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RESUMO
Hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAs) sdo compostos derivados do petroleo
que sdo conhecidos pelo seu potencial toxico para diversos tipos de organismos,
principalmente os que vivem em ambientes aquaticos. Dentre as principais fontes de
HPAs em areas urbanas estdo os postos revendedores de combustiveis, por armazenarem
grande quantidade de combustiveis fosseis e se encontrarem dispersos em todo o mundo.
Além dos impactos causados pelos vazamentos nos tanques de armazenamento desses
postos, os residuos gerados nas atividades de abastecimento também de apresentam como
uma possivel fonte de HPASs para 0s ecossistemas aquaticos, ja que esses residuos sao
armazenados em sistemas de separacdo de agua e 6leo (SSAO) e, em geral, sdo
descartados em galerias de aguas pluviais. Sendo assim, o presente estudo objetivou
avaliar a toxicidade desses efluentes para embrides e larvas do peixe Danio rerio
(zebrafish), e analisar a concentracdo quimica de HPAs dos efluentes das caixas
separadoras de agua e 6leo de postos de combustiveis (ECSPC), através de analises de
fluorescéncia fixa. Além disso, o trabalho também avaliou diferencas na sensibilidade
entre os estagios iniciais de desenvolvimento de embrides e larvas do zebrafish, expostos
aos ECSPCs. As coletas dos efluentes foram realizadas em 6 postos de gasolina da cidade
do Recife. Apds filtragem para obtencdo da fragdo soltvel, embrides com 4 horas apos a
fertilizacdo (hpf) foram expostos em placas de 24 pocos, por 96 horas, segundo OECD
236 (2013), e analisados os efeitos causados no desenvolvimento integrados pelo indice
morfoldgico geral (GMS) e na mortalidade. Para avaliacdo de diferengas na sensibilidade,
embribes 4 hpf e larvas 72 hpf foram expostos em placas e béqueres por 96 h, e a
sensibilidade determinada a partir da mortalidade dos individuos e calculo da
concentracdo letal a 50% dos organismos (CL50). Todos os efluentes se mostraram
teratogénicos para os embrides do zebrafish, causando decréscimos significativos no
GMS, incluindo patologias como cardiotoxicidade, auséncia de bexiga natatdria, edema
pericéardico, hemorragia, e malformacdo da boca. A CL509h atingiu 8.9% (v/v) nos
efluentes mais toxicos, com concentragio de HPAs de 11 pg fenantreno equivalente L™,
Embrides se mostraram mais sensiveis que larvas para todos os efluentes utilizados,
apresentando CL509eh de 3,5%, 5,2%, 7,6% e 10% (v/v) de diluicdo dos ECSPCs,
enguanto que para larvas nao foi possivel calcular as CL50, visto que a mortalidade nao
passou de 30%. A partir dos resultados encontrados ficou evidente a toxicidade dos
ECSPCs para estagios iniciais de desenvolvimento de Danio rerio, sendo necessario um

controle adequado do descarte desse residuo. Além disso, o presente estudo concluiu que



a fase de desenvolvimento que envolve desde embrides 4 hpf até a fase inicial de larva é
0 estagio de desenvolvimento mais sensivel para os ECSPCs que contem HPAS na sua
constituicdo, e deve ser priorizado para avaliagdes deste tipo de efluente.

Palavras-chave: Danio rerio. HPA. Embrides. Larvas. Toxicidade. Efluentes. Postos de

gasolina.



ABSTRACT

Polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are compounds derived from petroleum that
are known for their toxic potential for various types of organisms, especially those living
in aquatic environments. Gasoline stations are among the main sources of PAHSs in urban
areas, where large amounts of fossil fuels and are stored, and are scattered around the
world. In addition to the impacts caused by the leaks in the storage tanks of these stations,
the waste generated in the supply activities also present as a possible source of PAHSs for
aquatic ecosystems, since these wastes are stored in water and oil separation systems
(WQOSS) and are generally discarded in rainwater galleries. The objective of this study
was to evaluate the toxicity of these effluents to embryos and larvae of the fish Danio
rerio (zebrafish), and to analyze the chemical concentration of PAHSs of effluents from
water separators and oil from fuel stations (ECSPC) through Fixed fluorescence analyzes.
In addition, the study also evaluated differences in sensitivity between the early embryo
development stages and zebrafish larvae exposed to ECSPCs. The effluents were
collected at 6 gas stations in the city of Recife. After filtration to obtain the soluble
fraction, embryos with 4 hours after fertilization (hpf) were exposed in 24-well plates for
96 hours, according to OECD 236 (2013), and analyzed the developmental effects
integrated by the general morphological score (GMS) and mortality. To evaluate
differences in sensitivity, embryos 4 hpf and larvae 72 hpf were exposed in plates and
beakers for 96 h, and the sensitivity determined from the mortality of the individuals and
calculation of the lethal concentration at 50% of organisms (LC50). All effluents were
teratogenic to zebrafish embryos, causing significant decreases in GMS, including
pathologies such as cardiotoxicity, lack of swimming bladder, pericardial edema,
hemorrhage, and malformation of the mouth. The LC509¢h reached 8.9% (v/v) in the most
toxic effluents, with a concentration of PAHs of 11 pg phenanthrene equivalent L-1.
Embryos were more sensitive than larvae to all effluents used, with LC509sn 0f 3.5%,
5.2%, 7.6% and 10% (v/v), whereas for larvae it was not possible to calculate LC50, since
mortality did not exceed 30%. From the results found, the toxicity of ECSPCs to early
stages of development of Danio rerio was evident, and an adequate control of the disposal
of this residue was necessary. In addition, the present study concluded that the
development phase from 4 hpf embryos to the initial larval phase is the most sensitive
stage of development for ECSPCs containing PAHs in their constitution and should be
prioritized for evaluations of this type of effluent.

Key words: Danio rerio. PAF. Embryo. Larvae. Toxicity. Effluents. Gasoline station.
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| FUNDAMENTACAO TEORICA

.1 ECOTOXICOLOGIA

O século XX foi marcado por grandes avangos tecnoldgicos, 0s quais proporcionaram
uma maior producdo industrial, petroquimica, na agricultura, saude, dentre outras,
possibilitando, assim, um maior e mais rapido crescimento econdmico dos paises desenvolvidos
e subdesenvolvidos. No entanto, esse crescimento econémico junto com o crescimento
exponencial da populacdo humana a partir da revolugéo industrial aumentou consideravelmente
a busca por recursos naturais e, consequentemente, a pressdo exercida sobre o ambiente natural.
A medida que a humanidade aumenta sua capacidade tecnoldgica de intervir na natureza para
satisfazer suas necessidades e desejos crescentes, surgem os conflitos quanto ao uso do espaco,
dos recursos e da disposicdo dos residuos no ambiente (ZAGATTO e BERTOLETT]I, 2006).

Com o crescimento da utilizacdo de compostos quimicos nas atividades agricolas e nas
indUstrias, comegou a surgir uma preocupacgao sobre 0s possiveis impactos que esses compostos
e seus residuos poderiam causar ao homem. Muitos dos compostos que ocorrem naturalmente
exercem acOes inseticidas e essa propriedade foi aproveitada comercialmente, sendo
comercializando como inseticidas ou usando-os como modelos para o desenvolvimento de
novos inseticidas (BEASLEY e LEVENGOOD, 2012). Entao, em 1962, o livro “Silent Spring”
de Rachel Carson é publicado, tendo uma grande repercussao mundial, pois relatava estudos de
inlmeros cientistas da época que demonstravam como 0 uso em larga escala de pesticidas
organoclorados poderia causar efeitos toxicos em espécies de vida selvagem vivendo em
ambientes contaminados por estes compostos. Isto levanta imediatamente a questéo de que qual
concentracdo deve ser considerada normal. Para a maioria das substancias quimicas organicas
sintéticas, como o0s pesticidas, qualquer nivel detectavel é anormal, porque 0s compostos ndo
existiam no ambiente até que os seres humanos os liberassem. Por outro lado, produtos
qguimicos como metais, didxido de enxofre, 6xidos de nitrogénio, hidrocarbonetos aromaticos
policiclicos (HAPs) e metilmercdrio ocorrem naturalmente e existiam no ambiente antes que
0s seres humanos aparecessem. (BEASLEY e LEVENGOOD, 2012).

Dessa forma, em 1969, o termo Ecotoxicologia foi proposto por René Truhaut,
conceituado como um ramo da toxicologia que investiga os efeitos toxicos de poluentes
quimicos nos ecossistemas, abrangendo desde sua entrada no ambiente até suas implicacdes
nos organismos, populacbes e comunidades expostos (TRUHAUT, 1977). Atualmente, a

Ecotoxicologia pode ser conceituada como a ciéncia que estuda os efeitos deletérios nao-
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intencionais causados por contaminantes quimicos nos ecossistemas e organismos que 0s
constituem de forma ndo intencional (WALKER, 2005), tendo como paradigma central a
relacdo entre a dose ou concentracao na qual o organismo é exposto e a resposta acarretada por
essa exposicao (relagdo dose-resposta), onde a resposta pode ser desde a nivel bioquimico até
a nivel ecossistémico (figura 1). Devido a sua importancia ecoldgica, os efeitos causados nos
niveis mais altos de organizacdo bioldgica sdo de maior interesse para 0s estudos
ecotoxicoligicos. Dessa forma, os efeitos de agentes quimicos estressores sobre 0s organismos
aquaticos estdo sendo determinados de forma integradora em individuos e, em alguns casos,
estdo sendo estendidos aos niveis populacionais e comunitarios de organizacdo bioldgica (DI
GIULIO e HINTON, 2008). No entanto, correlacionar os efeitos causados em niveis mais
baixos da organizacdo bioldgica com efeitos a niveis populacionais e ecossistémicos € um
desafio, visto que muitas substancias quimicas existem em diferentes formas, devido a reacGes
quimicas e bioquimicas, onde as concentragdes e identificacbes variam com a localizacdo e o
tempo, diferindo assim entre os componentes dentro do ecossistema aquatico (DI GIULIO e
HINTON, 2008).

Figura 1. Caracteristicas fundamentais das respostas bioldgicas dos organismos aos

contaminantes em diferentes niveis de organizacao biologica

Ecossistemas

',-""
Comunidades

-~

Mudancas na

populacio
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individuais
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rd
Alteracides bioguimicas
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e

Dificuldade crescente de ligacio a produtos quimicos especificos

Importincia crescente

Fonte: TRUHAUT (1977).
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Dentre 0s ecossistemas suscetiveis a poluicdo, 0s ambientes aquaticos se apresentam
como sistemas altamente vulneraveis, possuindo uma cadeia alimentar bem delimitada, e sem
muita influéncia da cadeia alimentar terrestre, aumentando a tendéncia de acumulacdo de
contaminantes persistentes nos niveis mais altos, como predadores aquéticos (DI GIULIO e
HINTON, 2008). O consumo total de hidrocarbonetos de petréleo no meio marinho foi
estimado em 3,2 milhGes de toneladas por ano e embora as catastrofes de petroleiros possam
causar grandes danos, as quantidades que libertam sdo muito menores do que os derrames das
operacBes normais dos navios-tanque, e as descargas dos residuos industriais e municipais
(BEASLEY e LEVENGOOD, 2012).

Por ser o principal receptor dos residuos municipais e industriais, e pela importancia
econbmica e ecoldgica, a contaminacdo de ecossistemas aquaticos continentais se tornaram
uma grande preocupacao para os estudos ecotoxicoldgicos, tendo hoje uma vasta literatura
sobre impactos causados na biota por diversos tipos de contaminantes. Esses contaminantes
variam de acordo com a operacgéo ali exercida, podendo ser metais, fertilizantes, fungicidas e
inseticidas, além de uma grande variedade de produtos quimicos organicos, como
hidrocarbonetos alifaticos e aromaticos, que sdo presenca constante nos ecossistemas de aguas
continentais. Dessa forma, 0s ensaios ecotoxicol0gicos se apresentam como uma importante
ferramenta para anélise do risco ambiental das substancias quimicas e no monitoramento desses

ecossistemas.

1.2 HIDROCARBONETOS POLICICLICOS AROMATICOS (HPAS)

1.2.1 Fontes e composicao

O petréleo é composto basicamente por hidrocarbonetos (97%) (NRC, 2003), formado
pela decomposicdo de matéria organica, em terrenos sedimentares de &reas maritimas e
terrestres. O petroleo é extraido a partir de plataformas, separado dos demais fluidos (&dgua e
gas) e depois € transportado para as refinarias. Para que haja o seu aproveitamento energético
adequado, o petroleo passa por diversos processos nas refinarias até que seus produtos finais,
como gasolina, diesel, 6leo combustivel, querosene, entre outros, sejam distribuidos para os
revendedores e por fim chegue ao consumidor final.

Dentre os hidrocarbonetos que compdem o petrdleo e seus derivados, 0s
hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAs) sdo considerados como os mais problematicos

para 0 meio ambiente por apresentarem um potencial de toxicidade elevado para diversos
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grupos de animais aquaticos, como moluscos (NAHRGANG et al., 2013), crustaceos (REN et
al., 2015) e peixes (PAYNE et al., 2003), causando anormalidades como disfuncdo cardiaca,
anemia, morte neuronal e defeitos no sistema vascular periferico (NETTO et al., 2000). Além
desses grupos, os HPAs também se apresentam como potencialmente toxicos para aves
(LUZARDO et al., 2014) e mamiferos (SIDDENS et al., 2015), incluindo humanos
(GENKINGER et al., 2015), sendo precursores de agfes mutagénicas e tumorais (WHO, 1983).
Os HPAs sdo distinguidos pela presenca de um ou mais anéis benzénicos (estruturas insaturadas
formadas por seis carbonos) em sua composicdo (BEASLEY e LEVENGOOD, 2012). O
aumento no nimero de anéis benzénicos (2 a 6) torna a molécula mais estavel, menos sollvel
em agua e com maior tendéncia de bioconcentrar ou bioacumular em organismos (ERICKSON
et al., 2008).

Embora os hidrocarbonetos ndo aromaticos predominem nos depdsitos de petroleo e gas
natural, os 6leos brutos contém também quantidades significativas de HPAs. Os HPAs sdo
formados pela combustdo incompleta de materiais organicos e sdo assim gerados quando o
carvao, 0leo e gasolina sdo queimados, quando arvores ou casas queimam, e quando as pessoas
fumam cigarros. As principais fontes de poluicéo por hidrocarbonetos sdo os derrames de 6leos
brutos e a combustdo de combustiveis fosseis (BEASLEY e LEVENGOOD, 2012), tendo os
postos distribuidores de combustiveis como alvo de significativa preocupagéo, por
apresentarem uma grande quantidade de combustiveis fosseis estocada e estdo distribuidos
mundialmente.

Para esse grupo, 16 hidrocarbonetos poliaromaticos sdo considerados importantes no
monitoramento ambiental de acordo com a Agéncia de Protecdo Ambiental (EPA) dos Estados
Unidos da América (EUA) (CRISTALE et al., 2008) (Figura 2). Dentre eles, o naftaleno, o
fenantreno e o criseno se tornaram altamente relevantes ambientalmente por constituirem uma
grande parte dos HPAs presentes nos 6leos brutos que podem contaminar os ambientes
aquaticos (CARLS et al., 2002), sendo o criseno indicador relevante de areas impactadas por
petrdleo e seus derivados, e utilizado em testes padrdes para detec¢do de HPAs totais em agua
(LEMOS et al., 2014).

Figura 2. Estrutura molecular dos 16 hidrocarbonetos policiclicos arométicos considerados
prioridade em pesquisa pela agéncia de Protecdo Ambiental dos EUA (EPA).
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1.2.2 Naftaleno, fenantreno e criseno

O naftaleno é um HPA formado por dois anéis aromaticos, com solubilidade em &gua
de 31,7 mg L, densidade 1,14 g cm™, baixa massa molecular (128 g mol™?), logkow de 3,36
(MIRANDA, 2008; CCME, 2014). E considerado o principal HPA encontrado em diversos
ambientes contaminados por petréleo bruto (RADKE et al., 1994; FAKSNESS et al., 2015),
também sendo utilizado na preparacédo de acido salicilico, antraquinona, indigo e do inseticida
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1-naftil-N-metilcarbamato (MIRANDA, 2008). Entre os efeitos causados em ecossistemas
aquaticos, pela exposicdo ao naftaleno, estdo o aumento da lipoperoxidacdo (AHMAD et al.,
2003) e da atividade de enzimas de estresse oxidativo (ALI e LIU, 2013).

O fenantreno apresenta em sua estrutura molecular trés anéis aromaticos, massa
molecular de 178,22 g mol™, solubilidade em 4gua de 1,15 mg L™ e logKow de 4,46 (CCME,
2014), sendo também, um dos principais hidrocarbonetos encontrados em amostra de petréleo
bruto (UNEP, 1991). Este HPA ¢é altamente toxico para diversos organismos, incluindo
gastrépodes, mexilhdes, crustaceos e peixes (CORREIA et al., 2007). Dentre os efeitos
causados em peixes estdo letargia (TORREIRO-MELO et al., 2015), diminuicdo da acuidade
visual e da captura de presas (CARVALHO et al.,, 2008), cardiotoxicidade, edemas,
hemorragias, malformacdo e mortalidade em estagios iniciais de desenvolvimento
(INCARDONA et al., 2006; CARLS et al., 2008; WOLINSKA et al., 2011; SEILER et al.,
2014; ALVES et al., 2017).

O criseno ¢é formado por quatro anéis aromaticos, massa molecular de 228,3 g mol~,
solubilidade em &gua de 2 a 6,3 10° mg L* e logKow 5,7 (CCME, 2014). O criseno é
considerado um HPA de alto peso molecular, e devido ao seu alto valor de Kow, tende a
bioacumular nos organismos, apresentando um alto potencial carcinogénico (CCME, 2014).
Este HPA é oriundos principalmente da combustdo incompleta de combustiveis fosseis e
biomassa vegetal, e dentre os possiveis efeitos causados em organismos aquaticos esta a
genotoxicidade (MEYER et al., 2014).

.3 ECOTOXICOLOGIA DE HPAS EM PEIXES

Ambientes aquéticos sdo altamente vulneraveis a poluigdo e contaminacdo por agentes
toxicos oriundos de industrias e da area urbana, fazendo com que estudos ecotoxicologicos
nessas areas se mostrassem como uma ferramenta importante para analisar, alertar e prevenir
possiveis impactos causados na biota ali presente. Dessa forma, devido ao papel ecoldgico
desempenhado no ecossistema aquéatico e sua relevancia econémica, 0 uso de peixes na
ecotoxicologia cresceu consideravelmente (TORREIRO-MELO, 2015), onde os efeitos
causados por contaminantes em peixes podem ser desde niveis celulares, como alteracdes
enzimaticas, imunoldgicas e geneéticas, até efeitos em niveis mais elevados de organizacao
bioldgica, como alteracGes histopatoldgicas, reprodutivas, comportamentais, no crescimento e

recrutamento, podendo comprometer as populagdes (PAYNE et al., 2003).
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1.3.1 Efeitos moleculares e bioquimicos

A principal via de exposicdo de peixes aos contaminantes é a absorcdo direta da agua
através das branquias, podendo também ser feita pela ingestdo de alimentos e/ou residuos
adsorvidos nos sedimentos (BEASLEY e LEVENGOOD, 2012) e para facilitar a excregdo
desse contaminantes 0s mesmos sdo metabolizados no figado (SCHLENK et al., 2008). Neste
processo de metabolizacdo ha a participacdo de enzimas de biotransformacao de fases I e 11, as
quais podem ser induzidas ou reprimidas pela exposicdo a HPAs. Essas reacOes de
metabolizacdo produzem espécies reativas de oxigénio (EROs), que promovem
lipoperoxidacéo e oxidacao, de proteinas e do DNA (LUSHCHAK, 2011), podendo ocasionar
inclusive a morte celular. Um exemplo de enzima que participa do processo de desintoxicacao
de organismos expostos a HPAs é a enzima de biotransformacdo de fase I, CYPLA,
etoxiresorufina-orto-deetilase (EROD). A EROD tem como substrato a 7-etoxiresorufina, e
através de uma O-desalquilagdo, ocorre a formacdo de resorufina, que pode ser medida por
espectrofluorimetria (RAMSDORF, 2011). O aumento da atividade da EROD é um indicador
da inducdo da CYPL1A, o que caracteriza a exposi¢do a HPAs, além de outros contaminantes,
como as dioxinas, furanos e bifenilas policloradas (WHYTE et al., 2000).

Estudos anteriores demonstraram que 0 mecanismo de toxicidade dos HPAs varia de
acordo com o numero de anéis presentes em sua estrutura (INCARDONA et al., 2004;
INCARDONA et al., 2005; LAETZ et al., 2015). Devido a esses mecanismos ndo serem bem
compreendidos, o receptor Ah (AhR) ganhou énfase nos Gltimos anos, apds a descoberta de sua
elevada afinidade com compostos planares, tais como HPAs e dioxinas, e ligagdo com a
toxicidade dos HPAs, a qual é semelhante a cardiotoxicidade causada pelas dioxinas
(INCARDONA et al., 2005; LAETZ et al., 2015). No nucleo, o receptor Ah forma um
complexo com o translocador nuclear do receptor Ah (ARNT), que subsequentemente se liga
ao elemento de resposta xenobidtica (XRE, ou elemento de resposta a dioxina DRE) na regido
5'- a montante dos genes CYP1A e CYP1B (UNO et al., 2012). Apos essa ligacdo se inicia 0
processo de transcricdo do mRNA que sera traduzido em aminoacidos e formara as proteinas
P450.

Apos o derramamento de 6leo do Exxon Valdez alguns estudos demonstraram que 0s
embriGes de peixes expostos a niveis baixos de HPAs e a misturas de petrdleo bruto
desenvolvem edema pericérdico, e defeitos craniofaciais e de morfogénese (INCARDONA et
al., 2005; INCARDONA et al., 2014). Uma variedade de anomalias da funcéo cardiaca foi

observada tanto com os HPAs triciclicos como com o 6leo bruto, 0 que sugere varios potenciais
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alvos no miocérdio que, além dos canais de potéssio, incluem canais sarcoplasmaticos ou de

calcio na membrana plasmatica, bem como juncdes gap (INCARDONA et al., 2005).

1.3.2 Efeitos no desenvolvimento

Nos testes ecotoxicoldgicos com peixes uma medida que é amplamente utilizada é a
concentracdo letal para 50% dos individuos expostos. Essa medida foi e ainda € de grande valia
para a ecotoxicologia, principalmente quando se faz necessaria alguma tomada de deciséo
rapida pelos 6rgdos ambientais. No entanto, estudos ecotoxicoldgicos baseados apenas na
mortalidade podem mascarar alguns efeitos subletais que comprometam o desenvolvimento
normal do peixe, 0s quais podem culminar na morte do individuo posteriormente. Dessa forma,
muitas investigacOes sobre os efeitos subletais causados em peixes por diversos contaminantes,
foram sendo realizados, tendo hoje uma vasta literatura sobre tais efeitos em diversas espécies
(CARVALHO e TILLITT, 2004; CARVALHO et al.,, 2008; COLLIER et al.,, 2013;
TORREIRO-MELDO et al., 2015).

No final da década de 1980 e inicio da década de 1990, alguns pesquisadores comegaram
a investigar os efeitos causados principalmente por PCBs e HPAs em peixes da espécie
Fundulus heteroclitus residentes no Rio Elizabeth, sudeste da Virginia, Estados Unidos da
América, encontrando evidéncias de que os estagios iniciais de vida sdo bastante sensiveis a
estes contaminantes, apresentado alteracfes significativas no desenvolvimento, como
malformacdo do corpo e cardiotoxicidade (DI GIULIO e CLARK, 2015). Alguns estudos
realizados com embrides do zebrafish mostraram que os edemas pericardicos e no saco
vitelinico, formados apds a exposicdo ao petrdleo, sdo decorrentes de efeitos cardiotdxicos e
que a exposicdo ao petréleo ou a HPAs triciclicos causa defeitos especificos na taxa cardiaca,
ritmo e contratilidade logo ap6s o coracdo se formar, resultando em multiplos impactos
secundarios na morfogénese cardiaca, tais como a falha na realizacdo do looping, além de
reducbes da mandibula e defeitos esqueléticos, como lordose ou escoliose (curvatura dorsal)
(INCARDONA et al., 2004; INCARDONA et al., 2005; CARLS et al., 2008).

1.3.2.1 indices morfologicos
Uma grande variedade de ensaios alternativos para testes de toxicidade ligados ao

desenvolvimento em animais foi desenvolvida ao longo dos anos. Por ser um teste rapido,

barato e aplicavel a varias classes de contaminantes, o ZET ganhou popularidade e teve um
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crescimento significativo em sua utilizacdo a partir do ano 2000. Entdo, para padronizar a
utilizacdo do ZET, de forma a tornar sua aplicabilidade com uma maior uniformidade, foi
proposto em 2011 o “General Morfology Score” (GMS) ou indice morfologico geral (IMG)
(HERMSEN et al., 2011). A partir do ano de 2013 o interesse pelo ZET para avaliar toxicidade
sobre o desenvolvimento de embrifes teve um crescimento exponencial, fazendo com que
Beekhuijzen e colaboradores (2015) propusessem algumas alteracdes no GMS para deixa-lo
ainda mais padronizado em sua utilizacao.

O “General Morfology Score” ou GMS consiste numa pontuagdo dada para alguns
“endpoints”’, ou marcos morfoldgicos, no desenvolvimento do embrido de Danio rerio em seu
desenvolvimento normal, tendo assim, um padrdo de marcos morfoldgicos medidos em
determinados tempos durante o desenvolvimento do embrido e larva. Dessa forma, espera-se
que embrides expostos a algum contaminante apresente alteracdo e/ou retardo no seu
desenvolvimento, de forma que sua pontuacao ao final da exposicao seja diferente (menor) do

que a pontuagdo de um embrido controle que se desenvolve perfeitamente.

1.3.2.1.1 Desenho experimental

Como modelo de exposicéo foi adotada a norma europeia para o teste de toxicidade
aguda para embrides de peixe “Fish Embryo acute Toxicity (FET) test” (OECD, 2013a), que
consiste na exposicdo a contaminantes em placas de poliestireno de 24 pocos, por 96 horas,
onde vinte individuos sdo expostos ao contaminante a ser testado e quatro séo mantidos em
agua (controle interno) (figura 3). Além das placas de exposicdo, é prevista uma placa para
controle com todos os embrides mantidos em agua e uma placa com todos 0s embrides expostos

a solvente, quando houver (controle do solvente).

Figura 3. Modelo de exposicdo em placa de 24 pogos, com 20 embriGes expostos ao
contaminante e 4 mantidos em &gua de cultivo, controle interno (Cl), utilizada no GMS, como
previsto na Norma OECD 236 (2013).
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Fonte: OECD 236 (2013).

Antes de iniciar o teste, 0s ovos devem ser previamente selecionados, para que apenas
ovos fertilizados mostrando um cérion redondo e transparente, sem sinais de coagulacdo sejam
utilizados. Os primeiros sinais de coagulacdo incluem formagdo de bolhas no ovo
(especialmente em torno do polo animal) e assimetria do polo animal ou do vitelo
(BEEKHUIJZEN et al., 2015) (figura 4). Essa pré-selecdo deve ser feita, preferencialmente,
entre 3 e 4 horas pos-fertilizacédo (hpf), de forma que a exposi¢do dos embrides se inicie em no
méaximo 4 hpf, cobrindo o estagio de gastrulacdo precoce. Isto facilita a extrapolacdo dos
resultados obtidos a partir de estudos de toxicidade de desenvolvimento de roedores, uma vez
gue a exposicdo cobriria 0s mesmos estagios de desenvolvimento (BEEKHUIJZEN et al.,
2015). Sendo assim, selecionar os embrides vidveis garante a validacdo inicial do teste e
assegura que apenas os efeitos causados neles sejam oriundos do contaminante presente na

solucéo.

Figura 4. Ovo de zebrafish mostrando sinais de coagulacdo 4h pds-fertilizacdo (hpf) (B) e
embrido normal 4 hpf (A). Bolhas e assimetria podem ser observadas no embrido (B), que estdo

ausentes no embrido normal (A)
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A- ovo de zebrafish B: ovo de zebrafish 4 hpf com sinais de
normal 4 hpf coagulacio; polo animal assimétrico e
bolhas em torno do embriio

Fonte: BEEKHUIJZEN et al. (2015).

Apos a selecdo dos embrides viaveis e montagem das placas com as concentracdes
escolhidas o teste € iniciado, com a avaliacdo do desenvolvimento dos embrides a 24, 48, 72 e
96h de exposicéo, utilizando um estereomicroscopio. Os pontos a serem computados no indice
morfolégico GMS sdo avaliados para cada aspecto da morfologia esperada do embrido em
desenvolvimento que caracteriza os diferentes critérios ou “endpoints”, em relacdo ao seu
estagio de desenvolvimento em dias e horas. Todos o0s desvios ou anomalias morfoldgicas em
relacdo ao esperado, por exemplo, desprendimento incompleto da cauda ou falta de
pigmentacéo, resultardo num menor nimero de pontos sendo computados e num indice GMS
mais baixo. Uma pontuacdo mais baixa corresponderd a um certo grau de atraso no
desenvolvimento ou malformacgdes no embricéo e larva (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

Nas primeiras 24 horas de exposi¢do os marcos do desenvolvimento que séo observados
e pontuados sdo o destacamento da cauda, a formacdo dos somitos, o desenvolvimento dos
olhos, movimentos e circulagéo (figura 5).

Figura 5. Tabela resumida do General Morfology Score, com os marcos morfolégicos avaliados

a cada 24 horas de exposicao.
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Fonte: BEEKHUIJZEN et al. (2015).

1.3.2.1.2 Destacamento da cauda

O destacamento da cauda é marcado com 1 se a cauda foi destacada até a extensao do

saco vitelinico, pontuacdo 2 é dada quando a extensao do saco vitelinico também é destacada e
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3 pontos sdo dados para desprendimento total da cauda a partir de 48 horas pds exposicao
(figura 6).

Figura 6. Desenvolvimento e pontuacdo da cauda em um embrido controle de Danio rerio.

Hours of _  Reference in caze of 24 48 72 96

exposure retarcation

Detachment 0 o

of the tail -

Fonte: BEEKHUIJZEN et al. (2015).

1.3.2.1.3 Formacéo dos somitos

A formagdo de somitos no embrido é pontuada com 0 ou 1, sendo 1 quando o somito é
visivel e 0 quando ndo estdo visiveis (figura 5).

Figura 7. Somito presente. Pontuacdo 1.

Fonte: HERMSEN et al. (2011) e BEEKHUIJZEN et al. (2015).

1.3.2.1.4 Desenvolvimento dos olhos

Quando ndo ha olhos visiveis, 0 embrido leva pontuacdo 0. Quando os olhos sdo visiveis,

mas planos, pontuacdo 1. Ap6s o aparecimento de uma esfera, o desenvolvimento do olho é
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marcado com 2 pontos (BEEKHUIJZEN et al., 2015) (figura 7). A partir das 48 horas p6s
exposicdo, se 0s olhos apresentarem pigmentacdo, sera acrescido 1 ponto extra para esse

“endpoint” (figura 5).

Figura 8. Desenvolvimento dos olhos. A e B com desenvolvimento normal nas primeiras 24
horas; C com desenvolvimento normal apos 48 de exposic¢do; D com desenvolvimento normal

96 horas pos exposicao.

A

A: 1 point B: 2 points C: 2 points + 1 pigment  D: 2 points + 1 pigment
Fonte: BEEKHUIJZEN et al. (2015).

1.3.1.2.5 Movimento

O movimento serd marcado quando o embrido/larva mover a cauda ou o0 corpo inteiro.
Quando as nadadeiras peitorais se desenvolverem, o movimento das mesmas também é
considerado como movimento. O movimento pode ser espontaneo, ou apds estimulacdo com
pipeta pasteur de plastico, mas sem tocar no embrido. O estimulo deve ser feito com a insergédo
de ar no volume da solugéo do poco, criando um fluxo e bolhas no po¢o. Movimento pode ser
marcado como ausente com 0 pontos, ou presente com 1 ponto (BEEKHUIJZEN et al., 2015)
(figura 5).

1.3.2.1.6 Circulagéo

Circulacdo sanguinea é pontuada com 0 quando ausente, e com 1 ponto quando presente.
Uma circulacdo sanguinea existente de algumas células ja € marcada com 1 ponto nas primeiras
24 horas de exposicdo. No entanto, este ponto de desenvolvimento ficara mais evidente apos a
observacao do batimento cardiaco nas 48 horas de exposi¢do (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

No periodo de 48 horas pos exposicao o batimento cardiaco, a pigmentacao da cabeca e

do corpo, e a pigmentacdo da cauda sdo acrescentados no GMS (figura 5).
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1.3.2.1.7 Batimento Cardiaco

O batimento cardiaco também é pontuado com 0 ou 1 de acordo com a auséncia ou
presenca, respectivamente. Quando ndo for possivel visualizar o batimento cardiaco, uma maior
ampliagdo (de cerca de 100x) deve ser usada para melhor visualizar a regido do coragéo para
procurar a presenga de um batimento cardiaco muito fraco. Isto ¢é feito durante pelo menos 1
minuto até que um ou mais batimentos cardiacos distintos sejam anotados (BEEKHUIJZEN et
al., 2015) (figura 5).

1.3.2.1.8 Pigmentacéo da cabega e do corpo, e da cauda

Assim como o batimento cardiaco a pigmentacdo da cabeca e do corpo, e da cauda é
pontuada com 1 ponto quando presente e 0 pontos quando ausente. Durante o desenvolvimento
normal, estes pontos do desenvolvimento aparecem apos 48 de exposicao (figura 5), tendo
pontuacOes semelhantes. A pigmentacdo da cabeca e do corpo é avaliada como presente quando
0 pigmento € visivel entre a cabeca e a extremidade do saco vitelinico. Ja a pigmentacédo da
cauda é avaliada como presente quando um padréo distinto de pigmento é visivel a partir da
extremidade da extensdo do saco vitelinico para a cauda (figura 8). A pigmentagdo da cabeca e
do corpo, é muitas vezes, visivel mais cedo do que a pigmentacdo da cauda (BEEKHUIJZEN
etal., 2015).

Figura 9. Pigmentacéo da cabeca e do corpo, e da cauda. A: 0 pontos. B, C, D: 1 ponto para a
cabeca e o corpo. E: 1 ponto para pigmentacdo da cauda. F: diferenciagdo entre corpo e cauda

(BEEKHUIJZEN et al., 2015).
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Apo6s 72 horas de exposi¢do, o desenvolvimento das nadadeiras peitorais, a protrusdo
da boca e a eclosdo sdo acrescentados nas analises a serem feitas. Dessa forma, além dos
“endpoints” previstos para analise nos tempos de exposicdo anteriores (24 e 48 h), mais trés
marcos morfoldgicos sdo acrescentados, tendo um embrido com seu desenvolvimento normal

uma pontuacdo total de 15 pontos, nesse tempo de exposigéo (figura 15).

1.3.2.1.9 Nadadeira peitoral

A visibilidade das nadadeiras peitorais € pontuada com 0 pontos quando ausente e com
1 ponto de desenvolvimento quando presente, mesmo que apenas uma nadadeira esteja visivel.
As nadadeiras peitorais originam-se aproximadamente entre o coracéo e o figado, estendendo-

se posteriormente ao longo de cada lado da larva (figura 9).

Figura 10. Desenvolvimento da nadadeira peitoral. Em A nadadeira peitoral ausente, pontuagdo

0; em B nadadeira peitoral presente, pontuacgéo 1.

A B

Pectoral fin

Fonte: HERMSEN et al. (2011).

1.3.2.1.10 Protruséo da boca

Uma boca protrusa esta ausente (pontuacdo é 0) quando ndo é observada mandibula
inferior ou quando a mandibula inferior atinge apenas cerca de metade do olho (ao nivel da
pupila). A presenca de uma boca protrusa é marcada com 1 ponto de desenvolvimento quando
a mandibula inferior do embrido/larva atinge toda a extensdo do olho e pontuacdo 2 quando a

mandibula inferior atinge a frente do olho ou mais (figura 10).

Figura 11. Desenvolvimento da boca. 0 pontos quando a mandibula inferior ndo esta presente
ou quando a mandibula inferior atinge somente até a metade do olho. 1 Ponto é dado quando a
mandibula inferior atinge de metade do olho para a frente do olho. 2 Pontos sdo dados quando

a mandibula inferior atinge pelo menos até a frente do olho.
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Fonte: BEEKHUIJZEN et al. (2015).

1.3.2.1.11 Eclosao

A eclosdo é pontuada com 0 pontos quando ndo aplicavel, e com 1 ponto quando
aplicavel. A eclosao € considerada aplicavel quando o corpo do embrido nao esta mais cercado
pelo corion, sendo considerado larva a partir deste momento (figura 11). Quando ha ecloséo
antes ou depois das 72 horas pos exposi¢do ndo havera pontuacdo, mas essa observacdo devera
ser anotada, pois o tempo de exposicdo da larva (sem o cérion) ao contaminante podera ser
influenciado (BEEKHUIJZEN et al., 2015).

Figura 12. Eclosdo. Em A embrido ndo eclodido ainda envolto pelo corion. Em B larva eclodia
sem a protecdo do corion. Em A pontuagdo 0, em B pontuagdo 1 em 72 hpf.

Fonte: HERMSEN et al. (2011).
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Por fim, em 96 horas p0s exposi¢do, acrescenta-se o Ultimo “endpoint” para analise
(extensdo do saco vitelinico quase vazio), totalizando 12 marcos morfolégicos a serem
analisados nesse tempo de exposi¢do, tendo um embrido com desenvolvimento normal uma

soma total de 17 pontos (figura 5).

1.3.2.1.12 Extensdo do saco vitelinico quase vazia

Esse marco morfoldgico é pontuado com 1 quando a extensao do saco vitelinico estiver
quase vazia e com 0 para ndo aplicavel. A avaliacdo deste “endpoint” é feita observando se a
espessura do saco vitelino ndo excede o coracdo, permitindo a visualizacdo de um espaco onde
a bexiga natatoria sera situada (BEEKHUIJZEN et al., 2015) (figura 12). Um embrido que
apresente problema na absorcdo do vitelo, provavelmente ndo ira pontuar neste item, visto que
0 saco vitelinico estard cheio e sua espessura excederd o coragdo, comprimindo assim a
extensdo do saco vitelinico de forma que ndo havera espaco para desenvolvimento da bexiga

natatoria.

Figura 13. Extensdo do saco vitelinico quase vazia apds 96 h de exposigdo. A: 1 ponto para
extensdo do saco vitelinico vazia. B: 0 pontos para extensdo do saco vitelinico quase vazia. O
saco vitelinico em B excede o coracdo (Seta grossa). Ambos mostram espagos onde a bexiga

natatoria sera situada.

-

Fonte: BEEKHUIJZEN et al. (2015).
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1.3.2.1.13 Anélise estatistica do GMS

Ap0s a analise de todos os “endpoints” e dada as devidas pontuac6es para cada embrido,
pode-se verificar se houve retardo no desenvolvimento de alguns embriGes e se esse retardo €
estatisticamente significativo a partir de uma analise de variancia (ANOVA). No entanto,
mesmo que ndo haja diferenca estatisticamente significante entre algumas concentragdes
testadas, qualquer efeito causado sobre algum desses marcos do desenvolvimento pode
prejudicar a sobrevivéncia do embrido/larva, devendo considerar o contaminante testado como

teratogénico.

I.4 EFLUENTES DE POSTOS REVENDEDORES DE COMBUSTIVEIS

No Brasil, existem mais de 40.000 postos de combustiveis instalados, segundo a
Agéncia Nacional do Petroleo (ANP), destes, 226 estdo localizados no Recife. Estes postos
podem provocar impacto sobre os recursos aquaticos, principalmente envolvendo &guas
subterraneas, a partir de vazamentos nos tanques de armazenamento, e nas aguas superficiais,
a partir de destinacBes incorretas dos residuos de abastecimento. Além dos postos, outras
empresas manipulam produtos derivados do petréleo, como oficinas mecénicas e lava jatos, as
quais devem, assim como 0s postos, se adequarem a legislacao vigente e possuir um sistema de
canaletas em suas dependéncias ligadas a caixas separadoras de agua e 6leo (CSAQ).

Caixas separadoras de agua e 0leo sdo sistemas usados para receber aguas e efluentes
provenientes das atividades desenvolvidas no estabelecimento. No caso dos postos
revendedores de combustivel estes efluentes sdo compostos principalmente de residuos de
combustiveis, (alcool, gasolina e dleo diesel) de 6leo de motor, aditivos para combustiveis,
lubrificantes, fluidos hidraulicos, provenientes das atividades de abastecimento e deposicao
seca de escape de automdvel (KHAN et al., 2004), que sdo liberados dentro das areas de
abastecimento, as quais sdo circundadas por calhas que direcionam esses residuos para as
CSAO. Muitos sdo os modelos de CSAO utilizadas em postos de gasolina, sendo as da marca
ZEPPINI as mais utilizadas. De acordo com o manual de instrugdes da CSAO ZEPPINI (figura
13), o primeiro estagio recebe a 4gua contaminada e um defletor realiza a primeira separacédo
entre a 4gua e os 6leos mais livres, além de reter os sélidos minerais mais pesados (areia,
pedras). O defletor direciona o fluxo da dgua uniformemente para os elementos coalescentes,
onde no segundo estagio da separacdo o fluxo é submetido a um regime de escoamento

controlado através dos elementos coalescentes, fazendo com que pequenas gotas de 6leo se
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agrupem e se deslogquem para a superficie da agua, formando um filme oleoso. Apds esta fase,
o filme oleoso é coletado por um sistema de tubulacéo interna por onde segue até o modulo de
coleta de Oleo para posterior descarte conforme a legislacdo vigente. A agua tratada, por sua
vez, segue pela tubulacdo de saida de efluentes de 4” existente na CSAO, que geralmente
desemboca nas galerias da rede pluvial. No entanto, o sistema visa separar as dguas servidas
dos o6leos livres e as porgdes de 6leo quimicamente emulsionadas na dgua nao sdo separadas,
gerando dessa forma um efluente rico em derivados de petrdleo, compostos basicamente por
HPAs e que se apresentam como uma possivel fonte de contaminagdo dos sistemas hidricos
continentais, j& que o escoamento da estacdo de servico € uma das principais fontes que

contribuem com 6leo e graxa para as aguas receptoras (KHAN et al., 2004).

Figura 14. Modelo de caixa separadora de agua e 6leo (CSAO) ZEPPINI comumente utilizada

em postos revendedores de combustivel.

) ) MODULO DE
MODULO PRE-FILTRO CSAO-2P5000 COLETA
; ) . DOOLEO
Entrada de Agua Pelicula de Oleo . ‘
Servida (Bruta) SaidadaAgua
Separada do Oleo

Il

g
Ll

-
L

Saida
do Oleo

1° ESTAGIO 2° ESTAGIO
(Passagem pela Camara Elemento (Passagem pela Caixa
de Sedimentacé&o) Defletor Coalescente Coalescente)

Fonte: Manual ZEPPINI.

1.5 Danio rerio COMO MODELO PARA TESTES ECOTOXICOLOGICOS

Danio rerio, também conhecido por paulistinha e peixe-zebra, € uma espécie de peixe
tropical, ovipara, omnivora, com adultos medindo entre 4 cm e 5 cm, consumidor secundario
nos ecossistemas limnicos, originario do Sul da Asia (India e Paquistdo), apresentando
dimorfismo sexual e reproducgéo fotoperiddica (ENGESZER et al., 2007; SEILER et al., 2014).
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Por serem de facil manutencdo e reproducdo em laboratorios, a baixo custo, existir um
conhecimento abrangente sobre sua fisiologia e biologia, permitindo o monitoramento continuo
do seu desenvolvimento, desde a embriogénese precoce até a eclosdo, além do fato de seu
genoma estar sequenciado, o zebrafish surgiu como um modelo animal alternativo promissor
para detectar a teratogenicidade na avaliagdo da toxicidade no desenvolvimento, além de estar
em conformidade com o quadro ético dos 3R's (reducdo, refinamento e reposi¢do) da
experimentacdo com animais (BEEKHUIJZEN et al.,, 2015). Dessa forma, alguns testes
padronizados com D. rerio foram sugeridos, existindo no Brasil a norma ABNT 15499 (2015),
focada na exposicéo por 168h de larvas recém eclodidas 72 horas ap6s a fecundacéo (hpf). Por
outro lado, na comunidade internacional a norma OECD 236 (2013), focada na exposi¢éo de
embriGes recém fertilizados de 4 hpf por 96h, tem ganhado crescente destaque pela
possibilidade de execucdo de testes em larga escala, e da ampla gama de critérios morfologicos
passiveis de serem avaliados nesta fase de desenvolvimento, como descrito acima.

Diversos trabalhos evidenciaram a sensibilidade tanto de larvas quanto de embrifes a
diversos tipos de contaminantes, incluindo metais pesados e HPAs (INCARDONA et al., 2004;
JEZIERSKA et al., 2009; SEILER et al., 2014). Bertoletti (2000) e Ansari and Ansari (2015)
demonstraram que o estagio larval pode ser mais sensivel a cobre, cddmio, niquel, fenol, zinco
e cromo, quando comparados com o estagio embrionario. Entretanto, pouco ainda se sabe da
real diferenca de sensibilidade entre esses dois estagios, quando expostos a contaminantes
organicos, como por exemplo os HPAs. Testes com estagios iniciais de desenvolvimento sdo
cada vez mais utilizados como uma alternativa aos ensaios de toxicidade padronizados com
peixes juvenis e adultos, minimizando a experimentacdo com estas fases de vida que requerem
adequacado a estatutos que regulamentam a utilizacdo de animais em experimentos. Os embrides
de peixe sdo Uteis para estudos toxicologicos envolvendo petroleo porque sdo externamente
simples, tém area de superficie minima em contato com agua, nao ingerem alimento e, além do
cérion, membrana que envolve os embriBes, eles ndo tém estruturas externas, como branquias
ou penas que podem ser sujados (CARLS et al., 2008). Além disso, 0s primeiros estagios de
desenvolvimento dos peixes, incluindo quando os embrides sdo protegidos pelo cérion, sdo
particularmente vulneraveis aos efeitos nocivos dos contaminantes quimicos (JEZIERSKA et
al., 2009; MCINTYRE et al., 2014), sendo os embrides de peixe altamente sensiveis aos HPAs
dissolvidos em o6leo, sendo que os efeitos bioldgicos dos HPAs petrogénicos em peixes em
desenvolvimento foram descritos em detalhes (CARLS et al., 1999; HEINTZ et al., 1999;
INCARDONA et al., 2004; INCARDONA et al., 2005).
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1.6 OBJETIVOS

1.6.1 Manuscrito |
Toxicity of effluents from gasoline stations oil-water separators to early life stages of

zebrafish Danio rerio

1.6.1.1 Objetivo Geral
Caracterizar e avaliar a toxicidade a nivel letal e subletal de efluentes de caixas
separadoras de agua e 6leo de postos revendedores de combustivel (ECSPCs) para embrides de

Danio rerio

1.6.1.2 Objetivos Especificos

- Coletar amostras de ECSPCs e caracterizar quanto a presenca de fenantreno, naftaleno
e criseno

- Realizar a exposicéo controlada de embrides de Danio rerio aos ECSPCs para avaliar
a concentracdo letal para 50% (CL50) dos individuos expostos e os efeitos sobre o

desenvolvimento.

1.6.2 Manuscrito |1
Sensibilidade de embrides e larvas do peixe Danio rerio a efluentes de postos revendedores

de combustivel

1.6.2.1 Objetivo Geral
Avaliar a sensibilidade de embrides e larvas do peixe Danio rerio expostos a efluentes

de caixas separadoras de &gua e 6leo de postos revendedores de combustivel (ECSPCs).

1.6.2.2 Objetivo Especifico
- Realizar exposic¢éo controlada de embrides e de larvas de D. rerio a concentragdes dos

ECSPCs para avaliar a concentracao letal para 50% (CL50) dos individuos expostos.
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I MANUSCRITO |

Toxicity of effluents from gasoline stations oil-water separators to early life stages of

zebrafish Danio rerio

ABSTRACT

Used petroleum hydrocarbons and gasoline stations runoff are significant sources of polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAHSs) to aquatic ecosystems. Samples of the final effluent of oil-
water-separators were collected at gasoline stations in the metropolitan region of Recife, Brazil,
before release to sewage or rainwater systems. Effluent soluble fractions (ESF) were prepared
and bioassays were performed according to the Fish Embryo Toxicity Test. The test involved
exposing zebrafish Danio rerio embryos to dilutions of the ESFs for 96 hours, with daily
examination of lethality and sublethal morphological effects integrated through the General
Morphology Score (GMS), based on the achievement of developmental hallmarks. Frequencies
of abnormalities were recorded after exposures. ESF LC50-96h (lethal concentration to 50% of
exposed embryos) in the most toxic effluent achieved 8.9% (v/v), equivalent to 11 pg
phenanthrene equivalents L. GMS scores indicated significantly delayed embryo-larval
development at ESF dilutions of 10% and 20% from effluents of all gas stations. Major
abnormalities detected after the 96 h exposure included the presence of a yolk sac not fully
absorbed coupled with the lack of an inflated swim bladder, lack of both pectoral fins, and the
failure to develop a protruding mouth. Effective equivalent PAH concentrations that induce a
50% frequency of larvae without an inflated swim bladder (EC50) were 4.9 pg phenanthrene
L1, 21.8 ug naphthalene L, and 34.1 pg chrysene L. This study shows that PAHs in ESFs
from gas stations oil water separators are toxic to zebrafish, contributing to the toxicity of urban
storm waters.

Keywords: gas station runoff; effluent soluble fraction; polycyclic aromatic hydrocarbons;

fixed fluorescence; developmental toxicity
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1. INTRODUCTION

Petroleum is a complex mixture composed mostly by saturated and unsaturated
hydrocarbons, as well as aromatic hydrocarbons and other minor components. Polycyclic
aromatic hydrocarbons (PAHSs) consist of a variety of molecules of at least two benzene rings
and may represent up to 7 % in crude oils. Sources of PAH contamination include leaks during
extraction, transportation and consumption of oil products, the latter comprising the single
largest inputs from land based sources to coastal waters and estuaries (NRC, 2003).

Used petroleum hydrocarbons are an environmental and human health hazard if not
disposed of correctly, which can further result in economic losses to recreation and fishing
industries (GUERIN, 2008). Gasoline stations are significant sources of oil derived
contaminants and gas station runoff is composed of engine oil, gasoline spills, additives to fuels,
lubricants, hydraulic fluids, and dry deposition of automobile exhaust. It is common practice
worldwide to use onsite oil-water separators (OWS) to collect runoff from gas stations
wastewater, before it goes to rainwater or sewage treatment pipelines. However, oil may escape
from the system due to peak flows during severe storm events (KHAN et al., 2004), and the
effluent water itself may be contaminated with dissolved hydrocarbons. In Brazil, there are
more than 40,000 gas stations (AGENCIA NACIONAL DO PETROLEO, 2016), while in the
United States the number is estimated at 114,000 (ECONOMIC CENSUS OF THE UNITED
STATES, 2012) and 100,000 in China (CHINA FILLING STATION AND GAS STATION
INDUSTRY REPORT, 2015). Effluents from these facilities can significantly contribute to
storm water runoff, which is an important source of PAHSs to aquatic ecosystems (MENZIE et
al., 2002).

PAHSs are contaminants of environmental concern due to their toxicity to aquatic animals
such as mollusks (BAUSSANT et al., 2009), crustaceans (LANDRUM et al., 2003), birds
(TROISI et al., 2016) and mammals (SCHWACKE et al., 2014). Field and laboratory studies
with marine, freshwater, temperate and tropical fishes have been extensively used to assess and
understand mechanisms of single and mixture PAH toxicity at different levels of biological
organization, including biochemical, histopathological, genetic, immunological, reproductive,
developmental and behavioral effects (PAYNE et al., 2003; LOGAN, 2007), and also
population and community level effects (PETERSON et al., 2003).

PAHSs are toxic to fishes through different mechanisms of action, including nonpolar
narcosis, aryl hydrocarbon receptor (AhR) binding, CYP1A expression and induction of phase

1 biotransformation enzyme ethoxyresorufin-ortho-deethylase (EROD), coupled with
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mutagenicity, carcinogenicity and teratogenesis, immunotoxicity, reproductive and
developmental toxicity, as well as behavioral effects (KENNEDY, 2014).

The zebrafish Danio rerio was used to describe a suite of abnormalities caused by three
ringed PAHSs dibenzothiophene and phenanthrene, characterized by disruption of cardiac
function and morphogenesis, pericardial and yolk sac edema, jaw reductions, and curvature of
the body axis (Incardona et al., 2004). Furthermore, it has been demonstrated that crude oil
mixtures can disrupt cardiac function and morphogenesis of fish embryos in different species
(INCARDONA et al., 2014). Although knowledge about which isolated or combined
mechanisms lead to PAH toxicity, four to six ringed PAHSs exert their toxicity mediated by the
aryl hydrocarbon receptor (AhR), similar to dioxin cardiotoxicity, whereas tryciclic PAH
toxicity is not AhR dependent (INCARDONA et al., 2005).

Early stages of development of the zebrafish Danio rerio have become an important
model to evaluate the toxicity of chemicals and whole effluents to fish due to their sensitivity,
possibility of high throughput testing of chemicals with small sample volumes, ease of
reproduction, high fecundity, a well described development (MCINTYRE et al., 2014,
JEFFRIES et al., 2015), and the availability of mechanism- and endpoint-specific methods for
the identification of important classes of contaminants (DI PAOLO et al., 2015). In the present
study, we evaluated the toxicity of the effluent soluble fraction of gas station OWS effluents
collected in the metropolitan region of Recife, Brazil, to zebrafish embryos. We analyzed dose
response relationships between the concentration of PAHSs in effluents, embryolarval survival

and sublethal morphological effects from fertilization to early larval stages of the zebrafish.

2. MATERIALS AND METHODS

2.1 Effluent sampling

Samples of the final effluent were collected at the final compartment of the underground
oil water separation system, from where the final effluent is released to the sewage or rainwater
system. Effluents from 4 gasoline stations in the metropolitan region of Recife were sampled,
named gas station 1 (GS1; 8° 6' 54.8" S, 34° 54' 48.2" W), GS2 (8° 6' 55.4" S, 34° 54' 46.4"
W), GS3(8°6'29.2" S, 34° 55'36.6" W) and GS4 (8° 7' 16.8" S, 34° 55' 7.9" W). 6 L of effluent
were immediately put into 1 L amber bottles, refrigerated with ice and brought to the laboratory
in Styrofoam boxes. Samples were sequentially filtered through cellulose filters of 25 um, 8

pum and 2um, and then through a cellulose membrane of 0.45 um, using an oil free vacuum
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pump Tecnal TE-0581. These effluent soluble fractions (ESF) were stored in 1 L amber glass
bottles, wrapped in aluminum foil and kept in the refrigerator at 4 © C until used in the exposure

experiments, which were performed during the next 2 weeks.

2.2 Danio rerio cultivation and embryo exposure

Water used for Danio rerio culture and exposure experiments at the Aquatic
Ecotoxicology Laboratory (UFPE) were analyzed with a Y SI Professional Plus multiparameter
meter. pH varied from 7.1 to 8.2, dissolved oxygen from 5 to 7 mg L, and temperature was
kept at 26 + 0.5 °C (mean + standard deviation). Breeding adult Danio rerio were fed Artemia
nauplii and commercial fish food with 40% protein. A group of 3 males and 6 females were
separated the previous afternoon in a 15 L aquarium, and after early morning spawning and
fertilization, selection of fertilized and viable eggs was made by direct observation in a
stereomicroscope at 50 x magnification. Eggs that showed coagulation or opacity were
discarded. Fertilization rate was higher than 90%. Animal handling and embryo exposures were
performed in accordance with protocol approved by the Ethics Committee for Animal
Experiments from Federal University of Pernambuco (UFPE).

2.3 Experimental design

Bioassays were performed according to the Fish Embryo Toxicity Test (FET) (OECD,
2013b). The test involved exposing zebrafish embryos at 3 hours post fertilization (hpf), to five
concentrations of the effluents ESF (0.1%, 1%, 5%, 10% and 20% v/v) and clean water controls,
during 96 hours. Exposure of embryos was performed in 24 well microtiter plates, one embryo
per well with a 2.5 mL total water volume. In each plate, 20 embryos were exposed to
appropriate concentrations of the effluent and 4 embryos were kept in clean water as plate
internal controls (OECD, 2013b). Effluent dilution samples were renewed at a rate of 60 %
every day in each well where embryos were kept. Death was assigned to any of the exposed
embryos through stereomicroscopic inspection and detection of egg coagulation, lack of heart

beat, and lack of movement.
2.4 Global Morphology Score
Sublethal effects or delays in embryonic and larval development were evaluated using

the General Morphology Score (GMS), as proposed by BEEKHUIJZEN et al. (2015) and
HERMSEN et al. (2011). The GMS is based on the computation of partial scores for each
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embryo or larvae as they develop basic morphological structures considered developmental
hallmarks. Every 24 hours up to 12 types of developmental hallmarks were evaluated and
alterations recorded as sublethal indicators of effects on embryos or larvae, during the 96 h
exposure period. Thus, embryos exposed to effluents were compared with a reference clean
water embryo (control). Both controls and treated embryos receive points for each
morphological or developmental hallmark achieved. These hallmarks and respective time
points include: detachment of the tail during early embryo development (24 h); somite
formation (24 and 48 h); eye development and pigmentation (24 to 96 h); presence of movement
of the embryo or larva (24 to 96 h); presence of blood circulation (24 to 96 h); presence of
heartbeat (48 to 96 h); pigmentation of the head and body (48 to 96 h); pigmentation of the tail
(48 to 96 h); presence of a nearly empty yolk sac extension, related to an almost completely
resorbed yolk sac (96 h), allowing for a space where the swimming bladder will be situated;
presence of pectoral fins (72 to 96 h), presence of protruding mouth (72 to 96 h), hatching (72
to 96 h).

2.5 Frequency of abnormalities after the 96 h exposure

Abnormality endpoints assessed for presence or absence in each larva included: lack of
larval eclosion (live larva inside the egg); pericardial edema; cranial or cardiac hemorrhage;
total absence of pigmentaton in head and body;  absence of tail pigmentation; lack of both
pectoral fins; lack of protrusible mouth; yolk sac thickness exceeding the heart; swim bladder
not inflated. Frequencies of these endpoints were calculated, dividing the total number of larvae
presenting these abnormalities by the total number of live larvae in the respective group.

2.6 Fixed fluorescence quantification of PAHs in effluents

Samples of the five concentrations of each gas station effluent, 0.1%, 1%, 5%, 10% and
20% v/v, were analyzed in triplicates by the fixed fluorescence method (FF) in a
spectrofluorometer (model Spectramax M3, Molecular Devices). 300 uL of the effluent ESF
samples were pipetted into each well using 96-well black fluorescence plates (model Fluotrac
200, Greiner). The excitation/emission wavelengths used for naphthalene (NAP), phenanthrene
(PHE) and chrysene (CHR) were 290/335, 260/380 and 310/360, respectively (AAS et al.,
2000; PATHIRATNE et al., 2010; LEMOS et al., 2014; TORREIRO-MELO et al., 2015). The

results were expressed in relative fluorescence units (RFUs). The sample fluorescence units
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relative to clean water blanks were converted to PAH equivalent concentrations based on
calibration curves built from 11 concentrations of isolated NAP, PHE and CRY dissolved in
clean water. The calibration curves relating the concentration of dissolved PAH in clean water
and their RFUs were expressed by the following linear equations:

RFU = 0.936 X + 10.844 NAP; (R2 = 0.99), concentrations ranging from 1.9 to 2,000 ug L;
RFU = 6.3653x + 6.2407 PHE; (R2 = 0.99), concentrations ranging from 1.9 to 2,000 pg L;
RFU = 1.9463x — 9.395 CRY; (R2 = 0.99), concentrations ranging from 1.9 to 2,000 pg L.

2.7 Analysis of ammonia

Total ammonia was analysed in all effluent dilutions tested based on the indophenol
method (KOROLEFF, 1976) adapted to 96 well microplates. A calibration curve was prepared
with 5 concentrations of total ammonia (0; 0.1; 0.5; 1.0; 2.0 and 4.0 mg L) from solutions of
NH4-Cl ACS reagent (Sigma-Aldrich). Absorbance of indophenol was measured at 673 nm in
a spectrophotometer (model Spectramax M3, Molecular Devices). Toxic ammonia NHz was
calculated from total ammonia concentrations in effluent dilutions, pH and temperature,
according to EMERSON et al. (1975).

2.8 Statistical Analysis

Lethal effects and LC5096n Were calculated using the Probit Program software version
1.5 (USEPA, 1993) or Trimmed Spearman-Karber (USEPA, 2002). Mean GMS indexes
obtained from embryos at different effluent exposure concentrations were analyzed by one-way
ANOVA at a significance level of 0.05, and Dunnett a posteriori tests to detect significant
differences compared to control. When normality (Kolmogorov—Smirnov test) or
homoscedasticity (Levene median test) was not accepted, the nonparametric Kruskal-Wallis
test (KW) followed by Dunn’s multiple comparison test was applied. Sigmaplot software
version 12 (Jandel Scientific, Erkrath, Germany) was used for ANOVA and KW. MedCalc for
Windows, version 17.2 (MedCalc Software, Ostend, Belgium) was used for probit analysis of

dose responses between ESF PAH concentrations and frequency of swimbladder effects.

3. RESULTS AND DISCUSSION
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Evidence of lethal and sublethal morphological effects were detected in embryos
exposed to the effluent soluble fraction of all gas station effluents analyzed. Mean fixed
fluorescence equivalent concentrations in the undiluted ESFs analyzed varied from 28.9 to 124
ug NAP L, 103 to 681 pg PHE L%, and 57 to 954 ug CHR L (min-max), respectively (Table
1). ESF LC50-96h (lethal concentration to 50% of exposed embryos after a 96 h exposure) from
GS1 and GS2 was 10% and 8.9% (v/v), equivalent to 5.3 and 11 pg phenanthrene equivalents
L1, respectively. Although no mortality was detected in GS3 and GS4-ESF embryo exposures
after 96 h, 30% of embryos did not hatch until the end of the 96 h exposures at 20% (v/v) GS4-
ESF. Additionally, 45% and 100% of embryos or larvae exposed to GS3 and GS4, respectively,
died at 144 hpf, both at 20% ESF (v/v).

Sublethal morphological effects integrated through the general morphology score
(GMS) indicated significantly delayed embryo-larval development at ESF dilutions of 10% and
20% from effluents of all gas stations (Fig. 1A - D). Major morphological effects detected in
all effluent dilutions from all gas stations included a yolk sac not fully absorbed (indicated by
its thickness exceeding the heart) usually coupled with the lack of an inflated swim bladder,
lack of both pectoral fins, and the failure to develop a protruding mouth after 96 h (Table 2).
Other effects included absence of pigmentaton in head and body and absence of tail
pigmentation in GS1, GS3 and GS4 effluents, no eclosion, presence of pericardial edema, and
cranial or cardiac hemorrhage (Table 2). Probit dose response modeling, using data from all gas
station effluents analyzed, indicated effective equivalent PAH concentrations that induce a 50%
frequency of larvae without an inflated swim bladder (EC50) of 4.9 pg FEN L™ (95% lower
and upper confidence intervals of 3.3 and 7.8), 21.8 ug NAP L (95% lower and upper
confidence intervals of 16.5 and 29.9), and 34.1 ug CHR L (95% lower and upper confidence
intervals of 22.7 and 57.1) (Fig. 2A, B and C). Delayed or no inflation of the swim bladder was
detected in zebrafish exposed to high concentrations of PAHSs in different experiments with
naphthalene, phenanthrene, chrysene, fluorene, dibenzothiophene, anthracene or pyrene,
regardless of the co-occurance of other morphological defects like pericardial edema
(INCARDONA et al., 2004). Although this study is focused on an effluent complex mixture,
the estimated EC50s suggests that FEN is a more potent inducer of problems in swimbladder
inflation, followed by NAP and CHR. Endothelial cells and blood circulation are necessary for
the differentiation of mesenchymal smooth muscle and organization of the outer mesothelium
in the swimbladder, and essential for proper functioning and swim bladder inflation to occur
(WINATA et al., 2010). It is important to investigate if cardiotoxic PAHs like phenanthrene
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may affect swim bladder later stages of development and inflation through disruption of blood
circulation related to cardiotoxicity.

Toxic ammonia NH;s concentrations in tested effluents were below 0.01 mg NHz L™ in
GS4 effluent at 20% (v/v), below 0.002 mg NHs L™ in GS3 and GS1 effluents, and below
0.001 mg NHs L? in GS1 effluent. The average of the mean acute toxicity values for 32
freshwater species is 2.79 mg NH; L™t (RANDALL e TSUI, 2002), and NHjs is not a significant
source of toxicity in these effluents.

In general, the abnormalities detected in this study are typical of fish embryos exposed
to complex mixtures of polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS), and it is plausible that the
detected morphological effects in this study are related to PAHs present in the tested effluents
(INCARDONA et al., 2004; INCARDONA et al., 2005; INCARDONA et al., 2006; CARLS
et al., 2008).

Lack of pigmentation was detected in embryos and larvae exposed to GS3 and GS4
ESFs, and failure in development of the pectoral fins was detected in larvae exposed to GS2,
GS3 and GS4 ESFs. Pectoral fin defects were also observed in zebrafish embryos exposed to
beta-cypermethrin (XU et al., 2013), and may be related to blockage of retinoic acid signaling
during early embryonic development (JIANG et al., 2016). The ESFs tested in this study are
complex mixtures where PAHs are relevant contaminants. However, it is important to
emphasize that other contaminants may be contributing to the overall toxicity of the mixture,
including monoaromatic hydrocarbons benzene, toluene, ethylbenzene and xylenes (BTEX).
However, due to the high volatility of these molecules their concentrations are typically lower,
even in groundwater from monitoring wells of gasoline stations (REGO e PEREIRA NETTO,
2007). The effluents analyzed in this study can be contaminated by spills and are composed of
water runoff from the gas stations pumping and working areas, where air and sunlight exposure
would further facilitate BTEX volatilization. Additionally, the direct contact with sunlight
could be photoactivating the PAHSs that contaminate these effluents draining into the oil-water
separators. The LC50-96h for zebrafish larvae exposed to isolated phenanthrene or pyrene
photoactivated by ultraviolet light was estimated at 271 and 3.7 pg L, respectively (WILLIS
e ORIS, 2014). These concentrations are within the same order of magnitude of our quantified
PAH equivalent concentrations.

Storm water runoff in urban areas is a relevant and potentially toxic source of a complex
mixture of contaminants, including PAHs (STEIN et al., 2006; OROS et al., 2007). The
exposure of zebrafish embryos to stormwater runoff caused acute lethality and sublethal

developmental abnormalities including hatch delay, pericardial edema, and lack of swim
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bladder inflation, at a concentration of total PAHs ranging from 2 to 23 pg L™, dominated by
3-ring (phenanthrenes) and 4-ring (chrysenes and fluoranthenes) compounds (MCINTYRE et
al., 2014). Additionally, transcription of cytochrome P450-1a (cyplA) and heart-related genes
were used to show that PAHs present in the dissolved phase of stormwater runoff were
cardiotoxic, and also that soil bioretention protects against these harmful effects (MCINTYRE
et al., 2016).

Although urban stormwater runoff is a potentially more complex mixture than the gas
station effluents analyzed in this study, the developmental effects detected in both studies are
very similar, and correlated with PAH contamination. It has been shown that changes in heart
function during early stages of fish development reduce swimming performance later in life,
which can lead to the death of the individual (HICKEN et al., 2011; INCARDONA et al., 2014).
The detected lack of swim bladder inflation in a large proportion of surviving larvae in this
study is ecologically relevant and concentration dependent on 2, 3 and 4 ring PAHs estimated
in this study (Figure 2), and will probably affect swimming, feeding and recruitment of the

hatched zebrafish larvae.

4. CONCLUSION

This study shows that ESFs of effluents from gas stations oil water separators can be
toxic to zebrafish embryos and larvae due to PAH contamination. This information highlights
the importance of legal and enforcement actions regarding monitoring and inspection of these
effluents by environmental agencies, especially in cases when they reach water bodies through
the rainwater drainage systems, contributing to the toxicity of urban storm waters.
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Fig. 1. General morphology score (GMS) values for embryos exposed to effluent soluble
fractions (ESF) from gas stations 1 (GS1-A), 2 (GS2-B), 3 (GS3-C) and 4 (GS4-D).

ESF concentrations are given in dilution % (v/v) and PAH equivalents in pg L™

* statistically significant differences compared to control.
GS1 (n = 20; KW Hs = 80, p < 0.001; Dunn p < 0.05), GS2 (n = 20; KW Hs = 53, p < 0.001,
Dunn p < 0.05); GS3 (n = 20; KW Hs =37, p < 0.001; Dunn p < 0.05), GS4 (n = 20; KW Hs =

60, p < 0.001; Dunn p < 0.05).
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Fig. 2. Concentration response relationships (probit model) between the percentage of larvae
without swimbladder inflation (y) and fixed fluorescence PAH equivalent concentrations (X)
for phenanthrene (A), naphthalene (B) and chrysene (C) in effluent soluble fractions from oil-
water separator systems from all 4 gas stations analysed. Naphthalene EC50 = 21.8 pg L™, 95%
confidence limits of 16.5 and 29.9; Phenanthrene EC50 = 4.8 ug L™; 95% confidence limits of
3.3and 7.7; Chrysene EC50 = 34.0 pg L; 95% confidence limits of 22.7 and 57.1.
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Table 1. Mean fixed fluorescence equivalent concentrations of the PAHs naphthalene,
phenanthrene and chrysene in undiluted water soluble fraction of effluents from gas stations 1,
2,3and 4.

Mean PAH equivalent concentration (ug L™?)
Gas Station Gas Station Gas Station Gas Station

PAH 1 2 3 4

Naphthalene 182.52 681.01 103.19 512.52
Phenanthrene 53.19 28.96 30.22 124.06
Crysene 315.30 669.79 57.26 954.04

Table 2. Frequency (%) of recorded abnormalities in zebrafish larvae exposed to gasoline
station (GS) effluents soluble fraction after a 96 h exposure.

*: Frequency of all abnormalities in control larvae was 0%.

No Cranial or Absence of Absence Lack of Non Swim
Effluent eclo- Pericar- cardiac pigmentaton of tail both protrusi  Yolksac  bladder
dilution  sion of dial hemorrha- in head and pigmenta  pectoral ble exceeding not
(% viv) larva edema ge body tion fins mouth the heart  inflated

GS1-

0.1% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 5% 35% 35%
GS1-1% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 21% 21%
GS1-5% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 15% 15%

GS1-

10% 30% 0% 0% 0% 0% 30% 30% 90% 100%

GS1-

20% 100% 0% 0% 5% 5% 10% 90% 90% 100%
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GS2-
0.1% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 20%  20%
GS2-1% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 0% 26% 2%
GS2-5% 0% 0% 0% 0% 0% 5% 5% 75%  70%

GS2-

10% 0% 0% 0% 0% 0%  100%  100% 100%  100%

GS2-

20% 0% 0% 0% 0% 0%  100%  100% 100%  100%

GS3-

0.1% 0% 0% 0% 10% 10% 0% 5% 5% 5%
GS3-1% 0% 0% 0% 10% 10% 0% 5% 0% 0%
GS3-5% 0% 0% 0% 5% 5% 0% 0% 0% 0%

GS3-

10% 0% 0% 0% 20% 25% 0%  10% 20%  25%

GS3-

20% 0% 5% 0% 5% 5% 5%  10% 65%  65%

GSa-

0.1% 0% 0% 0% 20% 20% 5% 5% 5% 5%
GS4-1% 0% 0% 0% 20% 20% 0% 0% 0% 5%
GS4-5% 0%  25% 0% 25% 0% 0% 0% 40%  40%

GS4-

10% 10% 5% 10% 15% 5% 10%  25% 90%  85%

GS4-

20% 30% 0% 20% 30% 35% 40%  50% 100%  100%
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11 MANUSCRITO I

Sensibilidade de embrides e larvas do peixe Danio rerio a efluentes de postos revendedores

de combustivel

RESUMO

Os primeiros estadgios de desenvolvimento dos peixes, embrifes e larvas, sdo
particularmente sensiveis & polui¢do da agua, se mostrando vulneraveis aos efeitos nocivos de
contaminantes quimicos e sendo h&d muito tempo o foco para a deteccdo da toxicidade de
diversas substancias quimicas. A sensibilidade de embrides e de larvas recém eclodidas do
zebrafish (Danio rerio) foi avaliada utilizando-se efluentes de sistemas de separacdo de agua e
6leo (SSAO) de quatro postos revendedores de combustivel. As exposi¢des dos embrides aos
efluentes foram iniciadas 4 horas pos-fecundacgéo, e se estenderam por mais 96 h, fase de vida
utilizada como modelo no protocolo OECD 236, (2013). A exposicdo das larvas recém-
eclodidas foi iniciada 72 horas pos-fecundacéo, e se estenderam por mais 96 h, fase de vida
utilizada como modelo no protocolo ABNT 15499, (2015). O tipo de recipiente utilizado
durante a exposi¢do também foi testado, e tanto os embrifes quanto as larvas foram mantidos
isoladamente em pogos individuais de placas plasticas para cultivo de células, ou mantidos em
grupo em béqueres de vidro com 100 mL de volume. O parametro de efeito avaliado foi a
mortalidade. As concentragdes de hidrocarbonetos policiclicos aromaticos (HPAS) nas
amostras foram quantificadas pelo método de fluorescéncia fixa, e as diluigdes das amostras
também foram expressas em equivalentes do HPA fenantreno em pg L. Os resultados
mostraram uma maior sensibilidade dos embrides tanto nos testes com exposi¢do em placas
multi-pogos quanto nas exposi¢des em béqueres. A CL50-96 h (concentracao letal a 50 % dos
organismos apos 96 horas de exposi¢do) de efluentes dos postos 1 e 2 para embrides expostos
em béqueres foi igual a 5,2 % e 3,5 % (V/V), respectivamente, e igual a 10% e 7,6% (V/V) para
efluentes dos postos 3 e 4, respectivamente. N&o foi possivel calcular a CL50 dos efluentes para
as larvas, pois as taxas de mortalidade ndo ultrapassaram 30% mesmo nas maiores
concentracOes dos efluentes de 20 % e 25 % (V/V). Além disso, as CEO (concentracdes de
efeito observado) dos efluentes foram iguais a 10 % (V/V) para embrides expostos em béqueres
e 25 % para larvas expostas em béqueres, corroborando uma maior sensibilidade da fase inicial

de desenvolvimento de Danio rerio que inclui o desenvolvimento embrionario inicial. Sendo
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assim, o presente estudo sugere a utilizacdo de embrides em testes ecotoxicolégicos com HPAs
e a inclusdo de embrides na norma ABNT 15499, (2015).

1. INTRODUCAO

O estado e a satde do ambiente aquatico sdo constantemente monitorados para que 0s
efeitos da poluicdo possam ser melhor compreendidos e 0 seu impacto reduzido, tendo essa
poluicdo muitas fontes, tais como a deposicao de esgotos domésticos, a lixiviacdo de terras, a
precipitacdo atmosférica e os residuos industriais (WAKE, 2005). Essas fontes lancam
diferentes tipos de efluentes nos sistemas aquaticos e dentre estes, alguns se destacam pelo seu
alto poder tdxico, como o0s metais pesados (JEZIERSKA et al.,, 2009), as dioxinas
(CARVALHO, 2002), bifenilos policlorados (PCBs) e hidrocarbonetos policiclicos aromaticos
(HPAs) (INCARDONA et al., 2004; DI GIULIO e CLARK, 2015; ALVES et al., 2016). Com
isso, especialistas em toxicologia aquatica observaram que 0s organismos aquaticos podem ser
indicadores sensiveis dos efeitos deletérios dos toxicos quimicos (SPRAGUE, 1977). Neste
sentido, o0s estagios iniciais de vida dos peixes tém sido um modelo sensivel e rapido para
elucidar os efeitos toxicos de misturas de hidrocarbonetos (BILLIARD et al., 2007).

Os HPAs sdo contaminantes ambientais derivados do petréleo e gerados pela combustao
incompleta de compostos organicos, sendo lan¢ados no ambiente através de fontes naturais, tais
como exsudacOes de petrdleo e incéndios florestais, e através de uma variedade de atividades
antropogénicas (BILLIARD et al., 2007), tais como despejo de esgoto domeéstico, acidentes
com petroleiros (INCARDONA et al., 2013), escoamento de aguas superficiais (MCINTYRE
et al., 2014) e efluentes de postos de gasolina (KHAN et al., 2004; ALVES et al., 2016). Além
do seu alto potencial carcinogénico para humanos e animais selvagens (DOUBEN, 2003), uma
exposicdo crénica de especies de peixes a alguns HPAs leva a inducédo do gene CYP1A e de
sua respectiva enzima de biotransformagéo de fase 1 etoxiresorufina-orto-deetilase (EROD),
edemas, hemorragias, disfungdo cardiaca, mutacGes, alteragdes hereditarias na progénie,
deformidades morfoldgicas, morte celular neuronal, anemia, crescimento reduzido e taxas de
mortalidade aumentadas (BILLIARD et al., 2007). Devido ao aumento da urbanizagédo e
utilizacdo cada vez maior de combustiveis fosseis, os HPAs se tornaram contaminantes
constantemente presentes nos ambientes aquéaticos, sendo hoje um dos principais focos dos
estudos ecotoxicoldgicos em organismos aquaticos (CARLS et al., 2008; INCARDONA et al.,
2014; SEILER et al., 2014).
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Dentre as principais fontes de HPAs em &reas urbanas estdo os postos revendedores de
combustiveis, que além de armazenarem uma grande quantidade de combustiveis fosseis em
seus tanques geram residuos a partir das atividades de abastecimento dos automoveis. Para
evitar que esses residuos sejam lancados diretamente no solo, esses estabelecimentos instalam
canaletas regulamentadas pelos 6rgdos fiscalizadores no entorno das areas de abastecimento,
criando assim as “ilhas de bombas”. As canaletas coletam todo o combustivel derramado
durante as atividades de abastecimento, como gasolina e dleo diesel, e destinam esses residuos
para sistemas de separacdo de agua e 6leo (SSAO). No SSAO ha uma separacdo fisica da agua
e do oleo, sendo o efluente final dessa separacdo destinado para tratamento por empresas
especializadas ou descartado nas galerias de aguas pluviais, culminando no carreamento desses
efluentes para os corpos hidricos receptores e consequentemente na exposicao da biota aquética
aos HPAs existentes nesses efluentes.

Em sua revisdo, (MCKIM, 1977) verificou que os estagios embrio-larval e juvenil de
quatro espécies de peixes (Pimephales promelas, Jordanella floridae, Salvelinus fontinalis e
Lepomis macrochirus) foram mais sensiveis quando comparados com individuos adultos em
76 % dos 56 testes de toxicidade envolvendo diversas fases do ciclo de vida destas espécies
apos exposicdo a 34 diferentes tipos de contaminantes, 76,7% apresentaram. Nos testes
realizados com metais pesados 76% também apresentaram os estagios embrio-larval e juvenil
como 0s mais sensiveis, 19% adultos como mais sensiveis e mesma sensibilidade para todos 0s
estagios de desenvolvimento em apenas um teste. Ja para os 4 testes realizados com PCBs 0s
estagios embrio-larval e juvenil se mostraram os mais sensiveis. Além disso, foi observada uma
maior sensibilidade de larvas (10 + 2 dias p6s eclosdo), quando comparados com individuos
pos-larva (60 + 4 dias pds eclosdo), expostos a Sulfato de Cobre (CuSQs), Cloreto de Sédio
(NaCl) e Cloreto de Potassio (KCI), por até 48 horas (FREIRY et al., 2014). Esses dados
fortalecem a hipdtese de que os estagios iniciais de desenvolvimento de peixes, incluindo
embrides e larvas, se apresentam como mais sensiveis para testes ecotoxicoldgicos, além de
necessitar de menos tempo de exposicdo e volume dos contaminantes para realizar tais testes,
quando comparados com individuos jovens ou adultos.

Em anos recentes, os bioensaios com embrides e larvas do zebrafish (Danio rerio)
ganharam aceitacdo crescente como metodos de avaliacdo da toxicidade de contaminantes,
devido a facilidade de seu cultivo e reproducdo em laboratério, da fisiologia bem descrita deste
peixe, a um genoma sequenciado e a um conhecimento abrangente em relagdo a biologia do
desenvolvimento (CARLSSON et al., 2014). O zebrafish possui ovos e embrides transparentes,

o que facilita a visualizacdo de lesbes ou atrasos no desenvolvimento. Embrifes do zebrafish
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sd8o hoje um dos principais modelos bioldgicos utilizados em testes ecotoxicologicos,
proporcionando um modelo de organismo completo para rastreio de embriotoxicidade de alto
rendimento (CARLSSON et al., 2014). Dentre os testes padronizados com o zebrafish se
destacam a norma OECD 236 (2013), que prevé a exposicao a partir de embrides com até 4
horas pos-fertilizacdo, e a norma ABNT 15499 (2015) que prevé exposi¢do a partir do estagio
de larvas recém eclodidas, 72 horas pos-fertilizagdo. Alguns autores afirmam que os embriGes
do zebrafish estdo protegidos pelo cérion e dessa forma seriam menos sensiveis a diversas
substancias quimicas, a exemplo do metal pesado chumbo, que larvas apdés a eclosdo
(STOUTHART et al., 1994; HENN e BRAUNBECK, 2011).

Dessa forma, este trabalho objetivou avaliar diferengas na sensibilidade de embrides e
larvas, baseadas na taxa de mortalidade de individuos expostos a partir do estagio embrionario
inicial 4 hpf e a partir do estagio larval inicial 72 hpf a concentracdes controladas de efluentes

de postos revendedores de combustiveis por 96 horas.

2. MATERIAIS E METODOS

2.1 Obtengéo das Amostras

As coletas foram realizadas em quatro postos revendedores de combustiveis da cidade do
Recife/PE, Brasil, sendo dois localizados na Avenida Recife (Posto 1 e Posto 2) e dois na
Avenida Mascarenhas de Morais (Posto 3 e Posto 4). As amostras foram coletadas no ultimo
compartimento do sistema de separacao de agua e 6leo (SSAO) com o auxilio de uma garrafa
ambar de 1 litro acoplada a uma cesta de aluminio fixada a uma vara de mesmo material. Em
cada posto foram coletados seis litros de efluente. Apos a coleta as garrafas foram
acondicionadas em caixa de isopor com gelo, para melhor conservacdo das amostras. Para
retirar as particulas sélidas dispersas nos efluentes coletados, foram realizadas filtragens em
sequéncia em papéis filtro de porosidade 25, 8 e 2 um, e por tltimo numa membrana de celulose
filtrante de 0,45 um. No processo foi utilizada uma bomba a vacuo isenta de éleo Tecnal TE-
0581. Apds a bateria de filtracdo, os efluentes foram guardados em frascos de vidro ambar de
um litro, envoltos por papel aluminio e acondicionados em refrigerador a 4 ° C até serem

utilizados no experimento.

2.2 Cultivo e Obtencdo dos embrides e larvas



63

A 4gua doce utilizada para o cultivo dos peixes, realizagdo dos experimentos e dilui¢do
dos efluentes foi esterilizada utilizando um sistema de esterilizacdo por luz ultravioleta (UV).
As caracteristicas fisico-quimicas da agua durante os experimentos foram medidas com sonda
YSI Professional Plus. O pH variou de 7,2 a 8,25, a condutividade variou de 2,1 a 3,0 mS/cm,
0 oxigénio dissolvido variou de 5,5 a 7 mg/L e a temperatura variou de 26,2 a 26,8 °C.

Os ovos e larvas de Danio rerio utilizados nos experimentos foram oriundos de
reprodutores cultivados no Laboratorio de Ecotoxicologia Aquéatica da UFPE. A selecdo dos
ovos foi feita por observagdo em lupa, e somente ovos viaveis com membrana de fertilizacdo
aparente e até 4 horas ap6s a fecundagdo (hpf) foram selecionados. Ovos que apresentaram
coagulacdo, opacidade e/ou infestagcdo por fungos foram descartados. As larvas para realizacdo
do experimento foram obtidas a partir dos ovos viaveis pré-selecionados, eclodindo tipicamente
entre 48 e 72 horas ap0s a fecundacdo. Somente larvas saudaveis foram utilizadas, selecionadas
com base na capacidade de se movimentar e pela aparéncia geral sem anomalias.

2.3 Testes de toxicidade com Danio rerio

A toxicidade foi avaliada com base na taxa de mortalidade de embrides e lavas expostos
por 96 horas aos efluentes coletados. Os embrides foram considerados mortos quando pode-se
observar uma ou mais patologia descrita na OECD 236 (coagulacéo, auséncia de somitos, ndo
destacamento da cauda e auséncia de batimento cardiaco). Para as larvas, foi considerada
mortalidade quando pdde-se observar auséncia de movimento, auséncia de circulagdo e/ou
auséncia de batimento cardiaco.

A exposicdo dos embrides e das larvas aos efluentes foi feita utilizando-se béqueres de
vidro sugeridos pela norma ABNT 15499 (2015) e placas de cultivo de células conforme norma
OECD 236 (2013). Para todos os testes as amostras de efluentes nas diferentes concentragfes
foram renovadas diariamente em 70% do volume num sistema semi-estatico. As diluicdes dos
ECSPCs foram realizadas utilizando-se recipientes volumétricos de vidro apropriados para se
preparar as concentracoes desejadas de 0,1%, 1%, 10%, 20% e 25% V/V.

2.3.1 Teste de toxicidade com embrides

Os embrides pré-selecionados com no maximo 4 hpf foram expostos em béqueres por
96 h a quatro concentra¢es dos ECSPCs (0,1%, 1%, 10% e 25% V/V) mais o controle, em
tréplicas. Foram adicionados 10 embrides em cada béquer com um volume total de solucdo de
100 mL, perfazendo um total de 30 embrides por tratamento. As mortalidades foram
contabilizadas diariamente até o término do teste, sendo os embrides mortos retirados do béquer
a cada dia. Para os testes utilizando placas de 24 pocos, os embrides foram expostos por 96h a

quatro concentracdes dos ECSPCs (0,1%, 1%, 10% e 20%) mais o controle. Foi adicionado um



64

embrido em cada pogo, com um volume total de solucédo de 3 mL, totalizando 20 embrides em
cada placa, uma para cada concentracao dos ECSPCs (0,1%, 1%, 10% e 25% V/V). Cada placa
tinha 4 embrides mantidos em agua de cultivo como controles internos, conforme OECD 236,
2013.

2.3.2 Teste de toxicidade com larvas

As larvas pré-selecionados com no maximo 72 hpf foram expostas em béqueres por 96
h a quatro concentragcdes dos ECSPCs (0,1%, 1%, 10% e 25% V/V) mais o controle, em
tréplicas. Foram adicionados 10 larvas em cada béquer com um volume total de solucéo de 100
mL, perfazendo um total de 30 larvas por tratamento. As mortalidades foram contabilizadas
diariamente até o término do teste, sendo as larvas mortas retiradas do béquer a cada dia. Para
os testes utilizando placas de 12 pogos, as larvas foram expostas por 96h a quatro concentragcfes
dos ECSPCs (0,1%, 1%, 10% e 20%) mais o controle. Foi adicionado uma larva em cada poco,
com um volume total de solucdo de 6 mL, totalizando 10 larvas em cada placa, duas para cada
concentracdo dos ECSPCs (0,1%, 1%, 10% e 25% V/V), totalizando 20 larvas expostas para
cada concentracdo. Cada placa tinha 2 larvas mantidas em agua de cultivo como controles

internos, conforme OECD 236, 2013. As larvas ndo foram alimentadas durante o teste.

2.4 Quantificacdo da concentracdo dos HPAS presentes nas amostras

Amostras das diferentes concentragfes dos efluentes, 0,1%, 1%, 10%, 20% e 25%,
foram analisadas no espectrofluorimetro SpectraMax M3 (Molecular Devices, Sunnyvale,
EUA), em tréplicas, pelo método de Fluorescéncia Fixa (FF). 300uL das amostras diluidas
concentracOes foram pipetadas em placas de fluorescéncia pretas de 96 pocos, modelo Fluotrac
200 (Greiner BioOne, Americana, Brasil). Os resultados foram expressos em Unidades
Relativas de Fluorescéncia (URFs). Os pares de excitacdo/emissdo usados para naftaleno
(NAF), fenantreno (FEN) e criseno (CRI) foram 290/335, 260/380 e 310/360, respetivamente
(AAS et al., 2000; PATHIRATNE et al., 2010; LEMOS et al., 2014). As URFs das amostras
foram convertidas para concentracdes em equivalentes dos HPAs baseadas em curvas de
calibracdo construidas a partir de 11 concentrac@es isoladas de NAF, FEN e CRI dissolvidos
em agua limpa. Tais curvas foram expressas pelas equacdes lineares abaixo:

1. URF = 0.936 X + 10.844 NAF; (R2 = 0.99), concentracdes variando de 1,9 a 2,000
Mg L-1;
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2. URF =6.3653x + 6.2407 FEN; (R? = 0.99), concentragdes variando de 1.9 a 2000 g
L-1;

3. URF = 0.513x + 5.1062 CRI; (R2 = 0.99), concentracdes variando de 1.9 a 2000 g
L-1.

2.5 Anélise dos dados

As taxas de mortalidade de embrides e larvas foram utilizadas para calcular a
concentracdo letal para 50% dos individuos ap6s 96 horas de exposi¢ao (CL50g6h), O calculo
da CL50 foi feito utilizando-se o programa USEPA Trimmed Spearman-Karber (USEPA,
2002). Para os testes realizados em tréplicas nos béqueres, a concentracdo de efeito ndo
observado (CENO) e a concentracdo de efeito observado (CEO) foi calculada por analise de

variancia (ANOVA), seguida do teste a posteriori de Dunnett.

3. RESULTADOS E DISCUSSAO

Os resultados mostraram uma maior sensibilidade dos embrifes tanto nos testes com
exposicao em béqueres quanto em placas multi-pogos. A CL50-96 h (concentracéo letal a 50%
dos organismos ap6s 96 h de exposi¢édo) de efluentes dos postos 1 e 2 para embrides expostos
em béqueres foi igual a 5,2 % e 3,5 % (V/V), respectivamente (Figura 1), e igual a 10% e 7,6%
(V/IV) para efluentes dos postos 3 e 4 para embrides expostos em placas, respectivamente
(Figura 2).

Para larvas expostas em béqueres nao foi possivel calcular a CL50, pois a mortalidade
méaxima foi igual a 17% e 27% na concentracdo de 25% dos efluentes dos postos 1 e 2,
respectivamente (Figura 3). Também nao foi possivel calcular a CL50 para as larvas expostas
em placas, sendo que as maiores taxas de mortalidade foram iguais a 5% e 30% na concentragéo
20% dos efluentes dos postos 3 e 4, respectivamente (Figura 4). Estes dados indicam uma
sensibilidade superior a 5 vezes para 0os embrifes expostos em béqueres quando comparados
com as larvas, e superior a 2 vezes para 0s embrides expostos em placas de poliestireno quando

comparados com as larvas nas mesmas condicoes.

Figura 1. Taxas de mortalidade de embrides expostos aos efluentes dos postos 1 e 2 utilizando

béqueres. P1: posto 1; P2: posto 2. Fen: fenantreno; Naf: naftaleno; Cri: criseno. CL50gsh:
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concentracdo letal para 50% dos embrides expostos. N: total de embriGes expostos por

concentragéo.
» 100
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Figura 2. Taxas de mortalidade de embribes expostos aos efluentes dos postos 3 e 4 utilizando
placas de cultivo de células. P3: Posto 3. P4: Posto 4. Fen: fenantreno; Naf: naftaleno; Cri:
criseno. CL50gsn: concentracédo letal para 50% dos embrifes expostos. N: total de embribes

expostos por concentragéo.
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Figura 3. Taxas de mortalidade de larvas expostas aos efluentes dos postos 1 e 2 utilizando

béqueres. P1: posto 1; P2: posto 2. N: total de larvas expostas por concentragao.
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Figura 4. Taxas de mortalidade de larvas expostas aos efluentes dos postos 3 e 4 utilizando

placas de cultivo de células. P3: Posto 3. P4: Posto 4. N: total de larvas expostas por

concentragao.
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As concentracOes de efeito observado (CEOs) para embrides e para larvas expostos em

béqueres aos efluentes foram iguais a 10% e 25%, respectivamente (Figura 5), indicando

também uma maior sensibilidade dos embrides.

Figura 5. Taxas de mortalidade (média = desvio padrdo) de embriBes e larvas expostos em

béqueres aos efluentes testados. A e B: embrides e larvas expostos a efluentes do posto 1. C e

D: embrides e larvas expostos a efluentes do posto 2.

* diferenca estatisticamente significativa relativa ao controle (ANOVA seguida de teste de

Dunnett, p < 0,05)
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As concentracfes médias de equivalentes de naftaleno, fenantreno e criseno para cada posto

estdo dispostas na tabela 1.

Tabela 1 — Concentragdes de equivalentes de fenantreno, naftaleno e criseno dos ECS

dos postos 1, 2, 3 e 4.

Concentragdo média em equivalentes (ug L™)

HPA Posto1l Posto2 Posto3 Posto4
Fenantreno 139 276 53 29
Naftaleno 1584 1863 183 681

Criseno 1278 1903 315 670




70

Os resultados encontrados neste estudo indicam claramente uma maior sensibilidade da
fase inicial de desenvolvimento, indo desde o estagio de embries com até 4 hpf até larvas com
96 hpf, comparado com o outro estagio testado, iniciando a exposicdo com larvas recém
eclodidas com 72 hpf, e se estendendo por mais 96 h. Estes resultados contrastam com
resultados de BERTOLETT]I (2000), que verificou que as larvas foram mais sensiveis do que
os embriBes para o cobre (2,5 vezes), cadmio (7,4 vezes), niquel (3,0 vezes) e fenol (3,7 vezes),
em termos de CL5016sh. BERTOLETTI (2000) iniciou a exposi¢ao dos embrides com 20 hpf, e
se estendeu por mais 7 dias, e a exposicao das larvas se iniciou com larvas 72 hpf, e se estendeu
por 7 dias tambem. Resultado semelhante foi encontrado por ANSARI e ANSARI (2015), onde
0s autores expuseram, embrides e larvas a concentracfes de niquel, zinco e cromo, por 72h e
96h, respectivamente, e observaram uma maior sensibilidade de larvas quando comparados com
embrido. No entanto, ndo fica claro o periodo no qual foi iniciada a exposi¢do dos embrides.
Vale salientar que Bertoletti (2000) verificou uma maior sensibilidade dos embrides (2,1 vezes)
guando expostos ao surfactante dodecil-sulfato de sddio (DSS), e sensibilidade similar entre os
estagios de desenvolvimento mencionados para mercario, prata, zinco, NaCl e amdnia.
Sensibilidade maior de embrides tambem foi observada para a espécie Trichogaster fasciata
expostos a chlorpyrifos (SUMON et al., 2016).

Outro fator que pode influenciar nos efeitos dos contaminantes é o periodo no qual se
inicia a exposicdo. Em seu trabalho, Bertoletti (2000) expds embrides a partir de 20h apds a
fecundacdo, quando 0os mesmos ja estdo em estagio avancado de desenvolvimento, o que pode
ter prevenido efeitos embriotdxicos nestas fases iniciais de desenvolvimento, mascarando a
sensibilidade dos mesmaos, ja que o periodo inicial de desenvolvimento embrionario, logo apds
a fertilizacdo incluindo o periodo de gastrulacdo precoce, e provavelmente o periodo que
abrange o rompimento do corion e a eclosdo da larva séo 0s mais sensiveis a intoxicacao (HEN
CHOW e CHENG, 2003; JEZIERSKA et al., 2009; BEEKHUIJZEN et al., 2015). Também
vale salientar que de 15 a 20% de mortalidade de embriGes de Danio rerio ocorrem nas
primeiras 8 h apos a fertilizacdo em embrides expostos ao metilmercurio (SAMSON e
SHENKER, 2000) e ao caddmio (HALLARE et al., 2005) o que evidencia a sensibilidade deste
periodo inicial de desenvolvimento do embrido a contaminantes metalicos e organometalicos

Outra possivel explicacdo para essa discrepancia inclui a diferenca nos tempos de
exposi¢do utilizados, e também possiveis diferencas nos mecanismos de toxicidade, uma vez
que neste trabalho foram utilizados efluentes compostos por misturas complexas incluindo
HPAs, ndo testados por Bertoletti (2000) e ANSARI e ANSARI (2015), que focaram

principalmente em metais. KONING et al. (2015) mostraram que a exposi¢do de embrides a
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substancias com valores mais elevados de Kow resultam numa maior absor¢édo e que mais de
90% dos compostos lipofilicos utilizados nas exposicdes sdo absorvidos pelo embrido, como
pode ser o caso dos HPAs presentes nos efluentes utilizados neste trabalho (figura 1). Por outro
lado, os metais pesados parecem ser bloqueados pelo cérion através da acumulagdo no ou dentro
do mesmo (Henn and Braunbeck, 2011), sendo sugerido sua remocao antes da exposi¢cdo dos
embrides para obter uma efetiva exposi¢cdo do embrido, ja que o corion pode atenuar a captacao
destes metais pelo embrido. Estas consideracdes sobre a absorcdo de contaminantes através do
cérion justificaria a sensibilidade maior de embrides expostos aos ECSPCs contendo HPAsS,
que apresentariam uma maior facilidade de adentrarem no cérion e serem absorvidos pelos
embrides, quando comparados com o0s metais pesados.

Apesar dessa possivel dificuldade de ultrapassar o corion, trabalhos anteriores expondo
0 zebrafish a partir do periodo de gastrulacdo, evidenciaram uma alta sensibilidade dos
embrides a cadmio e zinco (JEZIERSKA et al., 2009), retardo na eclosdo de embrifes expostos
por até 16 dias, iniciando a exposi¢do no estdgio de blastula, causado pela exposi¢do a cobre e
zinco (DAVE e XIU, 1991), hipopigmentacdo da cabeca e dos olhos, anomalias do saco
vitelino, curvatura axial alterada e malformacéao da cauda de embrides expostos a partir de Shpf
ao cadmio (SHUK HAN et al., 2000). Outros trabalhos evidenciaram uma alta sensibilidade de
embrides de peixes a hidrocarbonetos policiclicos aromaticos derivados do petréleo, onde
embrides do zebrafish foram expostos a misturas compostas por HPAs (fenantreno, naftaleno,
criseno, pireno, benzo(a)pireno, dentre outros), apresentando cardiotoxicidade, hemorragias,
malformacdo da cauda, auséncia de pigmentacdo, retardo na eclosdo e mortalidade ainda
quando envolvidos pelo cérion, e edema pericardico, auséncia de bexiga natatoria, ndo
protrusdo da boca e alto indice de mortalidade apds a eclosdo (INCARDONA et al., 2006;
CARLS et al., 2008; INCARDONA et al., 2011; MCINTYRE et al., 2014; SEILER et al.,
2014; ALVES et al., 2016).

4. CONCLUSOES

Os resultados deste trabalho demonstram que testes de toxicidade com Danio rerio
envolvendo estagios de desenvolvimento que incluem todo o desenvolvimento embrionario séo
mais sensiveis do que o0s estagios larvais apds a eclosdo, mesmo estando envoltos pelo corion.
Embrides do zebrafish se mostraram como o estagio de desenvolvimento ideal para testes
ecotoxicoldgicos envolvendo HPAs, sendo a sua utilizacdo fundamental para a detecgdo de

toxicidade em efluentes liquidos e em ambientes aquaticos. Dessa forma, sugere-se a incluséo
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de embrides de Danio rerio na norma ABNT 15499 (2015) tendo em vista que este estagio pode
ser o mais sensivel dependendo do tipo de contaminante envolvido e da fase exata de

desenvolvimento abrangida durante a exposicéao.
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1.8 CONSIDERACOES FINAIS

Os resultados deste trabalham demonstram a alta toxicidade dos efluentes das caixas
separadoras de agua e 6leo de postos de combustivel para embrides de Danio rerio, mesmo em
baixas concentracGes. Estas informacdes sdo subsidios para que a legislacdo vigente seja
reavaliada pelos 6rgdos fiscalizadores e possivelmente alterada para garantir a diminui¢do dos
impactos causados pelos ECSPCs na biota aquatica. Além disso ficou demonstrado que para
amostras envolvendo misturas contendo HPAs como 0s ECSPCs, embribes sdo mais sensiveis
do que larvas, sendo sugerido a possivel inclusdo de embriGes de Danio rerio na ABNT 15499
(2015) tendo em vista que este estagio pode ser o mais sensivel dependendo do tipo de

contaminante envolvido.



