3,76 < 0,65 < 0,63 1,10 4,44 nd
PCB-121 nd < 0,70 nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-123 nd 2,69 nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-125 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-126 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-128 3,95 6,11 1,07 1,51 1,47 1,66 < 0,65 < 0,63 0,94 2,29 < 0,69

PCB-131/142 1,06 1,54 < 0,65 < 1,00 nd < 0,62 < 0,65 < 0,63 nd 0,75 nd
PCB-134 nd 0,74 nd nd nd < 0,62 nd nd nd < 0,65 nd

PCB-135/144 1,81 2,63 < 0,65 < 1,00 0,80 0,72 < 0,65 < 0,63 < 0,64 0,97 < 0,69
PCB-137 1,32 1,81 0,67 nd < 0,68 < 0,62 < 0,65 nd < 0,64 0,68 nd

PCB-138/160 42,72 55,59 12,45 8,13 17,57 16,63 7,42 6,66 9,13 22,22 5,24
PCB-139/149 7,65 10,59 2,20 1,79 3,85 3,39 1,37 1,25 2,10 4,58 0,96

PCB-140 1,08 1,17 0,76 < 1,00 nd 0,89 < 0,65 nd nd < 0,65 nd
PCB-141 4,47 3,97 nd 1,64 2,35 1,59 1,10 nd nd 2,97 nd
PCB-143 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-145 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-146 9,10 13,36 3,49 2,77 3,73 3,77 1,93 1,91 2,14 5,34 2,06
PCB-147 1,22 2,02 0,76 < 1,00 < 0,68 1,00 < 0,65 < 0,63 < 0,64 0,96 < 0,69
PCB-150 nd < 0,70 nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-151 3,57 4,66 0,96 < 1,00 1,36 1,34 < 0,65 < 0,63 0,71 1,87 < 0,69
PCB-152 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-153 55,89 70,57 20,11 14,12 22,04 22,05 10,41 8,71 11,94 30,65 7,59
PCB-154 1,06 2,02 < 0,65 < 1,00 < 0,68 < 0,62 < 0,65 < 0,63 < 0,64 < 0,65 < 0,69
PCB-155 < 0,67 < 0,70 < 0,65 < 1,00 nd < 0,62 < 0,65 < 0,63 < 0,64 < 0,65 nd
PCB-156 3,20 nd 0,88 nd 1,03 nd nd nd nd nd nd
PCB-157 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-158 3,25 3,19 1,22 < 1,00 1,22 1,31 < 0,65 < 0,63 < 0,64 1,70 nd
PCB-162 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-163/164 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-165 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-169 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-170/190 11,28 9,24 4,41 nd 3,97 3,92 2,39 1,60 2,36 6,07 1,23
PCB-171 2,02 1,63 0,77 < 1,00 0,71 0,64 < 0,65 < 0,63 < 0,64 1,01 nd
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PCB-172/192 1,44 1,19 < 0,65 < 1,00 < 0,68 < 0,62 < 0,65 < 0,63 < 0,64 0,75 nd
PCB-173 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-174/181 2,52 2,17 0,72 < 1,00 1,08 0,76 < 0,65 < 0,63 < 0,64 1,34 < 0,69
PCB-175 < 0,67 < 0,70 nd < 1,00 < 0,68 nd nd nd nd nd nd
PCB-176 0,70 < 0,70 nd nd < 0,68 < 0,62 < 0,65 < 0,63 < 0,64 nd nd
PCB-177 2,86 2,94 1,11 < 1,00 1,13 0,82 < 0,65 < 0,63 < 0,64 1,36 < 0,69
PCB-178 1,64 1,79 0,69 < 1,00 < 0,68 < 0,62 < 0,65 < 0,63 < 0,64 0,88 < 0,69
PCB-179 1,38 1,14 < 0,65 < 1,00 < 0,68 < 0,62 < 0,65 < 0,63 < 0,64 < 0,65 < 0,69
PCB-180 20,25 15,62 8,28 5,20 7,86 7,92 6,03 4,03 4,68 10,47 2,67

PCB-182/187 10,28 10,85 4,68 2,48 3,76 3,49 2,32 1,64 2,17 5,28 1,45
PCB-183 4,69 4,11 1,94 1,18 1,58 1,42 0,92 0,69 0,86 2,45 < 0,69
PCB-184 nd < 0,70 < 0,65 nd nd < 0,62 nd nd nd nd nd
PCB-185 < 0,67 < 0,70 < 0,65 nd < 0,68 < 0,62 nd < 0,63 < 0,64 < 0,65 nd
PCB-186 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-188 nd < 0,70 < 0,65 nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-189 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-191 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-193 2,89 2,52 1,64 < 1,00 nd nd nd nd nd 1,56 nd
PCB-194 3,39 3,02 1,98 nd 0,91 1,48 0,81 0,78 0,84 1,71 nd
PCB-195 1,04 0,75 < 0,65 nd < 0,68 < 0,62 < 0,65 nd < 0,64 < 0,65 nd

PCB-196/203 3,42 2,67 1,68 nd 1,06 0,89 0,73 < 0,63 0,66 1,89 nd
PCB-197 nd < 0,70 < 0,65 nd nd < 0,62 nd nd nd nd nd
PCB-199 3,32 6,39 4,81 nd 5,78 4,33 3,21 nd nd 3,19 nd
PCB-200 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-201 < 0,67 < 0,70 < 0,65 nd nd < 0,62 < 0,65 nd < 0,64 < 0,65 nd
PCB-202 nd < 0,70 nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-204 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-205 nd nd nd 1,01 nd nd nd nd nd nd nd
PCB-206 < 0,67 < 0,70 < 0,65 nd nd < 0,62 nd nd < 0,64 < 0,65 nd
PCB-207 nd < 0,70 nd nd nd < 0,62 nd nd nd nd nd
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PCB-208 nd < 0,70 < 0,65 nd nd < 0,62 nd nd nd nd nd
PCB-209 < 0,67 < 0,70 < 0,65 nd nd < 0,62 nd nd < 0,64 < 0,65 nd

Nd – não detectado.

Fonte: A autora (2024).
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MS Tabela 5. Concentração (ng g-1 peso seco) de grupos homólogos de PCB analisados   no fígado de cada indivíduo e somatório das concentrações de
PCB de Scomberomorus cavalla amostrados em Salvador (BA- Brasil).

ID do campo 01 02 03 04 05 06 07 08 09 10 11
MonoCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

DiCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
TriCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

TetraCB < 0,67 4,74 < 0,65 < 1,00 nd 0,66 nd nd nd nd nd
PentaCB 19,63 48,06 4,68 5,24 11,19 11,61 0,77 0,81 3,09 13,00 < 0,69
HexaCB 141,36 179,96 44,56 29,95 55,42 54,35 22,23 18,54 26,96 74,97 15,86
HeptaCB 61,94 53,18 24,23 8,86 20,09 18,97 11,66 7,97 10,07 31,17 5,34
OutaCB 11,18 12,84 8,47 1,01 7,76 6,71 4,75 0,78 1,50 6,79 nd
NonaCB < 0,67 < 0,70 < 0,65 nd nd < 0,62 nd nd < 0,64 < 0,65 nd
DezaCB < 0,67 < 0,70 < 0,65 nd nd < 0,62 nd nd < 0,64 < 0,65 nd
∑ PCBs 234,11 298,78 81,94 45,06 94,45 92,31 39,41 28,09 41,61 125,92 21,20

Nd – não detectado.

Fonte: A autora (2024)
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MS Tabela 6. Concentração (ng g-1 peso seco) de cada OCP analisado e o somatório em músculo de cada indivíduo de Scomberomorus cavalla amostrado
em Salvador (BA- Brasil).

ID do campo 01 02 03 04 05 06 07 08 09 10 11
Analito
α-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
β-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
γ-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
δ-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
Σ HCHs nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

cis-clordano 0,42 0,33 nd nd nd nd nd nd nd nd nd
trans-clordano < 0,32 < 0,28 nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Heptacloro nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
Σ CHLs 0,42 0,33 nd nd nd nd nd nd nd nd nd
o,p'-DDT < 0,32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDT 0,54 1,60 nd 0,49 0,89 1,51 0,78 0,88 0,56 1,47 1,08
o,p'-DDD nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDD nd nd nd nd nd < 0,29 nd < 0,32 nd nd nd
o,p'-DDE nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDE 0,45 8,63 nd 0,77 7,57 6,13 1,69 2,14 2,20 8,21 5,55
Σ DDTs 0,98 10,23 nd 1,26 8,46 7,64 2,47 3,01 2,76 9,68 6,63
Mirex nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Fonte: A autora (2024).
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MS Tabela 7. Concentração (ng g-1 peso seco) de cada OCP analisado e o somatório em fígado de cada indivíduo de Scomberomorus cavalla amostrado em
Salvador (BA- Brasil).

ID do campo 01 02 03 04 05 06 07 08 09 10 11
Analito
α-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
β-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
γ-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
δ-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
Σ HCHs nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

cis-clordano nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
trans-clordano nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Heptacloro nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
Σ CHLs nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
o,p'-DDT nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDT nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
o,p'-DDD nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDD 0,96 nd 1,87 nd 1,99 1,91 1,07 < 0,63 0,72 1,59 0,71
o,p'-DDE nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDE 28,60 74,97 15,00 14,97 15,89 21,64 6,22 6,04 10,56 16,76 8,71
Σ DDTs 29,57 74,97 16,87 14,97 17,88 23,55 7,29 6,04 11,28 18,35 9,42
Mirex nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Nd – não detectado.

Fonte: A autora (2024).
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8.2 MATERIAL SUPLEMENTAR DO ARTIGO 2

MS Tabela 1. Dados registrados sobre indivíduos de Epinephelus Itajara estudado e capturado em Pernambuco e Paraíba..

Lote B0018 B0023 B0025 B0025
Indivíduo A A B C

ID OM02920 OM04188 OM05055 OM05056
Espécie E. itajara E. itajara E. itajara E. itajara
Tecido Fígado Músculo Fígado Músculo

Data de amostragem 20-Out-2017 20-Out-2017 18-Out-2021 23-Mar-2022
Local Tamandaré-PE Tamandaré-PE Mamanguape-PB Tamandaré-PE

Peso seco (%) 33,43 16,50 45,92 21,39
Lipídios (%) 9,33 0,47 31,21 0,38

Fonte: A autora (2024).
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MS Tabela 2 - Concentração (ng g-1 peso seco) de cada contaminante analisado em Epinephelus Itajara estudado e capturado em Pernambuco e Paraíba..

Indivíduo A A B C
Tecido Fígado Músculo Fígado Músculo

Analito PCBs Concentração (ng g-1 peso seco)
PCB-1 nd nd nd nd
PCB-2 nd nd nd nd
PCB-3 nd nd nd nd

PCB-4/10 nd nd nd nd
PCB-5 nd nd nd nd
PCB-6 nd nd nd nd

PCB-7/9 nd nd nd nd
PCB-8 nd nd nd nd
PCB-11 nd nd nd nd

PCB-12/13 nd nd nd nd
PCB-14 nd nd nd nd
PCB-15 nd nd nd nd

PCB-16/32 nd nd nd nd
PCB-17 nd nd nd nd
PCB-18 nd nd nd nd
PCB-19 nd nd nd nd

PCB-20/33 nd nd nd nd
PCB-21 nd nd nd nd
PCB-22 nd nd nd nd

PCB-23/34 nd nd nd nd
PCB-24/27 nd nd nd nd

PCB-25 nd nd nd nd
PCB-26 nd nd nd nd
PCB-28 nd nd nd nd
PCB-29 nd nd nd nd
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PCB-30 nd nd nd nd
PCB-31 nd nd nd nd
PCB-35 nd nd nd nd
PCB-36 nd nd nd nd
PCB-37 nd nd nd nd
PCB-38 nd nd nd nd
PCB-39 nd nd nd nd
PCB-40 nd nd nd nd
PCB-41 nd nd nd nd
PCB-42 nd nd nd nd
PCB-43 nd nd nd nd
PCB-44 nd nd nd nd
PCB-45 nd nd nd nd
PCB-46 nd nd nd nd

PCB-47/75 nd nd < 0,66 nd
PCB-49 nd nd 1,01 < 0,91
PCB-50 nd nd nd nd
PCB-51 nd nd nd nd

PCB-52/73 < 0,66 nd 0,67 nd
PCB-53 nd nd < 0,66 < 0,91
PCB-54 nd nd nd nd
PCB-55 nd nd nd nd

PCB-56/60 nd nd nd nd
PCB-57 nd nd nd nd
PCB-58 nd nd nd nd
PCB-59 nd nd nd nd

PCB-61/74 nd nd nd nd
PCB-63 nd nd nd nd

PCB-64/71/72 nd nd nd nd
PCB-65 nd nd nd nd
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PCB-66/80 nd nd nd nd
PCB-67 nd nd nd nd
PCB-68 nd nd nd nd
PCB-69 nd nd nd nd

PCB-70/76 nd nd nd nd
PCB-77 nd nd nd nd
PCB-78 nd nd nd nd
PCB-79 nd nd nd nd
PCB-84 nd nd nd nd

PCB-86/97 nd nd nd nd
PCB-87/115 nd nd nd nd
PCB-88/91 nd nd nd nd

PCB-90/101 2,27 nd 3,73 < 0,91
PCB-93 nd nd nd nd
PCB-94 nd nd nd nd
PCB-95 nd < 0,77 < 0,66 < 0,91
PCB-96 nd nd nd nd

PCB-98/102 nd nd nd nd
PCB-99 5,33 nd 5,68 nd

PCB-100 nd nd nd nd
PCB-104 nd nd nd nd

PCB-105/127 nd nd nd nd
PCB-107/108 nd nd 4,47 nd

PCB-109 nd nd nd nd
PCB-110 nd nd nd nd

PCB-
111/116/117

nd nd nd nd

PCB-112 nd nd nd nd
PCB-114 nd nd nd nd
PCB-118 51,20 < 0,77 17,11 nd



151

PCB-121 nd nd nd nd
PCB-123 nd nd nd nd
PCB-125 nd nd nd nd
PCB-126 nd nd nd nd
PCB-128 nd nd nd nd

PCB-131/142 3,60 nd nd nd
PCB-134 nd nd nd nd

PCB-135/144 < 0,66 nd < 0,66 < 0,91
PCB-137 nd nd nd nd

PCB-138/160 161,19 1,55 27,67 < 0,91
PCB-139/149 < 0,66 nd < 0,66 nd

PCB-140 nd nd nd nd
PCB-141 nd nd nd nd
PCB-143 nd nd nd nd
PCB-145 nd nd nd nd
PCB-146 60,30 < 0,77 8,23 nd
PCB-147 < 0,66 nd 0,77 nd
PCB-150 nd nd nd nd
PCB-151 1,14 nd 0,83 nd
PCB-152 nd nd nd nd
PCB-153 584,39 5,33 60,15 < 0,91
PCB-154 < 0,66 nd 0,97 < 0,91
PCB-155 1,77 nd nd nd
PCB-156 35,64 nd 2,91 nd
PCB-157 7,64 nd nd nd
PCB-158 nd nd 0,85 nd
PCB-162 4,42 nd nd nd

PCB-163/164 nd nd nd nd
PCB-165 2,07 nd nd nd
PCB-169 nd nd nd nd
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PCB-170/190 19,72 nd 4,10 nd
PCB-171 8,49 nd 0,74 nd

PCB-172/192 12,82 < 0,77 0,71 < 0,91
PCB-173 nd nd nd nd

PCB-174/181 nd nd nd nd
PCB-175 1,66 nd < 0,66 < 0,91
PCB-176 nd nd nd nd
PCB-177 6,19 nd 1,16 nd
PCB-178 2,90 nd 0,74 < 0,91
PCB-179 nd nd nd nd
PCB-180 222,74 1,79 9,88 nd

PCB-182/187 52,85 < 0,77 4,92 nd
PCB-183 43,26 < 0,77 2,81 nd
PCB-184 0,70 nd < 0,66 nd
PCB-185 < 0,66 nd nd nd
PCB-186 nd nd nd nd
PCB-188 nd nd nd nd
PCB-189 5,43 nd nd nd
PCB-191 2,82 nd nd nd
PCB-193 11,50 nd 0,75 nd
PCB-194 66,06 0,93 2,62 nd
PCB-195 10,17 nd 1,05 nd

PCB-196/203 41,45 nd nd nd
PCB-197 2,36 nd nd nd
PCB-199 20,45 nd nd nd
PCB-200 nd nd nd nd
PCB-201 nd nd nd nd
PCB-202 3,11 nd nd nd
PCB-204 nd nd nd nd
PCB-205 1,36 nd nd nd
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PCB-206 4,19 nd nd nd
PCB-207 3,29 nd nd nd
PCB-208 1,53 nd nd nd
PCB-209 3,61 nd nd nd

Grupo homólogos de PCBs
MonoCB nd nd nd nd

DiCB nd nd nd nd
TriCB nd nd nd nd

TetraCB < 0,66 nd 1,67 < 0,91
PentaCB 58,80 < 0,77 30,99 < 0,91
HexaCB 862,16 6,89 102,37 < 0,91
HeptaCB 391,07 1,79 25,81 < 0,91
OctaCB 144,97 0,93 3,67 nd
NonaCB 9,01 nd nd nd
DecaCB 3,61 nd nd nd
Σ PCBs 1469,62 9,61 164,52 < 0,91

Analito OCPs Concentração (ng g-1 peso seco)
α-HCH nd nd nd nd
β-HCH nd nd nd nd
γ-HCH nd nd nd nd
δ-HCH nd nd nd nd
Σ HCHs nd nd nd nd

cis-clordano nd nd nd nd
trans-

clordano
nd nd nd nd

Heptacloro nd nd nd nd
Σ CHLs nd nd nd nd

o,p'-DDT nd nd nd nd
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p,p'-DDT nd nd nd nd
o,p'-DDD nd nd nd nd
p,p'-DDD nd nd 6,16 nd
o,p'-DDE nd nd nd nd
p,p'-DDE 529,21 4,87 141,79 1,01
Σ DDTs 529,21 4,87 147,95 1,01

Mirex 115,96 nd nd nd
Nd – não detectado.

Fonte: A autora (2024).
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8.3 ARTIGO ACEITO

Balancing conservation, traditional cuisine and pollution: case study of the
stingray Hypanus berthalutzae in Pernambuco, Brazil.

(Formatado e submetido para a revista Anais da Academia Brasileira de
Ciências no dia 17/03/2024 e aceito no dia 07/07/2024)

Abstract

Fish is an important food item in the diet of humans, whereas it is also a major source of

exposure to toxic chemicals. Persistent organic pollutants (POPs) and mercury (Hg) are

known to have hotspots of contamination across the coast of Pernambuco, Brazil. This

study investigated organochlorines and Hg in muscle samples from respectively 17 and

14 individuals of the stingray Hypanus berthalutzae – a fishing resource used to prepare

a traditional dish in the local cuisine. DDTs, HCHs and mirex were not detected in the

samples. Mean concentrations of PCBs, CHLs and total Hg were 0.032, 0.004 and 60 ng

g-1 wet weight (ww), respectively. Ecological and biological parameters are important

factors in the bioaccumulation of pollutants in fish. Although the concentrations of

POPs and Hg do not present a health risk to consumers in general, they may pose a

health risk to certain groups such as children and people who eat H. berthalutzae daily.

This paper is relevant for the conservation of an endemic stingray species widely

consumed in northeastern Brazil and classified as vulnerable in terms of risk of

extinction.
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Introduction

In the 1950s, it was discovered that fish consumption could contaminate domestic

animals and humans, triggering illnesses and eventually leading to death. This episode

is known as the Minamata disease that was triggered by mercury poisoning (Igata 1993,

Eto 2000) and sparked a growing interest in understanding the risk of exposure to toxic

pollutants such as trace metals (Hg) and persistent organic pollutants (POPs) (Kiviranta

et al. 2004, Darnerud et al. 2006, Baptista et al. 2013, Malarvannan et al. 2014, Lacerda

et al. 2016). As fish consumption is a potential source of exposure to these compounds,

many studies have been evaluating levels of contaminants in fish (Rodríguez et al. 2015,

Bezerra et al. 2019), especially those purchased in fish markets since they are easily

available to humans (Lacerda et al. 2016).

In its various forms, mercury (Hg) is recognized as a potentially dangerous pollutant to

the marine environment (Dias et al. 2008). Similarly, POPs such as polychlorinated

biphenyls (PCBs), dichlorodiphenyltrichloroethane and its metabolites (DDTs),

hexachlorocyclohexanes (HCHs), chlordane-related compounds (CHLs) and other

chlorinated pesticides are highly toxic to humans and wild animals since they are

persistent in the environment, resistant to biodegradation and susceptible to long-range

atmospheric transport (Gramatica & Papa 2007, Alves et al. 2010). POPs along with the

organic form of Hg (methylmercury) have a strong bioaccumulative nature due to their

lipophilic characteristics. Both tend to biomagnify across the food chain so that animals
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that occupy higher trophic positions such as rays and sharks are particularly exposed to

toxic chemicals (Ferreira et al. 2004, Storelli et al. 2011a,b, Good et al. 2014).

Fish is important for human nutrition since it provides proteins, vitamins, minerals and

polyunsaturated fatty acids such as omega-3 (Domingo 2007, Pal et al. 2018). Some

species of rays are consumed by human populations (Barreto et al. 2017, Bornatowski et

al. 2018, Marques et al. 2019). In Brazil, for instance, there is a traditional dish known

as moqueca that it is made from stingrays’ meat (e.g. Hypanus berthalutzae) in the north

shore of Pernambuco State. Rays of the genus Hypanus along with Aetobatus narinari

are widely consumed in Pernambuco (Lessa et al. 2005), and eight species of rays are

commonly observed in local artisanal fishing landings: Hypanus marianae, Hypanus

guttatus, Hypanus berthalutzae, Gymnura micrura, Aetobatus narinari, Rhinoptera

brasiliensis, Rhinoptera bonasus and Urotrygon microphthalmun (Araújo 2016, Melo

2016, Santander-Neto et al. 2016, Queiroz et al. 2019, 2023, Araújo et al. 2022). H.

berthalutzae is particularly abundant in local fisheries (Lessa et al. 1999) in addition to

being an endemic species to Brazil (Petean et al. 2020). Thus, it is a potential route of

human exposure to Hg and POPs considering the historical local sources (Yogui et al.

2018, Julio et al. 2022). The average consumption of finfish in Brazil was 4 kg per year

in 2008/2009 while the average in northeastern states (including Pernambuco) was 12.8

kg per year (IBGE 2010).

This study quantified organochlorines (OCs) and mercury in the muscle of H.

berthalutzae stingrays caught on the north coast of Pernambuco (Brazil). It is

hypothesized that levels of such contaminants can pose a threat to local seafood safety

due to historical contamination of the study area and its vicinities. Parameters

influencing contamination of H. berthalutzae in the study area are discussed, and safety
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for human consumption is also assessed. Finally, recommendations are provided for

future studies of chemical contaminants in fish.

Materials and Methods

Study area

Pernambuco is located on the northeastern coast of Brazil. The fishing ground of H.

berthalutzae in the study area is the continental shelf off Itamaracá Island (7º 42' S, 34º

48' W) in the north shore of Pernambuco. Catches take place about 5 to 18 km from the

coastline (Figure 1) at depths up to 50 m (Queiroz et al. 2023). The local shelf has a

sandy bottom interspaced with sandreefs and rhodoliths (Magalhães et al. 1997,

Cocentino et al. 2004, Viana 2005). The northern portion of the Santa Cruz Channel

(Barra de Catuama) and surrounding areas (e.g. Ponta de Pedras) is a site historically

contaminated by Hg due to past input of Hg-rich effluents from a chlor-alkali industrial

plant (Julio et al. 2022). High concentrations of Hg have been found in local sediments,

oysters and suspended particulate matter (Meyer & Medeiros 2017).

Table I. Concentration (ng g-1) of organochlorine compounds and mercury in muscle

samples of stingray Hypanus berthalutzae caught on the northern coast of Pernambuco,

Brazil. Legend: ww = wet weight; dw = dry weight; lw = lipid weight

ww dw lw ww dw lw ww dw lw

Contaminant Average Minimum Maximum

PCBs* 0.032 0.147 5.28 nd nd nd < 0.089 < 0.410 < 14.7

DDTs nd nd nd nd nd nd nd nd nd

HCHs nd nd nd nd nd nd nd nd nd

CHLs* 0.004 0.019 0.696 nd nd nd < 0.071 < 0.330 < 11.8
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Mirex nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Total Hg 60 280 10,000 26 120 4,300 102 470 16,800

* Refer to the text for explanation on how averages were calculated for PCBs and CHLs.

Figure 1. Geographical setting of the study area. The right panel shows the northern

coast of Pernambuco (Brazil), including fishing grounds of the stingray Hypanus

berthalutzae and the fish market where samples were purchased. Location of the

Capibaribe Estuary, a hot spot of pollution along the coast of Pernambuco, is depicted in

the upper left panel.

In addition, the Capibaribe River estuary is the main hot spot of contamination across

the coast of Pernambuco, and it is located about 30 km south of Itamaracá Island

(Macedo et al. 2007, Yogui et al. 2018, Gomes et al. 2022). It is sediments exhibit

contamination of DDTs at levels that might trigger adverse biological effects (Yogui et

al. 2018). Shore drift along the coast of Pernambuco is mainly northward, carrying

contaminants to the study area.
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Sampling

Currently known as Hypanus berthalutzae, the species has undergone some recent

taxonomic revisions (Last et al. 2016, Petean et al. 2020). Previously, it was referred to

as Hypanus americanus (2016 to 2020) and Dasyatis americana (before 2016). Even

older scientific names include Pastinaca hastata, Dasibatis hastata, Dasyatis hastata

and Dasybatus hastatus (Petean et al. 2020).

H. berthalutzae is typically caught by either gill net or bottom longline at Itamaracá

Island (Melo 2016, Queiroz et al. 2023). The latter is selective and catches only adult

individuals of H. berthalutzae (Queiroz et al. 2023). Samples were collected during

fisheries landing on October, 2020. Stingrays were landed eviscerated and with no head.

Species identification was based on the stingray carcass and researcher’s background.

Ray disk width was not measured but it was clear that they were all adults since their

width was over 75 cm - size at which females are sexually mature (Henningsen 2000,

Ramírez-Mosqueda et al. 2012). A total of 17 muscle fillets from the dorsal pectoral fin

(near spine) were taken for contaminant analysis. Samples were wrapped in clean

aluminum foil and transported to the laboratory in coolers at 4 °C.

In the laboratory, scalpel and tweezers were used for removing skin from muscle.

Subsamples were weighed on an analytical balance, placed in an oven (60 °C) for 24 h

and weighed again for gravimetric determination of dry weight. Subsequently, samples

were freeze-dried for several days at -60 °C, macerated using porcelain pestle and

mortar, homogenized, transferred to clean glass jars and stored in freezer at -20 °C until

chemical analysis.

Persistent organic pollutants
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Analysis of POPs was carried out in all muscle samples according to procedures

described in Miranda & Yogui (2016). In brief, approximately 3.0 g of freeze-dried

tissues were Soxhlet-extracted using 80 mL of n-hexane and methylene chloride (1:1,

v/v) for 8 h. Prior to extraction, 100 ng of internal standards (DBOFB, PCB-103 and

PCB-198) were added to the samples. An aliquot of the organic extracts (10%) was

taken out for gravimetric determination of lipids using a microanalytical balance. The

remaining extracts were sequentially cleaned up with sulfuric acid (95-98%) and

organics-free distilled water. The cleaned up extracts were concentrated down under a

gentle nitrogen flow and recovery standard (TCMX) was added to the final extracts.

Extracts were injected into a gas chromatograph coupled to a mass spectrometer (GC-

MS, Agilent Technologies, models 7820A and 5975C). Splitless injections of 1 μL were

done with an autosampler. Helium was the carrier gas at a constant flow rate of 1.2 mL

min-1 into the capillary column (HP-5ms: 30 m length × 0.25 mm inner diameter × 0.25

µm film thickness). Detailed description of temperatures and oven programs in the

PCBs and OCPs runs are described elsewhere (e.g. Miranda & Yogui 2016). The mass

spectrometer was operated with an electron ionization (EI) source at 70 eV. The full list

of organochlorines investigated can be checked in the Supplementary Material (Tables

S1 and S2). Identification of analytes in the GC-MS was based on retention times and

relative abundances of major m/z ions, whereas quantification was based on internal

standardization. The analytical curves were based on 6-point linear regression with

acceptable coefficient of determination (R2) equal to or greater than 0.995.

Less than 5% of target analytes were detected in laboratory blanks. These traces of

blank contamination were subtracted from the samples in each analytical batch. The

average recovery of internal standards was 64.2 ± 2.4% (95% confidence interval).

NIST certified reference material SRM 2974a (organics in freeze-dried mussel tissue)



162

was analyzed to verify the accuracy and precision of the method. Recovery of certified

analytes in the SRM averaged 114 ± 8% (confidence interval 95%). The average

coefficient of variation (CV) of SRM replicates was 6.5%. Instrumental limits of

quantification (LQ) were calculated by dividing the lowest calibration level of a target

analyte by the amount of sample extracted (Lauenstein & Cantillo 1998). LQs for PCBs,

DDTs, HCHs, CHLs and mirex ranged from 0.071 to 0.089 ng g-1 wet weight (ww),

with a mean of 0.073 and a standard deviation of 0.008 ng g-1 ww. Individual LQs are

reported in the Supplementary Material (Tables S1 and S2).

Mercury

Due to sample constraints, Hg was analyzed in just 14 out of 17 samples. Analysis of

total Hg was done in triplicate samples of ~100 mg of dry muscle tissues. Samples were

digested with 2 mL of nitric acid (65%) previously purified in a sub-boiling distillation

system. Digestion was carried out in a conventional microwave (model MEO44,

Electrolux) with irradiation at 780 W for 5 min followed by further 5 min for cooling.

The digested extracts were completed to 5 mL with ultrapure water. Total Hg was

determined using an inductively coupled plasma optical emission spectroscopy system

(ICP-OES, Spectro Analytical Instruments, model Cirus CCD) equipped with a quartz

torch (2.5 mm inner diameter) injector tube. A continuous flow chemical steam

generation system was coupled to ICP-OES. Solutions were conducted to a gas/liquid

separator and argon was used for transporting vaporized Hg species directly to the ICP-

OES plasma. The wavelength used for quantification was 184.950 nm. The average LQ

was 10 ng g-1 ww. Certified reference material (DOLT 4 – dogfish liver) was analyzed

with the analytical batch for checking method accuracy. Recovery of Hg in DOLT 4

ranged from 95 to 105% of the certified concentration.

Exposure assessment estimation
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Discussion of Hg and POPs data is done on wet basis. For POPs, the estimated

concentrations were compared with maximum limits recommended by U.S. EPA

(United States Environmental Protection Agency; USEPA 2000). Hg food safety

calculation was performed as described below. Health risk associated with fish

consumption was assessed using the following equation proposed by Newman & Unger

(2002):

HQ = E / RfD (1)

where HQ is the health risk coefficient, E is the level of exposure or intake of Hg (ng

kg-1 body weight day-1) and RfD is the Hg reference dose (470 ng kg-1 body weight day-1)

(BCS 2007). The exposure level (E) was calculated as follows:

E = C * I / W (2)

where C is the concentration of Hg (ng g-1 ww), I is the per capita intake rate (35.06 g

day-1; IBGE 2010) and W is the average weight of the local adult population (70 kg). If

HQ < 1, the exposure level is lower than the reference dose. It means that daily

exposure at this level is unlikely to cause adverse effects to consumers.

Additionally, the estimated daily intake (EDI – expressed as mg kgBW
−1 day −1) was

calculated for Hg using two finfish consumption rates: 35 g day−1 (IBGE 2010) and 142

g day-1 (Bezerra et al. 2023). The former represents the general per capita fish

consumption for the population of northeastern Brazil, whereas the latter represents the

specific per capita consumption of traditional communities that eat fish for subsistence.

EDI for Hg (EDIHg) can be calculated as follows:

𝐸𝐷𝐼𝐻𝑔 =
𝐶𝑟𝑎𝑦 𝑋 𝐶𝑅𝑙𝑜𝑐𝑎𝑙

𝐵𝑊
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where Cray (mg kg-1) is the Hg concentration in H. berthalutzae, CRlocal (g day-1) is the

fish consumption rate, and BW is the consumer body weight (70 kg for adults and 15 kg

for children) (USEPA 2000).

Target risk quotient (THQ) was estimated since it represents the chronic non-

carcinogenic health risk of exposure to Hg consumed via finfish. Values   below 1

represent no expected health effect while values   above 1 represent a potential for

adverse health effects. Calculation was made according to the following equation:

𝑇𝐻𝑄 =
𝐸𝐹 𝑥 𝐶𝑅𝑙𝑜𝑐𝑎𝑙 𝑥 𝐸𝐷 𝑥 𝐶𝑟𝑎𝑦

𝑅𝑓𝐷 𝑋 𝐵𝑊 𝑥 𝐴𝑇

where EF is the exposure frequency (365 days per year), ED is the exposure duration

(77 years for adults and 6 years for children), RfD is the reference dose of Hg (0.0001

mg kgBW
–1 day−1, and AT is the average exposure time (EF × ED) (USEPA 2001, 2022).

The local safety level (FSLlocal) was also calculated (USEPA 2001) according to the

equation below. It consists of an upper limit for Hg concentration (ng g-1 ww) in

consumed fish. Such limit should not be exceeded due to risk of developing health

issues in the consumer.

𝐹𝑆𝐿𝐿𝑜𝑐𝑎𝑙 =
𝐵𝑊 𝑥 𝑅𝑓𝐷

𝐶𝑅𝑙𝑜𝑐𝑎𝑙

Results

Concentration of contaminants in muscle of H. berthalutzae is summarized in Table I.

DDTs, HCHs and mirex were not detected in samples while PCBs and CHLs were

detected below LQ. In this case, average concentrations for PCBs and CHLs were

calculated assuming that each sample concentration is half of its respective LQ. This

approach is known as the middle-bound principle, and it has been commonly used in
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dietary intake studies (De Mul et al. 2008, Llobet et al. 2008, Wang et al. 2009). Hg

concentrations in muscle of H. berthalutzae ranged from 30 to 100 ng g-1 ww (mean ±

SD = 60 ± 5 ng g-1 ww) (Figure 2). Such levels are below the local safety level

(FSLLocal) for general adult population (200 ng g−1 ww). In contrast, mean Hg levels

found in H. berthalutzae are similar to the safety level for general children population

(43 ng g−1 ww), and above both adults (49 ng g−1 ww) and children (11 ng g−1 ww) who

consume fish for subsistence.

Figure 2. Box-and-whisker plots of Hg concentration in H. berthalutzae from the coast

of Pernambuco, northeastern Brazil.

The health risk coefficient (HQ) ranged from 0.03 to 0.11 (mean ± SD = 0.06 ± 0.03).

This is below the reference level of exposure (E) that ranged from 0.01 to 0.05 (mean ±

SD = 0.03 ± 0.01). The target risk quotient (THQ) for the general adult population

ranged from 0.1 to 0.5 (mean ± SD = 0.3 ± 0.1), and for general children ranged from

0.6 to 2.4 (mean ± SD = 1.4 ± 0.6). THQ calculated for traditional communities that
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consume fish for subsistence ranged from 0.5 to 2.1 (mean ± SD = 1.2 ± 0.5) in adults,

and from 2.4 to 9.8 (mean ± SD = 5.7 ± 2.3) in children.

The estimated daily intake (EDI) ranged from 0.00001 to 0.00005 (mean ± SD =

0.00003 ± 0.00001) for the general adult population, and from 0.00006 to 0.00024

(mean ± SD = 0.00014 ± 0.00006) for children. EDI calculated for traditional

communities ranged from 0.00005 to 0.00021 (mean ± SD = 0.00012 ± 0.00005) for

adults and from 0.00024 to 0.00098 (mean ± SD = 0.00057 ± 0.00023) for children

(Table II).

Table II. Parameters calculated for assessment of human exposure to mercury (Hg)

contamination in muscle of the stingray Hypanus berthalutzae caught on the northern

coast of Pernambuco, Brazil. Legend: EDI = estimated daily intake (expressed as mg

kgBW
-1 day-1); THQ = target risk quotient; GA = general adult population; SA =

subsistence adult population; GC = general children population; SC = subsistence

children population; SD = standard deviation.

Sample EDI

GA

EDI SA EDI

GC

EDI

SC

THQ

GA

THQ

GC

THQ

SA

THQ

SC

R1 0.00002 0.00007 0.00008 0.00031 0.16 0.77 0.67 3.11

R4 0.00002 0.00010 0.00012 0.00047 0.25 1.17 1.01 4.73

R6 0.00004 0.00017 0.00020 0.00080 0.42 1.96 1.71 7.97

R7 0.00004 0.00016 0.00018 0.00073 0.38 1.79 1.56 7.28

R8 0.00004 0.00016 0.00018 0.00074 0.39 1.82 1.58 7.39

R9 0.00003 0.00011 0.00012 0.00049 0.26 1.22 1.06 4.94

R10 0.00001 0.00005 0.00006 0.00024 0.13 0.60 0.52 2.42
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R11 0.00001 0.00006 0.00007 0.00026 0.14 0.65 0.57 2.65

R12 0.00005 0.00020 0.00023 0.00095 0.50 2.34 2.04 9.51

R13 0.00003 0.00011 0.00013 0.00052 0.27 1.28 1.11 5.18

R14 0.00005 0.00021 0.00024 0.00098 0.52 2.42 2.10 9.82

R15 0.00002 0.00007 0.00008 0.00034 0.18 0.85 0.74 3.44

R16 0.00003 0.00012 0.00014 0.00057 0.30 1.40 1.22 5.69

R17 0.00003 0.00013 0.00015 0.00060 0.32 1.49 1.29 6.04

Mean 0.00003 0.00012 0.00014 0.00057 0.30 1.41 1.23 5.73

SD 0.00001 0.00005 0.00006 0.00023 0.12 0.57 0.50 2.33

Discussion

The low concentration of POPs in H. berthalutzae could be attributed to low

contamination in the stingray foraging area. Despite no data is available for POPs in

sediments of the northern continental shelf of Pernambuco, Silva (2015) analyzed

sediment samples in the Santa Cruz Channel and found concentrations of PCBs ranging

from < LQ to 5.62 ng g-1 dry weight (dw). The author concluded that sediments of the

Santa Cruz Channel have low concentrations of PCBs, typical of poorly industrialized

estuaries. The Santa Cruz Channel is over 22 km long and has a width varying from 0.6

to 1.5 km (Paiva et al. 2017). It borders the west side of Itamaracá Island and its

northern connection to the ocean (Barra de Catuama) is right away from H. berthalutzae

fishing ground (Figure 1).

In Todos os Santos Bay (Bahia State, Brazil), Santos et al. (2020) found average PCBs

levels of 0.68 ng g−1 ww in H. berthalutzae muscle (Table III) (LQ = 0.38 in ng g−1 dry

weight). This is an order of magnitude greater than the mean concentrations calculated
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for this study. Todos os Santos Bay is known to be more industrialized than the northern

coast of Pernambuco. However, Sotão-Neto et al. (2020) found PCBs concentrations in

sediments of the bay ranging from < LQ to 4.66 ng g-1 dw. This range is similar to the

one observed at Santa Cruz Channel, evidencing that local sediment contamination is

not enough for explaining the low levels PCBs detected in H. berthalutzae in the

northern coast of Pernambuco.

Table III. Average concentration (ng g-1 wet weight) of persistent organic pollutants in

muscle of fishes from Brazil.

Species Site PCBs CHLs Reference

Hypanus

berthalutzae

Pernambuco

(Brasil)

0.032 0.004 This study

Scomberomorus

cavalla

Pernambuco

(Brasil)

8.57 0.07 Miranda &

Yogui (2016)

Hypanus

berthalutzae

Bahia

(Brasil)

0.68 Santos et al.

(2020)

Mycteroperca

bonaci

0.03

Caranx crysos 0.24

Micropogonias

furnieri

0.12

Scomberomorus

brasiliensis

0.07
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Miranda & Yogui (2016) investigated POPs in Scomberomorus cavalla caught in the

coast of Pernambuco. Average concentration of PCBs in muscle was 8.57 ng g−1 ww

(LQ = 0.50 ± 0.15 ng g−1 dry weight). S. cavalla is a carnivorous bony fish frequently

employed in biomonitoring of contaminants due to its commercial importance (Grady et

al. 1989, Adams & McMichael 2007, Ploetz et al. 2007, Costa & Lacerda 2009, Lacerda

et al. 2016, Miranda & Yogui 2016, Silva et al. 2021). PCBs levels found in S. cavalla

are 50 times higher than those in H. berthalutzae caught in the present study. In

comparison to other fish species, low levels of PCBs were also found in muscle of the

stingray Hypanus americanus in Florida, USA (Johnson-Restrepo et al. 2005).

According to the authors, absorption of organochlorines seems to be associated with the

feeding behavior and habitat use of each species. They also argued that accumulation of

PCBs is a tissue-specific process controlled by both metabolic and physiological

characteristics of each organism. Cascaes et al. (2014) also found significant differences

in accumulation of PCBs and DDTs when comparing the demersal shark

Rhizoprionodon lalandii with other oceanic species. Based on the discussion above, the

low concentration of POPs found in H. berthalutzae in this study might be associated

with diet of the local population and/or biochemical composition of tissues over

ontogeny of individuals. For example, lipid content varies throughout the species' life

cycle, reaching minimum values during the ovulation period (Marshall 1999, Ababouch

2005).

H. berthalutzae belongs to the infraorder Batoidea. Lower levels of POPs in the species

might also be related to biochemical characteristics of Batoidea since individuals of the

group exhibit low lipid content in muscle (Krzynowek & Murphy 1987, Ackman 1990).

This would make accumulation of POPs more difficult in muscle of stingrays and might

even justify the incipient number of studies of POPs in rays worldwide (Bezerra et al.
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2019, Fuentes et al. 2023), making comparisons more difficult. Other issues also

contribute to such a difficult in comparing different studies: targeted biological tissues

and concentration basis for reporting contamination.

In the first case, some studies have investigated either muscle (Santos et al. 2020) or

liver contamination (Rosenfelder et al. 2012, Cascaes et al. 2014, Paiva et al. 2021,

Corrêa et al. 2022). Overall, muscle is more relevant when addressing food safety since

it is the way fish is consumed by humans. In contrast, liver plays a key role in the

animal’s metabolism and it is more important from an ecological point of view. The

second issue is the lack of uniformity among papers since different bases have been

used for reporting concentration of contaminants. Some studies on fish present results

on a wet weight basis (e.g. Silva et al. 2007, Silva et al. 2009, Lavandier et al. 2013)

while others use dry weight (e.g. Miranda & Yogui 2016) or lipid weight basis (e.g.

Rosenfelder et al. 2012, Cascaes et al. 2014, Paiva et al. 2021, Corrêa et al. 2022).

Unfortunately, full data for converting concentrations between distinct bases are not

always available for facilitating comparisons. In fact, this reflects the lack of consensus

on the basis contaminant data sets should be presented and discussed. It is an issued that

remains to be addressed by the scientific community. The easiest way to solve it would

be publication of full data sets (see supplementary material) containing individual

concentration of contaminants along with wet, dry and lipid weight of each sample

tissue. Alternatively, a summary table containing concentrations expressed on the three

possible bases (wet, dry and lipid) would be very useful (see Table I) although not

common to see in the literature (Miranda & Yogui, 2016). Lack of standardization when

reporting units of concentration is a minor issue but it would be convenient whether all

studies could present data expressed in the smallest unit detectable (i.e. ng g-1). These
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recommendations are important for supporting public policies toward conservation of

fishing resources and human food safety.

A recent review on contaminants in chondrichthyans pointed to lack of data on effects

of POPs in Batoidea (Fuentes et al. 2023), highlighting the need for more research in

Brazil and elsewhere. The same authors also concluded that variations in the

concentration of POPs depend on feeding habits, sex and maturity stage of the

specimens. Influence of these variables should be addressed in future studies in order to

better understand their role in contaminant accumulation.

Total Hg averaged 60 ng g-1 ww in H. berthalutzae from the northern coast of

Pernambuco. This is about an order of magnitude lower than levels found by Moura et

al. (2020) in the coast of Ceará, Brazil (Table IV). The same authors investigated several

species of rays that exhibited distinct mean concentrations ranging from 6 ng g-1 ww for

Aetobatus narinari to 300 ng g-1 ww for H. berthalutzae. Differences of up to three

orders of magnitude were attributed to the distinct diets (Moura et al. 2020).

Table IV. Average total mercury concentration (ng g-1 wet weight) and health risk

coefficient (HQ) in muscle of rays from Brazil. Numbers in bracket denote range.

Species Site Concentration HQ Reference

Hypanus

berthalutzae

Pernambuco -

Brazil

60

(30 – 100)

0,06

(0,03 - 0,11)

This study

Hypanus guttatus Pernambuco -

Brazil

919

(129 – 2,130)

1.07

(0.14 - 2.3)

Julio et al.

(2022)

Hypanus

berthalutzae

Ceará - Brazil 300

(200 – 1,197)

1.6

(1–4.8)

Moura et al.

(2020)

Hypanus guttatus 56 2.8
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(1 – 1,089) (0.2–6.6)

Gymnura

micrura

176

(42 – 417)

0.2

(0.1–0.9)

Rhinoptera

bonasus

10

(4 – 32)

0.01

(0.01–0.04)

Aetobatus

narinari

6

(1 – 22)

0.02

(0.009–0.05)

Hypanus guttatus Ceará - Brazil 83 0.09 Lacerda et al.

(2016)

In Pernambuco, Julio et al. (2022) found mean Hg levels of 919 ng g-1 ww in the

stingray H. guttatus. This is 15 times higher than average Hg found in H. berthalutzae

in this study. Both species have the same foraging habitats but occupy distinct trophic

positions. Despite the higher trophic level (Moura et al. 2020, Queiroz et al. 2023), H.

berthalutzae exhibited much lower concentrations than H. guttatus in the coast of

Pernambuco. Thus, another factor must explain such differences. In this case, higher

concentrations of Hg in H. guttatus might reflect ontogenetic changes in the diet since

juveniles feed mainly on invertebrates while adults forage benthic fish (Silva et al. 2001,

Moura et al. 2020). Furthermore, H. guttatus is a demersal stingray that lives on sandy

and muddy estuarine bottoms of the Santa Cruz Channel (Julio et al. 2022, Queiroz et al.

2023), an ecosystem historically contaminated by Hg. There are significant amounts of

Hg complexed with organic matter in local estuarine sediments, including methyl-Hg

(Lacerda et al. 2020) that turns the metal more available to biota. Juveniles of H.
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guttatus live in high salinity environments such as the continental shelf while adults

prefer environments with lower salinity such as estuarine intertidal zones (Figueiredo

1977, Menni & Lessa 1998, Yokota & Lessa 2007, Gomes et al. 2010, Gianeti 2011,

Melo 2016). Therefore, adults of H. guttatus are more exposed to Hg contamination in

the Santa Cruz Channel than H. berthalutzae that prefers to inhabit coastal marine

habitats (Petean et al. 2020). H. berthalutzae presents ontogenetic segregation between

life stages since juveniles live in coastal areas close to beaches and adults live seaward

close to the shelf break (Freitas et al. 2019, Queiroz et al. 2023). Queiroz et al. (2023)

did not detect statistically significant differences in the diet between life stages of H.

berthalutzae. However, younger stages tend to prefer crustaceans while adults have a

preference for feeding on cephalopods (Queiroz et al. 2023). Both stingrays (H. guttatus

and H. berthalutzae) have a demersal habit but occupy distinct niches and trophic

positions in the ecosystem they inhabit. Although a generalist feeder, H. berthalutzae

exhibits a less diverse diet when compared to H. gutattus (Queiroz et al. 2023). So

foraging habits might also explain distinct accumulation of Hg in both species.

Although disc width of rays was not measured in this study, it is known that all sampled

individuals were adults. So it is worth highlighting that Hg tends to exhibit a positive

correlation with body size, age and trophic position (Boening 2000, Lacerda et al. 2000).

Moura et al. (2020) found a significant correlation between the size of H. guttatus and

level of Hg in muscle. Julio et al. (2022) also found a significant positive correlation

between Hg concentration in muscle and body size of both stingray H. guttatus and

shark Rhizoprionodon porosus.

Environmental contaminants such as POPs and Hg can contribute to the loss of

biodiversity (Rolland 2000) since they have the ability to disrupt animals’ endocrine,

reproductive and immune systems (Colborn & Clement 1992, Guillette et al. 1994,
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Guillette 1995, Rolland et al. 1995). The reproductive effects of PCBs include changes

in sex steroid hormones, gonadotropins, gonad growth and vitellogenin production

(Monosson 2000). The reported developmental effects of the same contaminants include

embryonic and larval growth as well as survival (Monosson 2000). PCBs also have a

potential long-term effect on the survival of offspring (Monosson 2000). Mercury is an

endocrine disruptor that can promote, block, or reduce androgenic and estrogenic

activity in fish (Wiener & Spry 1996, Friedmann et al. 2002). Thus, it hinders the

reproductive success of species even when found at low concentrations. Furthermore,

there is maternal transfer of both PCBs and Hg to embryos (Lyons & Lowe 2013, Lyons

2018). This is alarming because offspring is born contaminated and will likely be

exposed to more contaminants throughout their lives.

Rays typically exhibit low fecundity, late sexual maturation and internal fertilization

when compared to bony fish (Last & Stevens 1994), making them more susceptible to

the risk of extinction as a consequence of anthropogenic factors such as pollution and

overfishing (Holden 1974). In relation to sharks, rays are less studied and present

deficient data for assessing their risk of extinction although some species can already be

considered threatened (Oliveira et al. 2019). About 38% of ray species that occur in

Brazil lie on a state of concern (ICMBio 2016, Oliveira et al. 2019) while others have

not yet been evaluated or have insufficient knowledge for making decisions toward their

conservation (Oliveira et al. 2019). H. berthalutzae is currently classified by the IUCN

as a vulnerable species (VU) (ICMBio/MMA 2022, Charvet et al. 2020). This is of great

concern since it is an endemic to Brazil. In the past decades, several species of

elasmobranchs have been threatened and some populations have experienced declines of

up to 90% at certain regions (Dent & Clarke 2015). Therefore, they are under a real risk

of extinction without public policies for their conservation.
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Given the above regarding the contamination of the species, fishing pressure also

contributes to the risk of extinction of this endemic ray, since it is widely consumed in

the Northeast and is the focus of target fishing, making fishing another factor to be

addressed for conservation of the species. Studies like this one are important for

generating knowledge and supporting science-based decisions for avoiding loss of

biodiversity.

Major factors influencing concentrations of both POPs and Hg in muscle of H.

berthalutzae can be attributed to biological variable such as diet. Proximity to known

hot spots of contamination such as the Capibaribe Estuary (PCBs and DDTs) and the

Santa Cruz Channel (Hg) apparently does not play a relevant role in contamination of

the species. This is also supported by a global review on contaminants in rays (Bezerra

et al. 2019). According to these authors, ecological characteristics such as bottom

feeding and higher trophic position are potential factors that contribute to absorption

and accumulation of contaminants along with metabolism of the species and individual

physiology. Van der Oost et al. (2003) also highlighted ecological and biological

parameters (e.g. habitat use, diet, trophic position, age, sex, body size, season, lipid

content and mobility) as important factors in the bioaccumulation of pollutants in fish.

Bezerra et al. (2019) and Fuentes et al. (2023) emphasized the need for more studies of

contaminants in rays, particularly POPs. For instance, just 11 studies had been published

worldwide on POPs in rays up to 2019 (Bezerra et al. 2019). In South America, Fuentes

et al. (2023) reported just five studies in their review considering both Pacific and

Atlantic coasts.

Regarding POPs, H. berthalutzae caught on the northern coast of Pernambuco can be

considered safe for human consumption. USEPA (2000) recommends maximum limits

of 380 ng g-1 ww for PCBs, 904 ng g-1 ww for DDTs and 9400 ng g-1 ww for CHLs.
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Levels found in this paper are much lower than the safe limits set by the U.S. EPA.

Overall, values of HQ   were below 1 and do not represent risk of exposure to

human consumers but assessing the THQ approach for chronic non-carcinogenic health

risk reveals different scenarios when considering four populational groups. Such groups

are the general population and the traditional communities that rely on seafood caught

by themselves for subsistence. Both were subdivided as children and adults. The general

adult population exhibited THQ below 1, confirming no health risk from consumption

of H. berthalutzae meat (Table II). Conversely, the general children population and the

traditional community population (both children and adults) exhibited mean THQ near

to or well above 1 (Table II), suggesting that Hg poses a risk for non-carcinogenic

effects over time.

Considering the EDI approach, the average value was higher than the Hg reference dose

(RfD = 0.0001 mg kgBW
− 1 day− 1) only for children in the traditional community group

(Table II), suggesting potential negative effects due to chronic exposure. Bezerra et al.

(2023) argued that THQ and EDI are good proxies for evaluating exposure to Hg via

seafood consumption. For reducing such risk, it is recommended that children of

traditional communities at the northern coast of Pernambuco feed on a variety of

seafood protein sources, including vegetables and land animals that are likely to exhibit

lower Hg contamination.

The calculated local safety level (FSLLocal) was compared to values   estimated by

Bezerra et al. (2023) from several regulatory agencies worldwide. In this study, FSLLocal

  for the general adult population (i.e. those who sporadically eat H. berthalutzae

meat) was 200 ng g−1 ww. This is below the recommended values for health benefits of

fish consumption worldwide (210 ng g−1 ww) and for USA recreational fishermen (290

ng g−1 ww) set by FAO/WHO (2011) and USEPA (2001), respectively, and for the
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general Brazilian population (260 ng g−1 ww) according to MPA (2012) and for the

general northeastern population of the country (280 ng g−1 ww) according to IBGE

(2021). In this study, FSLLocal value calculated   for the general children population

was generally in accordance with those set by Brazilian national (60 ng g−1 ww) (MPA

2012, IBGE 2021), USA (90 ng g−1 ww) agency (USEPA 2001) and worldwide (50 ng

g−1 ww) (FAO/WHO 2011) the recommended value for health benefits of fish

consumption. In Brazil, the regulatory agency does not have issued FSLLocal values

  for traditional communities that have a high intake of seafood. So values calculated

in this study were compared to those set for subsistence fishermen in the USA. Such

FSLLocal reference values are 50 ng g−1 ww for adults and 10 ng g−1 ww for children

(USEPA 2001). Adults who feed for subsistence are below the value (49 ng g−1 ww)

while children are at risk of Hg contamination, not within safe limits (11 ng g−1 ww).

Setting these limits   is important for avoiding the risk of excessive exposure to Hg

through consumption of seafood (Bezerra et al. 2023).

Conclusion

This study is relevant for both conservation and food safety purposes. It was the first

one investigating levels of both POPs and Hg in an endemic stingray that inhabits

demersal marine environments at northeastern Brazil. POPs were not detected or

detected below the limit of quantification while Hg exhibited low concentrations in

muscle of the stingray H. bethalutzae. Therefore, contamination by POPs and Hg is not

an issue for the conservation of the species on the north coast of Pernambuco. H.

bethalutzae also has cultural importance to the local cuisine since it has been used in the

preparation of traditional dishes such as stew and moqueca. The food safety assessment

showed that the adult population feeding on this stingray is not at risk. Conversely, H.

bethalutzae may pose a health threat to certain populational groups such as children and
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traditional communities that rely exclusively on the species for subsistence (e.g. local

fishermen and their families). Considering that H. bethalutzae is listed as a vulnerable

species by the IUCN, monitoring fisheries and level of pollutants over time should be

warranted in order to support public policies toward its conservation.

Therefore, depending on the methodology used and the most vulnerable subgroups

within the population analyzed, the concentration found in the ray's muscles may or

may not present a health risk due to exposure to Hg, therefore it is recommended to use

different methodologies and population subgroups, in addition to considering multiple

consumption scenarios for this fish when assessing the risk of exposure to Hg, so that an

assessment is closer to the real situation.
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8.4 MATERIAL SUPLEMENTAR DO ARTIGO ACEITO (ITEM 8.3)

MS Tabela 1 (Table SI) Concentrações de PCBs analisados em Hypanus berthalutzae no litoral norte de Pernambuco.

R1 R2 R3 R4 R5 R6 R7 R8 R9 R10 R11 R12 R13 R14 R15 R16 R17

Peso seco (%)
21,9

2
23,0

6
22,7

7
21,7

2
21,4

6
21,5

9
21,7

0
21,6

9
20,8

8
21,2

8
19,9

8
21,7

0
21,8

9
22,0

6
21,7

0
21,4

6
21,2

8
Lipídio (%) 0,75 0,55 0,74 0,59 0,71 0,55 0,63 0,53 0,59 0,50 0,56 0,52 0,72 0,51 0,48 0,56 0,77

Analito Concentração (ng g-1 peso seco)
PCB-1 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-2 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-3 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-4/10 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-5 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-6 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-7/9 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-8 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-11 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-12/13 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-14 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-15 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-16/32 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-17 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-18 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-19 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-20/33 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-21 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-22 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-23/34 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-24/27 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-25 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-26 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-28 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-29 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-30 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-31 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-35 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-36 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-37 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-38 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-39 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-40 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-41 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-42 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-43 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-44 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-45 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-46 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-47/75 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-49 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-50 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-51 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-52/73 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-53 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-54 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-55 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-56/60 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-57 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-58 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-59 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-61/74 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-63 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-64/71/72 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-65 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-66/80 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-67 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-68 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-69 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-70/76 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-77 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-78 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-79 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-84 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-86/97 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-87/115 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-88/91 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-90/101 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-93 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-94 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-95 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-96 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-98/102 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-99 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-100 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-104 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-105/127 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-107/108 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-109 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-110 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-
111/116/117

nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-112 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-114 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-118 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-121 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-123 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-125 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-126 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-128 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-131/142 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-134 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-135/144
<

0,33
<

0,41
nd

<
0,33

nd
<

0,32
<

0,32
<

0,33
<

0,33
<

0,33
<

0,33
<

0,33
nd nd

<
0,33

<
0,33

nd

PCB-137 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-138/160
<

0,33
nd nd nd nd

<
0,32

<
0,32

nd nd nd nd
<

0,33
nd nd nd

<
0,33

nd

PCB-139/149 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-140 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-141 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-143 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-145 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-146 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-147 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-150 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-151 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-152 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-153
<

0,33
<

0,41
nd

<
0,33

nd
<

0,32
<

0,32
nd

<
0,33

<
0,33

<
0,33

<
0,33

nd
<

0,33
<

0,33
<

0,33
nd

PCB-154
<

0,33
<

0,41
nd

<
0,33

nd
<

0,32
<

0,32
<

0,33
<

0,33
nd

<
0,33

<
0,33

nd
<

0,33
nd

<
0,33

<
0,33

PCB-155 < nd nd nd nd < nd nd < nd nd < nd < nd nd nd
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0,33 0,32 0,33 0,33 0,33
PCB-156 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-157 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-158 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-162 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-163/164 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-165 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-169 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-170/190 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-171 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-172/192
<

0,33
nd nd nd nd nd nd

<
0,33

<
0,33

nd nd nd
<

0,33
nd nd nd nd

PCB-173 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-174/181 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-175 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-176 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-177 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-178 nd nd nd nd nd nd
<

0,32
nd

<
0,33

nd
<

0,33
<

0,33
nd

<
0,33

nd
<

0,33
nd

PCB-179 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-180
<

0,33
nd nd nd nd

<
0,32

<
0,32

nd
<

0,33
nd nd

<
0,33

nd
<

0,33
nd

<
0,33

nd

PCB-182/187 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
<

0,33
nd nd nd nd nd

PCB-183 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-184 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-185 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-186 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-188 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-189 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
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PCB-191 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-193 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-194 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-195 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

PCB-196/203 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-197 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-199 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-200 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-201 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-202 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-204 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-205 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-206 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-207 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-208 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PCB-209 nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

MonoCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
DiCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
TriCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

TetraCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
PentaCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

HexaCB
<

0,33
<

0,41
nd

<
0,33

nd
<

0,32
<

0,32
<

0,33
<

0,33
<

0,33
<

0,33
<

0,33
nd

<
0,33

<
0,33

<
0,33

<
0,33

HeptaCB
<

0,33
nd nd nd nd

<
0,32

<
0,32

<
0,33

<
0,33

nd
<

0,33
<

0,33
<

0,33
<

0,33
nd

<
0,33

nd

OctaCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
NonaCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
DecaCB nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
Σ PCBs < < nd < nd < < < < < < < < < < < <
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0,33 0,41 0,33 0,32 0,32 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33 0,33
Nd – não detectado.

Fonte: A autora (2024).
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MS Tabela 2 (Table SII). Concentrações de OCPs analisados em Hypanus berthalutzae no litoral norte de Pernambuco.

R1 R2 R3 R4 R5 R6 R7 R8 R9 R10 R11 R12 R13 R14 R15 R16 R17
Peso seco

(%)
21,92

23,0
6

22,7
7

21,7
2

21,4
6

21,5
9

21,7
0

21,6
9

20,8
8

21,28
19,9

8
21,7

0
21,8

9
22,0

6
21,7

0
21,4

6
21,2

8
Lipídios (%) 0,75 0,55 0,74 0,59 0,71 0,55 0,63 0,53 0,59 0,50 0,56 0,52 0,72 0,51 0,48 0,56 0,77

Analito Concentração (ng g-1 peso seco)
α-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
β-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
γ-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
δ-HCH nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
Σ HCHs nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

cis-clordano nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
trans-

clordano
<

0,33
nd nd nd nd nd nd nd nd

<
0,33

nd nd nd nd nd nd nd

Heptacloro nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Σ CHLs
<

0,33
nd nd nd nd nd nd nd nd

<
0,33

nd nd nd nd nd nd nd

o,p'-DDT nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDT nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
o,p'-DDD nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDD nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
o,p'-DDE nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
p,p'-DDE nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
Σ DDTs nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd

Mirex nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd nd
Nd – não detectado.

Fonte: A autora (2024).
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