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RESUMO 

 

Nas últimas décadas, diversas substâncias químicas naturais ou de origem antrópicas 

potencialmente tóxicas têm sido lançadas no ambiente promovendo a contaminação dos 

ecossistemas. A poluição ambiental atualmente constitui um dos maiores problemas de saúde 

pública enfrentados em escala global. Ambientes aquáticos estão sujeitos a ameaças de 

múltiplas atividades humanas convertendo-se em uma espécie de sumidouro de contaminantes. 

A preocupação com a qualidade da água é prioritária, visto que até 2050 a população mundial 

deve ultrapassar nove bilhões de habitantes. O lançamento de esgoto sanitário não tratado é 

considerado a principal fonte de contaminantes de ambientes costeiros podendo apresentar uma 

numerosa família de compostos naturais ou sintéticos, referida como “contaminantes 

emergentes”. Dentre os compostos químicos presentes no esgoto há uma classe de surfactantes 

não iônicos altamente tóxicos: os alquilfenóis etoxilados (APEOs). Os APEOs são amplamente 

utilizados na produção de diversos produtos químicos. Há uma crescente preocupação quanto 

aos APEOs no ambiente devido ao fato de seus metabólitos serem menos biodegradáveis, mais 

lipofílicos e tóxicos que seus precursores e mimetizarem hormônios. O 4-n-Nonilfenol (NP) é 

apontado como o metabólito mais crítico dos APEOs. Monitorar os tipos e quantidades de 

substâncias tóxicas no ambiente, principalmente em misturas complexas, é uma tarefa exaustiva 

e desafiadora. Ferramentas integrativas baseadas em efeito, como biomarcadores, são 

recomendadas para o monitoramento da qualidade ambiental. Neste estudo, peixes Poecilia 

vivipara foram expostos ao esgoto sanitário na diluição de 33 % (v/v) por 24 e 96 horas para 

avaliar a resposta molecular de exposição através da identificação de transcritos gênicos no 

fígado dos animais expostos. Para isto foi realizada a montagem de novo do transcriptoma 

hepático utilizando as plataformas Ion Proton e MiSeq. Foram montadas 120.277 sequências 

via Ion Proton e 54.285 via Illumina MiSeq.  A exposição ao esgoto sanitário alterou os níveis 

transcricionais hepáticos dos peixes, principalmente após 96 h de exposição, no qual foram 

observados 14 efeitos de interação nos genes receptores: Receptor para aril hidrocarboneto 

(AhR), Receptor pregnano x (PXR); genes de biotransformação de fase I: Citocromo P450 

família 1A1 (CYP1A1), Citocromo P450 família 2K1 (CYP2K1), Citocromo P450 família 3A30 

(CYP3A30), NADPH-quinona oxidorredutase-1 (NQO1); genes de biotransformação de fase II: 

Uridina difosfato glicuronosiltransferase 1A1 (UGT1A1), Glutationa S-transferase A3 

(GSTa3), Glutationa S-transferase Mu 3 (GSTmu), Sulfotransferase 1C1 (ST1C1); enzimas 

anitioxidantes: Superóxido dismutase (SOD); transportadores do tipo ABC: Proteína associada 

a multirresistência 1 (ABCC1), Resistência a múltiplas drogas (MDR1) e relacionado a 

desregulação endócrina: Fator de transcrição SOX9 (SOX9), analisados por qPCR. Além de 

respostas transcricionais, foram observadas alterações nas atividades enzimáticas hepáticas e 

branquiais: superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT), glutationa peroxidase total (GPx) e 

dependente de selênio (Se-GPx), glutationa redutase (GR), glutationa-S-transferase (GST), 

glicose-6-fosfato desidrogrenase (G6PDH) e etóxi-resorufina O-deetilase (EROD). Todas as 

enzimas estudadas no presente trabalho apresentaram alguma diferença em ambos os períodos 

de exposição no fígado, e nas brânquias houve uma prevalência de resultados significativos 

após 96 h. Entretanto, a maioria das diferenças observadas foram em relação ao sexo dos 

animais e não à exposição ao esgoto. Os níveis transcricionais dos mesmos genes analisados no 

primeiro estudo foram quantificados em fígado de peixes P. vivipara injetados 

intraperitonealmente com NP (15 µg/g e 150 µg/g). Quatro apresentaram diferenças 

significativas em fígados de fêmeas: AhR, PXR, GSTa3, e SOX9, todos induzidos na dose menor 

de 15 µg/g de NP. Em machos, três foram alterados significativamente na dose menor, sendo 

um gene induzido: ABCC1, e dois reprimidos: GSTa3 e MRP2. Na dose maior, de 150 µg/g de 

NP, GSTa3 foi reprimido em fígado de machos. Quanto às gônadas, foram observadas 



 

 

 

 

alterações significativas em ABCC1 e SOX9 de fêmeas expostas à maior dose de NP. Os 

resultados desse estudo demonstram que o esgoto sanitário e o NP afetaram diretamente o 

organismo dos peixes apresentando alterações em vias metabólicas como a de receptores 

nucleares, enzimas antioxidantes, biotransformação de fase I e II, transportadores do tipo ABC 

e relacionadas a desregulação endócrina, todas identificadas nos transcriptomas hepáticos aqui 

produzidos. As informações geradas nesse trabalho indicam que P. vivipara é um promissor 

modelo de organismo sentinela para estudos de ecotoxicologia, além disso, o grande avanço na 

obtenção de informações nucleotídicas para a espécie corrobora para a sua manutenção como 

organismo modelo. Também foram apresentados os primeiros estudos de exposição da espécie 

a xenobióticos levando em consideração fatores como sexo. Este conhecimento quanto ao modo 

de resposta de biomarcadores em relação ao gênero é fundamental para evitar interpretações 

equivocadas na avaliação de biomarcadores quanto aos efeitos dos poluentes. 

 

Palavras-chave: Poecilia vivipara. Esgoto sanitário. 4-n-Nonilfenol. Transcriptoma. 

Biotransformação. 

 

 

  



 

 

ABSTRACT 

 

In recent decades, several potentially toxic natural or anthropogenic chemicals have been 

released into the environment promoting contamination of ecosystems. Environmental 

pollution is currently one of the biggest problems facing the world, representing a global public 

health problem. Aquatic environments are subject to threats from multiple human activities, 

becoming a kind of contaminant sink. Concern about water quality becomes a priority, given 

that by 2050 over nine billion inhabitants will be exceeded. The release of untreated sanitary 

sewage is considered the main source of contaminants from coastal environments, presenting a 

large family of natural or synthetic compounds, referred to as “emerging contaminants”. Among 

the chemical compounds present in sewage is a class of highly toxic nonionic surfactants: 

ethoxylated alkylphenols (APEOs). APEOs are widely used in the production of various 

chemicals. There is growing concern about APEOs in the environment because their 

metabolites are less biodegradable, more lipophilic and toxic than their precursors and mimic 

hormones. 4-n-Nonylphenol (NP) is identified as the most critical metabolite of APEOs. 

Monitoring the types and quantities of toxic substances in the environment, especially in 

complex mixtures, is an exhausting and challenging task. Integrative effect-based tools such as 

biomarkers are recommended for environmental quality monitoring. In this study, Poecilia 

vivipara fish were exposed to raw untreated sewage 33% (v/v) for 24 and 96 hours for 

identification of molecular biomarkers by a de novo transcriptome assembly of liver via next 

generation sequencers Ion Proton and MiSeq. 120,277 sequences were assembled via Ion 

Proton and 54,285 via Illumina MiSeq. Sanitary sewage was able to alter liver transcriptional 

levels of fish, especially after 96 h of exposure, in which 14 interaction effects were observed 

on the receptor genes:  Aryl hydrocarbon receptor (AhR), Pregnane X receptor (PXR); phase I 

biotransformation genes: Cytochrome P450 family 1A (CYP1A), Cytochrome P450 family 2K1 

(CYP2K1), Cytochrome P450 family 3A30 (CYP3A30), NAD(P)H dehydrogenase [quinone]1 

(NQO1); phase II biotransformation genes: UDP glycosyltransferase 1A1 (UGT1A1), 

Glutathione S-transferase A3 (GSTa3), Glutathione S-transferase Mu 3 (GSTmu), 

Sulfotransferase 1C1 (ST1C1); antioxidant enzymes: Superoxide dismutase (SOD); ABC 

transporter genes: ATP Binding Cassette Subfamily C Member 1 (ABCC1), Multidrug 

resistence protein 1 (MDR-1),  and related to endocrine disruption: SRY-Box9 (SOX9), 

measured by qPCR. In addition to transcriptional responses, changes in gills and liver 

enzymatic activities such as superoxide dismutase (SOD), catalase (CAT), total and selenium-

dependent glutathione peroxidase (GPx and Se-GPx), glutathione reductase (GR), glutathione-

S-transferase (GST), glucose-6-phosphate dehydrogrenase (G6PDH) and ethoxy resorufin O-

deethylase (EROD) were observed. All enzymes studied in the present study in liver showed 

some difference in both exposure times, while in the gills there was a prevalence of significant 

results after 96 h. However, most of the differences observed were regarding animal gender and 

not sewage exposure. The transcriptional levels of the same genes from the sewage experiment 

were evaluated by qPCR in liver of P. vivipara injected intraperitoneal with NP (15 µg/g and 

150 µg/g). Four genes showed significant differences in female livers: AhR, PXR, GSTa3, and 

SOX9, all induced at the lower dose of 15 µg/g NP. In males, only three were significantly 

altered at the lowest dose, one induced gene: ABCC1, and two suppressed genes: GSTa3 and 

MRP2. At the highest dose of 150 µg/g NP, only GSTa3 was repressed in male liver. Regarding 

the gonads, significant changes were observed only in ABCC1 and SOX9 of females exposed 

to the highest dose of NP. The results of this study demonstrate that sanitary sewage and NP 

directly affected the fish organism presenting alterations in several metabolic pathways 

identified in the hepatic transcriptome produced here. Alterations in liver transcription and 

enzymatic activities in P. vivipara fish demonstrated the importance of the liver metabolic role 



 

 

 

 

in maintaining homeostasis against xenobiotic insults. The information generated in this work 

is a great advance in the maintenance of the species as a promising model of sentinel organism 

in ecotoxicology studies, and in the nucleotide information for the species. The first studies of 

P. vivipara exposure to xenobiotics considering factors such as gender was also presented. This 

knowledge about how biomarkers respond to gender is critical to avoid misinterpretation in 

biomarker evaluation. 

 

Keywords: Poecilia vivipara. Sanitary sewage. 4-n-Nonylphenol. Transcriptome. 

Biotransformation. 
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1 CAPÍTULO I: INTRODUÇÃO GERAL 

1.1 CONTAMINAÇÃO AMBIENTAL 

 

Nas últimas décadas, tem sido observado um aumento crescente no lançamento de 

diversas substâncias químicas de origem natural ou antrópica potencialmente tóxicas no 

ambiente, promovendo a contaminação dos ecossistemas terrestres e aquáticos (ADAM et al., 

2010; CAJARAVILLE et al., 2000; NAIDU et al., 2016). Atualmente a poluição ambiental 

constitui-se em um dos maiores problemas enfrentados no mundo, e vem piorando a cada ano, 

representando uma ameaça à saúde pública em escala global (NERIS et al., 2019).  

Ambientes aquáticos, incluindo ecossistemas de água doce, estuarina e marinha, estão 

sujeitos ao impacto de múltiplas atividades humanas, tais como sua utilização como fontes de 

alimento e matéria-prima, transporte, recreação, entre outros (BORGWARDT et al., 2019), 

convertendo-se, em última análise, em uma espécie de sumidouro de contaminantes 

(CAMARGO et al., 2017). A alta taxa de ocupação urbana e a expansão dos centros industriais 

têm progressivamente aumentado o risco de contaminação dos ambientes aquáticos situados 

próximos a estas áreas, gerando discussões aprofundadas sobre o assunto e fomentando novos 

estudos relacionados à influência e as consequências das atividades antrópicas na degradação 

dos recursos hídricos (DE MELO GURGEL et al., 2016; MARTÍN-POZO et al., 2019; VERAS 

et al., 2019). A preocupação com a qualidade da água torna-se cada vez mais prioritária, visto 

que as projeções de aumento da população estimam que até 2050 sejam ultrapassados os nove 

bilhões de habitantes (BARRIOS-ESTRADA et al., 2018), e aumentando a demanda de água 

para irrigação, para uso industrial e também doméstico (ABBASPOUR et al., 2015). Outro fator 

importante é que uma porção significativa da população mundial habita as zonas costeiras e 

depende, direta ou indiretamente, dos recursos ambientais oriundos destes ecossistemas 

(COSTA; PESSOA; CARREIRA, 2018; DE ANDRÉS; BARRAGÁN; SCHERER, 2018). 

Essas áreas são de grande importância em termos ecológicos, econômicos e sociais e 

desempenham um papel importante na diminuição dos impactos dos fenômenos 

meteorológicos, contribuindo para a resiliência das populações marinhas e costeiras. Entretanto, 

estas áreas apresentam alta vulnerabilidade aos efeitos das mudanças ambientais e aos 

estressores antropogênicos (FERRO-AZCONA et al., 2019; ROBERTS et al., 2017), como o 
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lançamento de esgoto sanitário não tratado, que é considerado a principal fonte de 

contaminantes de ambientes costeiros (CARREIRA et al., 2015; KENNISH, 1991). 

Com uma das maiores densidades populacionais costeiras na América do Sul (Figura 

1), muitas cidades brasileiras não dispõem de estações de coleta, tratamento e descarte de esgoto 

no ambiente de maneira sustentável (ABESSA et al., 2005; ROTH et al., 2016). Este problema 

crescente está geralmente associado a uma má gestão do tratamento de efluentes em plantas 

antigas, com pouca infraestrutura, e estratégias de descarte e tratamento limitados ou mesmo 

inexistentes (BARRIOS-ESTRADA et al., 2018; MARTÍN-POZO et al., 2019). Deste modo, a 

constante pressão antrópica nos ecossistemas aquáticos resultam na contínua e intensa perda de 

biodiversidade, que se apresenta superior ao observado nos ecossistemas terrestres 

(BORGWARDT et al., 2019). 

 

Figura 1. Densidade populacional da Zona Costeira brasileira. 

 

Fonte: Adaptada de De Andrés; Barragán; Scherer (2018). 
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De acordo com o Diagnóstico dos Serviços de Água e Esgotos de 2016 do Sistema 

Nacional de Informações sobre Saneamento (SNIS, 2018), 51,9 % dos municípios brasileiros 

possuíam rede coletora, onde somente 44,9 % de todo esgoto gerado foi coletado. De todo o 

esgoto coletado no Brasil no ano de 2016, aproximadamente 74,9 % passou por algum tipo de 

tratamento. Em Santa Catarina, o índice médio de atendimento urbano com rede coletora de 

esgotos aponta valores entre 20 e 40 % de todo o esgoto gerado no estado. De acordo com a 

Agenda 2030 para o desenvolvimento sustentável, o 6º dentre seus 17 objetivos propõe: 

“Assegurar a disponibilidade e a gestão sustentável da água e saneamento para todos" (UN, 

2018).  Considerando a atual conjuntura e projetando até o ano de 2030, esses dados ainda estão 

longe dos ideais. O resultado da falta de investimento público em saneamento são os despejos 

clandestinos de esgoto sanitário bruto diretamente nos corpos d´água e solo. 

Descargas de esgoto não tratado representam importantes fontes de nutrientes e 

matéria orgânica particulada em ambientes aquáticos e seus impactos não se limitam apenas a 

eutrofização. O esgoto sanitário é uma matriz complexa e sua composição varia de acordo com 

as atividades humanas realizadas em cada área urbana (FERNANDEZ-CASSI et al., 2018; 

KENNISH, 1991). De modo geral, além de matéria orgânica, nitrogênio, enxofre, grande 

quantidade de vírus, bactérias e protozoários patogênicos (ABESSA et al., 2005; DI PROFIO 

et al., 2019; FUMIAN et al., 2019), hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs), bifenilas 

policloradas (PCBs), hidrocarbonetos halogenados e metais traços (BOUTET; TANGUY; 

MORAGA, 2004; KENNISH, 2002; VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003; 

WASSMUR et al., 2010), o esgoto sanitário pode apresentar uma numerosa família de 

compostos naturais ou sintéticos usualmente referida como “contaminantes emergentes” (DE 

LA CRUZ et al., 2012; JIMÉNEZ-DÍAZ et al., 2015; MARTÍN-POZO et al., 2019). Este grupo 

compreende as drogas ilícitas, os fármacos (humanos e veterinários) e produtos de cuidado 

pessoal (PPCPs), pesticidas organoclorados (OCPs), dibenzofuranos policlorados (PCDFs), 

dibenzo-p-dioxinas (PCDDs), herbicidas, ftalatos, surfactantes e seus metabólitos, 

plastificantes, retardantes de chama, nanopartículas, produtos com capacidade de desregulação 

endócrina (EDCs), fragrâncias, dentre outras tantas substâncias e aditivos industriais 

(AZZOUZ; BALLESTEROS, 2016; BARRIOS-ESTRADA et al., 2018; BEIJER et al., 2017; 

CARMALIN; LIMA, 2018; DE LA CRUZ et al., 2012, 2013; DU et al., 2018; FEITOSA; 

SODRÉ; MALDANER, 2013; GAGNÉ et al., 2007; GIL et al., 2017; JIMÉNEZ-DÍAZ et al., 
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2015; KLAPER; WELCH, 2011; MANZETTI; VAN DER SPOEL, 2015; MARTÍN-POZO et 

al., 2019; MASUO; ISHIDO, 2011; NAIDU et al., 2016; PEREIRA et al., 2016; PESCI 

PEREIRA et al., 2018; PETROVIĆ; GONZALEZ; BARCELÓ, 2003; RUAN et al., 2019; 

SANCHEZ et al., 2011; VITA et al., 2018). Contaminantes emergentes podem ser definidos 

como uma nova classe de substâncias químicas que não estão sujeitas a nenhuma regulação 

vigente quanto aos limites de liberação ou status regulatório e cujos efeitos na saúde humana 

ou ao meio ambiente ainda não são suficientemente conhecidos (GIL et al., 2017; MARTÍN-

POZO et al., 2019). 

 O esgoto bruto pode induzir mudanças significantes na qualidade da água afetando a 

saúde das comunidades marinhas e a cadeia trófica da biota aquática, potencialmente 

suprimindo a produção primária de fitoplâncton, macroalgas e plantas aquáticas submersas. 

Dentre os problemas causados pelo despejo de esgoto, além da liberação de poluentes orgânicos 

e químicos citados anteriormente, podem ser destacados a perda de habitat (AGUILAR-

BETANCOURT et al., 2016; BONIN-FONT et al., 2018) e as contaminações microbiológicas 

diretas e indiretas, através do contato com a água ou consumo de alimentos oriundos destes 

locais, tais como peixes e moluscos (CRAVO et al., 2015). 

Dentre os compostos químicos presentes no esgoto há uma classe de surfactantes não 

iônicos altamente tóxicos aos organismos aquáticos: os alquilfenóis etoxilados (APEOs) 

(NIMROD; BENSON, 1996). Os APEOs são amplamente utilizados na produção de 

detergentes, produtos plásticos para uso industrial e doméstico, lubrificantes, tintas, aditivos em 

praguicidas, processamento de metais e refino de petróleo (ACIR; GUENTHER, 2018; AHEL; 

GIGER; KOCH, 1994; BENNIE, 1999; METCALFE; HOOVER; SANG, 1996; MEUCCI; 

ARUKWE, 2006; PRIAC et al., 2014). 

No ambiente ou nas estações de tratamento de esgoto, os APEOs podem passar por 

complexos processos de biodegradação nos quais diversos microrganismos metabolizam-nos 

pela sua cadeia etóxi, reduzindo-as formando cadeias menores, além  de diversos outros 

produtos de degradação, incluindo alquilfenóis (AP) (nonilfenol e octilfenol) e outros 

metabólitos carboxilados intermediários (ACIR; GUENTHER, 2018). O processo de 

degradação dos APEOs está apresentado na Figura 2. 
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Figura 2. Proposta das rotas de degradação dos alquilfenóis etoxilados e formação dos metabólitos de 

APEO. 

 

Fonte: Adaptado de Acir; Guenther (2018). 

 

Há uma crescente preocupação quanto à presença dos APEOs no ambiente devido ao 

fato de seus metabólitos serem menos biodegradáveis, mais lipofílicos e tóxicos que seus 

precursores, além de exibirem propriedades estrogênicas mimetizando hormônios (ACIR; 

GUENTHER, 2018; AHEL; GIGER; KOCH, 1994; BENNIE, 1999; PRIAC et al., 2014; 
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WARHURST, 1995). O 4-n-Nonilfenol (NP) é um dos produtos de degradação dos APEOs e é 

bastante comum em ambientes aquáticos próximos aos locais de lançamento de esgoto sanitário 

(EKELUND et al., 1990). Na Figura 3 podem ser observadas as estruturas químicas do NP, em 

A, a estrutura em 2D, em B, a estrutura em 3D, em C, a estrutura ramificada, e uma comparação 

da similaridade com o 17β-estradiol em D. 

 

Figura 3. Estrutura química do 4-n-Nonilfenol. (A) Estrutura em 2D, (B) Modelo da estrutura em 3D. 

Oxigênio em vermelho, (C) NP ramificado e (D) Estrutura do 17β-estradiol. 

 

Fonte: Adaptado de Ömeroğlu; Kara Murdoch; Dilek Sanin (2015) e do banco de dados PubChem 

(2018). 4-Nonylphenol, CID=1752. 

 

Nesses locais, a concentração de NP encontrada varia desde baixas concentrações 

como < 15 ng/L, a casos mais extremos ultrapassando 600 μg/L (PRIAC et al., 2014). O NP é 

apontado como o metabólito mais crítico dos APEOs devido a suas características como 

resistência à biodegradação, alta toxicidade, efeitos estrogênicos e bioacumulação em 

organismos aquáticos (log Kow = 4,48) (AHEL; GIGER; KOCH, 1994; BENNIE, 1999; 

MEUCCI; ARUKWE, 2006). É importante ressaltar que o estudo sistemático da toxicidade do 

NP é essencial não somente sob a perspectiva da proteção do meio ambiente e efeito na biota 

aquática, mas também para fornecer informações essenciais sobre os potenciais efeitos do NP 

à saúde humana (MAO et al., 2012). 
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1.2 BIOMARCADORES DE CONTAMINAÇÃO AQUÁTICA 

 

Todas as avaliações de risco ecológico assumem que, para cada comunidade ou 

ecossistema, existe uma variedade de condições associadas ao seu funcionamento normal e 

sustentável (análogo à homeostase de um indivíduo), e que existe um risco quantificável de que 

a comunidade ou ecossistema se afaste das condições normais quando produtos químicos 

poluentes são adicionados ao meio (DEPLEDGE; FOSSI, 1994). A quantidade em número e 

variedade destes compostos continua aumentando e como consequência do consumo e estilo de 

vida globais, grande parte destes materiais potencialmente tóxicos entram no ambiente aquático 

(HERNÁNDEZ et al., 2019; LIVINGSTONE, 1993; VAN DER OOST; BEYER; 

VERMEULEN, 2003). 

Mesmo que inúmeros métodos analíticos estejam disponíveis, coletar amostras 

suficientes em tempo hábil é um grande obstáculo na avaliação de danos ambientais. Medidas 

de rotina na coluna d’água não podem ser feitas quando as concentrações estão muito próximas 

ou abaixo do limite de detecção, não obstante, essas análises, quando possíveis, requerem 

equipamentos dispendiosos e analistas qualificados (LAM; GRAY, 2003). Monitorar os tipos 

e as quantidades de substâncias tóxicas que entram constantemente no ambiente, principalmente 

misturas complexas, é uma tarefa exaustiva e desafiadora. Ferramentas integrativas baseadas 

em efeito, como biomarcadores, são recomendadas para o monitoramento da qualidade 

ambiental, sendo particularmente úteis na relação entre a contaminação química e o status 

ambiental (HERNÁNDEZ et al., 2019). 

A partir de meados da década de 80, diversos estudos desenvolveram, descreveram e 

recomendaram a análise de um grande número de biomarcadores para o monitoramento 

ambiental, visando à detecção precoce dos efeitos dos contaminantes nos organismos aquáticos 

(CAJARAVILLE et al., 2000; LIVINGSTONE, 1993; SANTANA et al., 2018; SEABRA 

PEREIRA et al., 2014; VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003; VIARENGO et al., 

2007). Desta forma, os biomarcadores podem ser definidos como alterações celulares, 

bioquímicas, moleculares ou fisiológicas medidas em células, fluidos corporais, tecidos ou 

órgãos dentro de um organismo servindo como indicativos de exposição e/ou efeito de 

xenobióticos e outros compostos (LAM; GRAY, 2003; LIVINGSTONE, 1993; WALKER, 
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1995). Biomarcadores são  capazes de fornecer avisos prévios dos efeitos da contaminação em 

menores níveis biológicos organizacionais, que podem tornar-se deletérios em níveis superiores 

de organização, como em populações e comunidade (CAJARAVILLE et al., 2000; VAN DER 

OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). 

Os biomarcadores podem ser divididos em duas classes: biomarcadores de exposição 

e biomarcadores de efeito. Os biomarcadores de exposição indicam a exposição do organismo 

aos contaminantes, mas não são capazes de revelar os efeitos nocivos ocasionados. Os 

biomarcadores de efeito são aqueles que demonstram algum tipo de dano ou alteração no 

organismo (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003; WALKER, 1995). A presença 

de misturas complexas de xenobióticos no ambiente somados a outros fatores como, por 

exemplo, o estágio de vida, sexo e variabilidade abiótica natural, podem resultar em 

dificuldades de interpretação dos padrões de respostas dos biomarcadores (FONSECA et al., 

2011a). Dessa forma, uma abordagem multibiomarcadores, que consiste no uso combinado de 

diferentes biomarcadores capazes de sinalizar a exposição aos contaminantes e quantificar seus 

efeitos na saúde dos organismos, permite uma avaliação mais abrangente e integrativa da 

qualidade ambiental. Além disso, minimiza a possibilidade de uma má interpretação em 

situações de poluição complexas, e fornecem um diagnóstico ecotoxicológico necessário para 

o gerenciamento ambiental (FONSECA et al., 2011a, 2011b; LINDE-ARIAS et al., 2008; 

VIEIRA et al., 2019). 

Os efeitos biológicos dos poluentes ambientais são rotineiramente avaliados através 

de vários biomarcadores moleculares e bioquímicos e refletem a indução de sistemas 

específicos de biotransformação ou o início de várias alterações celulares (CAJARAVILLE et 

al., 2000; PEREIRA et al., 2011; REGOLI et al., 2011; VIARENGO et al., 2007). O uso de 

biomarcadores em espécies sentinelas facilitou a implementação dessa metodologia em vários 

programas de monitoramento ambiental em áreas de água doce, marinha e estuarina (SANNI 

et al., 2017a, 2017b). 

Os biomarcadores bioquímicos de efeito ou exposição mais comumente utilizados em 

organismos aquáticos são as enzimas envolvidas na detoxificação de xenobióticos e seus 

metabólitos, como as enzimas de biotransformação de fase I, II e III, e as enzimas antioxidantes 

(VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). A metabolização e biotransformação de 

xenobióticos ocorrem em etapas. Incialmente os xenobióticos passam por um processo de 

exposição ou adição de algum grupo funcional reativo através de reações como oxidação, 

redução ou hidrólise (KLOTZ; STEINBRENNER, 2017), sendo que as principais enzimas que 
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catalisam esse processo de fase I são enzimas citocromo P450 monoxigenase (CYP), flavinas 

monoxigenase (FMO) e NADPH-quinona oxidorredutase (NQO) ou DT diaforases 

(SCHLENK et al., 2008). O sistema enzimático mais dominante nos processos de oxidação da 

biotransformação de fase I são os CYPs. Os CYPS constituem uma superfamília de 

hemeproteínas que catalisam as reações de oxidação e redução biológica SCHLENK et al., 

2008). Na fase II de biotransformação, ocorre a conjugação do xenobiótico parental, ou mais 

comumente, o seu metabólito, a um ligante endógeno (VAN DER OOST; BEYER; 

VERMEULEN, 2003). Os principais compostos endógenos utilizados na conjugação são as 

glutationas em reações catalisadas pelas enzimas glutationa S-transferases (GSTs), o ácido 

glicurônico, através das uridina difosfato glicuronosil transferases (UGTs) e os sulfonatos, 

catalisados pelas sulfotransferase (SULTs) (REGOLI et al., 2011; SCHLENK et al., 2008).  Por 

fim, as enzimas de fase III, como as peptidases, hidrolases e β-liase, catalisam o catabolismo 

dos metabolitos conjugados para formar produtos mais facilmente excretáveis (VAN DER 

OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).  

Além das enzimas de biotransformação, as enzimas do sistema de defesa antioxidante 

mais comumente utilizadas são: as superóxido dismutases (SODs), catalases (CATs), glutationa 

peroxidase (GPx), glutationa redutase (GR), entre outras (LIVINGSTONE, 2001; REGOLI et 

al., 2011; VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). SOD, CAT e GPx são 

criticamente importantes na detoxificação de radicais a moléculas não-reativas (VAN DER 

OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).   

Dentre os biomarcadores moleculares, as avaliações mais utilizadas são as técnicas 

genômicas, como o sequenciamento do genoma e do transcriptoma dos organismos, porém a 

técnica mais empregada, é a análise da transcrição gênica por PCR quantitativo em tempo real 

(qPCR). As respostas moleculares são geralmente consideradas efeitos similares paralelos a 

níveis funcionais, e as variações nos níveis de mRNA são frequentemente discutidos em termos 

de regulação (aumento ou diminuição) gênica de complexos bioquímicos ou mesmo vias 

metabólicas (REGOLI et al., 2011). 
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1.3 ECOTOXICOGENÔMICA 

 

A toxicogenômica é resultado da junção das disciplinas de genômica e toxicologia, e 

auxilia na elucidação dos mecanismos envolvidos na resposta aos xenobióticos e na 

padronização de assinaturas metabólicas que possam diferenciar os distintos tipos de agentes 

estressores. Originalmente, a toxicogenômica foi concebida para ser utilizada na avaliação dos 

riscos dos xenobióticos aos humanos, mas o recente e contínuo aumento da informação 

genômica nos bancos de dados acerca das mais variadas espécies permitiu que esse campo fosse 

estendido a outros organismos. A ecotoxicogenômica pode ser definida como a aplicação da 

toxicogenômica a organismos que são representativos do ecossistema e utilizados no estudo 

dos efeitos nocivos dos compostos químicos no ecossistema e nos indivíduos (IGUCHI; 

WATANABE; KATSU, 2007; MIRACLE; ANKLEY, 2005; SNAPE et al., 2004). 

Paralelamente à utilização de biomarcadores bioquímicos, técnicas disponibilizadas pela 

ecotoxicogenômica estão sendo padronizadas e aplicadas em estudos ecotoxicológicos 

(CHAPMAN et al., 2011). A ecotoxicogenômica visa determinar as respostas transcricionais 

de um organismo após a exposição a uma substância tóxica, gerando informações sobre o 

mecanismo de ação dos xenobióticos e seus possíveis efeitos nos organismos (WILLIAMS; 

MIRBAHAI; CHIPMAN, 2014). 

Diversos estudos foram desenvolvidos com a técnica de microarray (ASKER et al., 

2013; CHAPMAN et al., 2011; IGUCHI; WATANABE; KATSU, 2007; MARTYNIUK; 

HOULAHAN, 2013; ROBERTSON; MCCORMICK, 2012; RUGGERI et al., 2008; 

SHELLEY et al., 2012; WILLIAMS et al., 2003). Essa técnica permite aferir a expressão de 

uma grande quantidade de genes simultaneamente e, uma vez que os efeitos dos xenobióticos 

podem envolver alterações em diversas vias metabólicas, o microarray permitiu um avanço 

considerável em relação ao PCR quantitativo em tempo real (qRT-PCR), que permite avaliar 

apenas poucos genes. Uma desvantagem crucial das técnicas de microarray e qPCR é a 

necessidade de se conhecer previamente a sequência nucleotídica dos genes de interesse para 

avaliar as alterações na transcrição gênica (FENT; SUMPTER, 2011). Essas informações 

geralmente eram obtidas por meio das técnicas de hibridação subtrativa supressiva 

(DIATCHENKO et al., 1996) e das bibliotecas de EST (expressed sequence tags) obtidas por 

sequenciamento Sanger (SANGER; NICKLEN; COULSON, 1977), ou disponíveis em bancos 

de dados. Ou seja, a aplicação das técnicas de microarray e qPCR é limitada pela informação 
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a priori disponível sobre os genes da espécie (FENT; SUMPTER, 2011; MEHINTO et al., 

2012). 

Ao longo dos últimos anos, o tradicional método de sequenciamento Sanger 

(SANGER; NICKLEN; COULSON, 1977) foi parcialmente substituído por tecnologias de 

sequenciamento de próxima geração (next-generation sequencing ou NGS). O surgimento das 

plataformas de NGS possibilitou um aumento expressivo na capacidade de gerar sequências, 

proporcionando uma alta relação custo-benefício (MOROZOVA; MARRA, 2008). Esse novo 

paradigma possibilitou uma mudança na escala e no escopo dos projetos de sequenciamento, 

em consequência de um menor tempo de execução e custo por análise e maior volume de dados 

produzidos por experimento, permitindo um sequenciamento rápido e de alta resolução 

(MARTIN et al., 2013). 

Além das aplicações genômicas, as plataformas de NGS também revolucionaram a 

transcriptômica através do sequenciamento paralelo massivo de RNA (RNA-Seq). Nesta 

abordagem, o objetivo é descrever todos os genes que são transcritos em determinado tecido, 

estágio de vida ou no organismo como um todo (EKBLOM; GALINDO, 2011). Até o 

surgimento das metodologias de NGS, a presença de RNA mensageiro (RNAm) era mensurada 

inicialmente por técnicas de sequenciamento Sanger e ESTs, sendo em seguida mais 

comumente utilizadas técnicas de microarray ou qPCR. O primeiro método não possui grande 

sensibilidade, e apresenta limitações quanto às quantidades de RNA iniciais, quantificação dos 

níveis de transcritos e a necessidade de informação prévia sobre as sequências, enquanto o 

segundo é de relativo alto custo inviabilizando uma análise global da transcrição gênica 

(MARDIS, 2008). Em contraste, as metodologias de NGS oferecem a análise em larga escala 

de perfis de expressão gênica, anotação genômica ou identificação/descoberta de RNA não-

codificante (MUTZ et al., 2013). A metodologia de RNA-Seq está se tornando altamente 

atrativa para estudos em espécies não-modelo, onde geralmente existe pouca ou nenhuma 

informação genômica disponível (HORNETT; WHEAT, 2012). 

 Se por um lado o surgimento das plataformas de NGS possibilitou aumentos 

expressivos na geração de sequências, proporcionando uma favorável relação custo-benefício 

quando comparados com o método Sanger, por outro lado, existe a perda em relação ao tamanho 

das sequências geradas (reads) em algumas das principais plataformas (MOROZOVA; 

MARRA, 2008), proporcionando novos desafios para as análises de bioinformática. O principal 
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obstáculo é a reconstrução ou montagem dos short reads em sequências que representem os 

transcritos originais. Dependendo da existência ou não de um genoma que sirva de referência, 

as estratégias atuais de montagem de transcriptoma dividem-se em três categorias principais: 

montagem baseada em referência, montagem de novo, e uma estratégia híbrida combinando as 

duas últimas (MARTIN; WANG, 2011). A estratégia de montagem de novo não utiliza um 

genoma referência, ao invés disso, são identificadas sobreposições entre as sequências curtas, 

de tamanho definido a partir dos reads (k-mers), resultando na reconstrução do transcrito 

original (GRABHERR et al., 2011; MARTIN; WANG, 2011). 

Muitos estudos que caracterizam transcriptomas são descritivos e proporcionam 

recursos valiosos para estudos posteriores. Porém, a metodologia de RNA-Seq também pode 

ser utilizada na caracterização de perfis de expressão gênica, sendo que o objetivo não é 

somente identificar quais genes são transcritos, mas também o nível específico (absoluto ou 

relativo) da transcrição dos genes encontrados (EKBLOM; GALINDO, 2011). Em síntese, o 

processo de análise de expressão gênica diferencial por RNA-Seq inicia-se com os reads 

gerados pelo sequenciamento sendo alinhados a um genoma ou transcriptoma referência. Nos 

organismos que não possuem tais referências, uma montagem de novo pode solucionar o 

problema oferecendo um conjunto inicial de transcritos (MARTIN; WANG, 2011). A 

quantidade de reads mapeados é contada e o nível de expressão gênica calculado por algoritmos 

especializados, e então testes estatísticos apropriados são aplicados buscando a inferência de 

expressão gênica diferencial (MUTZ et al., 2013). 

Até o início da década a técnica de RNA-Seq encontrava-se subutilizada em pesquisas 

relacionadas à biologia e ecotoxicologia de peixes (MEHINTO et al., 2012). Contudo, a análise 

da transcrição gênica global através da técnica de RNA-Seq possibilitou avanços significativos 

nessa área (CAI et al., 2018; RENAUD et al., 2019; YEBRA-PIMENTEL et al., 2019), 

permitindo a descoberta de novos biomarcadores e a caracterização de vias metabólicas 

alteradas pela exposição a xenobióticos (BRINKMANN et al., 2016; FENT; SUMPTER, 2011; 

HAHN et al., 2016; KONG et al., 2015; MEHINTO et al., 2012). 

 

1.4 PEIXES COMO ORGANISMOS SENTINELA DE CONTAMINAÇÃO 

 

Várias espécies de peixes têm sido utilizadas para avaliar parâmetros biológicos e 

bioquímicos em resposta a contaminantes ambientais. Peixes são encontrados virtualmente em 

qualquer ambiente aquático exercendo um importante papel ecológico nesse ecossistema (VAN 
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DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Devido à sensibilidade aos impactos 

antropogênicos, peixes usualmente são utilizados como espécies sentinelas no ambiente 

aquático (BURGOS-ACEVES et al., 2018). 

O uso de peixes em estudos toxicológicos foi revisado por Hinton e colaboradores 

(2009) que apontaram duas principais vertentes: (1) peixes como alvo em estudos ambientais 

utilizando biomarcadores de contaminação; e (2) peixes como modelo para estudos 

mecanísticos em toxicologia e doenças humanas. A primeira vertente vem sendo abordada pela 

ecotoxicologia aquática para a análise de risco de substâncias tóxicas liberadas no ambiente 

(HINTON et al., 2009). A segunda vertente é mais recente, e utiliza peixes como um “modelo” 

para compreensão de mecanismos gerais de toxicidade no grupo dos vertebrados. Portanto, o 

conhecimento gerado por esses estudos em peixes também são aplicáveis para compreensão 

dos efeitos de contaminantes ambientais e outras substâncias para aplicações nos campos da 

medicina, aquicultura, ecologia, dentre outros (BURNETT et al., 2007; DI BELLO et al., 2007; 

FREIRE et al., 2009; PETITJEAN et al., 2019). 

O peixe teleósteo Fundulus heteroclitus, conhecido popularmente como killifish, é um 

exemplo de peixe que tem sido amplamente utilizado como organismo modelo em estudos 

ambientais no hemisfério Norte-Americano por ser uma das espécies mais abundantes em 

regiões estuarinas da Costa Atlântica nesta região (BURNETT et al., 2007; MATSON et al., 

2008; STEGEMAN, 1978). O fato do killifish sobreviver às condições agudas de contaminação 

química por hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) (WILLS et al., 2009) e bifenilas 

policlorados (PCBs) (NASCI et al., 1991) em certas regiões costeiras, tornou a espécie um 

modelo para estudos ambientais e de adaptação à contaminação (BURNETT et al., 2007). 

As características de F. heteroclitus, como pequeno tamanho, desenvolvimento rápido, 

tolerância para condições diversas e resistência para sobreviver em locais com altos níveis de 

contaminação, classificam essa espécie como organismos-alvo para estudos deste tipo. O 

killifish também é frequentemente utilizado em estudos toxicológicos, incluindo estudos de 

toxicologia no desenvolvimento embrionário e de carcinogênese, e principalmente em estudos 

para compreensão de mecanismos moleculares de resistência para sobreviver em locais 

altamente poluídos (BURNETT et al., 2007). 

Na região costeira da América do Sul, uma das espécies que possui características 

etológicas semelhantes ao F. heteroclitus, são os guarus, especialmente da espécie Poecilia 
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vivipara (Bloch & Schneider, 1801). Os espécimes de P. vivipara, também conhecidos 

popularmente como barrigudinhos, são peixes da família Poeciliidae caracterizados por 

possuírem corpo alongado e comprimido posteriormente, sendo o macho menor que a fêmea 

(MENDONÇA; ANDREATA, 2001) (Figura 4). 

 

Figura 4. Peixe barrigudinho macho e descrição da filogenia de Poecilia vivipara. 

 

Fonte: Adaptado de Berbel-Filho et al., (2018). 

 

Dentro do gênero Poecilia, aproximadamente 150 espécies estão descritas, das quais 

apenas uma não é vivipara, representando uma linhagem distinta (MEREDITH et al., 2010; 

THIBAULT; SCHULTZ, 1978). Os peixes P. vivipara são capazes de se adaptar a condições 

ambientais extremas, com alta tolerância à salinidade e temperatura da água, possui populações 

não migratórias e está amplamente distribuída em ambientes lênticos salinos na América do 

Sul, Costa Atlântica (FROESE; PAULY, 2018), representando um modelo potencial para 

estudos ambientais (BIZERRIL; PRIMO, 2001; BOLASINA; DE AZEVEDO; PETRY, 2017; 

GOMES; MONTEIRO, 2007), além de considerado um organismo-modelo para estudos de 

biologia reprodutiva e desenvolvimento  (PARENTI; RAUCHEMBERGER, 1989). 

A espécie P. vivipara foi utilizada em diversos trabalhos de toxicologia aquática. Entre 

esses estudos destacam-se: a avaliação da alteração no nível de transcritos de genes e/ou 

biomarcadores de contaminação aquática em peixes expostos ao cobre (ANNI et al., 2019a, 

2019b; DA SILVA et al., 2014; MACHADO et al., 2013; ZEBRAL et al., 2019a, 2019b; 

ZIMMER et al., 2012), a contaminantes orgânicos (FERREIRA et al., 2012) ao Roundup® 

(HARAYASHIKI et al., 2013), ao fenantreno (MACHADO et al., 2014), ao triclosan 

(ESCARRONE et al., 2016), à fração acomodada do óleo diesel em água (MATTOS et al., 

2010), anestésicos (BOLASINA; DE AZEVEDO; PETRY, 2017) e toxinas (LOPES et al., 
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2017). Adicionalmente, há estudos avaliando a alteração do comportamento em peixes expostos 

ao fenantreno (TORREIRO-MELO et al., 2015), a modulação gênica dos citocromos P450 

família 1A, 1B e 1C (CYP1A, CYP1B e CYP1C) por 3-metilcolantreno e a contaminação 

ambiental na área urbana de Florianópolis com o uso de biomarcadores moleculares 

(DORRINGTON et al., 2012). 

Tendo em vista o grande potencial que a espécie P. vivipara tem como um organismo 

modelo para estudos ecotoxicológicos (ADAM et al., 2010; DA SILVA et al., 2014; 

DORRINGTON et al., 2012; ESCARRONE et al., 2016; FERREIRA et al., 2012; 

HARAYASHIKI et al., 2013; LOPES et al., 2017; MACHADO et al., 2013, 2014; MATTOS 

et al., 2010; PIAZZA, 2012; TORREIRO-MELO et al., 2015; ZIMMER et al., 2012), e como 

organismo sentinela ao longo de toda a costa brasileira, bem como a facilidade de obtenção de 

exemplares em campo e fácil manejo em laboratório, no presente estudo buscou-se ampliar o 

conhecimento sobre as sequências gênicas dessa espécie a fim de expandir as possibilidades de 

pesquisas científicas futuras nos mais diversos campos de conhecimento da biologia. Essa busca 

por uma montagem e anotação de um transcriptoma com viés ecotoxicológico não apenas 

aumenta o conhecimento sobre a fisiologia da espécie, mas também proporciona o 

estabelecimento de novos alvos como biomarcadores de contaminação ambiental. 

Ressalta-se ainda a importância de estudar não só as sequências obtidas do 

transcriptoma, mas também seus efeitos na transcrição dos organismos expostos a 

contaminantes bem como as atividades enzimáticas do sistema de biotransformação e 

antioxidantes, relacionando os efeitos nos diferentes sexos. Dessa forma, no presente estudo, 

além da montagem do transcriptoma hepático da espécie P. vivipara, também foram avaliados 

os níveis de transcritos em fígado e gônadas de peixes expostos ao esgoto sanitário e ao 4-n-

Nonilfenol. Por fim, foram analisadas as atividades das enzimas dos sistemas de 

biotransformação e antioxidantes em fígados e brânquias dos peixes expostos ao esgoto, em 

ambos os sexos, sedimentando cada vez mais a espécie como um organismo modelo. 
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1.5 OBJETIVOS E CONSIDERAÇÕES SOBRE A ESTRUTURA DO TEXTO 

 

1.5.1  Objetivo Geral 

 

Caracterizar o transcriptoma hepático e avaliar as alterações bioquímicas e 

transcricionais nas vias de biotransformação, antioxidantes e relacionadas à desregulação 

endócrina, de peixes Poecilia vivipara expostos ao esgoto sanitário e ao 4-n-nonilfenol. 

 

1.5.2  Objetivos Específicos 

 

1- Produzir o primeiro transcriptoma, via RNA-Seq, do fígado do peixe P. vivipara; 

 

2- Avaliar os níveis de transcritos hepáticos em genes envolvidos nas vias de 

biotransformação, antioxidantes e relacionadas à desregulação endócrina de P. 

vivipara expostos ao esgoto sanitário; 

 

3- Avaliar a atividade de enzimas pertencentes ao sistema de biotransformação de 

fase I e II, e sistema antioxidante em fígados e brânquias de peixes P. vivipara 

expostos ao esgoto sanitário; 

 

4- Quantificar a bioacumulação de contaminantes orgânicos HPAs, PCBs e LABs em 

tecido de P. vivipara expostos ao esgoto sanitário; 

 

5- Avaliar os níveis de transcritos hepáticos e gonadais em genes envolvidos nas vias 

de biotransformação, antioxidantes e relacionadas à desregulação endócrina de P. 

vivipara expostos ao 4-n-nonilfenol. 

 

1.5.3  Considerações sobre a estrutura do texto 

 

O presente documento está organizado em três capítulos. No capítulo I, que finaliza 

nessa seção, uma introdução geral apresentou uma revisão sobre os principais temas abordados 

nessa tese de doutorado. O capítulo II apresenta os resultados obtidos da montagem e anotação 

do transcriptoma hepático de P. vivipara através de duas metodologias de sequenciamento. Na 
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primeira, via Ion Proton, os resultados encontram-se publicados na revista científica 

Ecotoxicology and Environmental Safety (PIAZZA et al., 2019). Na segunda, o transcriptoma 

hepático obtido via Illumina MiSeq, juntamente com as análises dos níveis de transcritos e 

atividades enzimáticas dos peixes expostos ao esgoto sanitário, foram preparados e submetidos 

à publicação na revista Aquatic Toxicology. 

No terceiro capítulo (III) estão apresentados os resultados das análises dos níveis de 

transcritos envolvidos com o sistema de biotransformação, atividades antioxidantes e 

desregulação endócrina em fígado e gônadas de peixes machos e fêmeas expostos ao 4-n-

nonilfenol. 
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2 CAPÍTULO II: ALTERAÇÕES BIOQUÍMICAS E MOLECULARES EM PEIXES 

Poecilia vivipara (Bloch e Schneider, 1801) EXPOSTOS AO ESGOTO SANITÁRIO 
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3 INTRODUÇÃO 

 

Várias perturbações ocasionadas pelo homem vêm afetando o ambiente aquático, 

contribuindo para alteração do habitat e mudando a estrutura e dinâmica das comunidades 

bióticas. Problemas ambientais encontrados nestes sistemas invariavelmente resultam do 

crescimento exponencial humano e desenvolvimento descontrolado das bacias hidrográficas 

costeiras, bem como as atividades antrópicas nas próprias enseadas (BONIN-FONT et al., 2018; 

KENNISH, 2002; MONTESDEOCA-ESPONDA et al., 2019). Como consequência de uma 

superpopulação, houve o aumento das indústrias e uso de milhares de produtos químicos que 

por sua vez, apresentam efeitos diretos e indiretos no ambiente aquático. Estas substâncias 

alcançam o ambiente natural geralmente via descargas de efluentes, tais como esgotos, despejos 

de barcos, rios, deposição atmosférica e fontes não específicas de escoamento urbano (ADAM 

et al., 2010; AZZURRO et al., 2010; DE LOS RÍOS et al., 2012; MONTESDEOCA-

ESPONDA et al., 2019). 

Devido à vasta natureza dos químicos despejados no ambiente com efeitos variados e 

complexos, sendo alguns de mecanismos de toxicidade antagônicos, a resposta integrada em 

peixes expostos é praticamente imprevisível e deve ser testada (SOLÉ et al., 2003). Logo, há a 

necessidade de determinar o status ambiental, a fim de fornecer uma indicação das mudanças 

induzidas por atividades antropogênicas e sua influência nos organismos aquáticos (SEDEÑO-

DÍAZ; LÓPEZ-LÓPEZ, 2012). 

Os estressores ambientais raramente atuam como compostos individuais. A pressão 

antropogênica geralmente resulta na introdução de uma mistura de compostos químicos e seus 

efeitos no ambiente devem ser considerados como o resultado da interação destes químicos ao 

invés de substâncias isoladas (TARNAWSKA et al., 2019). Sendo o esgoto sanitário 

considerado uma matriz de alta complexidade (DAUGHTON, 2018) e com riscos potenciais, a 

sua introdução no ambiente é considerada um dos maiores problemas de poluição a nível 

mundial  (MAHMOUD et al., 2016; MDEGELA et al., 2010). Dentre seus impactos à saúde 

humana e vida selvagem podem ser citados a contaminação microbiológica (CRAVO et al., 

2015; MAHMOUD et al., 2016), aumento do risco de contração de doenças infecciosas 

(BONIN-FONT et al., 2018), inclusive com a possibilidade de contaminação por bactérias 
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selecionadas no ambiente para tolerância e resistência a biocidas e antibióticos (ÖSTMAN et 

al., 2017). 

Além da grande quantidade de matéria orgânica, diversos tipos de contaminantes 

persistentes ou não persistentes, PPCPs, surfactantes, plastificantes, HPAs, PCBs, metais traço, 

entre outros, são continuamente introduzidos no ambiente aquático (AGUILAR-

BETANCOURT et al., 2016; BONOMO et al., 2016; GWOREK et al., 2019; MEDEIROS et 

al., 2008; PETROVIĆ; GONZALEZ; BARCELÓ, 2003; RIZZI; TANIGUCHI; MARTINS, 

2017). Para diminuir a poluição ambiental e os riscos de disseminação de doenças epidêmicas, 

o esgoto deveria ser tratado antes de o efluente ser liberado no ambiente. Entretanto, sabe-se 

que os métodos tradicionais de tratamento de esgoto não são seguros e eficazes o suficiente 

para garantir que o efluente reintroduzido seja livre de xenobióticos e seus metabólitos (DU et 

al., 2018). 

Nas últimas décadas, houve um aumento na quantidade de trabalhos na literatura 

acerca da ocorrência ambiental, destino, efeitos, e avaliação de risco destes compostos (BEIJER 

et al., 2017; BOEHM et al., 2016; BOIX et al., 2016; GRUNG et al., 2016; HUERTA et al., 

2018; LV et al., 2019). O monitoramento qualitativo do ambiente é essencial para o 

desenvolvimento do manejo sustentável dos recursos naturais, e para a redução dos riscos 

relacionados aos múltiplos estressores antropogênicos (MONTESDEOCA-ESPONDA et al., 

2019). Desta forma, o monitoramento biológico é cada vez mais importante na investigação do 

estado de qualidade do ecossistema, sendo aplicado sem modificar as condições naturais do 

ambiente e com o objetivo de relatar a ocorrência de um composto químico ou estressor com 

um impacto ecológico em organismos vivos. O biomonitoramento é baseado no uso de 

bioindicadores, que são organismos particularmente representativos em determinado habitat e 

que podem acumular poluentes. A exposição e a interação entre bioindicadores e contaminantes 

ambientais causam modificações fisiológicas, chamadas biomarcadores, que podem ser 

analisados e quantificados em diferentes níveis biológicos (REBOA et al., 2019; VAN DER 

OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003; WALKER, 1995), portanto, é possível utilizar esse 

método com o objetivo de associar o estado de saúde comprometido de um bioindicador ao 

grau de poluição do ambiente que eles representam (REBOA et al., 2019). 

Peixes são bons bioindicadores da poluição aquática pela capacidade de captar os 

poluentes presentes na água através das suas brânquias, bem como pela ingestão de organismos 

forrageiros contaminados (HUERTA et al., 2018), além de integrarem os efeitos das misturas 

químicas as quais estão continuamente expostos, servindo como sentinelas para avaliação dos 
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impactos dos contaminantes no ambiente aquático (HAHN et al., 2016). Organismos utilizados 

como sentinelas têm inúmeras vantagens sobre as análises químicas dos compartimentos 

abióticos por bioacumular apenas as formas de contaminantes biodisponíveis na água 

(AGUILAR-BETANCOURT et al., 2016). 

Os biomarcadores moleculares de exposição química em peixes têm sido utilizados 

efetivamente há muitos anos. A recente disponibilidade de extensas informações de sequência 

em peixes, no entanto, facilitou a aplicação de abordagens moleculares mais abrangentes 

(incluindo todo o genoma) à toxicologia de peixes (TYLER et al., 2008). Infelizmente, grande 

parte da informação genética disponível para espécies de peixes é proveniente de organismos 

modelo, como o fatthead minnow Pimephales promelas, o peixe zebra Danio rerio, e a medaka 

Oryzias latipes. Embora essas informações tenham contribuído bastante para o entendimento 

de mecanismos moleculares, faltam informações semelhantes para espécies de peixes selvagens 

comumente usadas em estudos ambientais (HAHN et al., 2016). Desta forma, o uso de 

plataformas NGS para o sequenciamento e montagem de novo de transcriptomas tem sido 

repetidamente demonstradas adequadas para a descoberta de genes e marcadores, análises 

comparativas, análises de expressão gênica, SNPs e localizações precisas dos limites de 

transcrição (BRINKMANN et al., 2016; EKBLOM; GALINDO, 2011; FOX et al., 2014; 

HAHN et al., 2016; KONG et al., 2015; MACHADO et al., 2018, 2019; QU et al., 2018). 

Nesse estudo buscou-se a montagem do transcriptoma hepático de peixes da espécie 

P. vivipara, expostos ao esgoto sanitário através da técnica de RNA-Seq nas plataformas Ion 

Proton e Illumina MiSeq, visando a identificação de biomarcadores moleculares, sensíveis e 

eficientes para o biomonitoramento ambiental. Ainda nos biomarcadores moleculares, foram 

avaliadas a transcrição diferencial em genes pertencentes aos sistemas de biotransformação, 

defesa antioxidante e transportadores do tipo ABC, além de receptores nucleares e de 

xenobióticos identificados na montagem do transcriptoma. 

Conjuntamente com os biomarcadores moleculares, biomarcadores bioquímicos foram 

avaliados em fígado, brânquias e cérebro para verificar os efeitos biológicos do esgoto sanitário 

nos peixes expostos. 
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4 OBJETIVOS 

 

1- Realizar a montagem de novo do transcriptoma hepático do peixe P. vivipara, via 

Ion Proton; 

 

2- Obter o transcriptoma montado de novo dos fígados de peixe P. vivipara, via 

Illumina MiSeq; 

 

3- Identificar transcritos de genes envolvidos em processos de biotransformação de 

xenobióticos e transcritos utilizados tradicionalmente como biomarcadores, 

através de anotação a partir de diversos bancos de dados públicos; 

 

4- Avaliar os níveis de transcritos hepáticos dos genes: Proteína associada a 

multirresistência 1 (ABCC1), Receptor para aril hidrocarboneto (AhR), 

Citocromo P450 família 1A (CYP1A), Citocromo P450 família 2K1 (CYP2K1), 

Citocromo P450 família 3A30 (CYP3A30), Receptor de estrogênio alfa (ER), 

Glutationa S-Transferase A3 (GSTa3), Glutationa S-Transferase Mu 3 (GSTMu), 

Resistência a múltiplas drogas (MDR1), Proteína associada a multirrestência 2 

(MRP2), NADPH-quinona oxidorredutase-1 (NQO1), Receptor preganano X 

(PXR), Superóxido dismutase (SOD), Fator de transcrição SOX9 (SOX9), 

Sulfotransferase 1C1 (ST1C1), Uridina difosfato glicuronosiltransferase 1A1 

(UGT1A1), Vitelogenina-1 (VIT) e Zona pelúcida glicoproteína 4 (ZP4) em peixes 

machos e fêmeas da espécie P. vivipara expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 

h e 96 h; 

 

5- Avaliar a atividade de enzimas pertencentes ao sistema de biotransformação de 

fase I e II e sistema antioxidante em fígados e brânquias de peixes P. vivipara de 

ambos os sexos expostos ao esgoto sanitário após 24 h e 96 h; 

 

6- Quantificar a atividade de enzimas acetilcolinesterase (AChE) e 

butirilcolinesterase (BUChE) em cérebros de peixes P. vivipara machos e fêmeas 

expostos ao esgoto sanitário após 24 h e 96 h; 
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7- Quantificar contaminantes orgânicos como HPAs, HAs, PCBs, DDTs e LABs 

bioacumulados nos peixes controle e expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 h e 

96 h; 

 

8- Avaliar as propriedades químicas e biológicas do esgoto sanitário bruto, esgoto 

sanitário 33 % e água marinha a salinidade de 24. 
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5 METODOLOGIA 

5.1 COLETA E ACLIMATAÇÃO DOS ANIMAIS 

 

Exemplares adultos de P. vivipara, provenientes do entorno dos tanques de cultivo de 

peixes do Laboratório de Piscicultura Marinha (LAPMAR) da Universidade Federal de Santa 

Catarina (UFSC), situado na Barra da Lagoa, Florianópolis, Santa Catarina, foram coletados 

utilizando armadilhas de captura (Minnowtrap™) com ração para peixes como atrativo. As 

armadilhas foram montadas em locais onde foi observada uma maior atividade dos cardumes 

de barrigudinhos. Os aparatos foram mantidos com 75 % da área submersa junto a estruturas 

do ambiente como galhos e pedras. A cada 15 minutos as armadilhas foram revisadas para 

identificar a presença de peixes capturados. Os exemplares de P. vivipara capturados foram 

transferidos para um tanque de transporte com aeração constante enquanto os animais de outras 

espécies identificadas foram libertados. 

Ao final da coleta, os animais foram transportados até o Laboratório de Biomarcadores 

de Contaminação Aquática e Imunoquímica (LABCAI) onde foram aclimatados por no mínimo 

30 dias em água do mar filtrada (0,45 µm) a temperatura de 21 ºC e salinidade 24, com aeração 

constante, alimentação ad libitum e fotoperíodo de 12/12 horas (claro/escuro). Os 

procedimentos de captura, manutenção e exposição dos peixes foram previamente autorizados 

pelo Instituto Chico Mendes de Conservação da Biodiversidade ICMBio/SISBIO nº 56408-1 e 

pela Comissão de Ética no Uso de Animais da Universidade Federal de Santa Catarina CEUA-

UFSC nº 4613161116. 

 

5.2 DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 1 

 

Visando a montagem do transcriptoma hepático de P. vivipara amostras provenientes 

de um estudo anterior (PIAZZA, 2012) foram utilizadas para a obtenção das sequências de 

RNA. Neste experimento, os animais foram coletados e aclimatados conforme descrito no item 

5.1. 

Após a aclimatação, os peixes (n = 50, 1:1 machos:fêmeas) foram expostos ao esgoto 

sanitário não tratado proveniente da estação de tratamento de esgotos da Companhia 

Catarinense de Águas e Saneamento de Florianópolis (ETA/CASAN) em concentração definida 

de 33 % (v/v) durante um período de 24h, de acordo com Medeiros e colaboradores (2008). A 

concentração de 33 % (v/v) consistiu na diluição de esgoto sanitário bruto e água marinha 
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filtrada, garantindo a salinidade de 24 ao efluente. Paralelamente um grupo controle foi exposto 

por 24 horas à água do mar filtrada (0,45 µm) e salinidade de 24 (n = 50, 1:1 machos:fêmeas). 

Após as 24 horas de exposição, os animais foram eutanasiados, seus fígados coletados 

e imediatamente congelados em nitrogênio líquido em pools de 3 fígados por tubo (n = 15) para 

a realização de análises moleculares. As carcaças dos animais foram separadas e congeladas 

para análise de contaminantes orgânicos. 

 

5.3 DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 2 

 

Após a aclimatação, os peixes (n = 72, 1:1 machos:fêmeas) foram expostos ao esgoto 

sanitário não tratado proveniente da estação de tratamento de esgotos ETA/CASAN de 

Florianópolis em concentração definida de acordo com Medeiros e colaboradores (2008) e 

semelhante ao delineamento experimental 1, na proporção 33 % (v/v), durante 24 e 96 horas. 

Paralelamente um grupo controle foi exposto por 24 e 96 horas à água do mar filtrada (0,45 

µm) e salinidade de 24 (n = 72, 1:1 machos:fêmeas). O experimento foi realizado em triplicata 

experimental. 

Para as análises moleculares, após 24 h de exposição, quatro animais de cada aquário 

do grupo controle (n = 12, 6 machos e 6 fêmeas) e quatro animais do grupo exposto (n = 12, 6 

machos e 6 fêmeas) foram eutanasiados para coleta de fígado, cérebro e brânquias em tubos 

individuais que foram imediatamente congelados em nitrogênio líquido. Para as análises 

bioquímicas, amostras de fígado, brânquias e cérebro foram agrupadas em pools de 2 por tubo 

para o grupo controle (n = 12, 6 pools de machos e 6 pools de fêmeas) e para o grupo exposto 

(n = 12, 6 pools de machos e 6 pools de fêmeas). Todas as carcaças dos animais foram coletadas 

e congeladas para análises de contaminantes orgânicos. 

Após 48 h de exposição todos os aquários foram renovados substituindo o conteúdo 

por nova mistura de esgoto 33 % no caso dos aquários do grupo exposto e água do mar filtrada 

nos aquários do grupo controle. 

Ao final de 96 horas de exposição, os animais foram eutanasiados e as coletas de 

tecidos para análises bioquímicas e moleculares foram similares ao processo descrito para 24 

horas. As carcaças também foram separadas e congeladas como relatado no procedimento de 

coleta de 24 horas (Figura 5).  
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Duas amostras de fígado do grupo controle (um macho e uma fêmea) e do grupo 

exposto (um macho e uma fêmea), ambos após 24 horas de exposição, foram utilizados para o 

sequenciamento paired end de RNA na plataforma MiSeq para obtenção de um transcriptoma 

hepático. 

 

Figura 5. Representação esquemática do delineamento experimental 2. Exposição de peixes P.vivipara 

ao esgoto sanitário 33 % (v/v) por 96 horas. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

5.4 ANÁLISES QUÍMICAS 

5.4.1  Análise de contaminantes orgânicos em tecidos 

 

As amostras de tecidos dos peixes coletados foram preservadas em freezer -80 °C até 

o processamento e análise dos contaminantes orgânicos (HPAs, HAs, PCBs, DDTs e LABs). 

As análises foram realizadas para a avaliação das respostas bioquímicas e moleculares frente 

aos contaminantes bioacumulados. Estas análises foram realizadas em colaboração com o grupo 



55 

 

 

 

do Laboratório de Química Orgânica Marinha do Instituto Oceanográfico da Universidade de 

São Paulo (LabQOM, IO, USP). 

As amostras das carcaças de P. vivipara foram desidratadas durante 72 horas em 

liofilizador (Thermo Savant, módulo D), maceradas, homogeneizadas em almofariz com pistilo 

e armazenadas em frascos de vidro previamente limpos com solvente para posteriores análises. 

As análises de bioacumulação em peixes P. vivipara foram baseadas em MacLeod e 

colaboradores (1985) com algumas modificações, e realizadas por cromatografia líquida de alto 

desempenho (HPLC) (modelo X, Perkin Elmer). Para os DDTs foi utilizado um cromatógrafo 

a gás equipado com detector de captura de elétrons (GC-ECD). Os demais grupos de compostos 

(HPAs, HAs, PCBs, LABs) foram analisados no cromatógrafo a gás equipado com 

espectrômetro de massas (GC-MS) 6890/5973N (Agilent Technologies). 

 

5.4.2  Caracterização da água marinha e esgoto sanitário utilizado nas exposições 

 

A análise do esgoto bruto, da água marinha utilizada nos grupos controle e nas 

diluições dos grupos expostos foi realizada pela empresa QMC Saneamento de Florianópolis, 

SC, nos tempos: anterior ao início da exposição (tempo 0 h), e renovação pós 48 h de exposição. 

A execução das coletas foi seguida conforme orientação prévia da empresa, baseando-se nos 

protocolos Standard Methods 1060, NBR 9898 e NBR 9897 (ABNT, 1987, 2003). 

As amostras foram preparadas de acordo com o protocolo Standard Methods for the 

Examination of Water & Wastewater, Edição 22, (APHA, 2005) com método padronizado para 

alcalinidade total (SM 2320B), nitrato (SM 4110 B), nitrito (SM 4500-NO2 B), nitrogênio 

amoniacal total (EPA 350.2-1974), nitrogênio total (SM 4500 N C), sólido total seco a 104 °C 

(SM 2540 B), turbidez (SM 2130 B), coliformes fecais (SM 9221 E), coliformes totais (SM 

9221 B), demanda bioquímica de oxigênio – DBO (SM 5210 B), demanda química de oxigênio 

- DQO (SM 5220 D), detergente (SM 5540 C), fenóis totais (SM 5530 D), P (SM 4500-P E), 

Cd, Pb, Cu, Cr, Ni e Zn (SM 3111 B), Hg (Sm 3112 B), óleos e graxas (SM 5520 D). 

Durante todo o período de exposição os níveis de O2 dissolvido e o pH da água foram 

monitorados. 
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5.5 ANÁLISES MOLECULARES 

5.5.1  Preparação das bibliotecas para NGS Ion Proton 

 

O RNA total dos fígados de P. vivipara expostos ao esgoto sanitário 33 % foi extraído 

com o protocolo do reagente Qiazol (Qiagen®). Após a extração o RNA foi quantificado em 

espectrofotômetro Nanodrop (Thermo Fisher Scientific®) e em seguida tratado com DNaseI 

RiboPure™ RNA purification kit (Ambion for Life Technologies) e purificado em colunas do 

kit RNeasy® MinElute® Cleanup (Qiagen®) para remoção de contaminantes como fenol, sais 

e DNA genômico. 

Para remoção do RNA risobossomal citosólico (5S, 5.8S, 18S e 28S) e mitocondrial 

(12S e 16S), o RNA total foi processado utilizando o kit RiboMinus Eukaryote kit for RNA-

Seq (Invitrogen). A qualidade foi avaliada por eletroforese em gel de agarose 2 % e no 

instrumento Bioanalyzer 2100 (Agilent). A concentração foi quantificada em fluorímetro Qubit 

2.0 (Invitrogen). As três amostras de melhor qualidade e concentração de cada tratamento foram 

escolhidas para a construção das bibliotecas de cDNA utilizando o Ion Total RNA-Seq kit v2 

juntamente com os marcadores Ion Xpress™Barcode 1-16 kit (Life Technologies), seguidos 

pelo enriquecimento e emulsão em larga escala utilizando Ion PI™ Template OT2 200 Kit v2 

(Life Technologies) de acordo com as recomendações do fabricante. As três bibliotecas obtidas 

de cada grupo experimental foram sequenciadas com Ion Proton™ System via Ion PI™ 

Sequencing 200 Kit v2 (Life Technologies), no Núcleo de Fixação Biológica de Nitrogêniodo 

Departamento de Bioquímica e Biologia Molecular da Universidade Federal do Paraná (UFPR) 

em Curitiba, PR. 

 

5.5.2  Preparação das bibliotecas para NGS Illumina MiSeq 

 

O RNA hepático total foi extraído com o reagente Qiazol (Qiagen®) seguindo as 

recomendações do fabricante. Após a extração o RNA foi quantificado em espectrofotômetro 

Nanodrop (Thermo Fisher Scientific®) e em seguida tratado com DNaseI (Qiagen®) e 

purificado em colunas do kit RNeasy® MinElute® Cleanup (Qiagen®) para remoção de 

contaminantes como fenol, sais e DNA genômico. 

As quatro bibliotecas de cDNA, sendo uma biblioteca por sexo para cada grupo 

(controle e exposto), foram preparadas seguindo o protocolo dos kits Trueseq Stranded Total 

RNA LT Ribozero gold (Illumina®, EUA). Os mRNAs foram enriquecidos com o kit 
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Dynabeads mRNA DIRECT Purification (Invitrogen) e sequenciados pela metodologia paired-

end (PE) com o kit - MiSeq Reagent Kit 150v3 (2X de 75 bases) (Illumina®, EUA). Mais uma 

vez, o sequenciamento das bibliotecas foi realizado no Núcleo de Fixação Biológica de 

Nitrogêniodo Departamento de Bioquímica e Biologia Molecular da Universidade Federal do 

Paraná (UFPR) em Curitiba, PR. 

 

5.5.3  Análises de bioinformática 

 

Após o sequenciamento, as sequências obtidas em formato fastq foram analisadas no 

software NGS QC toolkit (PATEL; JAIN, 2012), filtrando as sequências de baixa qualidade 

(nota phred menor que 20 em 75 % do tamanho do read) e tamanho inferior a 25 pares de base 

(pb) para a plataforma Ion Proton. Para a plataforma Illumina MiSeq, a nota phred de corte foi 

de 30 (nota menor que 30 em 75 % do tamanho do read) e tamanho inferior a 50 pb. 

Posteriormente foram removidas as bases com nota phred menor que 30 na extremidade 3’ dos 

reads. 

O processo de reconstrução dos short reads em informação correspondente aos 

fragmentos de cDNA originais sequenciados foram realizados através da metodologia de novo, 

visto que não existe genoma referência para a espécie P. vivipara. Foram testados três diferentes 

montadores buscando uma montagem que melhor representasse o transcriptoma da espécie, 

sendo a seleção baseada em critérios previamente estabelecidos e reconhecidos pela literatura 

vigente, como valores de tamanho do contig N50 e outras métricas, porcentagem de pares de 

reads mapeados corretamente e análise de homologia via BLASTx (CAMACHO et al., 2009), 

comparando com o transcriptoma descrito da espécie Poecilia reticulata (FRASER et al., 

2011). Os seguintes programas de montagem foram testados nesta proposta de projeto: Trinity 

RNA-Seq (GRABHERR et al., 2011), Velvet-Oases (SCHULZ et al., 2012; ZERBINO; 

BIRNEY, 2008) e MIRA Assembler (CHEVREUX; WETTER; SUHAI, 1999). Em todos os 

casos, foram testadas montagens com os valores básicos (default) e alterando parâmetros como 

tamanho do k-mer utilizado, entre outras opções disponíveis em cada montador. 

Os transcritos provenientes do sequenciamento via Ion Proton foram anotados 

utilizando diversas estratégias, como a busca por homologia no banco de proteínas não-

redundantes do NCBI (National Center for Biotechnology Information), Swiss-Prot 
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(BOECKMANN et al., 2003), Ontologia gênica (Gene Ontology - GO) (ASHBURNER et al., 

2000), classificação de vias metabólicas via KEGG (Kyoto Encyclopedia of Genes and 

Genomes) (KANEHISA; GOTO, 2000). A Figura 6 representa o pipeline da construção das 

bibliotecas até a montagem de novo e anotação do transcriptoma hepático de P. vivipara via 

Ion Proton.  

Figura 6. Plano de trabalho da montagem de novo e análise do transcriptoma hepático de P. vivipara 

expostos ao esgoto sanitário 33 % (v/v) por 24 h via Ion Proton. Nos detalhes estão descritos os processos 

de construção das bibliotecas de cDNA, amplificação, sequenciamento e análises de bioinformática. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

A abundância de transcritos foi estimada utilizando o método Kallisto (BRAY et al., 

2016) disponível no pacote Trinity (GRABHERR et al., 2011). Os transcritos altamente 

expressos foram analisados pela estatística Ex90N50 (Trinity tool kit) e as regiões codificantes 
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dos transcritos foram identificadas utilizando o programa TransDecoder (v 2.1.0). As maiores 

fases de leitura aberta (ORFs) foram anotadas combinando as sequências com a base de dados 

do TrEMBL (BOECKMANN et al., 2003) por meio do programa BLAST+ (blastx, e-value 

crítico = 1e-6) (CAMACHO et al., 2009). Todos os resultados obtidos foram depositados para 

acesso público no banco SRA (Sequence read archive) do NCBI.  

Para a montagem do transcriptoma via Illumina MiSeq, o conjunto de transcritos mais 

altamente expressos foram analisados pela estatística ExN50 (Trinity tool kit). As regiões 

codificantes dentro dos transcritos foram identificadas utilizando o programa TransDecoder (v 

2.1.0). As maiores fases de leitura aberta (ORFs) foram anotadas combinando as sequências 

com a base de dados do TrEMBL por meio do programa BLAST+ (blastx, e-value crítico = 1e-

6) (CAMACHO et al., 2009). 

A anotação funcional do transcriptoma foi realizada utilizando o programa Trinotate 

(BRYANT et al., 2017). Trinotate é uma ferramenta de anotação funcional automática de 

transcriptomas, particularmente os montados de novo, tanto para organismos modelo ou não. O 

programa utiliza vários métodos referenciados para anotação funcional como a busca por 

homologias de sequência conhecida (BLAST+/Swiss-Prot) (BOECKMANN et al., 2003; 

CAMACHO et al., 2009), identificação de domínios de proteína (HMMER/Pfam) (FINN; 

CLEMENTS; EDDY, 2011; PUNTA et al., 2012), identificação de peptídeo sinal e domínios 

transmembrana (signalP/tmHMM) (KROGH et al., 2001; PETERSEN et al., 2011) além de 

utilizar diversos bancos de dados para anotação como o GO, KEGG e eggNOG (ASHBURNER 

et al., 2000; KANEHISA; GOTO, 2000; POWELL et al., 2012). Todos os dados de anotação 

funcional derivados desta análise de transcritos está integrada a um banco de dados SQLite que 

permite uma rápida e eficiente busca por termos específicos relacionados a uma hipótese 

científica, ou como um meio de criar a anotação geral de todo o transcriptoma. Para a 

representação gráfica das anotações GO, foi utilizado o programa WEGO (YE et al., 2006). Na 

Figura 7 está representado o pipeline da construção das bibliotecas até a montagem de novo e 

anotação do transcriptoma hepático de P. vivipara via Illumina MiSeq. 
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Figura 7. Plano de trabalho da montagem de novo e análise do transcriptoma hepático de P. vivipara 

expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 h via Illumina MiSeq. Nos detalhes estão descritos os processos 

de construção das bibliotecas de cDNA, clusterização, sequenciamento e análises de bioinformática. 

 

 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

5.5.4  Análise da transcrição gênica por PCR quantitativo em tempo real (qPCR) 

5.5.4.1 Seleção dos genes e desenho de iniciadores 

 

A partir das anotações de ambos os transcriptomas hepáticos, genes de interesse foram 

selecionados para utilização na técnica de qPCR. As sequências escolhidas codificam para os 

genes dos receptores nucleares: Receptor para aril hidrocarboneto (AhR), Receptor de 
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estrogênio alfa (ER), Receptor pregnano X (PXR) e para genes possivelmente modulados por 

estes receptores como: Citocromo P450 família 1A (CYP1A), Citocromo P450 família 2K1 

(CYP2K1), Citocromo P450 família 3A30 (CYP3A30), Superóxido dismutase (SOD), 

Glutationa S-transferase A3 (GSTA3), Glutationa S-transferase Mu 3 (GSTMu), Fator de 

transcrição SOX9 (SOX9), Vitelogenina-1 (VIT), Zona pelúcida glicoproteína 4 (ZP4), 

Proteína associada a multirresistência 1 (ABCC1), Resistência a múltiplas drogas (MDR-1), 

Proteína associada a multirresistência 2 (MRP2), Sulfotransferase 1C1 (ST1C1), Uridina 

difosfato glicuronosiltransferase 1A1 (UGT1A1), NADPH-quinona oxidorredutase-1 (NQO1). 

Como normalizadores foram escolhidos os genes Fator de elongação 2 (EF2), Proteína 

ribossomal 40S S2 (40S2) e Proteína ribossomal 40S S11 (40S11) (PIAZZA, 2012). 

Os iniciadores específicos foram desenhados e analisados com o auxílio dos softwares 

PrimerQuest e OligoAnalyzer (Integrated DNA Technology) e a lista encontra-se na Tabela 1. 

 

Tabela 1. Sequência de iniciadores senso (F) e antissenso (R) dos genes de Poecilia vivipara 

selecionados: Citocromo P450 família 1A (CYP1A), Citocromo P450 família 3A30 (CYP3A30), 

Citocromo P450 família 2K1 (CYP2K1), Superóxido dismutase (SOD), Receptor para aril 

hidrocarboneto (AhR), Receptor pregnano X (PXR), Glutationa S-transferase A3 (GSTa3), Glutationa 

S-transferase Mu 3 (GSTMu), Fator de transcrição SOX9 (SOX9), Receptor de estrogênio alfa (ER),  

Vitelogenina-1 (VIT), Zona pelúcida glicoproteína 4 (ZP4), Proteína associada a multirresistência 1 

(ABCC1), Resistência a múltiplas drogas (MDR-1), Proteína associada a multirresistência 2 (MRP2), 

Sulfotransferase 1C1 (ST1C1), Uridina difosfato glicuronosiltransferase 1A1 (UGT1A1), NADPH-

quinona oxidorredutase-1 (NQO1), Fator de elongação 2 (EF2), Proteína ribossomal 40S S2 (40S2) e 

Proteína ribossomal 40S S11 (40S11). 

Gene Sequência (5´-3´) Produto (pb) 

CYP1A 
F - ACACAAACGCTGCTACCTGGGAGT 

102 
R - CACAGTCAACACAGGCCACCTTCAGA 

CYP3A30 
F - CTTCTCAAACACTCCGTATG 

93 
R - CCTTTCGTCTCCTCTGAA 

CYP2K1 
F - CCACAGAGAGATGAAGGATGAAT 

100 
R - TGAATCGTTGAGGGTTGAGG 

SOD 
F - CAGAGTGGCTAAACTATCAAA 

98 
R - CCAAGGCACTTAATGAGAC 

AhR 
F - ATGATAAAGACGGGAGAGAG 

124 
R - CGATGATGTAGTCTGGTTTG 

PXR 
F - GTCGGAAGAACATCTGTAAA 

125 
R - CCTCATCTCCATCACCA 

GSTMu 
F - CATGGACTTTAGAAACGGCTTTG 

100 
R - GAACTGCTTCAGCGTACCTT 

GSTa3 
F - TTCGTCACAGACACCAAACC 

101 
R - AGGTACACGGGTCCAGTAAG 
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continuação tabela 1  

Gene Sequência (5´-3´) Produto (pb) 

SOX9 
F - TGACATTTCTCCTGTTCTTC 

100 
R - GCGAGCAGATAGTCTTTAAT 

ER 
F - GAGCGTTGTAGGTCAAAC 

113 
ACAGACAGCAGTGGATAA 

VIT 
F - TTTCTAATGACCCGATGTTG 

107 
R - GGTACTCCTGTCTGATTTCT 

ZP4 
F - AACCCTCAAAGTGTACCACAG 

98 
R - GAAGAGCCATCCAGAGGAATC 

ABCC1 
F - CAGAACTTGGGTCCATCTGT 

105 
R - CTGAGCCACCTGGTATGTTT 

MDR1 
F - GGGATGTTGATTCAGAGTTTCAG 

85 
R - GGATGACGAGGGTGAGTTTC 

MRP2 
F - GCCCTCAATGTAACTCTAACC 

97 
R - CAGCGTATTCACTCACTCTTT 

ST1C1 
F - ATGTGGATGAGAGGGAAG 

80 
R - GCAGAGGAGAAGGAGTTAT 

UGT1A1 
F - CAAGGTTGGGAATGTCCTACTC 

102 
R - CAGCGTGGGAGAACATCTTT 

NQO1 
F - AAGTGAAGGAGGAGCAGAAG 

149 
R - GCAGGAAGTGATGGAGATAAAG 

EF2 
F - ACTGTAAGCGAGGAATCAGAGGTG 

102 
R - TACTTGTCAGCGAGGTAACGGG 

40S2 
F - GGAAGGAACAGATGAGCAGGTAGAAG 

100 
R - GCGAATGTCTTTGGATGAGCCC 

40S11 
F - CTATCTCTACTCTCTGCCCATC 

84 
R - ATCTTCAGGACCTCGTCTTT 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

5.5.4.2 Extração de RNA total e síntese de cDNA 

 

O RNA total foi extraído das amostras de fígado provenientes da exposição realizada 

no delineamento experimental 2. O método utilizado foi o do reagente Qiazol (Qiagen®). 

Foram verificadas a concentração e pureza das amostras de RNA em espectrofotômetro 

Nanodrop (Nanodrop®), a 260, 280 e 320 nm. As amostras resultantes foram utilizadas para a 

reação de transcrição reversa. 

A síntese de DNA complementar (cDNA) pela ação da transcriptase reversa foi 

realizada utilizando o kit QuantiTect Reverse Transcription (Qiagen®) com um µg de RNA de 

cada amostra. Novamente a concentração e pureza das amostras de cDNA foram verificadas 

em Nanodrop (Thermo Fisher Scientific®) e em seguida as amostras foram diluídas para a 
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concentração de 100 ng, aliquotadas e armazenadas em freezer -20 ºC para utilização na técnica 

de qPCR. 

 

5.5.4.3 Padronização das reações e análise de qPCR 

 

As reações de qPCR foram realizadas em rotor de 72 poços, Rotor-Disc 72 (Qiagen) 

no termociclador Rotor Gene 6000 (Qiagen). O kit utilizado foi QuantiFastTMSYBR® Green 

PCR (Qiagen) com protocolo de ciclagem de dois passos. Após a ativação inicial da enzima 

(HotStarTaq Plus DNA Polimerase) por cinco minutos a 95 °C, ciclos de desnaturação por 10 

s a 95 °C seguidos por 30 s a 60 °C de anelamento/extensão com aquisição de fluorescência 

foram repetidos 40 vezes. Após a ciclagem foi realizada uma curva de dissociação elevando-se 

1 °C a cada 5 s iniciando em 55 °C até 95 °C.  

A padronização da eficiência da reação para cada par de iniciadores foi realizada 

utilizando-se uma curva seriada de um pool de cDNA de todas as amostras em concentrações 

de 500 ng, 250 ng, 125 ng, 62,5 ng e 31,25 ng por reação de qPCR pipetadas em duplicata. Uma 

reação considerada ótima duplicaria sua quantidade de cDNA a cada ciclo, correspondendo a 

uma eficiência de 100 %. Ao final das reações de qPCR, foram observadas as curvas de 

dissociação para especificidade dos iniciadores nas quais os genes com um único produto (único 

pico de Temperatura de melting) foram considerados específicos. Os genes que apresentaram 

eficiências entre 95 e 105 %, coeficiente de correlação (R²) maior que 0,97 e um único ponto 

de dissociação foram considerados adequados para as análises. Estes valores foram calculados 

diretamente no programa Rotor-Gene Q – Series Software (v 2.3.1). 

Após a padronização das reações, 100 ng de cDNA por reação foram utilizados sempre 

com uma curva padrão em paralelo. Os valores brutos de fluorescência foram transformados 

em uma escala logarítmica, tornando possível a delimitação do ciclo limiar (Cq) com base no 

coeficiente de correlação (R²) e eficiência da curva. 

Foram testados como normalizadores os genes EF2, 40S2 e 40S11 que serão chamados 

como genes referência (BUSTIN et al., 2009), para utilização no método do Cq comparativo ou 

ΔΔCq (SCHMITTGEN; LIVAK, 2008). 

Os testes de estabilidade transcricional dos genes candidatos foram realizados pela 

ferramenta RefFinder (XIE et al., 2012) que foi desenvolvida para avaliar e triar genes 
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referência com base nos conjuntos de dados experimentais. Esta ferramenta utiliza uma 

abordagem que integra a maioria dos principais programas computacionais disponíveis como: 

geNorm, que calcula uma medida para cada gene baseado na variação média pareada entre um 

gene em particular e todos os outros genes controle (VANDESOMPELE et al., 2002), 

Normfinder, que permite não apenas estimar a variação geral dos genes candidatos, mas 

também a variação entre subgrupos de amostras do conjunto de amostras (ANDERSEN; 

JENSEN; ØRNTOFT, 2004), BestKeeper, que utiliza correlações pareadas (PFAFFL et al., 

2004), além do método Delta-Cq comparativo (SILVER et al., 2006), para ranquear e comparar 

os genes testados como candidatos a referência. Baseado nos ranqueamentos de cada programa, 

o RefFinder atribuiu um peso apropriado a cada gene individual e calculou a média geométrica 

destes pesos resultando em uma classificação geral final. 

Os dados de qPCR foram normalizados pelo gene referência e relativizados pelo grupo 

machos controle de cada período de exposição. Os resultados obtidos foram analisados 

estatisticamente quanto à normalidade pelo teste de Shapiro-Wilk. Os dados paramétricos foram 

testados pela análise de variância ANOVA de duas vias para avaliar os efeitos do tratamento 

(exposição ao esgoto sanitário 33% (v/v) e do sexo, e a interação entre estes dois fatores, 

seguidos pelo pós-teste de Bonferroni para indicar quaisquer diferenças significativas entre os 

grupos. Os dados não paramétricos foram avaliados pelo teste de Kruskall-Wallis com pós-teste 

de Dunn’s. Todos os testes assumiram nível de significância para p ≤ 0,05 e foram calculados 

utilizando-se o programa GraphPad Prism 7.0. 

 

5.6 ANÁLISES BIOQUÍMICAS 

5.6.1  Homogeneização 

 

Para as análises bioquímicas, os fígados e brânquias dos animais expostos ao esgoto 

sanitário 33 % (v/v) provenientes do delineamento experimental 2, foram homogeneizados em 

tampão (Tris 50 mM, KCl 0,15 M, PMSF 100 µM, pH 7,4) na proporção de 1:5 (peso/volume) 

com pistilo de teflon. O homogenato foi centrifugado a 9.000 x g por 30 minutos a 4 ºC, 

posteriormente foi realizada uma centrifugação do sobrenadante a 100.000 x g por 70 minutos 

a 4 ºC para obtenção da fração citosólica. O precipitado (fração microssomal) foi ressuspendido 

em tampão (Tris 50 mM, EDTA 1 mM, DTT 1 mM, KCl 0,1 M, glicerol 20 %, pH 7,4). A partir 

das frações citosólicas foram medidas as atividades das enzimas (GST, CAT, GR, SOD, 
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G6PDH, GPx total e Selênio dependente) e com a fração microssomal, foi realizada a análise 

da atividade EROD (CYP1A). 

Os cérebros foram homogeneizados utilizando o mesmo tampão de homogeneização 

sem PMSF. Os homogenatos foram centrifugadas a 9.000 x g por 30 minutos a 4 ºC e o 

sobrenadante foi utilizado para medir as atividades de (AChE e BuChE). 

 

5.6.2  Determinação da concentração de proteínas 

 

A quantificação das proteínas citosólicas e microssomais das amostras de fígados, 

brânquias e cérebro foi realizada por meio do método de Bradford (BRADFORD, 1976). O 

método utiliza o corante Coomassie Brilliant Blue (G-250), que reage com os aminoácidos das 

proteínas, mostrando uma coloração que varia da cor marrom para o azul. A coloração da 

amostra varia de acordo com a massa de proteínas (sendo o aumento de intensidade da cor azul 

relacionada diretamente com maiores concentrações de proteínas). 

A determinação de proteínas totais foi realizada com o kit Bio-Rad Protein Assay® 

(Bio-Rad®) de acordo com instruções do fabricante. Em uma microplaca com 96 poços foram 

adicionados, em duplicata a amostra e o reagente de Bradford. Após incubação de cinco 

minutos, foi realizada uma leitura simples das amostras a 595 nm utilizando o 

espectrofotômetro de placas SpectraMax® M5 (Molecular Devices®). As absorbâncias das 

amostras foram comparadas a uma curva padrão de albumina sérica bovina (BSA) produzida 

no mesmo ensaio das amostras. A concentração de proteínas totais nas amostras foi expressa 

em mg.mL-1 e utilizada para normalizar os dados de atividade enzimática. 

 

5.6.3  Análise da atividade das enzimas de biotransformação de fases I e II 

 

A atividade da Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) foi analisada na fração 

microssomal por fluorimetria medindo o aumento da fluorescência da resorufina (Ex/Em 

530/585 nm) (BURKE; MAYER, 1974). As concentrações no ensaio foram: NADPH 1,67 mM; 

Etoxiresorufina 2 µM; TRIS 50 mM, pH 7,8. 

A análise da GST foi realizada segundo o método de Keen, Habig e Jakoby (1976). A 

amostra foi adicionada em um meio de reação contendo tampão fosfato de potássio 0,1 M, pH 
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7,0 e CDNB 2,22 mM, como substrato, e glutationa reduzida (GSH) 2,22 mM, e o aumento de 

absorbância devido à formação do produto DNB-SG foi acompanhado a 340 nm por 

espectrofotômetro. A condição final da reação é GSH 1mM e CDNB 1mM.  

 

5.6.4  Análise da atividade da glutationa peroxidase (GPx) 

 

A atividade total da enzima glutationa peroxidase (GPx) foi acompanhada 

indiretamente pela oxidação do NADPH. A GPx utiliza glutationa reduzida (GSH) para reduzir 

um peróxido orgânico, como o peróxido de cumeno (Cu-OOH), originando glutationa 

dissulfídica (GSSG) no final da reação. A GSSG, por sua vez, é reduzida pela enzima glutationa 

redutase (GR) utilizando elétrons doados pelo NADPH. A taxa de oxidação de NADPH foi 

acompanhada espectrofotometricamente a 340 nm (WENDEL, 1981).  As concentrações no 

ensaio foram: tampão fostato de potássio 0,1 M, pH 7,0; EDTA 0,005 M; GR 1 U/mL; GSH 1 

mM; NADPH 0,22 mM e a reação foi iniciada com a adição de Cu-OOH 10 mM. A atividade 

de GPx selênio dependente (Se-GPx) foi mensurada nas mesmas condições do ensaio acima 

com exceção do Cu-OOH que foi substituído pelo terc-Butil-hidroperóxido (t-B-OOH) 6 mM. 

 

5.6.5  Análise da atividade glutationa redutase (GR) 

 

A atividade da enzima glutationa redutase (GR) foi baseada no método descrito por 

Carlberg e Mannervik (1985). Ao reduzir o substrato glutationa dissulfídica (GSSG), a GR 

oxida NADPH, que pode ser monitorado pelo decréscimo de absorbância no comprimento de 

onda de 340 nm. Desta forma, a velocidade de consumo de NADPH expressa a atividade da 

glutationa redutase. As concentrações no ensaio foram de tampão fosfato 0,1 M, pH 7,0; EDTA 

0,005 M; GSSG 2 mM; GR 0,0046 g/mL e NADPH 0,6 mM. 

 

5.6.6  Análise da atividade da glicose-6-fosfato desidrogenase (G6PDH) 

 

A atividade da enzima glicose-6-fosfato desidrogenase (G6PDH) foi determinada 

através do aumento de absorbância em 340 nm provocado pela redução de NADP+ a NADPH 

(GLOCK; MCLEAN, 1953). As concentrações do ensaio foram: tampão Tris.HCl 0,1 M, pH 

7,4; MgCl2 0,2 M; G6P 2 mM e NADP 0,13 mM. 
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5.6.7  Análise da atividade da catalase (CAT) 

 

A atividade da catalase (CAT) foi determinada de acordo com o método de Beutler 

(1975). Nesta metodologia, o decréscimo de absorbância em 240 nm está associado à 

velocidade de degradação do peróxido de hidrogênio (H2O2) em água e oxigênio. A amostra foi 

adicionada a um meio de reação contendo TRIS 1 M; EDTA 5 mM, pH 8,0 e H2O2 10,4 mM. 

 

 

5.6.8  Análise da atividade da superóxido dismutase (SOD) 

 

O método utilizado para determinação da atividade da superóxido dismutase (SOD) 

foi descrito por McCord e Fridovich (1969), baseado na inibição da redução do citocromo c 

pelo O2
- (ânion superóxido), produzido pelo sistema xantina / xantina oxidase. A redução do 

citocromo c é monitorado em 550 nm a 25 °C. A concentração final da reação foi: tampão 

fosfato de potássio 0,05 M, pH 7,8; EDTA 100 µM; Xantina 50 µM; KCN 20 µM; Citocromo 

c 10 µM.  

 

5.6.9  Análise da acetilcolinesterase (AChE) e butirilcolinesterase (BuChE) 

 

A taxa de atividade da acetilcolinesterase (AChE) foi medida 

espectrofotometricamente na reação contendo acetilcolina e DTNB através do monitoramento 

da formação do complexo tiocolina-DTNB a 412 nm (ELLMAN et al., 1961). As concentrações 

do ensaio foram: tampão fosfato 0,1 M, pH 8,0; DTNB 0,455 mM e ACh 2,6 mM. Para a 

atividade butirilcolinesterase (BuChE), o mesmo protocolo foi seguido substituindo-se o 

substrato acetilcolina por butirilcolina (14 mM). 

 

5.6.10  Análise estatística 

 

Para os testes estatísticos, os dados precisam cumprir dois pressupostos básicos: 

apresentar distribuição normal e serem homoscedásticos (para testes paramétricos) ou apenas 
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serem homoscedásticos (testes não-paramétricos). Sendo que, os testes paramétricos são 

preferíveis por serem mais robustos. 

Dessa forma, os resultados obtidos foram analisados quanto a normalidade pelo teste 

de D`Agostino e Pearson e a distribuição foi considerada normal para p > 0,05. Foram 

verificados a presença de valores discrepantes pelo Teste de Grubbs e Teste de ROUT. Após a 

identificação desses valores, eles foram excluídos das análises e a normalidade foi novamente 

testada. Em casos em que os dados não apresentem distribuição normal, mesmo com a remoção 

de outliers, todo o grupo de dados foi transformado em Y = logY e a normalidade novamente 

testada. 

Após a verificação da normalidade dos dados, foi testada a homogeneidade das 

variâncias (homoscedasticidade) utilizando o teste de Levene. Os dados foram considerados 

homoscedásticos para p > 0,05. Os dados que não apresentaram homoscedasticidade, foram 

transformados em Y = logY e o teste foi refeito. 

Após cumprirem os requisitos para as análises estatísticas, foi realizado teste ANOVA 

de duas vias para avaliar os efeitos do tratamento (exposição ao esgoto sanitário 33 % (v/v)) e 

do sexo, e a interação destes dois fatores, seguidos pelo pós-teste de Bonferroni. As análises 

estatísticas foram realizadas com os softwares STATISTICA 7.0 e GraphPad Prism 7.0. 

Diferenças foram consideradas significativas quando p < 0,05. 

 

6 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

6.1 CONTAMINANTES ORGÂNICOS DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 1 

 

Os resultados das análises químicas em tecidos indicam que os peixes foram capazes 

de bioacumular contaminantes orgânicos em seus tecidos diretamente do efluente ao qual foram 

expostos. Apesar de compostos como hidrocarbonetos alifáticos (HAs) e DDTs não serem 

detectados, os HPAs, PCBs e LABs foram quantificados e estão apresentados logo abaixo. 

 

6.1.1  Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) 

 

Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) são uma classe de poluentes 

orgânicos persistentes (POPs) hidrofóbicos formados pela fusão de dois ou mais anéis 

aromáticos (BEHERA et al., 2018; ELIE et al., 2015; FRANCO; LAVADO, 2019). 

Basicamente são formados por átomos de carbono e hidrogênio, mas podem apresentar 
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derivados com substituições com alquila, nitrogênio ou oxigênio (ELIE et al., 2015). Estes 

compostos podem ser de origem natural, porém, sua principal fonte é antropogênica através dos 

processos de combustão incompleta de madeira, óleos, produtos derivados do petróleo e 

escapamento de veículos automotores (BEHERA et al., 2018; DELLA TORRE et al., 2010; 

ELIE et al., 2015; FRANCO; LAVADO, 2019; KOENIG et al., 2013; SANTANA et al., 2018; 

VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003; WANG et al., 2010). Os HPAs entram nas 

estações de tratamento de esgoto e no ambiente aquático, principalmente através do escoamento 

urbano, e nesses locais podem passar por processos de degradação. Seus metabólitos são 

altamente tóxicos, mutagênicos, citotóxicos e potencialmente carcinogênicos, sendo 

considerados contaminantes ubíquos do ambiente aquático, principalmente em áreas marinhas 

costeiras (FRANCO; LAVADO, 2019; KANNAN et al., 2003). Devido a sua alta 

hidrofobicidade, os HPAs tendem a ser adsorvidos na matéria particulada permanecendo por 

longos períodos tanto em sedimento quanto na coluna d’água causando uma série de efeitos 

nocivos à biota incluindo dano genético, desregulação endócrina e disfunção do sistema imune, 

malformação, fibrose e câncer, levando a uma diminuição da sobrevivência de espécies 

residentes e redução da biodiversidade (BEHERA et al., 2018; DELLA TORRE et al., 2010; 

SANTANA et al., 2018; WANG et al., 2010). De acordo com suas características, os HPAs são 

considerados contaminantes prioritários para o monitoramento ambiental. Enquanto as 

concentrações em água e sedimento podem ser utilizados para descrever a contaminação, a 

quantificação dos compostos parentais podem levar a uma subestimação dos níveis de 

exposição visto que a biotransformação em peixes e outros vertebrados é bastante rápida 

(KAMMANN et al., 2017). Os HPAs são reconhecidos agonistas do receptor aril 

hidrocarboneto (AhR) em peixes baseado na sua capacidade de induzir CYP1A e ligar-se ao 

AhR dos teleósteos (BARRON; HEINTZ; RICE, 2004). 

Neste estudo foram medidos os níveis dos 16 HPAs considerados prioritários pela 

Agência de Proteção Ambiental Americana (USEPA). Os níveis de HPAs totais acumulados no 

tecido de peixes P. vivipara foram maiores no grupo exposto por 96 h ao esgoto sanitário com 

115 ng.g-1, enquanto no grupo controle 96 h foram de 56 ng.g-1 (Tabela 2).  Os HPAs 

acumulados nos tecidos dos peixes são oriundos de efluentes urbanos e correspondem ao 

fenantreno, naftaleno e seus substituintes alquilados metilnaftaleno e dimetilnaftaleno 

(CENNAMO et al., 2019; JIA; BATTERMAN, 2010).  
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Tabela 2. Níveis de hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (ng.g-1) por peso seco detectados em tecido 

de peixes P.vivipara nos grupos controle e expostos após 24 h e 96 h de exposição ao esgoto sanitário 

33 % (v/v). 

  Grupos Experimentais 

  CT 24 h EX 24 h CT 96 h EX 96 h 

Naftaleno <5.80 <5.80 33.7 48.5 

Metilnaftaleno 18.13 <4.71 16.8 28.2 

Bifenil <4.75 <4.75 <4.75 <4.75 

Etilnaftaleno <4.71 <4.71 <4.71 <4.71 

Dimetilnaftaleno <9.25 <9.25 <9.25 20.1 

Acenaftileno <3.83 <3.83 <3.83 <3.83 

Acenafhteno <5.87 <5.87 <5.87 <5.87 

Trimetilnaftaleno <7.27 <7.27 <7.27 <7.27 

Fluoreno <5.16 <5.16 <5.16 <5.16 

Metilfluoreno <10.3 <10.3 <10.3 <10.3 

Dibenzotiofeno <1.41 <1.41 <1.41 <1.41 

Fenantreno 5.24 17.1 5.50 18.6 

Antraceno <3.46 <3.46 <3.46 <3.46 

Dimetilfluoreno <10.3 <10.3 <10.3 <10.3 

Metildibenzotiofeno <2.81 <2.81 <2.81 <2.81 

Metilfenantreno <5.85 <5.85 <5.85 <5.85 

Dimetildibenzotiofeno <2.81 <2.81 <2.81 <2.81 

Dimetilfenantreno <5.85 <5.85 <5.85 <5.85 

Fluoranteno <2.63 <2.63 <2.63 <2.63 

Pireno <2.45 <2.45 <2.45 <2.45 

Metilfluoranteno <5.08 <5.08 <5.08 <5.08 

Reteno <5.08 <5.08 <5.08 <5.08 

Metilpireno <5.08 <5.08 <5.08 <5.08 

Benzo[c]fenantreno <5.08 <5.08 <5.08 <5.08 

Benzo[a]antraceno <3.71 <3.71 <3.71 <3.71 

Criseno <3.52 <3.52 <3.52 <3.52 

Metilcriseno <7.04 <7.04 <7.04 <7.04 

Dimetilcriseno <7.04 <7.04 <7.04 <7.04 

Benzo[b]fluoranteno <2.31 <2.31 <2.31 <2.31 

Benzo[j]fluoranteno <2.53 <2.53 <2.53 <2.53 

Benzo[k]fluoranteno <2.53 <2.53 <2.53 <2.53 

Benzo[e]pireno <2.40 <2.40 <2.40 <2.40 

Benzo[a]pireno <2.56 <2.56 <2.56 <2.56 

Perileno <2.03 <2.03 <2.03 <2.03 

Indeno[1,2,3-c,d]pireno <1.21 <1.21 <1.21 <1.21 

Dibenzo[a,h]antraceno <1.14 <1.14 <1.14 <1.14 

Benzo[b]criseno <1.14 <1.14 <1.14 <1.14 

Benzo[g,h,i]perileno <1.58 <1.58 <1.58 <1.58 

Coroneno <1.58 <1.58 <1.58 <1.58 

∑HPA 23.4 17.1 56.0 115 

CT - Grupo controle; EX - grupo exposto ao esgoto sanitário 33 %; ∑HPA – Hidrocarbonetos 

policíclicos aromáticos totais. "<" indica abaixo do nível de detecção para o método.  

Fonte: Piazza et al., (2019). 

 



71 

 

 

 

Fenantreno é um HPA com três anéis benzeno fusionados e facilmente bioacumulável 

em organismos marinhos ativando os mecanismos de biotransformação e detoxificação 

(BOUTET; TANGUY; MORAGA, 2004; LIMA et al., 2019; PIAZZA et al., 2016). O 

Naftaleno possui um par de anéis benzeno fusionados e é considerado um composto orgânico 

semivolátil (CENNAMO et al., 2019; JIA; BATTERMAN, 2010).   

Em estudos de campo em Florianópolis foram encontradas concentrações de HPAs 

entre 6,5 e 140 ng.g-1 em sedimento marinho compostos majoritariamente por naftaleno, 

fenantreno, benzo[a]pireno e pireleno (PESSATTI et al., 2016) e em ambiente estuarino desde 

níveis abaixo do limite de detecção para áreas pristinas até 154,8 ng.g-1 em áreas urbanas 

contaminadas por esgoto sanitário (PIAZZA et al., 2019). 

 

6.1.2  Bifenilas policloradas (PCBs) 

 

As bifenilas policloradas (PCBs) são um grupo de poluentes persistentes ubíquos no 

ambiente como resultado de emissões e deposição atmosférica (LICATA et al., 2019). Esses 

compostos são lipossolúveis e resistentes à biotransformação podendo bioacumular nos 

ambientes terrestres e aquáticos e na biota, a sua afinidade por lipídeos garante aos PCBs a 

biomagnificação através da cadeia trófica tornando-os um dos principais motivos de alertas 

quanto ao consumo de peixes nos Estados Unidos (KOENIG; FERNÁNDEZ; SOLÉ, 2012; 

NEEDHAM; GHOSH, 2019; RADICE et al., 2008). Os PCBs compreendem uma família de 

209 congêneres resultantes da substituição de um a 10 átomos de hidrogênio por um átomo de 

cloro em um núcleo comum (ALFONSO et al., 2019; MCFARLAND; CLARKE, 1989).  

Devido ao seu largo uso industrial e doméstico até sua proibição em 1979, alta estabilidade 

química e persistência no meio ambiente, muitos ambientes urbanos são considerados hotspots 

de contaminação do solo e sedimentos tornando os PCBs claros indicadores de poluição 

antropogênica (LICATA et al., 2019; NEEDHAM; GHOSH, 2019; RADICE et al., 2008). As 

fontes de PCBs no esgoto são majoritariamente resultantes de escoamento urbano. Estudos in 

vivo e in vitro apontam que alguns PCBs e seus metabólitos podem mimetizar a ação de 

estrógenos como os congêneres PCB101, 153 e 138 que possuem padrões de cloração 

associados com a afinidade ao ER: cloração orto-para, onde os cloros na posição para 



72 

 

assemelham-se aos grupos hidroxila do 17β- estradiol, e os cloros na posição orto conferem 

rigidez rotacional (DECASTRO et al., 2006; RADICE et al., 2008). 

Neste estudo, foram quantificados níveis acima do limite de detecção apenas nos 

animais do grupo exposto por 96 h, com um total de 14,15 ng.g-1 de PCB por peso seco. Deste 

somatório, 2,25 ng.g-1 são do congênere PCB101; 2,61 ng.g-1 do PCB149; 4,0 ng.g-1 do PCB153 

e 5,29 ng.g-1 do PCB138 (Tabela 3). O PCB149 faz parte dos PCBs quirais que juntamente 

com o congênere 95 perfazem 6 % do total de PCBs (HE et al., 2018; KANIA-KORWEL; 

LEHMLER, 2016). Apesar de os PCBs serem persistentes, muitos congêneres, incluindo os 

quirais, podem ser biotransformados por hidroxilação, metilsulfonação, sulfatação, 

glucuronidação entre outros metabólitos (KANIA-KORWEL; LEHMLER, 2016). 

No Brasil, a produção e uso de PCBs (mais conhecido como Ascarel) foram banidos, 

porém, quantidades consideráveis ainda são encontradas no ambiente como nos sedimentos da 

Baia da Babitonga em Santa Catarina, desde níveis abaixo do limite de detecção até 19,1ng.g-1 

com predominância dos congêneres PCB138 e 153 (RIZZI; TANIGUCHI; MARTINS, 2017). 

No trabalho de Piazza e colaboradores (2019) com P. vivipara expostos in situ, apesar de não 

encontrar PCBs acima do limite de detecção no sedimento, foram encontrados um total de 7,38 

e 11,96 ng.g-1 nos tecidos dos peixes mantidos no mangue do Itacorubi, Florianópolis, SC, 

sabidamente contaminado por esgoto sanitário bruto. 

 

Tabela 3. Níveis de bifenilas policloradas (ng.g-1) por peso seco detectado em peixes P.vivipara nos 

grupos controle e exposto após 24 h e 96 h  de exposição ao esgoto sanitário 33 % (v/v). 

 Grupos Experimentais 
 CT 24 h EX 24 h CT 96 h EX 96 h 

PCB8 <1.69 <1.69 <1.69 <1.69 

PCB18 <1.92 <1.92 <1.92 <1.92 

PCB31 <2.13 <2.13 <2.13 <2.13 

PCB28 <2.20 <2.20 <2.20 <2.20 

PCB33 <1.83 <1.83 <1.83 <1.83 

PCB52 <2.43 <2.43 <2.43 <2.43 

PCB49 <2.13 <2.13 <2.13 <2.13 

PCB44 <2.59 <2.59 <2.59 <2.59 

PCB74 <2.20 <2.20 <2.20 <2.20 

PCB70 <2.31 <2.31 <2.31 <2.31 

PCB66 <2.55 <2.55 <2.55 <2.55 

PCB95 <2.43 <2.43 <2.43 <2.43 

PCB56/60 <1.85 <1.85 <1.85 <1.85 

PCB101 <1.36 <1.36 <1.36 2.25 

PCB99 <2.62 <2.62 <2.62 <2.62 

PCB97 <2.05 <2.05 <2.05 <2.05 
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Continuação Tabela 3.     

 Grupos Experimentais 
 CT 24 h EX 24 h CT 96 h EX 96 h 

PCB81 <2.31 <2.31 <2.31 <2.31 

PCB87 <1.85 <1.85 <1.85 <1.85 

PCB77 <2.30 <2.30 <2.30 <2.30 

PCB110 <2.17 <2.17 <2.17 <2.17 

PCB151 <2.67 <2.67 <2.67 <2.67 

PCB123 <2.25 <2.25 <2.25 <2.25 

PCB149 <2.59 <2.59 <2.59 2.61 

PCB118 <2.50 <2.50 <2.50 <2.50 

PCB114 <1.91 <1.91 <1.91 <1.91 

PCB153 <1.69 <1.69 <1.69 4.00 

PCB132 <2.60 <2.60 <2.60 <2.60 

PCB105 <2.27 <2.27 <2.27 <2.27 

PCB141 <1.98 <1.98 <1.98 <1.98 

PCB138 <2.05 <2.05 <2.05 5.29 

PCB158 <2.39 <2.39 <2.39 <2.39 

PCB126 <2.98 <2.98 <2.98 <2.98 

PCB187 <3.45 <3.45 <3.45 <3.45 

PCB183 <3.37 <3.37 <3.37 <3.37 

PCB128 <2.00 <2.00 <2.00 <2.00 

PCB167 <3.23 <3.23 <3.23 <3.23 

PCB174 <3.16 <3.16 <3.16 <3.16 

PCB177 <2.50 <2.50 <2.50 <2.50 

PCB156 <2.66 <2.66 <2.66 <2.66 

PCB157 <3.28 <3.28 <3.28 <3.28 

PCB180 <2.76 <2.76 <2.76 <2.76 

PCB169 <2.38 <2.38 <2.38 <2.38 

PCB170 <2.39 <2.39 <2.39 <2.39 

PCB199 <2.62 <2.62 <2.62 <2.62 

PCB203 <2.83 <2.83 <2.83 <2.83 

PCB189 <2.71 <2.71 <2.71 <2.71 

PCB195 <4.53 <4.53 <4.53 <4.53 

PCB194 <4.89 <4.89 <4.89 <4.89 

PCB206 <4.59 <4.59 <4.59 <4.59 

PCB209 <3.31 <3.31 <3.31 <3.31 

PCBs TOTAIS <1.36 <1.36 <1.36 14.2 

CT - Grupo controle; EX - grupo exposto ao esgoto sanitário 33 %; PCB – Bifenilas policloradas. "<" 

indica abaixo do nível de detecção para o método. 

Fonte: (PIAZZA et al., 2019). 
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6.1.3  Alquilbenzenos lineares (LABs) 

 

Marcadores orgânicos como os esteróis fecais (coprostanol e epicoprostanol) e os 

alquilbenzenos lineares (LABs) têm sido aplicados com sucesso no estudo da contaminação por 

esgoto em sedimentos de áreas costeiras. Estes compostos acumulam no sedimento, onde estão 

predominantemente associados a material particulado e menos suscetíveis a degradação 

(MARTINS et al., 2014). 

Os LABs são produzidos industrialmente para a síntese de alquilbenzenos lineares 

sulfonados (LAS) que é o surfactante aniônico mais utilizado na produção de detergentes 

(EGANHOUSE; SHERBLOM, 2001; EGANHOUSE et al., 1988; EGANHOUSE; 

BLUMFIELD; KAPLAN, 1983; ISOBE et al., 2004; MARTINS et al., 2010, 2014). Durante o 

processo de sulfonação, de 1 a 3 % aproximadamente dos LABS não reagem, permanecendo o 

composto parental no produto (EGANHOUSE; BLUMFIELD; KAPLAN, 1983). Estes traços 

de LAB estão presentes nos detergentes de uso industrial e doméstico que por consequência são 

introduzidos nos esgotos. Desta forma, a identificação de LABs foi proposta como um marcador 

para a contaminação do ambiente aquático por esgoto (EGANHOUSE; SHERBLOM, 2001; 

ISOBE et al., 2004; MARTINS et al., 2014). De fato, os LABs têm sido utilizados como 

marcadores de contaminação em diversas matrizes como sedimentos e biota (EGANHOUSE; 

BLUMFIELD; KAPLAN, 1983; FLORES-NUNES et al., 2015; PESSATTI et al., 2016; WEI 

et al., 2014; ZACCHI et al., 2018). 

No presente estudo, os LABs quantificados no tecido dos peixes expostos foi maior 

em relação aos controles em ambos os períodos de exposição chegando a concentrações de 949 

ng.g-1 após 24 horas e 1195 ng.g-1 após 96 horas (Tabela 4). 

 

Tabela 4. Níveis de alquilbenzenos lineares (ng.g-1) por peso seco detectado em peixes P.vivipara nos 

grupos controle e exposto após 24 h e 96 h  de exposição ao esgoto sanitário 33 % (v/v). 

  Grupos Experimentais 

LAB isômeros CT 24 h EX 24 h CT 96 h EX 96 h 

5-C10 LAB 4.6 11.4 3.2 18.7 

4-C10 LAB 3.2 8.4 1.8 13.4 

3-C10 LAB 2.5 6.2 <0.98 8.4 

2-C10 LAB 2.9 8.1 1.6 9.5 

6-C11 LAB 7.2 19.2 5.7 32.5 

5-C11 LAB 14.1 36.4 9.9 55.6 

4-C11 LAB 8.2 25.6 5.8 38.3 

3-C11 LAB 6.2 18.6 3.8 22.7 

2-C11 LAB 10.5 28.1 8.2 28.3 

6-C12 LAB 19.3 71.8 17.1 105.2 
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Continuação Tabela 4.  

  Grupos Experimentais 

LAB isômeros CT 24 h EX 24 h CT 96 h EX 96 h 

5-C12 LAB 16.9 61.2 12.2 87.9 

4-C12 LAB 7.1 42.5 6.5 57.0 

3-C12 LAB 12.6 35.2 9.6 39.3 

2-C12 LAB 6.5 40.3 7.2 36.0 

7-C13 LAB 43.5 104.1 33.5 127.1 

6-C13 LAB 43.5 104.1 33.5 127.1 

5-C13 LAB 8.1 85.2 7.6 116.8 

4-C13 LAB 9.8 56.0 7.6 74.8 

3-C13 LAB 47.8 81.5 35.1 89.0 

2-C13 LAB 67.3 105.1 43.9 107.3 

7-C14 LAB <1.05 <1.05 <1.05 <1.05 

6-C14 LAB <1.05 <1.05 <1.05 <1.05 

5-C14 LAB <1.05 <1.05 <1.05 <1.05 

4-C14 LAB <1.05 <1.05 <1.05 <1.05 

3-C14 LAB <1.05 <1.05 <1.05 <1.05 

2-C14 LAB <1.05 <1.05 <1.05 <1.05 

TOTAL LAB 342 949 254 1195 

CT - Grupo controle; EX - grupo exposto ao esgoto sanitário 33 %; LAB – Alquilbenzenos lineares. "<" 

indica abaixo do nível de detecção para o método. 

Fonte: Piazza et al., (2019). 

 

A presença de LABs detectados nos animais dos grupos controle 24 e 96 h indicam 

que a água marinha utilizada como controle e para a diluição do esgoto sanitário bruto dos 

grupos expostos, está possivelmente contaminada por alguma fonte de efluente urbano. A água 

marinha utilizada nesse estudo é captada no ambiente, filtrada por mídias físicas como filtros 

de membrana e ultravioleta, e é utilizada em cultivos de peixes, camarões e moluscos bivalves.   

 

6.2 CARACTERIZAÇÃO QUÍMICA DO ESGOTO BRUTO, ÁGUA MARINHA E 

ESGOTO SANITÁRIO 33 % 

 

As principais propriedades químicas e biológicas analisados na água marinha, esgoto 

sanitário bruto, e diluído para 33 % estão apresentados na Tabela 5. As análises foram 

realizadas no esgoto bruto que serviu de contaminante para a exposição de 24 e 96 horas, e nas 

suas diluições com água marinha filtrada antes do início da exposição: tempo 0 h e renovação 

dos aquários pós 48 h, e na água marinha utilizada nos grupos controle tempo 0h e 48 h diluída 
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em água destilada para salinidade 24. Esta mesma água marinha foi utilizada para diluição do 

esgoto até a concentração de 33 %. 

 

Tabela 5. Propriedades químicas e biológicas do esgoto sanitário bruto, água do mar filtrada dos grupos 

controle e esgoto sanitário 33 % (v/v) dos grupos expostos pré-exposição (tempo 0 h) e renovação dos 

aquários após 48 h. 

Amostras: 
Esgoto 

Bruto 

Controle 

0 h 

Esgoto 

Sanitário 

33 % 0 h 

Controle 

48 h 

Esgoto 

Sanitário 

33 % 48 h 

Alcalinidade total (mg/L) 218,0 82,0 142,0 78,0 150,0 

Cd total (mg/L) <0,014 <0,014 <0,014 <0,014 <0,014 

Pb total (mg/L) <0,17 <0,17 <0,17 <0,17 <0,17 

Cu total (mg/L) <0,028 0,063 0,060 0,052 0,051 

Coliformes fecais (NMP/100) nm ausente 1,6 x 107 ausente 2,1 x 105 

Coliformes totais (NMP /100) nm ausente 3,0 x 107 ausente 4,5 x 105 

Cr total (mg/L) <0,05 <0,05 <0,05 <0,05 <0,05 

Demanda bioquímica de 

oxigênio (DBO) (mg/L) 
nm <2,0 42,0 <2,0 87,5 

Demanda química de oxigênio 

(DQO) (mg/L) 
nm 467 1625 566 616 

Detergentes (mg/L) 3,03 0,59 2,81 <0,10 1,37 

Fenóis totais (mg/L) <0,13 <0,001 0,14 0,563 0,56 

P total (mg/L) 12,97 0,180 3,17 0,031 1,16 

Hg total (mg/L) <0,0002 <0,0002 <0,0002 <0,0002 <0,0002 

Ni total (mg/L) <0,34 <0,34 <0,34 <0,34 <0,34 

Nitrato (N-NO3) (mg/L) nm <0,12 <0,12 <0,12 27,99 

Nitrito (N-NO2) (mg/L) nm <0,015 <0,015 <0,015 <0,015 

Nitrogênio amoniacal (mg/L) nm 0,46 20,55 0,77 28,12 

N total (mg/L) 71,0 <1,52 22,0 2,10 30,0 

Sólidos secos à 104 °C (mg/L) 656 24.708 24.256 30.148 28.472 

Turbidez (NTU) 52,75 <1,00 38,82 <1,0 21,68 

Zn total (mg/L) <0,04 <0,04 <0,04 <0,04 <0,04 

Óleos e graxas (mg/L) 5,6 nm nm nm nm 
nm – parâmetro não medido; NMP – número mais provável; NTU - unidade nefelométrica de turbidez. 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

O esgoto bruto apresentou os maiores valores para alcalinidade total, detergentes, 

fósforo (P), nitrogênio (N) e turbidez. Os valores de coliformes fecais e totais, DBO, DQO, 

nitrato e nitrogênio amoniacal foram maiores nos grupos expostos (Tabela 5). 
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6.3 TRANSCRIPTOMA VIA ION PROTON 

6.3.1  Montagem de novo do transcriptoma  

 

Os peixes utilizados nas amostras sequenciadas são provenientes de populações 

naturais aclimatadas em laboratório e expostas sob condições controladas visando uma 

representação dos genes transcritos em animais de ambos os sexos em condições mais próximas 

do ideal e sob estresse (exposição ao esgoto sanitário 33 %). Após a extração do RNA total 

hepático dos pools de machos e fêmeas adultos, as amostras foram processadas visando a 

depleção dos RNAs ribossomais e enriquecimento do mRNA. Seis bibliotecas de cDNA foram 

construídas, normalizadas e sequenciadas em uma extremidade (single-end) na plataforma Ion 

Proton produzindo um total de 289.709.168 reads. Após a avaliação de qualidade e limpeza dos 

dados, um total de 237.601.956 reads (Tabela 6) foram montados de novo (reads brutos e reads 

normalizados) em contigs pelo Trinity (v.2.4.0) (GRABHERR et al., 2011) com tamanho 

mínimo de contig de 100 pb e k-mer de 25. Com o programa Velvet-Oases (v 0.2.08) (SCHULZ 

et al., 2012; ZERBINO; BIRNEY, 2008), apenas reads normalizados foram montados de novo 

em contigs com os k-mers de 19, 25, 37 e 45. O programa MIRA não foi capaz de rodar a 

quantidade total de dados obtidos, mesmo quando normalizado, portanto foi excluído das 

análises deste transcriptoma.  

 

Tabela 6. Total de reads das bibliotecas hepáticas de P. vivipara dos grupos controle e exposto ao 

esgoto sanitário 33 % (v/v) sequenciadas na plataforma Ion Proton após verificação da qualidade e 

limpeza de dados. 

 Controle Exposto 

Sequências Totais 

C1 54.853.305 E1 49.949.448 

C2 51.254.299 E2 20.584.243 

C3 17.498.243 E3 43.462.418 

Total de reads 123.605.847 113.996.109 

Somatório 237.601.956 
C1, C2 e C3 - amostra controle 1, 2 e 3; E1, E2 e E3 - amostra exposto 1, 2 e 3. 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

 

A comparação das métricas obtidas pelos diferentes montadores com os diferentes 

tamanhos de k-mer podem ser conferidas na Tabela 7. 
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Tabela 7. Comparação das métricas do sequenciamento e montagem de novo do transcriptoma hepático 

de P. vivipara expostos ao esgoto sanitário 33 % (v/v) por 24 h utilizando os montadores Trinity e 

Velvet-Oases, com diferentes valores de k-mer. 

Montador Trinity  Velvet-Oases 

Reads Brutos Normalizados Normalizados 

K-mer 25 25 19 25 37 45 

Sequências totais 236.873 120.277 33.662 31.114 19.046 7707 

Total de bases               36.757.764 17.876.789 5.208.253 4.867.661 3.380.942 1.724.297 

Menor sequência  101 101 70 76 87 100 

Maior sequência  2.112 2.398 2.331 1.649 1.242 1.990 

Média  155 148 154 156 177 223 

Mediana 133 129 134 132 143 173 

N25                  206 187 208 218 271 390 

N50                  150 141 152 153 175 222 

N75                  121 118 121 120 130 159 

N90                  108 107 107 107 115 139 

N95                  104 103 103 103 112 134 

As                         26,29 % 26,30 % 26,64 % 26,54 % 26,08 % 25,98 % 

Ts                         25,71 % 25,64 % 25,00 % 24,80 % 24,47 % 24,26 % 

Gs                         24,58 % 24,59 % 23,94 % 24,38 % 25,20 % 25,45 % 

Cs                         23,43 % 23,47 % 22,63 % 22,80 % 23,48 % 23,87 % 

(A + T)s                   51,99 % 51,94 % 51,64 % 51,34 % 50,56 % 50,24 % 

(G + C)s                   48,01 % 48,06 % 46,57 % 47,18 % 48,68 % 49,32 % 

Ns                         0,00 % 0,00 % 1,79 % 1,48 % 0,76 % 0,44 % 

pb – Pares de base; A – adenina; T- timina; G- guanina; C-citosina; N- qualquer base.  

N25 – estatísticas do comprimento médio dos transcritos em 25 % da montagem. 

N50 – estatísticas do comprimento médio dos transcritos em 50 % da montagem. 

N75 – estatísticas do comprimento médio dos transcritos em 75 % da montagem. 

N95 – estatísticas do comprimento médio dos transcritos em 95 % da montagem. 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

Com relação ao total de sequências, a montagem pelo Trinity com reads brutos obteve 

um maior conjunto de dados com 236.873 sequências com um tamanho médio de 155 pb. 

Utilizando o mesmo programa, mas com reads normalizados, observou-se um decaimento de 

praticamente 50 % no número total de sequências montadas, sem perda da qualidade dos dados 

obtidos. Houve uma ligeira melhora no tamanho da maior sequência com 2.398 pb e o tamanho 

médio observado foi de 148 pb.  

As montagens realizadas pelo programa Velvet-Oases são muito vantajosas por 

permitirem ao pesquisador testar múltiplas montagens em pouquíssimo tempo. Uma vez 

normalizados os reads, a montagem de grandes quantidades de dados é bastante eficaz quando 

comparados ao Trinity, por exemplo, utilizando o mesmo poder computacional (número de 

processadores e memória RAM). Entretanto, a qualidade das montagens ficou um pouco abaixo 
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daquelas realizadas no Trinity, com exceção das métricas de tamanho médio de sequências, 

mediana e N50 nos k-mers de 37 e 45. Quando comparadas as montagens de mesmo k-mer de 

25 entre Velvet-Oases e Trinity reads normalizados e Velvet-Oases e Trinity reads brutos, há 

uma diferença entre 89 e 205 mil sequências, respectivamente. Para os k-mers menores (19 e 

25) não há diferenças significativas entre os resultados comparando-se ao Trinity em ambas 

montagens, exceto para o número de sequências e o total de bases utilizados para a montagem 

(Tabela 7).  

Baseado no tamanho dos contigs dos transcritos montados, pode-se obter a estatística 

convencional do tamanho de contig N50. Essa métrica aponta que ao menos metade dos 

nucleotídeos montados está em contigs de transcritos com no mínimo o valor de tamanho do 

N50. Isto é, na métrica de N50 encontrada na montagem do Trinity com reads normalizados, 

temos um valor de 141, o que indica que metade das bases montadas estão em contigs de 

transcritos de um tamanho de pelo menos 141 bases. Apesar de as montagens no Velvet-Oases 

com k-mers de 37 e 45 apresentarem valores de N50 maiores, considerando-se as demais 

métricas, optou-se por seguir as análises subsequentes com a montagem do Trinity normalizada. 

Ainda em relação ao valor de N50, mesmo com um sequenciamento exaustivo das 

bibliotecas, foram obtidos reads redundantes que não contribuíram para a profundidade do 

transcriptoma. Quando comparados a outros transcriptomas de espécies próximas, o valor de 

141 pb ficou muito abaixo. Por exemplo, em Poecilia reticulata, foi encontrado um N50 de 846 

pb para cérebros e músculos de machos e fêmeas sequenciados no sistema 454 GS FLX FLX 

(FRASER et al., 2011). Na mesma espécie, em cérebros de machos e fêmeas, o N50 foi de 832 

pb sequenciados em Illumina MiSeq e 1.295 pb em Illumina HiSeq, ambos paired-end 

(SAARISTO et al., 2017). Schedina e colaboradores (2018) encontraram em gônadas de três 

poecilídeos valores de N50 de 1.764 pb para Poecilia formosa, 2.339 pb para Poecilia latipinna, 

e 2.569 pb para Poecilia mexicana em sequenciamento Illumina HiSeq 2000 paired-end. 

Utilizando o mesmo sequenciamento, Fraser e colaboradores (2014) encontraram um N50 de 

2.548 pb em cérebros de machos de P. latipinna. É importante frisar que a maioria dos trabalhos 

comparados utilizaram tecnologias de sequenciamento pareadas (paired-end) com reads 

maiores e de tamanho fixo, enquanto nesse estudo os reads foram gerados em fragmentos 

pequenos, de diferentes tamanhos e single-end. Nos diversos sequenciamentos realizados, os 

reads gerados apresentavam distribuição de tamanho ente 15 e 250 pb, e as médias variaram 
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entre o mínimo de 38 e máximo de 139 pb sendo que a maior parte das bibliotecas sequenciadas 

(24 dos 35 sequenciamentos) apresentou médias abaixo de 54 pb. 

Após a escolha do conjunto de dados, a montagem Trinity normalizada foi analisada 

com o programa TransDecoder (v 2.1.0) do pacote Trinity para identificação das fases de leitura 

aberta. O total de ORFs corresponde a 2.726 contigs dos quais 408 são completos (Tabela 8). 

 

Tabela 8. Sumário dos transcritos e unigenes de P. vivipara montados de novo pelo software Trinity. 

Q20 – Escore de qualidade de base-calling; ORFs – Fases de leitura aberta. 

Fonte: Piazza et al., (2019). 

 

6.3.2  Anotação do transcriptoma 

 

As 2.726 sequências contendo as maiores ORFs identificadas foram investigadas 

contra o banco de dados TrEMBL resultando num total de 2.661 sequências (97,62 %) similares 

a proteínas. Da lista de ORFs completas, foram selecionadas sequências com pelo menos 80 % 

de identidade resultando em 72 sequências para análise no banco de dados Pfam (Tabela 9). 

 

Tabela 9. Lista das fases de leitura abertas - ORFs completas com pelo menos 80 % de identidade e 

descrição da família proteica putativa do banco de dados Pfam analisadas no transcriptoma hepático de 

P. vivipara montado de novo. 

Sequência Correspondente ao Pfam-A 

TRINITY_DN60840_c4_g1_i1 Aminotransferase classe III 

TRINITY_DN60878_c0_g2_i6 Zinco carboxipeptidase 

TRINITY_DN59370_c1_g1_i1 Frizzled/Smoothened  

TRINITY_DN61339_c19_g5_i2 Aminotransferase classe V 

TRINITY_DN61362_c4_g1_i1 SecY translocase 

TRINITY_DN61410_c0_g1_i17 Tiorredoxina 

TRINITY_DN61384_c1_g1_i14 Domínio Actina 

TRINITY_DN61338_c4_g1_i10 Domínio tipo Ferritina 

Métricas Valores 

Total de reads brutos 289.709.168 

Total de reads filtrados 237.601.956 

Q20 bases 237.601.956 

Conteúdo GC 48,06 % 

Total de sequências 120.277 

Total de bases montadas 17.876.789 

Tamanho médio dos transcritos 148 pb 

N50 141 pb 

Total de trinity 'genes': 91.478 

Total trinity transcritos: 120.277 

Maiores ORFs identificadas 2.726 

ORFs completas  408 
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Continuação Tabela 9.  

Sequência Correspondente ao Pfam-A 

TRINITY_DN61408_c11_g1_i11 Tripsina 

TRINITY_DN61375_c17_g2_i9 Tripsina 

TRINITY_DN61388_c7_g3_i7 Motivo de reconhecimento de RNA (e.g. RRM, RBD) 

TRINITY_DN61388_c7_g1_i3 Motivo de reconhecimento de RNA (e.g. RRM, RBD) 

TRINITY_DN61294_c1_g1_i8 ne 

TRINITY_DN61234_c4_g1_i11 Superóxido dismutase Cu/Zn  

TRINITY_DN61234_c4_g1_i16 Superóxido dismutase Cu/Zn 

TRINITY_DN61280_c0_g2_i14 ne 

TRINITY_DN61310_c58_g1_i4 Proteína de divisão celular 48  

TRINITY_DN61281_c8_g1_i6 Receptor ANF  

TRINITY_DN61091_c0_g1_i4 Catalase 

TRINITY_DN61107_c4_g1_i26 ne 

TRINITY_DN60312_c0_g1_i3 Fosfodiesterase/nucleotídeo Tipo I 

TRINITY_DN61633_c9_g1_i14 ne 

TRINITY_DN61633_c9_g1_i15 ne 

TRINITY_DN61556_c26_g2_i2 Domínio BRICHOS  

TRINITY_DN61556_c26_g2_i10 Domínio BRICHOS 

TRINITY_DN61556_c26_g2_i11 Domínio BRICHOS 

TRINITY_DN61588_c22_g2_i1 Domínio citocromo P450 

TRINITY_DN61614_c3_g2_i1 Alfa-2-macroglobulina (A2M) e Tioéster 

TRINITY_DN61591_c5_g3_i11 Domínio PCI  

TRINITY_DN61615_c48_g1_i5 Fibrinogênio 

TRINITY_DN61561_c21_g1_i14 ne 

TRINITY_DN61561_c21_g1_i25 Resistência a Glioxalase/Bleomicina  

TRINITY_DN61597_c13_g1_i1 Hydroximetilglutaril-coenzima A redutase 

TRINITY_DN61597_c13_g1_i2 Hydroximetilglutaril-coenzima A redutase 

TRINITY_DN61566_c0_g1_i11 Domínio KH 1  

TRINITY_DN61571_c35_g3_i7 Hemopexina 

TRINITY_DN60951_c0_g1_i4 Domínio Fosforribosil transferase  

TRINITY_DN60951_c0_g1_i6 ne 

TRINITY_DN61031_c5_g1_i4 ne 

TRINITY_DN61190_c7_g2_i4 ne 

TRINITY_DN61190_c7_g2_i10 ne 

TRINITY_DN61185_c2_g1_i2 Aminotransferase classe V 

TRINITY_DN61185_c2_g1_i11 Aminotransferase classe V 

TRINITY_DN61222_c0_g1_i1 OATP 

TRINITY_DN61202_c0_g1_i5 Tiorredoxina 

TRINITY_DN61189_c0_g1_i8 Domínio SRCR  

TRINITY_DN61169_c2_g1_i1 Ácido graxo desaturase 

TRINITY_DN61169_c2_g1_i3 Ácido graxo desaturase 

TRINITY_DN35675_c569_g1_i1 ne 

TRINITY_DN60776_c4_g1_i4 
Domínio de ligação RNA dupla fita da proteína DEAD 

END 1 

TRINITY_DN60791_c1_g1_i5 ne 
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Continuação Tabela 9.  

Sequência Correspondente ao Pfam-A 

TRINITY_DN60772_c11_g1_i2 ne 

TRINITY_DN59965_c967_g1_i1 Domínio metiltransferase 

TRINITY_DN59965_c967_g1_i2 Domínio metiltransferase 

TRINITY_DN59965_c967_g1_i3 Domínio metiltransferase 

TRINITY_DN61439_c4_g2_i3 Fator de acoplamento ATP sintase mitocondrial 

TRINITY_DN61465_c2_g1_i4 Proteína induzida por insulina INSIG  

TRINITY_DN61465_c2_g1_i6 Proteína induzida por insulina INSIG 

TRINITY_DN61465_c2_g1_i10 Proteína induzida por insulina INSIG 

TRINITY_DN61436_c6_g1_i12 Glutationa S-Transferase 

TRINITY_DN61526_c12_g1_i19 AdoHciase S-adenosil-L-homocisteína hidrolase 

TRINITY_DN61527_c6_g1_i1 Homogentisato 1,2-dioxigenase 

TRINITY_DN61467_c5_g1_i10 Família Aldeído desidrogenase 

TRINITY_DN61434_c7_g1_i11 Família Carboxilesterase 

TRINITY_DN61434_c7_g1_i14 Família Carboxilesterase 

TRINITY_DN61514_c1_g2_i3 PEPCK Fosfoenolpiruvato carboxicinase 

TRINITY_DN61500_c3_g2_i12 Astacina (Família peptidase M12A) 

TRINITY_DN61533_c11_g3_i5 Triptofano 2,3-dioxigenase 

TRINITY_DN51666_c0_g1_i2 UGT Uridina difosfato glicuronosil transferase 

TRINITY_DN60515_c5_g1_i8 CENP-T Componente cinetócoro do centrômero 

ne – Não encontrado. SecY - Componente do complexo da proteína SEC translocase. RRM - Motivo de 

reconhecimento de RNA. RBD - Domínio de ligação ao RNA. ANF - Fator atrial natriurético. 

BRICHOS – Variedade de proteínas relacionadas a doenças com provável função chaperona. KH1 – 

Domínio de homologia K. OATP - Polipeptídio transportador de ânion orgânico. SRCR - Domínio 

receptor scavenger rico em cisteína. C2H2 – domínio Cis2-His2. ATP – Trifosfato de adenosina.  

Fonte: (PIAZZA et al., 2019). 

 

Dentre as sequências analisadas, podemos destacar alguns domínios com grande 

interesse biológico como sistemas de transporte, ligação e reconhecimento de RNA, sistema 

imune, defesas antioxidantes e sistema de biotransformação de fase II. 

Uma das ORFs apresentou homologia à translocase Sec Y. O transporte de proteínas 

até o reticulo endoplasmático é essencial para todas as células eucarióticas, eubactérias e 

arqueas, estando evolutivamente relacionado ao transporte proteico para dentro e através da 

membrana citoplasmática. Estas proteínas são direcionadas à membrana por sequências sinais 

cliváveis ou por segmentos transmembrana das proteínas de membrana (LI et al., 2007). A 

translocação ocorre através de canais de proteínas condutoras conservadas que são formados 

por um complexo proteico de membrana chamado complexo Sec61 em eucariotos e complexo 

SecY em procariotos (DUDEK et al., 2015; LI et al., 2007). 

Pelo menos quatro das sequências de ORFs têm similaridades com aminotransferases 

de classe III e V. Aminotransferases compartilham características com outras enzimas 

piridoxalfosfato dependentes, como a ligação covalente do grupo piridoxalfosfato a um resíduo 

de lisina (OUZOUNIS; SANDER, 1993). A função molecular destas enzimas é a atividade 
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transaminase, ou seja, catalisam a transferência de um grupo amino para um aceptor, geralmente 

um 2-oxoácido (SHEN et al., 1998; VEIGA-DA-CUNHA et al., 2012). 

Dentre os domínios de famílias de proteínas identificadas no banco de dados Pfam, 

algumas sequências dos transcritos contendo ORFs completas podem ser agrupadas na 

categoria de sistema imune. Tanto transcritos que são diretamente ligados ao sistema imune 

inato e adaptativo, quanto transcritos com funções relacionadas. O sistema imunológico é uma 

rede complexa e essencial para a regulação da homeostase de um organismo hospedeiro 

contendo uma variedade de mecanismos efetivos envolvidos na detecção e processamento de 

patógenos, agentes tóxicos e alérgenos (PERERA et al., 2019; REYNAUD; RAVETON; 

RAVANEL, 2008; ZHU et al., 2012). Em uma das ORFs completas, o domínio 

carboxipeptidase foi identificado. Estas proteínas contendo um íon metálico zinco são um grupo 

de proteases conhecidas por clivar resíduos de arginina e lisina carboxi-terminais de peptídeos 

especialmente no sistema complemento, tornando-se importantes reguladoras deste sistema 

(GODAHEWA et al., 2014; PERERA et al., 2019). Além da atividade imunológica, as 

carboxipeptidases são cruciais para o desenvolvimento vascular e hepático em Danio rerio, e 

regulação dos sistemas hematopoiético, cardiovascular e nervoso através da atividade 

proteolítica no fator derivado de células do estroma 1α (SDF1- α) e seu receptor de quimiocina 

tipo 4 (CXCR4) durante a embriogênese (WU et al., 2017). 

Em duas sequências da lista de ORFs completas, foram encontradas similaridades com 

o domínio tripsina. Em teleósteos, a tripsina é a serino-protease mais estudada e está relacionada 

com a coordenação de vários processos fisiológicos como digestão, coagulação sanguínea, 

reprodução e resposta imune (FREITAS-JÚNIOR et al., 2012), desempenhando um papel 

significante nas defesas naturais do peixe contra patógenos como vírus e bactérias 

(SANDHOLT et al., 2019). Outro domínio identificado foi o fibrinogênio, que é uma proteína 

plasmática heterogênea capaz de sofrer modificações como glicosilação, oxidação, splicing, 

polimorfismos de único nucleotídeo dentre outras variações (DUVAL; ARIËNS, 2017) que 

pode ser transformada em uma rede de fibrinas insolúveis pela ação da trombina e fator XIIIa 

(fator de estabilização da fibrina) nos estágios finais da cascata de coagulação sanguínea 

(MANSETH et al., 2004). Sendo uma proteína de fase aguda, o fibrinogênio pode aumentar sua 

expressão durante as respostas inflamatórias, desempenhando um papel na homeostase, 
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fornecendo substrato para a formação de fibrina e reparo tecidual (MAKRINOS; BOWDEN, 

2016; TALBOT et al., 2009). 

A ferritina é uma proteína de 450 kDa com um papel principal no metabolismo de ferro 

atuando como uma fonte de reserva e o mantendo em uma forma solúvel e não tóxica em 

eucariotos e procariotos (NEVES; WILSON; RODRIGUES, 2009). A síntese de ferritina 

ocorre em relação à presença de ferro em resposta à detoxificação, e a regulação positiva é 

observada em eventos de estresse oxidativo e condições inflamatórias, já que ferro em excesso 

catalisa a produção de radicais hidroxila prejudiciais aos componentes celulares, sugerindo sua 

ligação com a resposta imune (NEVES; WILSON; RODRIGUES, 2009; WANG; ZHANG; 

SUN, 2011). Wang e colaboradores (2011) encontraram atividade antimicrobiana contra uma 

grande variedade de patógenos bacterianos de peixes e que esta atividade é dependente da 

capacidade de ligação ao ferro da proteína. A regulação da expressão dos genes ferritina em 

peixes desafiados por padrões moleculares associados a patógenos (PAMPs) e/ou infecções 

patogênicas também foi relatada e consequentemente, a ferritina foi proposta como uma 

proteína de fase aguda envolvida nas respostas do sistema imune inato (OH et al., 2016). Esta 

proteína foi mais uma das encontradas na lista que foram agrupadas na categoria de sistema 

imune. Outra proteína de fase aguda, também encontrada na lista de domínios das ORFs 

completas, é a hemopexina. Esta glicoproteína plasmática altamente expressa no fígado durante 

eventos inflamatórios tem alta afinidade de ligação ao grupo heme que quando liberado dos 

eritrócitos danificados, não só fornece uma fonte de ferro para as bactérias invasoras, mas 

também uma alta toxicidade devido a sua habilidade de catalisar a formação de radicais livres 

(DOOLEY et al., 2010; TOLOSANO; ALTRUDA, 2002). 

Uma categoria que se destaca nas ORFs pesquisadas são os diferentes domínios de 

ligação ao RNA (RBDs). Proteínas ligantes de RNA podem ligar-se diretamente a RNA fita 

simples ou dupla através da interação direta dos seus domínios RBDs, incluindo os motivos de 

reconhecimento de RNA (RRM), domínio KH e domínios de dedos de zinco que permitem o 

reconhecimento específico e ligação de diferentes sequências e estruturas de RNA. Muitas 

dessas proteínas geralmente são expressas de maneira tecido-específico conduzindo 

importantes processos de desenvolvimento tecidual (LIN et al., 2018). 

Algumas sequências apresentaram domínios relacionados com sistemas de defesa 

antioxidante. O domínio tiorredoxina aparece por duas vezes dentre as 72 sequências de ORFs 

completas. O sistema tiorredoxina é um dos sistemas redutores antioxidantes centrais, expressos 

ubiquamente em todos os tipos celulares e formas de vida (desde arqueas, bactérias aos 
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humanos) capaz de fornecer elétrons para uma grande quantidade de enzimas, e crítico para a 

síntese de DNA e defesa contra o estresse oxidativo (BRANCO; CARVALHO, 2018; LU; 

HOLMGREN, 2013; PACITTI et al., 2014). Esse sistema dissulfeto redutase inclui a 

tiorredoxina (Trx), uma proteína contendo dissulfeto que reduz uma variedade de substratos 

através de sítios catalíticos conservados; a peroxirredoxina (Prx), que é uma enzima 

antioxidante ubíqua que neutraliza H2O2 com equivalentes redutores fornecidos pela Trx; e 

tiorredoxina redutase (TrxR), uma piridina nucleotídeo-dissulfeto oxidorredutase  que reduz 

Trx oxidase utilizando NADPH (LU; HOLMGREN, 2013; PACITTI et al., 2014).  

Tiorredoxinas também podem  ligar-se a diversas proteínas iniciando a maquinaria de 

inflamassomas (ZHOU et al., 2010), que podem ativar uma enorme gama de fatores de 

transcrição relacionados aos processos pró-inflamatórios e iniciação da resposta imune 

tornando esta molécula uma importante ligação entre estresse oxidativo e a resposta imune 

(PACITTI et al., 2014). 

As carboxilesterases de mamíferos são membros essenciais da superfamília das serinas 

hidrolases, que catalisam a quebra de éster de substratos estruturalmente diversos contendo 

éster, amida, tioésteres e carbamatos (SOLÉ; SANCHEZ-HERNANDEZ, 2015; WANG et al., 

2018). Sua atividade está ligada a uma grande variedade de compostos endo e xenobióticos 

como piretróides, organofosfatos, carbamatos, além de  fármacos e produtos de cuidado pessoal 

(PPCPs), desta forma, as carboxilesterases têm um papel importante na proteção de outras 

enzimas como a acetilcolinesterase e pode participar do metabolismo de lipídios (NOS et al., 

2017; WANG et al., 2018). Estas atividades bem estudadas em mamíferos começaram a ser 

testadas em organismos aquáticos devido ao seu interesse como biomarcador de poluição, visto 

que muitos compostos xenobióticos que mesmo não encontrados no sedimento e coluna d’água, 

foram encontrados em tecido animal (SOLÉ; SANCHEZ-HERNANDEZ, 2015). Neste estudo, 

duas sequências apresentaram este domínio. 

As espécies reativas de oxigênio (EROS) resultantes do metabolismo celular são 

importantes moléculas de diversas vias sinalizadoras, sendo que em um nível ótimo fisiológico, 

regulam uma variedade de atividades celulares e expressão gênica (LIU et al., 2015; 

LIVINGSTONE, 2001). Entretanto, estressores ambientais como metais traço e patógenos 

podem desregular o balanço e promover um acúmulo excessivo de EROS nos organismos 

levando a danos macromoleculares, apoptose ou necrose (XIE et al., 2018). O sistema de defesa 
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antioxidante auxilia na eliminação e detoxificação de EROS excessivo, impedindo seus efeitos 

negativos nos organismos (LIU et al.,2015). Dentre as enzimas antioxidantes podemos citar as 

superóxido dismutases (SODs), catalases (CATs), glutationa peroxidase (GPx), glutationa 

redutase (GR), entre outras (LIVINGSTONE, 2001; REGOLI et al., 2011; VAN DER OOST; 

BEYER; VERMEULEN, 2003). 

As superóxido dismutases são enzimas antioxidantes que catalisam a conversão de 

ânions superóxido reativos em peróxido de hidrogênio e oxigênio molecular (HEINK et al., 

2013; LIU et al., 2015; XIE et al., 2018). Correspondem a uma família multigênica de 

metaloenzimas ubíquas presentes em todos os vertebrados (HEINK et al., 2013) que podem ser 

categorizadas em quatro grupos, de acordo com seu grupamento metálico (íon metal 

coordenado): SOD ferro (SODFe), SOD manganês (SODMn), SOD cobre/zinco (SODCu/Zn) 

e SOD níquel (SODNi) (LIU et al., 2015). Consideravelmente, a SODCu/Zn tem sido apontada 

como uma das enzimas mais importantes da família SOD devido a sua função fisiológica e 

potencial terapêutico, além de ser um dos mais importantes sequestradores de ânion superóxido 

que respondem ao estresse oxidativo (LIU et al., 2015). Após a formação de peróxido de 

hidrogênio pela SOD, normalmente o sistema de defesa contra EROS tem sequência pela ação 

da catalase (CAT) e várias peroxidases. CATs são heme enzimas que facilitam a remoção do 

H2O2, que é degradado em oxigênio molecular e água (SELLATHTHURAI; 

PRIYATHILAKA; LEE, 2019; VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Nesse 

estudo, foram observadas sequências de ORFs completas com domínios SODCu/Zn e CAT. 

Além de domínios proteicos relacionados ao sistema antioxidante, também foram 

encontradas sequências com similaridades a GST e UDPGT. GSTs e UDPGTs são enzimas do 

sistema de biotransformação de fase II amplamente distribuídas que catalisam a conjugação de 

xenobióticos eletrofílicos (e.g. PCBs, HPAs e drogas) ou endobióticos (e.g. esteroides, 

hormônios da tireóide, bilirrubina) com glutationa e ácido glucurônico, respectivamente 

(BOUTET; TANGUY; MORAGA, 2004; CHAURASIA et al., 2016; KU et al., 2014). Estudos 

anteriores com P. vivipara expostos à fração do óleo diesel acomodada em água também 

encontraram estes dois genes presentes em bibliotecas de genes hepáticos induzidos (MATTOS 

et al., 2010). 

Por último, podemos destacar desta lista mais uma sequência de interesse devido a sua 

função de transportador de vários compostos endo e xenobióticos: o polipeptídeo transportador 

de ânions orgânicos (OATP). Os transportadores OATPs pertencem à superfamília 

transportadora de solutos (SLC), facilitando o influxo sódio-independente de compostos 
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orgânicos anfipáticos como xenobióticos, hormônios, conjugados hormonais, sais biliares, 

prostaglandinas e drogas farmacêuticas para o compartimento celular mantendo a homeostase 

(MUZZIO et al., 2014; OSWALD, 2019). Em peixes teleósteos pouco é conhecido sobre a 

diversidade e especificidade funcional destas proteínas transportadoras, porém acredita-se que 

os transportadores  OATP possam ser mais diversos nos peixes do que em mamíferos (MUZZIO 

et al., 2014). 

 

6.4 TRANSCRIPTOMA VIA MiSEQ 

6.4.1  Montagem de novo do transcriptoma 

 

Assim como na montagem do transcriptoma via Ion Proton descrita anteriormente, os 

peixes utilizados nas amostras sequenciadas via Illumina MiSeq, referentes ao delineamento 

experimental 2, são provenientes de populações naturais aclimatadas em laboratório e expostas 

sob condições controladas ao esgoto sanitário 33 % (v/v), visando uma representação dos genes 

transcritos em animais de ambos os sexos em condições mais próximas do ideal e sob estresse. 

Nesse experimento houve um refinamento no delineamento experimental e na 

condução da montagem de novo do transcriptoma hepático. As amostras de RNA total extraído 

de amostras de fígado individuais foram analisadas quanto a sua pureza e concentração, tratadas 

com DNAseI e purificadas em colunas do kit RNeasy® MinElute® Cleanup (Qiagen®). Após 

a purificação a qualidade e concentração das amostras foi avaliada quanto a concentração e 

integridade do RNA, ausência de contaminantes como fenol, sais e DNA genômico. Uma 

amostra de cada sexo do grupo controle e exposto por 24 h foram escolhidas para a construção 

de quatro bibliotecas de cDNA que foram nomeadas da seguinte maneira: Controle Fêmea 24 

h = CT1; Controle Macho 24 h = CT7; Exposto Fêmea 24 h = EX1; Exposto Macho 24 h = 

EX2. 

Após o sequenciamento, foram produzidos um total de 27.755.477 reads pareados 

(reads PE), que após a avaliação de qualidade e filtragem dos dados resultaram em 25.893.246 

reads (93,29 % bases Q20, 46,87 % conteúdo de GC) destinados a montagem de novo (Tabela 

10). 
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Tabela 10. Controle de qualidade dos dados sequenciados brutos e após a limpeza e filtragem por nota 

phred. 

  Sequências totais de reads 

Biblioteca Brutos Limpos* Filtrados** 

CT1 R1 8.867.158 8.282.817 8.282.817 

CT1 R2 8.867.158 8.282.817 8.282.817 

CT7 R1 7.135.862 6.661.153 6.661.153 

CT7 R2 7.135.862 6.661.153 6.661.153 

EX1 R1 5.204.055 4.840.621 4.840.621 

EX1 R2 5.204.055 4.840.621 4.840.621 

EX2 R1 6.548.402 6.108.655 6.108.655 

EX2 R2 6.548.402 6.108.655 6.108.655 

Total PE 27.755.477 25.893.246 25.893.246 

PE – paired end (pareadas); CT - Controle; EX – Exposto. 

* – reads selecionados com nota phred acima de 30 em pelo menos 75 % da sequência. 

**- reads selecionados (dos limpos) com nota phred acima de 30 na extremidade 3’. 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

 

Utilizando o software Trinity, os reads foram montados de novo em 54.285 transcritos 

com uma média de 778 pb e tamanho de N50 de 1.327 pb.  Para uma boa montagem, espera-se 

que pelo menos ~80 % dos reads sequenciados sejam utilizados, sendo que os reads não 

montados provavelmente correspondem a transcritos pouco expressos, com cobertura 

insuficiente para permitir a montagem, ou são leituras aberrantes ou de baixa qualidade 

(CONESA et al., 2016). O sequenciamento pareado foi bem-sucedido. Do conjunto de 

27.755.477 leituras obtidas, foi atingida uma taxa de alinhamento geral de 97,6 %. 

Além do alinhamento das leituras, uma das métricas utilizadas para avaliar a qualidade 

da montagem do transcriptoma é examinar o número de transcritos montados que aparentam 

estar completos em seu tamanho ou muito próximo disto. Para organismos referência, o 

processo é relativamente direto, enquanto que para organismos não modelo, onde não há um 

transcriptoma referência para ancorar a análise, pode ser utilizado um conjunto de dados de 

algum organismo proximamente relacionado, ou em outros casos em situações mais genéricas, 

alinhar o transcriptoma montado contra todas as proteínas conhecidas e determinar o número 

de correspondências únicas do top hit que se alinham em mais de “X” % do seu comprimento. 

Nesse estudo, utilizamos a segunda alternativa e os resultados podem ser observados na Tabela 

11. 
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Tabela 11. Métrica de avaliação da qualidade de montagem do transcriptoma relacionando o número 

de sequências com o percentual de correspondências únicas identificadas em proteínas conhecidas de 

bancos de dados públicos. 

Cobertura percentual do top hit Número de sequências Acima da cobertura 

100 2.956 2.956 

90 737 3.693 

80 563 4.256 

70 590 4.846 

60 639 5.485 

50 801 6.286 

40 1.020 7.306 

30 1.586 8.892 

20 2.478 11.370 

10 1.857 13.227 
Fonte: Acervo do Autor. 

 

Foram encontradas 4.846 proteínas que correspondem a um único transcrito entre 70 

e 100 % de cobertura de alinhamento com a respectiva proteína. Dessas, 2.956 proteínas 

apresentam mais de 90 % de cobertura de alinhamento. É possível separar o conjunto de dados 

da montagem em dois grupos, o primeiro representado por 6.286 transcritos com cobertura de 

alinhamento do top hit superior a 50 %, e o segundo, com 6.941 transcritos com cobertura entre 

10 e 40 %. 

Em seguida, com o programa TransDecoder (v 2.1.0), foram identificadas as ORFs 

completas, parciais nos sentidos 3’ e 5’, e internas. As ORFs completas correspondem a 

sequências que no peptídeo apresentam ambos os códons de iniciação e parada. A ORF parcial 

5’, significa que falta o códon de iniciação e presumivelmente parte do N-terminal. A ORF 

parcial 3’ significa que falta o códon de parada e presumivelmente parte do C-terminal, e por 

fim, ORF interna que significa que o peptídeo é parcial em 3’ e 5’ (Tabela 12). 

 

Tabela 12. Identificação das ORFs completas, parciais 3’ e 5’, e internas do transcriptoma hepático de 

P. vivipara expostos ao esgoto sanitário 33 % (v/v) via Illumina MiSeq. 

Tipo de ORF Sequências 

Completa 9.352 

5' parcial 5424 

Interna 5.390 

3' parcial 1.729 

Total 21.895 

Fonte: Acervo do Autor. 
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O resumo das métricas da montagem do transcriptoma de novo obtidos via Illumina 

MiSeq está apresentado na Tabela 13. 

 

Tabela 13. Sumário dos transcritos e unigenes de P. vivipara montados de novo pelo software Trinity. 

Métricas Valores 

Total de reads brutos 27.755.477 

Total de reads filtrados 25.893.246 

Q20 bases 25.893.246 

Conteúdo GC  46,87 % 

Total de sequências 54.285 

Total de bases montadas 42.255.894 

Tamanho médio dos transcritos 778 pb 

N50 1.327 pb 

Total de trinity 'genes': 43.685 

Total trinity transcritos: 54.285 

Maiores ORFs identificadas 21.895 

ORFs completas  9.352 

Q20 – Escore de qualidade de base-calling; ORFs – Fases de leitura aberta. 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

Quando comparado ao transcriptoma montado via Ion Proton, a qualidade da 

montagem via Illumina MiSeq foi muito superior.  Apesar de o número total de sequências 

obtidas no Ion Proton (120.277 das quais 91.478 são “unigenes”, isto é, clusters sem as 

isoformas) ser maior que no MiSeq, o tamanho em pb é maior nesse último (778 pb em média). 

O N50 foi superior no MiSeq, com 1.327 pb contra 141 pb do Ion Proton. Quando comparada 

a espécies do mesmo gênero, essa métrica também foi superior aos valores encontrados para P. 

reticulata, com N50 = 846 pb (FRASER et al., 2011), 832 e 1.295 pb (SAARISTO et al., 2017), 

e inferior quando comparadas à P. latipinna, P. formosa e P. mexicana com valores N50 de 

2.339, 1.764 e 2.569 pb respectivamente (SCHEDINA et al., 2018). 

Uma alternativa à estatística do tamanho contig N50 que pode ser considerada mais 

apropriada para os dados da montagem do transcriptoma é a estatística do ExN50. Este tipo de 

abordagem calcula o tamanho de contig N50 utilizando apenas os transcritos mais expressos, 

que representam uma determinada porcentagem (X %) do total de dados de expressão 

normalizados. Os dados obtidos desta análise estão plotados na Tabela 14, na qual a primeira 

coluna Ex, representa a expressão dentro do conjunto de dados do transcriptoma, a coluna 

ExN50, representa a métrica N50 em relação ao valor da expressão da primeira coluna, e por 

fim na última coluna, o número de transcritos representa quantas sequências fazem parte do 

conjunto de transcritos em determinada porcentagem da expressão. 
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Tabela 14. Estatística ExN50 da montagem de novo do transcriptoma hepático de P. vivipara.  

Ex ExN50 nº de transcritos   Ex ExN50 nº de transcritos 

5 735 1  61 1.569 111 

10 735 2  62 1.563 118 

14 735 3  63 1.569 124 

17 802 4  64 1.563 132 

20 802 5  65 1.511 140 

22 802 6  66 1.527 150 

24 1.569 7  67 1.500 161 

26 2.384 8  68 1.511 173 

28 2.384 9  69 1.546 188 

30 4.780 10  70 1.567 205 

31 4.780 11  71 1.569 225 

32 2.384 12  72 1.648 249 

33 2.384 13  73 1.678 277 

34 2.384 14  74 1.678 312 

35 1.792 16  75 1.684 354 

36 1.794 17  76 1.767 405 

37 1.794 18  77 1.735 468 

38 1.792 20  78 1.712 546 

39 1.792 22  79 1.735 647 

40 1.792 24  80 1.717 778 

41 1.768 27  81 1.700 947 

42 1.792 29  82 1.722 1.172 

43 1.768 32  83 1.711 1.463 

44 1.792 35  84 1.709 1.843 

45 1.768 39  85 1.722 2.345 

46 1.768 42  86 1.722 3.006 

47 1.792 45  87 1.711 3.872 

48 1.792 49  88 1.699 4.984 

49 1.768 52  89 1.690 6.397 

50 1.768 56  90 1.652 8.133 

51 1.684 60  91 1.594 10.210 

52 1.651 65  92 1.520 12.647 

53 1.684 69  93 1.439 15.458 

54 1.684 73  94 1.364 18.660 

55 1.651 78  95 1.273 22.266 

56 1.651 83  96 1.175 26.335 

57 1.648 88  97 1.079 30.967 

58 1.569 93  98 974 36.371 

59 1.648 99  99 845 43.562 

60 1.569 105   100 844 43.685 
Ex – Expressão; ExN50 - Métrica N50 da montagem considerando "X" % da expressão total. 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Por exemplo, o EX90N50 foi de 1.652 pb (relativamente superior ao N50 de 1.327 pb 

da montagem total) com 8.133 transcritos, que representam apenas uma fração do número total 

de 43.685 transcritos. Também foi possível observar o maior pico de N50 próximo a 30 % da 

expressão com apenas 11 transcritos (Figura 8). 

 

Figura 8. Perfil da Expressão Ex contra N50. 

  

Fonte: Acervo do Autor. 

 

6.4.2  Anotação do transcriptoma 

 

Das 65.469 sequências de transcritos montados pelo Trinity para obtenção do 

transcriptoma hepático de P. vivipara, diferentes estratégias para a anotação funcional foram 

abordadas. Para este propósito, foi utilizado o programa Trinotate que possui diversas 

ferramentas integradas e cujos resultados obtidos estão exibidos na Tabela 15. Para a busca de 

proteínas semelhantes no banco de dados SwissProt, 10.538 (16,10 %) e 16.951 (25,89 %) 

sequências de transcritos apresentaram hits significativos utilizando blastx e blastp, 

respectivamente. A maioria das sequências anotadas contra esse banco de dados apresentaram 

hits em sequências de espécies modelo na seguinte ordem: Homo sapiens, Mus musculus, Danio 

rerio e Rattus norvegicus, e em seguida, distribuídos entre outras espécies incluindo diversos 

peixes teleósteos, répteis, aves e mamíferos. 
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Tabela 15. Resultados da anotação funcional do transcriptoma hepático de P. vivipara via Illumina 

MiSeq obtidos no programa Trinotate.  

Métodos para anotação funcional / Banco de dados Hits 

Blastx / SwissProt 10.538 (16,10 %) 

Blastp / SwissProt 16.951 (25,89 %) 

HMMER / Pfam 13.654 (20,86 %) 

eggNOG 16.090 (22,58 %) 

KEGG 16.412 (25,07 %) 

Termos GO associados ao blast  18.310 (27,97 %) 

Termos GO associados ao Pfam  8.450 (12,91 %) 

Hit em todos os critérios 1.855 (2,83 %) 

Não anotados 29.403 (44,91 %) 
Fonte: Acervo do Autor. 

 

Para a busca por domínios de proteínas no banco Pfam pelo HMMER, 13.654 (20,86 

%) transcritos apresentaram hits significativos. Os termos de ontologia gênica (GO) 

encontrados associados aos resultados de blast, corresponderam a 18.310 (27,97 %) transcritos, 

enquanto os relacionados ao banco Pfam foram 8.450 (12,91 %). Apenas 1.855 transcritos, 

menos de 3 % das sequências montadas, apresentaram hits significativos em todos os métodos 

avaliados, enquanto pouco mais de 44 % (29.403 transcritos) não apresentaram hit em nenhuma 

das sete metodologias. Possivelmente os transcritos que não puderam ser anotados podem ser 

pequenas sequências resultantes de erros de montagem ou ainda, transcritos desconhecidos.  

A representação gráfica da anotação com os termos GO produzidas pelo WEGO (YE et 

al., 2006) está ilustrada na Figura 9. Os contigs anotados estão distribuídos em 59 categorias 

do GO dentro dos três níveis hierárquicos: 1) Componente celular, descrevendo a localização 

da proteína na célula; 2) Função molecular, descrevendo a atividade que uma determinada 

proteína desempenha no meio celular; 3) Processo biológico, que diz respeito a uma série de 

eventos realizados por uma ou mais funções celulares.  
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Figura 9. Classificação da ontologia gênica dos unigenes e distribuição das categorias GO atribuídas ao transcriptoma de Poecilia vivipara. Os transcritos foram 

classificados em três categorias: componentes celulares, funções moleculares e processos biológicos. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Nessa análise foram encontradas ao todo 13.951 sequências com correspondências no 

banco de dados SwissProt para o transcriptoma hepático de P. vivipara em comparação ao 

transcriptoma (cérebro e corpo total) de P. reticulata que foram encontradas 22.872 sequências 

(FRASER et al., 2011). Com relação aos termos GO, para P. reticulata, foram encontrados 

5.201 registros anotados para o termo componente celular, 9.120 para função molecular e 6.673 

para processos biológicos (FRASER et al., 2011). Nesse estudo com P. vivipara foram 

encontrados 13.286 (35,1 %) registros anotados para componente celular, 12.558 (33,1 %) para 

processos biológicos e 12.043 (31,8 %) para função molecular. As categorias identificadas estão 

bem distribuídas e relativamente bem representadas, porém, termos como “célula”, “parte 

celular”, “organela”, “ligação”, “processos celulares”, “regulação biológica”, “resposta a 

estímulos”, “regulação dos processos biológicos” e “processos metabólicos”, são os mais 

prevalentes, o que pode nos indicar o importante papel do fígado no metabolismo do organismo 

como um todo. 

Foram identificados diversos transcritos envolvidos em processos de biotransformação 

de fase I e II, atividade antioxidante, transportadores do tipo ABC (Transportadores de cassetes 

de ligação ao ATP) e receptores nucleares. Para a biotransformação de fase I, 510 transcritos 

foram identificados, sendo que 493 deles estão distribuídos entre as famílias e subfamílias dos 

citocromos P450 1, 2, 3 e 4 (Tabela 16). Para a biotransformação de fase II, foram encontradas 

38 sequências pertencentes a GSTs, 36 UGTs e 10 SULTs. Para enzimas envolvidas com 

atividade antioxidante, foram identificadas sete peroxirredoxinas, 30 tiorredoxinas, sete GPx, 

uma CAT, uma GR e sete SODs. Setenta e um transcritos identificados pertencem aos 

transportadores ABCs e 107 foram identificados como receptores nucleares. Muitos desses 

genes são de grande interesse para os estudos ecotoxicológicos e monitoramento ambiental por 

serem utilizados como biomarcadores de contaminação aquática e estresse oxidativo. A 

identificação destes genes possibilitará que novos trabalhos com P. vivipara sejam realizados, 

além de favorecer a escolha apropriada de cada gene para cada tipo de trabalho de exposição, 

ou monitoramento ambiental. 

É importante ressaltar que anterior a esse trabalho, poucas sequências nucleotídicas 

(299) encontravam-se disponíveis no banco de dados do NCBI, sendo a maior parte resultante 

de sequências de marcadores de DNA nuclear e mitocondrial, e proteínas ribossomais (HO; 

PRUETT; LIN, 2016).  
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Tabela 16. Transcritos anotados pertencentes aos processos de biotransformação de fase I e II, 

transportadores nucleares do tipo ABC, receptores nucleares e com atividades antioxidantes. 

Fonte: Acervo do Autor. 

Função Biológica Descrição do gene 

B
io

tr
an

sf
o
rm

aç
ão

 d
e 

fa
se

 1
 

 

Citocromo P450 1A1 (CP1A1) 

Citocromo P450 2A6 (CP2A6) 

Citocromo P450 2B4 (CP2B4) 

Citocromo P450 2D9 (CP2D9) 

Citocromo P450 2F2 (CP2F2) 

Citocromo P450 2G1 (CP2G1) 

Citocromo P450 2J1 (CP2J1) 

Citocromo P450 2J2 (CP2J2) 

Citocromo P450 2J3 (CP2J3) 

Citocromo P450 2J5 (CP2J5) 

Citocromo P450 2J6 (CP2J6) 

Citocromo P450 2K1 (CP2K1) 

Citocromo P450 2K3 (CP2K3) 

Citocromo P450 2K6 (CP2K6) 

Citocromo P450 2U1 (CP2U1) 

Citocromo P450 3A9 (CP3A9) 

Citocromo P450 3A19 (CP3AJ) 

Citocromo P450 3A30 (C330) 

Citocromo P450 3A40 (C340) 

Citocromo P450 3A56 (C356) 

Citocromo P450 4B1 (CP4B1) 

Citocromo P450 4V2 (CP4V2) 

Flavina contendo dimetilanilina monoxigenase 2 (FMO2) 

Flavina contendo dimetilanilina monoxigenase 5 (FMO5) 

NADPH-quinona oxidorredutase 1 (NQO1) 

NADPH-quinona oxidorredutase 2 (NQO2) 

B
io

tr
an

sf
o
rm

aç
ão

 d
e 

fa
se

 2
 

Glutationa S-transferase A (GSTA) 

Glutationa S-transferase 3 (GSTA3) 

Glutationa S-transferase kappa 1 (GSTK1) 

Glutationa S-transferase Mi 1 (GSTM1) 

Glutationa S-transferase Mi 3 (GSTM3) 

Glutationa S-transferase ômega-1 (GSTO1) 

Glutationa S-transferase teta-1 (GSTT1) 

Glutationa S-transferase teta-3 (GSTT3) 

Glutationa S-transferase 3 microssomal (MGST3) 

UDP-glicuronosiltransferase 1-1 (UD11) 

UDP-glicuronosiltransferase 1-2 (UD12) 

 UDP-glicuronosiltransferase 2A1 (UD2A1) 
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Continuação Tabela 16. 

Função Biológica Descrição do gene 

B
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o
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ão

 d
e 
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UDP-glicuronosiltransferase 2A2 (UD2A2) 

UDP-glicuronosiltransferase 2A3 (UD2A3) 

UDP-glicuronosiltransferase 2B1 (UD2B1) 

UDP-glicuronosiltransferase 2B7 (UD2B7) 

UDP-glicuronosiltransferase 2B15 (UDB15) 

UDP-glicuronosiltransferase 2B20 (UDB20) 

UDP-glicuronosiltransferase 2B31 (UDB31) 

UDP-glicuronosiltransferase 2C1 (UD2C1) 

Sulfotransferase 1 (ST1S1) 

Sulfotransferase 3 (ST1S3) 

Sulfotransferase de tirosilproteína 1 (TPST1) 

Sulfotransferase citosólica família 2B membro 1 (ST2B1) 

Sulfotransferase 1C1 (ST1C1) 

T
ra

n
sp

o
rt

ad
o
re

s 
A

B
C

 

Transportador ABC sub-família A membro 1 (ABCA1) 

Transportador ABC sub-família A membro 3 (ABCA3) 

Transportador ABC específico de retina (ABCA4) 

Transportador ABC sub-família B membro 6 (ABCB6) 

Transportador ABC sub-família B membro 7 (ABCB7) 

Transportador ABC sub-família B membro 8 (ABCB8) 

Transportador ABC sub-família B membro 9 (ABCB9) 

Transportador ABC sub-família B membro 10 (ABCBA) 

Bomba de exportação de sais biliares (ABCBB) 

Transportador ABC sub-família D membro 1 (ABCD1) 

Transportador ABC sub-família D membro 3 (ABCD3) 

Transportador ABC sub-família D membro 4 (ABCD4) 

Transportador ABC sub-família E membro 1 (ABCE1) 

Transportador ABC sub-família F membro 1 (ABCF1) 

Transportador ABC sub-família F membro 2 (ABCF2) 

Transportador ABC sub-família F membro 3 (ABCF3) 

Transportador ABC sub-família G membro 2 (ABCG2) 

Transportador ABC sub-família G membro 5 (ABCG5) 

Transportador ABC sub-família G membro 8 (ABCG8) 

Proteína de resistência a multidrogas 1 (MDR1) 

Proteína associada a resistência multidrogas 1 (MRP1) 

Proteína associada a multirresistência 2 (MRP2) 

Proteína associada a multirresistência 3 (MRP3) 

Proteína associada a multirresistência 4 (MRP4) 

Proteína associada a multirresistência 7 (MRP7) 

Proteína associada a multirresistência 9 (MRP9) 
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Continuação Tabela 16. 

Função Biológica Descrição do gene 

R
ec

ep
to

re
s 

n
u

cl
ea

re
s 

 

Receptor de andrógeno (ANDR) 

Receptor para aril hidrocarboneto (AHR) 

Receptor de estrogênio alfa (ESR1) 

Receptor de estrogênio beta (ESR2) 

Receptor do hormônio de crescimento (GHR) 

Receptor nuclear ROR-beta (RORB) 

Receptor de oxiesteroides LXR-alfa (NR1H3) 

Receptor de oxiesteroides LXR-beta (NR1H2) 

Receptor ativado por proliferadores de peroxissoma alfa (PPARA) 

Receptor ativado por proliferadores de peroxissoma delta (PPARD) 

Receptor ativado por proliferadores de peroxissoma gama (PPARG) 

Receptor de pregnano X (PXR1) 

Receptor de ácido retinóico RXR-alfa-A (RXRAA) 

Receptor de ácido retinóico RXR-beta-A (RXRBA) 

Receptor de ácido retinóico RXR-gama-A (RXRGA) 

Receptor de ácido retinóico RXR-gama-B (RXRGB) 

Receptor do hormônio da tireoide alfa (THA) 

Receptor do hormônio da tireoide beta (THB) 

E
n
zi

m
as

 a
n
ti

o
x
id

an
te

s 
 

Catalase (CAT) 

Glutationa peroxidase 1 (GPX1) 

Glutationa peroxidase 4 (GPX4) 

Glutationa peroxidase 6 (GPX6) 

Glutationa peroxidase 7 (GPX7) 

Glutationa peroxidase 8 (GPX8) 

Glutationa redutase (GSHR) 

Superóxido dismutase [Cu-Zn] extracelular (SODE) 

Superóxido dismutase [Cu-Zn] (SODC) 

Superóxido dismutase [Mn] (SODM) 

Tiorredoxina redutase 2 (TRXR2) 

Tiorredoxina redutase 3 (TRXR3) 

Proteína do tipo tiorredoxina 1 (TXNL1) 

Proteína do tipo tiorredoxina 4B (TXN4B) 

Peroxirredoxina-1 (PRDX1) 

Peroxirredoxina-2 (PRDX2) 

Peroxirredoxina-3 (PRDX3) 

Peroxirredoxina-4 (PRDX4) 

Peroxirredoxina-5 (PRDX5) 

Peroxirredoxina-6 (PRDX6) 

Fonte: Acervo do Autor. 
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6.5 COMPARATIVO ENTRE OS TRANSCRIPTOMAS 

 

O sequenciamento de alto rendimento de transcriptomas (RNA-Seq) abriu o caminho 

para estudar as informações genéticas e funcionais armazenadas em qualquer organismo em 

uma escala e velocidade sem precedentes (CONESA et al., 2016; HAAS et al., 2013). O baixo 

custo aliado a protocolos rápidos e de alto rendimento na geração de dados permitiram aos 

pesquisadores delinearem o transcriptoma de referência de diversas espécies não-modelo, 

possibilitando aplicações a jusante, como alinhamento, filogenética, construção de marcadores 

(HAAS et al., 2013), elucidação de mecanismos de ação de xenobióticos (COLLI-DULA et al., 

2018), ferramenta de estudos epidemiológicos (FERNANDEZ-CASSI et al., 2018), vias 

metabólicas, SNPs, entre outros (MEHINTO et al., 2012). 

Com esta premissa de baixos custos, alto rendimento e velocidade na geração dos 

dados, algumas empresas investiram no desenvolvimento das plataformas e tecnologia de 

sequenciadores de nova geração. Podemos destacar quatro instrumentos que podem ser 

classificados como integrantes da tecnologia de sequenciamento de segunda geração: O 454 GS 

FLX, o Ion Torrent, o SOLiD e Illumina (MEHINTO et al., 2012). Não obstante, nos últimos 

anos, os fornecedores de sequenciadores de leituras curtas de alta capacidade foram reduzidos 

a dois fabricantes: Illumina, cuja tecnologia é baseada no sequenciamento por síntese, e Thermo 

Fisher Scientific, com tecnologia de sequenciamento semicondutores Ion Torrent (MARINE et 

al., 2019).  

Com o surgimento do sequenciamento de terceira geração como o Pacific Biosystems 

(PacBio) com tecnologia de sequenciamento de molécula única em tempo real (SMRT) e 

sequenciamento em nanoporo pelo MInION da Oxford Nanopore Technologies, as etapas de 

amplificação no preparo das bibliotecas foi dispensado, permitindo o sequenciamento de reads 

muito maiores que os obtidos em tecnologias de segunda geração, e o sequenciamento de 

moléculas únicas. Estes equipamentos ainda não são muito acessíveis, porém prometem 

sequenciamentos mais rápidos e eficientes de reads longos (BLEIDORN, 2016; VASUDEVAN 

et al., 2019). Entretanto, acredita-se que nos próximos poucos anos o sequenciamento de 

segunda geração permanecerá como o estado da arte para pesquisa evolutiva nos campos da 

genômica populacional, filogenética e metagenômica (BLEIDORN, 2016).  
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Nesse trabalho, foram realizadas duas montagens de novo do transcriptoma hepático 

de P. vivipara em duas plataformas: Ion Proton (Ton Torrent) e Illumina MiSeq, e os principais 

resultados estão sumarizados na Tabela 17. 

Comparando-se os dados dos sequenciamentos, a quantidade de leituras obtidas para 

a montagem do transcriptoma via Ion Proton foi 10 vezes maior que a obtida no sequenciamento 

do Illumina MiSeq. Do mesmo modo, o número de sequências montadas foi superior, com 

120.277 (Ion Proton) contra 54.285 (Illumina MiSeq). Entretanto, o número de bases montadas 

foi aproximadamente 2,3 vezes maior na montagem Illumina MiSeq, além de uma maior média 

de tamanho dos transcritos (148 contra 778 pb) e maior valor de N50 (141 contra 1.327 pb). 

 

Tabela 17. Comparação das métricas dos transcritos e unigenes de P. vivipara montados de novo pelo 

software Trinity via Ion Proton e Illumina MiSeq. 

Métricas Ion Proton Illumina MiSeq 

Total de reads brutos 289.709.168 27.755.477 

Total de reads filtrados 237.601.956 25.893.246 

Q20 bases 237.601.956 237.601.956 

Conteúdo GC  48,06 % 46,87 % 

Total de sequências 120.277 54.285 

Total de bases montadas 17.876.789 42.255.894 

Tamanho médio dos transcritos 148 pb 778 pb 

N50 141 pb 1.327 pb 

Total de trinity 'genes': 91.478 43.685 

Total trinity transcritos: 120.277 54.285 

Maiores ORFs identificadas 2.726 21.895 

ORFs completas  408 9.352 

Q20 – Escore de qualidade de base-calling; ORFs – Fases de leitura aberta.  

Fonte: Acervo do Autor. 
 

Com essas métricas pode-se perceber que a qualidade da montagem de novo via 

Illumina MiSeq foi superior. Além desses dados em relação a tamanhos de transcritos, a 

identificação de regiões codificantes dá um peso maior para a comparação. Dos 91.478 genes 

encontrados via Ion Proton, apenas 2.726 possuem ORFs, enquanto na montagem Illumina 

MiSeq, pouco menos da metade dos 54.285 genes encontrados apresentam ORFs. 

Até o ano de 2013 não havia relatos na literatura sobre o sequenciamento genômico 

ou transcriptômico do peixe zebra (D. rerio), uma espécie modelo, utilizando Ion Torrent. 

Atribuiu-se o fato ao entrave técnico a respeito do pequeno tamanho dos reads e baixa 
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profundidade comparados a outras tecnologias (BAKER; HARDIMAN, 2014). Entretanto, a 

tecnologia foi utilizada por Porseryd e colaboradores (2018) investigando as alterações 

transcriptômicas em testículos de D. rerio expostos ao EE2, na montagem do transcriptoma 

sacular do peixe Porichthys notatus (FABER-HAMMOND et al., 2015), na busca por 

marcadores de desenvolvimento do bagre listrado Pangasianodon hypophthalmus (THANH et 

al., 2015), caracterização do transcriptoma hepático de Basilichthys microlepidotus (VEGA-

RETTER; VÉLIZ, 2014). 

Apesar de os primeiros trabalhos utilizando a plataforma Ion Torrent surgirem ao final 

de 2014 para a espécie modelo D. rerio, e as demais citadas, notavelmente a qualidade das 

montagens ficam prejudicadas por conta dos reads curtos. No estudo com  peixe zebra, não há 

relato da métrica tamanho de contig N50, pois os reads foram mapeados diretamente no genoma 

da espécie (PORSERYD et al., 2018), porém para P. notatus, P. hypophthalmus e B. 

microlepidotus, os valores de tamanho de contig N50 foram de 399; 506 e 653 pb, 

respectivamente (FABER-HAMMOND et al., 2015; THANH et al., 2015; VEGA-RETTER; 

VÉLIZ, 2014). 

Quail e colaboradores (2012a) compararam as plataformas de sequenciadores NGS 

Ion Torrent e Illumina, e segundo os autores, embora os dados gerados usando a plataforma Ion 

Torrent possuam uma taxa de erro bruta maior (~ 1,8 %) do que os dados da Illumina (<0,4 %), 

desde que haja cobertura suficiente, a representação e a capacidade de encontrar SNPs são 

muito parecidas entre essas tecnologias com mais positivos verdadeiros sendo chamados nos 

dados Ion Torrent, mas muito menos falsos positivos nos dados de Illumina. Ainda concluem 

que ambos os sequenciadores são bastante semelhantes em termos de utilidade e facilidade de 

fluxo de trabalho. 

Entretanto, um dos problemas encontrados para a utilização da plataforma Ion Torrent 

é justamente o viés na cobertura do genoma, principalmente em genomas ricos em AT. Foi 

descoberto que a enzima utilizada para a amplificação dos fragmentos durante a preparação das 

bibliotecas para NGS pode ter uma influência significativa para o viés (QUAIL et al., 2012b). 

Como na tecnologia utilizada pelo Ion Proton há duas etapas de amplificação, sendo a primeira 

na construção da biblioteca, e a segunda na preparação do template (PCR em emulsão), 

possivelmente este pode ser uma das causas do viés observado (QUAIL et al., 2012a). 
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Outro percalço de se utilizar o sequenciamento Ion Torrent especificamente para 

montagem de transcriptomas sem referências, é que a maioria dos montadores foram 

desenvolvidos anteriormente à introdução da plataforma e os algoritmos utilizados nos 

programas são largamente baseados nos dados gerados no Illumina (LAHENS et al., 2017). 

Apesar de o Trinity oferecer suporte oficial apenas aos dados de RNA-Seq da Illumina, estão 

sendo feitos esforços para explorar o uso de leituras de sequenciamento de transcrição gerados 

em outras tecnologias (HAAS et al., 2013). 

Um dos maiores problemas encontrados para a montagem de novo via Ion Proton nesse 

estudo foi a grande variedade de tamanho das leituras. Apesar das desvantagens da metodologia 

(Ion Proton) quando comparadas com a tecnologia Illumina, este estudo publicou o primeiro 

transcriptoma de P. vivipara, (PIAZZA et al., 2019). 

 

6.6 TRANSCRIÇÃO GÊNICA qPCR 

6.6.1 Teste dos genes normalizadores 

 

Os genes testados obtiveram resultados dentro dos limites estabelecidos de eficiência 

entre 95 e 105 %, coeficiente de correlação R² maior que 0,97 e formação de um único produto 

de PCR, tornando-os aptos para as análises de expressão diferencial. O gene que codifica para 

Zona Pelucida (ZP) foi excluído das análises por apresentar discrepâncias na transcrição entre 

as amostras do mesmo grupo e em grupos diferentes, R² menor que 0,9 e formação de mais de 

um produto de PCR. 

Para a normalização, foram testados genes constitutivos porém, nos últimos anos está 

cada vez mais claro que não existe um único gene que seja expresso constitutivamente em todos 

os tipos de células e em condições experimentais diversas, implicando que cada gene referência 

precisa ser verificado em cada experimento (ANDERSEN; JENSEN; ØRNTOFT, 2004). Desta 

forma, os transcritos de EF2, 40S2 e 40S11 foram testados quanto a estabilidade do gene para 

serem utilizados como genes referência utilizando a ferramenta RefFinder (XIE et al., 2012) 

para os dois períodos de exposição. A análise do RefFinder compara os métodos de ΔCq, 

BestKeeper, normFinder e Genorm e ranqueia os candidatos a gene referência. 

Na análise após 24 horas de exposição, a estabilidade dos transcritos pode ser 

observada na Figura 10, na qual os menores valores representam uma maior estabilidade. O 
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gene mais estável foi EF2 seguido por 40S11, e o menos estável foi 40S2. As médias 

geométricas dos valores ranqueados foram 1; 1.682 e 3 respectivamente. 

Para os transcritos após 96 horas de exposição, o ranqueamento foi semelhante ao 

encontrado em 24 h: EF2 seguido por 40S11 e 40S2 (Figura 11). Comparativamente, a 

estabilidade dos genes candidatos foi maior após 96 h de exposição. Os três genes testados não 

apresentaram diferenças significativas em suas transcrições em relação aos grupos 

experimentais, porém, o gene EF2 que apresentou a maior estabilidade neste estudo acabou por 

ser escolhido e utilizado para normalizar os genes alvo pelo método ΔΔCq (SCHMITTGEN; 

LIVAK, 2008). 
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Figura 10. Análise da estabilidade da transcrição gênica dos genes referência fator de elongação 2 

(EF2), proteína ribossomal 40S S2 (40S2) e proteína ribossomal 40S S11 (40S11) após 24 h de 

exposição ao esgoto sanitário 33 %. Os valores de estabilidade dos genes candidatos foram calculados 

pelo método ΔCq (A), normFinder (B), BestKeeper (C), Genorm (D) e RefFinder (E). Valores menores 

indicam maior estabilidade da transcrição. 

 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Figura 11. Análise da estabilidade da transcrição gênica dos genes referência fator de elongação 2 

(EF2), proteína ribossomal 40S S2 (40S2) e proteína ribossomal 40S S11 (40S11) após 96 h de 

exposição ao esgoto sanitário 33 %. Os valores de estabilidade dos genes candidatos foram calculados 

pelo método ΔCq (A), normFinder (B), BestKeeper (C), Genorm (D) e RefFinder (E). Valores menores 

indicam maior estabilidade da transcrição. 

Fonte: Acervo do Autor. 
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6.6.2 Transcrição dos genes de interesse 

 

Os genes alvo escolhidos para este estudo codificam diferentes fatores de transcrição 

como receptores nucleares (NRs) e de xenobióticos (XRs) e genes associados com mecanismos 

de biotransformação, defesa antioxidante e transportadores. 

Os receptores nucleares atuam como sensores de sinalização intra e extracelular 

desempenhando um papel crucial no controle do desenvolvimento biológico, diferenciação, 

homeostase e proteção contra estresse induzido por xenobióticos, enquanto os receptores 

endócrinos como o receptor de estrógeno (ER), são responsivos a hormônios esteroides (LI; 

WANG, 2010). Muitos destes receptores exibem uma capacidade de ligação a xenobióticos 

promíscua e funcionam como sensores de subprodutos tóxicos derivados do metabolismo de 

químicos endógenos e exógenos apresentando papéis importantes em endocrinologia. Portanto, 

os receptores de xenobióticos são capazes de regular a ativação transcricional de genes que 

codificam enzimas metabolizadoras de drogas de fase I e II, bem como a absorção e efluxo de 

transportadores (LI; WANG, 2010) e servem como alvos potenciais para químicos ambientais 

com capacidade de desregulação endócrina (BURNETT et al., 2007). Nesse estudo, foram 

escolhidos para análise os genes dos receptores: aril hidrocarboneto (AhR), receptor pregnano 

x (PXR) e receptor de estrógeno (ER); os genes de biotransformação de fase I: CYP1A, 

CYP2K1, CYP3A30, NQO1; biotransformação de fase II: GSTa3, GSTmu, ST1C1, UGT1A1; 

defesa antioxidante: SOD;  transportadores: MRP2, ABCC1, MDR1 e genes relacionados ao 

sistema endócrino: SOX9 e VIT. 

O gene AhR não apresentou diferenças significativas após 24 h de exposição, 

entretanto, após 96 h foi observado um efeito de interação (F (1,20) = 14,5; p = 0,0011) no qual 

a exposição ao esgoto afeta os peixes de maneira distinta ocasionando o aumento da transcritos 

em machos enquanto a transcrição em fêmeas não é afetada. Foi observada diferença estatística 

em fêmeas (controle versus expostas). Uma observação interessante para o gene AhR, é que em 

24 horas de exposição, os níveis transcricionais são menores em machos expostos, e em ambos 

os grupos de fêmeas, todos em relação ao grupo controle machos (todos sem diferença 

estatística), e após 96 horas de exposição, observa-se um efeito inverso. Os transcritos 

aumentam em machos expostos, e nas fêmeas controle e expostas, em relação ao grupo controle 

machos (Figura 12A). 
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Figura 12. Transcrição gênica dos receptores nucleares e fase I de biotransformação em fígados de 

peixes P. vivipara machos e fêmeas expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 h e 96 h e os seus 

respectivos grupos controle. Os níveis dos transcritos dos genes AhR, PXR, ER, CYP1A1, CYP2K1 e 

CYP3A30 estão normalizados pelo gene referência EF2 e relativizados pelo grupo controle machos do 

seu respectivo período de exposição. Os dados estão apresentados em média ± desvio padrão. Letras 

maiúsculas diferentes representam diferença significativa para o fator sexo. Letras minúsculas diferentes 

representam diferença significativa entre os grupos no mesmo sexo (p < 0,05). 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Na Figura 12B podem ser observados os níveis de transcrição do gene PXR. Após 24 

h não há diferenças significativas, apesar da menor transcrição de todos os grupos quando 

comparados ao grupo controle machos. Em 96 h de exposição observa-se diferenças 

significativas para o fator sexo (F (1,19) = 11,45, p = 0,0031) e interação entre tratamento e 

sexo (F (1,19) =24,01, p < 0,0001): fêmeas e machos respondem de maneira distinta à 

exposição. Enquanto machos expostos apresentam um aumento da transcrição de PXR, nas 

fêmeas expostas, ocorre uma diminuição.  O grupo com maior transcrição gênica foi o dos 

machos expostos, que são diferentes estatisticamente com 1,8 vez mais transcritos que machos 

controle. As fêmeas expostas apresentaram a menor transcrição, sendo 1,5 vez 

significativamente menor que as fêmeas do grupo controle. 

Para o receptor de estrógeno (ER), as maiores transcrições foram para o grupo das 

fêmeas (controle e expostas) após 24 h, cujas transcrições foram cerca de 12,4 vezes superiores 

ao grupo dos machos (controle e exposto), conforme demonstrado na Figura 12C. Foi 

observado um efeito significativo do fator sexo (F (1,20) = 18,45, p = 0,0004). O perfil de 

transcrição foi bastante semelhante após 96 horas de exposição. As fêmeas apresentaram 

aproximadamente 9,2 vezes (em média) mais transcritos que os machos, considerando-se 

controles e expostos em conjunto. Como observado em 24 horas, após 96 h de exposição, o 

fator sexo foi significativo (F (1,19) = 16,13, p = 0,0007) (Figura 12C). 

Quanto ao sistema de biotransformação de fase I, o gene CYP1A1 apresentou 

diferenças para o fator sexo (F (1,19) = 8,623, p = 0,0085) após 24 h de exposição. As fêmeas 

apresentaram uma maior taxa de transcrição, em relação aos machos (Figura 12D). Após 96 

horas, a transcrição de CYP1A1 foi significativamente diferente para o fator sexo (F (1,20) = 

5,913, p = 0,0246), sendo maior em machos, para o fator tratamento F (1,20) = 6,996, p = 

0,0155), onde o esgoto foi capaz de aumentar a transcrição nos grupos expostos; e também 

houve um efeito de interação entre os fatores sexos e tratamento, com um valor de F de (1,20) 

= 15,7, e p = 0,0008. Apesar de o esgoto alterar a transcrição dos peixes expostos, os animais 

respondem de maneira distinta. Em machos expostos, a transcrição é aumentada 

significativamente enquanto em fêmeas na mesma condição, não há alteração da transcrição. 

Para o gene CYP2K1, não houve diferenças significativas em 24 horas de exposição, porém, 

após 96 h, foram observadas alterações na transcrição para os efeitos do tratamento (F (1,20) = 

5,593, p = 0,0184) e interação entre tratamento e sexo (F (1,20) = 10,51, p = 0,0041). Houve 

uma inibição na transcrição das fêmeas do grupo exposto de aproximadamente 2,9 vezes em 
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relação ao seu controle, enquanto machos não apresentam alterações significativas (Figura 

12E). 

Para os transcritos de CYP3A30, houve apenas diferença estatística em relação ao fator 

sexo (F (1,20) = 5,275, p = 0,0326) após 24 horas de exposição, onde as fêmeas em geral 

apresentam mais transcritos que machos. Em 96 h de exposição foi observada interação entre 

os efeitos sexo e tratamento (F (1,20) = 7,022, p = 0,0154). O esgoto sanitário diminui a 

transcrição de fêmeas expostas sem afetar significativamente os machos do mesmo grupo 

(Figura 12F). 

Concernente ao gene NQO1 que codifica para a enzima de biotransformação de fase I 

NADPH quinona oxidorredutase 1, após 24 h de exposição, o fator sexo apresentou diferenças 

significativas (F (1,20) = 5,487, p =0,0296). Fêmeas apresentaram maior transcrição (Figura 

13A). Após 96 horas de exposição, a transcrição dos machos se manteve similar nos animais 

do grupo controle e no grupo submetido ao esgoto, enquanto a transcrição das fêmeas controle 

permaneceu elevada e maior que os demais grupos. As fêmeas do grupo exposto apresentaram 

diminuição da transcrição, resultando em uma diferença de aproximadamente 5,4 vezes em 

relação ao seu grupo controle. Frente aos resultados, ficaram evidentes os efeitos do tratamento 

com um valor de F (1,20) = 9,243 e p = 0,0065, e interação do tratamento com sexo (F (1,20) 

= 6,722, p = 0,0174). 

Os genes analisados que codificam para enzimas de biotransformação de fase II estão 

apresentados na Figura 13 (B, C, D e E). O gene da UGT1A1, Figura 13B, apresentou 

diferenças significativas para o fator sexo (F (1,20) = 8,127, p = 0,0099) após 24 h de exposição. 

Os machos apresentaram mais transcritos do que as fêmeas. Após 96 horas foram observados 

efeitos para o fator sexo (F (1,20) = 5,603, p = 0,0281) e interação entre os fatores sexo e 

tratamento (F (1,20) = 20,22, p = 0,0002). Machos expostos apresentam 2,2 vezes mais 

transcritos que o seu respectivo controle enquanto fêmeas expostas apresentam 2,5 vezes menos 

transcritos que as fêmeas do grupo controle. 
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Figura 13. Transcrição dos genes de fase I e II de biotransformação e defesa antioxidante em fígados 

de peixes P. vivipara machos e fêmeas expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 h e 96 h e os seus 

respectivos grupos controle. Os níveis dos transcritos dos genes NQO1, UGT1A1, GSTa3, GSTmu, 

ST1C1 e SOD estão normalizados pelo gene referência EF2 e relativizados pelo grupo controle machos 

do seu respectivo período de exposição. Os dados estão apresentados em média ± desvio padrão. Letras 

maiúsculas diferentes representam diferença significativa para o fator sexo. Letras minúsculas diferentes 

representam diferença significativa entre os grupos no mesmo sexo (p < 0,05). 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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A transcrição hepática dos peixes para o gene GSTa3 após 24 horas apresentou 

diferenças para sexo (F (1,20) = 6,136, p = 0,0223), sendo que fêmeas apresentaram mais 

transcritos que machos. Apesar de as fêmeas apresentarem maior transcrição, houve interação 

dos fatores sexo e tratamento (F (1,20) = 4,545, p = 0,0456), no qual o efeito da exposição ao 

esgoto resultou na diminuição da transcrição apenas nas fêmeas. Em 96 h de exposição, 

observa-se uma transcrição semelhante entre grupos exceto para as fêmeas expostas, que 

apresentaram uma inibição significativa de 2,8 vezes em relação ao seu controle. Houve 

diferenças significativas para o efeito do tratamento (F (1,20) = 5,651, p = 0,0275) e interação 

entre exposição ao esgoto e sexo dos animais (F (1,20) = 15,7, p = 0,0008) semelhante ao 

ocorrido em 24 h (Figura 13C). Para a isoforma GSTmu, enquanto em 24 h não foram 

observadas diferenças transcricionais além do basal, em 96 h pode-se perceber um aumento em 

todos os grupos, sendo que estatisticamente, há diferença no grupo de machos entre controle e 

expostos que tiveram transcrição 1,7 vez maior, além de um efeito de interação (F (1,20) = 

11,53, p = 0,0029) com aumento da transcrição de machos sem afetar fêmeas dos grupos 

expostos ao esgoto sanitário 33 % (Figura 13D). 

O gene que codifica para sulfutransferase 1C, (ST1C1) apresentou maiores 

transcrições hepáticas nos peixes dos grupos expostos com 3 e 4,5 vezes mais transcritos em 

machos e fêmeas respectivamente quando comparados aos seus respectivos controles de mesmo 

sexo, tornando evidente o efeito do tratamento (F (1,19) = 8.533. p = 0,0088) (Figura 13E). 

Entretanto, a diferença estatística é apenas apontada para o grupo das fêmeas. Após 96 horas 

de exposição, os machos expostos apresentaram a maior transcrição, sendo 4,5 vezes maior que 

o grupo de machos controle (Figura 13E). O efeito da exposição ao esgoto é significante (F 

(1,20) = 9,404, p = 0,0061) e demonstrou interação (F (1,20) = 5,089, p = 0,0354). Apesar do 

fator sexo não afetar o resultado, os peixes expostos respondem ao tratamento em diferentes 

proporções resultando em um aumento da transcrição em machos superior àquela observada em 

fêmeas. 

Com relação a superóxido dismutase, após 24 h, foram observados efeitos 

significativos para o fator sexo (F (1,20) = 17,56, p = 0,0005), e para o tratamento (F (1,20) = 

10,94, p = 0,0035), resultando na diminuição da transcrição dos grupos expostos em relação 

aos seus respectivos controles. As fêmeas apresentaram uma maior transcrição de SOD, sendo 

1,6 vez maior que os machos. Após 96 h ocorreu um efeito significativo de interação entre 
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tratamento e sexo (F (1,20) = 30,42, p = 0,0001). Os machos expostos apresentaram um 

aumento da transcrição, com 1,6 vez mais transcritos que o seu controle, enquanto as fêmeas 

expostas apresentaram uma menor transcrição (1,6 vez menor) em relação ao seu respectivo 

grupo controle (Figura 13 F). 

A transcrição dos genes associados ao transporte de endobióticos e xenobióticos estão 

apresentadas na Figura 14. Com relação ao gene ABCC1, não foram observadas diferenças 

significativas em 24 h de exposição, porém, após 96 h, os machos apresentaram a maior 

transcrição. Além disso, os machos do grupo exposto apresentaram significativamente 1,2 vez 

mais transcritos que seu respectivo grupo controle (Figura 14A). Foram observadas diferenças 

significativas para os efeitos de sexo (F (1,20) = 7,796, p = 0,0105), tratamento (F (1,20) = 

10,38, p = 0,0043) e interação entre ambos (F (1,20) = 16,56, p=0,0006). Os peixes do sexo 

masculino expostos apresentaram um aumento da transcrição enquanto as fêmeas expostas 

mantiveram a transcrição semelhante ao observado em seu grupo controle.  

Para os transcritos de MDR1, não foram observadas diferenças significativas após 24 

horas de exposição. Entretanto, após 96 h, os machos apresentaram uma transcrição mais 

elevada que as fêmeas, apontando um efeito significativo para o fator sexo (F (1,19) = 7,152, p 

= 0,0150) e também um efeito de interação (F (1,19) = 4,486, p = 0,0476), onde os machos 

expostos apresentam um aumento na transcrição, enquanto fêmeas não são afetadas 

significativamente (Figura 14B). O gene MRP2 também não apresentou diferenças 

significativas em 24 h de exposição. Entretanto, após 96 h, apenas o efeito do sexo é 

considerado significativo (F (1,20) = 8,559, p = 0,0084) com uma maior transcrição para os 

machos (Figura 14C). 
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Figura 14. Transcrição dos genes transportadores e relacionados a disruptores endócrinos em fígados 

de peixes P. vivipara machos e fêmeas expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 h e 96 h e os seus 

respectivos grupos controle. Os níveis dos transcritos dos genes ABCC1, MDR1, MRP2, SOX9 e VIT 

estão normalizados pelo gene referência EF2 e relativizados pelo grupo controle machos do seu 

respectivo período de exposição. Os dados estão apresentados em média ± desvio padrão. Letras 

maiúsculas diferentes representam diferença significativa para o fator sexo. Letras minúsculas diferentes 

representam diferença significativa entre os grupos no mesmo sexo (p < 0,05). 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Para os genes relacionados diretamente ao sistema endócrino, foi observado um 

aumento significativo de 2 vezes mais transcritos de SOX9 nos machos do grupo exposto, que 

o seu respectivo controle (Figura 14D). Os resultados indicam um efeito significativo para o 

tratamento com esgoto (F (1,20) = 10,6, p = 0,0040), também para o sexo (F (1,20) = 7,661, p 

= 0,0119), com maior transcrição observada em machos. Após 96 horas, os efeitos do 

tratamento foram considerados significativos (F (1,20) = 1,185, p = 0,0144), e sem diferenças 

para sexo, embora ocorra um efeito significativo de interação entre tratamento e sexo (F (1,20) 

= 4,56, p = 0,0453). O esgoto foi capaz de modular a resposta de SOX9, diminuindo a 

transcrição nos animais expostos, entretanto, este efeito foi significativo apenas para as fêmeas 

que apresentaram 3,6 vezes menos transcritos no grupo exposto que no seu respectivo controle 

(Figura 14D). Para o gene VIT, não houve diferenças significativas entre os grupos em ambos 

os tratamentos e sexos, bem como nos tempos amostrais (Figura 14E). 

Um compilado de todos os efeitos da transcrição gênica em fígados de P. vivipara 

expostos por 24 e 96 horas ao esgoto sanitário 33 % (v/v) podem ser observados na Figura 15. 

 

Figura 15. Compilado dos efeitos observados na transcrição gênica em fígados de P. vivipara expostos 

por 24 e 96 h ao esgoto sanitário. Setas verdes indicam aumento da transcrição, setas vermelhas indicam 

diminuição da transcrição. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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6.6.3 Correlações transcricionais 

 

Os receptores nucleares AhR, que pertencem à família básica de proteínas do tipo 

hélice-volta-hélice, desempenham um importante papel nas vias de detoxificação de compostos 

do tipo dioxina incluindo os HPAs (LEE et al., 2015b; ROY et al., 2018; XU; LI; KONG, 2005). 

Este fator de transcrição ligante-dependente pode responder a diversos ligantes tornando-o 

importante não somente em respostas a elementos tóxicos, mas também em funções imunes, de 

desenvolvimento, fisiológicas e do metabolismo de xenobióticos em uma grande variedade de 

espécies e tecidos (HAHN, 2002; LEE et al., 2015b; XU; LI; KONG, 2005; ZHOU; MAITRA; 

WANG, 2008). 

A via de sinalização genômica de AhR é bem caracterizada. Inicialmente, a proteína 

AhR encontra-se no citoplasma em uma conformação inativa complexado a um dímero de 

proteínas de choque térmico hsp90. Quando um ligante cruza a membrana plasmática e liga-se 

ao AhR, ocorre uma mudança conformacional e o complexo é translocado ao núcleo onde 

poderá heterodimerizar com o translocador nuclear AhR (ARNT). O heterodímero AhR-ARNT 

poderá por sua vez associar-se a regiões específicas do DNA, denominadas elementos de 

resposta a dioxina (DRE) ou xenobióticos (XRE) regulando a transcrição de vários genes alvo 

(HAHN, 2002; LARIGOT et al., 2018; POLLENZ, 2002; XU; LI; KONG, 2005). 

A indução de AhR geralmente está associada com um aumento da transcrição dos 

genes de biotransformação de fase I e II, e enzimas metabolizadoras de xenobióticos 

(DIETRICH, 2016; HAHN, 2002; JIN et al., 2019; XU; LI; KONG, 2005), entretanto, neste 

estudo, após 24 h de exposição ao esgoto sanitário, não houve alterações na transcrição de AhR 

e dos demais genes avaliados envolvidos na biotransformação de fase I e II e nas enzimas 

metabolizadoras de xenobióticos, com exceção de ST1C1. Pode ter ocorrido uma resposta 

temporal para AhR visto que em 96 horas de exposição ocorre um aumento da transcrição em 

todos os grupos amostrais em relação a 24 horas de exposição. 

Após 96 horas foi observada uma interação para o gene AhR. Enquanto a exposição ao 

esgoto não afetou a transcrição em machos, nas fêmeas ocorreu uma diminuição. Para o gene 

GSTa3 também houve um efeito de interação semelhante, assim como para o gene NQO1. 

Como visto, AhR apresenta funções protetivas contra o estresse oxidativo e dentre os seus alvos 

podem ser citadas as enzimas GST e NQO1 que desempenham defesas contra espécies reativas 
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de oxigênio (DIETRICH, 2016). A menor transcrição de GSTa3 e NQO1 observados em fêmeas 

expostas podem ser  atribuídas ao AhR também diminuído neste mesmo grupo (DIETRICH, 

2016). O papel do AhR é menos evidente quando avaliadas as diferenças entre machos e fêmeas 

de animais da mesma linhagem (LEE et al., 2015a), porém, alguns estudos sugerem uma 

complexa interação entre AhR e ER que poderiam parcialmente explicar as diferenças entre os 

sexos (BABA et al., 2005; CHEN; CHAN, 2018; LEE et al., 2015a; OHTAKE et al., 2008). O 

AhR ligado ao ligante exerce um efeito estrogênico através da interação direta com moléculas 

de ER não ligadas associadas a elementos de resposta estrogênica nos promotores de genes alvo 

(BABA et al., 2005). Em animais aquáticos, as respostas de ER e AhR são biomarcadores bem 

estabelecidos utilizados para observar os efeitos de poluentes, entretanto, estes biomarcadores 

de resposta podem ser afetados em situações de exposição a misturas complexas, podendo 

resultar em interpretações equivocadas (YAN; LU; HE, 2012). Aparentemente, uma interação 

cruzada (crosstalk) entre as vias de ER e AhR pode ter contribuído para as diferenças sexuais 

observadas nesse estudo uma vez que o gene ER mostrou diferenças entre sexos, sendo 

naturalmente maior em fêmeas. 

Assim como AhR, o gene PXR também desempenha um importante papel na regulação 

dos níveis de xenobióticos em diferentes tecidos de peixes (BURKINA; ZLABEK; 

ZAMARATSKAIA, 2015; CUI et al., 2017) bem como a regulação de genes envolvidos no 

metabolismo e transporte de ácidos biliares e colesterol (FERNÁNDEZ et al., 2018; ZHANG 

et al., 2017). A regulação do metabolismo destes compostos é coordenada pela regulação de 

genes que codificam enzimas de biotransformação de fase I e II, e proteínas transportadoras 

(CUI et al., 2017). A expressão de genes como CYP3A está associada principalmente com PXR 

(WASSMUR et al., 2010). Porém, já foi sugerido que a regulação de CYP1, CYP2 e CYP3 em 

D. rerio possa ser realizada tanto por PXR quanto por AhR (KUBOTA et al., 2015), e que a 

ativação de PXR pode ocasionar um efeito adverso nas funções fisiológicas normais (ZHANG 

et al., 2017). 

Wang e colaboradores (2019) pesquisando os efeitos da sinvastatina na via de 

sinalização de PXR em fígados do peixe Mugilogobius abei encontraram indução de PXR, 

CYP1A, CYP3A e GSTα. Em Gambusia affinis, a transcrição de PXR e CYP3A foram inibidas 

após 24 h de exposição ao diclofenaco (BAO et al., 2018). Laizé e colaboradores (2018) 

encontraram indução dos genes AhR, PXR, CYP1A e GSTpi1 em larvas de zebrafish submetidas 

ao HPA 3-metilcolantreno. Nesse estudo não houve mudanças significativas na transcrição de 
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PXR após 24 h de exposição, porém, foi observada uma interação entre tratamento e sexo nos 

animais expostos por 96 h, efeito semelhante ao que ocorreu para a transcrição do gene AhR no 

mesmo intervalo de tempo, porém, além da diminuição da transcrição em fêmeas expostas, 

também houve o aumento da transcrição em machos do mesmo grupo. 

Os genes AhR e PXR não foram alterados após 24 horas de exposição ao esgoto 

sanitário 33 %, o que poderia explicar a ausência de respostas significativas para os genes 

CYP1A1, CYP2K1, CYP3A30, NQO1, UGT1A1, GSTa3, GSTmu, MRP2, ABCC1 e MDR1 entre 

os grupos de animais no tempo 24 horas. Entretanto, após 96 horas de exposição, foi observado 

um aumento não significativo para o gene AhR em machos expostos, e um aumento 

significativo para o gene PXR neste mesmo grupo e tempo de exposição, permitindo a suposição 

de que os aumentos observados em machos expostos para os genes de biotransformação de fase 

I e II CYP1A1,  UGT1A1, GSTmu, ST1C1 e para os transportadores ABCC1 e MDR1 podem ter 

sido modulados pelas vias de sinalização de PXR. Além disso, para AhR, CYP2K1, CYP3A30, 

NQO1 e GSTa3 foi observado um efeito de interação semelhante onde animais expostos 

respondem de maneira distinta, com diminuição da transcrição em fêmeas. PXR, SOD e 

UGT1A1 também apresentaram o mesmo efeito de interação, porém com aumento de 

transcrição em machos e redução da transcrição em fêmeas nos grupos expostos e por fim, 

CYP1A, GSTmu, ST1C1, ABCC1 e MDR1 cujo efeito de interação apenas aumenta a transcrição 

em machos expostos. ABBC1 e MDR1 ainda podem ter sido induzidos em machos expostos 

como resultado do aumento da transcrição de genes envolvidos na biotransformação de 

xenobióticos de fase I e II (CYP1A, UGT1A1, GSTmu, ST1C1) neste mesmo grupo. A 

biotransformação desses compostos oriundos do esgoto sanitário por essas vias, podem gerar 

metabólitos conjugados com glutationa, ácido glucurônico e sulfatos que podem ser excretados 

pelos transportadores do tipo ABC (FLORES; MANAUTOU; RENFRO, 2017; 

LUCKENBACH; FISCHER; STURM, 2014). 

A expressão gênica de SODCu/Zn é um importante biomarcador relacionado ao 

estresse oxidativo e tem sido utilizado no monitoramento toxicológico ambiental. Entretanto a 

transcrição de SODCu/Zn pode ser transiente e não corresponder diretamente ao conteúdo 

proteico devido aos processos de regulação transcricionais, pós-transcricionais, traducionais e 

pós-traducionais (XIE et al., 2018). Estudos demonstraram que a ativação de AhR pode 

aumentar a transcrição de Nrf2 (Fator nuclear relacionado ao eritróide 2), e por consequência, 
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várias enzimas de conjugação e antioxidantes (CHE et al., 2016; MESSINA et al., 2013). Os 

xenobióticos podem induzir SOD tanto pelas proteínas Nrf2 quanto pelo AhR através dos 

elementos responsivos a antioxidante (AREs) e XREs (MIAO; ST. CLAIR, 2009; XIE et al., 

2018). Nesse estudo foi observada a diminuição da transcrição nos genes AhR, CYP2K1, 

CYP3A30, NQO1, UGT1A1 e GSTa3 no grupo de P. vivipara fêmeas expostas por 96 h ao 

esgoto sanitário 33 %, o que por consequência também manteria os níveis de SOD diminuídos 

em fêmeas. Por outro lado, em machos expostos, houve aumento da transcrição de CYP1A1, 

UGT1A1, GSTmu e ST1C1. A biotransformação está envolvida na produção e liberação de 

espécies reativas de oxigênio (EROS) como consequência natural das reações redox envolvidas 

na transformação dos xenobióticos (KLOTZ; STEINBRENNER, 2017). O aumento da 

transcrição de SOD em machos é possivelmente resultante da indução da biotransformação 

nesse grupo. 

Os genes da família Sox codificam fatores de transcrição evolutivamente conservados 

contendo domínios de ligação ao DNA chamados HMG box (High mobility group – grupo de 

alta mobilidade), que compartilham cerca de 50 % de resíduos idênticos aos do HMG box do 

fator de determinação testicular SRY de mamíferos. Além de SRY, SOX9 é outro membro desta 

família envolvido com a determinação sexual (HETT et al., 2005; YOKOI et al., 2002; YUAN 

et al., 2014). As mutações em SOX9 de humanos estão relacionadas com a displasia 

campomélica, uma condrodisplasia caracterizada por anormalidades esqueléticas e reversão 

sexual de macho para fêmea, indicando seu papel essencial no desenvolvimento gonadal de 

machos (YOKOI et al., 2002). Em camundongos submetidos a lesões de isquemia e reperfusão 

hepáticas foi relatado um aumento da transcrição de SOX9 em decorrência das respostas 

inflamatórias e apoptóticas (FAN et al., 2018). Neste trabalho, o aumento da transcrição deste 

gene em machos expostos após 24 h poderia estar relacionado a um possível processo 

inflamatório gerado pela miscelânea de compostos presentes no esgoto, mas esta resposta não 

foi observada em fêmeas. Por outro lado, a diminuição de SOX9 está associada a exposição aos 

estrogênios (BARSKE; CAPEL, 2010; YUAN et al., 2014). Após 96 h de exposição, as fêmeas 

submetidas ao esgoto apresentaram uma menor transcrição de SOX9, que pode estar relacionada 

a uma maior concentração de estrogênio endógeno ou exposição direta a 17β-estradiol que é 

um dos esteroides mais consumidos como contraceptivo, ou ainda, por compostos como PCBs, 

alquilfenóis e ésteres ftalatos que mimetizam estrógenos naturais e que são introduzidos no 

ambiente aquático através do esgoto sanitário (FROEHNER et al., 2012). 
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Conjuntamente, as alterações na transcrição gênica de SOX9 para machos e fêmeas 

dos grupos expostos ao esgoto após 24 e 96 horas respectivamente, podem estar relacionadas 

com um incipiente processo de desregulação endócrina. Estudos demonstrando a importância 

de SOX9 na determinação e manutenção sexual em camundongos (BARRIONUEVO et al., 

2016),  peixes (ADOLFI et al., 2015; TSAKOGIANNIS et al., 2018) e tartarugas (TORRES-

MALDONADO et al., 2001) podem embasar esta hipótese. 

Neste estudo não houve diferença significativa para a transcrição do gene VIT, embora 

tenha sido observada uma maior quantidade de transcritos em fêmeas, o que é o esperado para 

condições fisiológicas normais. A vitelogenina é uma proteína precursora do vitelo sintetizada 

no fígado de peixes em resposta ao estrogênio circulante durante o ciclo reprodutivo 

(HEMMER et al., 2002). Em peixes fêmeas adultas o estrogênio endógeno regula a expressão 

gênica de VIT no fígado. Peixes machos normalmente não expressam estes genes em níveis 

significantes, a não ser que sejam expostos a algum xenobiótico estrogênico, podendo muitas 

vezes ultrapassar os níveis de VIT plasmática medidos em fêmeas (HEMMER et al., 2002; 

KNOEBL; HEMMER; DENSLOW, 2004). 

As estações de tratamento de esgoto recebem os efluentes de domicílios, instituições 

públicas e privadas além do lixiviado de rodovias e áreas urbanas que acabam por carrear uma 

variedade imensa de químicos como fármacos, produtos de higiene pessoal, detergentes, HPAs, 

PCBs compostos halogenados, metais traço, estrógenos naturais, sintéticos e compostos 

miméticos como alquilfenóis etoxilados (BEIJER et al., 2017; DENG et al., 2016; LANGE et 

al., 2017; MCARDLE et al., 2000; MCELROY et al., 2012). Organismos aquáticos em áreas 

urbanas estão sujeitos a esta miríade de estressores por conta da inabilidade de remoção de 

químicos nos sistemas de tratamento de esgoto convencionais ou pelo despejo e escoamento 

direto nos corpos d’água (BEBIANNO et al., 2017; BEIJER et al., 2017; BURKINA; 

ZLABEK; ZAMARATSKAIA, 2015; GONZALEZ-REY et al., 2014; GRABICOVA et al., 

2014, 2015; TREVISAN et al., 2017; ZORITA; MÅRTENSSON; MATHIASSON, 2009). É 

possível que esta mistura complexa de contaminantes presentes no esgoto tenha sido 

responsável por desencadear a regulação transcricional dos genes relacionados com as vias de 

reconhecimento, detoxificação e transporte de xenobióticos. 

Apesar de esperarmos alterações em genes relacionados com biotransformação de 

xenobióticos frente ao contaminante utilizado neste experimento, após 24 h, a maior parte das 
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respostas observadas foram em função do fator sexo e não do tratamento. Como citado 

anteriormente, após 24 h, os genes CYP1A1, CYP3A30, NQO1 e GSTa3 foram 

significativamente diferentes apenas na transcrição das fêmeas exibindo níveis transcricionais 

superiores aos machos, e opostamente, UGT1A1 apresentou machos com maiores transcrições 

que fêmeas. 

O gênero pode ser um importante fator na toxicidade de um xenobiótico através das 

diferenças de absorção, metabolismo, distribuição e excreção. Muitos dos genes associados a 

estes processos apresentam padrões gênero-específicos em fígado e rins (FITZSIMMONS et 

al., 2018; FLORES; MANAUTOU; RENFRO, 2017; KLEINOW; MELANCON; LECH, 

1987) e podem ser atribuídos a influências hormonais endógenas (RUIZ et al., 2013). As 

diferenças de metabolismo de xenobióticos em diferentes gêneros foram claramente 

demonstradas em humanos e outros organismos modelo como ratos, o que justifica o uso de 

ambos os gêneros para estudos toxicocinéticos em outros vertebrados (SAAD et al., 2016; 

TSAKOGIANNIS et al., 2018). 

Cribbin e colaboradores (2017) identificaram transcritos diferencialmente expressos 

entre machos e fêmeas do peixe agulha Astractosteus tropicus. A biotransformação e atividade 

de enzimas antioxidantes gênero-específicas foram observadas em peixes (ADEOGUN et al., 

2016; FITZSIMMONS; LIEN; NICHOLS, 2007; IBOR et al., 2019; KARAMI et al., 2015; 

VUORINEN et al., 2006). Deane e colaboradores (2014) investigando os efeitos de PBDE-47 

(2,2’,4,4’ éter tetrabromodifenílico) em dieta de Oryzias melastigma encontraram diferenças 

gênero-específicas na atividade caspase 3 e 8, com machos apresentando atividade 

significativamente aumentada enquanto as fêmeas permaneceram sem diferenças. Para HSP90 

e HSP70 no mesmo experimento, as atividades em machos não foram alteradas enquanto em 

fêmeas foi significativamente aumentada. Saad e colaboradores (2016) não encontraram 

diferenças na atividade CYP1A quanto ao gênero em D. rerio. Diferenças sexuais pronunciadas 

foram observadas quanto à atividade hepática monooxigenage (MO) e conteúdo de citocromo 

P450 em várias espécies de peixes, principalmente em peixes machos com maior atividade MO 

e fêmeas com maior quantidade de CYPs  (STEGEMAN; CHEVIONI, 1980; KLEINOW; 

MELANCON; LECH, 1987; KOIVUSAARI; HARRI; HÄNNINEN, 1981). 

Os mecanismos responsáveis pela dependência de gênero das enzimas de 

biotransformação hepáticas e funções de transporte estão longe de serem completamente 

compreendidos (RUIZ et al., 2013). Apesar de muitos trabalhos citarem que as alterações 
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relacionadas ao gênero são importantes e que podem afetar a sensibilidade de um organismo a 

determinado insulto tóxico de um xenobiótico ou disposição de substratos endobióticos 

(ANDERSSON; FÖRLIN, 1992; SCHLENK et al., 2008), poucos trabalhos têm surgido 

efetivamente na literatura científica a despeito das diferenças transcricionais e das atividades 

enzimáticas entre sexos para peixes teleósteos. 

 

6.7 ATIVIDADE ENZIMÁTICA 

 

Durante a exposição ao esgoto sanitário 33 % não houve mortalidade dos peixes 

tornando possível a avaliação da atividade enzimática de machos e fêmeas dos seguintes 

biomarcadores bioquímicos: superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT), glutationa 

peroxidase total (GPx) e selênio dependente (Se-GPx), glutationa redutase (GR), glutationa S-

transferase (GST), glicose-6-fosfato desidrogenase (G6PDH) e etóxi-resorufina O-deetilase 

(EROD) em fígados e brânquias. Em cérebros foi possível avaliar a atividade acetilcolinesterase 

e butirilcolinesterase. 

Todas as atividades enzimáticas avaliadas em fígado apresentaram pelo menos uma 

alteração, conforme demonstrado nos gráficos da Figura 16.  
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Figura 16. Atividade das enzimas superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT), glutationa peroxidase 

(GPx), glutationa peroxidase selênio dependente (Se-GPx), glutationa redutase (GR), glutationa S-

transferase (GST), glicose-6-fosfato desidrogenase (G6PDH) e etóxi-resorufina O-deetilase (EROD) em 

fígados de peixes Poecilia vivipara expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 e 96 h. Os dados estão 

apresentados em média ± desvio padrão. Letras maiúsculas diferentes representam diferença 

significativa para o fator sexo. Letras minúsculas diferentes representam diferença significativa entre os 

grupos no mesmo sexo (p < 0,05). 

 
Fonte: Acervo do Autor. 
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A atividade SOD foi maior nos peixes machos em ambos os períodos de exposição, 

porém o esgoto sanitário não foi capaz de alterá-la significativamente (Figura 16A). 

A atividade catalase também foi maior nos grupos de machos tanto na exposição de 

24 quanto na de 96 h (F(1,18) = 36,66; p<0,0001 e F(1,18) = 29,54; p<0,0001, respectivamente) 

(Figura 16B). 

As atividades totais de GPx apresentaram diferenças significativas para o fator sexo 

(F(1,20) = 104,3; p < 0,0001) com maiores atividades em fêmeas após 24 h de exposição. O 

esgoto sanitário 33 % foi capaz de diminuir a atividade dos machos em comparação ao seu 

controle enquanto para as fêmeas não houve alteração. Com base nos dados observados 

poderíamos concluir que há uma tendência significativa para interação entre os fatores sexo e 

tratamento, com um valor de p = 0,051. Após 96 h foi observado apenas diferenças para o fator 

sexo. Fêmeas apresentam maior atividade GPx total que os machos. O esgoto foi capaz de 

diminuir a atividade GPx total dos animais expostos, porém não foram observadas 

significâncias para este efeito (Figura 16C). Para a atividade glutationa peroxidase dependente 

de selênio foram observados resultados semelhantes à GPx total após 24 h, com efeitos 

significativos para o sexo (F(1,20) = 47,22; p < 0,0001). Fêmeas apresentaram uma maior 

atividade quando comparadas aos machos e o tratamento não foi capaz de alterar a atividade 

enzimática dos grupos expostos. Após 96 h, tanto sexo quanto tratamento apresentaram 

diferenças significativas (F(1,19) = 72,55 ; p < 0,0001 e F(1,19) = 9,489 ; p = 0,0062, 

respectivamente). O esgoto sanitário foi capaz de diminuir a atividade Se-GPx dos machos 

expostos significativamente (Figura 16D). 

Foi registrada uma maior atividade GR em machos nos dois períodos de exposição. 

Em 24 h, o esgoto foi capaz de aumentar a atividade GR dos animais expostos, porém este 

aumento não é significativo. Após 96 h foram encontradas diferenças significativas para os 

efeitos do sexo (F(1,20) = 68,44; p < 0,0001) com maior atividade em machos, e para o 

tratamento (F(1,20) = 8,662; p = 0,0080). Machos expostos apresentaram maior atividade GR, 

enquanto fêmeas não apresentam atividade alterada para a glutationa redutase (Figura 16E). 

Para GST, as maiores atividades registradas foram em fêmeas em ambos os períodos 

de exposição. Após 24 horas foi observada diferença significativa apenas para sexo (F(1,18) 

=65,7; p<0,0001), enquanto em 96 h, além da diferença de atividade em relação ao sexo 

(F(1,18) = 20,63; p<0,0003), ocorreu efeito significativo do tratamento (F(1,18) = 11,83; 
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p=0,0029). O esgoto alterou a atividade GST nos peixes expostos e este efeito tornou-se mais 

evidente com a diminuição da atividade em fêmeas por conta da interação significativa entre 

tratamento e sexo F(1,18) = 4,475; p=0,0486 (Figura 16F). 

A atividade G6PDH após 24 h de exposição é maior significativamente em fêmeas 

demonstrando diferença estatística para o fator sexo (F(1,20) = 120,1; p < 0,0001). Apesar de 

não serem notadas diferenças significativas entre controle e tratamento em ambos os sexos, foi 

possível observar uma forte interação entre os fatores tratamento e sexo (F(1,20) = 5,496; p = 

0,0295) que consequentemente diminuiu a atividade em machos expostos, enquanto em fêmeas 

ocorreu um breve aumento. Após 96 h, foi observada alteração para a atividade G6PDH em 

relação ao sexo (F(1,20) = 48,45; p < 0,0001) com fêmeas apresentando maior atividade. O 

efeito do tratamento foi significativo apenas para as fêmeas ocorrendo uma diminuição da 

atividade nos peixes expostos (p < 0,05) (Figura 16G). 

Após 24 horas de exposição, a atividade catalítica de CYP1A, a EROD, exibiu 

diferenças significativas para o tratamento (F(1,19) = 16,22; p = 0,0007). A atividade foi 

diminuída nos grupos expostos quando comparados aos seus controles. 96 horas de exposição 

resultaram, novamente, em alterações ocasionadas pelo efeito do esgoto (F(1,19) = 12,26; p = 

0,0024) porém é possível visualizar um efeito de interação dos fatores sexo e tratamento 

(F(1,19) = 4,643; p = 0,0442). A atividade EROD em machos expostos foi menor em relação 

ao seu respectivo controle, enquanto em fêmeas expostas esta diminuição não apresentou 

diferenças estatísticas. Acredita-se que essas observações ocorram em decorrência dos machos 

do grupo controle apresentarem a maior atividade registrada para esta enzima em ambos os 

períodos de exposição ao esgoto (Figura 16H). 

As atividades enzimáticas medidas nas brânquias estão ilustradas na Figura 17. Com 

relação a atividade, SOD não apresentou diferenças significativas em 24 h de exposição, no 

entanto, após 96 horas o fator sexo apresentou diferenças significativas F(1,19) = 34,26; p < 

0,0001), onde os machos apresentaram maior atividade que fêmeas (Figura 17A). 
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Figura 17. Atividade das enzimas superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT), glutationa peroxidase 

total (GPx) e selênio dependente (Se-GPx), glutationa redutase (GR), glutationa S-transferase (GST), 

glicose-6-fosfato desidrogenase (G6PDH) e etóxi-resorufina O-deetilase (EROD) em brânquias de 

peixes Poecilia vivipara expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 e 96 h. Os dados estão apresentados 

em média ± desvio padrão. Letras maiúsculas diferentes representam diferença significativa para o fator 

sexo. Letras minúsculas diferentes representam diferença significativa entre os grupos no mesmo sexo 

(p < 0,05). 

 
Fonte: Acervo do Autor. 
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As brânquias não apresentaram diferenças significativas entre os grupos controles e 

expostos, entretanto, a atividade CAT após 24 h foi significativamente diferente para o fator 

sexo (F(1,20) = 7,247; p = 0,0140), onde machos apresentaram maior atividade que fêmeas. 

Após 96 h, são observadas apenas diferenças em relação ao sexo. Assim como em 24 h, após 

96 h de exposição, machos apresentaram maior atividade CAT (Figura 17B). 

Enquanto em 24 horas não foram relatadas diferenças significativas para a atividade 

GPx total em brânquias, em 96 h de exposição foram evidenciadas diferenças significantes para 

o fator sexo (F(1,20) = 12; p = 0,0025). Machos apresentaram maior atividade que fêmeas e o 

tratamento não influenciou a atividade desta enzima nos animais (Figura 17C). Para Se-GPx 

não houve diferenças estatísticas entre os grupos em ambos os períodos de exposição. 

A GR não exibiu diferenças em 24 horas de exposição, entretanto após 96 h, a atividade 

GR branquial dos peixes foi significativamente diferente para o fator sexo (F(1,18) = 29,54; p 

< 0,0001). Machos apresentaram maior atividade que fêmeas (Figura 17E). A atividade GST 

não sofreu alterações significativas em brânquias em 24 e 96 horas. 

Para a atividade G6PDH após 24 h, ficou evidente a diferença entre sexos. As fêmeas 

apresentaram maior atividade quando comparadas aos. Após 96 horas não foram observadas 

diferenças significativas para a atividade (Figura 17G). 

A atividade EROD nas brânquias não apresentou diferenças após 24 h, entretanto, após 

96 horas o efeito da exposição ao esgoto gerou diferenças significativas (F(1,20) = 8,293, p = 

0,0093). Os peixes expostos ao esgoto apresentaram uma diminuição da atividade EROD 

(Figura 17H). 

Quanto as atividades avaliadas em cérebros de P. vivipara, para AChE não foram 

observadas diferenças em ambos os períodos de exposição (Figura 18A). A atividade BuChE 

em 24 h foi significativamente maior em machos em comparação com as fêmeas. Após 96 h 

não foram observadas diferenças significativas (Figura 18B). 
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Figura 18. Atividade das enzimas acetilcolinesterase (AChE) e butirilcolinesterase (BuChE) em 

cérebros de peixes Poecilia vivipara expostos ao esgoto sanitário 33 % por 24 e 96 h. Os dados estão 

apresentados em média ± desvio padrão. Letras maiúsculas diferentes representam diferença 

significativa para o fator sexo. Letras minúsculas diferentes representam diferença significativa entre os 

grupos no mesmo sexo (p < 0,05). 

 
Fonte: Acervo do Autor. 

 

Os efeitos biológicos causados pelos poluentes ambientais são rotineiramente medidos 

através de diversos biomarcadores bioquímicos e moleculares que refletem a indução de 

sistemas de biotransformação específicos, ou o início de várias alterações celulares (FONSECA 

et al., 2011a; RIBALTA; SANCHEZ-HERNANDEZ; SOLE, 2015; VAN DER OOST; 

BEYER; VERMEULEN, 2003). Dentre os biomarcadores, as vias do citocromo P450 e as 

enzimas antioxidantes são conhecidas por suas respostas aos insultos químicos em organismos 

marinhos, e geralmente são medidas como variações na transcrição de genes,  níveis ou 

atividade funcional de proteínas ativas (HOYDAL et al., 2018; KIM et al., 2013; LANGE et 

al., 2017; REGOLI et al., 2011; SAAD et al., 2016). 

Apesar de as análises moleculares serem geralmente utilizadas para suportar ou mesmo 

substituir as análises bioquímicas, a ligação entre os efeitos que ocorrem em vários níveis 

intracelulares nem sempre são fáceis de se predizer ou elucidar, e os resultados da transcrição 

de um gene e a atividade catalítica do seu produto podem exibir tendências diferentes, 

parecendo inconsistentes, visto que pode existir uma relação complexa entre a estabilidade do 

mRNA, turnover proteico e os mecanismos transcricionais e traducionais de regulação da 

cinética enzimática (REGOLI et al., 2011). O uso de múltiplos biomarcadores em diferentes 
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níveis de organização biológica é uma abordagem apropriada para a detecção de respostas 

biológicas ativadas por contaminantes (VIEIRA et al., 2019). 

O fígado de peixes é geralmente o órgão onde muitos xenobióticos são absorvidos e 

passam por processos metabólicos críticos de ativação (oxidação), mediada por mono-

oxigenases associadas aos citocromos P450, ou inativação mediada por conjugases, permitindo 

a sua excreção e eliminação (ANDERSSON; FÖRLIN, 1992; OLIVEIRA; PACHECO; 

SANTOS, 2008; SANTANA et al., 2018). Contudo, a habilidade de metabolizar xenobióticos 

não se restringe apenas ao fígado, mas também a outros tecidos como as brânquias, rins e trato 

gastrointestinal (ANDERSSON; FÖRLIN, 1992). Neste trabalho, além das abordagens 

moleculares investigadas em fígados de P. vivipara (transcriptoma e qPCR), também foram 

mensuradas atividades enzimáticas em fígado, brânquias e cérebro dos animais. 

O tecido mais responsivo neste estudo foi o fígado. Conforme citado anteriormente, 

todas as enzimas hepáticas estudadas apresentaram alguma diferença em ambos os períodos de 

exposição, enquanto nas brânquias houve uma prevalência de resultados significativos após 96 

h. As defesas antioxidantes são tipicamente desenvolvidas preferencialmente no fígado como 

resposta central na detoxificação de xenobióticos e processamento de produtos metabólicos 

para degradação, apesar de as brânquias serem o primeiro órgão de contato com os poluentes 

ambientais e não apresentarem um sistema de detoxificação tão robusto quanto o hepático (LI 

et al., 2010; OLIVEIRA; PACHECO; SANTOS, 2008). 

Enzimas metabolizantes de xenobióticos são tipicamente moduladas através da 

ativação do receptor citosólico AhR, que translocado ao núcleo, liga-se aos DRE e iniciam a 

transcrição de uma série de genes, incluindo os citocromos P450s (CYP1A e CYP1B), UGT1A, 

GSTs, NQO1  (DIETRICH, 2016; GAGNON; RAWSON, 2017; REGOLI et al., 2011). Níveis 

elevados de EROD, a expressão catalítica de CYP1A, são indicativos de uma elevada atividade 

de detoxificação sob exposição à poluição orgânica (VAN DER OOST; BEYER; 

VERMEULEN, 2003). Mudanças nas atividades CYP podem alterar a concentração plasmática 

de estrógenos, andrógenos, progesteronas e glicocorticoides (BEIJER et al., 2018). Além disso, 

17β-estradiol (E2) endógeno pode impactar a mensuração da atividade EROD inibindo a 

atividade CYP1A (ANDERSSON; FÖRLIN, 1992; BURKINA; ZLABEK; 

ZAMARATSKAIA, 2015; GAGNON; RAWSON, 2017; NAVAS; SEGNER, 2001). No 

trabalho de revisão de Gagnon e Rawson (2017) sobre espécies bioindicadoras utilizadas para 

quantificar a atividade EROD em peixes australianos, todos os estudos apresentaram aumento 
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da atividade nos peixes expostos a misturas complexas de efluentes industriais como os 

provenientes de estações de tratamento de esgoto, indústrias de celulose e refinarias de petróleo.  

Por outro lado, em truta-arco-íris Oncorhynchus mykiss expostas ao estradiol e estriol foram 

observados níveis de EROD 15 e 13 vezes menores que o controle, respectivamente (ELSKUS, 

2004). Yan, Lu e He (2012) não observaram mudanças na EROD de Carassius auratus expostos 

ao 17β-estradiol. 

Alguns estudos apontam que determinados PCBs e HPAs podem causar efeitos 

estrogênicos e antiestrogênicos enquanto substâncias estrogênicas como o 17α-etinilestradiol 

(EE2) e nonilfenol, podem inibir a atividade EROD em peixes (ARUKWE; FÖRLIN; 

GOKSØYR, 1997; KIRBY et al., 2007; NAVAS; SEGNER, 2000; YAN; LU; HE, 2012). 

Notavelmente, peixes fêmeas possuem níveis muito maiores de E2 endógenos e de expressão 

de receptores de estrógenos que machos e juvenis (YE et al., 2018). O esteroide natural 17β-

estradiol e o estrógeno sintético 17α-etinilestradiol, introduzidos no ambiente através dos 

efluentes sanitários municipais, são os dois compostos feminizantes mais prevalentes nos rios 

e estuários (BREVES et al., 2018). Além destes dois estrógenos, uma série de outros compostos 

xenoestrógenos com a capacidade de mimetizar estrógenos e considerados compostos 

desreguladores endócrinos (EDCs), são encontrados no ambiente aquático (BOSKER; 

SANTORO; MELVIN, 2017; ISMAIL; WEE; ARIS, 2017; KATSIADAKI et al., 2012; YE et 

al., 2018). Apesar de um forte dimorfismo sexual quanto à expressão de CYP1A ocorrer em 

peixes com uma menor atividade em fêmeas (ELSKUS, 2004), não foram encontradas 

diferenças na atividade EROD entre machos e fêmeas de Clarias gariepinus injetados com 

diferentes doses de benzo[a]pireno (KARAMI et al., 2015). 

Compostos azólicos como o imidazol, benzimidazol, triazol, entre outros, são 

conhecidos por seu amplo uso na medicina humana e veterinária, agricultura e em diversos 

materiais promovendo proteção antifúngica por inibirem a atividade EROD em fungos 

(BEIJER et al., 2018). Devido a sua ampla utilização, estes compostos são introduzidos no meio 

ambiente principalmente via esgoto sanitário e atuam como xenobióticos (LI et al., 2010; 

MATTHIESSEN; WELTJE, 2015). Esta inibição já foi reportada em peixes como 

Oncorhynchus mykiss (BEIJER et al., 2018) e Gasterosteus aculeatus (BEIJER et al., 2010). 

Neste estudo para as análises realizadas em fígados e brânquias dos peixes expostos 

por 24 e 96 horas ao esgoto não houve diferenças para o fator sexo na atividade EROD, o que 
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nos permite correlacionar que possivelmente, os efeitos observados são decorrentes dos 

contaminantes presentes no esgoto, e que os estrógenos endógenos dos animais não interferiram 

na atividade. A interação observada após 96 h para a atividade EROD hepática dos peixes com 

aumento da atividade dos machos enquanto fêmeas não foram afetadas pelo esgoto, corrobora 

para esta hipótese. Em contrapartida, a transcrição hepática de CYP1A1 é significativamente 

diferente entre os sexos ao contrário do observado para a atividade catalítica. Em 24 horas de 

exposição, os transcritos em machos e fêmeas não apresentaram diferenças, enquanto a 

atividade diminuiu nos fígados dos animais expostos. Após 96 horas, foi relatada interação entre 

os fatores sexo e tratamento para os níveis de transcritos e para a atividade EROD. Porém, os 

machos apresentaram maior transcrição no grupo exposto, exibindo uma possível indução 

gênica, enquanto a atividade catalítica diminuiu. As fêmeas não demonstraram diferenças entre 

transcritos e atividade enzimática. Neste sentido, parece ter ocorrido uma regulação temporal 

em decorrência da falta de mRNA em machos frente a diminuição da atividade no grupo 

exposto, resultando em um aumento da transcrição em 96 h para garantir a detoxificação dos 

xenobióticos presentes no esgoto. Possivelmente este aumento de mRNA foi suficiente para 

elevar a taxa de atividade EROD mantendo níveis semelhantes aos das fêmeas. As fêmeas por 

sua vez, com os maiores níveis de transcritos no grupo exposto por 24 h, ainda não teriam seus 

RNAs mensageiros traduzidos em proteínas, o que de certa forma é regularizado em 96 h, com 

níveis de transcritos e atividade semelhantes aos seus respectivos grupos. 

O estresse oxidativo, que pode ser consequência de diversos passos de uma via 

metabólica, resulta de um desbalanço entre os mecanismos pró-oxidantes e antioxidantes 

devido a depleção de antioxidantes ou acúmulo excessivo de EROS, ou ambos, ocasionando o 

dano oxidativo ou injúria (COUTO; WOOD; BARBER, 2016; LI et al., 2010). Substâncias 

oxidativas nas células podem causar uma elevação dos mecanismos de defesa antioxidante. A 

glutationa (GSH) e enzimas dependentes de GSH, como as GPx e GSTs, desempenham um 

papel essencial no sistema antioxidante (HUGHES; GALLAGHER, 2004; LIANG et al., 2011). 

GSH é o principal composto sulfidril citosólico de baixo peso molecular que atua como redutor 

celular e agente protetor contra diversos poluentes com grupos funcionais tióis. GSH atua como 

eliminadora de EROS através da conjugação direta ao xenobiótico, ou através das enzimas 

dependentes de GSH produzindo glutationa dissulfídica (GSSG), podendo desta forma ser 

utilizada como um biomarcador de estresse ambiental (DELEVE; KAPLOWITZ, 1991; LI et 

al., 2010; SANTANA et al., 2018). Os níveis de GSH são mantidos pela síntese de novo e pela 
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atividade GR que recicla GSSG para GSH as custas de NADPH (COUTO; WOOD; BARBER, 

2016; OLIVEIRA; PACHECO; SANTOS, 2008; SANTANA et al., 2018; VAN DER OOST; 

BEYER; VERMEULEN, 2003). 

A GST é uma importante enzima envolvida na conjugação de uma gama de substratos 

eletrofílicos à glutationa reduzida, promovendo a proteção da célula ao estresse oxidativo (LI 

et al., 2010). Assim como GR e GPx, a atividade GST pode ser induzida em decorrência de um 

mecanismo adaptativo para diminuição do estresse oxidativo, entretanto, um estresse oxidativo 

severo pode suprimir a atividade GST através da exaustão de GSH e/ou desregulação de sua 

síntese  (LI et al., 2010). Foram encontradas diferentes respostas em diferentes tecidos e tempos 

amostrais de O. mykiss expostas a longo prazo ao propiconazol. Enquanto em fígados e músculo 

houve aumento da atividade, em brânquias houve diminuição a longo prazo (LI et al., 2010). 

Karami e colaboradores (2015) não observaram diferenças na atividade GST em C. gariepinus 

expostos a benzo[a]pireno, enquanto em O. niloticus expostas ao paraquat foram registradas 

diferenças nas respostas GST em relação ao sexo, com maior atividade em machos 

(FIGUEIREDO-FERNANDES et al., 2006). Nos peixes desse estudo foram observados em 

ambos os períodos de exposição, diferenças apenas em fígado para o fator sexo com maior 

atividade em fêmeas. 

Como citado anteriormente, a atividade GR é essencial para a manutenção do estado 

redox intracelular regenerando GSH a partir de GSSG, que servirá de substrato em algumas 

reações catalisadas por GST e GPx por exemplo (BEBIANNO et al., 2017; COUTO; WOOD; 

BARBER, 2016; FLORES-NUNES et al., 2015). Liang e colaboradores (2011) observaram um 

efeito gênero dependente na atividade GR de camundongos expostos a pirrolizidina alcaloide, 

sendo significativamente maior em machos. Para O. niloticus expostas ao paraquat, a atividade 

GR foi maior em fêmeas (FIGUEIREDO-FERNANDES et al., 2006). Para P. vivipara, a 

atividade GR hepática foi maior em machos em ambos os períodos de exposição, além de uma 

maior atividade relacionada ao tratamento em 96 h, e maior em brânquias dos machos nesse 

mesmo tempo de exposição. O desbalanço da atividade GR pode desafiar o estado redox do 

organismo tornando os níveis de GSH formados pela redução da GSSG insuficientes para lidar 

com as espécies reativas de oxigênio formadas durante o estresse oxidativo, resultando em 

efeitos deletérios para o organismo (BEBIANNO et al., 2017). 



132 

 

GPx constituem uma família de enzimas capazes de reduzir uma variedade de 

hidroperóxidos orgânicos e inorgânicos aos seus correspondentes hidróxidos na presença de 

glutationa reduzida conferindo proteção do organismo ao estresse oxidativo (NAGAI et al., 

1999; SANTANA et al., 2018; YAMASHITA et al., 2012). A detoxificação de EROS e 

qualquer hidroperóxido implica na oxidação de GSH a GSSG pela GPx (LI et al., 2010). Em P. 

vivipara, as diferenças maiores para GPx e Se-GPx são referentes ao sexo, com fêmeas 

apresentando maior atividade hepática. Nesse estudo, o esgoto sanitário foi capaz de modular a 

GPx em machos após 24 h de exposição resultando em uma diminuição da atividade, enquanto 

a atividade Se-GPx diminuiu em resposta ao tratamento após 96 h de exposição. Fonseca e 

colaboradores (2011a) também observaram uma atividade Se-GPx maior em peixes 

Pomatoschistus micros em ambiente com menor impacto antrópico enquanto a GPx total foi 

maior nos locais poluídos. Em Gambusia affinis, a atividade GPx aumentou significativamente 

em fígado quando expostos ao diclofenaco (BAO et al., 2018). Li e colaboradores (2010) 

observaram alterações na atividade GPx tecido específicas em O. mykiss expostas ao 

propiconazol, com aumento da atividade em fígado após exposição a longo prazo,  diminuição 

da atividade tempo e concentração dependentes em brânquias, aumento da atividade em 

músculo na maior concentração em um intervalo de 20 dias, e inibição após 30 dias. Ainda em 

O. mykiss, as atividades GPx hepáticas foram diminuídas quando expostas ao antibiótico 

eprinomectina (ALAK et al., 2017). Em Liza aurata expostas ao fenantreno, foi relatado um 

decréscimo de Se-GPx  em brânquias, enquanto em fígado houve um aumento da atividade 

(OLIVEIRA; PACHECO; SANTOS, 2008). Em P. vivipara, as brânquias não foram um tecido 

responsivo para as atividades GPx e Se-GPx, apesar de os machos apresentarem uma maior 

atividade GPx total após 96 h de exposição, ao contrário do que ocorreu em fígado. 

O decréscimo na GPx hepática dos machos expostos pode ser um sinal de toxicidade 

associada a produção de EROS induzida pelo esgoto, e não necessariamente uma consequência 

dos baixos níveis de GSH (que não foram mensurados nesse estudo) (OLIVEIRA; PACHECO; 

SANTOS, 2008). Esses resultados podem refletir um processo adaptativo incipiente em fígados 

frente aos xenobióticos, o que não pode ser observado em brânquias. A ausência de diferenças 

significativas nas enzimas dependentes de GSH nas brânquias é devido, possivelmente, às 

baixas concentrações de GSH no tecido, visto que a maior parte da GSH é sintetizada no fígado 

e então transportada a outros tecidos (OLIVEIRA; PACHECO; SANTOS, 2008). 

Adicionalmente, machos apresentaram maior atividade SOD, que por consequência gera mais 
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H2O2 a ser metabolizado. Baixos níveis de GPx corroboram para este acúmulo de H2O2 que 

pode causar dano celular nos peixes (CARVALHO et al., 2012). Ainda em machos, foram 

encontradas baixas atividades hepáticas das enzimas dependentes de GSH concomitante com 

uma maior atividade CAT, sugerindo que a CAT em machos é a enzima preferencial para a 

remoção de H2O2, enquanto o inverso ocorre em fêmeas. Esta relação inversa entre atividades 

enzimáticas antioxidantes já foi documentada em peixes e mamíferos (RIBALTA; SANCHEZ-

HERNANDEZ; SOLE, 2015). 

A G6PDH pertence a via das pentose fosfato e é uma importante enzima fornecedora 

de NADPH para a manutenção do equilíbrio redox (GSH/GSSG) (HO et al., 2013; WINZER; 

VAN NOORDEN; KÖHLER, 2002). Winzer e colaboradores (2002), investigando a atividade 

G6PDH em hepatócitos de Platichthys flesus, observaram a quase completa inibição da 

atividade em fêmeas, mas não em machos, expostos a estressores oxidativos. Bainy e 

colaboradores (1996) encontraram indução da atividade G6PDH em fígados de tilápias O. 

niloticus provenientes de um local poluído. No presente estudo, observou-se uma atividade 

maior em fígados de fêmeas P. vivipara e uma interação entre gênero e tratamento. O esgoto 

foi capaz de alterar a atividade em 24 horas promovendo a sua diminuição em machos sem 

afetar as fêmeas, e após 96 h o inverso, com fêmeas apresentando atividade inibida. A inibição 

da atividade G6PDH por estrógenos pode resultar em menores níveis de NADPH possivelmente 

relacionados a uma maior vulnerabilidade aos tóxicos ambientais, e em fêmeas, isto fica mais 

evidente frente à metabolização de vitelogenina no fígado por requer um poder redutor muito 

maior do que os machos no seu respectivo período reprodutivo (WINZER; VAN NOORDEN; 

KÖHLER, 2002). Apesar disto, a atividade G6PDH em fêmeas em ambos os tempos e grupos 

(controle e exposto, 24 e 96h) foi maior em comparação aos grupos de machos, e todos os 

peixes encontravam-se nos mesmos estádios de maturação gonadal. 

As enzimas SOD e CAT protegem o organismo dos danos oxidativos e mantêm a 

homeostase celular pela remoção de EROS gerados como intermediários altamente reativos do 

metabolismo de hidrocarbonetos (KOPECKA-PILARCZYK; CORREIA, 2009). As SODs são 

uma classe de enzimas essenciais para a dismutação do superóxido em peróxido de hidrogênio, 

sendo a primeira linha de defesa enzimática contra o ânion superóxido agindo imediatamente 

após a exposição com o objetivo de neutralizá-lo (SANTANA et al., 2018; YADAV et al., 

2015). A segunda linha de defesa geralmente é catalisada pela catalase, e várias peroxidases 
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(SELLATHTHURAI; PRIYATHILAKA; LEE, 2019). A CAT é uma oxidorredutase 

responsável por converter duas moléculas de H2O2 em duas moléculas de água e uma de 

oxigênio (REGOLI; GIULIANI, 2014). 

Neste trabalho, SOD e CAT foram maiores em fígados e brânquias de machos, 

semelhante ao relatado para Girardinichthys viviparus expostos a PCBs (VEGA-LÓPEZ et al., 

2007). No estudo de Figueiredo-Fernandes e colaboradores (2006) com O. niloticus expostos 

ao paraquat, a atividade SOD também foi maior em machos. Segundo Vega-López e 

colaboradores (2007), estas diferenças ligadas ao sexo podem ser provavelmente determinadas 

pelos níveis de peroxidação lipídica (LPO) característicos de cada sexo, onde a atividade 

catalítica de isozimas citocromo P450 trariam um aumento de EROS, especialmente em machos 

(VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Esta hipótese não foi testada, visto que 

neste estudo não foram avaliados os níveis de LPO nos animais, além de a atividade EROD ter 

diminuído nos grupos expostos sem diferenças para o fator sexo. Geralmente as atividades CAT 

e SOD aumentam frente a condições de estresse oxidativo (REGOLI et al., 2011; ZHANG et 

al., 2019), porém, o que se observou em P.vivipara  foram alterações em função do gênero. 

Em relação a atividades enzimáticas em fígados e brânquias, é possível sumarizar que 

houve uma menor atividade G6PDH para os machos em relação às fêmeas. Uma atividade 

G6PDH baixa está relacionada a níveis menores de NADPH, que possivelmente seria utilizado 

nas reações de biotransformação de fase I. De fato, a atividade EROD neste estudo diminuiu 

nos grupos expostos ao esgoto. Os baixos níveis de NADPH podem ter sido consumidos por 

GR, que apresentou maior atividade, provavelmente relacionada com a reciclagem de GSH, 

que por sua vez pode servir de substrato para outras enzimas como GST e GPx. Adicionalmente, 

os machos apresentaram menor atividade GPx, o que resultaria em menores níveis de GSSG, 

provavelmente porque o H2O2 presente nas células estaria sendo metabolizado pela CAT que 

apresentou maior atividade neste gênero, ou por outras peroxidases que não foram avaliadas 

neste estudo. 

Com relação as fêmeas, ocorreu basicamente o inverso do que foi observado nos 

machos. A atividade G6PDH é maior, possibilitando maiores níveis de NADPH, e fornecendo 

poder redutor para outras vias enzimáticas juntamente com a reciclagem de GSH via GR, 

entretanto, a atividade GR foi menor que nos machos. Em camundongos, foi relatado que as 

fêmeas possuem fisiologicamente uma atividade glutamato cisteína ligase (GCL) maior que os 

machos (LIANG et al., 2011). Esta enzima é um dos passos limitantes da síntese de GSH 
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(FRANKLIN et al., 2009) e presume-se que os seus baixos níveis em camundongos machos 

são compensados por uma atividade GR maior (LIANG et al., 2011). Parte da GSH em fêmeas 

de P. vivipara provavelmente está sendo consumida por GPx e GST que apresentaram maiores 

atividades. Além disso, a diminuição da atividade GST significativamente em fêmeas expostas 

por 96 h ao esgoto, pode ser consequência da diminuição da atividade G6PDH também 

observada no mesmo grupo e tempo de exposição, conforme o raciocínio apresentado 

anteriormente. Ainda em relação a GST, a diminuição da atividade pode ser resultado direto da 

inibição da transcrição de GSTs (como observado em GSTa3 hepática). 

Concernente às atividades medidas no cérebros dos peixes, dentre os vários 

biomarcadores de exposição a contaminantes ambientais, a família das colinesterases, 

aceticolinesterase (AChE) e butirilcolinesterase (BuChE), são amplamente utilizadas para a 

avaliação dos efeitos nocivos dos pesticidas carbamatos e organofosforados (GHAZALA et al., 

2014; VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). As enzimas AChE são responsáveis 

pela decomposição do neurotransmissor acetilcolina, e têm um papel central na 

neurotransmissão. Em organismos aquáticos como moluscos bivalves e peixes teleósteos 

expostos a carbamatos e organofosforados, ou residentes em habitats antropogenicamente 

impactados, a atividade e expressão AChE é inibida, e estes decréscimos são associados a 

diversos tipos de desordens neurológicas (LINDE-ARIAS et al., 2008; RAVASCHIERE et al., 

2017). 

Outras colinesterases incluindo BuChE, são cruciais para diferentes partes do sistema 

imune. Mesmo que suas funções fisiológicas não sejam bem definidas, BuChE é considerada 

uma das principais enzimas detoxificantes (GHAZALA et al., 2014; PEREIRA et al., 2019). 

Devido a sua relevância a respeito do estresse ambiental, a importância destas enzimas como 

biomarcadores de contaminação ambiental é uma consequência da sua sensibilidade frente a 

multiplicidade de contaminantes ambientais, estando presentes em um grande número de 

espécies distintas (LINDE-ARIAS et al., 2008; PEREIRA et al., 2019; RAVASCHIERE et al., 

2017). 

A inibição da atividade AChE cerebral em peixes tem sido sugerida como uma via 

para demonstrar a exposição a compostos neurotóxicos, principalmente organofosfatos e 

carbamatos (CHIANG et al., 2012; VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). A 

inibição destas enzimas é essencialmente irreversível com a maioria dos pesticidas ou 
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persistente por muitas semanas. Esta inibição geralmente aumenta com a exposição crônica 

(CHIANG et al., 2012). Em peixes Labeo rohita expostos aos pesticidas prodenofos e 

carbofuram, um organofosforado e um carbamato respectivamente, houve uma inibição das 

atividades AChE e BuChE (GHAZALA et al., 2014). Em duas espécies de peixes nativos da 

América do Sul, Trichomycterus areolatus e Percilia gillissi amostrados ao longo de um ano 

em rios impactados por ação antrópica, não foram observadas diferenças para AChE cerebral, 

tanto para os locais quanto para o sexo dos animais (CHIANG et al., 2012). O mesmo foi 

observado neste estudo, onde não houve diferenças em P.vivipara em relação ao tratamento e 

gênero dos animais. Enquanto a atividade BuChE foi maior em machos em 24 h de exposição 

e praticamente semelhante entre os grupos após 96 h.  

 

7 CONCLUSÃO 

 

Os resultados desse estudo demonstram que o esgoto sanitário afetou diretamente o 

organismo dos peixes apresentando alterações nas diversas vias metabólicas identificadas nos 

transcriptomas hepáticos.  

A montagem de novo de ambos os transcriptomas hepáticos possibilitaram a 

identificação de diversas sequências nucleotídicas envolvidas em diferentes vias metabólicas, 

permitindo a formação de um repositório para futuros estudos nessa espécie. 

O efeito de interação entre o tratamento e sexo observados em genes de receptores 

nucleares (AhR e PXR), biotransformação (CYP1A1, CYP2K1, CYP3A30, NQO1, UGT1A1, 

GSTa3, GSTmu e ST1C1), antioxidantes (SOD), transportadores (ABCC1 e MDR1) e 

envolvidos no sistema endócrino (SOX9) sugerem que o sexo é um fator determinante nas 

respostas dos peixes, podendo ser atribuídos a influências hormonais endógenas. Entretanto, os 

mecanismos responsáveis pela dependência do fator sexo dos transcritos e das enzimas de 

biotransformação hepáticas, atividade antioxidantes e funções de transporte estão longe de 

serem completamente compreendidos. 

As alterações nas transcrições e atividades enzimáticas hepáticas nos peixes P. 

vivipara demonstraram a importância do papel metabólico do fígado na manutenção da 

homeostase frente aos insultos dos xenobióticos. 

Os biomarcadores utilizados neste estudo foram eficientes em demonstrar as alterações 

sofridas pelos peixes quando expostos ao esgoto. Dentre os biomarcadores estudados GSTa3 
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foi o único gene responsivo em ambos os períodos de exposição apresentando efeito de 

interação (tratamento*gênero), sugerindo-o como um biomarcador prioritário para 

monitoramento ambiental utilizando P. vivipara. 

Em ambos os períodos de exposição houve alteração na atividade das enzimas 

hepáticas, enquanto nas brânquias, a prevalência de resultados significativos ocorreu apenas 96 

h após a exposição ao esgoto sanitário. Assim como o observado nas atividades transcricionais, 

o fator sexo apresentou as maiores alterações nas atividades enzimáticas. 

Os resultados apresentados demonstram a importância de se considerar os períodos de 

exposição e o sexo dos animais como fatores essenciais em trabalhos de exposição, seja em 

laboratório ou monitoramento ambiental, evitando-se interpretações equivocadas na avaliação 

de biomarcadores. 

 

 

 

 

 

 



138 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

8 CAPÍTULO III: ALTERAÇÕES MOLECULARES EM PEIXES Poecilia vivipara 

(Bloch e Schneider, 1801) EXPOSTOS AO 4-n-NONILFENOL 
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9 INTRODUÇÃO  

 

Diversos poluentes orgânicos encontrados nos ecossistemas aquáticos podem ser 

absorvidos e causar efeitos deletérios à saúde dos organismos aquáticos e dos humanos. Dentre 

estes, os alquilfenóis etoxilados (APEOs) são de grande preocupação devido ao seu amplo uso, 

ubiquidade e efeitos toxicológicos (VIDAL-LIÑÁN et al., 2015). Os APEOs são uma das 

classes de surfactantes sintéticos efetivos (NIMROD; BENSON, 1996) extensivamente 

utilizadas com aplicações em diversos setores como agricultura, agroindústria, domésticos, 

industriais, além de estarem presentes no processamento de alimentos e em diversas 

formulações de produtos de uso quotidiano (DE BRUIN et al., 2019; HUANG et al., 2019). 

A capacidade de se concentrar em diferentes superfícies e formar micelas em soluções 

é a principal característica dos compostos tensoativos. A estrutura anfifílica da molécula 

surfactante, que contém uma parte polar (hidrofílica) e uma parte não polar (hidrofóbica), é a 

razão de sua atividade surfactante. O caráter hidrofílico dos APEOs é devido a cadeia 

polietoxilada com unidades etoxiladas que podem variar de 1 a 40. A propriedade hidrofóbica 

oposta é fornecida por alquilfenóis com cadeias de hidrocarbonetos ramificadas contendo oito, 

nove ou doze átomos de carbono. Desta forma, os APEOs mais comuns são os octilfenóis 

etoxilados (OPEO), nonilfenóis etoxilados (NPEO) e o dodecilfenóis etoxilados (DOEO) 

(ACIR; GUENTHER, 2018; XU; PARK; CHAN GYE, 2019). 

NPEOs sofrem biodegradação durante os processos de tratamento de esgoto 

majoritariamente, e parcialmente no ambiente,  através da perda dos grupos etóxi, resultando 

nos nonilfenóis e outros precursores mono- e di- etoxilados (NP1EO, NP2EO), que são mais 

tóxicos e estrogênicos que os NPEOs (ACIR; GUENTHER, 2018; ADEMOLLO et al., 2018; 

AHEL; GIGER; KOCH, 1994; SUN et al., 2017). 

Dos alquilfenóis, o nonilfenol (NP) é o composto mais utilizado, correspondendo a 80 

% do consumo de surfactantes (DE BRUIN et al., 2019). Suas características de composto 

anfipático e não iônico em água o tornam um produto muito versátil com aplicações nas 

produções de detergentes, limpadores, emulsificantes, solubilizantes, plasticizantes, 

lubrificantes, entre uma enorme variedade de outras aplicações (ACIR; GUENTHER, 2018; 

ADEMOLLO et al., 2018; DAIDOJI et al., 2003; HUANG et al., 2019; SUN et al., 2017; XU; 

PARK; CHAN GYE, 2019). Devido ao seu amplo uso industrial e doméstico, o NP acaba sendo 
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encontrado globalmente no meio ambiente aquático devido aos efluentes industriais, esgoto 

sanitário bruto e efluentes de estações de tratamento de esgoto (HUANG et al., 2019; PRIAC 

et al., 2014; SUN et al., 2017; XU; PARK; CHAN GYE, 2019), e também já foi detectado em 

alimentos e água potável (BARAHONA; TURIEL; MARTÍN-ESTEBAN, 2011; HAMLIN; 

MARCIANO; DOWNS, 2015). 

Nonilfenol geralmente é o surfactante encontrado nas maiores concentrações no 

ambiente aquático, onde podem persistir por décadas devido a sua lenta biodegradação em 

sedimentos, além de apresentar a maior estrogenicidade dentre todos os metabólitos de APEOs 

(LARA-MARTÍN; GONZÁLEZ-MAZO; BROWNAWELL, 2012). De fato, o NP pode 

mimetizar a ação de estrógenos endógenos ao agir como agonista dos receptores de estrógeno 

bloqueando ou alterando as funções endócrinas em vários estágios de desenvolvimento e 

reprodução, também afetando a atividade aromatase e as funções do receptor AhR (ACIR; 

GUENTHER, 2018; ADEMOLLO et al., 2018; REMPEL; SCHLENK, 2008). O efeito mais 

conhecido do NP é a indução da proteína vitelogenina em peixes (ARUKWE et al., 1998, 

2000a; ARUKWE; KULLMAN; HINTON1, 2001; MEUCCI; ARUKWE, 2005), porém outros 

efeitos na biota foram relatados. Estudos com peixes truta arco-íris (Oncorhynchus mykiss) 

expostos ao NP demonstraram aumento nos níveis de transcritos dos genes vitelogenina e zona 

pelúcida-4, sugerindo que esses genes possuem elementos de resposta ao estrógeno em sua 

região reguladora (SHELLEY et al., 2012). Os efeitos do NP também podem ser mediados por 

uma via de modulação gênica alternativa àquela utilizada pelo receptor de estrógeno e alterar 

outras vias metabólicas (COCCI; MOSCONI; PALERMO, 2013; LARKIN et al., 2002; 

RUGGERI et al., 2008), entretanto, a interferência do NP em outras vias metabólicas tem 

recebido menos atenção (THIBAUT et al., 2002). 

Com relação ao sistema imune, foi relatado que o NP pode modular as respostas do 

sistema imune em células de baço murino (YAMASHITA; SUGIURA; KURODA, 2002). Em 

peixes Pleuronectes americanus, o nível de transcritos dos genes sistema complemento C8b, 

catepsina L e Lectina, envolvidos em respostas inflamatórias e sistema imune, foram alterados 

pela exposição ao NP (BALDWIN et al., 2005). Corroborando a hipótese da capacidade do NP 

alterar sistema imune, Ruggeri e colaboradores (2008) mostraram que a exposição do peixe 

zebra (Danio rerio) ao NP promoveu a alteração do nível de transcritos dos genes sistema 

complemento C9 e o Fator B do sistema complemento. Não só proteínas do sistema imune inato, 

mas também uma citocina, TNFα, apresentou aumento no nível de transcritos após exposição 

ao NP em D. rerio (JIN et al., 2010). Em nível celular, o NP é capaz de afetar a fagocitose in 
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vivo e afetar a proliferação de linfócitos in vitro de truta arco-íris Oncorhynchus mykiss 

(HÉBERT et al., 2009; SHELLEY; ROSS; KENNEDY, 2012). 

Os estudos de efeitos do NP no DNA ainda são incipientes na literatura científica. 

Entre estes efeitos do NP em DNA de peixes, merecem destaque: o aumento no nível de 

transcritos de genes envolvidos no controle do ciclo celular, dano ao DNA e apoptose em truta 

arco-íris (O. mykiss) (BARŠIENĖ et al., 2006; SHELLEY et al., 2012); a maior frequência de 

anomalias nucleares eritrocíticas no robalo europeu (Dicentrarchus labrax) (TELES et al., 

2004); aumento da frequência de micronúcleos e apoptose em bagre africano (Clarias 

gariepinus) (MEKKAWY; MAHMOUD; SAYED, 2011); aumento da apoptose em 

espermatócitos e células homólogas as de Sertoli e Leydig em medaka (Oryzias latipes) 

(WEBER et al., 2002) e apoptose durante o desenvolvimento embrionário de D. rerio 

(CHANDRASEKAR et al., 2011). Apesar disso, faltam informações na literatura sobre estudos 

específicos relacionando os efeitos do NP na expressão de proteínas de reparo, supressoras 

tumorais e apoptóticas em peixes. 

Para a compreensão do modo de ação do NP no metabolismo em peixes, é necessário 

identificar as principais enzimas envolvidas no processo de biotransformação e avaliar a sua 

modulação em função da exposição ao NP.  Estudos mostram o envolvimento dos citocromos 

P450, CYP2K-like e CYP2M-like, na hidroxilação de NP em salmão do atlântico (Salmo salar) 

(ARUKWE et al., 2000b; THIBAUT et al., 2002). Outros estudos com S. salar expostos ao NP 

mostraram alteração na atividade de CYP3A e CYP1A1, no nível de transcritos de CYP3A, 

CYP1A1 e dos fatores de transcrição PXR e AhR (MEUCCI; ARUKWE, 2006), aumento na 

atividade das enzimas de biotransformação e do metabolismo de esteroides UDP-

glucuronosiltransferase, 6β-, 16α- e 17α progesterona hidroxilase (ARUKWE; FÖRLIN; 

GOKSØYR, 1997) e ainda a presença de metabólitos glucuronidados e hidroxilados do NP na 

bile e urina, demonstrando o envolvimento das vias metabólicas de biotransformação de fases 

I e II (ARUKWE et al., 2000c). 

Ainda concernente à biotransformação de fase II, foi observada a depleção de GSH em 

bacalhau-do-atlântico (Gadus morhua) (HASSELBERG et al., 2004; HASSELBERG; MEIER; 

SVARDAL, 2004) , no peixe de água doce Micropterus salmoides (HUGHES; GALLAGHER, 

2004) e na truta arco-íris O. mykiss (UGUZ et al., 2003) após exposição ao NP (LUSHCHAK, 

2011). No estudo de Uguz e colaboradores (2003), houve um aumento da atividade GST e 
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depleção de GSH, possivelmente em razão da excreção de formas oxidadas da glutationa 

(GSSG). O estudo ainda sugere a inativação oxidativa da enzima glutationa redutase (GR), 

responsável pela redução da GSSG em GSH (DELEVE; KAPLOWITZ, 1991; LUSHCHAK, 

2011). 

Os relatos apresentados acima indicam que a via de glutationação pode participar da 

biotransformação do NP. Os efeitos do NP podem diminuir a capacidade dos peixes em 

metabolizar outros xenobióticos quando expostos a misturas complexas. Uma vez que a 

biotransformação é necessária para detoxificação e excreção de xenobióticos, as alterações da 

atividade de enzimas de biotransformação de fase I e II são utilizadas como biomarcadores de 

exposição a diversos xenobióticos em programas de monitoramento ambiental (CAPOLUPO 

et al., 2017; VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). 

A presença de alquilfenóis tem sido detectada no ambiente aquático, isto é, nos 

ecossistemas costeiros, marinho e de água doce, sendo o NP encontrado em oceanos, estuários, 

lagoas costeiras, lagos, rios, águas superficiais, subterrâneas e em outras fontes de água potável 

(PRIAC et al., 2014). Órgãos públicos como o Ato Canadense de Proteção Ambiental (CEPA) 

(BENNIE, 1999), a Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) e a Agência 

Francesa de Águas concernem sobre o Nonilfenol como um poluente prioritário, perigoso e 

sobre diretrizes de limites de descarte e redução de uso (PRIAC et al., 2014). Outros órgãos 

internacionais como a Agência do Meio Ambiente do Reino Unido (UKEA), Comissão de Oslo 

e Paris (OSPAR), Agência do Meio Ambiente do Japão (JEA), USEPA e a Fundação Mundial 

de Animais Silvestres (WWF) consideram o NP como um composto desregulador endócrino 

(EDC) (ACIR; GUENTHER, 2018). Na União Européia, desde 2005, todos os membros 

tiveram que implementar uma diretiva na lei nacional, estipulando que os NPs e NPEOs não 

poderiam ser postos à venda nos mercados ou utilizados como substância constituinte de 

preparações em concentrações iguais ou superiores a 0,1 % em massa, regulamentando a 

maioria das aplicações industriais como formulação de pesticidas, produtos de limpeza, 

produção têxtil e metalurgia (ACIR; GUENTHER, 2018). Entretanto, no que concerne a 

Legislação Brasileira através da Resolução CONAMA 357/05 e a Portaria 518 do Ministério 

da Saúde (BRASIL, 2004) que legisla sobre a qualidade da água potável, não são contemplados 

os alquilfenóis. Com uma legislação deficitária, o Brasil não contempla compostos 

considerados contaminantes emergentes com exceção de pouco mais de 30 pesticidas, e além 

disso, os valores máximos estabelecidos não consideram os efeitos estrogênicos dos 

contaminantes (MONTAGNER; VIDAL; ACAYABA, 2017).  
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Conforme exposto acima, o NP é capaz de interagir negativamente com a biota 

aquática interferindo nos sistemas endócrino, imune, de biotransformação, e diretamente no 

DNA. Neste trabalho, buscou-se avaliar os possíveis efeitos do 4-n-nonilfenol na transcrição 

hepática e gonadal de genes envolvidos no sistema de biotransformação de fase I e II, sistema 

antioxidante e sistema endócrino, contribuindo para o estabelecimento da espécie P. 

vivipara como um modelo para testes ecotoxicológicos. 

 

10 OBJETIVOS 

 

10.1 Objetivo geral 

 

Avaliar as alterações transcricionais nas vias de biotransformação, antioxidantes e 

relacionadas à desregulação endócrina, de peixes Poecilia vivipara expostos ao 4-n-nonilfenol. 

 

10.2 Objetivos específicos  

 

1- Avaliar os níveis de transcritos hepáticos dos genes: ABCC1, AhR, CYP1A, 

CYP2K1, CYP3A30, ER, GSTa3, GSTMu, MRP2, NQO1, PXR, SOD, SOX9, 

ST1C1, UGT1A1, VIT e ZP4 em peixes machos e fêmeas da espécie P. vivipara 

expostos a duas doses de 4-n-nonilfenol por 24 h; 

 

2- Avaliar os níveis de transcritos gonadais dos genes: ABCC1, AhR, CYP1A, 

CYP2K1, CYP3A30, ER, GSTa3, GSTMu, MRP2, NQO1, PXR, SOD, SOX9, 

ST1C1, UGT1A1, VIT e ZP4 em peixes machos e fêmeas da espécie P. vivipara 

expostos a duas doses de 4-n-nonilfenol por 24 h. 
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11 METODOLOGIA 

 

11.1 COLETA E ACLIMATAÇÃO DOS ANIMAIS 

 

A coleta dos animais seguiu os mesmos procedimentos descritos no item 5.1 desta tese. 

Os procedimentos foram aprovados previamente pelo Instituto Chico Mendes de Conservação 

da Biodiversidade ICMBio/SISBIO nº 56408-1 e pela Comissão de Ética no Uso de Animais 

CEUA UFSC nº 4613161116. 

Os peixes adultos e maturos sexualmente, foram coletados e separados por sexo em 

dois tanques, onde permaneceram por um período de 90 dias de aclimatação em um sistema de 

recirculação de água do mar filtrada (0,45 µm) a 21 ºC e salinidade 24, aeração constante, 

alimentação ad libitum e fotoperíodo de 12/12 h (claro/escuro). Este procedimento foi 

necessário para que todos os animais estivessem no mesmo estágio de maturação gonadal 

(estágio I), e para evitar a cópula e por consequência, fêmeas prenhes.  

 

11.2 DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 3 e 4 

 

Após o período de aclimatação, nove aquários foram preenchidos com 10 L de água 

do mar filtrada e salinidade 24 com aeração constante. Foram separados três aquários para 

formar uma triplicata do grupo Controle, três para o grupo Exposto 1 e os três restantes para o 

grupo Exposto 2.  

 

11.2.1 Preparação das doses e exposição dos peixes ao 4-n-Nonilfenol 

 

Os peixes utilizados nos delineamentos experimentais 3 e 4 foram expostos ao 4-n-

Nonilfenol (NP) (Supelco®) através de uma injeção intraperitoneal utilizando óleo de 

amendoim como veículo. As doses escolhidas foram baseadas em trabalhos publicados com 

diferentes espécies de peixes expostos variando entre 1 a 125 mg/Kg em Salmo salar 

(ARUKWE; FÖRLIN; GOKSØYR, 1997; YADETIE; MALE, 2002); 10 a 200 µg g-1 no 

linguado Platichthys flesus (CHRISTENSEN; KORSGAARD; BJERREGAARD, 1999); 1 a 

100 µg g-1 em truta arco-íris Oncorhynchus mykiss (NADERI et al., 2015). As doses também 

foram pensadas considerando valores já reportados de bioacumulação em tecido de Lepomis 

macrochirus e Micropterus dolomieui entre 3,3 (limite de detecção) e 29,1 ng NP/g em peso 
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úmido (KANNAN et al., 2003) e em valores de NP encontrados em água doce entre 0,7 e 15 

ng/L podendo ultrapassar 600 µg/L (PRIAC et al., 2014). 

Com base nos dados da literatura, optou-se por utilizar uma dose de 15 µg/g e uma 

segunda dose 10 vezes maior de 150 µg/g de NP diluído em óleo de amendoim. 

Uma vez que as doses de NP foram preparadas, os peixes aclimatados foram pesados 

e em seguida receberam administração via intraperitoneal (IP) de seus respectivos volumes. No 

primeiro experimento de exposição ao 4-n-Nonilfenol foram utilizados apenas machos, sendo 

quatro animais por aquário em triplicata para cada grupo: Exposto 1, dose de 15 µg/g de NP, 

Exposto 2, dose de 150 µg/g de NP e grupo Controle com administração IP de óleo de 

amendoim (n=12) (Figura 19). 

 

Figura 19. Delineamento experimental da exposição de peixes P. vivipara a duas doses de 4-n-

Nonilfenol via intraperitoneal por 24 horas. A) Exposição de machos; B) Exposição de fêmeas. 

 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Os animais permaneceram nos aquários por 24 h e em seguida foram eutanasiados. 

Foram coletados e armazenados em tubos individuais fígado, e gônadas dos animais. Os tecidos 

excisados foram imediatamente congelados em nitrogênio líquido para a realização dos ensaios 

moleculares. 

Um segundo experimento de exposição semelhante ao anterior foi realizado nos 

mesmos moldes, porém, substituindo os machos por fêmeas (Figura 19B). 

 

11.3 EXTRAÇÃO DE RNA TOTAL 

 

As amostras de fígado e gônadas coletadas individualmente em cada um dos 

delineamentos experimentais ilustrados acima tiveram seus RNAs totais extraídos pelo reagente 

Qiazol (Qiagen) seguindo as orientações do fabricante. A qualidade e concentração das 

amostras resultantes foram observadas por espectrofotometria a 260, 280 e 320 nm em 

Nanodrop (Nanodrop). 

 

11.4 SÍNTESE DE cDNA 

 

Um µg de cada amostra de RNA total dos fígados e gônadas foi utilizado para 

transcrição reversa pelo kit QuantiTect Reverse Transcription (Qiagen). As concentrações 

foram medidas em Nanodrop (Nanodrop) seguindo-se pela diluição das amostras para alíquotas 

de 100 ng (12,5 ng/µL). 

A partir de um pool das amostras de cada tecido foram confeccionadas quatro curvas 

padrão de cDNA: curva de cDNA de fígados de machos; fígados de fêmeas; gônadas de machos 

e gônadas de fêmeas. Cada pool foi quantificado em Nanodrop (Nanodrop) e diluído em série 

para as concentrações de 500; 250; 125; 62,5 e 31,25 ng. As curvas de cDNA resultantes foram 

então utilizadas para as análises de qPCR. 

 

11.5 ANÁLISE DE qPCR 

 

As reações de qPCR foram realizadas no termociclador Rotor Gene 6000 (Qiagen) 

com o kit QuantiFastTMSYBR® Green PCR (Qiagen) em rotor de 72 poços Rotor-Disc 72 

(Qiagen). A concentração final de cada reação consistiu em 100 ng de cDNA, 1 µM para cada 
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iniciador (senso e antissenso) e Master Mix QuantiFast SYBR Green (HotStarTaq Plus DNA 

Polimerase, Tampão e mix de dNTP) 1X. 

O programa de ciclagem consistiu na ativação da polimerase por 5 minutos a 95 °C, 

seguidos de 40 ciclos de desnaturação por 10 s a 95 °C e anelamento/extensão com aquisição 

de fluorescência por 30 s a 60 °C. O programa incluiu ao final da ciclagem uma curva de 

dissociação elevando-se 1 °C a cada 5 s iniciando em 55 °C até 95 °C. 

Os genes de interesse e referência foram os seguintes: aril hidrocarboneto (AhR), 

Receptor de estrogênio alfa (ER), Receptor pregnano X (PXR), Citocromos P450 das família 

1A, 2K1 e 3A30 (CYP1A, CYP2K1 e CYP3A30), Glutationa S-transferase A3 (GSTA3), 

Glutationa S-transferase Mu 3 (GSTMu3), Fator de transcrição SOX9 (SOX9), Vitelogenina-1 

(VIT), Zona pelúcida glicoproteína 4 (ZP4), Proteína associada a multirresistência 1 (ABCC1), 

Proteína associada a multirresistência 2 (MRP2), Uridina difosfato glicuronosiltransferase 

1A1 (UGT1A1), Fator de elongação 2 (EF2), Proteína ribossomal 40S S2 (40S2) e Proteína 

ribossomal 40S S11 (40S11). Estes iniciadores também foram utilizados nos delineamentos de 

exposição ao esgoto sanitário 33 %. Desta forma, não foram necessárias padronizações iniciais 

e suas sequências podem ser observadas na Tabela 1 do capítulo 1. Independentemente, os 

genes que apresentaram eficiências entre 95 e 105 %, coeficiente de correlação (R²) maior que 

0,97 e único ponto de dissociação foram considerados adequados para as análises. Estes valores 

foram calculados diretamente no programa Rotor-Gene Q – Series Software (v 2.3.1). 

Foram testados como normalizadores os genes EF2, 40S2 e 40S11 pelo método 2-Cq 

(SCHMITTGEN; LIVAK, 2008), que serão chamados como genes referência (BUSTIN et al., 

2009), para utilização no método do Cq comparativo ou ΔΔCq. Dentre outros pressupostos 

deste método, a eficiência da PCR deve ser próxima a 1 e a eficiência do gene alvo deve ser 

similar ao gene de controle referência (SCHMITTGEN; LIVAK, 2008).  Em casos onde o 

método 2-Cq não foi suficiente para encontrar um gene referência, foi utilizado o RefFinder, uma 

ferramenta desenvolvida para avaliar e triar genes referência com base nos conjuntos de dados 

experimentais (XIE et al., 2012). Esta ferramenta integra a maioria dos principais programas 

computacionais disponíveis como geNorm, Normfinder, BestKeeper, além do método Delta-

Cq comparativo (ANDERSEN; JENSEN; ØRNTOFT, 2004; PFAFFL et al., 2004; SILVER et 

al., 2006; VANDESOMPELE et al., 2002) para ranquear e comparar os genes testados como 

candidatos a referência. Baseado nos rankings de cada programa, o RefFinder atribui um peso 
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apropriado a cada gene individual e calcula a média geométrica destes pesos resultando em uma 

classificação geral final. 

 

11.6 ANÁLISE ESTATÍSTICA 

 

Os resultados obtidos foram analisados estatisticamente quanto a presença de dados 

discrepantes pelos testes de ROUT e Grubbs. Após a remoção dos outliers, os dados foram 

testados para verificação da normalidade pelo teste de Shapiro-Wilk. Os dados paramétricos 

foram avaliados pela análise de variância ANOVA de uma via com pós teste de Dunnett e os 

não paramétricos, pelo teste de Kruskal-Wallis seguido do teste de múltipla comparação de 

Dunn’s comparando-se grupo controle 24 h contra exposto 1 (dose de 15 µg/g) e exposto 2 

(dose de 150 µg/g). Todos os testes assumiram nível de significância para p ≤ 0,05 e foram 

calculados utilizando-se o programa GraphPad Prism 7.0. 
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12 RESULTADOS 

 

Inicialmente foram testados os genes candidatos a referência para normalização da 

técnica de qPCR para cada gênero em fígados. Para as fêmeas, os três genes testados EF2, 40S2 

e 40S11, passaram no teste do 2-Cq, isto é, não houve variações na transcrição gênica entre os 

grupos (Figura 20). Como os três genes foram considerados adequados como referência, optou-

se por utilizar a média geométrica dos três para normalização. 

 

Figura 20. Transcrição dos genes candidatos a referência em fígado de P. vivipara fêmeas expostas ao 

4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu respectivo grupo controle. (A) fator de 

elongação 2 (EF2), (B) proteína ribossomal 40S S11 (40S11) e (C) proteína ribossomal 40S S2 (40S2). 

Os dados estão apresentados em média ± desvio padrão. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Para os machos, os três genes testados apresentaram variações significativas entre os 

grupos (Figura 21). Desta forma foi necessário utilizar a ferramenta RefFinder para avaliar a 

estabilidade da transcrição gênica dos genes candidatos (Figura 21). Ao final do ranqueamento 

o gene com maior estabilidade foi o EF2 que por consequência foi o gene utilizado para 

normalização da técnica (Figura 22E). 

 

Figura 21. Transcrição dos genes candidatos a referência em fígado de P. vivipara machos expostos ao 

4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu respectivo grupo controle. (A) fator de 

elongação 2 (EF2), (B) proteína ribossomal 40S S11 (40S11) e (C) proteína ribossomal 40S S2 (40S2). 

O asterisco (*) significa diferença significativa (p<0,05). Os dados estão apresentados em média ± 

desvio padrão. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Figura 22. Análise da estabilidade da transcrição gênica dos genes referência fator de elongação 2 

(EF2), proteína ribossomal 40S S2 (40S2) e proteína ribossomal 40S S11 (40S11) em fígados de P. 

vivipara machos, após 24 h de exposição ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g. Os valores 

de estabilidade dos genes candidatos foram calculados pelo método ΔCq (A), normFinder (B), 

BestKeeper (C), Genorm (D) e RefFinder (E). Valores menores indicam maior estabilidade da 

transcrição. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Os resultados da transcrição hepática das fêmeas submetidas a doses intraperitoneais 

de 4-n-Nonilfenol (15 µg/g e 150 µg/g) por 24 horas podem ser observados nos gráficos das 

Figuras 23 e 24. A transcrição dos genes referentes aos receptores nucleares AhR, PXR e ER 

foram maiores no grupo de fêmeas submetidas à menor dose, 15 µg/g de 4-n-Nonilfenol, sendo 

2,7 vezes significativamente maior que o controle para AhR, 2 vezes maior para PXR e 5,3 vezes 

maior para ER, este último sem diferença estatística significativa (Figura 23A, B e C, 

respectivamente). 

Para os genes de biotransformação de fase I, referentes à família dos CYPs, não houve 

diferenças significativas para as isoformas CYP1A1, CYP2K1 e CYP3A3A (Figura 23D, E e F, 

respectivamente). Nos genes de biotransformação de fase II, representados neste estudo por 

UGT1a1, não houve diferenças significativas entre os grupos expostos e o controle (Figura 

24A), e para o gene GSTa3, houve uma maior transcrição no grupo exposto a dose menor, sendo 

2,6 vezes maior que o controle (Figura 24B). 

Não houve diferenças transcricionais significativas para os transportadores ABCC1 e 

MRP2 entre os grupos expostos e o controle (Figura 24C e D), bem como para o gene 

relacionado à desregulação endócrina VIT cuja maior transcrição foi observada no grupo 

exposto a maior dose de 150 µg/g de 4-n-Nonilfenol (Figura 24F). Ainda em relação à 

desregulação endócrina, o gene SOX9 apresentou uma maior transcrição significativamente 

diferente do controle nos animais expostos a menor dose com aproximadamente 2,1 vezes mais 

transcritos (Figura 24E). 
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Figura 23. Transcrição gênica dos receptores nucleares e fase I de biotransformação em fígados de 

peixes P. vivipara fêmeas expostas ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu 

respectivo grupo controle. Os níveis dos transcritos dos genes AhR, PXR, ER, CYP1A1, CYP2K1 e 

CYP3A30 estão normalizados pela média geométrica dos genes referência EF2, 40S11 e 40S2, e 

relativizados pelo grupo controle. Os dados estão apresentados em média ± desvio padrão. Letras 

diferentes representam diferença significativa entre os grupos (p < 0,05). 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Figura 24. Transcrição dos genes de biotransformação de fase II, transportadores e relacionados à 

desregulação endócrina em fígados de peixes P. vivipara fêmeas expostas ao 4-n-Nonilfenol em doses 

de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu respectivo grupo controle. Os níveis dos transcritos dos genes 

UGT1a1, GSTa3, ABCC1, MRP2, SOX9 e VIT estão normalizados pela média geométrica dos genes 

referência EF2, 40S11 e 40S2, e relativizados pelo grupo controle. Os dados estão apresentados em 

média ± desvio padrão. Letras diferentes representam diferença significativa entre os grupos (p < 0,05). 

 
Fonte: Acervo do Autor. 
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Em machos expostos sob as mesmas condições experimentais que as fêmeas podemos 

observar os resultados da transcrição hepática dos genes de interesse nas Figuras 25 e 26.  

Concernente aos receptores nucleares, AhR, PXR e ER não apresentaram diferenças 

significativas nas transcrições hepáticas dos peixes dos grupos expostos e controle (Figura 25 

A, B e C).  

Os genes de biotransformação de fase I CYP1A1, CYP2K1 e CYP3A30 não 

apresentaram diferenças significativas na transcrição após 24 h de exposição (Figura 25D, E e 

F). Assim como nas fêmeas, a transcrição de UGT1a1 em machos não apresentou diferenças 

significativas (Figura 26A). Por outro lado, o gene de biotransformação GSTa3 teve sua 

transcrição diminuída 1,8 vez no grupo exposto à menor dose de nonilfenol, e 1,4 vez no grupo 

exposto à maior dose, ambos em relação ao controle (Figura 26B). 

Para os genes transportadores, as diferenças observadas foram no grupo de animais 

expostos à menor dose, com ABCC1 induzido 2 vezes mais que o controle (Figura 26C) e 

MRP2 reprimido 1,7 vez também em relação ao controle (Figura 26D).  

Quanto aos genes relacionados à desregulação endócrina, não foram observadas 

diferenças significativas para SOX9 (Figura 26E). O gene VIT foi desconsiderado desta análise 

em fígados por apresentar valores de Cq abaixo do limite de detecção considerado aceitável 

para a técnica. 
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Figura 25. Transcrição gênica dos receptores nucleares e fase I de biotransformação em fígados de 

peixes P. vivipara machos expostos ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu 

respectivo grupo controle. Os níveis dos transcritos dos genes AhR, PXR, ER, CYP1A1, CYP2K1 e 

CYP3A30 estão normalizados pelo gene referência EF2 e relativizados pelo grupo controle. Os dados 

estão apresentados em média ± desvio padrão. Letras diferentes representam diferença significativa 

entre os grupos (p < 0,05). 

 

Fonte: Acervo do Autor. 



157 

 

 

 

Figura 26. Transcrição dos genes de biotransformação de fase II, transportadores e relacionados à 

desregulação endócrina em fígados de peixes P. vivipara machos expostos ao 4-n-Nonilfenol em doses 

de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu respectivo grupo controle. Os níveis dos transcritos dos genes 

UGT1a1, GSTa3, ABCC1, MRP2 e SOX9 estão normalizados pelo gene referência EF2 e relativizados 

pelo grupo controle. Os dados estão apresentados em média ± desvio padrão. Letras diferentes 

representam diferença significativa entre os grupos (p < 0,05). 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Mais uma vez os genes referência candidatos foram testados para normalização dos 

resultados de qPCR obtidos para as gônadas de P. vivipara. Para as fêmeas os três genes 

testados não passaram no teste do 2-Cq (Figura 27), o que exigiu um teste de avaliação de 

estabilidade da transcrição gênica pelo software RefFinder. Os resultados do teste para os genes 

candidatos a normalizadores estão apresentados nas Figuras 27 e 28.  

De acordo com o resultado da estabilidade gênica, o gene referência utilizado para 

normalização dos valores de Cq em gônadas de fêmeas foi o EF2 (Figura 28E). 

 

Figura 27. Transcrição dos genes candidatos a referência em gônadas de P. vivipara fêmeas expostas 

ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu respectivo grupo controle. (A) fator 

de elongação 2 (EF2), (B) proteína ribossomal 40S S11 (40S11) e (C) proteína ribossomal 40S S2 

(40S2). O asterisco (*) significa diferença significativa (p<0,05). Os dados estão apresentados em média 

± desvio padrão. 

 
Fonte: Acervo do Autor. 
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Figura 28. Análise da estabilidade da transcrição gênica dos genes referência fator de elongação 2 

(EF2), proteína ribossomal 40S S2 (40S2) e proteína ribossomal 40S S11 (40S11) em gônadas de P. 

vivipara fêmeas, após 24 h de exposição ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g. Os valores 

de estabilidade dos genes candidatos foram calculados pelo método ΔCq (A), normFinder (B), 

BestKeeper (C), Genorm (D) e RefFinder (E). Valores menores indicam maior estabilidade da 

transcrição. 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Para a normalização da técnica de qPCR em gônadas de P. vivipara machos, os três 

genes candidatos foram considerados adequados, portanto, foi considerada a média geométrica 

de EF2, 40S2 e 40S11 como normalizador (Figura 29).  

 

Figura 29. Transcrição dos genes candidatos a referência em gônadas de P. vivipara machos expostos 

ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu respectivo grupo controle. (A) fator 

de elongação 2 (EF2), (B) proteína ribossomal 40S S11 (40S11) e (C) proteína ribossomal 40S S2 

(40S2). Os dados estão apresentados em média ± desvio padrão. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

Os genes analisados foram os mesmos utilizados nos ensaios com fígados. Destes, as 

isoformas CYP1A1 e CYP2K1 não foram incluídas por não cumprirem os requisitos mínimos 

para análise. Os resultados da transcrição gênica em gônadas de fêmeas de P. vivipara podem 

ser observados na Figura 30. 
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Figura 30. Transcrição gênica dos receptores nucleares e biotransformação de fase I e II em gônadas de 

peixes P. vivipara fêmeas expostas ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu 

respectivo grupo controle. Os níveis dos transcritos dos genes AhR, PXR, ER, CYP3A30 e GSTa3 estão 

normalizados pelo gene referência EF2 e relativizados pelo grupo controle. Os dados estão apresentados 

em média ± desvio padrão. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Aparentemente os iniciadores desenhados para os genes CYP1A1 e CYP2K1, a partir 

de sequências de fígados anelam em mais de uma região em amostras de gônadas, o que justifica 

mais de um produto encontrado. Em contrapartida, o gene que codifica para ZP, que não foi 

possível analisar em fígados, em gônadas mostrou-se dentro dos requisitos, apesar de não 

apresentar diferenças significativas entre os grupos analisados (Figura 31D). 

Os demais genes analisados não apresentaram diferenças significativas, exceto para o 

gene transportador ABCC1 que diminuiu a transcrição 1,2 vez no grupo exposto a maior dose 

de 4-n-nonilfenol (150 µg/g) em relação ao controle (Figura 31A), e para SOX9, também 

diminuído no grupo exposto de maior dose (150 µg/g) com 2,8 vezes menos transcritos que o 

grupo controle (Figura 31C). 

Em gônadas de machos além dos CYPs citados anteriormente, a isoforma CYP3A30 

também foi descartada das análises, juntamente com o gene ZP. Estes dois genes não cumpriram 

os requisitos mínimos necessários para a análise da transcrição diferencial. Os valores de Cq 

ficaram abaixo do limite de detecção dentro do aceitável para a técnica, o que acabou por 

invalidar os resultados obtidos evitando interpretações errôneas de efeitos biológicos 

possivelmente associados a um viés técnico. 

Em gônadas de machos de P. vivipara expostos ao 4-n-nonilfenol, não houve 

diferenças significativas na transcrição de nenhum dos genes analisados (Figuras 32 e 33). 
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Figura 31. Transcrição dos genes transportadores e relacionados a disruptores endócrinos em gônadas 

de peixes P. vivipara fêmeas expostas ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o 

seu respectivo grupo controle. Os níveis dos transcritos dos genes ABCC1, MRP2, SOX9, ZP e VIT estão 

normalizados pelo gene referência EF2 e relativizados pelo grupo controle. Os dados estão apresentados 

em média ± desvio padrão. Letras diferentes representam diferença significativa entre os grupos (p < 

0,05). 

 

Fonte: Acervo do Autor. 
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Figura 32. Transcrição gênica dos receptores nucleares e biotransformação de fase II em gônadas de 

peixes P. vivipara machos expostos ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 24 h e o seu 

respectivo grupo controle. Os níveis dos transcritos dos genes AhR, PXR, ER, UGT1a1 e GSTa3 estão 

normalizados pela média geométrica dos genes referência EF2, 40S11 e 40S2, e relativizados pelo grupo 

controle. Os dados estão apresentados em média ± desvio padrão. 

 
Fonte: Acervo do Autor. 
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Figura 33. Transcrição dos genes transportadores e relacionados a desreguladores endócrinos em 

gônadas de peixes P. vivipara machos expostos ao 4-n-Nonilfenol em doses de 15 µg/g e 150 µg/g por 

24 h e o seu respectivo grupo controle. Os níveis dos transcritos dos genes ABCC1, MRP2, SOX9 e VIT 

estão normalizados pela média geométrica dos genes referência EF2, 40S11 e 40S2, e relativizados pelo 

grupo controle. 

 

Fonte: Acervo do Autor. 

 

 

13 DISCUSSÃO 

 

A exposição de peixes P. vivipara a duas doses de 4-n-nonilfenol (NP) resultou em 

alterações na transcrição hepática dos animais. Em fêmeas, foi observado o aumento da 

transcrição dos genes AhR, PXR, SOX9 e GSTa3 em fígados dos peixes submetidos a menor 

dose (15 µg/g), enquanto em machos, nessa mesma dose, houve aumento da transcrição gênica 

de ABCC1 e diminuição da transcrição de MRP2. A GSTa3 hepática em machos diminuiu em 
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ambas as doses (15 e 150 µg/g). Apesar de apresentar respostas opostas, GSTa3 foi o único 

gene alterado significativamente nos dois sexos e o único com alterações na dose maior para o 

fígado. Em contraste, nas gônadas, foram observadas apenas duas alterações significativas, em 

fêmeas e na maior dose (150 µg/g). ABCC1 e SOX9 apresentaram uma diminuição da 

transcrição. 

O PXR é importante na regulação de enzimas de detoxificação que estão envolvidas 

na metabolização e eliminação de NP (MOTA et al., 2011). Além disso, estudos demonstraram 

a ativação de PXR por NP em camundongos (MASUYAMA et al., 2000), ratos, humanos 

(MOTA et al., 2011) e peixes (MEUCCI; ARUKWE, 2006). Mortensen e Arukwe (2007) 

encontraram ER induzido em hepatócitos de salmão expostos ao NP em uma concentração de 

5 μM por 48 h, em contraste, AhR, CYP1A e UGT não apresentaram diferenças. Em um segundo 

experimento, ER, AhR e UGT foram inibidos após 24, 48 e 72 h.  Em Xenopus laevis¸ NP em 

concentrações dependentes aumentou a atividade AhR (XU; PARK; CHAN GYE, 2019). Em 

Salmo salar, NP causou uma diminuição na transcrição hepática de CYP1A1 e AhR após três 

dias de exposição, e após sete, um aumento de AhR, PXR, CYP1A1 e CYP3A (MEUCCI; 

ARUKWE, 2006). De fato, NPs ligam-se a receptores de estrógeno e podem bloquear ou alterar 

funções endócrinas endógenas em vários estágios de desenvolvimento e reprodutivos, também 

afetando as funções do receptor AhR (ADEMOLLO et al., 2018; BONEFELD-JØRGENSEN 

et al., 2007). Os peixes expostos ao NP deste trabalho apresentaram um aumento da transcrição 

hepática de PXR e AhR em fêmeas na dose menor (15 µg/g), o que pode sugerir a participação 

destas duas vias na detoxificação de NP em P. vivipara, entretanto, não foram observadas 

alterações significativas para estes dois genes em machos. 

A atividade GST em brânquias de Mytilus galloprovincialis expostos por 15, 20 e 30 

dias ao NP em concentrações de 50, 75 e 100 mg.L-1 foi aumentada significativamente (VIDAL-

LIÑÁN et al., 2015). Em fígados de ratos expostos ao NP, foram observados aumentos 

significativos das atividades de enzimas de biotransformação de fase II, GST e UGT (LIU et 

al., 2017). Estes estudos evidenciam a atividade de GST na detoxificação de NP. No presente 

estudo, apesar de não ter sido medida a atividade GST em peixes, foi observado um aumento 

na transcrição de GSTa3 em fígado de fêmeas, indicando uma possível atividade de conjugação 

de glutationa com metabólitos de NP. Entretanto, em fígado de machos, houve uma inibição 

dos transcritos nas duas doses de NP. A diminuição da transcrição de GSTa3 pode ser o 

resultado de uma depleção dos fatores de indução e/ou uma falha no metabolismo em sintetizar 

precursores, ou controlar a ativação das moléculas de GSH, isto é, em um curto período de 
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exposição, NP leva a um aumento da transcrição de Nrf2 e uma indução das atividades de 

biotransformação de fase II, entretanto, a glutationa e o ácido glicurônico endógenos são 

consumidos e suas sínteses são afetadas pelo NP (LIU et al., 2017). Do mesmo modo que em 

machos de P. vivipara, uma dose de 5 mg/Kg de NP resultou em um decréscimo das 

concentrações de mRNA de GSTa em Micropterus salmoides (HUGHES; GALLAGHER, 

2004). 

Com relação aos genes que codificam para transportadores, a habilidade de inibir o 

nível proteico de transportadores ABC em organismos aquáticos já foi descrita para 

contaminantes emergentes como os produtos de higiene pessoal, fármacos, pesticidas, 

fragrâncias, entre outros, entretanto ainda não se sabe as consequências que esta 

quimiossensibilização terá em níveis de população e ecossistema (FERREIRA; COSTA; REIS-

HENRIQUES, 2014). Dentre os membros dos transportadores ABC, pelo menos cinco estão 

potencialmente envolvidos na mediação de resistência a drogas (ABCC1 ou MRP1, ABCC2 ou 

MRP2, ABCC3, ABCC4 e ABCC5), destes, ABCC1 e MRP2 são os melhores caracterizados e 

com evidências em modelos animais de função de defesa nos órgãos (FERREIRA; COSTA; 

REIS-HENRIQUES, 2014). 

Os transportadores ABCC1 e ABCC2 já foram demonstrados expressos em fígados de 

tilápia (COSTA et al., 2012), robalo europeu (FERREIRA et al., 2014), truta (ASSEF; DI 

PRINZIO; HORAK, 2019), zebrafish (LONG; LI; CUI, 2011), tainha vermelha (DELLA 

TORRE et al., 2010), entre outros teleósteos, o que corrobora o importante papel destes genes 

no processo de detoxificação e cooperação com as enzimas de biotransformação de fase I e II 

(FERREIRA; COSTA; REIS-HENRIQUES, 2014). Reações de biotransformação de fase I 

envolvem a introdução de grupos polares no composto químico, enquanto as reações de fase II 

compreendem conjugações de compostos endógenos como glutationa, sulfato ou ácido 

glicurônico. Os produtos do metabolismo de biotransformação são removidos das células por 

transportadores de drogas que aceitam substratos menos hidrofóbicos, que incluem outros tipos 

de proteínas ABC (FLORES; MANAUTOU; RENFRO, 2017; LUCKENBACH; FISCHER; 

STURM, 2014). Além do papel de transportar metabólitos conjugados,  ABCC1 e ABCC2 

também são capazes de transportar GSH livre (FERREIRA; COSTA; REIS-HENRIQUES, 

2014; LUCKENBACH; FISCHER; STURM, 2014), enquanto GSH por sua vez, pode estimular 
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o transporte de outros substratos por ABCC1 e ABCC2 (LUCKENBACH; FISCHER; STURM, 

2014). 

Em P. vivipara, ABCC1 apresentou um aumento na transcrição em fígado de machos 

na menor dose de NP (15 µg/g) concomitantemente com a diminuição da transcrição de MRP2 

(ABCC2) e de GSTa3 nas duas doses. Em fêmeas, houve uma diminuição dos transcritos de 

ABCC1 em gônadas na maior dose de NP (150 µg/g). Este resultado em machos encontra-se de 

acordo com  o aumento da transcrição observada de ABCC1 em machos expostos ao esgoto 

sanitário 33 % por 96 h. Em contrapartida, em brânquias de tilápias expostas a B[a]P por 14 

dias foi observado o oposto: um aumento nos níveis de mRNA de ABCC2 e ausência de 

diferenças para ABCC1 (LUCKENBACH; FISCHER; STURM, 2014). Segundo Luckenbach, 

Fischer e Sturm (2014), compostos conjugados com glutationa são os principais substratos para 

os transportadores ABCC. A ausência de respostas nos genes de biotransformação de fase I, 

bem como a diminuição da transcrição de GSTa3, de fase II, provavelmente não estão 

garantindo a detoxificação necessária para manutenção da homeostase dos animais expostos. 

Esta baixa atividade relacionada aos baixos níveis de transcritos acarretaria uma menor 

quantidade de metabólitos conjugados a serem excretados com o auxílio dos transportadores 

ABC, que por consequência explicaria a transcrição de MRP2 diminuída. Entretanto, um 

aumento dos transcritos de ABCC1 nestas mesmas condições pode refletir um caminho 

preferencial por esta via para efluxo de metabólitos nos fígados de machos expostos. Mota e 

colaboradores (2011) sugerem que MRP2 é um gene envolvido na detoxificação de NP 

enquanto Daidoji e colaboradores (2003) sugerem que estes transportadores não têm a 

capacidade de transportar nonilfenol-glicuronidado por conta do formato ou hidrofobicidade da 

cadeia alquila longa (C9), apenas alquilfenóis de cadeias alquilas curtas. 

Muitos estudos têm investigado os efeitos da exposição de compostos químicos nos 

níveis de transcrição dos transportadores ABC em tecidos de peixes teleósteos, mas apesar de 

estes trabalhos auxiliarem na elucidação da regulação destes transportadores em peixes, é 

necessário enfatizar que a relação entre a abundância de mRNA, expressão das proteínas 

transportadoras e a atividade transportadora propriamente dita não é necessariamente direta, 

refletindo a complexidade dos diferentes modos de regulação genômicos e não-genômicos dos 

transportadores ABC (LUCKENBACH; FISCHER; STURM, 2014). 

O fator de transcrição SOX9 é amplamente aceito como o regulador mestre da 

condrogênese em vertebrados, além de estar envolvido no desenvolvimento de diversos outros 

órgãos e tecidos como o pâncreas e intestino (PAGANELLI et al., 2014; YUAN et al., 2014). 
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Adicionalmente, a sua superexpressão foi relatada em carcinoma hepatocelular (PAGANELLI 

et al., 2014). 

O nonilfenol ocasiona toxicidade e injúria hepática, incluindo morte celular de 

hepatócitos, estresse oxidativo e inflamação em ratos (JUBENDRADASS et al., 2012; 

KAZEMI et al., 2016; KOUROUMA et al., 2015). Em peixes Chalcalburnus tarichi, há relatos 

de aumento da apoptose em fígados e gônadas de fêmeas (KAPTANER; ÜNAL, 2011). Em 

tilápias Oreochromus spilurs, a exposição ao NP levou a bioacumulação, biomagnificação, 

alteração da estrutura hepática, com lise, perda de núcleo, necrose e esteatose hepática, sendo 

que estes efeitos tornaram-se mais pronunciados em doses maiores (ABDULLA BIN-

DOHAISH, 2012). Fan e colaboradores (2018) reportaram que eventos inflamatórios em fígado 

de camundongos e respostas apoptóticas aumentaram a transcrição do gene SOX9. Em embriões 

de D. rerio, houve um aumento da transcrição de SOX9 quando comparado ao controle no grupo 

exposto a concentração de 2 µg.L-1 de NP, e uma inibição na maior concentração 200 µg.L-1 

(SUN et al., 2017). A exposição de P. vivipara ao NP na menor dose ocasionou um aumento 

da transcrição hepática desse gene em fêmeas, justamente a dose onde ocorreram a maior parte 

das alterações transcricionais. Provavelmente as alterações transcricionais observadas no fígado 

das fêmeas expostas ao NP correspondem a uma resposta fisiológica para manutenção da 

homeostase frente às possíveis injúrias sofridas e processo inflamatório induzido, ainda que 

estes parâmetros não tenham sido medidos. 

Apesar de um aumento na transcrição hepática, nas gônadas de fêmeas houve uma 

diminuição da transcrição de SOX9. Yuan e colaboradores (2014) apontaram que em ovários 

de Gobiocypris rarus expostos por três dias ao EE2 entre 5 e 125 ng/L, houve uma diminuição 

dos transcritos de SOX9 quando comparados ao controle. Essa diminuição foi associada com a 

possibilidade de EE2 ligar-se ao ERα e então o ERα ligar-se a região promotora de SOX9 

suprimindo a transcrição gênica, o que já foi observado em modelo murino (YUAN et al., 

2014).  Esta pode ser uma das possibilidades para os resultados observados em gônadas de 

fêmeas de P. vivipara, sendo que o NP é um xenoestrógeno com um grupo fenólico que 

mimetiza o anel A do 17β-estradiol que lhe permite ligar-se aos ER (BAKER; LATHE, 2018; 

RASTGAR et al., 2019). Além disso, conforme observado na exposição de P. vivipara ao 

esgoto sanitário 33 %, após 96 h, as fêmeas apresentaram um aumento da transcrição do gene 

em fígados, possivelmente relacionada aos compostos miméticos de estrógenos.  
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14 CONCLUSÕES 

 

Apesar do NP ser considerado um xenoestrógeno, os efeitos observados nesse estudo 

parecem mais relacionados à injuria hepática, sem indicação de um potencial estrogênico 

comumente atribuído ao NP. As maiores alterações transcricionais foram observadas em fêmeas 

enquanto em machos, que possuem naturalmente menor concentração de estrógeno, não foram 

observadas alterações relevantes, com exceção da diminuição de GSTa3 hepático em ambas as 

doses. A ausência de alterações transcricionais mais marcantes pode estar relacionada ao curto 

período de exposição ao NP.  

Ficou evidente a importância de se buscar isoformas tecido-específicas para as análises 

de qPCR, visto que alguns dos iniciadores, como CYP1A1 e CYP2K1, cujos genes são oriundos 

do transcriptoma hepático, não funcionaram para estudos nas gônadas. A utilização de 

isoformas especificas para gônadas possibilitaria maior especificidade e sensibilidade da 

análise. 

A exposição ao NP em duas doses de relevância ambiental foi suficiente para causar 

alterações transcricionais em peixes P. vivipara. Essas alterações a curto prazo e em baixas 

doses podem servir como indicadores precoces de processos deletérios.  

A espécie P. vivipara mais uma vez mostrou-se um organismo apto para ser utilizado 

como sentinela em programas de biomonitoramento. 
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15 CONSIDERAÇÕES FINAIS E PERSPECTIVAS FUTURAS 

 

No presente estudo foram gerados os primeiros transcriptomas hepáticos do peixe P. 

vivipara, a partir do sequenciamento RNA-Seq. Os resultados obtidos são um grande avanço 

na manutenção da espécie como um promissor modelo de organismo sentinela em estudos de 

ecotoxicologia, e nas informações nucleotídicas já produzidas para a espécie. 

Também foram apresentados os primeiros estudos de exposição da espécie a 

xenobióticos levando em consideração o fator sexo. Este conhecimento quanto ao modo de 

resposta de biomarcadores em relação ao gênero é fundamental para evitar interpretações 

equivocadas quanto aos efeitos dos poluentes. 

As estratégias de sequenciamento NGS neste trabalho foram bem-sucedidas, porém é 

importante levar em conta a aplicação de cada plataforma. Em estudos futuros, recomenda-se 

utilizar leituras ‘curtas’ mais longas e pareadas, como as geradas pelo Illumina, para a 

montagem do transcriptoma, enquanto as leituras curtas simples, como as geradas pelo Ion 

Torrent, sejam utilizadas para mapeamento e expressão diferencial, quando um genoma ou 

transcriptoma referência seja disponível. 

Por fim, a quantidade de informação gerada neste trabalho pelos dois sequenciamentos 

NGS poderão ser revisitados ilimitadas vezes, seja para estudar diferentes vias metabólicas, 

estudar filogenias, ou simplesmente para desenhar iniciadores específicos dos genes anotados. 

Além disso, as leituras brutas estarão disponíveis em bancos de dados públicos, possibilitando 

qualquer pesquisador utilizar o potencial destes dados conforme a demanda. 
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APÊNDICE A – Sumário dos biomarcadores avaliados em fígados e brânquias de Poecilia vivipara expostos ao esgoto sanitário 33 % 

(v/v) por 24 h e 96 h. 

 

Tabela 18. Sumário dos níveis de biomarcadores em fígado e brânquias de P. vivipara expostas ao esgoto sanitário 33 % por 24 h e 96 h. 

Letras diferentes representam diferenças estatísticas para os fatores sexo ou exposição. Letra acompanhada de seta indicam níveis maiores (↑) ou 

menores (↓) de transcritos ou atividade enzimática. Setas na coluna Interação indicam o tipo de efeito no sexo específico.  

 

  Transcrição 24 h   Transcrição 96 h 

Fator Sexo Exposição Interação  Sexo Exposição Interação 

Níveis do fator M F CT EX M F   M F CT EX M F 

B
io

m
a
rc

a
d

o
re

s 
 

AhR - - - - - -   - - - - - ↓ 

PXR - - - - - -  A B↓ - - ↑ ↓ 

ER A B↑ - - - -  A B↑ - - - - 

CYP1A1 A B↑ - - - -  A B↓ A B↑ ↑ - 

CYP2K1 - - - - - -  - - A B↓ - ↓ 

CYP3A30 A B↑ - - - -  - - - - - ↓ 

NQO1 A B↑ - - - -  - - A B↓ - ↓ 

UGT1A1 A B↓ - - - -  A B↓ - - ↑ ↓ 

GSTa3 A B↑ - - - ↓  - - A B↓ - ↓ 

GSTmu - - - - - -  - - - - ↑ - 

ST1C1 - - A B↑ - -  - - A B↑ ↑ - 

SOD A B↑ A B↓ - -  - - - - ↑ ↓ 

ABCC1 - - - - - -  A B↓ A B↑ ↑ - 

MDR1 - - - - - -  A B↓ - - ↑ - 

MRP2 - - - - - -  A B↓ - - - - 

SOX9 A B↓ A B↑ - -  - - A B↓ - ↓ 

VIT - - - - - -   - - - - - - 
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Continuação tabela 18    

  Atividade hepática 24 h   Atividade hepática 96 h 

Fator Sexo Exposição Interação  Sexo Exposição Interação 

Níveis do fator M F CT EX M F   M F CT EX M F 

B
io

m
a
rc

a
d

o
re

s 
 

SOD A B↓ - - - -   A B↓ - - - - 

CAT A B↓ - - - -  A B↓ - - - - 

GPx A B↑ - - ↓ -  A B↑ - - - - 

Se-GPx A B↑ - - - -  A B↑ A B↓ - - 

GR A B↓ - - - -  A B↓ A B↑ - - 

GST A B↑ - - - -  A B↑ A B↓ - ↓ 

G6PDH A B↑ - - ↓ -  A B↑ - - - - 

EROD - - A B↓ - -   - - A B↓ ↓ - 

  Atividade branquial 24 h   Atividade branquial 96 h 

Fator Sexo Exposição Interação  Sexo Exposição Interação 

Níveis do fator M F CT EX M F   M F CT EX M F 

B
io

m
a
rc

a
d

o
re

s 
 

SOD - - - - - -   A B↓ - - - - 

CAT A B↓ - - - -  A B↓ - - - - 

GPx - - - - - -  A B↓ - - - - 

Se-GPx - - - - - -  - - - - - - 

GR - - - - - -  A B↓ - - - - 

GST - - - - - -  - - - - - - 

G6PDH A B↑ - - - -  - - - - - - 

EROD - - - - - -   - - A B↓ - - 

M – Macho; F – Fêmea; CT – Controle; EX – Exposto.  

Fonte: Acervo do Autor. 
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