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RESUMO

BOTELHO,  M.  T.  Investigando  efeitos genotóxicos  e  reprodutivos  em  anfípodes
marinhos. 2021.  92 f.  Tese  (Doutorado)  –  Instituto  Oceanográfico,  Universidade  de São
Paulo, São Paulo, 2021.

O  ambiente  marinho  é  considerado  um sorvedouro  de  contaminantes,  principalmente  de

origem antrópica, portanto é cada vez mais necessário o desenvolvimento de novos modelos e

técnicas  para  avaliação  do  impacto  desses  compostos  nesse ambiente.  Anfípodes  são  um

grupo de crustáceos que possuem uma grande importância no funcionamento do ecossistema

e  são  comumente  utilizados  em  ensaios  ecotoxicológicos.  Neste  trabalho,  técnicas  de

avaliação  de  gentoxicidade  foram desenvolvidas  e  otimizadas  para  anfípodes  marinhos  e

posteriormente  aplicadas  em  conjunto  com  marcadores  reprodutivos  para  avaliação  de

impactos  de contaminantes  emergentes  (nanopartículas  de prata  e ftalatos)  e da qualidade

ambiental.  Parhyale  hawaiensis foi  utilizado  para  avaliação  da genotoxicidade  e

Echinogammarus marinus para  avaliar os impactos reprodutivos. A otimização das técnicas

para avaliação da genotoxicidade foi realizada inicialmente com ajustes nos protocolos que

geraram um bom efeito dose resposta com agentes genotóxicos de referência e baixos níveis

de lesões em condições controle. Após exposição a nanopartículas de prata, foi observado um

aumento significativo  na frequência de micronúcleos e anormalidades nucleares conforme o

aumento da concentração e período de exposição, mas não foram observados danos ao DNA

pelo ensaio cometa. Dentre os ftalatos utilizados, DEHP causou um aumento da ocorrência de

mudas, enquanto DBP diminuiu significativamente a contagem dos espermatozóides.  Com

relação à comparação entre locais com águas com diferentes graus de poluição, foi observada

uma redução significativa da contagem dos espermatozóides de anfípodes residentes em áreas

consideradas poluídas em relação a locais de referência. Além disso, anfípodes coletados em

uma área  de  proteção  ambiental  apresentaram contagens  de  espermatozóides  similares  as

áreas poluídas. As técnicas utilizadas nesse trabalho demonstraram ser eficazes para avaliação

do estado fisiológico de anfípodes tanto em estudos de laboratório como ambientais. 

Palavras-chave:  crustáceos;  ensaio  cometa;  micronúcleo;  espermatozóides;  nanomateriais;

aditivos de plástico



ABSTRACT

BOTELHO, M. T. Investigating genotoxic and reproductive effects in marine amphipods.
2021.  92 f.  Tese (Doutorado)  –  Instituto  Oceanográfico,  Universidade  de São Paulo,  São
Paulo, 2021.

Marine environment is considered to be a  sink of contaminants, mainly of anthropic origin,

therefore the need of developing new models and techniques to evaluate the impact of these

compounds in the environment is increasingly. Amphipods are a group of crustaceans that

have  great  importance  in  the  ecosystem  functioning  and  are  commonly  used  in

ecotoxicological tests.  In this work, genotoxicity assessment techniques were developed and

optimized  for  marine  amphipods  and  later  applied  with  reproductive  endpoints to  assess

impacts from emerging contaminants (silver nanoparticles and phthalates) and environmental

quality. Parhyale hawaiensis was used to assess genotoxicity and Echinogammarus marinus

to assess reproductive impacts. The optimization of the techniques for evaluating genotoxicity

was initially performed with adjustments in the protocols that generated a good dose response

effect after exposure to reference genotoxic agents and low levels of DNA damage in control

conditions. After exposure to silver nanoparticles, a significant increase in  micronuclei and

nuclear  abnormalities frequencies  was  observed  with  the  increased  of concentration  and

exposure period, but no DNA damage measured by comet assay was detected. Among the

phthalates used, DEHP caused an increase in  moulting occurrence, while DBP significantly

decreased  sperm  counts.  Regarding  the  comparison  among sites  with  different  pollution

degrees, a significant  reduction in sperm count of amphipods residing in areas considered

polluted in relation to reference sites was observed. Furthermore, amphipods collected in an

environment protected area showed similar sperm counts to polluted areas. The techniques

used in this work proved to be effective  to evaluate amphipods physiological state in both

laboratory and field studies.

Keywords: crustacean; comet assay; micronuclei; sperm cells; nanomaterials; plastic additives
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1 INTRODUÇÃO

Atividades antrópicas, tais como a agricultura, desenvolvimento urbano, industrial e

portuário, transporte, pesca, aquicultura e recreação, podem introduzir diferentes substâncias e

materiais no oceano, por meio de atividades desenvolvidas diretamente neste ambiente ou por

descarte de esgoto, de materiais sólidos, trocas com a atmosfera e/ou descargas fluviais. A

natureza desses compostos é bem variada, podendo ser química (como nutrientes, biocidas,

metais, óleo e fármacos), física (por exemplo, fragmentos de plástico, temperatura e radiação)

ou  biológica  (como  introdução  de  espécies  exóticas),  porém  todos  eles,  ao  atingirem

determinados valores, têm potencial de causar efeitos deletérios para a comunidade biótica ou

até  mesmo  para  todo  o  ecossistema  (CABRAL  et  al.,  2019).  Os  organismos-teste  são

ferramentas  importantes  para  avaliação  dos  possíveis  impactos  que  esses  compostos  de

origem antrópica podem causar no ecossistema. 

Invertebrados constituem mais de 90% das espécies existentes e apresentam um papel

chave no  funcionamento  dos  ecossistemas.  Crustáceos  normalmente  são  considerados

excelentes  indicadores  para  monitorar  ambientes  aquáticos  por  sua  importância  nas  teias

tróficas e por mostrarem alta sensibilidade a estressores ambientais (ISSARTEL et al., 2010).

Dentre eles,  os anfípodes compõem um grupo bastante diversificado, com cerca de 7.900

espécies  descritas,  que  fazem  parte  de  diferentes  níveis  das  tramas  tróficas  aquáticas,

contribuindo  para  o  bom  funcionamento  do  ecossistema.  Diversas  espécies  desse  grupo

possuem  características  biológicas  e  ecológicas  específicas,  que  os  tornam  potenciais

organismos-teste  para  avaliação  da  qualidade  do  ambiente  marinho;  dentre  essas

características  pode-se  ressaltar  a  ocupação  de  diferentes  nichos,  ampla  distribuição

geográfica, sensibilidade a contaminantes ambientais e facilidade de cultivo e experimentação

em laboratório  (PODLESIŃSKA; DĄBROWSKA, 2019).  A utilização  desses  organismos

vem crescendo nos últimos anos devido a algumas vantagens que eles possuem em relação a

outros grupos, como ciclo de vida curto e facilidade de reprodução e cultivo em laboratório

(DI DONATO et al., 2016; NEUPARTH et al., 2014). Duas espécies amplamente utilizadas

em estudos de laboratório são Parhyale hawaiensis (Dana, 1853) e Echinogammarus marinus

(Leach, 1815) (Figura 1),  espécies semelhantes  que  vivem em regiões diferentes,  sendo  a

primeira de áreas tropicais e a segunda de zona temperada. 
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P. hawaiensis é uma espécie de anfípode detritívoro e epibêntico de águas rasas e

entremarés, globalmente distribuído em regiões tropicais. No ambiente, esses anfípodes são

encontrados  em  altas  densidades  em  acumulações  de  Rhizophora sp.  em  decomposição

(POOVACHIRANON; BOTO; DUKE, 1986). Organismos desta espécie são utilizados como

modelos para estudos de desenvolvimento embriogênico, genômico e de evolução (BROWNE

et  al.,  2005;  KAO  et  al.,  2016;  PARCHEM  et  al.,  2010;  REHM  et  al.,  2009);  e,  mais

recentemente,  também estão sendo utilizados em estudos ecotoxicológicos  (ARTAL et al.,

2018,  2020;  VACCHI et  al.,  2019;  VANNUCI-SILVA et  al.,  2018,  2019).  As principais

vantagens  dessa  espécie  estão  na  distribuição  ampla,  relevância  ecológica,  facilidade  de

cultivo em laboratório, período entre gerações relativamente curto (cerca de 7 a 8 semanas) e

no fato de ser apropriada para diversas manipulações experimentais (BROWNE et al., 2005;

HANNIBAL;  PRICE;  PATEL,  2012).  Por  ser  um  anfípode epibêntico  e  se  alimentar  de

material depositado no fundo pode ser particularmente útil para avaliar o efeito de substâncias

tóxicas que entram no organismo via alimentação e/ou que também estejam presentes na água

e na superfície do sedimento. 

Já a espécie E. marinus é a mais abundante em comunidades litorâneas do nordeste do

Atlântico, ocorrendo principalmente associada a assembléias da macroalga Fucus sp. na zona

entremarés.  Esses  anfípodes  também  possuem  grande  importância  na  estrutura  e

funcionamento das comunidades da região entremarés, agindo como um predador ativo para

outros invertebrados e sendo uma importante presa para aves pernaltas (MARTINS; LEITE;

CONSTANTINO,  2014).  Além  disso,  eles  são  utilizados  com  sucesso  em  estudos
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ecotoxicológicos  (BOSSUS  et  al.,  2014;  BRUCK;  FORD,  2018;  KOHLER;  PARKER;

FORD, 2018a, 2018b; MARTINEZ-HARO et al., 2016). 

Diversos  parâmetros  e  técnicas  podem  ser  utilizados  para  avaliar  os  efeitos  que

substâncias químicas causam nos organismos.  Efeitos como genotoxidade e na reprodução

são alguns dos endpoints avaliados em estudos ecotoxicológicos. A otimização das técnicas a

serem utilizadas para novas espécies, especialmente marinhas, são sempre necessárias para

que a qualidade dos dados seja apropriada. Pequenos ajustes metodológicos podem ajudar a

reduzir  o  nível  basal  dos  dados  obtidos  com  os  organismos  das  condições  controle,

possibilitando resultados mais confiáveis e reprodutivos (DI DONATO et al., 2016). 

Quando expostos  a  substâncias  nocivas,  as  primeiras  respostas  ocorrem em níveis

celulares  e  bioquímicos,  como danos ao DNA  (OOST;  BEYER; VERMEULEN, 2003)  e

alterações nas atividades enzimáticas  (RONCI et al., 2015). Uma dessas possíveis respostas

são as genotóxicas,  que se referem a habilidade de agentes químicos alterarem o material

genético do organismo, comprometendo sua integridade e estabilidade (GAJSKI et al., 2019).

Alterações  no DNA  podem  ser  de  natureza  reparável,  como  quebras  na  fita  de  DNA

detectadas  pelo  ensaio  cometa,  ou  irreparáveis,  como  os micronúcleos  (OOST;  BEYER;

VERMEULEN, 2003). Porém genotoxidade é um termo mais amplo que inclui tanto danos ao

DNA ou como alterações cromossômicas, podendo incluir ou não mutações, que são definidas

como  uma  alteração  hereditária  na  estrutura  e  no  conteúdo  do  material  genético

(GOLLAPUDI, 2017).

O ensaio cometa pode ser aplicado em diversos tipos celulares derivados de diferentes

órgãos; é um ensaio de baixo custo, fácil de ser realizado e pode ser executado em curto

período de tempo. Por ser uma técnica sensível e com resultados confiáveis, é utilizada em

diversos  campos,  desde  genética  e  toxicologia  ambiental  até  epidemiologia  humana  e

biomonitoramento  (GAJSKI  et  al.,  2019).  O  protocolo  desta  técnica  foi  desenvolvido

originalmente  para  células  de  mamíferos  e  passou  a  ser  aplicado  para  diferentes  táxons,

incluindo  invertebrados  marinhos,  com  adaptações.  LEE;  STEINERT  (2003) sugeriram

utilização  de  tampões  de  diferentes  concentrações  de  sais  para  peixes  e  invertebrados

marinhos,  devido às diferenças  de osmolaridade  dos  fluidos  corporais  destes  dois  grupos.

Apesar  dessa  recomendação,  ela não  é  padronizada,  tornando  difícil  a  comparação  dos

resultados de diferentes grupos de pesquisadores. 

O ensaio de micronúcleos e demais anormalidades nucleares é usado para detectar

efeitos em cromossomos (DIXON, 2002). Essa é uma técnica bastante utilizada em ensaios de

laboratório e em monitoramento ambiental por ser simples e rápida, principalmente quando
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comparada  com outras  análises  de aberrações  cromossômicas  (BOLOGNESI;  HAYASHI,

2011). Estudos de campo e laboratório com moluscos, poliquetas, gastrópodes e ouriços-do-

mar frequentemente utilizam esse ensaio para determinação de efeitos genotóxicos (UDROIU,

2007), porém não foram encontrados trabalhos com crustáceos marinhos.

Técnicas  relacionadas  a  efeitos  na  reprodução  também  são  importantes  de  serem

avaliadas, pois elas podem estimar impactos causados por contaminantes com consequências

populacionais. A fertilização é um passo fundamental para o sucesso reprodutivo e depende

principalmente de uma boa produção de espermatozóides, incluindo alta viabilidade, grandes

quantidades,  integridade  do DNA, motilidade  adequada conforme o meio  de desova para

atingir  os  ovócitos  (LEWIS;  FORD,  2012;  VANNUCI-SILVA,  2018).  Diversos

contaminantes do ambiente marinho têm o potencial de afetar alguma das condições das quais

o  sucesso  da  fertilização  depende  (LEWIS;  FORD,  2012).  Poucas  informações  estão

disponíveis  na  literatura  sobre  anormalidades  em  invertebrados  machos  relacionadas  à

reprodução (YANG; KILLE; FORD, 2008), sendo que a maioria dos estudos são referentes à

motilidade  e  consumo  de  oxigênio  dos  espermatozóides,  que  se  mostraram  marcadores

sensíveis (LEWIS; FORD, 2012). 

A qualidade dos espermatozóides é relacionada à sua capacidade de promover uma

fertilização de sucesso e é um marcador bastante utilizado em estudos ecotoxicológicos para

avaliar o impacto  dos contaminantes no sucesso reprodutivo dos machos  (LEWIS; FORD,

2012).  Uma  ferramenta  útil  e  simples  para  avaliar  a  qualidade  dos  espermatozóides  é  a

contagem dos  mesmos.  Em anfípodes,  uma redução na contagem de  espermatozóides  foi

relatada em  indivíduos provenientes  de  lugares  contaminados  com  PCBs,  metais  e

hidrocarbonetos  quando  comparados  com organismos  coletados  em regiões  de  referência

(YANG; KILLE; FORD, 2008). Reduções na contagem e viabilidade dos espermatozóides

podem gerar um impacto negativo no sucesso da fertilização com consequências diretas na

estrutura  das  populações  (FORD;  MARTINS;  DUNN,  2012;  LEMAÎTRE  et  al.,  2009;

LEWIS;  FORD,  2012).  A  contagem  dos  espermatozóides  é  uma  boa  ferramenta  para

avaliação do estado reprodutivo de anfípodes coletados diretamente do campo ou expostos em

laboratório.

Nas  últimas  décadas  a  preocupação  da  comunidade  científica  com  relação  aos

contaminantes  emergentes  tem  aumentado.  Essa  categoria  é  definida  como  compostos

químicos que não possuem regulamentação e são suspeitos de causar efeitos no ambiente e/ou

seus efeitos não são completamente conhecidos  (DAUGHTON, 2004). Com o aumento da

concentração  deles no  ambiente  aquático  ao  longo  dos  anos  e  a  evidência  de  efeitos
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biológicos adversos devido à exposição aos mesmos, diversos estudos vêm sendo realizados

em  diversos  compostos  dessa  categoria.  Uma  atenção  especial  vem  sendo  dada  a

nanopartículas,  aditivos de plástico,  fármacos e produtos de uso pessoal  (CABRAL et al.,

2019).

Nanopartículas  de  prata  (AgNP)  têm  despertado  preocupação  da  comunidade

científica  devido  ao  risco  de  aumento  de  carcinogênese  após  exposição  às  mesmas  (DE

MARCHI et al., 2019). Por esse motivo, esse composto foi utilizado para a realização de um

estudo  de  caso  com  aplicação  de  técnicas  genotóxicas  em  anfípodes.  A  maioria  das

nanopartículas metálicas é capaz de produzir diretamente radicais livres, através da liberação

de íons metálicos e interações com moléculas de água, que são os primeiros responsáveis pelo

aumento da genotoxicidade; além disso, esse aumento na produção de radicais  livres e de

morte  celular  causado  pelas  nanopartículas  metálicas  podem  estimular  reações  de

redução/oxidação,  que  levariam  a  uma  produção  endógena  contínua  desses  radicais

(MORTEZAEE et al., 2019).  Acredita-se que AgNP seja introduzida no ambiente aquático

durante os processos de produção, estocagem e utilização (ZHANG; XIAO; FANG, 2018).

Ao  chegarem  ao  ambiente  aquático,  quando  estão  dissolvidas  na  água,  elas  interagem

facilmente com os organismos, porém possuem uma tendência de se aglomerar o que aumenta

o seu tamanho e as tornam mais difíceis de se mover na coluna d’água; neste estágio, elas

tendem a  se  depositar  no  sedimento,  tornando-se  menos  disponíveis  para  os  organismos

pelágicos,  mas  altamente  disponíveis  e  um  grande  risco  para  a  comunidade  bentônica,

principalmente  para  os  depositívoros  (FREIXA et  al.,  2018).    Entretanto,  a  maioria  dos

estudos de toxicidade de AgNP é feita com organismos pelágicos, apesar de os bentônicos

estarem  em  maior  risco  devido  ao  comportamento  desses  materiais  no  ambiente  (DE

MARCHI et  al.,  2019).  No ambiente  marinho,  AgNP é  capaz  de  interagir  com diversas

espécies de invertebrados, afetando tecidos biológicos, como pele, brânquia, trato digestório e

paredes celulares (DE MARCHI et al., 2019; ZHANG; XIAO; FANG, 2018).

Os ftalatos estão sendo estudados do ponto de vista toxicológico, principalmente por

sua  ação  como  disruptores  endócrinos,  afetando  a  reprodução  e  comportamento  dos

indivíduos,  mesmo  em  baixas  concentrações  (XU  et  al.,  2020),  sendo,  portanto,  bons

compostos  para  um estudo  de  caso  de  técnicas  relativas  à  reprodução.  Esses  compostos

podem estimular  ou  interferir  em  funções  fisiológicas  relacionadas  à  síntese,  secreção  e

excreção do estrogênio, afetando o crescimento e desenvolvimento dos indivíduos (PU et al.,

2020). Além disso, problemas na reprodução, como danos aos espermatozóides, puberdade

precoce em fêmeas, anormalidades no sistema reprodutivo, má formação fetal e resultados
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adversos  na gravidez  já  foram relatados  em humanos  e  outros  vertebrados (QIAN et  al.,

2020).  Diversos  organismos  modelos,  como peixes,  ratos,  insetos,  anelídeos  e  crustáceos,

estão sendo utilizados para avaliar a toxicidade e os efeitos desses compostos  (GAO et al.,

2018; PU et al., 2020) e uma maior atenção tem sido direcionada aos efeitos na reprodução de

invertebrados aquáticos (WEI et al., 2018). Moluscos, crustáceos e anfíbios têm se mostrado

mais sensíveis a esses compostos, sendo observados efeitos biológicos em exposições com

concentrações  ambientalmente relevantes  (na faixa de ng/L a µg/L)  (OEHLMANN et al.,

2009). Devido a sua alta toxicidade,  ftalatos já são considerados poluentes prioritários em

regulamentações de água de alguns países como Estados Unidos, União Européia e China

(PALUSELLI et al., 2019). Dentre os ftalatos, o dibutilftalado (DBP) e o bis (2-etil-hexil)

ftalato (DEHP) são os mais encontrados no ambiente aquático, com concentrações em níveis

de µg/L; estes compostos apresentam uma alta toxicidade, devido sua maior solubilidade em

água e suas cadeias alquílicas mais longas  (LI et al., 2020; WANG et al., 2019). Em rios e

águas  marinhas  costeiras,  as  concentrações  de  ésteres  ftalatos  variam  entre  0,0453  –

179,1µg/L, sendo DBP e DEHP os componentes principais (GU et al. 2021). A liberação dos

ftalatos na água ocorre principalmente durante sua produção, uso, após o descarte de resíduos

sólidos (PU et al., 2020; SUN et al., 2020) e também devido a indústrias, descartes de água

agrícolas  e  manuseio  inadequado  de  plásticos  (WANG  et  al.,  2019).  Um dos  principais

problemas para o ambiente é que a ligação entre os ftalatos e os polímeros plásticos não é uma

ligação química covalente e, sim, pontes de hidrogênio ou força de van deer Waals, portanto,

os ftalatos são mais propensos a lixiviar do plástico para a água, solo ou um tecido animal (LI

et al., 2020; PALUSELLI et al., 2019; QIAN et al., 2020; SHEN et al., 2019). Além disso,

como sua estrutura química  é estável  e de cadeia  longa,  é  difícil  destruí-los por métodos

convencionais e os processos naturais de degradação são lentos (YU et al., 2020). 

Neste  trabalho,  foram  estudadas  três  diferentes  abordagens  de  exposição  dos

anfípodes:  a  primeira  expondo  organismos  cultivados  em  laboratório  (P.  hawaiensis);  a

segunda com anfípodes  (E. marinus)  coletados  do campo e expostos  em laboratório;  e  a

terceira realizando amostragens em anfípodes (E. marinus) encontrados no meio ambiente

para comparação de locais com diferentes graus de poluição. Nas exposições em laboratório,

diferentes marcadores relativos à genotoxidade e reprodução foram utilizados para avaliar os

impactos de alguns contaminantes emergentes, como nanopartículas de prata e ftalatos. Com

relação ao trabalho do campo, os  indivíduos foram coletados em duas regiões consideradas

contaminadas, uma área de preservação ambiental e duas regiões consideradas de referência

para avaliar e comparar possíveis diferenças no estado reprodutivo dos machos.



18

2 OBJETIVOS

O objetivo desse trabalho foi avaliar contaminantes emergentes e qualidade ambiental

utilizando  marcadores  genotóxicos  e  reprodutivos  em  anfípodes  marinhos.  Os  objetivos

específicos foram:

• Otimizar e aplicar protocolos de genotoxicidade para avaliação de nanopartículas de

prata no anfípode tropical P. hawaiensis (Capítulo 1);

• Avaliar efeitos na reprodução do anfípode de zona temperada  E. marinus expostos a

ftalatos (Capítulo 2);

• Avaliação do estado reprodutivo de  E. marinus coletados  em regiões  consideradas

pristinas e impactadas (Capítulo 3).
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3 RESULTADOS

Os resultados  desta  tese  foram organizados  em três  capítulos  conforme descrito  a

seguir.  O  “Capítulo  I  –  Efeitos  genotóxicos  de  nanopartículas  de  prata  em um anfípode

marinho tropical exposto via alimentação” apresenta protocolos de ensaio cometa e ensaio de

micronúcleo  e  demais  anormalidades  nucleares  otimizados  para  anfípodes  marinhos  e

aplicados  após  exposição  dos  organismos a  nanopartículas  de prata  via  alimentação.  Este

trabalho  foi  submetido  à  Mutation  Research  –  Genetic  Toxicology  and  Environmental

Mutagenesis. 

O  “Capítulo  II  -  Avaliação  de  efeitos  reprodutivos  em  Echinogammarus  marinus

expostos a aditivos de plástico” avalia o efeito reprodutivo em anfípodes machos expostos a

dois ftalatos utilizados como aditivos de plástico. Esse trabalho foi desenvolvido durante o

período de estágio sob supervisão do Prof. Alex Ford na Universidade de Portsmouth. Os

resultados serão submetidos posteriormente em conjunto com a avaliação do comportamento

dos anfípodes em parceria com a aluna de doutorado Bidemi Green-Ojo.

O  “Capítulo  III  -  Relações  incomuns  entre  o  tamanho  e  a  contagem  de

espermatozóides em um anfípode marinho costeiro indicam uma deficiência reprodutiva por

agentes  tóxicos  desconhecidos”  compara  o  estado  reprodutivo  de  anfípodes  avaliados

imediatamente  após  a  coleta  em  diferentes  locais  do  Reino  Unido,  dentre  eles  áreas

consideradas pristinas, contaminadas e de preservação. Este trabalho foi publicado na Aquatic

Toxicology,  realizado sob supervisão do Prof. Alex Ford durante o estágio de pesquisa na

Universidade de Portsmouth e apresenta dados coletados por diferentes colaboradores. 
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Capítulo I 

Efeitos genotóxicos de nanopartículas de prata em um anfípode marinho

tropical exposto via alimentação

Botelho, M. T.1; Passos, M. J. de A. C. R.1; Trevizani, T. H.1; Figueira, R. C. L.1; Umbuzeiro, G. de

A.2; Gomes, V.1 

1Instituto Oceanográfico, Universidade de São Paulo, São Paulo, Brasil

2Faculdade de Tecnologia, Universidade de Campinas, Limeira, Brasil 

Submetido a Mutation Research – Genetic Toxicology and Environmental Mutagenesis
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Resumo

Nanopartículas de prata  (AgNP) são amplamente utilizadas  na indústria  e acabam por ser

descartadas no ambiente. Uma vez na água, estas nanopartículas tendem a agregar e depositar

no sedimento, onde muitos organismos se alimentam. Os anfípodes epibênticos e detritívoros

Parhyale hawaiensis estão globalmente distribuídos em zonas tropicais e são considerados um

modelo potencial para estudos ecotoxicológicos. O objetivo deste estudo foi avaliar os efeitos

genotóxicos de AgNP e sal de Ag neste organismo através da alimentação, uma vez que eles

vivem  e  se  alimentam  no  sedimento, onde  as  nanopartículas  tendem  a  se  acumular.  Os

anfípodes foram cultivados em laboratório e expostos a alimentação contendo AgNP e sal de

Ag.  A hemolinfa  foi  coletada para realizar  o  teste  de anormalidades  nucleares,  incluindo

micronúcleos,  e  o  ensaio  cometa.  Protocolos  de  ambas  as  técnicas  foram

desenvolvidos/otimizados para serem eficientemente aplicados  em invertebrados  marinhos.

Um aumento na frequência de micronúcleos, núcleos com  bolha e anormalidades totais foi

detectado em relação à concentração e  ao período de exposição em organismos expostos a

AgNP e sal de Ag em comparação  aos de condições controle. Nenhum dado ao DNA foi

detectado com aplicação do ensaio cometa, provavelmente devido a uma ação de crosslinking

da prata. As frequências de micronúcleos foram mais altas após 5 dias de exposição para sal

de Ag em comparação  com AgNP,  porém, após 13 dias,  as  frequências  de micronúcleos

foram semelhantes  para  ambas  as  formas  de  prata.  AgNP levou mais  tempo para  causar

efeitos mutagênicos provavelmente devido ao tempo necessário para liberação dos íons de

Ag, os responsáveis pelo efeito mutagênico. 
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1 Introdução

Nanopartículas  de  prata  (AgNP)  são  amplamente  utilizadas  para  diversos  fins,

inclusive como agentes anti-incrustantes, e possuem como destino final o ambiente estuarino

e marinho (RAMASUBBURAYAN et  al.,  2017;  SAM et  al.,  2015;  YANG et  al.,  2016).

AgNP apresenta as maiores taxas de comercialização entre as nanopartículas metálicas, o que

aumenta  sua  descarga  no meio  ambiente  (DUBEY et  al.,  2015).  AgNP pode aumentar  o

estresse  oxidativo  em  diversos organismos,  como  peixes  (MASSARSKY  et  al.,  2013),

nematodes (LIM et al., 2012), plantas aquáticas (JIANG et al., 2014) e crustáceos (AN et al.,

2019). Efeitos genotóxicos causados por AgNP já foram observados em Drosophila (DEMIR

et al., 2011), moluscos (ALE et al., 2019; GOMES et al., 2013), poliquetas (BUFFET et al.,

2014)  e  estudos  in  vitro utilizando peixe-zebra  (DUBEY  et  al.,  2015).  Poucos  estudos

avaliaram o efeito genotóxico de nanopartículas em invertebrados marinhos, e a maioria deles

avaliou danos  ao DNA em moluscos e  poliquetas  (BUFFET et  al.,  2014;  GOMES et al.,

2013).  A maioria  desses  estudos  utilizou  a  água  como estratégia  de  exposição,  porém a

tendência dessas partículas é de se acumular e depositar no sedimento (DE MARCHI et al.,

2019), onde os organismos bentônicos se alimentam. Estudos com exposições via alimentação

são ainda mais raros, mas apresentam resultados relevantes, como aumento do dano ao DNA

em Drosophila (DEMIR et al.,  2011) e aumento da concentração interna de prata em um

anfípode marinho (VANNUCI-SILVA et al., 2019).

Diversas técnicas podem ser utilizadas para avaliar a mutagenicidade e/ou danos ao

DNA, mas as mais comuns são o ensaio de micronúcleo e o ensaio cometa, respectivamente

(BOLOGNESI; HAYASHI, 2011; DIXON, 2002; GAJSKI et al., 2019). Muitos estudos de

campo  e  de  laboratório  analisaram  micronúcleos  em  invertebrados  marinhos,  como

mexilhões,  poliquetas,  gastrópodes  e  ouriços-do-mar  (BOLOGNESI;  HAYASHI,  2011;

UDROIU,  2007).  No  entanto,  nenhum  estudo  analisando  micronúcleos  em  crustáceos

marinhos,  incluindo  anfípodes,  foi  encontrado  na  literatura.  O  ensaio  cometa  pode  ser

utilizado em  diferentes  tipos  celulares e  para  detectar  diferentes  lesões  de  DNA,  como

quebras de fita simples e dupla, ligações cruzadas de DNA e oxidação de base de DNA, com

ligeiras alterações no protocolo (GAJSKI et al., 2019). A versão alcalina padrão é utilizada

para detectar quebras de fita simples e dupla de DNA e sítios alcalinos lábeis (COLLINS et

al., 2008), entretanto, este protocolo não é apropriado para detectar danos ao DNA causados

por agentes de ligação cruzada, uma vez que eles podem impedir fisicamente a migração dos

fragmentos de DNA (GAJSKI et al., 2019). Modificações no protocolo podem ser utilizadas

para identificar danos específicos, como a oxidação do DNA, por meio  da enzima hOGG1
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para identificar  adutos  e  nucleotídeos  oxidados,  e  a  ligações  cruzadas,  através  da  enzima

proteinase  K  para  a  distinção  entre  as  ligações  cruzadas  DNA-DNA  e  DNA-proteína

(GAJSKI et al., 2019; KLINGELFUS et al., 2019). Essas modificações são muito úteis para

identificar o modo de ação de um agente mutagênico. O ensaio cometa está bem estabelecido

para invertebrados  de água doce (LACAZE et  al.,  2010),  porém não existe  um protocolo

padronizado para hemócitos de invertebrados marinhos. LEE; STEINERT (2003) sugeriram o

uso de tampões com diferentes concentrações de sal para peixes e invertebrados marinhos,

devido à diferença na osmolaridade entre os organismos marinhos e de água doce. No entanto,

essa  recomendação  não  é  seguida  em todos  os  estudos,  o  que  aumenta  a  dificuldade  de

comparação dos resultados.

Os  anfípodes são  organismos  modelo  ideais  devido  ao  seu  ciclo  de  vida  curto  e

possibilidade de  manutenção  e  reprodução  em laboratório.  Eles  têm  sido  utilizados  com

sucesso em ecotoxicologia há uma década (PODLESIŃSKA; DĄBROWSKA, 2019) e são

componentes  essenciais  dos  ecossistemas  aquáticos,  pois  ocupam  vários  nichos  tróficos

(GLAZIER,  2014).  Parhyale  hawaiensis é  um  anfípode  com  distribuição  circuntropical,

facilmente  cultivado  em  laboratório  e  recentemente  utilizado  em  diversos estudos

ecotoxicológicos  (ARTAL  et  al.,  2018;  DIEHL  et  al.,  2021;  VACCHI  et  al.,  2019;

VANNUCI-SILVA et al., 2018, 2019). Esta espécie é um anfípode epibêntico, pois vive e se

alimenta associado ao substrato marinho e/ou acúmulos de algas/plantas em decomposição em

áreas  costeiras  (POOVACHIRANON;  BOTO;  DUKE,  1986).  No  meio  ambiente,  AgNP

tende a se acumular no sedimento, assim organismos bentônicos e epibênticos têm um maior

risco de exposição (POYNTON et al., 2013). Portanto,  P. hawaiensis exposto a alimentos

contendo AgNP é uma estratégia de teste interessante para verificar os efeitos  genotóxicos

dessas nanopartículas. 

O  objetivo  deste  estudo  foi  desenvolver/otimizar  protocolos  para  teste  de

micronúcleos e ensaio de cometa e aplicá-los para avaliar os efeitos genotóxicos de AgNP e

sal de Ag no anfípode marinho tropical Parhyale hawaiensis. 

2 Metodologia

2.1 Cultivo dos anfípodes

Os anfípodes utilizados nesse trabalho foram cultivados em laboratório de acordo com

ARTAL  et  al.  (2018).  Eles  foram  mantidos  em  recipientes  plásticos  com  pedras  como

substrato. As condições de cultivo foram: temperatura da água 24 ± 2°C, salinidade 30 ± 2,

aeração constante e fotoperíodo de 12h. Os organismos foram alimentados cinco vezes por
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semana com a ração comercial JBL Novo Fect®  (dados do fabricante: proteína 35%, cinzas

brutas 8%, fibra bruta 5% e gordura bruta 5%) e 50% da água era trocada uma vez por semana

para  manter  a  qualidade.  Uma  vez  por  mês,  a  água  e  os  recipientes  eram  trocados

completamente. Os indivíduos utilizados neste estudo tinham 10 meses de idade. 

2.2 Desenvolvimento/otimização das técnicas

2.2.1 Ensaio de micronúcleo e demais anormalidades nucleares

Para o preparo de cada lâmina, a hemolinfa de um indivíduo foi coletada com uma

agulha de capilar de vidro confeccionada manualmente inserida no segundo segmento dorsal e

colocada  em  um  vial com  20µL  de  água  do  mar  reconstituída gelada (Red  Sea  Salt®;

salinidade 30). A suspensão de hemócitos foi incubada em uma lâmina em câmara úmida por

15min. Em seguida, as lâminas foram enxaguadas duas vezes com água do mar reconstituída

e fixadas em  paraformoldeído 1:10 em água do mar  reconstituída por 10min. As lâminas

secas foram imersas em metanol por 10min e então coradas com Giemsa 10% por 20min.

Para análise, 500 células de cada lâmina foram contadas e classificadas como normais, com

micronúcleos, núcleos com bolhas e núcleos segmentados. A frequência das anormalidades

nucleares foi calculada considerando 1000 células para facilitar a comparação da literatura. 

Zinco,  na  forma  de Zn2+,  foi  utilizado  para  o  controle  positivo  do  ensaio  de

micronúcleos e demais anormalidades nucleares, por ser considerado um agente clastogênico

em diversos sistemas biológicos (MAJONE; BELTRAME; BRUNETTI, 1988; SHARMA;

TALUKDER, 1987). O controle positivo foi realizado em quatro experimentos independentes

(um com 4  indivíduos em cada condição e três com 6  indivíduos para cada condição), nos

quais os organismos foram expostos a Zn2+ (0,5mg/L; 1,0mg/L; 2,0mg/L e 4,0mg/L) por 48h.

A temperatura  da água foi  mantida  a  24 ± 0,5°C, a  salinidade  a  30 ± 1 e  a aeração  foi

constante.  As  lâminas  foram coradas  com Giemsa,  analisadas  e  coradas  com  laranja  de

acridina para comparação dos resultados. Embora o laranja de acridina seja um método mais

confiável, é mais  complicado de executar, já que as lâminas perdem a fluorescência com o

tempo. Após serem analisadas, as lâminas coradas com Giemsa foram imersas em metanol e

ácido acético (9:1) por 10min para remoção da coloração. Depois de secas, foram coradas

com laranja de acridina 0,1% em tampão de fosfato de Sorensen por 7,5min e imediatamente

analisadas em microscópio de fluorescência com luz de excitação azul e filtro de barreira

amarelo (G247). Esse procedimento foi realizado apenas no controle positivo, uma vez que

não foi observada diferença significativa entre as duas técnicas de coloração, sendo apenas o

Giemsa  utilizado  nas  demais  preparações  deste  trabalho.  Os  dados  foram analisados  por
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ANOVA  multifatorial seguida  pelo  Teste  de  Tukey  para  avaliar  os  efeitos  de  gênero,

concentração  e  técnica  de  coloração.  Os  resíduos  do  modelo  foram  testados  quanto  à

normalidade e homocedasticidade usando o teste de Shapiro-Wilk e o teste de Levene. Dados

sem  diferença  estatística  significativa  entre  machos e  fêmeas foram  agrupados  para

apresentação. 

2.2.2 Ensaio cometa

Um teste  preliminar foi realizado para definir as melhores condições para o ensaio

cometa. Água do mar reconstituída (SW: Red Sea Salt®; salinidade 30), tampão fosfato salino

(PBS: NaCl 0,14M, KCl 2,68mM, Na2HPO4.12H2O 10mM, KH2PO4 0,02M, pH 7,4) e tampão

salino de Kenny (KEN: NaCl 0,4M, KCl 9mM, K2HPO4 0,7mM, NaHCO3 2mM, pH 7,5)

foram testados para preservar as células após a extração e para preparar o gel de agarose de

baixo ponto de fusão. Como as células tinham maior viabilidade na água do mar reconstituída

(Anexo 1 - Tabela S1), ela também foi utilizada em combinação com os outros dois tampões.

As  condições  testadas  foram:  PBS para  preservação  das  células  e  preparação  do  gel  de

agarose;  KEN para  preservar  as  células  e  preparar  gel  de agarose;  SW para preservar  as

células e  PBS para preparar o gel de agarose; e  SW para preservar as células e  KEN para

preparar o gel de agarose. A combinação SW para preservar as células e KEN para preparar o

gel de agarose foi a melhor combinação dentre as testadas quando comparado o nível basal

(Anexo 1 - Figura S1) e a resposta in vitro a H2O2 (Anexo 1 - Figura S2). 

O  ensaio  cometa  foi  realizado  de  acordo  com  SINGH  et  al.  (1988)  com  as

modificações da otimização e a descrição da metodologia seguiu as orientações de MØLLER

et al. (2020). A hemolinfa de dois  indivíduos foi extraída com inserção de uma agulha de

capilar de vidro, confeccionada manualmente, no segundo segmento dorsal e armazenada em

um  vial com  20µL  de  água  do  mar  reconstituída  (Red  Sea  Salt®;  salinidade  30).

Imediatamente após a coleta, esta suspensão de células foi misturada em 120µL de agarose de

baixo ponto de fusão 1,0% preparada em tampão salino de Kenny e espalhada na superfície de

uma lâmina de vidro previamente revestida com agarose de ponto de fusão normal 1,5%

preparada em água destilada. Cada lâmina foi coberta com uma lamínula e mantida a 4ºC no

escuro por 20min até a solidificação do gel. Em seguida, a lamínula foi removida e as lâminas

foram imersas em uma solução de lise (NaCl 2,5M, EDTA 100M, Tris 10mM, Triton X-100

1%, DMSO 10%, pH 10) no escuro por 2h a 4°C. As lâminas foram enxaguadas com água

destilada resfriada e transferidas para a câmara  de eletroforese preenchida com tampão de

eletroforese  alcalino  (Na2EDTA  1mM,  NaOH  300mM,  pH  >  13)  por  5min  a  4°C  para
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unwiding do  DNA.  Na  mesma  temperatura,  foi  realizada  eletroforese  por  20min  a  20V

(0,71V/cm) e 250mA. Após a eletroforese, as lâminas foram lavadas 3 vezes com solução de

neutralização (Tris 0,4 M, pH 7,5) por 5min de cada vez e fixadas em etanol por 5min. Após a

secagem das lâminas, elas foram coradas com prata conforme método descrito por GARCÍA

et al. (2004). A porcentagem de DNA na cauda foi calculada para cem  nucleóides de cada

lâmina  utilizando CometScoreTM Versão  2.0  (TriTek  Corporation®).  A  viabilidade  das

amostras  foi  avaliada  pelo método de exclusão do azul  tripano em diferentes  organismos

expostos às mesmas condições. A viabilidade das células foi superior a 80% em todas as

amostras. 

O controle positivo da melhor condição para o ensaio cometa foi realizado de duas

formas:  in vitro e  in vivo. Para o controle positivo  in vitro, os hemócitos foram coletados,

incluídos nas lâminas e então expostos a H2O2 (2, 15, 30 e 60µM) por 30min. O controle

positivo in vivo foi realizado com exposição a metanossulfonato de metila, MMS (0, 20, 40 e

80 µmol/L), por 5 dias. O MMS foi dissolvido em água do mar reconstituída (Red Sea Salt®;

salinidade 30) para confeccionar uma solução estoque de 800µmol/L e a quantidade correta

da solução estoque foi adicionada a 500mL de água do mar artificial para preparar o meio de

exposição. Os anfípodes foram mantidos a 24 ± 0,5°C, salinidade de 30 ± 1, com aeração; a

água era renovada diariamente. Quatro experimentos independentes com 8 anfípodes em cada

concentração foram realizados. Os dados foram analisados por ANOVA  bifatorial seguida

pelo Teste de Tukey para avaliar os efeitos de gênero e concentração. Os resíduos do modelo

foram testados quanto à normalidade e homocedasticidade usando o teste de Shapiro-Wilk e o

teste de Levene. Dados sem diferença estatística significativa entre  machos e  fêmeas foram

agrupados para apresentação. 

2.3 Caracterização de AgNP e concentração de Ag no alimento

Pó  de  nanopartículas  de  prata  da  Sigma-Aldrich® (7440-22-4)  foi  utilizado  para

preparar a ração oferecida no experimento nas seguintes concentrações nominais: 250, 500 e

750mg/kg. O ingrediente básico da ração era JBL Novo Fect®. Soluções de AgNP/sal de Ag

(0,625mg/mL;  1,25mg/mL e  1,875mg/mL)  foram misturadas  com ração  JBL Novo Fect®

macerada para obter a concentração de Ag desejada por kg de ração. Primeiramente, 1,5g de

ração foi homogeneizada em 4,5mL da solução de prata correspondente. Em seguida, mais

13,5g de ração foram adicionados à mistura, que foi homogeneizada. Finalmente, 1,5mL de

solução de prata foi adicionado e a mistura foi homogeneizada novamente. Rolos de ração

foram feitos, cortados e secos em estufa a 50°C pernoite. 
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O tamanho de partícula e o potencial zeta das soluções de AgNP que foram misturadas

com a ração (0,625mg/mL; 1,25mg/mL e 1,875mg/mL) foram medidos. Três medidas foram

realizadas  para  cada  amostra  utilizando a  técnica  de  espalhamento  dinâmico  de  luz  no

equipamento Zetasizer Nano Zs90 da Malvern®. Um índice de refração de 0,135 e um índice

de  absorção  de  3,99  foram  considerados  para  nanopartículas  de  prata  a  632nm  (dados

fornecidos pelo fabricante do dispositivo). A concentração de prata no alimento foi analisada

seguindo o método de extração ácida (TREVIZANI et al., 2016). Uma amostra de 0,35g foi

digerida em 4mL de HNO3 e, após 6h, 1mL de H2O2 foi adicionado e deixado por 15h. Em

seguida,  as  amostras  foram  colocadas  em  um  bloco  digestor  a  90°C  por  3h.  Após  o

resfriamento, o volume foi ajustado para 35mL com água Milli-Q e filtrado para análise em

ICP-OES  (Plasma  Indutivamente  Acoplado  -  Espectrometria  de  Emissão  Óptica).  Cinco

repetições de cada concentração foram realizadas. 

2.4 Experimento de genotoxicidade da prata

Os organismos foram expostos a AgNP e sal de Ag (AgNO3) via alimentação nas

concentrações nominais expressas em prata:  250, 500 e 750mg Ag/kg. Dois experimentos

independentes com oito indivíduos para cada condição foram realizados para o ensaio cometa

e três experimentos independentes com seis  indivíduos para cada condição foram realizados

para o ensaio do micronúcleo. As metodologias do ensaio cometa e de micronúcleo utilizadas

foram descritas  previamente  na  sessão  de  otimização  das  técnicas.  Os  organismos  foram

mantidos em recipientes plásticos preenchidos com 200mL de água do mar reconstituída (Red

Sea Salt, salinidade 30) e coral triturado como substrato. Eles foram alimentados com comida

contendo prata  em  dias  alternados  e  a  água  foi  completamente  renovada 2h após  a

alimentação para garantir que a exposição seria apenas através da alimentação. A temperatura

da água foi mantida a 24,0 ± 0,5°C, a salinidade a 30 ± 1 e a água foi aerada continuamente.

A hemolinfa de diferentes anfípodes foi coletada após diferentes períodos de exposição, sendo

após 5, 9, 13, 16 e 20 dias de exposição a AgNP e após 5, 13 e 20 dias de exposição a sal de

Ag. Dados sem diferença estatística significativa entre machos e fêmeas foram agrupados para

apresentação.

2.5 Análise estatística

Os dados da exposição à prata foram analisados por ANOVA bifatorial seguido pelo

Teste de Tukey para avaliar os efeitos  do período de exposição e concentração de prata. A

exposição à prata também foi analisada por ANOVA unifatorial seguida pelo Teste de Tukey
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para avaliar as diferenças entre as concentrações no mesmo período de exposição. Dados sem

diferença entre  machos e fêmeas foram agrupados. Os resíduos do modelo foram testados

quanto  à  normalidade  e  homocedasticidade  usando  o  teste  de  Shapiro-Wilk  e  o  teste  de

Levene.  Os  resíduos  não  tiveram  distribuição  normal  em  algumas  condições,  mas  suas

variâncias foram homogêneas. Apesar da distribuição não normal, a ANOVA foi usada, pois

permanece um teste robusto em distribuições não normais (GLASS; PECKHAM; SANDERS,

1972; LIX; KESELMAN; KESELMAN, 1996). A comparação da forma de prata foi realizada

usando um teste T em dados de 500mg/kg em 5 dias e 13 dias para comparar a frequência de

micronúcleos  e  a  concentração  interna  de  prata  observada  por  VANNUCI-SILVA  et  al.

(2019). Valores de p inferiores a 0,05 foram considerados significativos.

3 Resultados

3.1 Desenvolvimento/otimização das técnicas

3.1.1 Ensaio de micronúcleo e demais anormalidades nucleares

A exposição ao zinco via água foi utilizada como controle positivo e uma resposta

clara  à  concentração  foi  observada  (p  <  0,001 para  micronúcleos,  núcleos  com bolhas  e

anormalidades totais) (Figura 1). Duas técnicas de coloração comumente utilizadas no ensaio

de  micronúcleos,  um corante  clássico  (Giemsa)  e  um corante  fluorescente  (laranja  de

acridina), forneceram resultados semelhantes (p > 0,05 em todas as anormalidades testadas) e

adequados.  As respostas  dos diferentes  gêneros na frequência  de anormalidades  nucleares

também foram avaliadas e não foram observadas diferenças significativas (p > 0,05 em todas

as anormalidades testadas). 
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3.1.2 Ensaio cometa

Diferentes condições para realizar o ensaio cometa foram avaliadas e os resultados

estão apresentados no Anexo I. Água do mar reconstituída foi o melhor tampão para preservar

hemócitos com viabilidade significativamente maior (Anexo I, Tabela A1). O ensaio cometa

com água do mar  reconstituída para preservar as células e a solução salina de Kenny para

preparar o gel de agarose de baixo ponto de fusão mostrou danos significativamente menores

no controle negativo (Anexo I, Figura A1) e uma melhor resposta em relação ao aumento da

concentração dos agentes genotóxicos de referência (Anexo  I, Figura  A2). Experimentos  in

vitro e  in  vivo como  controles  positivos  (H2O2 e  MMS)  forneceram  dose-respostas

satisfatórias  (Figura  2)  e,  quando  os  resultados  dos  diferentes gênero  foram comparadas,

nenhuma diferença significativa foi observada (p > 0,05). 
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3.2 Caracterização de AgNP e concentração de Ag no alimento

O potencial  zeta das soluções de AgNP (0,625mg/mL; 1,25mg/mL e 1,875mg/mL)

foram -24,6 ± 6,6, -26,5 ± 8,9 e -28,4 ± 3,1mV. O módulo do potencial zeta entre 20-30mV

indica que as soluções são moderadamente estáveis (PATEL; AGRAWAL, 2011). O tamanho

médio das nanopartículas de prata para soluções de AgNP foi de 122,7, 131,1 e 111,1nm,

respectivamente.  As  concentrações  nominais  de  prata  de  250,  500  e  750mg/kg

corresponderam a 155,82 ± 37,67, 299,21 ± 40,16 e 346,89 ± 53,75mg/kg, respectivamente.

 

3.3 Experimento de genotoxicidade da prata

Aumentos significativos nas frequências de micronúcleos  (p < 0,001),  núcleos com

bolha (p < 0,001) e anormalidades totais  (p < 0,001) foram observados  após exposição a

AgNP e sal de Ag em comparação ao controle (Figuras  3 e 4). Nenhum efeito genotóxico

significativo foi detectado utilizando o ensaio cometa para AgNP e sal de Ag (p = 0,932 para

AgNP e p = 0,155 para sal de Ag) (Tabela 1). 
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Diferentes respostas em relação ao tempo de exposição foram observadas ao comparar

AgNP e sal de Ag. Frequências de micronúcleos mais altas foram observadas para sal de Ag

(8,44  ±  4,96  ‰)  em  comparação  a AgNP  (2,70  ±  3,15  ‰)  no  dia  5,  mas  frequências

semelhantes foram observadas no dia 13 (7,18 ± 4,53 ‰, 8,25 ± 4,67 ‰, respectivamente)

para concentração nominal de 500mg/kg (Figuras 4 e 5).

Tabela 1: %DNA na cauda de anfípodes Parhyale hawaiensis expostos a nanopartículas (AgNP) e sal (AgNO3)

de prata via alimentação por diferentes períodos.

Tempo de

exposição
Condição

AgNP Sal de Ag

Média Erro padrão Média Erro padrão

5 dias

Controle 13,75 0,83 16,4 2,70

250mg/kg 12,69 0,93 18,11 2,66

500mg/kg 12,47 0,33 16,66 1,95

750mg/kg 13,21 0,52 15,87 1,83

9 dias

Controle 12,13 0,82  -  -

250mg/kg 12,36 0,77  -  -

500mg/kg 14,36 1,484  -  -

750mg/kg 14,76 1,34  -  -

13 dias

Controle 11,93 1,77 18,68 0,72

250mg/kg 12,26 0,89 20,46 1,38

500mg/kg 13,24 1,01 20,91 1,11

750mg/kg 11,61 0,64 17,25 1,43

16 dias

Controle 13,62 1,55  -  -

250mg/kg 13,33 1,75  -  -

500mg/kg 11,40 0,90  -  -

750mg/kg 12,69 0,90  -  -

20 dias

Controle 11,74 0,37 18,13 0,82

250mg/kg 13,36 1,37 20,08 1,22

500mg/kg 11,84 0,64 17,83 0,83

750mg/kg 12,69 1,14 16,47 1,30
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4 Discussão

P. hawaiensis como organismo modelo  para ecotoxicologia  tem muitas  vantagens,

como  ser  amplamente  distribuído  em  áreas  tropicais  marinhas.  Em  genotoxicologia,  as

avaliações  podem  ser  realizadas  em  invertebrados  aquáticos  coletados  em  campo,  para

monitorar  a  qualidade  ambiental,  ou  em  organismos  cultivados  em  laboratório,  para

avaliações de genotoxicidade de agentes químicos e amostras ambientais. Diferentes técnicas

podem ser aplicadas e as mais comumente utilizadas são o teste do micronúcleo e o ensaio

cometa. Os protocolos para ensaio de micronúcleos encontrados na literatura são descritos

principalmente  para  vertebrados  marinhos  e  Giemsa  é  a  coloração  mais  recomendada

(MAJONE; BELTRAME; BRUNETTI, 1988). Porém, como P. hawaiensis possui hemócitos

granulados,  corantes  não  específicos  para  DNA,  como  Giemsa,  podem  ocasionar  uma

coloração inespecífica,  levando  a  falsos  positivos.  Portanto,  uma  opção  seria  utilizar  um

corante específico para DNA, como laranja de acridina (HAYASHI; SOFUNI; ISHIDATE,

1983). Porém, nas lâminas de micronúcleo de P. hawaiensis não foram observadas diferenças

significativas  entre esses  dois corantes,  portanto,  Giemsa  é  a  melhor  opção por  fornecer

preparações permanentes (MAJONE; BELTRAME; BRUNETTI, 1988). Protocolos para o

ensaio  cometa  estão  disponíveis  para  invertebrados  aquáticos,  mas  principalmente  para

organismos  de água doce.  Como  P.  hawaiensis é  um invertebrado  marinho,  isso  poderia

exigir diferentes condições de osmolaridade durante a preservação de hemócitos e/ou inclusão

dos mesmos no gel de agarose. Nossos resultados indicaram que a melhor condição para este

ensaio foi utilizar água do mar  reconstituída para preservar as células e  tampão salino de

Kenny para a preparação do gel de agarose (Anexo I).

AgNP e sal de Ag aumentaram as frequências de micronúcleos, núcleos com bolhas e

anormalidades totais em P. hawaiensis nas diferentes concentrações e tempos de exposição

testados, corroborando com os resultados obtidos para células humanas (LI et al.,  2017) e

moluscos (Mytillus  galloprovincialis)  (ALE et al.,  2019). No entanto,  danos ao DNA não

foram observados em nossos experimentos, tanto para AgNP quanto para sal de Ag, quando a

versão padrão do ensaio cometa alcalino foi aplicada. Resultados contraditórios quando este

ensaio é aplicado foram observados na literatura. Nenhum efeito genotóxico foi relatado em

moluscos expostos a AgNP e sal de Ag via sedimento, apesar de uma bioacumulação de prata

neles ter  sido  observada  (DAI  et  al.,  2013).  Em  poliquetas  expostos  a  sedimentos

contaminados com diferentes formas de Ag, as nanopartículas foram mais genotóxicas do que

os  íons  de  prata  (CONG  et  al.,  2011).  Danos  no  DNA  após  exposição  a  AgNP  foram

observados  em  moluscos Mytilus  galloprovincialis (GOMES  et  al.,  2013),  Scrobicularia
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plano e poliquetas Hediste diversicolor (BUFFET et al., 2014). Recentemente, um estudo in

vitro em uma linhagem celular de peixes (RTG-2) observou que apenas a versão padrão do

ensaio cometa alcalino pode não ser suficiente para prever a genotoxicidade de AgNP, já que

esses  autores  observaram  um  aumento  na  resposta  do  cometa  apenas  quando  versões

modificadas do ensaio,  como para detectar  dano oxidativo (hOGG1) e  ligação cruzada de

DNA (proteinase K),  foram aplicadas  (KLINGELFUS et al.,  2019).  Talvez se tivéssemos

aplicado  esses  protocolos  alternativos,  teríamos  detectado  danos  ao  DNA  em  nossos

experimentos.  Mais  estudos  com  P.  hawaiensis devem ser  realizados  para  elucidar  essa

hipótese.

AgNP provavelmente é absorvida pelos organismos aquáticos como partículas e, uma

vez que essas partículas entram nas células, liberam gradualmente íons de Ag que exercem

toxicidade (ARCE FUNCK et al., 2013; POYNTON et al., 2012). AgNP também pode ser

ionizada  em  fluidos  corporais  ou  nos  intestinos  (HOU  et  al.,  2017).  O  excesso  de  íons

costuma estar associado a um aumento no estresse oxidativo do corpo, que pode desencadear

a genotoxicidade.  Acredita-se que, uma vez que o íon de Ag esteja dentro de organismos

aquáticos, ele pode ser distribuído de forma diferente entre os tecidos causando toxicidade, já

que ele é considerado um potente agente tóxico devido ao seu efeito inibidor sobre enzimas

(BIANCHINI et al., 2005). Em crustáceos marinhos, o íon de Ag induziu diversas alterações

nas concentrações de íons nos tecidos e intracelulares (BIANCHINI et al., 2005). 

VANNUCI-SILVA et al. (2019) mediram a concentração total de Ag na hemolinfa de

P.  hawaiensis exposto a  AgNP e  sal  de  Ag  via alimentação  após  7,  14  e  28  dias.  Eles

encontraram, em todos os  tempos, concentrações  mais altas  de prata  total  em organismos

alimentados  com AgNP em comparação com sal de Ag. Esses autores especularam que a

maior  concentração  de  prata  total  após  AgNP era  devido  à  absorção  das  partículas  pelo

intestino  e  sua  distribuição  na  hemolinfa.  Como  os  autores mediram  a  prata  total,

provavelmente  a  forma  Ag0,  presente  em AgNP,  foi  detectada  junto  com os  íons  de  Ag

liberados.  Como  nossos  experimentos  foram  realizados  em  condições  semelhantes,

comparamos as respostas das concentrações internas de prata total obtidas por VANNUCI-

SILVA et al. (2019) em 7 e 14 dias com a frequência de micronúcleos observada em nosso

estudo  em  indivíduos alimentados  com  ração  contendo 500mg/kg  (concentração  medida

equivalente ao trabalho) por 5 e 13 dias (Figura 5). A resposta observada na frequência dos

micronúcleos foi menor após uma semana de exposição a AgNP em comparação a sal de Ag,

apesar  de  concentrações  mais  elevadas  de  prata  total  na  hemolinfa.  A  frequência  de

micronúcleos  do  tratamento  com AgNP aumentou após  a  segunda  semana  de  exposição,
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ficando semelhante às respostas obtidas para sal de Ag. Nossa hipótese é que o íon Ag é o

agente  mutagênico  em  ambos  os  tratamentos,  pois  na  forma  de  sal,  esses íons  são

imediatamente  liberados,  causando  um efeito  mutagênico que  pode  ser  observado

precocemente (Figura  5).  Porém, no caso de AgNP, os íons são liberados gradativamente,

explicando o retardo da resposta mutagênica (Figura 5).

Neste estudo, os protocolos dos ensaios do cometa e de micronúcleo foram otimizados

para um anfípode marinho tropical, como P. hawaiensis, o que foi confirmado por  diversos

experimentos utilizando controles positivos. Nosso estudo mostra que tanto AgNP quanto sal

de  Ag  causam um efeito  mutagênico  medido  por  meio  de micronúcleos,  porém não  foi

detectada genotoxicidade causada por eles quando a versão padrão do ensaio cometa alcalino
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foi aplicada. AgNP leva mais tempo para exercer seu efeito mutagênico no anfípode marinho

tropical  P. hawaiensis exposto via alimentação em comparação a sal de Ag. Nosso estudo

confirma Parhyale hawaiensis como um bom modelo em ecogenotoxicologia. 
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Anexo I
Tabela A1: Viabilidade de hemócitos de Parhyale hawaiensis preservados em água do mar artificial, tampão de

Kenny e tampão de fosfato salino (n = 6 organismos). 

Solução Viabilidade (%) Erro padrão

Água do mar reconstituída 98,84 0,16

Tampão salino de Kenny 82,98 2,68

Tampão fosfato salino 88,11 0,80

Figura  A1:  Níveis  basais do  ensaio  cometa  realizado  em  hemócitos  de  Parhyale  hawaiensis.  PBS+PBS,

KEN+KEN representam o ensaio cometa realizado com o mesmo tampão para preservar as células e preparar o

gel de agarose de baixo ponto de fusão (tampão fosfato salino e tampão salino de Kenny, respectivamente).

SW+PBS  e  SW+KEN  representam  o  ensaio  cometa  realizado  utilizando água  do  mar  reconstituída para

preservar as células e tampão fosfato salino ou tampão salino de Kenny para preparar o gel de agarose de baixo

ponto  de  fusão.  %DNA  na  cauda  está apresentada  como média  ±  erro  padrão  e  letras  diferentes  indicam

diferenças estatísticas significativas (n = 16 lâminas). 
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Figura  A2:  Controle  positivo  in  vitro do  ensaio  cometa  realizado  com hemócitos  de  Parhyale  hawaiensis

expostos a H2O2. O ensaio foi realizado nas seguintes condições: A: tampão fosfato salino para preservação das

células e preparação do gel de agarose; B: água do mar  reconstituída para preservação das células e tampão

fosfato salino para preparação do gel de agarose; C: tampão salino de Kenny para preservar as células e preparar

gel de agarose; D: água do mar reconstituída para preservar as células e tampão salino de Kenny para preparar o

gel  de  agarose.  %DNA  na  cauda  está apresentada  como  média  ±  erro  padrão  e  letras  diferentes  indicam

diferenças estatísticas significativas entre cada condição (n = 6 lâminas para cada concentração). 
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Resumo

O plástico como lixo marinho vem se destacando como um importante poluente ambiental há

alguns  anos,  porém pouca  atenção  tem sido  dada  a  compostos  que  podem ser  liberados

quando  o  plástico  atinge  o  ambiente  marinho.  Ésteres  ftálicos,  que  são  utilizados  como

aditivos de plástico e migram facilmente para o ambiente aquático, devido à ausência de uma

ligação química entre os dois, vêm chamando a atenção de especialistas por causa da sua alta

toxicidade e potencial de ação como disruptor endócrino, mesmo em baixas concentrações.

Os  anfípodes  são  um grupo de  invertebrados  com grande importância  para  a  estrutura  e

funcionamento  das  comunidades  costeiras,  além de  serem bons  modelos  para  estudos  de

ecotoxicologia.  Neste  estudo,  foram  avaliados  os  efeitos  dos  ftalatos  mais  utilizados  na

confecção de plásticos, di-(2-etilexil) ftalato (DEHP) e o dibutil ftalato (DBP), na reprodução

de anfípodes machos Echinogammarus marinus. Para isso, os anfípodes foram expostos em

laboratório a diferentes concentrações (0; 0,5; 5; 50; 500; 5000µg/L) de DEHP e DBP por 14

dias, sendo utilizados 15 indivíduos para cada condição. Ao final do período de exposição, os

testículos foram removidos para a contagem dos espermatozóides. Durante o experimento, a

mortalidade  e  a  muda  foram  contabilizadas  diariamente.  DBP  apresentou  uma  maior

mortalidade que DEHP, principalmente nas concentrações mais altas 500 e 5000µg/L. Com

relação  à  muda,  DEHP  apresentou  um  maior  potencial  para  alterar  esse  processo,

apresentando uma indução significativa da muda em duas concentrações (5 e 500µg/L); já

com DBP  poucos  organismos  realizaram  mudas.  Em  relação  à  reprodução,  houve  uma

diminuição  significativa  na  contagem  dos  espermatozóides  de  anfípodes  expostos  a

concentrações mais altas de DBP (50 e 500µg/L), já com DEHP não foi observado um efeito

significativo.  Ftalatos  utilizados  como  aditivos  de  plástico,  como  DBP  e  DEHP,  são

potenciais  fontes  de  impactos  para  organismos  marinhos  e  precisam  ser  mais  bem

monitorados no ambiente.  Neste estudo foi observada uma alta mortalidade e alteração de

marcadores  reprodutivos,  que  podem levar  a  impactos  populacionais,  após  exposição  dos

anfípodes a DBP e também uma alteração no processo de muda dos anfípodes expostos a

DEHP  em  concentrações  ambientalmente  relevantes,  destacando  a  importância  de

monitoramento desses compostos que já se encontram no ambiente. 
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1 Introdução

Plásticos são amplamente utilizados no mundo atual em diversos setores, com mais de

dez milhões de toneladas deste material sendo descartadas e entrando no ecossistema marinho

todos os anos (LI et al., 2020). Dentre os diversos impactos que o descarte de plástico pode

causar no ambiente, estão os efeitos adversos dos aditivos de plástico, como plastificantes,

retardantes de chama e antioxidantes. Os ésteres ftálicos são parte do grupo dos plastificantes

e recentemente têm chamado a atenção da comunidade científica,  devido ao seu potencial

impacto  no  ambiente  e  na  saúde  pública  (QIAN  et  al.,  2020).  Esses  compostos  são

adicionados  ao  plástico  com  o  objetivo  de  aumentar  sua  plasticidade,  maleabilidade  e

flexibilidade,  estando  presentes  em  revestimentos  de  parede,  cosméticos,  dispositivos

médicos,  materiais  de  embalagem  de  alimentos,  recipientes  de  água,  aparelhos,  luvas  e

brinquedos infantis (QIAN et al., 2020; XU et al., 2020).

Ftalatos  de  plástico  são  conhecidos  por  suas  propriedades  de  disrupção  endócrina

mesmo em baixas  concentrações,  podendo  ocasionar  problemas  na  reprodução,  incluindo

danos  aos espermatozóides,  puberdade  prematura  nas  fêmeas,  anomalias  no  sistema

reprodutivo e infertilidade (GAO et al., 2018; SUN et al., 2020). Eles também ocasionaram

anomalias de desenvolvimento, como escoliose congênita, enrolamento intestinal incompleto,

más formações cardíacas e oculares (QIAN et al., 2020) e alterações no comportamento (XU

et al., 2020). Em organismos aquáticos, efeitos adversos no crescimento, reprodução e danos

fisiológicos foram observados (LI et al.,  2020). Além disso, esses compostos possuem um

potencial carcinogênico e natureza teratogênica, mutagênica e hepatotóxica (SUN et al., 2020;

YU et al., 2020).

Os ftalatos podem entrar no ecossistema aquático por meio de descarte impróprio de

resíduos sólidos, descartes de indústrias e vazamento de plásticos PVC (PALUSELLI et al.,

2019;  PU et  al.,  2020).  Um dos  principais  problemas  dos  ftalatos  é  que,  por  não  serem

quimicamente ligados ao plástico, eles podem ser facilmente liberados em água ou solo, já

sendo encontrados  em outros  ambientes,  como lodo,  poeira  e  ar  (QIAN et  al.,  2020).  A

ligação entre os plásticos e os ftalatos é normalmente por pontes de hidrogênio ou força de

van der Waals, por isso eles conseguem migrar facilmente para o ambiente (LI et al., 2020).

Ao entrarem no ambiente aquático,  os ftalatos são suscetíveis  à hidrólise,  porém a baixas

taxas (SHEN et al., 2019); como exemplo, a meia vida de foto-oxidação na água do dibutil

ftalato (DBP) é de 144 dias e sua meia vida de biodegradação em águas superficiais naturais é

de 1 a 14 dias (SHEN et al., 2019). Além disso, alguns ftalatos, como DBP, são conhecidos
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por  sua  estrutura  química  estável,  de cadeia  longa e  dificilmente  destruídos  por  métodos

convencionais, aumentando a chance de contaminação ambiental (YU et al., 2020).

Di-(2-etilexil)  ftalato (DEHP) e o dibutil ftalato (DBP) estão entre os ftalatos mais

utilizados  na confecção  do plástico.  Esses  dois  compostos  predominam dentre  os  ftalatos

encontrados em resíduos domésticos e lixiviados de aterro e sedimento (QIAN et al., 2020).

Devido  a  alta  toxicidade  desses  compostos,  importantes  agências  reguladoras,  como

Environmental  Protection  Agency  (EPA)  nos  Estados  Unidos  e  State  Environmental

Protection Administration (SEPA) na China, já os classificaram como poluentes ambientais

prioritários (PU et al., 2020; SUN et al., 2020).

Por serem disruptores endócrinos,  diversos ftalatos,  como DBP e DEHP, já foram

relacionados  a efeitos  adversos  na  reprodução  de  organismos  aquáticos  (SRUTHI;

RAIBEEMOL; CHITRA, 2020; YE et al., 2014). Avaliações de diferentes características dos

espermatozóides,  como  sua  quantidade,  são  boas  variáveis  para  avaliar  o  impacto  que

diferentes compostos podem causar  nos processos reprodutivos (HARLIOĞLU; FARHADI;

GÜR,  2018).  Os  efeitos  de  DEHP  e  DBP  na  reprodução  de  anfípodes  ainda  não  são

completamente conhecidos, apesar de já existirem estudos demonstrando que esses compostos

afetam o comportamento (THURÉN; WOIN, 1991),  atividade  enzimática e histologia  das

brânquias (YILDIRIM; AK; SAMASAS, 2021). Estudos com contagem de espermatozóides

são importantes para avaliar possíveis impactos futuros nas populações. Baixas contagens de

espermatozóides foram associadas com uma diminuição do número de ovos fertilizados e,

consequentemente, menores ninhadas (DUNN et al., 2006), indicando um potencial impacto

nas populações a longo prazo. Além disso, estudos de modelagem indicaram que reduções no

número  de  espermatozóides  abaixo  de  certos  níveis  podem  impactar  a  densidade  da

população, podendo levá-la ao colapso (FORD; MARTINS; DUNN, 2012). 

Anfípodes são considerados bons candidatos como organismos modelo e estão sendo

utilizados  com sucesso  na  ecotoxicologia  por  décadas  (PODLESIŃSKA; DĄBROWSKA,

2019).  Esse  grupo é  essencial  na  estrutura  do  ecossistema  aquático,  ocupando  diferentes

níveis  tróficos  e  servindo  como  alimentos  para  peixes  e  aves  (GLAZIER,  2014).

Echinogammarus  marinus,  uma espécie  bastante  abundante  em comunidades  costeiras  do

noroeste do Oceano Atlântico, tem uma grande importância na estrutura e funcionamento das

comunidades do entremarés, sendo um predador ativo para outros invertebrados e também

uma importante presa para aves pernaltas (MARTINS; LEITE; CONSTANTINO, 2014). Esta

espécie é também bastante utilizada em estudos de ecotoxicologia (BOSSUS et al.,  2014;

VANNUCI-SILVA et al., 2019; YANG; KILLE; FORD, 2008).
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O objetivo deste trabalho foi investigar possíveis efeitos dos ftalatos mais utilizados

como aditivos de plástico (DEHP e DBP) na reprodução de anfípodes machos  E. marinus.

Para quantificação dos efeitos, foi utilizada a contagem de espermatozóides após a exposição

a diferentes concentrações dos compostos por 14 dias.

2 Metodologia

Exemplares  de  E.  marinus foram coletados  manualmente  na  região  entremarés  de

Langstone Harbour, Inglaterra (50,789624 e -1,042419), durante a maré baixa. Os organismos

foram transportados para o laboratório em baldes contendo água do mar do local de coleta. No

laboratório, machos e fêmeas foram diferenciados em estereomicroscópio pela observação de

gnatopódes proporcionalmente maiores nos machos e diferenças na estrutura das cerdas do

télson:  os  machos  possuem uma cobertura  fina  de cerdas  por  todo o télson,  enquanto  as

fêmeas  possuem uma menor  quantidade  de cerdas  que se distribui  agregada em tufos.  A

presença de parasitas internos  (trematódeos)  também foi avaliada ao estereomicroscópio e

anfípodes  parasitados  foram  descartados.  Os  machos  foram  separados  e  aclimatados  em

incubadora a 10ºC, 24h no escuro e água do mar reconstituída (salinidade 33) com aeração

constante  por  2  semanas  antes  do experimento  (KOHLER et  al.,  2018).  Pedaços  de alga

Ascophyllum nodosum foram adicionados no recipiente para serem utilizados como substrato

e alimento (MARTINS; LEITE; CONSTANTINO, 2014).

Após o período de aclimatação, os machos foram expostos individualmente por duas

semanas às seguintes concentrações nominais de DEHP e DBP em água do mar reconstituída:

0; 0,5; 5;  50; 500; 5000µg/L.  Essas concentrações  foram escolhidas  baseadas em estudos

prévios  das  concentrações  no ambiente  e exposições  de laboratório  (ENVIRONMENTAL

AGENCY,  2021;  JUNG  et  al.,  2020;  THURÉN;  WOIN,  1991). As  soluções  de  cada

concentração foram obtidas a partir de uma diluição em série da solução estoque de 5mg/L do

composto  em água  do  mar  reconstituída.  Em cada  condição  experimental,  15  indivíduos

foram utilizados. Durante o experimento, trocas de água foram realizadas a cada 3 dias para

garantir que os níveis de concentração do composto permanecessem estáveis e que a água

estivesse oxigenada. As condições de temperatura, salinidade e fotoperíodo foram as mesmas

do período de aclimatação. Mortalidade e muda foram observadas diariamente.

Ao final das duas semanas de exposição, os organismos foram anestesiados por alguns

segundos até pararem de se mover em solução de óleo de cravo para dissecção. Esta solução

de óleo de cravo foi preparada a partir de uma alíquota de 80µL da solução estoque diluída

em 25mL de água do mar; a solução estoque era composta de 3,7mL de óleo de cravo 100%
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em  16,6mL  de  álcool  100%.  Os  organismos  foram,  então,  pesados  e  dissecados  em

esteromicroscópio para a remoção dos testículos. Primeiramente, a extremidade posterior do

corpo foi  fixada com uma pinça e a cabeça juntamente com todo o trato digestório foram

removidos puxando-se lentamente com outra pinça. Em seguida, o organismo foi posicionado

com a parte ventral  para cima e um corte foi realizado da parte anterior para a posterior,

tornando possível, com auxílio de uma pinça fina, abrir o corpo do organismo e observar seu

interior. Os testículos foram então visualizados nos dois lados na região do central do corpo,

eles possuem uma coloração branca brilhante quando estão cheios de espermatozoides (Figura

1).
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Após a dissecção, os testículos foram colocados em uma lâmina de vidro côncava com

30µL de PBS e, com o auxílio de pinças finas, os testículos foram dilacerados para liberar os

espermatozóides. Essa suspensão foi transferida para um vial com 30µL de PBS previamente

pesado. O  vial foi homogeneizado e, novamente, pesado para estimar o volume da solução

final de espermatozóides, sendo assumido que a densidade da solução é igual à densidade da

água  (1g/mL)  (YANG,  2011).  Os  vials foram  armazenados  no  gelo  até  o  final  das

dissecações. A suspensão celular foi então colocada em câmara de Neubauer para a contagem

de espermatozóides. Foram contadas 3 câmaras para cada indivíduo e, em cada câmara, foram

escolhidos aleatoriamente 3 quadrantes para computar o número de células. Uma média da

contagem das três réplicas foi realizada para calcular o número de espermatozóides contados

de  cada  organismo  e  o  número  total  de  espermatozóides  por  organismo  foi  calculado

multiplicando a contagem pelo volume total da suspensão celular (YANG; KILLE; FORD,

2008).

Os  dados  da  contagem  de  espermatozóides  estão  apresentados  de  duas  maneiras

diferentes: transformados pela raiz quarta ou divididos pelo peso do organismo. Duas análises

estatísticas  foram  realizadas,  ANCOVA  com  os  dados  transformados  pela  raiz  quarta  e

ANOVA para os dados divididos pelo peso. Resíduos foram analisados quanto à normalidade

pelo Teste de Shapiro-Wilk e homogeneidade de variâncias pelo Teste de Levene, eles não

apresentaram  uma  distribuição  normal,  porém  eram  homogêneos  quanto  à  variância.

ANCOVA e ANOVA são testes robustos em distribuições não normais com homogeneidade

de variâncias (GLASS; PECKHAM; SANDERS, 1972; RHEINHEIMER; PENFIELD, 2001).

Na ANCOVA, o peso do organismo foi utilizado como covariável para avaliar o efeito das

concentrações na contagem de espermatozóides transformada pela raiz quarta. Na ANOVA

com  a  contagem  de  espermatozóides  normalizada  pelo  peso,  foi  avaliado  o  efeito  das

diferentes  concentrações  de  DEHP  e  DBP.  As  mudas,  nas  diferentes  concentrações  do

experimento,  foram  comparadas  utilizando  o  modelo  binário  logístico  de  regressão  e  a

mortalidade  cumulativa  foi  comparada  com o controle  utilizando o teste  de Kolmogorov-

Smirnov.

3 Resultados e discussão

Recentemente,  os  ftalatos  utilizados  como  aditivos  de  plástico têm  recebido  uma

maior  atenção da comunidade científica e também das agências  ambientais  dos governos,

devido ao seu potencial impacto ambiental. Em 2012, a Environmental Protection Agency dos

Estados  Unidos lançou um plano de ação na tentativa  de regulamentar  o  uso e gerenciar
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possíveis  impactos  ambientais  dos  ftalatos  (USEPA,  2012).  A partir  de  2008,  a  Agência

Ambiental  do Reino Unido incluiu análises de DEHP no monitoramento de determinados

pontos de coleta e, a partir de 2016, áreas estuarinas e marinhas foram incluídas entre esses

pontos. Áreas de drenagem superficial apresentaram as concentrações mais altas de DEHP

(com valores muito altos,  ultrapassando 600µg/L) em relação a outros tipos de ambientes

avaliados  (Figura  2A).  Em  áreas  classificadas  como  marinhas,  as  concentrações  foram

constantemente baixas (Figura 2B), porém, em áreas estuarinas, essas concentrações foram

um pouco mais elevadas e há pontos no estuário do Rio Severn na fronteira entre a Inglaterra

e o País de Gales, próximo a Bristol e Cardiff, com concentrações em torno de 5 e 8µg/L

(Figura 2C). A escolha das concentrações do experimento foram baseadas nas concentrações

de áreas do Reino Unido, por ser o local onde os organismos utilizados foram coletados. No

Brasil,  a  Resolução  CONAMA  420/2009  foi  alterada  em  2013  para  regulamentar  as

concentrações  máximas  permitidas  de  DEHP  e  DBP  em  solos  e  águas  subterrâneas

(CONAMA, 2013).
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Após a exposição, foi observada mortalidade apenas em anfípodes expostos a DBP

(Tabela 1). Todos os indivíduos expostos à concentração mais alta de DBP (5000µg/L) foram

encontrados mortos em até 6 dias de exposição e 60% dos organismos expostos a segunda

concentração mais alta (500µg/L) morreram até o final do experimento. A mortalidade nessas

duas  concentrações  foram significativamente  maiores da  observada  no  controle  (teste  de

Kolmogorov-Smirnov; 500µg/L: D = 0,57, p = 0,02; 5000µg/L: D = 0,93,   p = 1,14x10-5). Já

na exposição a DEHP, não  foi observada nenhuma mortalidade ao longo do experimento

(Tabela  1).  Este  resultado  está  de acordo com o  encontrado  na literatura,  já  que  o DBP

normalmente é reportado como mais tóxico que o DEHP. Comparando seis diferentes ftalatos

aos quais larvas de peixe zebra foram expostas, a maior mortalidade foi encontrada quando as

larvas foram expostas a DBP e DEHP foi considerado o segundo ftalato menos tóxico (PU et

Figura  2:  Concentração  de  DEHP encontrada  no  Reino  Unido  medidas  pela  Agência  Ambiental:  dados  de
diferentes tipos de ambiente (A), áreas marinhas (B) e áreas estuarinas (C). Diferentes cores nos gráficos B  e C
representam diferentes locais de coleta. Os dados estão disponibilizados no site da Agência Ambiental do Reino
Unido (ENVIRONMENTAL AGENCY, 2021).
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al., 2020). Larvas do camarão Palaemonetes pugio também apresentaram a mesma tendência,

sendo DBP mais tóxico seguido de dimetil ftalato (DMP) e DEHP (LAUGHLIN et al., 1978).

Tabela 1: Mortalidade observada em Echinogammarus marinus expostos a diferentes concentrações de DEHP e

DBP por 14 dias. 

Concentração
Mortalidade (%)

DEHP DBP

0 0 20

0,5 0 13,3

5 0 26,7

50 0 13,3

500 0 60

5000 0 100

DEHP afetou significativamente o processo de muda dos anfípodes, já que um maior

número de anfípodes expostos a DEHP realizaram a muda em relação aos do controle (Tabela

2). Segundo o modelo logístico binário, houve uma indução significativa no número de mudas

nas concentrações de 5 e 500µg/L, mostrando um aumento na taxa de realização das mudas, e

uma redução significativa nos organismos da condição controle (modelo logístico binário de

regressão, p = 0,03). Comparando com o grupos controle da exposição, DBP não apresentou

um efeito  significativo na muda e menos organismos realizaram o processo em relação  a

DEHP (Tabela 2).

Tabela 2: Porcentagem de anfípodes Echinogammarus marinus expostos a diferentes concentrações de DEHP e

DBP que realizaram muda durante os 14 dias de exposição. 

Concentração
Mudas realizadas (%)

DEHP DBP

0 13,3 6,7

0,5 33,3 20,0

5 53,3 13,3

50 40,0 20,0

500 53,3 0,0

5000 40,0  -
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Os  ftalatos  utilizados  na  confecção  do  plástico  são  conhecidos  como  disruptores

endócrinos,  portanto  o  processo  de  muda  pode  ser  afetado  por  eles.  Os  crustáceos

periodicamente trocam seu exoesqueleto, em um processo chamado de muda ou ecdise, para

crescer e se desenvolver (ZOU, 2020). Além disso, em anfípodes fêmeas o ciclo de muda é

altamente  relacionado com a maturação ovacitária (SHEADER, 1983).  O processo de muda

tem  recentemente  atraído  a  atenção  de  pesquisadores,  devido  a  um possível  impacto  de

contaminantes  ambientais  sobre  ele.  A  muda  em  crustáceos  é  regulada  pelo  hormônio

ecdiesteróide  da  muda,  produzido  pela  glândula  de  muda  no  órgão  Y,  e  pelo  hormônio

inibidor da muda (MIH), um peptídeo da glândula complexa do órgão X (ZOU, 2020). Vários

compostos  demonstraram capacidade  de  interromper  o  processo  de  muda  em crustáceos,

incluindo o dietil ftalato (DEP), sendo que a maioria deles apresentou efeito inibitório (ZOU,

2020).  Um  composto  que  perturba  esse processo  pode  atuar  alterando  os  ecdiesteróides

circulantes, por meio de alterações na ecdisteroidogênese nos órgãos Y e/ou no metabolismo e

excreção desses hormônios, ou pode atuar diretamente nas células epidérmicas, interferindo

na sinalização do ecdiesteróide,  resultando em alterações na expressão de genes regulados

pelos hormônios da muda (ZOU, 2020). Neste estudo, um número significativamente maior

de anfípodes expostos a 5 e 500µg/L de DEHP passaram pelo processo de muda em relação

aos anfípodes do controle. O caranguejo  Macrophthalmus japonicus mostrou uma indução

significativa  na  expressão  do mRNA do receptor  de  ecdisona após  a  exposição  a  DEHP

(PARK; KIM; KWAK, 2019). Esses resultados demonstraram um potencial efeito de DEHP

para perturbar o processo de muda em crustáceos. Por sua vez, as baixas taxas de muda de E.

marinus registradas  após exposição  a  DBP  neste  estudo  podem  ser  relacionadas  à  alta

mortalidade observada neste experimento, não sendo possível avaliar seu impacto no processo

de muda. Apesar de as consequências de alterações no ciclo de muda  em crustáceos ainda

serem pouco  relacionadas  a  impactos  maiores  no organismo,  é  um marcador  que  merece

atenção  principalmente  devido  a  grande interligação  entre  o  processo  de  muda  e  o  ciclo

reprodutivo das fêmeas (SHEADER, 1983) e por indicarem alterações hormonais.

Na  exposição  a  DEHP,  o  peso  dos  machos  foi  uma  covariável  significativa

(ANCOVA, F = 5,27, p = 0,02) e a concentração de DEHP não afetou significativamente a

contagem de espermatozóides (ANCOVA, F = 0,43, p = 0,82; e ANOVA, F = 0,34, p = 0,88)

(Figura  3A).  Porém,  é  possível  observar  uma  tendência  de  diminuição  da  contagem  de

espermatozóides em organismos expostos a DEHP em relação aos do controle (Figura 4A). A

alta variabilidade individual desse parâmetro pode auxiliar a explicar o porquê do resultado

não estatisticamente significativo. 
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Já  na  exposição  a  DBP,  o  peso  dos  machos  foi  uma  covariável  significativa

(ANCOVA,  F  =  6,73,  p  =  0,013)  e  a  concentração  de  DBP  também  teve  um  efeito

significativo (ANCOVA, F = 3,14, p = 0,023; e ANOVA, F = 4,23, p = 0.005) (Figura 3B).

Na  análise  ANCOVA,  a  raiz  quarta  da  contagem  dos  espermatozóides  dos  organismos

expostos a 50µg/L foi menor do que a do grupo controle. Na análise ANOVA, as contagens

de espermatozóides divididas pelo peso de anfípodes expostos a 50 e 500µg/L foram menores

do que dos organismos do grupo controle (Figura 4B).

Figura  3:  Relação entre a  contagem de espermatozóides  e  o peso de machos de  Echinogammarus marinus
expostos a diferentes concentrações de DEHP (A) e DBP (B) por 14 dias.
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Tanto DBP como DEHP já  foram associados  a  efeitos  adversos  na reprodução de

organismos de laboratório e a distúrbios na função normal dos espermatozóides em humanos

(GAO et al., 2019). Análises histológicas nos testículos de peixes  Pseudetroplus maculatus

mostraram uma redução ou ausência de espermatozóides após 4 dias de exposição a DBP e

após 15 dias de exposição a esse composto foram observadas espermatogônias desorganizadas

e  espermatócitos  sem  espermatozóides  no  lúmen  dos  túbulos  seminíferos (SRUTHI;

RAIBEEMOL; CHITRA, 2020). Nesse mesmo estudo, também foi  relatado que os peixes

expostos  a  DBP  apresentaram  uma  significativa  diminuição  no  peso  dos  testículos,

motilidade, viabilidade e contagem dos espermatozóides (SRUTHI; RAIBEEMOL; CHITRA,

2020). Peixes arco-íris australiano (Melanotaenia fluviatilus) expostos a altas concentrações

de  DBP  apresentaram  alterações  testiculares,  como  ocorrência  de  células  com  vacúolos,

corpos celulares apoptóticos, fibrose intersticial e desenvolvimento assíncrono com declínio

significativo na proporção de espermatozóides (BHATIA et al., 2014). Além disso, peixes

zebras  adultos  mostraram um atraso  na gametogênese  após  exposição  a  DBP (XU et  al.,

2014). Os resultados deste estudo com E. marinus, demonstrando que anfípodes expostos a

DBP tiveram uma redução  da  contagem de  espermatozóides,  estão  de  acordo  com esses

resultados da literatura e complementam a hipótese de que DBP pode afetar a reprodução de

espécies aquáticas. Impactos na reprodução são importantes de serem estudados, pois podem
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afetar  diretamente  o  nível  populacional;  como  exemplo,  reduções  na  contagem  de

espermatozóides  foram  relacionadas  a  um  decréscimo  da  população  em  estudos  de

modelagem (FORD; MARTINS; DUNN, 2012). Apesar de previamente associado a efeitos

reprodutivos adversos, como diminuição na produção de ovos de copépodes (HEINDLER et

al.,  2017),  atraso  da  primeira  reprodução  em crustáceos  (JUNG  et  al.,  2020),  alterações

histológicas  em testículos  e ovários de peixes  (YE et  al.,  2014) e redução do número de

espermatozóides  em peixes-zebra  (UREN-WEBSTER et  al.,  2010),  neste  estudo  nenhum

efeito significativo de DEHP foi identificado na contagem de espermatozóides de E. marinus.

4 Conclusão

Neste  trabalho,  DBP apresentou  maiores  taxas  de mortalidade em  E.  marinus que

DEHP. Além disso,  DBP  reduziu significativamente  as contagens  de espermatozóides  em

relação ao controle negativo. Em contrapartida, DEHP aparentou ter um maior potencial de

afetar o processo de muda dos anfípodes,  indicando uma possível  alteração hormonal nos

organismos. Ftalatos de plástico, como DBP e DEHP, são potenciais fontes de impactos para

organismos marinhos e precisam ser mais bem monitorados no ambiente.
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Resumo

A quantidade e qualidade de espermatozóides são marcadores relevantes com claras ligações

com as  dinâmicas  populacionais.  Anfípodes  são reconhecidos  como bons modelos  para a

toxicologia ambiental. Apesar disso, estudos sobre a fertilidade dos machos em invertebrados

são  raros  em  programas  de  monitoramento.  O  objetivo  deste  estudo  foi  comparar  a

quantidade/qualidade dos espermatozóides de anfípodes Echinogammarus marinus coletados

em cinco locais do Reino Unido com diferentes qualidades de água. Como os anfípodes de

uma  área  de  proteção  ambiental  (Langstone  Harbour,  Inglaterra)  apresentaram  baixas

contagens de espermatozóides e ausência de relação entre a contagem dos espermatozóides e

o peso dos organismos, foi também  realizada uma comparação entre dados desse local ao

longo de uma década para determinar a significância temporal dessa descoberta. Uma coleta

complementar para avaliar um marcador reprodutivo das fêmeas também foi realizada neste

local.  Curiosamente,  machos de Langstone Harbour apresentaram consistentemente  baixas

contagens de espermatozóides, comparáveis a de locais altamente industrializados, e também

as fêmeas apresentaram um baixo número de ovos. Anfípodes coletados em todos os locais

avaliados,  exceto  Langstone  Harbour,  apresentaram  correlações  positivas  e  significativas

entre a contagem dos espermatozóides e o peso dos organismos. Langstone Harbour possui

diversos status de proteção, nacionais e internacionais, para a vida marinha e aves, porém os

resultados deste estudo indicam que a população de  E. marinus,  uma importante fonte de

alimentação  de  aves  pernaltas,  possivelmente  está  sendo  impactada  por  estressores

reprodutivos  ainda desconhecidos. Esses estressores podem estar relacionados a escoamento

agrícola, lixiviado de aterros históricos e/ou efluentes de transbordamentos de águas pluviais.

Este  estudo  destaca  a  importância  de  explorar  marcadores  reprodutivos,  como  a

quantidade/qualidade de espermatozóides, em programas de monitoramento marinho.
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1 Introdução

A reprodução é um processo vital para a manutenção da integridade das populações e

do  ecossistema,  sendo  a  fertilização  dos  gametas  um passo  fundamental  para  o  sucesso

reprodutivo.  Os  espermatozóides  são  células  especializadas,  utilizadas  para  transferir

informações genéticas dos machos para os ovos. Sua qualidade depende de diversos fatores,

como nutrição  dos  organismos  e  outras  condições  ambientais  (LEWIS;  FORD,  2012).  A

qualidade dos espermatozóides é essencial  para uma fertilização bem sucedida e pode ser

avaliada  de  diversas  formas,  como número,  viabilidade  e  motilidade  de  espermatozóides,

tamanho e energia do espermatóforo, reação acrossômica, melanização e taxa de ausência de

espermatóforos (HARLIOĞLU; FARHADI; GÜR, 2018).

A contagem e concentração dos espermatozóides são os parâmetros mais mensurados

para avaliar a qualidade dos espermatozóides em mamíferos (RAVANOS et al., 2018), insetos

(STROBL et al., 2019) e invertebrados marinhos (HARLIOĞLU; FARHADI; GÜR, 2018).

Relações positivas entre o tamanho dos indivíduos e a contagem de espermatozóides já são

conhecidas  em insetos,  nos  quais  machos maiores  possuem mais  espermatozóides,  porém

essas relações  podem variar  conforme o ambiente em que vivem (STROBL et al.,  2019).

Assim  como  nos  insetos,  diversos  crustáceos  machos  maiores  tendem  a  produzir  uma

quantidade  significativamente  maior  de  espermatozóides  em  relação  a  machos  menores

(PERALTA-MARTÍNEZ et  al.,  2019;  RODRÍGUEZ et  al.,  2007).  Já  foi  observado  que

machos maiores de anfípodes possuem uma vantagem para emparelhar com fêmeas maiores

no processo conhecido como guarda do companheiro (ELWOOD; DICK, 1990), portanto é

importante  avaliar se  esta  vantagem  é  apenas  devido  ao  tamanho  do  macho  ou  se  os

espermatozóides dos machos maiores também possuem uma maior qualidade em relação aos

dos machos menores. Correlações positivas entre o tamanho de machos adultos e a contagem

de espermatozóides já foram observadas em anfípodes,  por exemplo em  Echinogammarus

marinus (YANG;  KILLE;  FORD,  2008),  Gammarus  pulex (GALIPAUD;  GAUTHEY;

BOLLACHE, 2011) e Gammarus duebeni (ARUNDELL; WEDELL; DUNN, 2014). Porém,

nenhuma relação entre esses parâmetros foi observada em G. duebeni (DUNN et al., 2006), G.

pulex (LEMAÎTRE et al., 2009) e Gammarus roeseli (COUCHOUX et al., 2018). Até hoje,

nenhum estudo avaliou cuidadosamente a relação  entre  contagem de espermatozóides  e  o

tamanho do indivíduo no contexto da contaminação ambiental.

A  viabilidade  dos  espermatozóides  é  relacionada  à  habilidade  dessas  células  de

sobreviver por tempo suficiente para fertilizar o óvulo (HOLMAN, 2009). Normalmente, a

viabilidade é avaliada com uma combinação de dois corantes fluorescentes, o SYBR-14, que
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cora  as  células  vivas  em verde,  e  o  iodeto  de  propídeo,  que  cora  as  células  mortas  em

vermelho, sendo a suspensão celular  observada em citômetro de fluxo ou microscópio de

fluorescência (LEWIS; FORD, 2012). Este é um método rápido e já utilizado há mais de 50

anos em estudos de reprodução e fertilidade de humanos e animais domésticos, porém apenas

na última década começou a ser mais utilizado em estudos de ecologia (HOLMAN, 2009).

HOLMAN (2009) e GRESS; KELLY (2011) recomendaram sempre associar a viabilidade

com o número de espermatozóides para evitar  resultados espúrios, já que a técnica em si

poderia  matar  algumas  células  e,  consequentemente,  reduzir  a  viabilidade  da  amostra.

Segundo esses autores, uma correlação não linear positiva entre a contagem e a viabilidade

dos espermatozóides é normalmente associada a problemas na técnica, então, em casos como

esse,  a  contagem dos espermatozóides  deveria  ser  utilizada  como covariável  nas  análises

estatísticas da viabilidade.

Os crustáceos, especialmente os anfípodes, são candidatos ideais  como organismos

modelo, sendo usados com sucesso na ecotoxicologia por décadas, devido ao seu curto ciclo

de vida e capacidade de serem mantidos e se reproduzirem em laboratório (PODLESIŃSKA;

DĄBROWSKA, 2019).  Eles  são componentes  essenciais  do ecossistema aquático,  porque

ocupam diversos níveis tróficos e servem de alimento para peixes e aves (GLAZIER, 2014).

Echinogammarus marinus é uma das espécies de anfípodes mais abundantes em comunidades

costeiras no noroeste do Oceano Atlântico e vivem principalmente associados a assembléias

de macroalgas Fucus spp (MARTINS; LEITE; CONSTANTINO, 2014). Essa espécie possui

uma grande importância na estrutura e funcionamento das comunidades do entremarés, como

um predador ativo de outros invertebrados e como uma importante presa para aves pernaltas

(MARTINS; LEITE; CONSTANTINO, 2014). E. marinus também são potenciais organismos

modelos  em  diversos  campos  de  estudo,  como  ecologia  (MARANHÃO  et  al.,  2001),

reprodução (FORD et al., 2003a) e ecotoxicologia (BOSSUS et al., 2014; VANNUCI-SILVA

et al., 2019; YANG; KILLE; FORD, 2008).

Observações em anfípodes gamarídeos de zonas temperadas mostram que as fêmeas

normalmente produzem diversas ninhadas seguidas nos meses mais quentes (HYNE, 2011). A

densidade populacional de E. marinus possui uma clara variação sazonal, com picos durante o

verão, no sul da Inglaterra (GULER, 2012), Portugal (MARANHÃO et al., 2001) e sudoeste

da  Holanda  (VLASBLOM,  1969),  o  que  pode  ser  justificado  pelo  fato  de  variáveis

ambientais, especialmente a temperatura, impactarem o processo reprodutivo dos anfípodes

(MARANHÃO et al., 2001). A atividade sexual e o recrutamento das populações do sul da

Inglaterra e de Portugal acontecem durante todo o ano, porém, em Portugal, o recrutamento é
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mínimo no final do inverno (GULER, 2012; MARANHÃO et al., 2001). Informações sobre

os  efeitos  que  contaminantes  podem causar  na  reprodução  de  anfípodes  machos  ainda  é

limitada (LEWIS; FORD, 2012; YANG; KILLE; FORD, 2008). Reduções na contagem de

espermatozóides  foram  observadas  após  a  exposição  em  laboratório  aos  seguintes

contaminantes:  acetato  de  ciproterona  (GISMONDI;  FIVET;  JOAQUIM-JUSTO,  2017),

metoxifenozida,  piriproxifeno  e  cádmio  (TRAPP et  al.,  2014).  Em estudos  de  campo  na

Escócia,  anfípodes  coletados  em  região  industrializada  apresentaram  uma  redução

significativa de 20% dos espermatozóides comparados com anfípodes coletados em regiões de

referência  (YANG;  KILLE;  FORD,  2008).  Estudos  avaliando  a  viabilidade  dos

espermatozóides  são  ainda  mais  raros,  apesar  de  uma  redução  da  viabilidade  ter  sido

observada após  exposição dos anfípodes  à  radiação  ionizante  (FULLER; SMITH; FORD,

2019).  Baixas  contagens  e  viabilidade  de  espermatozóides  foram  relacionadas  com  uma

menor fertilização de óvulos e ninhadas com menor sucesso (DUNN et al., 2006; FULLER;

SMITH; FORD, 2019), o que indica um impacto potencial que reduções na qualidade dos

espermatozóides podem causar nos níveis populacionais. Estudos de modelagem indicaram

que a redução dos espermatozóides abaixo de certos níveis podem gerar impacto nos níveis

populacionais (FORD; MARTINS; DUNN, 2012).

O  objetivo  deste  estudo  foi  comparar  as  relações  entre  as  contagens  de

espermatozóides e o peso dos indivíduos, e contagem e viabilidade dos espermatozóides de E.

marinus coletados no Reino Unido, utilizando dados já publicados e dados prévios ainda não

publicados. Devido a uma observação não esperada em anfípodes de uma área protegida no

sul da Inglaterra (Langstone Harbour), os conjuntos de dados de uma década dessa região

foram  comparados  para  descobrir  a  significância  temporal  dessa  observação.  Para

complementar as informações dessa região, dados de número de ovos/embriões de fêmeas

foram comparados com resultados da literatura.

2 Metodologia

2.1 Coleta

Os anfípodes E. marinus foram manualmente coletados em assembleias de algas na

zona entremarés de cinco regiões distintas do Reino Unido (Figura 1). Na Escócia, eles foram

coletados em um local industrialmente contaminado (Inverkeithing: 56,025637; -3,385377) e

dois locais de referência (Loch Fleet: 57,933809; -4,010696 e Thurso: 58,597759; -3,512685).

Na Inglaterra, os organismos foram coletados em Portsmouth Harbour (Tipner:  50,827035;

-1,095151) e  Langstone Harbour (50,789624;  -1,042419).  As coletas  foram realizadas  em
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diferentes  épocas  e  estações  (Tabela  1).  Inverkeithing  é  caracterizado  por  altos  níveis  de

PCBs, metais pesados e fibras de papel no sedimento, é uma baía semifechada próxima a uma

área de desmonte de navios e uma fábrica de papel (SEPA, 2000). Loch Fleet e Thurso são

classificados como Classe A (excelente), segundo o esquema de classificação da qualidade da

água costeira. Tipner possui elevadas concentrações de TBT e Irgarol 1051 (ambos agentes

anti-incrustantes), devido à pintura de barcos que ocorre há muito tempo na região (ZHOU,

2008). Langstone Harbour teve a qualidade da água classificada como excelente pelo Havant

Borough Council durante todos os períodos de coleta, porém essa região possui um legado de

contaminantes, como TBT e outros biocidas (COLE et al., 2018), e também recebe descargas

regulares  de esgoto como águas de transbordamento  pluviais  em períodos  de chuva forte

(LANGSTONE HARBOUR BOARD, 2020). Segundo um relatório da Agência Ambiental do

Reino Unido, Langstone Harbour é considerada uma área eutrófica desde 1994, mas com uma

melhora na classificação da qualidade da água nos censos de 2009, 2011 e 2014, apesar de a

cobertura de microalgas oportunistas na área entremarés ainda estar acima do recomendado

(ENVIRONMENTAL AGENCY, 2016).  As concentrações  de nitrogênio são consideradas

boas e o nível de oxigênio dissolvido na coluna d’água é alto, porém a qualidade geral do

corpo d’água é moderada e a qualidade da água foi reprovada em critérios químicos em 2013,

2014 e 2019 devido a presença de substâncias perigosas prioritárias, como mercúrio e ésteres

difenílicos  polibromados  (PBDE)  (ENVIRONMENTAL  AGENCY,  2021).  Grupos  de

organismos  de  Thurso  (Thurso/Lab  1  e  Thurso/Lab  2)  e  Langstone  Harbour  (Langstone

Harbour/Lab) foram mantidos em laboratório por um período determinado (Tabela 1) para

comparação com os de campo. É esperado que esse período de aclimatação no laboratório

longe das fêmeas seria capaz de restaurar os espermatozóides, aumentando sua quantidade. 
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Figura 1: Mapa dos locais de coleta de Echinogammarus marinus utilizados neste estudo.

No  laboratório,  os  indivíduos foram  classificados  quanto  ao  sexo,  utilizando  um

esteromicroscópio.  As principais  diferenças observadas foram presença de papila genital  e

gnatópodes nos machos e diferente padrão de distribuição das cerdas no télson entre os dois

sexos  (fêmeas  apresentam uma distribuição  em tufos,  enquanto  os  machos  possuem uma

distribuição  homogênea)  (KOHLER,  2019).  Também  ao  esteromicroscópio,  os  anfípodes

foram  visualmente  inspecionados  quanto  à  presença  de  parasitas  (trematódeos).  A

amostragem dos espermatozóides de organismos de campo ocorreu logo após esse processo

de inspeção, enquanto os de laboratório foram acondicionados em incubadora para posterior

amostragem.
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Tabela 1: Amostragens de Echinogammarus marinus utilizadas neste estudo.

Local Data de coleta
Número

amostral
Condição

Tempo mantido em

laboratório (dias)
Análise Anestésico Meio para células

Loch Fleet Abril/Maio de 2007 47 Campo  -
Contagem dos

espermatozóides

Água do mar

carbonatada
Água destilada

Thurso Abril/Maio de 2007 58 Campo  -
Contagem dos

espermatozóides

Água do mar

carbonatada
Água destilada

Thurso/Lab 1 Abril/Maio de 2007 15 Laboratório 20
Contagem dos

espermatozóides

Água do mar

carbonatada
Água destilada

Thurso/Lab 2 Novembro de 2008 34 Laboratório
Contagem dos

espermatozóides

Água do mar

carbonatada
Água destilada

Inverkeithing Abril/Maio de 2007 47 Campo  -
Contagem dos

espermatozóides

Água do mar

carbonatada
Água destilada

Tipner Dezembro de 2009 30 Campo  -
Contagem dos

espermatozóides

Água do mar

carbonatada
Água destilada

Langstone 

Harbour

Outubro/Dezembro

de 2009
58 Campo  -

Contagem dos

espermatozóides

Água do mar

carbonatada
Água destilada

Langstone 

Harbour/Lab

Março/Abril de

2012
11 Laboratório 14

Contagem dos

espermatozóides

Água do mar

carbonatada
PBS

Langstone 

Harbour/Lab
Outubro de 2015 20 Laboratório 28

Contagem e viabilidade

dos espermatozóides

Óleo de

cravo

Leibovitz L-15

and HEPES

Langstone 

Harbour/Lab
Novembro de 2016 21 Laboratório 28

Contagem e viabilidade

dos espermatozóides

Óleo de

cravo

Leibovitz L-15

and HEPES

Langstone 

Harbour/Lab
Junho de 2017 11 Laboratório 9

Contagem e viabilidade

dos espermatozóides

Óleo de

cravo

Leibovitz L-15

and HEPES

Langstone 

Harbour/Lab
Julho de 2017 10 Laboratório 33

Contagem e viabilidade

dos espermatozóides

Óleo de

cravo

Leibovitz L-15

and HEPES

Langstone 

Harbour/Lab
Outubro de 2017 6 Laboratório 9

Contagem e viabilidade

dos espermatozóides

Óleo de

cravo

Leibovitz L-15

and HEPES

Langstone 

Harbour/Lab
Novembro de  2017 7 Laboratório 33

Contagem e viabilidade

dos espermatozóides

Óleo de

cravo

Leibovitz L-15

and HEPES

Langstone 

Harbour
Outubro de 2020 116 Campo  - Número de ovos

Óleo de

cravo
 -

2.2 Contagem e viabilidade dos espermatozóides

A contagem  dos  espermatozóides  de  anfípodes  amostrados  diretamente  do  campo

coletados na Escócia (Thurso, Loch Fleet e Inverkeithing) já foram publicadas em YANG;

KILLE; FORD (2008). Os métodos utilizados foram descritos em YANG; KILLE; FORD

(2008) e FULLER; SMITH; FORD (2019). Os organismos foram anestesiados em água do
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mar carbonatada ou óleo de cravo, conforme descrito na Tabela 1, e, em seguida, pesados em

balança analítica. Depois, os indivíduos foram dissecados com o auxílio de pinças e tesouras

finas, sendo primeiramente removida a cabeça e o trato digestório, em seguida foi feito um

corte  ventral  que  possibilita  a  abertura  do  organismo  e  visualização  dos  testículos.  Os

testículos foram retirados e dilacerados em uma lâmina côncava contendo água destilada, PBS

ou meio Leibovitz L-15 e HEPES (preparado dissolvendo 23,8mg de HEPES em 10mL de

Leibovitz L-15), conforme especificado na Tabela 1. Todo esse procedimento foi realizado ao

esteromicroscópio. A suspensão celular resultante foi transferida para um vial com a mesma

solução da lâmina e previamente pesado. Este vial foi novamente pesado para a quantificação

do volume de suspensão celular para o cálculo da quantidade de espermatozóides da amostra,

sendo assumido que a densidade da suspensão celular é a mesma da água 1g/mL. Os  vials

foram conservados no gelo até o término das dissecções. 

Para o ensaio de viabilidade celular, 5µL de solução de SYBR-14, preparada diluindo

5µL de  solução  estoque  1mM de  SYBR®14  em 495µL de  DMSO,  foram adicionados  a

suspensão celular dos espermatozóides e o vial foi homogeneizado. Após 2min, 5µL de iodeto

de propídeo 2,4mM foram adicionados ao vial, que foi homogeneizado. Após espera de 2min,

a suspensão foi observada ao microscópio de fluorescência utilizando os filtros 340–480nm e

450–490nm para os corantes SYBR-14 e iodeto de propídeo, respectivamente. Células vivas

foram  identificadas  pela  coloração  vermelha  e  células  mortas  foram  identificadas  pela

coloração verde.

As suspensões celulares, coradas para viabilidade ou não, foram adicionadas a uma

câmara  de  Neubauer  para  a  contagem  do  número  de  espermatozóides.  A  contagem  foi

realizada  em triplicatas  técnicas  para  cada  organismo.  No  caso  do  ensaio  de  viabilidade

celular, foram contadas separadamente células vivas e mortas para o cálculo da viabilidade (%

de espermatozóides vivos). A contagem dos espermatozóides dos diferentes organismos foi

agrupada  conforme  a  condição  (amostrado  diretamente  do  campo  ou  aclimatado  em

laboratório) e o local de coleta.  Os dados foram transformados pela raiz quarta e também

divididos pelo peso do organismo para facilitar a comparação entre os diferentes locais. 

ANCOVA unilateral foi utilizada para comparar a contagem de espermatozóides dos

diferentes locais, utilizando o peso como covariável. O teste de correlação de Pearson também

foi aplicado para avaliar  a  correlação  entre  a contagem de espermatozóides  e o peso dos

organismos  de  cada  local  de  coleta.  Os  dados  de  Langstone  Harbor  foram  comparados

separadamente utilizando ANCOVA unilateral para avaliar as contagens de espermatozóides

nos diferentes anos de coleta, usando o peso do organismo como covariável. Outra ANCOVA
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unilateral também foi empregada para avaliar as contagens de espermatozóides nos diferentes

meses de coleta em 2009 e 2016, também utilizando o peso do organismo como covariável. A

viabilidade  dos  espermatozóides  foi  avaliada  com  ANCOVA  unilateral  comparando  os

períodos de coleta, utilizando a contagem de espermatozóides como covariável. Para todos os

testes estatísticos, os resíduos foram testados quanto à normalidade com o teste de Shapiro-

Wilk. Os resíduos não tiveram uma distribuição normal apenas quando os dados de todos os

locais  foram  agrupados;  no  entanto,  ANCOVA  é  considerada  um  teste  robusto  em

distribuições não normais (RHEINHEIMER; PENFIELD, 2001).

2.3 Número de ovos

Fêmeas coletadas em Langstone Harbour em 2020 (n = 116) foram anestesiadas em

solução de óleo de cravo, pesadas e, em estereomicroscópio, os ovos foram removidos com o

auxílio de uma pipeta fina de vidro. Os embriões foram contados e classificados conforme seu

estágio  como  descrito  em  SHEADER;  CHIA  (1970).  Os  estágios  embrionários  foram

agrupados como iniciais (estágios 1 a 3) e avançados (estágios 4 e 5), como recomendado por

FORD et al. (2003a), para facilitar a comparação com a literatura. Todos os embriões foram

classificados  em até  dois  dias após a  coleta  para evitar  desenvolvimento  dos mesmos em

condições de laboratório. O número de ovos foi normalizado pelo peso individual.

3 Resultados

A contagem dos espermatozóides e a relação entre esta e o peso dos organismos foi

comparada  entre  anfípodes  coletados  em  diferentes  locais  do  Reino  Unido  (Figura  2A).

Diferenças significativas foram detectadas entre os diferentes locais e a covariável peso dos

organismos também foi significativa  (ANCOVA, F = 32,992,  DFn = 7,  DFd = 366,  p =

1,75x10-35 and F = 55,758, DFn = 1, DFd = 366, p = 6,06x10-13, respectivamente), indicando

uma forte  relação  entre  as  duas  variáveis.  Uma análise  de  multi-comparação  (método de

Bonferroni) separou os diferentes locais em três grupos significativamente diferentes baseado

na  contagem  de  espermatozóides.  O  primeiro  grupo,  com  contagens  de  espermatozóides

significativamente menores, incluiu Inverkeithing, Tipner, duas áreas de desmanche de navios

consideradas  industrialmente  poluídas,  e,  estranhamente,  Langstone  Harbour,  área  de

conservação ambiental (organismos do campo e mantidos em laboratório). O segundo grupo,

com contagens de espermatozóides intermediárias,  foi  composto por Loch Fleet e Thurso,

locais  considerados  como  de  referência  na  Escócia.  Já  o  terceiro  grupo  apresentou  uma

contagem  de  espermatozóides  significativamente  maior  e  incluiu  os  grupos  de  anfípodes
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mantidos no laboratório que foram coletados em Thurso. A contagem de espermatozóides

dividida pelo peso individual diminuiu 70% ao comparar anfípodes de campo de Langstone

Harbour em relação a Thurso  (Figura 3). Comparando organismos dessas localidades, mas

mantidos no laboratório, essa diminuição foi entre 67 e 74% (Figura 3).

Anfípodes  coletados  em Langstone  Harbour,  amostrados  diretamente  do  campo  e

mantidos  em  laboratório  por  um  período,  não  apresentaram  uma  clara  relação  entre  a

contagem de espermatozóides e o peso dos organismos (Figura 2A), porém os outros locais de

coleta  apresentaram  uma  correlação  positiva  e  significativa  entre  essas  duas  variáveis,

indicando que machos maiores apresentam maiores contagens de espermatozóides (Tabela 2).

Além  de  anfípodes  de  Langstone  Harbour,  apenas  Thurso/Lab  1  não  apresentou  uma

correlação significativa entre as duas variáveis,  mas isso pode ser explicado pelo pequeno

número amostral desse grupo (n = 15) comparado com os outros locais (Loch Fleet n = 47,

Thurso n = 58, Inverkeithing n = 47, Langstone Harbour n = 58, Langstone Harbour/Lab

n = 84, Tipner n = 30, Thurso/Lab 2 n = 34).

A contagem de espermatozóides nos diferentes períodos de coleta de anfípodes em

Langstone Harbour foi comparada para avaliar a significância temporal dessas observações

(Figura 2B).  Foram observadas diferenças significativas entre os diferentes  anos de coleta

(ANCOVA, F = 4,273, DFn = 1, DFd = 141, p = 0,041), porém os peso dos organismos não

foi uma covariável significativa (ANCOVA, F = 3,739, DFn = 1, DFd = 141, p = 0,055). Os

diferentes anos de coleta foram separados em 3 grupos estaticamente diferentes entre si: o

primeiro grupo, com as menores contagens de espermatozóides, incluiu os anos de 2009 e

2015; o segundo grupo foi composto apenas por 2012, que apresentou a maior contagem de

espermatozóides, apesar de esses valores ainda serem inferiores aos de anfípodes coletados

em  locais  de  referência  na  Escócia;  e  o  terceiro  grupo,  com  valores  intermediários  da

contagem de espermatozóides, inclui os anos de 2016 e 2017. 
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Tabela  2:  Correlação de Pearson analisando a contagem de  espermatozóides  e  o  peso  de  Echinogammarus

marinus coletados em diferentes localidades do Reino Unido. 

Local de coleta
Correlação de Pearson

t.test df p

Loch Fleet 5,3115 45 3,24 x 10-6

Thurso 4,3325 56 6,18 x 10-5

Inverkeithing 5,5274 45 1,56 x 10-6

Thurso/Lab. 1 0,72724 13 0,48

Thurso/Lab. 2 4,6323 32 5,77 x 10-5

Tipner 4,2062 28 0,000241

Langstone Harbour -0,75066 56 0,456

Langstone Harbour/Lab. 0,96308 84 0,3383

O período do ano em que a coleta foi realizada pareceu interferir na contagem dos

espermatozóides (Figura 2B). Por esse motivo, foi realizada um comparação entre os meses e

a contagem dos espermatozóides  dos anos 2009 e 2017, já que estes anos possuíam uma

quantidade  de  dados  suficientes  em  diferentes  meses  para  a  comparação.  Em  2009,  a
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covariável  peso  dos  organismos  não  apresentou  significância  estatística  (ANCOVA,

F = 0,237, DFn = 1, DFd = 55, p = 0,628) e os meses comparados (outubro e dezembro)

apresentaram contagens de espermatozóides similares sem diferença estatística (ANCOVA,

F = 0,245, DFn = 1, DFd = 55, p = 0,622). Em 2017, o peso também não foi uma covariável

significante estatisticamente (ANCOVA, F = 0,069, DFn = 1, DFd = 29, p = 0,794), porém

houve  diferença  estatística  entre  os  diferentes  meses  (ANCOVA,  F  =  3,464,  DFn  =  3,

DFd  =  29,  p  =  0,029).  Em  novembro,  os  anfípodes  apresentaram  contagem  de

espermatozóides significativamente maior do que os coletados em julho. Não houve diferença

estatística entre os outros meses de coleta (junho e outubro).

A viabilidade dos espermatozóides foi analisada apenas em anfípodes coletados em

Langstone  Harbour  em  2015,  2016  e  2017  (Figura  4).  Foi  observada  uma  redução

significativa da viabilidade dos espermatozóides em 2017 comparada à observada em 2015 e

2016 (ANCOVA, F = 65,372, DFn = 1, DFd = 71, p < 0,05). A covariável contagem de

espermatozóides não foi significativa na análise (ANCOVA, F = 3,969, DFn = 1, DFd = 71,

p > 0,05). É interessante destacar que, em 2015 e 2016, os espermatozóides apresentaram

viabilidade alta, mesmo quando a contagem dos mesmos foi baixa (Figura 4).
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Anfípodes coletados em Langstone Harbour apresentaram em média 18,55, 14,77 e

17,04 ovos  em estágios  iniciais,  avançados  e  totais  (soma de  ambos  os  estágios).  Foram

encontrados, em média,  6,15 juvenis que já haviam eclodido do ovo, mas permaneciam o

marsúpio da fêmea (Tabela 3). Também foi calculado o número de ovos divido pelo peso da

fêmea, para facilitar a comparação com a literatura; nesse caso os valores encontrados foram

0,39,  0,28,  0,35  e  0,13  para  ovos  em  estágios  iniciais,  avançados,  totais  e  juvenis  que

eclodiram do ovo e permaneceram no marsúpio, respectivamente (Tabela 3).

Tabela 3: Número de ovos de Echinogammarus marinus coletados em Langstone Harbour.

Estágio
Número de ovos Número de ovos / peso da fêmea Volume do ovo

Média Desvio padrão Média Desvio padrão Média

Inicial 18,55 7,98 0,39 0,21 21,45

Avançado 14,77 5,98 0,28 0,10 9,39

Total (inicial + avançado) 17,04 7,42 0,35 0,18 18,58

Juvenis eclodidos que permaneceram no marsúpio 6,15 5,61 0,13 0,12  -
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4 Discussão

Neste estudo, foi avaliada a contagem de espermatozóides de anfípodes marinhos  E.

marinus coletados em diferentes regiões da Escócia e Inglaterra, incluindo locais de referência

e  locais  considerados  poluídos.  Também  foi  analisada  a  relação  entre  a  contagem  de

espermatozóides e o peso individual, e  entre a viabilidade e a contagem dos espermatozóides,

já que essas relações ainda são pouco exploradas na literatura e o conhecimento sobre elas é

limitado.

Uma correlação positiva e significativa foi encontrada em todos os locais de coleta e

organismos  mantidos  em  laboratório,  com  exceção  dos  grupos  de  Langstone  Harbour  e

Thurso/Lab  1.  Os  locais  mais  contaminados  (Inverkeithing  e  Tipner)  apresentaram  as

contagens  de  espermatozóides  mais  baixas.  No  entanto,  também  foram  observados  em

anfípodes de Langstone Harbour valores baixos similares aos de regiões contaminadas, apesar

de ser uma área com diversos status de proteção nacional e internacional. Conforme esperado,

os organismos mantidos em laboratório apresentaram uma contagem de espermatozóides mais

alta do que os amostrados diretamente do campo, devido ao período de abstinência sem as

fêmeas.  É importante destacar que em Langstone Harbour não foi observada uma relação

entre a contagem de espermatozóides e o peso dos organismos independente do ano ou mês de

coleta, o que acreditamos ser incomum, já que houve uma correlação positiva e significativa

em todos os outros locais de coleta. Embora não se possa descartar que a falta dessa relação e

a  baixa  contagem de  espermatozóides  em  E.  marinus de  Langstone  Harbor  possam estar

relacionadas  a  fatores  ecológicos,  como  uma  população  mais  ativamente  reprodutiva  ou

diferenças  genéticas  entre  diferentes  populações,  propomos  que  essas  características

observadas devem estar  relacionadas  a  variáveis  físico-químicas. A comparação  entre  os

locais de coleta corrobora com essa hipótese, uma vez que anfípodes de Langstone Harbor

amostrados em campo e mantidos  em laboratório  (ou seja,  separados das fêmeas)  tinham

contagens  de  espermatozóides  semelhantes  a  locais  conhecidos  como  contaminados

(Inverkeithing e Tipner) e significativamente mais baixas que os de locais de referência na

Escócia. O número de ovos de fêmeas coletadas em Langstone Harbor também foi baixo em

comparação aos de locais de referência e semelhantes aos registrados anteriormente em local

contaminado, Inverkeithing (FORD et al., 2003b).

Organismos coletados em Tipner,  no sul da Inglaterra,  também apresentaram baixa

contagem de espermatozóides, provavelmente devido a uma variedade de poluentes históricos

dessa região,  uma vez que este local  tem um legado de contaminação devido à atividade

náutica, principalmente pintura de barcos (ZHOU, 2008). Curiosamente, as duas regiões que
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apresentaram baixas contagens de espermatozóides nesse estudo, Inverkeithing e Tipner, são

estaleiros  de  desmonte  de  barcos.  Anfípodes mantidos  em laboratório  da  Inglaterra  e  da

Escócia apresentaram contagens de espermatozóides aproximadamente 30% mais altas do que

aquelas de anfípodes amostrados diretamente do campo de seus respectivos locais de coleta.

Os  organismos  mantidos  em  laboratório  permaneceram  separados  das  fêmeas,  para  que

tivessem tempo suficiente para restaurar seus níveis de espermatozóides, o que pode explicar

as  contagens  mais  altas.  Os  anfípodes  normalmente  levam de  6  a  12  dias  para  repor  os

espermatozóides (COUCHOUX et al., 2018; LEMAÎTRE et al., 2009). 

Langstone Harbour é protegida pelo governo britânico, sendo considerada uma área de

interesse científico especial (SSSI) e uma área especial de conservação (SAC). Além disso,

possui  status de importância para observação de aves atribuído pela Convenção Internacional

de Importância das Áreas Alagadas em Ramsar (BAILY et al.,  2002).  Sua área inclui  as

conurbações  de  Portsmouth,  Havant  e  Hayling  Island;  a  bacia  hidrográfica  superior  é

principalmente constituída de terra arável, com áreas de floresta, terras agrícolas e cultivadas,

e a bacia hidrográfica inferior é significativamente mais urbanizada, com áreas industriais e

comerciais (ENVIRONMENTAL AGENCY, 2016). Langstone Harbour possui um legado de

poluentes históricos, como TBT e outros biocidas (COLE et al., 2018), devido à pintura de

barcos com tintas anti-incrustantes (EL-SHENAWY et al., 2010), e, atualmente, ainda recebe

descargas frequentes de uma mistura de água de chuva com esgoto não tratado em períodos de

precipitações intensas (LANGSTONE HARBOUR BOARD, 2020). Efluentes de esgoto são

normalmente  considerados  os  responsáveis  pelo  excesso  de  compostos  nitrogenados  e

fosfatados nas áreas costeiras (TAYLOR, 1999); essa condição pode levar a blooms de algas

ou  surgimento  de  tapetes  de  macroalgas,  impactando  o  oxigênio  disponível  e,

consequentemente,  os  organismos  locais  (BAILY  et  al.,  2002;  MAIER  et  al.,  2009;

TAYLOR, 1999). Condições eutróficas em Langstone Harbour já eram observadas em 1981

(MONTGOMERY; SOULSBY, 1981) e desde então essa área recebeu várias classificações

alertando quanto aos altos níveis de nutrientes (LEAF; CHATTERJEE, 1999; MAIER et al.,

2009). Censos de 2009, 2011 e 2014 indicaram uma melhora na classificação da água da

região e uma diminuição na cobertura de macroalgas oportunistas da zona entremarés, porém,

de forma geral, os dados ainda mostravam uma alta concentração de nutrientes especialmente

no inverno (ENVIRONMENTAL AGENCY, 2016).  Além disso,  há  a  possibilidade  de  a

região  também ser  impactada  por  material  lixiviado  de  aterros  antigos.  O local  onde  foi

realizada a coleta de E. marinus está situado próximo a um antigo aterro de descartes navais

que contém amianto e metais pesados, como chumbo, mercúrio, zinco e cádmio (WALTON;



78

HIGGINS, 1998). Essa região atualmente é uma marina de barcos e os possíveis impactos

desse aterro na região costeira ainda são desconhecidos. Entre 2013 e 2019, a avaliação geral

do corpo d’água de Langstone Harbour foi classificada como moderada e a qualidade da água

foi reprovada em aspectos químicos em 2013, 2014 e 2019, devido à presença de substâncias

perigosas  prioritárias,  como  éteres  difenílicos  polibromados  (PBDE)  e  mercúrio

(ENVIRONMENTAL AGENCY, 2021). Portanto, organismos de Langstone Harbour estão

expostos durante todos seus estágios de vida a diferentes compostos químicos. 

Essas  condições  podem  indicar  uma  possível  causa  para  as  baixas  contagens  de

espermatozóides e ovos, similares às de Inverkeithing e Tipner, e a ausência de uma relação

entre a contagem de espermatozóides e o peso do organismo, embora essa ausência de relação

não tenha sido observada nos outros locais. Em espécies aquáticas, foi demonstrado que uma

variedade  de  contaminantes  afetam  adversamente  a  contagem  ou  a  viabilidade  dos

espermatozóides.  Em  anfípodes,  diminuições  na  contagem  de  espermatozóides  foram

observadas após exposições a pesticidas e metais em estudos de laboratório (TRAPP et al.,

2014;  GISMONDI; FIVET; JOAQUIM-JUSTO, 2017). Portanto, seria difícil identificar um

estressor  específico  neste  estágio  ou  descartar  outros  fatores  ecológicos  neste  estágio.  O

camarão (Machobrachium nipponense) exposto à hipóxia mostrou diminuição significativa do

peso testicular e integridade da membrana do espermatozóide e um aumento significativo da

taxa  de  apoptose  em espermátides  (SUN;  CHEN;  HU,  2020).  Carpas  (Cyprinus  carpio)

expostas a altas concentrações de nitrito e nitrato apresentaram uma diminuição significativa

da motilidade  dos espermatozóides (EPLER et  al.,  2000) e contagens  de espermatozóides

mais  baixas  quando  cultivadas  em  tanques  eutróficos  (BIENIARZ  et  al.,  1996).  Peixes-

mosquito (Gambusia holbrooki) apresentaram redução na contagem de espermatozóides com

o aumento da concentração de nitrato,  o que foi relacionado ao aumento da apoptose dos

espermatozóides em diferentes estágios de desenvolvimento devido à potencial conversão, in

vivo, de nitrato em nitrito e, posteriormente, em óxido nítrico (EDWARDS; GUILLETTE,

2007).

Os  dados  obtidos  neste  trabalho  também  demonstraram  variabilidade  sazonal  nas

contagens  de  espermatozóides  em  Langstone  Harbour.  Anfípodes  coletados  em  julho

apresentaram contagens de espermatozóides significativamente menores do que os coletados

em novembro, indicando que os meses de coleta devem ser levados em consideração para

monitoramentos  futuros.  Essa  variabilidade  entre  os  diferentes  meses  provavelmente  está

relacionada a períodos de reprodução mais ativos. Anfípodes gamarídeos de zonas temperadas

normalmente produzem sucessivas ninhadas durante os meses mais quentes (HYNE, 2011),
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portanto,  é  esperado  que  machos  coletados  durante  o  verão  apresentem  contagens  de

espermatozóides menores do que aqueles coletados durante o inverno, devido ao aumento do

uso dos espermatozóides  para a  reprodução.  Além disso,  na população  de  E. marinus de

Langstone Harbour há um predomínio de machos de agosto a novembro e um domínio de

fêmeas de abril a julho. GULER et al. (2012) demonstraram que o fotoperíodo influencia na

determinação do sexo dessa espécie em condições de laboratório, havendo maior número de

machos  em ninhadas  produzidas  em fotoperíodos  com dias  mais  longos  e  de fêmeas  em

ninhadas produzidas em dias mais curtos. Portanto, com menos machos em julho, é possível

que eles tivessem menos tempo disponível para reestabelecer os níveis de espermatozóides

comparados aos de novembro, quando a quantidade de machos na população é maior do que a

de fêmeas. Em outros crustáceos, como o caranguejos-ferradura, também houve influência da

estação do ano na concentração de espermatozóides; nestes, as concentrações na primavera

foram mais elevadas do que no outono (SASSON; JOHNSON; BROCKMANN, 2012).

A  viabilidade  dos  espermatozóides  também  é  muito  importante  para  o  processo

reprodutivo,  uma vez que os espermatozóides precisam estar viáveis para fertilizar os ovos

(GALLO; BONI; TOSTI, 2018). A viabilidade dessas células é bastante utilizada em estudos

com mamíferos, porém não muito comum em trabalhos com invertebrados marinhos (LEWIS;

FORD, 2012). Uma relação entre a viabilidade dos espermatozóides e o número de ovos, já

foi observada em E. marinus, indicando que espermatozóides com baixa viabilidade podem

reduzir a fertilidade das fêmeas (FULLER; SMITH; FORD, 2019). Em anfípodes coletados

em Langstone Harbour, não foi observada uma relação entre a contagem e a viabilidade dos

espermatozóides e a viabilidade dos espermatozóides pareceu ser relativamente alta, apesar de

variável  ao  longo  dos  anos.  Mais  estudos  avaliando  a  variabilidade  desse  parâmetro  em

diferentes  locais  seriam úteis  para compreender  e estabelecer  o que seria  considerado um

nível basal adequado para a viabilidade dos espermatozóides.

A contagem e viabilidade dos espermatozóides são marcadores relevantes para avaliar

os  impactos  que  os  machos  podem causar  na  reprodução.  Uma redução  na  contagem de

espermatozóides já foi associado a um decréscimo na produção de ovos e na viabilidade dos

embriões (LEMAÎTRE et al., 2009). A viabilidade dos espermatozóides também foi associada

a uma menor produção de ovos pelas fêmeas (FULLER; SMITH; FORD, 2019). Além disso,

as  previsões  de  um  modelo  com  anfípodes  indicam  que  um  menor  número  de

espermatozóides  é  capaz  de  reduzir  as  ninhadas  produzidas,  impactando  tamanho  da

população  e,  consequentemente  com  o  tempo,  levando  ao  colapso  da  mesma  (FORD;

MARTINS; DUNN, 2012).  Os anfípodes  coletados  em Langstone  Harbor  e  mantidos  em
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laboratório  por  um  período  de  tempo  não  foram  capazes  de  atingir  contagens  de

espermatozóides similares aos de locais de referência. A baixa contagem de espermatozóides

e o número de ovos de E. marinus coletados em Langstone Harbor devem ser monitorados,

pois a longo prazo podem afetar as densidades e o vigor geral dessa população. Se este for o

caso, é provável que os impactos sejam repassados para aves pernaltas e vida marinha, já que

os  anfípodes  são  uma  importante  fonte  de  alimento  para  a  comunidade do  entre-marés

(MARTINS;  LEITE;  CONSTANTINO,  2014).  Em  Langstone  Harbor,  a  densidade

populacional de E. marinus foi estimada entre 5,8 a 97 indivíduos/m2 dependendo do mês de

coleta  (GULER, 2012).  No entanto,  em populações  mais  ao sul  no estuário  do Mondego

(Portugal),  a densidade populacional  desta  espécie é consideravelmente  maior  (100 a 600

indivíduos/m2 dependendo na época  de coleta)  (MARANHÃO et  al.,  2001).  Se as  baixas

contagens  de  espermatozóides  e  as  baixas  densidades  populacionais  estão  atualmente

associadas,  não  se  sabe,  mas  esta  é uma questão  importante  para  uma investigação  mais

aprofundada. Embora os agentes causais para esses índices incomuns observados não tenham

sido identificados, este estudo destacou a importância de avaliar a quantidade e qualidade dos

espermatozóides no monitoramento ambiental. 
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4 CONSIDERAÇÕES FINAIS

Os protocolos para realização do ensaio cometa e do ensaio de micronúcleos e demais

anormalidades nucleares foram otimizados, apresentando baixos níveis de dano em condições

controle e  uma  dose  resposta  satisfatória  após  a  exposição  a  agentes  genotóxicos  de

referência. Para o ensaio cometa, é recomendada a utilização de água do mar  reconstituída

para conservação das lâminas e tampão salino de Kenny para a preparação do gel de agarose

de baixo ponto de fusão. Para o micronúcleo, Giemsa é o corante recomendado por produzir

preparações permanentes e de boa qualidade. Esses protocolos poderiam ser melhor adaptados

para  serem  aplicados  para  outros  tipos  celulares  de  anfípodes  marinhos,  como  células

germinativas e hepatócitos.

Nanopartículas e sal de prata causaram um aumento na frequência de micronúcleos e

outras anormalidades nucleares, porém não foi detectado um aumento de danos ao DNA no

ensaio cometa. Estudos  in vitro recentes demonstraram que o ensaio cometa alcalino não é

suficiente para detectar danos ao DNA causados pela prata, pois ela atua por via oxidativa e

crosslinking.  Também é  interessante  destacar  que,  apesar  de  outro  trabalho  do  grupo ter

detectado uma maior concentração interna de prata com AgNP, a frequência de micronúcleos

após uma  semana foi maior para sal  de Ag e depois de duas semana elas se igualaram.

Portanto, acreditamos que a prata nas duas formas é mutagênica devido a ação de íons de Ag

e  as nanopartículas  levam mais  tempo  para  causar  mutagenicidade,  devido  ao  tempo

necessário para a ionização e liberação dos íons.

Anfípodes  coletados  do  campo  e  expostos  em  laboratório  a  aditivos  de  plástico

também se mostraram uma opção de trabalho para locais onde os cultivos ainda não foram

estabelecidos. DBP  causou mais mortalidade em Echinogammarus marinus do que DEHP.

DBP  também  reduziu  significativamente  a  contagem  de  espermatozóides  de  anfípodes

expostos  a concentrações maiores que 50µg/L. Seria interessante avaliar efeitos de DBP no

nível  populacional,  como por  exemplo  seus  efeitos  nas  ninhadas  das  fêmeas.  DEHP não

afetou  a contagem dos espermatozóides, porém induziu significativamente a frequência de

mudas nas concentrações de 5 e 500µg/L, indicando uma possível alteração hormonal já que

acredita-se  que  em crustáceos  alguns  ftalatos,  como DEHP,  sejam capazes  de  se  ligar  a

receptores de hormônios relacionados à muda.

A relação entre a contagem dos espermatozóides e o peso dos organismos se mostrou

um bom parâmetro para comparação do estado reprodutivo de anfípodes coletados em áreas

com  diferentes  graus  de  poluição.  Conforme  o  esperado,  anfípodes  de  regiões  poluídas

apresentaram  uma  contagem  de  espermatozóides  menor  em  comparação  a  locais  de
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referência.  Porém,  anfípodes  de  uma  região  ambientalmente protegida  apresentaram

contagens de espermatozóides similares a de regiões  poluídas e  significativamente menores

do que regiões de referência, alertando para uma possível contaminação nesse local.  Além

disso, anfípodes dessa área de preservação não apresentaram uma relação entre a contagem de

espermatozóides e seu peso, contrariando o observado em todos os outros locais amostrados.

Esses padrões foram observados em coletas durante diferentes anos e estações, sendo uma

observação  temporalmente  relevante.  Essas  observações  indicam  que  há necessidade  de

investigação  das  fontes  de  contaminação  e  ações  de  controle  e  prevenção  nessa área

protegida. 

 A integridade do material genético e o estado reprodutivo de anfípodes indicam o

potencial  desse  modelo  como  organismos  teste  em  laboratório  e  também  para  indicar

contaminação ambiental utilizando organismos coletados em campo. As técnicas utilizadas,

como o ensaio cometa, ensaio de micronúcleos e demais anormalidades nucleares e contagem

dos  espermatozóides,  se  mostraram eficientes,  rápidas  e  confiáveis  para  avaliar  possíveis

impactos de diferentes compostos em anfípodes marinhos.
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