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RESUMO 

 

O objetivo deste estudo foi avaliar a toxicidade de fenantreno (FEN) e 

dos alquilbenzenos lineares (ABLs) durante o desenvolvimento larval da 

ostra Crassostrea gigas e verificar a influência do FEN e ABLs sobre 

respostas moleculares. Os gametas foram recolhidos a partir de ostras 

adultas, separados por telas, fertilizados e mantidos nas unidades 

experimentais durante 24 h. Com base em ensaios preliminares 

(Capitulo 1), foram definidas concentrações para o teste de toxicidade 

FEN (0,37; 0,75; 1,5; 3,0 e 6,0 μg.L-1) e ABLs (3,5; 5,3; 8,0; 12,0 e 18,0 

μg.L-1). E no (Capitulo 2) A escolha das concentrações baseou-se na 

EC50 encontrada nos testes de toxicidade (Capitulo 1). A avaliação do 

desenvolvimento larval foi expresso como porcentagens líquidas do 

desenvolvimento normal (NPNe) de larvas em forma de D, as alturas da 

concha foi utilizado como um indicador de crescimento e a concentração 

efetiva (CE50) foi calculada utilizando o método Spearman Karber. 

Avaliação química da concha das larvas foi feita através da análise de 

espectrometria de energia dispersiva (EDS) acoplado ao microscópio 

eletrônico de varredura (MEV). Através da técnica PCR quantitativo em 

tempo real (qPCR) foi analisada a transcrição de genes-alvo.  A CE50 

para FEN foi de 1,91 µg.L-1 e de 8,94 µg.L-1 para ABLs. Após 24 horas 

de exposição, os contaminantes afetaram o desenvolvimento 

morfológico. O NPNe mostrou uma diferença significativa para FEN e 

ABLs com relação ao controle, o crescimento larval foi levemente 

afetado, a análise química das conchas revelaram alteração e houve 

desregulação na transcrição gênica. Este é o primeiro estudo que 

demonstra a suscetibilidade de larvas de moluscos marinhos quando 

expostos aos contaminantes ambientais FEN e ABLs, causando um 

aumento nas deformidades nas larvas, reduzindo seu crescimento e 

alterando a transcrições de genes importantes no desenvolvimento, 

mesmo em concentrações muito baixas. 

 

Palavras-chave: Aquicultura, Fenantreno; Alquilbenzenos lineares; 

Crassostrea gigas; Embriotoxicidade. 

 



 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



ABSTRACT 

 

The aim of this study was to evaluate the toxicity of phenanthrene 

(PHE) and linear alkyl benzenes (LAB) during the embryo-larval 

development of C. gigas oyster and the influence of the FEN and LAB 

on molecular responses. The gametes were collected from adult oysters, 

separated by screens, fertilized and kept in the experimental units for 24 

h. Based on preliminary tests (Chapter 1), concentrations were defined 

for the FEN toxicity test (0,37; 0,75; 1,5; 3,0 and 6,0 μg.L-1) and LAB 

(3,5; 5,3; 8,0; 12,0 and 18,0 μg.L-1). In (Chapter 2) the choice of 

concentrations based on EC50 found in toxicity tests (Chapter 1). The 

embryo-larval development of evaluation were expressed as net 

percentages of normal development (NPNe) larvae D-shaped shell 

heights of was used as an indicator of growth and effective 

concentration (EC50) was calculated using the Spearman Karber-method. 

Chemical evaluation of the shell of the larvae was performed through 

the analysis of energy dispersive spectrometry (EDS) coupled to a 

scanning electron microscope (SEM). Through technical real-time 

polymerase chain reaction (qPCR) was analyzed transcription of target 

genes. The EC50 was 1.91 μg.L-1 FEN and 8.94 to 1 μg.L-1 LAB. After 

24 hours of exposure, the contaminants affect the morphological 

development. The NPNe showed a significant difference to FEN and 

LAB with the control, the larval growth was slightly affected, the 

chemical analysis of the shells revealed change and there was 

deregulation in gene transcription. This is the first study to show the 

susceptibility of marine mollusc embryos when exposed to 

environmental contaminants FEN and LAB, causing an increase in 

deformities larvae, reducing its growth, and changing the major gene 

transcripts in development, even in very low concentrations. 

 

Keywords: Aquaculture, Phenanthrene; Linear alkylbenzenes; 

Crassostrea gigas; Embriotoxicity. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

1.1 Zonas costeiras e esgoto sanitário 

 
A zona costeira possui uma grande importância mundial, visto 

que aproximadamente 60% da população do planeta se concentram a 

menos de 100 km da costa (VITOUSEK et al., 1997). A geomorfologia 

litorânea é especialmente particular, pois apresenta ecossistemas 

singulares (estuários, praias, manguezais, restingas, etc.) que 

possibilitam a execução de atividades econômicas de grande 

importância (MORAES, 2007). Estas mesmas atividades têm gerado 

impacto negativo considerável nestas regiões. As atividades industriais 

são responsáveis pela contaminação significativa da água, liberando 

compostos sintéticos potencialmente poluidores, contribuindo assim, 

para o acúmulo de uma infinidade de produtos químicos em diferentes 

compartimentos do ecossistema (FREIRE et al., 2008).  

A introdução desses compostos de origem antrópica em zonas 

costeiras ocorre por diversas vias, tais como esgoto, embarcações, rios, 

deposição atmosférica, agricultura e atividades de aquicultura 

intensivas, atividades portuárias ou de marinas, extração de petróleo e 

derramamentos acidentais de vários produtos químicos (GOLDBURG; 

ELLIOTT; NAYLOR, 2001; KENNISH, 1991; PRÓSPERI; 

NASCIMENTO, 2006). 

A poluição marinha e costeira vem sendo amplamente estudada 

em diversas partes do mundo, por se tratar de um problema ambiental, 

econômico e de saúde pública. A capacidade de tratamento de resíduos é 

muito limitada. Grande parte da África Subsaariana tem uma baixa 

cobertura de redes de esgotos, chegando a menos de 10% da população 

urbana (VIKAS; DWARAKISH, 2015). Em outros países como a 

Indonésia, grandes cidades como Jacarta e Manila têm níveis de 

cobertura de esgotos mais baixos (8-10%) do que cidades da África 

Ocidental como Dacar e Abidjan, promovendo efeitos adversos sobre a 

vida marinha em todos os níveis de vida oceânica (VIKAS; 

DWARAKISH, 2015). 

Embora seja difícil imaginar o esgoto sanitário sem tratamento 

sendo despejado em zonas costeiras, isso ocorre principalmente em 

países subdesenvolvidos. A Organização Mundial de Saúde estima que 

na América Latina e Caribe são lançados diariamente cerca de 86% da 

agua distribuída nas regiões urbanas sem qualquer tipo de tratamento 

prévio (CEPIS, 1997; SAMUEL, 2004). 

 



 

 

24 

De acordo com os dados do Ministério das Cidades (Sistema 

Nacional de Informações sobre Saneamento – SNIS), em 2013 48,6 % 

da população, isto é, mais de 100 milhões brasileiros não tem acesso a 

coleta de esgoto. Mais de 3,5 milhões de brasileiros, nas 100 maiores 

cidades do país, despejam esgoto irregularmente, mesmo tendo redes 

coletoras disponíveis e apenas 39 % do esgoto é tratado no Brasil. 

Este cenário repete em intensidades semelhantes de prejuízos 

socioambientais em países do continente africano e asiático. Sendo o 

Brasil um país que possui cerca de oito mil quilômetros de costa 

(ICMBio, 2012) e com cerca de 22% da população brasileira vivendo 

em municípios litorâneos (MORAES, 2007), a questão da poluição na 

zona costeira é de extrema relevância. 

Infelizmente, no Brasil, poucos centros urbanizados têm 

instalações adequadas para a captação, tratamento e disposição final de 

esgotos. A maioria das cidades brasileiras não realiza qualquer 

tratamento prévio, tendo à sua disposição final o meio aquático 

(ABESSA et al., 2005; IBGE, 2008). 

Um estudo divulgado esta semana pelo Instituto Trata Brasil indica 

que apenas 14% da população possui rede de tratamento de esgoto, cerca de 

911 mil pessoas. Quando a estatística se refere à área de cobertura da 

Companhia Catarinense de Águas e Saneamento (Casan), este índice chega a 

pouco mais de 18%, ainda bem abaixo da cobertura nacional: 45% (TRATA 

BRASIL, 2014) 

 

1.2 Contaminantes orgânicos no ambiente 

 
1.2.1 Fenantreno e Alquilbenzenos Lineares (ABLs) 

 
O esgoto sanitário contém uma complexa mistura de 

componentes orgânicos e inorgânicos (CRAIG, 2012). Alguns dos 

contaminantes presentes nessa mistura são de origem petrolífera, como 

hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) (ex. fenantreno - FEN) 

e surfactantes e derivados de detergentes como os alquilbenzenos 

lineares (ABL) (SCANES, 1996; GIBSON et al., 2005; PENG et al., 

2005). 

Especificamente, os HPAs são compostos orgânicos, lipofílicos, 

que apresentam dois ou mais anéis carbônicos fundidos e podem ser 

formados por meio de fontes biogênicas diversas (incêndios florestais, 

afloramentos de petróleo, erupções vulcânicas e sínteses biológicas). 

Entretanto, é de fontes antrópicas que ocorrem as formas mais 

significativas de contaminação ambiental (LINS, 2010). 
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Segundo Neff (1979), os HPAs antropogênicos têm como fontes 

principais as atividades de incineração de resíduos, queimadas de 

campos e florestas, geração de energia via queima de combustíveis 

fósseis e emissão de motores de veículos movidos a combustíveis 

fósseis (PUC – RIO, 2011). 

A legislação existente sobre HPAs está vigente principalmente 

nos Estados Unidos e na União Européia. Na legislação brasileira, o 

órgão que trata da contaminação por HPA é o Conselho Nacional do 

Meio Ambiente (CONAMA) através de suas resoluções 357, 410 e 430. 

Apesar de já identificadas várias vias de contaminação ambiental 

por HPAs, o escoamento da água contaminada, a deposição atmosférica 

e os derrames de petróleo são as maiores fontes de contaminação 

aquática por fenantreno (LIMA et al., 2003; INCARDONA et al., 2005). 

De acordo com Lima et al. (2003) a entrada de fenantreno no ambiente 

manteve-se constante de 1980 até 1990, quando um aumento abrupto e 

substancial das concentrações foi observado, em consequência, 

principalmente, do aumento das atividades poluidoras nos Estados 

Unidos.  

Devido a seus efeitos carcinogênicos, o fenantreno está presente 

na lista dos 16 HPAs rigorosamente controlados pela Agência de 

Proteção Ambiental dos EUA (EPA), Organização Mundial da Saúde 

(OMS) e pela Comunidade Econômica Européia (CEE) (CAVRET; 

FEIDT, 2005). Apesar da presença do fenantreno nos ambientes 

aquáticos, existe pouca informação disponível da toxicidade sobre 

organismos aquáticos. 

Alguns estudos demonstram que as concentrações de fenantreno 

em áreas poluídas podem variar de 14,6 μg.L-1 (VRANA et al., 2001) a 

1460 μg.L-1 em áreas de exploração de petróleo (ANYAKORA et al., 

2005), onde níveis consideráveis também podem ser detectados em 

organismos aquáticos. Em áreas costeiras urbanizadas em diversas 

partes do mundo, as concentrações de fenantreno na água observadas 

estavam entre 0,28 ng.L-1 e 78 ng.L-1 (TELLI-KARAKOÇ et al., 2002; 

DELGADO et al., 2004; BIHARI; FAFANĐEL; PIŠKUR, 2007; 

VALAVANIDIS et al., 2008; WU et al., 2011).  

Diversos efeitos tóxicos são atribuídos aos HPAs, como 

alterações na morfologia de órgãos internos (INCARDONA et al., 2004) 

mudanças no metabolismo (VIEIRA et al., 2008) e comportamento 

(GREGG et al., 1997). Devido a sua persistência ambiental e toxicidade, 

o fenantreno está entre o grupo de HPAs que causam maiores danos aos 

seres aquáticos (HANNAM et al., 2010). 
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Estudos para avaliação da toxicidade dos HPAs em organismos 

aquáticos começou com Zechmeister e Koe (1952), que avaliaram esses 

compostos em cracas (Tetraclita rubescens). Décadas se passaram e 

estudos indicaram os efeitos deletérios de HPAs em uma variedade de 

organismos aquáticos (EISLER, 1987; NISBET; LAGOY, 1992; 

MEADOR et al., 1995; ARFSTEN; SCHAEFFER; MULVENY, 1996; 

BISPO; JOURDAIN; JAUZEIN, 1999; TUVIKENE, 1999; JONER et 

al., 2001; VIVES et al., 2005; MASULLO et al., 2006; BLEEKER; 

VERBRUGGEN, 2010; VERBRUGGEN, 2008). 

Recentemente, a maioria desses estudos têm trabalhado com 

compostos individuais como o fenantreno em concentrações 

relativamente elevadas para avaliar o impacto de HPAs de derrames de 

petróleo ou a partir da queima de combustíveis fósseis (MOORE et al., 

1984; LOTUFO; FLEEGER, 1997; MCCONKEY et al., 1997; JEE; 

KIM; KANG, 2004; TREMBLAY et al., 2005; LÜCHMANN et al., 

2014; DOS REIS et al., 2015).  

Detergentes comerciais são consideravelmente resistentes à 

degradação e o acúmulo destes nos recursos hídricos pode aumentar sua 

toxicidade, acarretando na diminuição do oxigênio dissolvido, 

diminuição da permeabilidade da luz, e estar associado ao aumento da 

concentração de outros xenobióticos, como HPAs presentes no 

sedimento, dificultando sua degradação (HAIGH, 1996; WARNE; 

SCHIFKO, 1999). 

Muitas vezes considerados como indicadores de atividades 

antrópicas, os alquilbenzenos lineares (ABL) têm sido utilizados como 

marcadores moleculares de descarga de esgotos (EGANHOUSE et al., 

2000; MARTINS et al., 2010). Diversos autores exploraram efeitos 

tóxicos desse composto e sua concentração em diversos tipos de águas e 

efluentes (MUNGRAY; KUMAR, 2009). 

No Brasil a produção de detergentes sintéticos tem crescido 

expressivamente atingindo níveis de cerca de 220 mil t/ano de ABL e 80 

mil t/ano de alquilbenzeno lineares sulfonados (ASL), sendo a Deten 

Química S.A, a maior fabricante de ABL no país. Essa produção 

representa cerca de 10% da produção mundial e coloca o Brasil entre os 

principais produtores e consumidores mundiais (PENTEADO et al., 

2006). 

Os ABLs possuem uma cadeia de 10 a 14 átomos de carbono, são 

um grupo de matérias-primas para a fabricação de ASL, que por sua vez 

são utilizados como agentes tensoativos aniônicos para a produção de 

detergentes comerciais (EGANHOUSE et al., 1983; DE ALMEIDA et 

al., 1994; TAKADA et al., 1992).  
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Devido à sulfonação incompleta, o ASL contém entre 1 a 3% de 

ABLs, podendo entrar no ambiente aquático através da descarga de 

esgoto sanitário (TAKADA; EGANHOUSE, 1998; HARTMANN et al., 

2000; EGANHOUSE; SHERBLOM, 2001, HEIM et al., 2004; ISOBE 

et al., 2004; PENTEADO, 2006). Este fato já foi comprovado e têm sido 

detectados em várias matrizes ambientais a partir de diferentes regiões 

do mundo (EGANHOUSE et al., 1983; TAKADA; ISHIWATARI, 

1987; TAKADA et al., 1992; ISOBE et al., 2004; MEDEIROS; 

BÍCEGO, 2004, MARTINS et al., 2010; MARTINS et al., 

2012, VENKATESAN et al., 2010; KOIKE et al., 2012). 

Poucos estudos avaliaram a influência dos ABLs sobre 

organismos aquáticos. Tsutsumi et al. (2002) encontraram 14 vezes mais 

ABLs em mexilhões coletados perto de áreas urbanizadas, em 

comparação com áreas remotas. Ostra Crassostrea gigas mantidas em 

uma área contaminada com efluentes urbanos acumularam cerca de 10 

vezes mais ABLs do que ostras mantidas em áreas de aquicultura 

(SOUZA et al., 2012). Flores-Nunes et al. (2015) observou em um 

primeiro estudo de exposição de moluscos marinhos aos ABLs, a 

influência desse contaminante sobre respostas bioquímicas (GR e 

G6PDH) e moleculares (HSP70-like, SOD-like e G6PDH-like) em ostras 

Crasssostrea gigas.  

 

1.3 Moluscos bivalves como bioindicadores 

 

Moluscos bivalves são amplamente usados como bioindicadores, 

a fim de detectar os efeitos biológicos causados por contaminantes 

encontrados no ambiente (RICHARDSON et al., 2008). Por serem, em 

geral, organismos sésseis, filtradores, bem distribuídos, de grande 

importância econômica (BAINY et al., 2000; CAJARAVILLE et al., 

2000), este grupo se destaca por possuir a capacidade de bioacumular 

contaminantes do ambiente e de responder rapidamente à presença deles 

(BEBIANNO; BARREIRA, 2009; SOLÉ et al., 2007). 

Dentre os moluscos bivalves utilizados nestes estudos, destaca-se 

a espécie Crassostrea gigas, conhecida como ostra do Pacífico ou ostra 

japonesa, e que foi introduzida no Brasil na década de 70 (MELO et al., 

2009). Desde então, vários estudos têm sido realizados fortalecendo a 

produção aquícola desta espécie no país (FERREIRA et al., 2006). Essa 

espécie possui grande potencial para aquicultura, sendo uma espécie 

cultivada em muitas regiões do mundo. É uma espécie estuarina que 

tolera salinidades desde 10 a mais de 35, com intervalo ótimo de 

crescimento e sobrevivência entre 20 e 25 e temperaturas de -1,8 a 35° 
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(FAO, 2012). No Brasil, representa 12% da produção de moluscos 

bivalves, onde são cultivadas também outros bivalves como o mexilhão 

Perna perna, as ostras nativas Crassostrea rhizophorae e Crassostrea 
gasar e a vieira Nodipecten nodosus (MPA, 2010).  

Santa Catarina atualmente é o maior produtor brasileiro de 

moluscos cultivados, sendo responsável por cerca de 95% da produção 

nacional de moluscos para comércio (EPAGRI, 2013). As baías da 

Grande Florianópolis respondem pela produção de mais de 70% dos 

moluscos, sendo 96% referentes à espécie C. gigas (EPAGRI, 2013). 

Estudos de avaliação da contaminação ambiental têm utilizado a 

C. gigas como organismo bioindicador de exposição a contaminantes 

antropogênicos (MEDEIROS et al., 2008; ZANETTE et al., 2008; 

SOUZA et al., 2012; SERRANO et al., 2015; FLORES-NUNES et al., 

2014; FLORES-NUNES et al., 2015). A espécie recentemente teve seu 

genoma sequenciado por ZHAN et al. (2012), auxiliando no 

desenvolvimento de novas pesquisas e enfatizando ainda mais o uso 

deste molusco como uma espécie sentinela em programas de 

biomonitoramento (SAAVEDRA; BACHÈRE, 2006). 

 As ostras pertencem à ordem Ostreoida, família Ostreidae como 

consta na classificação biológica abaixo. 

 

Reino: Animalia 

Filo: Mollusca 

Classe: Bivalvia 

Ordem: Ostreoida 

Família: Ostreidae  

Género: Crassostrea  

Espécie: Crassostrea gigas 
 

 

 

 

 

 

 

Figura 1 - Ostra do Pacífico Crassostrea gigas (Arquivo pessoal). 
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1.4 Fases iniciais de vida 

 

A ostra Crassostrea gigas é ovípara e hermafrodita sequencial, 

sem dimorfismo sexual, apresentam um alto nível de fecundidade 

(DESOLOUS-PAOLI e HERAL, 1988) seguido de desenvolvimento 

larval planctônico (ANDREWS, 1979). A gametogênese depende 

diretamente da temperatura de pelo menos 18 - 25 °C para a desova, 

dependendo da localização (KOBAYASHI et al., 1997). 

Nas costas do Atlântico dos países europeus, a desova ocorre no 

verão em temperaturas acima de 18 °C a 21-22 °C e a salinidade pode 

variar entre 25 e 35. Nas lagoas na costa do Mediterrâneo, C. gigas 

deixa de reproduzir quando a temperatura no verão chega a 24 - 25 ° C e 

salinidade atinge 37-38 (HERAL e DESOLOUS-PAOLI, 1991). A 

fecundidade é elevada; uma fêmea produz 20 - 100 milhões de ovócitos 

por desova (diâmetro de 50 - 60 um). 

Depois que se dá a fecundação, ocorre o desenvolvimento 

embrionário. As células vão se dividindo e depois de 12 a 18 hs, há a 

formação de uma larva livre-natante, denominada trocófora. Passadas 

24hs da fecundação a larva assume o formato de “D”, chamando-se 

larva D ou véliger (FAO, 2012). Essa larva já possui a capacidade de se 

alimentar, com o auxílio do vélum, que também serve para natação. 

Quando completam 14 a 18 dias, as larvas começam a deixar de ser 

planctônicas e sofrem modificações morfológicas, como o aparecimento 

de uma mancha ocular e do pé. 

Agora denominam-se pedivéliger e começam a procurar um 

substrato ideal para se fixarem (Figura). Assim que se fixam, sofrem 

uma metamorfose, assumindo a forma definitiva de uma ostra, tendo, 

porém, um pequeno tamanho. Neste substrato elas crescem até atingirem 

o tamanho comercial. (FAO, 2012). 
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Figura 2 – Ciclo de vida da ostra C. gigas, adaptado de Tirapé et al. 
(2007). 

 

1.5 Testes de toxicidade: Embriotoxicidade 

 

Vários estudos têm relatado que os estágios iniciais de vida dos 

peixes e invertebrados são mais sensíveis a substâncias tóxicas do que 

organismos nos estágios adultos (HERKOVITS et al., 1997; 

HUTCHINSON et al., 1998; MOHAMMED et al., 2009). Hutchinson et 

al. (1998) usando dados do Centro Europeu de Ecotoxicologia e 

Toxicologia de Químicos (ECETOC), analisaram os dados de CE50 

(concentração do composto para qual 50% do efeito é observado) a 

partir de estudos de ciclo de vida total e parcial e relataram que a 

sensibilidade de larvas de invertebrados aquáticos eram maiores ou igual 

a 66% comparado aos juvenis das substâncias testadas, enquanto que a 

sensibilidade dos juvenis foi maior ou igual à adultos para 54% das 

substâncias testadas. 

Os mesmos autores também relataram que embriões de peixes 

são mais sensíveis do que as larvas expostas a 68% das substâncias 

testadas, enquanto a sensibilidade das larvas de peixes foi maior ou 

igual à dos juvenis expostos a 83% das substâncias testadas. Com base 

em dados de CE50 de peixe, juvenis foram mais sensíveis do que os 

adultos expostos a 92% das substâncias (HUTCHINSON et al., 1998). 

Todas as etapas do ciclo de vida (gametas, embriões, larvas e 

adultos) têm sido usadas para o monitoramento em ambientes aquáticos 

(toxicidade aguda ou crônica).  

Testes de toxicidade em moluscos bivalves são geralmente fáceis 

de executar, altamente sensíveis (HIS et al., 1997), podendo apresentar 



31 

 

 

resultados significativos em curto tempo (24h), ou ainda menor quando 

alguns parâmetros são levados em consideração (LIBRALATO, 2008). 

Entretanto, em escalas de sensibilidade relativa, as fases da vida 

específicas podem variar dependendo da espécie. 

O teste embriotoxico usando C. gigas como bioindicador é 

reconhecido como um dos mais sensíveis de todos os organismos (HIS 

et al., 1997; POIRIER et al., 2007; MOTTIER et al., 2013). 

 

1.6 Biomarcadores 

 
O monitoramento da qualidade ambiental, de um modo geral, tem 

como um de seus objetivos a prevenção dos danos causados por 

contaminantes oriundos de diferentes fontes presentes no ambiente, 

fazendo com que os níveis desta exposição sejam mantidos em valores 

que não apresentem um risco (CAJARAVILLE et al., 2000). 

No ambiente aquático, para ser possível o monitoramento, torna-

se necessária a identificação e quantificação de diferentes parâmetros, 

através do uso de tecnologias específicas, no sentido de avaliar a 

presença de contaminantes no ambiente aquático. Um dos exemplos é o 

uso de biomarcadores que avaliam diferentes níveis de alterações 

(moleculares, celulares e/ou fisiológicas) expressando os efeitos tóxicos 

causados pelos diferentes tipos de contaminantes (WALKER et al., 

2001; OLIVEIRA RIBEIRO et al., 2005; SOUZA et al., 2012). 

Neste contexto, chama-se de biomarcador qualquer substância 

e/ou contaminante, que possa ser medido no organismo e que possa 

predizer ou influenciar a incidência de um evento, um distúrbio 

fisiológico ou patológico (WHO, 2001). 

 

1.7 Biomarcadores moleculares 

 
Biomarcadores moleculares são os que fornecem os primeiros 

sinais de estresse, sendo muito sensíveis em relação a certos compostos 

tóxicos. Permitem uma identificação antecipada de efeitos adversos em 

níveis superiores de organização biológica, e podem ser utilizados 

preventivamente em avaliações de qualidade ambiental, de modo a 

iniciar estratégias de bioremediação antes de danos irreversíveis 

(PRIETO-ÁLAMO et al., 2012; CHAPMAN et al., 2011). 

Com o avanço da tecnologia de biologia molecular, métodos de 

expressão gênica diferencial, onde o produto da transcrição RNA 

mensageiro (RNAm) é processado e enviado ao citoplasma para que o 

ribossomo sintetize a proteína/enzima correspondente, constitui a base 
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molecular da resposta biológica à presença de xenobióticos (JU et al., 

2007; PIÑA; CASADO; QUIROS, 2007; BRULLE et al., 2008). Esta 

tecnologia de expressão diferencial está sendo usada com frequência 

para selecionar biomarcadores cada vez mais específicos (LIANG; 

PARDEE, 1992; LISITSYN; WIGLER, 1993; DIATCHENKO et al., 

1999; CONNON et al., 2008). Muitas bibliotecas de sequências 

expressas (ESTs - acrônimo do inglês Expressed Sequence Tag) em 

certas espécies de moluscos bivalves têm sido identificadas e fornecido 

informações extremamente úteis para a elucidação de mecanismos 

bioquímicos e moleculares (ZANETTE et al., 2010; LUCHMANN et 

al., 2012; http://www.ncbi.nlm.nih.gov/). 

Da mesma forma, o sequenciamento genômico de uma variedade 

de moluscos, como a ostra C. gigas, tem permitido a elucidação de 

algumas dúvidas relacionadas ao seu genoma e que podem vir a 

contribuir para o desenvolvimento de novas técnicas de 

biomonitoramento (ZHANG et al., 2012). 
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 Objetivo geral 

 

Avaliar os efeitos do fenantreno (FEN) e alquilbenzenos lineares (ABL) 

no desenvolvimento larval e na transcrição diferencial de alguns genes 

alvo em Crassostrea gigas. 

 

2.2 Objetivos específicos 

 

 Determinar a concentração que provoca efeito adverso observado 

em 50% dos indivíduos (EC50) expostos ao contaminantes (FEN e 

ABL) em larvas de C. gigas; 

 

 Avaliar a ocorrência e identificar diferentes tipos de alterações 

morfológicas em larvas D, 24 horas após a exposição aos 

contaminantes (FEN e ABL); 

 

 Quantificar os níveis transcricionais de alguns genes-alvo 

relacionados com a biotransfomação de fase I e II, formação de 

tecidos, formação de concha, sistema imunológico e apoptose em 

larvas de ostras C. gigas expostas aos contaminantes (FEN e 

ABL). 
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3 JUSTIFICATIVA 

 

Estuários e habitats costeiros de todo o planeta estão 

continuamente submetidos a contaminantes resultantes da alta densidade 

populacional, industrialização, entre outros (SCHNITZLER et al., 

2011). 

Os moluscos bivalves apresentam ampla distribuição geográfica, 

são filtradores, sésseis, frequentemente eurialinos e espécies dominantes 

em seu hábitat (O’CONNOR, 2002). Entre as espécies importantes que 

habitam estas zonas está a ostra C. gigas originária do noroeste do 

Pacífico, porém introduzida a nível mundial para produção comercial, se 

tornando uma das espécies mais importantes da aquicultura mundial 

(FAO, 2014). 

C. gigas tem sido comumente utilizada em estudos a fim de 

avaliar os efeitos dos contaminantes antropogênicos. As fases iniciais de 

vida são comprovadamente mais sensíveis à exposição aos xenobióticos 

sendo, portanto, fases críticas para o sucesso do estabelecimento de 

novas coortes populacionais (GEFFARD et al., 2002).  

Os estágios iniciais de desenvolvimento da C. gigas são usados  

para avaliar a toxicidade de uma grande variedade de contaminantes (DI 

POI et al., 2013; MAI et al., 2012; NICE et al., 2000; WESSEL et al., 

2007), no entanto, inexistem pesquisas sobre os efeitos de FEN e ABLs 

no desenvolvimento larval de C. gigas, da mesma forma que inexistem 

informações sobre a correlação entre as alterações morfológicas e a 

transcrição gênica nas fases larvais dessa espécie expostas a estes 

contaminantes. 

Este trabalho tem como objetivo contribuir para a elucidação dos 

efeitos, através dos mecanismos moleculares associados à exposição a 

FEN e ABLs nas fases iniciais do desenvolvimento larval de ostras C. 
gigas. 
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4 CAPÍTULO I 

 

EFEITOS EMBRIOTÓXICOS DE FENANTRENO E 

ALQUILBENZENOS LINEARES EM OSTRA DO PACÍFICO 
Crassostrea gigas 

 

 

Resumo: Vários contaminantes, tais como os hidrocarbonetos 

policíclicos aromáticos e surfactantes, estão presentes em efluentes 

urbanos, como o esgoto sanitário. No entanto, há um conhecimento 

incipiente sobre os efeitos desses poluentes nas fases iniciais de vida de 

organismos aquáticos, como bivalves. O objetivo deste estudo foi 

avaliar a toxicidade de fenantreno (FEN) e de alquilbenzenos lineares 

(ABLs) durante o desenvolvimento larval da ostra C. gigas. Os gametas 

foram recolhidos a partir de ostras adultas, separados por telas, 

fertilizado e mantidos nas unidades experimentais (100 mL, 150 

larvas/mL) durante 24 h. As concentrações de FEN foram definidas em 

0,37; 0,75; 1,5; 3,0 e 6,0 μg.L-1 e de ABL, 3,5; 5,3; 8,0; 12,0 e 18,0 

μg.L-1. Como controle positivo, as larvas foram expostas ao dodecil 

sulfato de sódio (SDS: 320-3200 μg.L-1). A análise do desenvolvimento 

larval foi expressa como percentagens líquidas do desenvolvimento 

normal (NPNe) de larvas em forma de D, a altura das conchas foi 

utilizada como um indicador de crescimento e a concentração efetiva 

(CE50) foi calculada utilizando o método de Spearman Karber. 

Observou-se uma sobrevida de 95 ± 3,8% no grupo controle e a CE50 do 

SDS foi de 949,86 ug.L-1. A CE50 de FEN foi de 1,91 µg.L-1 e de 8,94 

µg.L-1 para ABLs. Após 24 horas de exposição, os contaminantes 

afetaram o desenvolvimento morfológico. O NPNe mostrou uma 

diferença significativa para todas as concentrações de FEN e ABLs com 

relação ao controle. Em geral, o FEN provocou mais alterações nas 

larvas do que o ABLs. Exposição ao FEN causou um aumento nas 

alterações no manto (44,5 ± 7,4%) e na concha (27,9 ± 17,5%). 

Exposição ao ABL também causou alterações na concha (38 ± 14,7%) e 

no manto (33 ± 21%). Inibição significativa do crescimento foi 

observada nas larvas expostas ao FEN (0,75 a 6,0 μg.L-1) e naquelas 

expostas a todas concentrações de ABLs. Este é o primeiro estudo que 

demonstra a suscetibilidade de embriões de moluscos marinhos quando 

expostos aos contaminantes ambientais FEN e ABLs. 

 

Palavras chave: Fenantreno; Alquilbenzenos lineares; Crassostrea 

gigas; embriotoxicidade; desenvolvimento larval 
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Abstract: Several contaminants such as polycyclic aromatic 

hydrocarbons and surfactants are present in sanitary sewage. However, 

there is incipient knowledge about the effects of these pollutants in the 

early life stages of aquatic organisms, like bivalves. The aim of this 

study was to evaluate the toxicity of phenanthrene (PHE) and linear 

alkylbenzenes (LAB) during the embryo-larval development of the 

oyster C. gigas. The gametes were collected from adult oysters, 

separated by screens, fertilized and maintained in the experimental units 

(100 mL, 100 larvae/mL) during 24 h. PHE concentrations were set as 

0.37; 0.75; 1.5; 3.0 and 6.0 µg.L-1 and LAB as 3.5; 5.3; 8.0, 12.0 and 

18,0 µg.L-1. As positive control, larvae were exposed to sodium dodecyl 

sulfate (SDS: 320-3200 µg.L-1). The embryo–larval development 

assessment were expressed as net percentages of the normal 

development (NPNe) of D-shaped larvae, the shell heights was used as 

an indicator of growth and the effective concentration (EC50) was 

calculated using Trimmed Spearman Karber method.  It was observed a 

survival of  95 ± 3.8% in the control group and EC50 was 949, 86 µg.L-1 

(848 - 1063 µg.L-1) in SDS exposed group. The PHE EC50 was 1.91 

µg/L (1.57 – 2.31 µg.L-1) and LAB 8.94 µg.L-1 (7.20 – 11.11 µg.L-1). 

After 24h of exposure, the contaminants affected the morphological 

development. The NPNe showed a significant difference in all 

concentrations of PHE and LAB compared to controls. In general, the 

PHE provoked more larval abnormalities than LAB. PHE exposure 

increased larval abnormalities in mantle (44.5 ± 7.4%) and shell (27.9 ± 

17.5%). LAB exposure also caused changes in the shell (38 ± 14.7%) 

and mantle (33 ± 21%). Significant growth inhibition was observed in 

larvae exposed to PHE (0.75 to 6.0 µg.L-1) and to all LAB 

concentrations. This is the first study demonstrating the susceptibility of 

C. gigas embryos to PHE and LAB. 

 

Keywords: Phenantrene; linear alkylbenzenes; Crassostrea gigas; 

embriotoxicity; embryo–larval development 
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5 INTRODUÇÃO 

 

Devido à expansão demográfica e industrial nas cidades costeiras, 

uma enorme quantidade de efluentes domésticos e industriais são 

despejados em zonas costeiras (BARON et al., 1982; DANIEL et al., 

2002). O impacto causado nos ecossistemas marinhos e estuarinos 

promove efeitos adversos nos organismos aquáticos expostos 

(DEBLONDE et al., 2011; TAYEB et al., 2015). 

O esgoto sanitário possui uma complexa mistura de componentes, 

tais como, produtos de higiene pessoal e limpeza doméstica, fármacos, 

hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs), seus produtos 

refinados (ex. fenantreno - FEN), surfactantes e derivados de 

detergentes como os alquilbenzenos lineares (ABLs), matéria orgânica, 

patógenos, entre outros (PETROVIC et al., 2003). 

Esses contaminantes não necessitam ser persistentes no 

ecossistema para causar efeitos tóxicos, visto que há uma introdução 

contínua no ambiente associada às limitações dos sistemas de tratamento 

de esgoto em áreas costeiras (LIU et al., 2012). 

Os HPAs são amplamente distribuídos na água e sedimentos 

marinhos causando grande preocupação para a conservação dos recursos 

naturais (RUDNICK; CHEN, 1998). Esta classe de contaminantes 

aprresenta um alto potencial tóxico que pode causar efeitos negativos ao 

ambiente aquático principalmente por acumularem nos organismos por 

via direta ou indireta (através da cadeia alimentar), além de muitos 

apresentarem potencial carcinogênico, citotóxico e mutagênico 

(PANDEY, 2011; COMMENDATORE et al., 2012). 

O fenantreno (FEN) é um HPA que pode ser encontrado em altas 

concentrações na água de ambientes próximos a indústria petrolífera 

(CARLS et al., 2002). O FEN é considerado como contaminante 

prioritário pela Agencia de Proteção Ambiental dos Estados Unidos 

(EPA), pela Organização Mundial da Saúde (OMS) e pela Comunidade 

Econômica Européia (CEE) em função de seus efeitos potencialmente 

carcinogênicos, genotóxicos e neurotóxicos (NETTO et al., 2000; 

CAVRET; FEIDT, 2005; MARTYNIUK et al., 2009). 

Os efeitos do FEN foram estudados em anelídeos (BROWN et 

al., 2010), moluscos (HANNAM et al., 2010; LÜCHMANN et al., 

2014), insetos (PAUMEN et al., 2008) e peixes (MARTYNIUK et al., 

2009). 

Dentre os efeitos encontrados, estão a supressão do sistema 

imune, redução da expressão de genes relacionados a gonodotrofina, 

neurotransmissores, estresse oxidativo, atraso no desenvolvimento e 
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diminuição da sobrevivência dos organismos (PAUMEN et al., 2008; 

MARTYNIUK et al., 2009; BROWN, 2010; HANNAM et al., 2010; 

MARINKOVIC et al., 2011). 

Existem poucos estudos sobre os danos causados pelos 

alquilbenzenos lineares (ABLs). Segundo Takada et al., (2004) os ABLs 

são amplamente utilizados como base para agentes de limpeza e 

constituem-se em um dos principais elementos na formulação de 

surfactantes (ALS) para a produção de produtos de limpeza como 

detergente. Cerca de 1% a 3% de ABLs não reagem durante o processo 

de sulfonação permanecendo resíduos de ABLs em produtos de limpeza 

(EGANHOUSE; BLUMFIELD; KAPLAN, 1983; TAKADA; 

EGANHOUSE, 1998). 

Os ABLs são potencialmente prejudiciais aos organismos vivos 

devido a sua capacidade de perturbar membranas e proteínas, podendo 

levar à desnaturação (ASOK; JISHA, 2012). 

Alguns estudos demostraram que FEN e ABLs são tóxicos para 

os organismos aquáticos (FLORES-NUNES et al., 2015; LUCHMANN 

et al., 2014; MEIER et al., 2013; STRINGER et al., 2012), podendo 

causar riscos potenciais para o ambiente, porém, pouco se sabe sobre os 

efeitos sobre o desenvolvimento larval em espécies marinhas. 

Por meio de bioensaios, organismos aquáticos respondem a 

presença to de uma substância tóxica, isolada ou combinada com outras, 

fornecendo uma base de dados que pode ser usada para avaliar o risco 

associado as condições de exposição (RAND; PETROCELLI, 1985). 

Diferentes métodos de ensaios com organismos de águas 

continentais, estuarinas e marinhas, em condições laboratoriais e/ou de 

campo, têm sido utilizados e consagrados como instrumentos de 

controle ambiental, fornecendo dados quali-quantitativos sobre os 

efeitos adversos de estressores ambientais (COONEY, 1995). 

A partir dos resultados obtidos nos ensaios, pode-se empregar 

diferentes métodos estatísticos, com o propósito de calcular a EC50 

(concentração eficaz que provoca alteração em 50% dos organismos) ou 

CL50 (concentração média letal a 50% dos organismos expostos) 

(ARAGÃO; ARAÚJO, 2006). 

As fases iniciais do desenvolvimento de bivalves são 

particularmente adequadas para este tipo de ensaio por serem facilmente 

produzidas e mantidas em condições laboratoriais controladas, e por se 

desenvolverem rapidamente em poucas horas ou dias, dependendo da 

espécie (CHAPMAN; MORGAN, 1983). 

Os testes de embriotoxicidade de molusco bivalve têm sido 

utilizados como uma ferramenta de diagnóstico simples, confiável e 
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altamente sensível para a avaliação de anomalias embrionárias e para o 

controle da poluição marinha (EMBRY et al., 2010). A ostra 

Crassostrea gigas, especialmente nas fases iniciais de desenvolvimento, 

é usada como organismo sentinela para avaliar a toxicidade de uma 

grande variedade de poluentes em bioensaios marinhos, devido à sua 

alta sensibilidade (DI POI et al., 2014; MAI et al., 2012; MOTTIER et 

al., 2013; GEFFARD et al., 2002 e WESSEL et al., 2007). 

Neste contexto, esse trabalho teve como objetivo determinar a 

concentração efetiva (CE50) para o FEN e ABLs sobre o 

desenvolvimento larval de C. gigas, contribuindo para a avaliação 

desses contaminantes. Tal avaliação é útil considerando que o FEN e os 

ABLs são encontrados no ambiente costeiro e inexistem estudos que 

avaliam seus efeitos no desenvolvimento larval de moluscos bivalve. 

 

6 MATERIAIS E MÉTODOS 
 

6.1 Obtenção dos animais 

 

Para a obtenção das larvas foram realizadas desovas com 

reprodutores de C. gigas provenientes do Laboratório de Moluscos 

Marinhos da Universidade Federal de Santa Catarina (LMM - UFSC), 

Florianópolis-SC. As desovas foram feitas através do método de 

sacrifício (“strip”), que consiste na raspagem do corpo mole do animal 

com auxílio de bisturi (ALLIEGRO; WRIGHT, 1983; ALLEN; 

DOWNING; CHEW, 1988; THAIN, 1991). 

As ostras foram identificadas quanto ao sexo e a qualidade de seus 

gametas, avaliada através de microscopia ótica a fim de verificar o 

formato dos ovócitos e a motilidade dos espermatozóides 

(CARVALHAES, 2001; VÉLEZ; MARTINEZ, 1967).  

Após a raspagem, o material foi separado usando peneiras com 

telas de 70 μm (para reter impurezas) e 18 μm (para reter gametas 

femininos). Os gametas obtidos foram acondicionados em um recipiente 

de 20 litros de água do mar filtrada, diluídos e hidratados por uma hora a 

25°C. A fertilização dos ovócitos ocorreu na proporção de 1:7 

(ovócito:espermatozóide) (MELO, 2011).  

Uma vez identificada a fertilização, uma alíquota dos embriões 

em suspensão foi analisada após 20 minutos ao microscópio óptico (100 

x) em uma câmara de Sedgwick-Rafter a fim de ajustar a densidade em 

cada unidade experimental. 
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6.2 Delineamento experimental 

 

De modo a se obter uma faixa de concentrações do FEN e os 

ABLs para realização dos ensaios definitivos foram realizados ensaios 

preliminares. Estes ensaios seguiram os mesmos procedimentos dos 

ensaios definitivos e possibilitaram um conhecimento prévio dos 

gradientes de concentrações a serem empregados nos mesmos. Devido à 

baixa solubilidade em água, os contaminantes testados foram diluídos 

em solventes orgânicos (FEN: Dimetilsulfóxido – DMSO 0,01%; ABLs: 

Etanol 0,01%). 

O delineamento experimental foi inteiramente casualizado, 

composto por três controles e cinco concentrações de FEN e ABLs com 

três réplicas cada. Para cada tratamento foram utilizados béqueres de 

100 mL, onde a densidade de embriões foi ajustada em 150 

embriões/mL. Os béqueres utilizados nos ensaios foram lavados e 

mantidos em solução de ácido clorídrico 10% durante 24 horas, de 

acordo com protocolo de Nascimento et al. (2002). 

Os grupos foram: grupos controle: CT - controle (água do mar 

filtrada); CT-FEN - controle solvente FEN (água do mar filtrada + 

DMSO 0,01%); CT-ABLs - controle solvente ABLs (água do mar 

filtrada + Etanol 0,01%); FEN nas respectivas concentrações definitivas 

(0,37; 0.75; 1.5; 3.0 e 6.0 µg.L-1); e ABLs nas respectivas concentrações 

definitivas (3.5; 5.3; 8.0; 12.0 e 18.0 µg.L-1). 

O Dodecil sulfato de sódio (SDS) foi utilizado como controle 

positivo para testar a sensibilidade dos embriões em concentrações que 

variaram de (320; 560; 1000; 1800 e 3200 µg.L-1). Após uma hora da 

fertilização, os embriões com três a quatro células foram separados em 

tela de 18 µm e transferidos para as unidades experimentais, 

permanecendo expostos durante 24 horas, com temperatura e salinidade 

controladas. Durante este período de incubação, os embriões se 

desenvolveram até o estágio véliger (larva-D) (Figura 1). Ao final desse 

período, as larvas foram avaliadas quanto ao atraso no desenvolvimento 

e alterações morfológicas. 

A qualidade da água foi avaliada através dos seguintes 

parâmetros físicos e químicos:  oxigênio dissolvido >4.0 ppm, 

salinidade 28 a 35, temperatura 25±1ºC e pH 7,0 a 8,5.  
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Figura 1 – Esquema representativo das fases de desenvolvimento da 

ostra Crassostrea gigas, indicando a fase de exposição (quadrado 

contínuo) e a fase de amostragem (quadrado pontilhado). 

 

Após a exposição, as larvas foram coletadas (tela de 18 µm), 

fixadas, utilizando uma solução de formol 8%, e armazenadas em 

criotubos de 2 ml para posterior avaliação das alterações morfológicas 

para cada contaminante. Os resultados foram expressos em porcentagem 

líquida do desenvolvimento normal (NPNe), utilizando as seguintes 

fórmulas segundo Afnor (2009): 

 

 

 

 

Onde: 

 

 

 

NAe = Número de larvas anormais em uma réplica do tratamento; 

Te = Número total de larvas na réplica; 

PAc = Média do PAc (em um experimento). 

 

 

 

 

NAc = Número de larvas anormais em uma réplica do controle; 

Tc = Número total de larvas em uma réplica do controle. 
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A avaliação dos efeitos dos contaminantes sobre o 

desenvolvimento larval foi analisada de acordo com o descrito por 

Mottier et al. (2013) modificado e padronizado pelo método AFNOR 

XP-T-90-382 (AFNOR, 2009), onde 100 indivíduos (larvas véliger) 

foram analisados em uma câmara de Sedgwick-Rafter ao microscópio. 

Para o cálculo da NPNe foram considerados quatro tipos de alterações, 

segundo Mottier et al. (2013): anormalidade da concha e/ou articulação; 

anormalidade do manto (hipertrofia); anormalidade do manto e concha 

e/ou articulação; e desenvolvimento final paralisado. Também foi 

medida da altura da concha, a partir do umbo, como um indicador do 

crescimento. 

 

6.3 Análise estatística dos dados 

 

A partir dos resultados obtidos, foram determinados os valores de 

CE50 (concentração eficaz que provoca alteração em 50% dos 

organismos, considerando o nível de confiança de 95%). Essa 

determinação foi feita através do método computadorizado Trimmed 

Spearman-Karber 1.5v (HAMILTON et al., 1977).  Os dados relativos 

aos efeitos dos contaminantes sobre o desenvolvimento líquido normal e 

a altura das conchas foram estatisticamente testadas para a verificação 

da distribuição normal (Shapiro-Wilk) e homogeneidade de variância 

dos dados (Levene). 

No caso de dados paramétricos, os parâmetros entre os diferentes 

tratamentos e concentrações foram comparados por análise de variância 

ANOVA seguida pelo teste de Tukey. No caso de dados não 

paramétricos, foi aplicado o teste de Kruskall-Wallis seguido de 

Student-Newman-Keuls. Diferenças significativas entre os grupos foram 

aceitas com p < 0,05. 

Os resultados estão apresentados como média ± desvio padrão 

(SD) e mostrados em gráficos gerados no Prism 6 (GraphPad). Não 

foram observadas diferenças no desenvolvimento larval em C. gigas 

entre os grupos CT-FEN, CT-ABLs e o controle de água do mar. Desta 

forma, optou-se por utilizar somente este último na representação 

gráfica em todas as análises. As análises de dados foram feitas pelo 

programa Statistica (StatSoft, versão 10). 
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7 RESULTADOS 

 

7.1 Características físico-químicas da água de exposição 

 

As características da água no teste definitivo permaneceram 

estáveis durante os testes de toxicidade, considerando-se o início e final 

do experimento (24h). Os valores médios de temperatura (média ± 

desvio padrão) da água nas unidades experimentais durante o 

experimento foram de 25,5 ± 0,9 °C. A salinidade média foi de 30,7 ± 

1,3. O oxigênio dissolvido foi de 6,0 ± 0,2 mg.L-1. O pH na foi de 7,6 ± 

0,05 

 

7.2 Embriotoxicidade 

 

Os testes de embriotoxicidade foram válidos nesse estudo, uma 

vez que se respeitaram as duas condições de validação exigida 

(AFNOR, 2009). Nos controles, as taxas de larvas normais foram de 

pelo menos (95 ± 3,8%) e a CE50 do SDS variou de 848 a 1063 µg/L-1. 

Os valores da CE50 e as curvas concentração-resposta obtidos no 

presente estudo são mostrados na Figura 2. O valor de CE50 obtido para 

o FEN foi de 1,91 µg.L-1, com intervalo de confiança de 95% entre 1,57 

e 2,31 µg.L-1. Para os ABLs, o valor da CE50 foi de 8,94 µg.L-1, com 

intervalo de confiança de 95% entre 7,20 e 11,11 µg.L-1. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2 – Gráfico da curva concentração-resposta para fenantreno 

(FEN) (A) e alquilbenzenos lineares (ABLs) (B) referente ao teste 
embriotóxico e definição dos valores de CE50. 

 

A B 
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A curva concentração-resposta mostrou um aumento significativo 

da percentagem de larvas alteradas com concentrações crescentes de 

FEN e ABLs, apresentando um efeito dependente da concentração no 

desenvolvimento larval caracterizada por uma diminuição na frequência 

de larvas D normais em comparação ao controle (Figura 3).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3 - Gráfico da porcentagem líquida de desenvolvimento normal 

(NPNe) para fenantreno (FEN) (A) e alquilbenzenos lineares (ABLs) 

(B) referente ao teste embriotóxico. Letras diferentes representam 

diferença significativa entre os grupos (Kruskall-Wallis, p<0,05; teste 

de Newman-Keuls). 

 

Quanto às alterações morfológicas causadas pela exposição ao 

FEN, independentemente da concentração, a alteração observada mais 

frequente foi hipertrofia do manto (44,5±7,4%) seguida pelas alterações 

na concha (27,9±17,5%). As larvas expostas aos ABLs também 

apresentaram alterações na concha (38±14,7%) e no manto (33±21%). 

Diferentes tipos de alterações nas larvas expostas por 24 horas 

foram observadas claramente, tais como assimetria nas conchas, estruturas 

moles incompletas ou desenvolvimento incompleto (Figura 4). 
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Figura 4 - Imagens de microscopia óptica, mostrando diferentes 

alterações observadas em larvas-D referente ao teste embriotóxico: (A) 

normal, (B) alteração na concha e/ou alteração na articulação da concha, 

(C) alteração de hipertrofia de manto, (D) alteração na concha e manto, 
(E) estágio de desenvolvimento paralisado, ocorrendo atraso. 

 

 

Diferenças significativas no desenvolvimento de larvas, como 

evidenciado pela diminuição da frequência de larvas normais, ocorreram 

entre o grupo controle e aqueles expostos a algumas concentrações 

maiores testadas com ambos contaminantes (Figura 5). 
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Figura 5 – Gráfico das frequências de diferentes tipos de alterações para 

fenantreno (FEN) e alquilbenzenos lineares (ABLs) referente ao teste 

embriotóxico. Letras diferentes representam diferença significativa entre 
os grupos (ANOVA, p<0,05; teste de Tukey). 

 

 

 Após 24 horas, os embriões expostos às concentrações crescentes 

de FEN e ABLs apresentaram um tamanho de concha significativamente 

menor, comparados aos controles. As diferenças de tamanho foram mais 

pronunciadas nas concentrações de 3 e 6 µg.L-1 nas larvas expostas ao 

FEN e 12 e 18 µg.L-1 nas expostas aos ABLs (Figura 6). 

 

 

Figura 6 - Gráfico do efeito do fenantreno (FEN) e alquilbenzenos 

lineares (ABLs) sobre o crescimento larval. Letras diferentes 

representam diferença significativa entre os grupos (ANOVA, p<0,05; 

teste de Tukey). 
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8 DISCUSSÃO 

 

Este trabalho trata de um primeiro estudo sobre os efeitos de FEN 

e ABLs no desenvolvimento morfológico dos estágios larvais de C. 
gigas. Fases iniciais de vida são normalmente mais sensíveis aos efeitos 

tóxicos dos contaminantes que no estágio adulto (HIS et al., 1997). Essa 

sensibilidade está relacionada com os processos biológicos que ocorrem 

nesse período, como formação dos eixos morfológicos e rearranjo 

celular (GILBERT, 2003).  

Devido a isto, o desenvolvimento larval tem sido amplamente 

utilizado como “endpoint” na ecotoxicologia marinha, inclusive 

utilizando diferentes espécies de bivalves, tais como a ostra do Pacífico 

(LYONS et al., 2002; CACHOT et al., 2006; WESSEL et al., 2007; 

LIBRALATO et al., 2008; AKCHA et al., 2012; MOTTIER et al., 

2013).  

Comparando as concentrações que induziram efeitos 

embriotóxicos em C. gigas utilizadas nesse estudo para ambos 

contaminantes (FEN – 1,91 µg.L-1 e ABLs – 8,94 µg.L-1) com os 

herbicidas à base de glifosato utilizados por Mottier et al. (2013), 

verifica-se que esses últimos são menos tóxicos pois seus efeitos são 

observados a uma concentração mínima de 1000 µg.L-1 (Roundup 

Express®). 

Wessel et al. (2007) mostraram um aumento no número de larvas 

alteradas na concentração mais elevada (122 µg.L-1) de exposição ao 

inseticida Endosulfan.  Alguns metais, tais como o HgCl2, foram mais 

tóxicos, apresentando uma CE50 de 12,3 µg.L-1 (His et al., 1999). Martin 

et al. (1981) realizaram um estudo para analisar os efeitos de alguns 

metais sobre o desenvolvimento larval de C. gigas e observaram que a 

CE50 para  ZnSO4 foi 119 µg.L-1; CdCI2, 611 µg.L-1 e AgNO3, 22 µg.L-1. 

Entretanto alguns contaminantes orgânicos, do grupo dos HPAs 

são conhecidos por sua elevada toxicidade, tais como o benzo[a]pireno, 

que mesmo em concentrações baixas (2,5 µg.L-1) induziram alterações 

sobre o desenvolvimento larval em C. gigas (LYONS et al., 2002). 

Compostos alquilfenóis, como o 4-nonilfenol, foram relatados como 

indutores de alterações na concentração de 0,1 µg.L-1 em larvas de C. 
gigas (NICE, et al., 2000). 

Diferentemente dos HPAs, existem poucos estudos sobre a 

toxicidade de tensoativos sintéticos (ABLs e ALS) nos primeiros 

estágios de vida de moluscos, apesar da alta relevância da contaminação 

ambiental por estes compostos.  
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Hidu (1965) foi o primeiro a estudar a toxicidade do tensoativo 

(ALS) sobre o desenvolvimento de bivalves. Outros estudos foram 

realizados testando o ALS em Crassostrea virginica (CALABRESE; 

DAVIS, 1967; RENZONI, 1973), Mytilus edulis (GRANMO, 1972) e o 

último trabalho realizado foi por Hansen et al. (1997) que observaram 

efeitos fisiológicos, sobre a atividade natatória, alimentação e 

crescimento de larvas de mexilhão Mytilus edulis. O primeiro estudo de 

exposição a moluscos marinhos aos ABLs mostrou a influência deste 

contaminante sobre respostas bioquímicas e moleculares em ostras 

adultas de C. gigas (FLORES-NUNES et al., 2015).  

Sobre os efeitos diretos do FEN e ABLs no crescimento larval, 

observou-se uma diminuição da altura da concha das larvas expostas a 

FEN abaixo da CE50 (0,75 µg.L-1). Este resultado corrobora com o 

trabalho feito por Geffard et al. (2002) onde avaliando elutriatos de 

sedimento contaminados com HPAs e metais verificaram uma maior 

sensibilidade do teste de crescimento larval, em comparação com teste 

de embriotoxicidade. 

 

 

9 CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 

O objetivo do estudo foi fornecer os primeiros dados sobre a 

toxicidade do FEN e dos ABLs no desenvolvimento larval de C. 
gigas. Os valores de CE50-24h encontrados nos testes de 

embriotoxicidade foram menores do que aqueles relatados para 

outros contaminantes, tais como, fármacos, herbicidas e metais para 

a mesma espécie, mostrando que larvas de C. gigas apresentam 

menor limiar de sensibilidade a FEN e aos ABLs. Entretanto, as 

concentrações utilizadas que resultaram efeitos significativos são 

mais elevadas que as encontradas em águas costeiras (ng.L-1). Além 

das taxas de alterações, a identificação dos diferentes graus destas 

alterações (ex. concha) permite uma melhor padronização dos efeitos 

observados. 
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11 CAPITULO 2 

 

RESPOSTAS MOLECULARES DURANTE O 

DESENVOLVIMENTO LARVAL DE OSTRAS DO PACÍFICO 
Crassostrea gigas EXPOSTAS A FENANTRENO E 

ALQUILBENZENOS LINEARES 
 

 

RESUMO 

 
Há décadas, vários contaminantes como o FEN e ABLs vêm sendo 

descartados continuamente no ambiente marinho acarretando problemas 

aos organismos que habitam esses locais. Entretanto, o efeito desses 

contaminantes em estágios iniciais de desenvolvimento ainda é pouco 

conhecido. O objetivo desse estudo foi realizar um ensaio de 

embriotoxicidade para verificar a influência do FEN e ABLs em C. 
gigas e avaliar as respostas moleculares, através da transcrição de genes 

envolvidos na biotransformação de contaminantes, sistema imunológico, 

crescimento de tecidos, crescimento de concha e apoptose. Os gametas 

foram recolhidos a partir de ostras adultas, separados por telas, 

fertilizados e mantidos nas unidades experimentais (1000 mL, 150 

larvas/mL) durante 24 h. As concentrações foram definidas para FEN 

(0,02 e 2,0 μg.L-1) e ABLs (0,09 e 9,0 μg.L-1). O desenvolvimento larval 

foi expresso como percentagens líquidas do desenvolvimento normal 

(NPNe) de larvas em forma de D. A altura da concha foi utilizada como 

um indicador de crescimento. A avaliação química da concha das larvas 

foi feita através da análise de espectrometria de energia dispersiva 

(EDS) acoplado ao microscópio eletrônico de varredura (MEV). Através 

da técnica PCR quantitativo em tempo real (qPCR) foi analisada a 

transcrição de genes-alvo. Foram observados maiores danos nas 

concentrações mais elevadas de ambos contaminantes. Foi observada 

uma diminuição de NPNe nas larvas expostas ao FEN (19,7±2,9%) e 

aos ABLs (18,2±3,4%). O crescimento larval foi levemente afetado 

(FEN: 53,5± 2,8µm; ABLs 52,5± 2,6µm) e foi observado um aumento 

na frequência de alterações no manto/concha (FEN: 37,5±6,0%; ABLs: 

29,7±13,9%) seguido de alterações no manto (FEN: 36,9±7,9%; ABLs: 

34±4,1%). A análise química das conchas revelou pequenos picos de 

cálcio detectados em ambas as concentrações comparados ao controle. A 

transcrição gênica demonstrou uma indução no gene CG-TAL (FEN 2 

µg.L-1), CG-TYR e CALMODULIN-LIKE (FEN 2 µg.L-1 e ABLs 9 µg.L-

1) e uma diminuição na transcrição dos genes CYP30C1, FERRITIN-
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LIKE e NACREIN (FEN 2 µg.L-1) e INSULIN-LIKE (todos os 

tratamentos). O presente estudo forneceu evidências de que a exposição 

ao FEN e ao ABLs, podem prejudicar seriamente o desenvolvimento 

inicial da ostra C. gigas, causando um aumento nas deformidades nas 

larvas, reduzindo seu crescimento e alterando a transcrições de genes 

importantes no desenvolvimento, mesmo em concentrações muito baixas. 

 

Palavras-chave: embriotoxicidade, fenantreno, aquilbenzenos lineares, 

Crassostrea gigas, transcrição gênica, alterações morfológicas. 

 

 

ABSTRACT 

 
For decades several contaminants like FEN and LAB has been 

continuously discarded in the marine environment causing problems for 

organisms that inhabit these areas. However, the effects of these 

contaminants in early life stages are still little known. Therefore the aim 

of this study was to carry out embryotoxicity tests to verify the influence 

of FEN and LAB in C. gigas larvae and to evaluate molecular 

responses, through the analysis of transcription of genes involved in the 

biotransformation of contaminants, immune system, tissue growth, shell 

growth and apoptosis. Gametes were collected from adult oysters, 

separated by screens, fertilized and kept in the experimental volume 

(1000 mL, 150 larvae/ml) for 24 h. The concentrations were established 

for FEN (0.02 and 2 μg.L-1) and LAB (0.09 and 9 μg.L-1). Embryo-

larval development was expressed as net percentages of normal 

development (NPNe) D-shaped larvae. Shell height was used as a 

growth indicator, chemical evaluation of larvae the shell was taken by 

spectrometric energy dispersive (EDS) coupled to a scanning electron 

microscope (SEM). Real-time polymerase chain reaction technique 

(qPCR) analyzed the transcription of target genes. There was a 

significant decrease in NPNe at the highest concentrations of 2 μg.L-1 

FEN (19,75 ± 2,86%) and 9 μg.L-1 LAB (18,25 ± 3,45%), the larval 

growth was slightly affected, FEN 2 μg.L-1 (53,50 ± 2,80μm) and 9 

μg.L-1 LAB (52,52 ± 2,61μm) and an increase in the frequency of 

alterations in the mantle/shell (37,75 ± 6,01%) followed by alterations in 

the mantle (36,88 ± 7,9%) in the concentration FEN 2 μg.L-1 and LAB 9 

μg.L-1 also showed a high frequency of such alterations mantle/shell 

(29,75 ± 13,95%) and mantle (34 ± 4,09%). Chemical analysis of the 

shells revealed small calcium peaks were detected in both 

concentrations compared to the control. Analysis of gene transcription 
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showed induction in the CG-TAL gene (2 FEN μg.L-1), CG-TYR and 

CALMODULIN-LIKE (FEN 2 μg.L-1 and LAB 9 μg.L-1) and a decrease 

in transcription genes CYP30C1, FERRITIN-LIKE and NACREIN (FEN 

2 μg.L-1) and INSULIN-LIKE (FEN 0,02 μg.L-1, 2 μg.L-1, LAB 0,09 

μg.L-1 and 9 μg.L-1). The present study provided evidences than FEN 

and LAB, can seriously damage initial development of C. gigas oyster, 

causing an increase in deformities larvae, reducing its growth, and 

changing the transcription of genes important in development even at 

very low concentrations. 

 

Keywords: embryotoxicity; phenanthrene; linear alkylbenzenes; 

Crassostrea gigas; transcription genes; morphological alterations. 

 

 

12  INTRODUÇÃO 

 
Com o rápido desenvolvimento da indústria pós-revolução 

industrial, vários contaminantes vêm sendo despejados no ambiente 

marinho, promovendo o declínio da qualidade do meio biótico. Este 

declínio causa instabilidade do ecossistema e resulta em perdas 

econômicas (CONG et al., 2012; LADHAR-CHAABOUNI et al., 2012). 

Entre os contaminantes mais encontrados, os efluentes urbanos 

são continuamente despejados sem tratamento e têm afetado os 

ecossistemas (JADEJA; TEWARI, 2007). Tratados ou não, esses 

efluentes podem liberar muitos poluentes, tais como HPAs, produtos 

farmacêuticos, metais e alquilbenzenos lineares (ABLs) entre outros 

(NOTCH; MAYER, 2009; SIM et al., 2013). 

Estudos já demonstraram o impacto do despejo de efluentes em 

áreas costeiras (BALLS et al., 1989; MEDEIROS et al., 2008; 

ZANETTE et al., 2008; PETROVIC et al., 2012; FISCHER et al., 2013; 

FLORES-NUNES et al., 2014; GUIGUE et al., 2014). 

Os HPAs são considerados como um grupo potencialmente 

perigoso para o meio ambiente e seus recursos biológicos, 

especialmente em ambientes costeiros, adjacente aos grandes centros 

urbanos. O reconhecimento desses fatos levou a Agência de Proteção 

Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) a incluir 16 HPAs na lista de 

poluentes prioritários (MANOLI et al., 2000). 

Fenantreno (FEN) é um HPA abundante e amplamente 

encontrado nestes ambientes (YIN et al., 2007) contribuindo de forma 

significativa para os efeitos tóxicos que as misturas de HPAs podem 

causar nas fases iniciais de desenvolvimento (TORREIRO-MELO et al., 
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2015). Em peixes, estes efeitos incluem a mortalidade, deformidades 

craniofaciais, natação deficiente e reduções no crescimento, como 

observado em Oncorhynchus gorbuscha e Clupea pallasi (BARRON et 

al., 2004). Além disso, larvas de Danio rerio expostas a uma mistura de 

HPAs, incluindo fenantreno, desenvolve uma síndrome de disfunção de 

efeitos cardíacos, edema e deformidades craniofaciais (INCARDONA et 

al., 2004). 

Alquilbenzenos lineares (ABLs) são um grupo de marcadores 

geoquímicos que têm sido utilizados com sucesso como marcadores 

moleculares geoquímicos para avaliar a fonte de poluição de esgoto 

sanitário em sedimentos marinhos (EGANHOUSE; BLUMFIELD; 

KAPLAN, 1983; TAKADA; EGANHOUSE, 1998). Além disso, os 

ABLs estão presentes em níveis de 1% a 3% em surfactantes e 

detergentes como alquilbenzeno linear sulfonado (ALSs), sendo 

compostos orgânicos amplamente utilizados em muitas aplicações 

industriais e domésticas (ZENG et al., 1998; MARTINS et al., 2010). 

Estudos sobre os efeitos dos ABLs em vertebrados foram 

realizados por Robinson e Nair (1992) em ratos, sendo que observaram 

efeitos genotóxicos e teragênicos. Em C. gigas, Souza et al., (2012) 

observaram em um experimento in vivo em uma região que recebe 

grande quantidade de esgoto sanitário que as ostras bioacumularam mais 

ABL que ostras mantidas em áreas de cultivo. Flores-Nunes et al. 

(2015), observaram a influência desse contaminante sobre respostas 

bioquímicas (GR e G6PDH) e moleculares (HSP70-like, SOD-like e 

G6PDH-like). 
A ostra C. gigas tem uma grande contribuição (609.000 

toneladas - US $ 1,3 bilhão) para a produção mundial de ostras, na 

aquicultura (4,7 milhões de toneladas - US $ 3,9 bilhões) (FAO, 2014) e 

é um dos moluscos mais bem estudados, com seu genoma recém 

sequenciado (ZHANG et al., 2012). Esta espécie habita as zonas 

costeiras e desempenha um papel importante na ecologia estuarina 

(BROWN, 1988).  

Ao contrário de outros animais intertidais, ostras ficam aderidas 

às rochas e não podem se mover para locais diferentes, o que fez com 

que desenvolvessem muitos mecanismos de regulação de adaptação a 

ambientes altamente dinâmicos e estressantes (BARTOL; MANN; 

LUCKENBACH, 1999). A tolerância da ostra a condições extremas de 

estresse faz com que seja um excelente organismo estudo para a análise 

de resposta ao estresse e adaptação (HEILMAYER et al., 2008). 

Quando os animais são expostos a algum estresse ambiental, as 

respostas mais rápidas são observadas quanto às alterações na regulação 
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da transcrição de genes. Nesses processos, moléculas de RNA 

mensageiro (RNAm) são enviadas ao citoplasma para que ocorra a 

síntese proteica (PIÑA; CASADO; QUIROS, 2007). Essa regulação é 

essencial para o desenvolvimento de todos os organismos vivos através 

de processos como a proliferação celular, desenvolvimento de tecidos, 

imunidade, entre outros (HUSSAIN; SHAW; HIRST, 2011). 

  Alterações moleculares, bioquímicas, citológicas, imunológicas 

e fisiológicas têm sido extensivamente estudadas em bivalves e 

desenvolvidas para aplicação no monitoramento e a avaliação dos 

efeitos deletérios em organismos aquáticos (LAM; GRAY, 2003; 

GALLOWAY et al., 2004). Estas alterações, em diferentes níveis, 

expressam os efeitos de agentes estressores e são chamadas de 

biomarcadores (HUGGETT et al., 1992). Em bivalves, os 

biomarcadores estão contribuindo para compreensão de efeitos causados 

por diferentes contaminantes (GALLOWAY et al., 2002; 

RODRÍGUEZ‐ORTEGA et al., 2003; VAROTTO et al., 2013; LIU; 

GIN; CHANG, 2014; LÜCHMANN et al., 2014; SERRANO et al., 

2015). 

Apesar de encontrarmos estudos que utilizaram a aplicação de 

testes de toxicidade em estágios iniciais de desenvolvimento, 

observamos que grande parte deles avaliaram apenas os ensaios de 

embriotoxicidade (HIS et al., 1999; GEFFARD et al., 2002; WESSEL et 

al., 2007; MAI et al., 2013; MOTTIER et al., 2013; DI POI et al., 2014). 

Atualmente, a utilização de ensaios de embriotoxicidade combinados 

com a avaliação das respostas moleculares de estresse em estágios 

iniciais de desenvolvimento de C. gigas é um tema pouco estudado.  

 Por esse motivo, o objetivo do presente estudo foi realizar um 

ensaio de embriotoxicidade para verificar a influência do FEN e ABLs 

em C. gigas e avaliar as respostas moleculares em larvas de ostras, 

através da transcrição de genes-alvo envolvidos na biotransformação de 

contaminantes, sistema imunológico, crescimento de tecidos, 

crescimento de concha e apoptose. 

 

 

13 MATERIAL E MÉTODOS 

 
13.1 Obtenção dos animais 

 
Para a obtenção das larvas, foram realizadas desovas com 

reprodutores de C. gigas provenientes do Laboratório de Moluscos 

Marinhos da Universidade Federal de Santa Catarina (LMM - UFSC), 
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Florianópolis-SC. As desovas foram feitas através do método de 

sacrifício (“strip”), que consiste na raspagem do corpo mole do animal 

com auxílio de bisturi (ALLIEGRO; WRIGHT, 1983; ALLEN; 

DOWNING; CHEW, 1988; THAIN, 1991). 

As ostras foram identificadas quanto ao sexo e a qualidade de seus 

gametas, avaliada através de microscopia ótica a fim de verificar o 

formato dos ovócitos e a motilidade dos espermatozóides 

(CARVALHAES, 2001; VÉLEZ; MARTINEZ, 1967).  

Após a raspagem, o material foi separado usando peneiras com 

telas de 70 μm (para reter impurezas) e 18 μm (para reter gametas 

femininos). Os gametas obtidos foram acondicionados em um recipiente 

de 20 litros de água do mar filtrada, diluídos e hidratados por uma hora a 

25°C. A fertilização dos ovócitos ocorreu na proporção de 1:7 

(ovócito:espermatozóide) (MELO, 2011).  

Uma vez identificada a fertilização, uma alíquota dos embriões 

em suspensão foi analisada após 20 minutos ao microscópio óptica em 

uma câmara de Sedgwick-Rafter a fim de ajustar a densidade em cada 

unidade experimental. 

 

13.2 Delineamento experimental 

 

Após uma hora da fertilização, os embriões com três a quatro 

células foram transferidos (tela de 18 µm) para as unidades 

experimentais contendo os contaminantes (FEN, ABLs). Durante este 

período de incubação, os embriões se desenvolveram até o estágio 

véliger (larva-D) (Figura 1). A escolha das concentrações baseou-se na 

CE50 encontrada nos testes de toxicidade (Capítulo 1) portanto, a maior 

concentração utilizada foi o valor da CE50 e a menor concentração foi 

100 vezes menor, próximo a encontrada em ambientes costeiros. 

O delineamento experimental foi inteiramente casualizado, 

composto por três controles e quatro concentrações com 10 réplicas 

cada. Para cada tratamento foram utilizados béqueres de 1000 mL, onde 

a densidade de embriões foi ajustada em 150 embriões/mL. Os béqueres 

utilizados nos ensaios foram lavados e mantidos em solução de ácido 

clorídrico 10% durante 24 horas, de acordo com protocolo de 

Nascimento et al. (2002). 

Os grupos experimentais foram: CT - controle (água do mar 

filtrada); CT-FEN - controle solvente FEN (água do mar filtrada + 

DMSO 0,01%); CT-ABLs - controle solvente ABLs (água do mar 

filtrada + Etanol 0,01%); FEN (0,02 e 2,0 µg.L-1); e ABLs (0,09 e 9 

µg.L-1).  
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A qualidade da água foi avaliada através dos seguintes 

parâmetros físicos e químicos:  oxigênio dissolvido >4.0 ppm, 

salinidade 28 a 35, temperatura 25±1ºC e pH 7,0 a 8,5.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1 – Esquema representativo das fases de desenvolvimento da 

ostra Crassostrea gigas, indicando a fase de exposição (quadrado 

continuo) e a fase de amostragem (quadrado pontilhado). 

 

 Após a exposição, as larvas foram coletadas (tela de 18 µm), 

fixadas, utilizando uma solução de formol 8%, e armazenadas em 

criotubos de 2 ml para posterior avaliação das alterações morfológicas 

para cada contaminante. Os resultados foram expressos em porcentagem 

líquida do desenvolvimento normal (NPNe), utilizando as seguintes 

fórmulas segundo Afnor (2009): 

 

 

 

 

Onde: 

 

 

 

NAe = Número de larvas anormais em uma réplica do tratamento; 

Te = Número total de larvas na réplica; 

PAc = Média do PAc (em um experimento). 

 

 

 

NAc = Número de larvas anormais em uma réplica do controle; 

Tc = Número total de larvas em uma réplica do controle. 
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A avaliação dos efeitos dos contaminantes sobre o 

desenvolvimento larval foi analisada de acordo com o descrito por 

Mottier et al. (2013) modificado e padronizado pelo método AFNOR 

XP-T-90-382 (AFNOR, 2009), onde 100 indivíduos (larvas véliger) 

foram analisados em uma câmara de Sedgwick-Rafter ao microscópio. 

Para o cálculo da NPNe foram considerados quatro tipos de 

alterações, segundo Mottier et al. (2013): anormalidade da concha e/ou 

articulação; anormalidade do manto (hipertrofia); anormalidade do 

manto e concha e/ou articulação; e desenvolvimento final paralisado. 

Também foi medida da altura da concha, a partir do umbo, como um 

indicador do crescimento. 
 

13.3 Análise de compostos orgânicos em água 
 

As amostras de água foram coletadas em frascos de vidro âmbar 

de 4 L. As amostras de 4 L de água foram extraídas dentro do próprio 

frasco de coleta, com 30 mL de n-hexano, grau residual. As extrações 

foram realizadas em triplicata.  

As amostras podem ser contaminadas durante a coleta e/ou 

processamento das mesmas, através do manuseio indevido do material 

utilizado ou mesmo pelo ar (aromáticos provenientes de fumaças de 

cigarros, combustão incompleta de combustíveis e/ou matéria orgânica). 

Todos os cuidados foram tomados para evitar qualquer contaminação 

durante as análises. 

Os extratos foram guardados em frascos âmbar com batoque, 

a -15°C até análise em laboratório. Um esquema da extração de 

compostos orgânicos em água é ilustrado na figura 2. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2 - Extração de compostos orgânicos em água. 
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Foi adicionado Na2SO4 como secante e o extrato foi transferido 

para um balão de fundo chato sendo concentrado a 900 µL em 

evaporador rotativo a vácuo. 

Após a concentração dos extratos foram adicionados 100 µL de 

padrões surrogados (Fenantreno D10 e 1-C12LAB) para a quantificação 

dos compostos. O controle de possíveis contaminações foi efetuado 

através de um branco de solvente (n-hexano). 

Uma alíquota do extrato final foi injetada no cromatógrafo a gás 

equipado com detector de espectrometria de massas (GC/MS) 

6890/5973N da Agilent Technologies para análise de FEN e ABLs.  

As temperaturas do GC/MS foram de 280, 280 e 300oC no 

injetor, interface e fonte de íons, respectivamente. A coluna 

cromatográfica utilizada foi Agilent Technologies com 30 metros de 

comprimento, 0,25 mm de diâmetro interno e 0,25 μm de espessura de 

filme de 5% fenilmetilsiloxana. O modo de aquisição foi o SIM 

(monitoramento seletivo de íons). A rampa de aquecimento teve início 

em 40oC com aumento a taxa de 20oC até 60oC e a 5oC min-1 até 290oC 

onde permaneceu por 5 minutos e aumentou a 10oC até 300oC onde se 

manteve constante durante 10 minutos.  

A identificação dos compostos foi feita por comparação dos 

tempos de retenção com padrões de referência da Accustandard, EUA e 

Fluka, Suiça. Os compostos analisados no GC/MS também foram 

identificados através do íon de quantificação (razão massa/carga, m/z). 

A quantificação foi feita por razões entre os surrogates e os compostos 

de interesse, baseada nas curvas analíticas montadas com pelo menos 05 

concentrações diferentes de cada grupo de compostos. 

 

13.4 Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) 

 

Para obter mais nitidez na identificação das alterações, uma 

parcela de larvas foi examinada por MEV. As larvas foram fixadas em 

solução de paraformaldeído 2,5% em tampão fosfato de sódio 0,1M, pH 

7,2, durante a noite a temperatura de 4ºC (Schmidt et al., 2009). Após 

três lavagens no mesmo tampão, as amostras foram desidratadas em 

séries crescentes etanólicas, secas em ponto crítico de CO2 (EM-CPD-

030, Leica, Heidelberg, Alemanha).  

Posteriormente foram aderidas ao suporte de alumínio com fita 

de carbono dupla face, e revestidas com 20 nm de ouro, em metalizador 

marca Baltec, modelo CED 030.  As amostras foram observadas e 

fotografadas em Microscópio Eletrônico de Varredura (MEV), modelo 
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Jeol (JSM) 6390LV SEM (JEOL Ltd. Tóquio, Japão) a 10 kV no 

Laboratório Central de Microscopia Eletrônica (LCME) da UFSC.  

 
13.5 Espectrometria de energia dispersiva (EDS) 

 

A análise de EDS foi utilizada para informar a composição 

química e fornecer a quantidade dos elementos contidos na concha. A 

análise foi realizada em 2 larvas por tratamento, raios-X foram emitidos 

e recolhidos a 10 kV a uma distância de trabalho de 15 milímetros e o 

tempo de aquisição para os espectros foi 30-120s. Sinais de raios-X 

foram apresentados como picos ou linhas no espectro de EDS. Para isso, 

foi utilizado o detector EDS-Thermoelectro, acoplado ao microscópio de 

varredura modelo Jeol 6390 LV. 

 

13.6 Preparação das amostras para análises moleculares 

 
13.6.1 Extração do RNA total e síntese do cDNA 

 

Amostras contendo um número conhecido de larvas (~70,000 

larvas por amostra) foram coletadas e centrifugadas para retirada de 

água do mar. A extração do RNA total foi realizada de acordo com 

oprotocolo utilizando o reagente TRIzol® (Invitrogen Life 

Technologies). A concentração e pureza do RNA foi checada no 

espectrofotômetro NanoDrop software ND1000 (Thermo Fisher 

Scientific Inc) utilizando a absorbância a 260 nm e a relação de 

260/280nm, respectivamente. A transcrição reversa para síntese de 

cDNA a partir de 1 ug de RNA total foi realizada utilizando o kit 

QuantiTect® Reverse Transcription Kit (Qiagen) de acordo com o 

protocolo do fabricante. 

 

13.6.2 Técnica de PCR quantitativo em tempo real (qPCR) 

 
 Os iniciadores foram desenhados a partir de sequências de 

genes depositados para C. gigas no GenBank (www.ncbi.nlm.nih.gov). 

Análises realizadas por nosso grupo de pesquisa (TOLEDO-SILVA, 

2015, comunicação pessoal), que utilizaram dados públicos do 

sequenciamento do genoma da espécie (ZHANG et al., 2012), nortearam 

a escolha dos genes-alvo considerando a transcrição gênica inferida para 

diferentes estágios de desenvolvimento (embrião, mórula, blástula, 

gástrula, trocófora, véliger, umbonada, pedivéliver e semente). Cada 

gene de interesse passou por uma verificação prévia in silico, visando 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/
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garantir uma maior taxa de sucesso na amplificação nas reações de 

qPCR.  

Como critério principal, os genes candidatos deveriam apresentar 

evidências de expressão gênica na fase véliger (Larva-D). Desta 

maneira, foram escolhidos 15 genes para as análises de transcrição 

gênica por (qPCR). As sequências gênicas escolhidas são referentes a 

genes envolvidos com a biotransformação (CYP356A1; CYP2AU2; 

CYP30C1; GSTΩ-like e GSTπ-like), sistema imunológico (CG-TYR, 

CG-TIMP e CG-TAL), crescimento de tecidos (INSULIN-LIKE e 
FERRITIN-LIKE), crescimento de concha (CALMODULIN e 

NACREIN) e apoptose (CASPASE 7). Como normalizadores foram 

usados RIBOSOMAL PROTEIN L7 e TUBULINA β. Os pares de 

iniciadores foram desenhados seguindo os critérios do site Integrated 
DNA Tecnologies (IDT), utilizando-se a ferramenta PrimerQuest 

(Tabela 1). 

Para a realização da reação de qPCR, o cDNA foi diluído em 

uma concentração de 100 ng/μL e foram utilizados 8 μL de amostra por 

reação. A curva padrão das reações de qPCR foi realizada a partir de um 

pool de cDNA contendo uma mesma quantidade de todas as amostras 

expostas e controle de todos os tratamentos. A partir do pool de cDNA 
foi realizada uma diluição seriada. 

Os níveis de transcrição gênica foram quantificados utilizando o 

QuantiFast SYBR Green PCR Kit (Qiagen). Para a reação de qPCR foi 

utilizado um volume final de 20μL, onde 10μL foi do QuantiFast SYBR 

Green, 1μL de cada iniciador (1μM) e 8μL do cDNA diluído (100 

ng/reação), em um termociclador ROTOR-GENE-Q (Qiagen, 

Alemanha), seguindo os parâmetros de padronização de cada gene, a fim 

de garantir o mínimo de variação e a alta precisão na quantificação do 

qPCR. 

As condições da reação de qPCR foram: 95°C por 5 minutos, 

40 ciclos de 10 segundos a 95°C, 30 segundos a 60°C, de acordo com o 

fabricante. O produto amplificado foi submetido à análise da curva de 

dissociação – melting (temperatura de 55°C a 95°C, aumentando a cada 

1°C, dependendo da fluorescência adquirida) para a confirmação da 

amplificação de um único produto. A eficiência da reação de PCR (E) 

foi determinada para cada par de iniciadores, através da curva padrão de 

diluição seriada. 
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Tabela 1 - Sequência dos iniciadores utilizados para amplificação de 

cada gene. (S: senso; A: antisenso). 

 
 

13.7 Análise estatística 

 

Os dados relativos aos efeitos do FEN e dos ABLs sobre o 

desenvolvimento líquido normal, alturas das conchas e níveis de 

transcritos foram estatisticamente testados, para se verificar a 

distribuição normal (Shapiro-Wilk) e homogeneidade de variância dos 

dados (Levene). 

No caso de dados com distribuição normal, os parâmetros entre 

os diferentes tratamentos e concentrações foram comparados por análise 

de variância ANOVA seguida pelo teste de Tukey. No caso de dados 

Gene Sequência dos iniciadores 
Código 

GenBank 

CYP356A1 
S:  TCACAAGTTGGTGGATACGATGTC 

EF645271 
A:  CGAGATAGCGAAGTGGGTCAAA 

CYP2AU2 
S:  AGATGGGCACTCCTCTTCTTAATTC 

EKC26764.1 
A: CATCTTTGGTTGACTTTGTCCGATTAC 

CYP30C1 
S:  CTTGGTCACGCCATTCTGTTTATG 

EKC28276.1 
A:  TCAGGATTTGTAGCCAGGTTATACG 

GSTΩ-LIKE 
S:   GTTTCCCGCTCTAAGTGACGA 

XP_011429380.1 
A: GCTCTTGGATGAAATTGATGATGGAAC 

GSTπ-LIKE 
S:  CCAGCATTGAAGTCCTACCATTCAC 

XP_011421103.1 
A:  CGACCTTCTCACTCCTTTCCGTTA 

CG-TYR 
S:   CCGATGTCACATTGCCGTATTG 

EKC38463.1 
A:  GACCATCTCCGTTACCAAGGAA 

CG-TIMP 
S:  GTATTAGCCATCATCCTCATCAGAACTT 

XP_011421069.1 
A: CAGGGTTTCCAGATCCTCAGTAG 

CG-TAL 
S:  CGTGTTGTGTCCGAGTGTATGTA 

XP_011439324.1 
A: GCTGTCGTCGCATTCTTTCATC 

INSULIN-LIKE 
S:  TCGTCCATATCCTCATCACCCTCCT 

CAD59674.1 
A: GGACCCATCGTTCGCTAACAAGTCATAC 

FERRITIN-LIKE 
S:  CAACTGAGTGATGTGGTCCGATA 

CAD92096.1 
A: CGATTTCCTTGAGACCCACTACTT 

CALMODULIN-

LIKE 

S:  GCTCCGAGTTTAATCCAATGGC 
XP_011436591 

A: TCTCTCCGAGGTTGTTCATCAC 

NACREIN 
S:  CGACAAGAATGCCAAACGCTATC 

XP_011426380.1 
A: GGTGAATGCGGTATCTTCAGTAAGT 

CASPASE 7 
A: GCTGTCTGAGGTCCTGATGAA 

EKC34324.1 
A: GGAGGTGTTAGACTGGAACTTGT 

RIB. L7 
S:  GGTTGTACTTCCTTCTCCATCCACCA 

CAD89885.1 
A: GACCCAACTTCAAGTATGCTGCCAAC 

TUBULINA β 
S:  CTTCTCCCTCTTCCTCCTCAAAC 

AB196534.1 
A:  GGGTATGGACGAGATGGAGTTTAC 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/protein/762093829?report=genbank&log$=prottop&blast_rank=1&RID=3TWKAWA501R
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/protein/762165560?report=genbank&log$=prottop&blast_rank=1&RID=3TWJX90E01R
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/protein/762081210?report=genbank&log$=prottop&blast_rank=1&RID=3TX06G1S01R
http://www.ncbi.nlm.nih.gov/protein/32169292?report=genbank&log$=prottop&blast_rank=2&RID=3TWU98RH01R
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não paramétricos foi aplicado o teste de Kruskall-Wallis seguido de 

Student-Newman-Keuls. Diferenças significativas entre os grupos foram 

aceitas com p < 0,05. 

Baseando-se nestas informações, os resultados expressos como 

média ± desvio padrão (SD) foram apresentados em gráficos gerados no 

Prism 6 (GraphPad). Uma vez que o CT-FEN e CT-ABLs não 

demonstraram nenhuma toxicidade para o desenvolvimento larval em C. 

gigas em comparação com o controle de água do mar, optou-se por 

utilizar só o controle água do mar na representação gráfica em todas as 

análises. As análises de dados foram feitas com o programa Statistica 

(StatSoft, versão 10). 

 

 

14 RESULTADOS 

 

14.1 Análise dos contaminantes na água 

 

A água destinada aos ensaios de toxicidade pode ser um 

interferente direto nos resultados obtidos em experimentos desta 

natureza; consequentemente, a manutenção das características físico-

química é essencial para a interpretação, discussão e proposição de 

efeitos tóxicos. Os parâmetros físicos e químicos analisados na água se 

mantiveram estáveis ao longo do tempo. A salinidade média foi de 32,5 

± 1,1, a temperatura foi de 26,2 ± 1°C, o oxigênio dissolvido foi de 6,0 ± 

0,5 mg.L-1 e o pH foi 7,7 ± 0,04. 

Na tabela 2 pode-se observar as concentrações reais medidas na 

água dos contaminantes utilizados no início dos experimentos. 

Tabela 2 -  Concentração nominal e real (µg.L-1) de o FEN e ABLs nas 
águas de exposição dos testes de embriotóoxicos em C.gigas. 

 FEN ABLs 

Concentração nominal 0,02 2,0 0,09 9,0 

Concentração real 0,05 1,6 0,19 2,0 

Controle 0,01 0,12   

 

14.2 Efeitos do FEN e ABLs sobre o desenvolvimento larval 

 

Não foram encontrados efeitos significativos sobre a taxa de 

larvas normais nas menores concentrações testadas em ambos 

tratamentos (FEN 0,02 µg.L-1; ABLs 0,09 µg.L-1). Entretanto, uma 
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diminuição na frequência das larvas normais foi observada nas maiores 

concentrações de ambos os contaminantes (Figura 3). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3 - Porcentagens líquidas de desenvolvimento normal (NPNe) 

em C. gigas observado após 24h de exposição ao FEN e ABLs. Letras 

diferentes representam diferença significativa entre os grupos (Kruskall-

Wallis, p<0,05; teste de Newman-Keuls). 
 

A altura da concha das larvas expostas a FEN e ABLs está 

apresentada na figura 4. Comparado com o grupo controle, não foi 

observada diferença significativa na altura das larvas expostas a menor 

concentração de FEN 0,02 µg.L-1 e ABLs 0,09 µg.L-1. No entanto, o 

crescimento larval foi levemente inibido nas maiores concentrações de 

exposição de ambos compostos, sugerindo um efeito de FEN e ABLs no 

crescimento. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 4 – Efeitos do FEN e ABLs sobre a altura de concha em C. 

gigas. Letras diferentes representam diferença significativa entre os 

grupos (ANOVA, p<0,05; teste de Tukey). 
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Estes contaminantes não só afetaram o crescimento larval, mas 

também causaram efeitos adversos sobre o desenvolvimento larval. Foi 

observada uma frequência maior de alterações no manto/concha 

(37,75±6,01%) (Figura 5D) e de alterações no manto (36,88±7,9%) 

(Figura 5C) nas larvas expostas a FEN 2 µg.L-1. As larvas expostas aos 

ABLs 9 µg.L-1 também mostraram uma frequência alta das mesmas 

alterações no manto/concha (29,75±13,95%) e no manto (34±4,09%). 

No entanto, nas menores concentrações de FEN e ABLs não foram 

encontradas diferenças significativas nas frequências das alterações nas 

larvas, quando comparadas ao grupo controle (Figura 5B, C, D e E). 



 

 

74 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5 - Frequências de diferentes tipos de alterações após exposição 

de 24h a FEN e ABLs. Letras diferentes representam diferença 
significativa entre os grupos (ANOVA, p<0,05; teste de Tukey). 

 

(A) (B) 

(C) (D) 

(E) 
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A fim de simplificar a avaliação de diferentes tipos de alterações 

que podem ser identificadas, larvas-D sem alterações possuem uma 

concha bivalve assimétrica em forma de D completamente formada 

(Figura 6A). Partindo desse critério, foram identificadas alterações em 

todas as concentrações testadas (Figura 6B, C, D e E). 

Para obter mais informação sobre as alterações, algumas larvas 

foram analisadas por MEV (Figura 6). Através do aumento de 1000 

vezes, foram observados diferentes graus de uniformidade nas larvas em 

cada tratamento, com evidentes alterações morfológicas no 

desenvolvimento larval causadas pela exposição aos contaminantes. 
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Figura 6 - Imagens de microscopia óptica (MO) e microscopia 

eletrônica de varredura (MEV), mostrando as alterações morfológicas 

em larvas de C. gigas após 24hs de exposição: (A) – larva-D normal, 

(B) – larva-D exibindo alteração na concha e/ou alteração na articulação 

da concha, (C) – larva-D exibindo alteração de hipertrofia de manto, (D) 

- exibindo alteração na concha e manto, (E) – estágio de 

desenvolvimento paralisado, ocorrendo atraso. 
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14.3 Espectroscopia de energia dispersiva (EDS) 

 

A técnica de EDS foi utilizada para avaliar se o FEN e os ABLs 

poderiam interferir na composição de cálcio (Ca) das conchas. Os 

espectros foram tomados durante o processamento de imagem das 

larvas. A morfologia típica da concha de larva-D de ostra normal, bem 

como o seu espectro é mostrado no Anexo 6A e Anexo 1A e B. Um 

grande pico de Ca foi observado nas larvas do tratamento controle, 

evidenciando a grande importância do Ca na formação da concha. Estes 

picos foram também observados em conchas de larvas expostas a FEN 

0,02 µg.L-1 e ABLs 0,09 µg.L-1 (Anexo 1 C, D, E e F). 

Contudo, nas maiores concentrações de exposição ao FEN 2 

µg.L-1 e ABLs 9 µg.L-1 pequenos picos de Ca foram detectados. A 

tabela 2 mostra as porcentagens de Ca nas conchas expostas aos 

contaminantes nas respectivas concentrações (Anexo 1 E, F, I e J). 

Apesar de outros elementos fazerem parte da composição da 

concha, como o carbono, oxigênio, silício, sódio e magnésio, entre 

outros, somente o Ca foi observado em todas as amostras analisadas por 

EDS. No entanto, ressalta-se que as análises de EDS são pontuais e seus 

resultados podem variar dependendo do local analisado. 

Tabela 3 - Percentual de Ca em conchas de C. gigas, obtido por 

espectros EDS. 

Controle 
FEN 

(0,02 µg.L-1) 

FEN 

(2 µg.L-1) 

ABLs 

(0,09 µg.L-1) 

ABLs 

(9 µg.L-1) 

42,63 48,94 10,84 28,45 3,49 

43,72 27,42 1,74 33,56 1,52 

 

 

14.4 Efeitos do FEN e ABLs sobre a transcrição gênica 

 

A transcrição dos genes CYP30C1 (envolvido na 

biotransformação de xenobiótico) FERRITIN-LIKE (envolvido no 

desenvolvimento de tecidos e concha), INSULIN-LIKE e CG-TYR 

(envolvido no desenvolvimento de tecidos), CG-TAL (envolvido no 

sistema imunológico), CALMODULIN-LIKE (envolvido na manutenção 

do cálcio dentro da célula) e NACREIN (envolvido no crescimento de 

concha) foi analisada 24 h após exposição, correspondendo ao estágio 

do desenvolvimento larval véliger ou larva-D. 
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14.5 Efeitos do FEN na transcrição gênica 

 

As larvas expostas ao FEN 2 µg.L-1, apresentaram menores níveis 

de transcritos dos genes CYP30C1 (1,15 vezes), FERRITIN-LIKE (0,4 

vezes), INSULIN-LIKE  (1,01 vezes) e NACREIN (0,43 vezes) em 

relação ao grupo controle (Figura 7A, B, C e G). 

A transcrição dos genes CG-TAL, CG-TYR e CALMODULIN-

LIKE foi significativamente maior nas larvas expostas a mesma 

concentração de FEN, respectivamente 0,32, 0,84 e 0,16 vezes (Figura 

7D, E e F). 
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Figura 7 - Transcrição de genes em larvas de C. gigas expostas a FEN. 

Letras diferentes representam diferença significativa entre os grupos 
(ANOVA, p<0,05; teste de Tukey). 

 

14.6 Efeitos dos ABLs na transcrição gênica 

 

Os níveis de transcrição do gene INSULIN-LIKE das larvas 

expostas ao ABLs 0,09 µg.L-1 e 9 µg.L-1 foram significativamente 

menores que os do grupo controle (0,92 e 1 vezes, respectivamente) 

(Figura 8A). O genes CG-TYR e CALMODULIN-LIKE apresentaram 

níveis de transcrição significativamente maiores nas larvas expostas aos 

ABLs 9 µg.L-1, respectivamente de 0,36 e 0,18 vezes (Figuras 9B e 9C). 

Não foram observadas diferenças na transcrição dos genes CYP30C1, 

FERRITIN-LIKE, CG-TAL e NACREIN nas larvas expostas às duas 

concentrações de ABLs. 

Além dos genes citados, os genes CASP3, CY2AU2, 

CYPY365A1, GSTΩ, GSTπ, e CG-TIMP não apresentaram diferenças 

significativas com relação ao controle nas concentrações utilizadas em 

ambos os contaminantes FEN e ABLs (dados não mostrados). 
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Figura 8 - Transcrição de genes em larvas de C. gigas expostas aos 

ABLs. Letras diferentes representam diferença significativa entre os 
grupos (ANOVA, p<0,05; teste de Tukey). 

 

 

15 DISCUSSÃO 
 

Larvas de ostras são planctônicas e passam por um período de 

uma a três semanas nadando na coluna d’água, quando sofrem 

importantes alterações morfológicas e fisiológicas (STRATHMANN, 

1985). Essas alterações de desenvolvimento são frequentemente 

influenciadas pelas condições ambientais (BONAR et al., 1990). 

Alterações na abundância e sucesso no desenvolvimento neste período 

larval pode interferir no tamanho das ostras adultas e viabilidade das 

populações bentônicas (GREEN et al., 2004), induzindo, portanto, 

alterações significativas no funcionamento dos ecossistemas costeiros e 

na economia (GAZEAU et al., 2011). 

A B 

C 
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Respostas das larvas aos contaminantes ambientais que são 

despejados em áreas costeiras podem variar. 

 

15.1 Analise morfológica 

 

A sensibilidade aos poluentes depende do tipo de organismo e a 

fase de desenvolvimento utilizado. Os embriões e larvas de bivalves, 

tais como ostras e mexilhões têm sido amplamente utilizados em testes 

de toxicidade, devido à sua alta sensibilidade (HIS et al., 1999). Vários 

estudos sobre a toxicidade de HPAs em embriões de invertebrados 

marinhos já foram realizados. Pelletier et al. (1997) avaliaram a ação de 

antraceno, fluoranteno sobre o desenvolvimento larval do bivalve 

bentônico Mulinia lateralis.  Embriões de ostras C. gigas se mostraram 

sensíveis à exposição a benzo(a)pireno (LYONS et al., 2002). Bellas et 

al. (2008) avaliaram a toxicidade de vários HPAs para embriões de 

mexilhão, ouriço-do-mar e ascídias.  

Diferentemente do interesse dos efeitos dos HPAs, estão os 

estudos sobre a toxicidade de tensoativos sintéticos (ABLs e ALS). Nas 

últimas décadas, não foram realizados estudos sobre a toxicidade destes 

compostos no desenvolvimento larval de bivalves, mesmo considerando 

os altos níveis encontrados dos mesmos no ambiente. Hidu (1965) foi o 

primeiro a estudar a toxicidade do tensoativo ALS sobre o 

desenvolvimento de bivalves. Outros estudos foram realizados testando 

este mesmo contaminante (CALABRESE; DAVIS, 1967; GRANMO, 

1972; RENZONI, 1973), sendo que o último trabalho realizado foi por 

Hansen et al. (1997), onde observaram efeitos fisiológicos, 

comportamental (natação e alimentação) e morfológico (crescimento) 

em larvas de mexilhão Mytilus edulis. No primeiro estudo de exposição 

de moluscos marinhos aos ABLs, Flores-Nunes et al. (2015) observaram 

a influência deste contaminante sobre respostas bioquímicas e 

moleculares em ostras adultas de C. gigas expostas durante 36 horas.  

Neste estudo, as concentrações de FEN 2 µg.L-1 e de ABLs 9 

µg.L-1 mostraram alta toxicidade para embriões de C. gigas, embora o 

FEN tenha sido um pouco mais tóxico que os ABLs. Comparado com 

outros estudos utilizando bivalves, o FEN 2 µg.L-1 se mostrou mais 

tóxico para C. gigas. A porcentagem de desenvolvimento normal de 

larvas foi de 19,75 ± 2,8 %. 

Após a exposição a 2,5 µg.L-1 de benzo(a)pyrene, Lyons et al. 

(2002) observaram uma porcentagem de desenvolvimento normal de 

larvas de Meretrix Meretrix (52.1±9.6 %). Em C. gigas, Jeong e Cho et 

al. (2005) verifivaram uma porcentagem de larvas normais variando de 
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57,1 a 68,3 % quando expostos a 50-200 µg.L-1 de uma mistura de dez 

HPAs, em comparação com o grupo de controle. 

A porcentagem de larvas normais expostas aos ABLs (9 µg.L-1) 

foi de 18,75 ± 3,4%, o que sugere uma maior toxicidade, em relação aos 

ALS. Alguns autores observaram que as concentrações de ALS que 

causaram efeitos na porcentagem de larvas normais e crescimento foram 

relativamente bem altas. Em Crassostrea virginica, Calabrese e Davis, 

(1967) observaram diminuição na porcentagem de larvas normais em 

concentrações 50-100 µg.L-1, em Mytilus edulis, Granmo (1972) 

observou diminuição em 50 µg.L-1. 

Segundo His et al. (1997), geralmente a exposição á substâncias 

químicas induzem tamanhos altamente heterogêneos em comparação 

com larvas com crescimento normal. Foi observada uma diferença 

significativa no tamanho da concha das larvas expostas a FEN 2 µg.L-1 e 

ABLs 9 µg.L-1, sugerindo que o crescimento larval foi sensível a 

exposição aos contaminantes testados, assim as larvas afetadas podem 

ser relacionadas a um maior predação ou dificuldade de encontrar 

alimentação em ambientes naturais. Normalmente, substâncias químicas 

primeiro afetam o comportamento larval (natação) e respostas 

fisiológicas (crescimento), em seguida podem levar á mortalidade 

(WANG et al., 2012).  

Nesse estudo a utilização do MEV se mostrou um método 

bastante útil para analisar as alterações nas larvas de C. gigas, quer do 

material duro (concha) ou do tecido mole. Desta maneira, é possível 

analisar as estruturas finas da morfologia da superfície, por exemplo, 

padrões de crescimento da concha, com uma resolução elevada.  Foi 

possível observar com detalhe os diferentes graus de severidade de uma 

mesma alteração (ex. concha), e se há letalidade, avaliando todo o 

desenvolvimento das larvas afetadas, permitindo uma melhor 

padronização dos resultados. 

 

15.2 Análise EDS 

 
Num período de 24 horas o ovo fecundado passa pelas fases de 

blástula, gástrula, larva trocófora móvel e larva-D (HELM; BOURNE, 

2004). No estágio de larva trocófora ocorre a biomineralização da 

primeira concha, através de um grupo especializado de células (WEISS 

et al., 2002). A fase larval velígera, designada como larva-D, apresenta a 

primeira concha larvar, a chamada prodissoconcha I (CHRISTO; 

ABSHER, 2008), formada sobretudo por depósitos de carbonato de 
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cálcio amorfo, que são então parcialmente transformados em aragonita 

(WEISS et al., 2002). 

A fase mineral da concha da larva-D foi analisada através do 

EDS, com um pico proeminente de cálcio no controle e nas menores 

concentrações de FEN e ABLs e menores picos nas maiores 

concentrações de exposição. A partir desse resultado, podemos sugerir 

que a mineralização da concha das larvas expostas a FEN e ABLs foi 

afetada causando inibição do desenvolvimento inicial das larvas de C. 

gigas. 

 
15.3 Análise de transcrição gênica 

 

A análise de transcritos auxilia na avaliação do mecanismo 

molecular de ação dos contaminantes e na elucidação das atividades 

celulares em organismos, incluindo o crescimento, o desenvolvimento e 

a defesa imune. 

A exposição a FEN 2 µg.L-1 diminuiu os níveis do gene 

CYP30C1 que participa na biotransformação de contaminantes, que está 

classificado evolutivamente próximo à subfamília CYP3 (BROWN et 

al., 1998). As proteínas codificadas por este gene estão envolvidas na 

oxidação de vários substratos, e apresentam um papel importante no 

metabolismo de xenobióticos (NELSON, 2009), sendo importantes na 

biotransformação de drogas (CHRISTEN et al., 2010; LEE; BUHLER, 

2003; LI et al., 2008; TSENG et al., 2005). Diferentes isoformas dessa 

família foram induzidas por uma variedade de compostos, incluindo 

esteróides (NEBERT; WIKVALL; MILLER, 2013). 

Peter et al. (1998) observaram uma inibição do CYP3A em 

Mytilus galloprovincialis contaminados com altos níveis de HPAs e 

PCBs. De acordo com Shimada et al. (2001) a resposta dos CYP3 na 

presença de HPAs são inferiores às enzimas da subfamília CYP1. Para 

uma melhor avaliação dos efeitos de contaminantes na atividade da 

enzima CYP3, futuros estudos são necessários. 

O gene INSULIN-LIKE em invertebrados, assim como em 

vertebrados, participa de muitos processos biológicos incluindo a 

reprodução (GRICOURT et al., 2003). Segundo Cong et al. (2014) em 

C. gigas a família insulina está envolvida na regulação do crescimento, 

reprodução e no metabolismo de carboidratos. Em nosso estudo foi 

observada uma redução significativa da transcrição desse gene nas 

concentrações testadas de FEN e ABLs, exceto na concentração FEN 

0,02 µg.L-1, sugerindo que o desenvolvimento de funções essenciais que 

envolvem uma variedade de tipos de células foram afetadas. 
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O único trabalho encontrado que analisou a transcrição do gene 

INSULIN-LIKE em larvas de bivalves foi realizado por Qin et al. (2012) 

para melhor compreensão sobre os mecanismos de crescimento em 

larvas eles observaram alguns genes relacionados ao desenvolvimento 

larval, em Crassostrea angulata, o gene INSULIN-LIKE participa no 

desenvolvimento em vários estágios larvais incluindo em larva-D. 

Segundo Gricourt et al. (2006) a INSULIN-LIKE pode regular uma 

variedade de efeitos biológicos envolvendo células de moluscos como: 

manto, glândula digestiva, gônadas e hemolinfa. Serpentini et al. (2000) 

observaram que a insulina estimulou a síntese de proteínas em 

hemócitos de Haliotis tuberculata. 

Um gene com papel importante nos moluscos é a FERRITIN-

LIKE. Estudos sugerem que esse gene participa da formação da concha 

(JACKSON et al., 2007; WANG e XIANG, 2009; HASHIMOTO et al., 

2012;) e tem sido amplamente estudado em respostas imunes ao estresse 

(KIM et al., 2012; CHÁVEZ-MARDONES et al., 2013; ZHANG et al., 

2013; SUN et al., 2014; ZHOU, et al., 2014). No entanto, os efeitos de 

contaminantes sobre a transcrição de ferritina em bivalves adultos têm 

sido raramente encontrados (COLLIN et al., 2010). 

Huan et al. (2014) analisaram a potencial função de diferentes 

isoformas de ferritina no desenvolvimento inicial de C. gigas. Em larvas 

trocóforas e larvas-D o gene da ferritina (CGI-FER2) foi mais expresso 

em regiões que se encontram tecidos ciliados, sugerindo que esse gene 

participa da função ciliar. Em ostra Saccostrea kegaki, o gene (CGI-

FER1) começou a ser transcrito no início da fase larva-D e seguiu um 

padrão de transcrição semelhante a atividade da fosfatase alcalina em 

larva-D (KAKOI et al., 2008).  

No presente trabalho, uma diminuição significativa da 

expressão da ferritina foi observada após exposição a FEN 2 μg.L-1. 

Portanto, é razoável sugerir que ocorreu uma diminuição das células que 

expressam ferritina após exposição a FEN, consequentemente 

interferindo no desenvolvimento de tecidos da endoderme do sistema 

digestivo. Um estudo de Wang et al. (2009) mostrou que um gene da 

ferritina é expresso no sistema digestivo de larvas Meretrix meretrix, o 

que corrobora esta hipótese. 

O aumento da transcrição do gene CG-TAL foi observado na 

concentração FEN 2 μg.L-1. Este resultado sugere que ocorreu a ativação 

da atividade hematopoiética, levando a um aumento do número de 

células precursoras de hemócitos (TIRAPÉ et al., 2007). O gene CG-
TAL atua como marcador de células precursoras de hemócitos, que são 

as células imunocompetentes de ostra C. gigas, participando de uma 
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variedade de funções (GAGNAIRE et al., 2006). Um estudo realizado 

por Barreau-Roumiguière et al. (2003) confirmou que a CG-TAL 

pertence à família Tal1/SCL (também conhecido como Stem Cell 

Leucemia), sendo crucial para a geração de células hematopoiéticas no 

início do desenvolvimento embrionário (VISVADER et al., 1998), como 

também em adultos (BEGLEY; GREEN, 1999). 

Da mesma forma, o gene CG-TYR apresentou um aumento de 

transcrição nas larvas expostas a FEN 2 μg.L-1 e ABLs 9 μg.L-1. Esse 

gene pertence à família das tirosinases (GARCÍA?BORRÓN; 

SOLANO,  2002). A partir do sequenciamento do genoma da C. gigas 

descobriu-se que existem pelo menos 26 isoformas de tirosinase (CG-

TYR) (ZHANG et al., 2012) atuando na pigmentação, formação de 

concha e imunidade na ostra (HELLIO, et al., 2007; LUNA-ACOSTA et 

al., 2011; HUAN, et al., 2013). 

Huan et al., (2013) clonaram um gene de tirosinase (CGI-TYR1) 

de C. gigas e observaram que o mesmo participa especificamente no 

crescimento de concha nas fases iniciais do desenvolvimento larval até a 

fase de larva-D (22-24 horas pós-fertilização). A partir desse estágio a 

transcrição não é mais detectada. Tendo em vista a hipótese de que CG-
TYR está envolvido na formação da concha, podemos sugerir que as 

alterações morfológicas observadas nas larvas expostas ao FEN e ABLs 

estejam relacionadas aos efeitos moleculares observados.  

Alterações na transcrição do gene CALMUDULIN-LIKE 

resultante da exposição a FEN 2 µg.L-1 e ABLs 9 µg.L-1, sugerem que o 

citoesqueleto das células das larvas expostas foram afetadas. O gene da 

calmodulina codifica uma proteína de ligação do cálcio envolvida em 

uma série de funções intracelulares, incluindo a regulação da atividade 

do citoesqueleto, alterando o particionamento do cálcio intracelular 

(DESRIVIÉRES et al., 2002). 

Wang et al. (2010) observaram que a calmodulina teve sua 

expressão alterada em ostras Crassostrea virginica parasitadas com 

Perkinsus marinus. Em C. gigas, Renault et al. (2011) obtiveram 

resultado semelhante após desafio com a Ostreid herpesvirus 1 e Taylor 

et al. (2015) após a exposição a metais teve o mesmo resultado. Yan et 

al. (2007) demonstraram que a calmodulina modifica a morfologia dos 

cristais de aragonita e calcita localizadas nas camadas da concha 

(prismática e nacar).  Portanto o estresse pode afetar funções celulares 

essenciais como biomineralização (formação de concha) (LI et al., 

2004). 

Biomineralização é o processo complexo pelo qual os 

organismos vivos produzem minerais para enrijecer algum tecido 
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existente biologicamente controlado (LIU et al., 2011), estando presente 

em todas as formas de vida (ZOCCOLA et al., 2009) e pode ser afetado 

por qualquer modificação ambiental (MEDAKOVIC et al., 1997). 

Conchas de moluscos adultos são composto essencialmente por 

carbonato de cálcio (~95%) e uma pequena quantidade de 

macromoléculas orgânicas, incluindo proteínas, glicoproteínas, 

polissacáridos e lipídios (WEINER et al., 2003). 

Em estágios iniciais de desenvolvimento de C. gigas, carbonato 

de cálcio “amorfo” é produzido durante a fase trocófora, em seguida, 

começa a transformar-se em cristais de aragonita na fase de larva-D até 

pedivéliger; durante o assentamento ocorre um decréscimo na 

quantidade de aragonita e um aumento da calcita até a formação final da 

concha em juvenis (LEE et al., 2006; SONG et al., 2014). 

Até agora, vários genes relacionados com a biomineralização, 

foram identificados em C. gigas (ZHANG et al., 2012). Nacrein, 

utilizado em nosso estudo, tem a função de regular a mineralização de 

CaCO3 e estar especificamente envolvida na formação da camada 

nacarada da concha (MIYAMOTO et al., 1996). No presente estudo foi 

observado uma diminuição da transcrição do gene NACREIN em ostras 

expostas a FEN 2 µg.L-1. Segundo Miyamoto et al. (1996) a NACREIN é 

um gene envolvido na formação da aragonita. Assim pode-se sugerir, 

que houve uma interferência do FEN no metabolismo do cálcio, 

consequentemente a formação da aragonita foi afetada. 

 

 

16 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

O presente estudo forneceu evidências de que o FEN e os ABLs, 

podem prejudicar o desenvolvimento larval da ostra C. gigas, causando 

um aumento nas deformidades e uma redução no tamanho das larvas, 

mesmo em concentrações muito baixas. A utilização do MEV se 

mostrou um método bastante útil para analisar as alterações nas larvas 

de C. gigas, mostrando características das alterações morfológicas que 

não podem observadas na MO. O presente estudo mostrou a 

sensibilidade de larvas de C. gigas aos contaminantes FEN e ABLs, 

relacionando as alterações morfológicas às alterações na transcrição 

(indução ou inibição) de genes considerados importantes associados ao 

desenvolvimento larval (sistema imunológico, crescimento de tecido e 

concha). 
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17 CONCLUSÕES GERAIS 

 

 Pela primeira vez foi possível determinar os efeitos do FEN e dos 

ABLs, em baixas concentrações, sobre larvas de C. gigas, um dos 

organismos mais sensíveis e utilizados em ecotoxicologia marinha. 

Os ensaios de embriotoxicidade combinados com a avaliação das 

respostas moleculares, estabeleceram novas perspectivas de estudos 

mais abrangentes sobre a toxicidade do FEN e dos ABLs. 

 

 A exposição a estes contaminantes aumentou as deformidades e 

reduziu o tamanho das larvas, assim, estudos devem ser realizados 

em termos de sobrevivência de embriões até estágios de 

juvenil/adulto, para confirmar se as alterações podem prejudicar o 

desenvolvimento até estágios mais avançados de crescimento. 

 

 A embriotoxicidade e as alterações na transcrição de genes após 

exposição ao FEN e ABLs, foram confirmadas em concentrações 

pequenas comparadas a outros contaminantes. Estas concentrações 

podem ser consideradas elevadas, baseado em dados bibliográficos 

disponíveis dos níveis encontrados em ambientes costeiros, mas 

tornam-se relevantes considerando-se que são efeitos de curta 

duração em um estágio crucial do ciclo de vida. 

 

 Foi mostrado que as larvas de ostras expostas a 2 µg.L-1  de FEN e 9 

µg.L-1 de ABLs exibiram aumento significativo de larvas D 

alteradas, diminuindo significativamente o tamanho das larvas, 

acarretando alterações nas partes moles e duras das larvas e alterando 

os níveis de cálcio nas conchas, que possivelmente estão associadas 

às alterações observadas na transcrição de genes importantes para o 

desenvolvimento (ex: CALMODULIN-LIKE). 
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Anexo 1 - Espectros EDS de duas diferentes conchas de C. gigas. (Seta 
indica pico do Cálcio). 

ABLs – 0,09 µg/L (1) 

Ca 

G ABLs – 0,09 µg/L (2) 

Ca 

H 

ABLs – 9 µg/L (1) 

Ca 

I 
ABLs – 9 µg/L (2) 

Ca 

J 


