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RESUMO 

Pereira, Tatiana, M.Sc., Universidade Vila Velha – ES, fevereiro de 2017. Efeitos da 

fração solúvel do óleo diesel na reprodução de ouriço-do-mar (Echinometra 

lucunther). Orientadora: Dr
a 
Adriana Regina Chippari Gomes. 

 Considerando o elevado número de acidentes com derramamento de óleo diesel 

que vem ocorrendo atualmente no ecossistema marinho, testes de toxicidade voltados 

para a avaliação dos efeitos deste poluente nos organismos residentes são necessários e 

urgentes. Desta forma, o presente estudo teve como objetivo avaliar a toxicidade da 

fração solúvel do óleo diesel (FSD) em gametas e larvas pluteus de ouriços-do-mar da 

espécie Echinometra lucunther e também, avaliar a toxicidade deste contaminante 

através do estresse oxidativo utilizando os biomarcadores GST e CAT em gônadas de 

indivíduos adultos dessa espécie, bem como, o potencial tóxico nas taxas de reprodução 

desses indivíduos adultos, através da exposição à FSD. Para isso, gametas e embriões 

foram expostos às concentrações de 0,5, 1,5 e 2,5 % da FSD e ao grupo controle (sem 

contaminante) e, indivíduos adultos foram expostos à concentração de 2,5 % da FSD e 

ao grupo controle (sem contaminante). A viabilidade dos gametas foi reduzida 

significativamente nas concentrações testadas em relação ao grupo controle tanto na 

exposição dos adultos quanto na exposição direta dos gametas. Na concentração de 2,5 

% a viabilidade dos gametas expostos diretamente foi reduzida em 55 % enquanto na 

exposição dos adultos a viabilidade foi reduzida em 44 %, esses resultados indicam um 

alto potencial tóxico da FSD na viabilidade dos gametas. O desenvolvimento das larvas 

pluteus também foi reduzido significativamente tanto na exposição dos adultos (60 % 

na concentração 2,5 %) quanto na exposição direta das larvas (68 % na concentração 2,5 

%) o que mostra o potencial teratogênico da FSD. Esses resultados sugerem que os 

hidrocarbonetos constituintes da FSD apresentam propriedades tóxicas que podem 

afetar as células reprodutivas e também reduzir as taxas de crescimento larval. Para 

avaliação do estresse oxidativo ambos os biomarcadores enzimáticos GST e CAT 

utilizados apresentaram uma inibição significativa da sua atividade de 51,10 % e 40 %, 

respectivamente, em relação ao grupo controle. Dentre eles a GST se mostrou mais 

eficaz para avaliação do estresse oxidativo, pois, a sua inibição pode estar relacionada 

ao uso do seu co-substrato GSH como primeira linha de defesa contra a FSD. Portanto, 

fica claro que o óleo diesel pode promover alterações significativas em fases de vida 



 
 

iniciais e adultas de um organismo e, a melhor forma de se avaliar essa toxicidade seria 

a avaliação desse contaminante em todo o ciclo reprodutivo de uma espécie. 

 Palavras chaves: Ouriços-do-mar, Biomarcadores, Fecundação, Embrião, BTEX e 

PAHs. 

  



 
 

ABSTRACT 

Pereira, Tatiana, M.Sc., University Vila Velha – ES, february of 2017. Effects of the 

soluble fraction of diesel oil on the reproduction of sea urchin (Echinometra 

lucunther). Advisor: Dr
a 
Adriana Regina Chippari Gomes. 

Considering the high number of accidents with diesel oil spills currently occurring in 

the marine ecosystem, toxicity tests aimed at assessing the effects of these pollutants on 

resident organisms are necessary and urgent. The objective of this study was to evaluate 

the toxicity of the diesel oil in gametes and pluteus larvae of Echinometra lucunther 

species and to evaluate the toxicity of this contaminant through oxidative stress using 

the GST and CAT biomarkers in gonads of adult individuals of this species, as well as 

the toxic potential in the reproduction rates of these adult individuals, through exposure 

to the soluble fraction of diesel oil (SFD). For this, gametes and embryos were exposed 

to concentrations of 0.5, 1.5 and 2.5  % of SFD and to the control group, and adult were 

exposed to the concentration of 2.5% of SFD and to the control group (without 

contaminant). The viability of gametes was significantly reduced at concentrations 

tested relative to the control group in both adult exposure and direct gametes exposure.  

At the 2.5 % concentration the viability of the directly exposed gametes was reduced by 

55 % while in the adults exposure the viability was reduced by 44%, these results 

indicate a high toxic potential of the FSD in the viability of the gametes. The 

development of pluteus larvae was also significantly reduced both in adult exposure (60 

% in concentration 2.5 %) and in direct exposition of larvae (68 % in concentration 2.5 

%), which shows the teratogenic potential of SFD. These results suggest that 

hydrocarbons constituents of FSD exhibit toxic properties that can affect reproductive 

cells and also reduce larval growth rates. In order to evaluate oxidative stress, both the 

GST and CAT enzyme biomarcoders showed a significant inhibition of their activity of 

51.10 % and 40 %, respectively, in relation to the control group. Among them, GST has 

been shown to be more effective in the evaluation of oxidative stress because its 

inhibition may be related to the use of its GSH co-substrate as the first line of defense 

against SFD. Therefore, it is clear that diesel oil can promote significant changes in 

early and adult life stages, and the best way to assess this toxicity would be the 

evaluation of this contaminant throughout the reproductive cycle of a species. 

 

 Key words: Sea urchin, Biomarkers, Fertilization, Embryo, BTEX and PAHs. 
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1. FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

CONTAMINAÇÃO DO ECOSSISTEMA MARINHO POR ÓLEO DIESEL E 

SUA FRAÇÃO SOLÚVEL (FSD) 

 O ambiente marinho, atualmente, recebe todos os tipos de poluentes oriundos da 

indústria, agricultura, lixo urbano e esgoto doméstico, comprometendo a viabilidade da 

água e promovendo problemas para a biota residente. Dentre esses diferentes tipos de 

poluentes aquáticos, o petróleo e seus derivados são uns dos mais relevantes para a 

ecotoxicologia e têm causado muitas preocupações, tanto pela frequência dos eventos de 

contaminação, como pelo potencial poluidor dos seus compostos (Pacheco e Santos, 

2001a; Tiburtius et al., 2004). As fontes de entrada do petróleo para o mar são diversas 

e podem ser categorizadas em quatro grupos principais, infiltrações naturais, extração 

de petróleo, transporte e consumo (Rodrigues et al., 2010). Acidentes envolvendo 

derramamento de petróleo ocorrem com frequência em todo o mundo e a estimativa 

anual de entrada de petróleo para o mar excede as 1.300.000 toneladas métricas (ANP, 

2014). No Brasil os maiores eventos de poluição marinha por derramamento de petróleo 

estão relacionados à ruptura de dutos de óleo e derramamento de petroleiros (Meniconi 

et al., 2002). Embora esses grandes vazamentos sejam muito preocupantes e ocupem um 

considerável espaço na mídia, estima-se que a principal fonte de contaminação marinha 

por petróleo e seus derivados deva-se a pequenos e contínuos vazamentos de 

combustíveis oriundos de atividades recreativas aquáticas e o uso generalizado do óleo 

diesel em pequenas embarcações e máquinas pesqueiras (Fedato et al., 2010; Simonato 

et al., 2011). 

 . O óleo derramado sofre vários processos de intemperismo (bióticos e abióticos) 

que alteram a sua composição física e química. Os processos de intemperismo que 

contribuem para o destino do óleo diesel nesse ecossistema incluem evaporação, 

dissolução, dispersão, fotodegradação, biodegradação e sedimentação (National 

Academy of Science, 2003). Embora as atividades de evaporação possam reduzir a 

quantidade de óleo diesel que entra no ambiente, uma fração desse óleo dissolve-se na 

água do mar e continua a exercer efeitos adversos sobre o ambiente marinho (Clement 

et al., 1980). Além disso, em ambientes tropicais, a fotodegradação e a biodegradação 

representam um papel importante na quebra do óleo diesel aumentando ainda mais a 
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dispersão desses componentes no ambiente, e ainda podem transformar os componentes 

do óleo em mais frações solúveis (Lee, 2003; Saeed et al., 2011).  

 Define-se óleo diesel como sendo uma mistura de hidrocarbonetos constituída 

por frações com ponto de ebulição superior ao do querosene e inferior ao dos 

lubrificantes, que corresponde aos destilados intermediários do petróleo e cuja faixa de 

destilação se situa, aproximadamente, entre 190 a 330 ºC (Vieira et al., 2007). 

Quimicamente, o óleo diesel é constituído basicamente por hidrocarbonetos parafínicos, 

olefínicos, naftênicos e aromáticos, e em menores quantidades, moléculas de enxofre, 

nitrogênio, metais e oxigênio (Vieira et al., 2007). As frações solúveis costumam 

apresentar um maior número de hidrocarbonetos mono e poliaromáticos o que confere 

alto grau de toxicidade a essas frações. Os hidrocarbonetos monoaromáticos benzeno, 

tolueno e xileno (BTEX) estão entre os compostos mais danosos ao ambiente devido à 

sua alta solubilidade em água (fator diretamente relacionado ao seu potencial poluidor) 

e à sua alta toxicidade crônica. Por outro lado, os hidrocarbonetos poliaromáticos 

(HPAs) são um dos piores contaminantes do ambiente marinho devido à sua ação 

mutagênica e seus efeitos cancerígenos para a biota (Bellas et al., 2003 Perrichon et al., 

2016).  

TOXICIDADE DOS HIDROCARBONETOS MONOAROMÁTICOS (BTEX) E 

POLIAROMÁTICOS (HPAS)  

 Hidrocarbonetos dos grupos BTEX e HPAs recentemente tornaram-se motivo de 

preocupação mundial devido ao seu efeito bioacumulativo, sua toxicidade e 

propriedades cancerígenas, sendo considerados muitas vezes como produtos orgânicos 

persistentes (POPs) no ambiente (Ma et al., 2005). Apesar da produção e do uso desses 

compostos terem sido banidos por quase 30 anos, eles ainda são muito utilizados como 

constituintes do petróleo e de seus produtos destilados sendo facilmente detectáveis no 

ambiente por possuírem uma longa meia vida (Qiu et al., 2005). 

 Hidrocarbonetos monoaromáticos como os benzenos, toluenos, etilenos e 

xilenos (BTEX) são constituintes encontrados no petróleo e seus produtos destilados, 

sendo considerados os mais voláteis. A poluição marinha por óleo diesel tem se tornado 

um fator preocupante devido aos efeitos ecológicos adversos causados pelo grupo 

BTEX (An, 2004). A toxicidade dos componentes do grupo BTEX se deve 

principalmente ao alto potencial de dissolução desses compostos em água e pela sua 
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elevada pressão de vapor. Os constituintes benzeno e tolueno apresentam uma maior 

solubilidade em água, já os etilenos e xilenos são mais resistentes aos processos de 

biodegradação (Mariano et al., 2008). Dentre estes, o benzeno mostra-se especialmente 

tóxico, podendo provocar câncer quando em condição de exposição crônica, 

principalmente devido à absorção por via respiratória (Peralta-Zamora et al., 2005). 

Além disso, os BTEX possuem uma grande habilidade de migração, não só em 

ambientes aquáticos como também em ambientes terrestres (Tiburtius et al., 2005).  

 Já os HPAs tornaram-se contaminantes ambientais bastante difundidos devido à 

sua ocorrência em petróleo e produtos destilados, carvão, fuligem e poluentes 

atmosféricos, sendo apontados como principal fonte de contaminação do ambiente 

marinho e de água doce (Reynaud e Deschaux, 2006). Grupos de HPAs são compostos 

orgânicos semi-voláteis com pelo menos dois anéis de benzeno em sua composição, são 

persistentes e bioacumuláveis, causando efeitos tóxicos mutagênicos nos organismos e 

apresentando propriedades cancerígenas (Bandowe e Wilcke, 2010). Os HPAs são 

facilmente absorvidos pelos seres vivos devido à alta partição do coeficiente 

octanol/água (Kow) que favorece a transferência rápida da fase aquosa para 

compartimentos lipofílicos (como por exemplo, a camada lipídica das membranas 

celulares), essas substâncias podem ser metabolizadas em compostos que são 

detectáveis em fluídos e podem ser utilizados como biomarcadores da exposição ao 

petróleo e seus destilados (Sette et al.,2013). O metabolismo dos HPAs está presente em 

diferentes grupos de invertebrados e vertebrados, envolvendo processos de hidroxilação 

e conjugação destinados a biotransformar a substância parental em um composto mais 

solúvel e rapidamente excretado. Na fase I do metabolismo dos HPAs, as reações 

funcionais podem formar derivados epóxi e hidroxila (derivados hidroxilados) por 

vários citocromos adicionando grupos funcionais reativos tais como -OH, -NH2, -SH e –

COOH, à molécula do contaminante. Estes são os compostos eletrofílicos mais reativos 

que podem causar efeitos e danos a substratos endógenos tais como proteínas, 

membranas e DNA (Orbea et al., 2002). A fase II é caracterizada por reações de 

conjugação, representando a principal via de desintoxicação, aumentando a solubilidade 

do contaminante. Os metabólitos da fase I são convertidos em compostos conjugados 

(grupos polares), altamente solúveis em água, tais como glicoronídeo ou sulfatos, que 

podem se acumular nos organismos e posteriormente serem eliminados através da via 

de excreção (Sette et al., 2013).  
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BIOINDICADORES DE CONTAMINAÇÃO AMBIENTAL 

 A partir da segunda metade do século passado, a concentração de compostos 

tóxicos em corpos d’água tem crescido de forma alarmante, com isso surgiu a 

necessidade de um acompanhamento dessas áreas (Arias et al., 2007), denominado de 

monitoramento ambiental, onde análises físico-químicas da água e dos sedimentos são 

realizados rotineiramente. No entanto essa forma de acompanhamento ambiental foi 

complementada com a utilização de organismos indicadores (bioindicadores), os quais 

permitem avaliar o “status” dos contaminantes no ambiente, bem como sua 

identificação e quantificação na biota, além dos efeitos que causam nestes organismos. 

Essa forma de se avaliar o grau de poluição aquática é denominada de 

biomonitoramento ambiental (Prego e Cobelo-García, 2003). 

 Os bioindicadores são espécies, grupos de espécies ou comunidades biológicas 

cuja presença e abundância são indicativos biológicos de uma determinada condição 

ambiental. Os bioindicadores são importantes para avaliar um determinado fator 

antrópico ou um fator natural com algum potencial impactante, representando, portanto 

uma ferramenta importante na avaliação da integridade do ecossistema (Napierska et al., 

2009). Um organismo deve apresentar uma série de características para ser considerado 

um potencial bioindicador. Entre essas características pode-se descartar a ampla 

distribuição geográfica, ecologia e morfologia suficientemente estudada, importância 

ecológica e econômica e, certa sensibilidade ao contaminante (Prego e Cobelo-Gárcia, 

2003; Moreno et al., 2004). 

USO DE OURIÇO-DO-MAR (Echinometra lucunter) COMO BIOINDICADOR 

 Equinodermos são animais exclusivamente marinhos, estão inclusos entre os 

grupos de animais mais conhecidos e estudados do litoral e, estão amplamente 

distribuídos em todos os oceanos. Existem cerca de 7.000 espécies de equinodermos 

subdivididas em cinco classes, incluindo as crinoidea (lírios-do-mar), asteroidea 

(estrelas-do-mar), ophiuroidea (serpentes-do-mar), holothuroidea (pepinos-do-mar) e 

echinoidea (ouriços-do-mar) (Sugni et al., 2007). Os equinodermos são dotados de um 

endoesqueleto calcário provido de espinhos, e embora o endoesqueleto não seja uma 

coluna vertebral, ele é importante na sustentação do corpo, pois é bem desenvolvido e 

resistente (McClintock, 1994). 
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 Ouriços-do-mar da espécie Echinometra lucunter (Linnaeus, 1758) possuem 

hábito de vida bentônico, e uma capacidade bioerosiva que permite que habitem tocas 

em substratos rochosos. Essa característica confere aos organismos dessa espécie uma 

grande importância ecológica, pois, assim conseguem modificar a arquitetura do 

ecossistema e a estrutura da comunidade existente. Sua distribuição geográfica se 

estende do sul da Carolina do Norte e Bermudas (EUA) ao sul do Brasil. No litoral 

brasileiro, ocorrem em densidades bastante elevadas principalmente nos costões 

rochosos da região sudeste e sul. Esses echinoideas são herbívoros e podem exercer um 

controle significativo na população de algas, podendo também se alimentar de pequenos 

organismos incrustantes (Lima et al., 2009; Mariante et al., 2009).  

 Existem muitos aspectos relevantes que provam que os E. lucunter podem ser 

bons biodindicadores de contaminação ambiental. Primeiro, eles são componentes 

chave dos ecossistemas marinhos, contribuindo com mais de 90 % da biomassa 

bentônica (Brusca e Brusca, 1990), e muitas vezes desempenham papéis ecológicos 

importantes (p.ex. na maior parte do litoral tropical os ouriços-do-mar contribuem com 

o controle da comunidade de algas e bentos) (Lawrence, 1975). Segundo, possuem o 

epitélio externo expandido através do qual podem captar substâncias dissolvidas no 

ambiente e, seus hábitos bentônicos podem torná-los mais suscetíveis a captar poluentes 

adsorvidos nos sedimentos marinhos (Candia Carnevali, 2005). Terceiro, eles são 

predadores de segundo ou terceiro grau e por isso, estão sujeitos a processos de 

biomagnificação. E por último, sua biologia de desenvolvimento é bem caracterizada, 

testes envolvendo seus gametas e embriões já são bem estudados e de fácil manipulação 

(Cameron, 2002). 

TESTES COM GAMETAS E EMBRIÕES DE OURIÇOS-DO-MAR (Echinometra 

lucunter) 

 A utilização de gametas e embriões de ouriços-do-mar em testes 

ecotoxicológicos foi estabelecida por diversos pesquisadores com a finalidade de 

investigar os efeitos dos contaminantes na fertilização e desenvolvimento desses 

animais (Dinnel et al., 1988). Essas fases costumam serem críticas para o crescimento 

normal dos ouriços e sensíveis para detectar efeitos da poluição em ambientes marinhos 

(Kobayashi, 1971). As perturbações que ocorrem no meio ambiente devido à liberação 

de compostos nocivos podem gerar efeitos graves sobre as populações e ecossistemas. 
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Por exemplo, as fases de vida iniciais de vários organismos são encontradas no plâncton 

muitas vezes a deriva na superfície da água onde a possibilidade de contato com o 

contaminante é muito maior. Uma vez em contato com contaminantes os efeitos 

deletérios causados por estes podem provocar uma diminuição no recrutamento das 

populações existentes. À medida que a população de reprodução vai sendo prejudicada, 

a diminuição de novos recrutas resultaria em um declínio gradual das populações 

prejudicando a ecologia da espécie. Por isso, bioensaios que utilizam gametas, embriões 

e larvas são ótimas ferramentas para identificação desse estresse ambiental causado pela 

liberação de contaminantes (Britt e Petersen, 1979; Fernández et al., 2006). 

 O uso de testes ecotoxicológicos envolvendo gametas e embriões de ouriços-do-

mar (sea-urchin embryo test – SET) tem sido frequentemente muito utilizado como uma 

ferramenta biológica rápida e de baixo custo para avaliação da qualidade da água e 

sedimentos marinhos em todo o mundo (Saco-Álvarez et al., 2010). Devido à sua fácil 

disponibilidade, acessibilidade e transparência, os ovos e embriões de ouriços-do-mar 

têm ajudado a entender os processos deletérios subjacentes à fertilização, divisão celular 

e outros eventos morfogenéticos que possam ocorrer devido à presença de um 

determinado contaminante no ecossistema (Bellas et al., 2005; Fernández et al., 2006). 

O SET é bastante sensível e de fácil realização e, além disso, trata-se de um teste que 

não requer equipamentos sofisticados. Essas características fazem desse tipo de teste 

uma excelente ferramenta para ensaios ecotoxicológicos (Britt e Petersen, 1979). 

BIOMARCADORES DE CONTAMINAÇÃO AMBIENTAL 

 Biormarcadores podem ser definidos como alterações bioquímicas, celulares, 

moleculares ou mudanças fisiológicas nas células, fluídos corpóreos, tecidos ou órgãos 

de um organismo que são indicativos da exposição ou efeito de um contaminante (Lam 

e Gray, 2003). Ainda podem ser definidos como alterações biológicas que expressam a 

exposição e/ou efeito tóxico de poluentes presentes no ambiente (Adams, 2002). Entre 

os numerosos biomarcadores ecotoxicológicos apresentados nos últimos anos, àqueles 

que são baseados na resposta ao nível celular e molecular oferecem respostas sobre os 

primeiros sinais de perturbação ambiental e vêm sendo constantemente utilizados em 

programas de biomonitoramento (Nigro et al., 2006). Dentre eles destacam-se os 

biomarcadores enzimáticos. Estes são utilizados na avaliação da toxicidade de 

contaminantes com o objetivo de analisar a interação entre um componente químico e o 
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organismo, o que possibilita avaliar efeitos da exposição e os riscos à saúde do ambiente 

(Amorim, 2003). 

BIOMARCADORES ENZIMÁTICOS DE ESTRESSE OXIDATIVO 

O estresse oxidativo tem se tornado um tópico interessante em estudos 

ecotoxicológicos por conta dos danos causados aos organismos (Kellogg e Fridovich, 

1977). Este ocorre quando há um desequilíbrio na geração e remoção de radicais entre 

os organismos. A maioria desses radicais envolve oxigênio e as espécies são conhecidas 

como espécies reativas ao oxigênio (EROs) (Sies, 1996). Evidências recentes sugerem 

que a saúde dos organismos aquáticos esteja ligada a esse estresse oxidativo e a 

consequente formação das EROs (Winston e Di Giuliu, 1991). Portanto, há um 

crescente interesse particular em processos onde esse estresse pode ser desencadeado 

por poluentes ambientais (Winston, 1991). Contaminantes em geral induzem a uma 

formação mais rápida das EROs levando a danos teciduais e celulares mais severos 

(Modesto e Martinez, 2010). Como forma de proteção os organismos desenvolvem uma 

via de defesa antioxidante para neutralizar a EROs que é constituída principalmente por 

enzimas, dentre elas a Glutationa S-Transfera e a Catalase (Samanta et al., 2014). A 

Glutationa S-Transferase catalisa a conjugação da glutationa reduzida (GSH) 

juntamente com vários metabólitos eletrofílicos que estão envolvidos na detoxificação 

tanto dos intermediários reativos, como dos radicais de oxigênio produzidos pelas EROs 

(Monteiro et al., 2006), enquanto a Catalase catalisa o peróxido de hidrogênio 

produzido durante vários processos metabólicos à moléculas de oxigênio e à água, 

menos tóxicos (Livingstone, 2001). 

GLUATIONA S-TRANSFERASE (GST EC 2.5.1.18) 

 A GST é conhecida por fornecer proteção celular contra os efeitos tóxicos de 

uma variedade de endógenos e produtos químicos ambientais (Lee et al., 2006). Sua 

principal função é catalisar a conjugação da glutationa com contaminantes, como por 

exemplo, os hidrocarbonetos, para facilicar a excreção dos complexos formados (Van 

der Oost et al., 2003). Comumente, a exposição dos organismos a esse contaminante 

promove o estresse oxidativo, através da produção e acúmulo de espécies reativas de 

oxigênios (EROs) (Lee et al., 2006), fazendo com que a enzima GST aja como um 

agente detoxificante nas células contra essas EROs (Rogers et al., 1999; Ranson et al., 

2000). Em seu mecanismo de defesa, a enzima é responsável pela transferência de 
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grupos aril e alquil, com exceção do grupamento metil. A principal reação desenvolvida 

pela GST é: Haleto orgânico (R-X) + Glutationa (GSH)  Hidrácido de halogênio (H-

X) + R-S-Glutationa (Tang e Tu, 1994; Lumjuan et al., 2005). A GST possui um centro 

eletrofílico reativo, são abundantes e muito presentes na natureza e catalisam a 

conjugação do grupo tiol do tripeptídeo da gluationa (GSH) em uma variedade de 

moléculas orgânicas hidrofóbicas. Os conjugados de GSH, que são, geralmente, menos 

tóxicos, são metabolizados e excretados, posteriormente do organismo. As GSTs 

também são capazes de unir um grupo diverso de compostos lipofílicos com alta 

afinidade, reduzindo sua toxicidade e facilitando seu transporte intracelular. Além disso, 

algumas GSTs possuem atividades peroxidativass capazes de reduzir hidroperóxidos 

orgânicos (Lau et al., 1980; Tang e Tu, 1994).   

CATALASE (CAT EC 1.11.1.6)  

 A catalase está presente em todos os três domínios da vida (Archaea, bactéria e 

Eukaryota). A principal reação da enzima é a dismutação de peróxido de hidrogênio 

(H2O2) em água e oxigênio molecular. A enzima utiliza o H2O2 tanto como doador 

quanto como receptor de elétrons na reação de dismutação (Bravo et al., 1999). 

Catalases (Hidroperoxidades Cataláticas, CHPs) são enzimas onipresentes e estão 

divididas em quatro grupos principais: catalases clássicas, contendo grupo heme, para as 

quais H2O2 é tanto o doador quanto o receptor de elétrons; as peroxidases catalácticas 

bifuncionais que contém grupo heme (CPX), nas quais a atividade catalática é muito 

maior que a atividade peroxidativa; catalases que não apresentam grupo heme (Allgood 

e Perry, 1986); e um grupo mesclado contendo proteínas com menor atividade 

catalática, mas nenhuma atividade peroxidática (Jones e Masters, 1978). A maioria das 

CHPs existem como subunidades tetraméricas de 60-65 kDa (unidade de massa 

atômica) (Nadler et al., 1986). Mais de 300 sequências de CHPs estão observadas e 

divididas entre catalases monofuncionais (>225), catalase-peroxidases bifuncionais 

(>50) e manganocatalases (>25) (Chelikani et al., 2004). 

 Os organismos utilizam diferentes isoenzimas, que são expressas 

simultaneamente, ou em estágio de desenvolvimento além de em condições ambientais 

específicas (Schubert e Wilmer, 1991) para decompor peróxidos em um estado 

fundamental de O2. Catalases dismutam, diretamente, H2O2 em água e O2 por meio de 

duas reações redox de transferência de elétrons, enquanto que peroxidases removem 
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H2O2, que são utilizados na oxidação de outro substrato (Schubert e Wilmer, 1991). A 

enzima CAT representa um papel importante no equilíbrio redox da célula. Embora o 

peróxido de hidrogênio seja a ERO menos reativa, o composto pode reagir com 

contaminantes, resultando na produção do radical hidroxila (OH
.
), uma ERO muito 

reativa e perigosa para o organismo (Gutteridge, 1986; Thomas et al., 2009).  
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2. INTRODUÇÃO 

De todos os problemas causados pelo excesso de poluição no ambiente marinho, 

um dos mais importantes é a contaminação causada pelo petróleo e seus derivados 

(Simonato et al., 2008). O óleo diesel é o principal combustível utilizado em grandes e 

pequenas embarcações pesqueiras como também em barcos e lanchas de recreação, 

fazendo com que este seja um dos derivados do petróleo mais apontado como 

responsável pelo aumento na liberação de compostos orgânicos nocivos ao ambiente 

marinho (Pacheco e Santos, 2001a). O óleo diesel pode promover sérios distúrbios no 

ecossistema uma vez que suas frações solúveis em água (FSD) podem tornar-se 

disponíveis à biota marinha (Teles et al., 2003). Essa biodisponibilidade pode se dar por 

meio da incrustação física do contaminante ao sedimento e também pela solubilidade 

dos hidrocarbonetos em água (Rodrigues et al., 2010).  

O óleo diesel é uma complexa mistura de elementos químicos contendo centenas 

de substâncias químicas nocivas e uma alta concentração de hidrocarbonetos mono 

(BTEX) e poliaromáticos (HPAs) que fazem dele o derivado mais perigoso (Pacheco e 

Santos, 2001a). Na fração solúvel do óleo diesel (FSD), benzenos, toluenos e xilenos 

(BTEX) estão entre os compostos mais danosos ao ambiente devido à sua alta 

solubilidade em água (fator diretamente relacionado ao seu potencial poluidor), à sua 

toxicidade crônica e à sua grande habilidade de migração. Além disso, os BTEX 

também podem provocar câncer quando em condições de exposição crônica, além de 

poderem acumular-se em compartimentos lipídicos da membrana celular, perturbando 

as propriedades fisiológicas da mesma (Peralta-Zamora et al., 2005; Tiburtius et al., 

2005; Rodrigues et al., 2010). Já os compostos dos HPAs podem induzir a insuficiência 

reprodutiva e provocar alterações imunológicas e comportamentais (Sagerup et al., 

2016). Os BTEX e os HPAs também são conhecidos por promoverem efeitos 

mutagênicos e genotóxicos, podendo levar à indução do estresse oxidativo e até mesmo 

à neoplasia (Nogueira et al., 2013).  

A indução do estresse oxidativo provocada pela exposição dos organismos ao 

BTEX e HPAs ocorre quando espécies reativas de oxigênios (EROs), como radicais 

superóxidos (O2), peróxido de hidrogênio (H2O2) e o radical hidroxila (HO) são 

produzidos em excesso, conduzindo à oxidação de componentes celulares. Esse estado 

pode causar graves consequências em organismos como a perda da integridade do 
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DNA, indução de mutações, aberrações cromossômicas, defeitos de nascimento e uma 

diminuição na taxa de reprodução e crescimento (Frenzilli et al., 2004; Silva et al., 

2013). Estudos realizados com invertebrados marinhos (StØmgren e Nielsen, 1991; 

Cajaraville et al., 1992) afirmam que essa perda na taxa de reprodução e 

desenvolvimento está ligada à perda da função principal da gônada do animal devido à 

formação das EROs. As gônadas quando expostas aos grupos BTEX e HPAs reduzem 

sua atividade de reprodução e passam a servir as exigências de manutenção do 

metabolismo frente às condições de estresse, o que também aumenta o número de 

aberrações cromossômicas e defeitos de nascimento. A fim de proteger as células contra 

essa produção excessiva de EROs, os organismos possuem várias defesas antioxidantes, 

como as enzimas Glutationa S-Transferase (GST) e Catalase (CAT), essas enzimas 

agem removendo as EROs, promovendo, assim, uma proteção contra os seus efeitos 

nocivos, e, portanto, sendo consideradas importante ferramentas biomarcadoras 

utilizadas para acessar os efeitos dos contaminantes, podendo detectar efeitos imediatos 

resultantes da exposição (Livingstone, 2001; Van der Oost et al., 2003).  

Ouriços-do-mar da espécie Echinometra lucunther (Linnaeus, 1758) possuem 

uma grande importância ecológica por modificarem a arquitetura do ecossistema devido 

a sua capacidade bioerosiva e, também por contribuírem com o controle da comunidade 

de algas e bentos. Sua distribuição geográfica se estende do sul dos EUA ao sul do 

Brasil. No litoral brasileiro, ocorrem em densidades bastante elevadas principalmente 

nos costões rochosos da região sudeste e sul (Lima et al., 2009; Mariante et al., 2009). 

Existem muitos aspectos que provam que os E.lucunther podem ser bons bioindicadores 

de contaminação ambiental. Primeiro, eles são componentes chave dos ecossistemas 

marinhos (contribuindo com mais 90 % da biomassa bentônica) (Brusca e Brusca, 

1990). Segundo, possuem o epitélio externo expandido através do qual podem captar 

substâncias dissolvidas no ambiente e, seus hábitos bentônicos podem torna-los mais 

susceptíveis a captar poluentes adsorvidos nos sedimentos marinhos (Candia Carnevali, 

2005). Terceiro, eles são predadores de segundo ou terceiro grau e por isso, estão 

sujeitos a processos de biomagnificação. E por último, sua biologia de desenvolvimento 

é bem caracterizada, testes envolvendo seus gametas e embriões já são bem estudados e 

de fácil manipulação (Cameron, 2002). 

Com isso, o objetivo do presente estudo foi avaliar a toxicidade da FSD em 

gametas e larvas pluteus de ouriços-do-mar da espécie E. lucunther e, avaliar a 
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toxicidade desse contaminante através do estresse oxidativo utilizando os 

biomarcadores bioquímicos GST e CAT em gônadas de indivíduos adultos dessa 

mesma espécie expostos à FSD, bem como, o potencial tóxico da FSD nas taxas de 

reprodução desses indivíduos adultos. 

 

3. MATERIAL E MÉTODOS 

3.1 PREPARO DA FRAÇÃO SOLÚVEL DO ÓLEO DIESEL (FSD) 

 Para a obtenção da fração solúvel do óleo diesel (FSD) foi utilizado o óleo diesel 

automotivo comercial adquirido em posto de abastecimento de combustíveis. A 

simulação do derrame foi realizada em escala de laboratório de acordo com a 

metodologia proposta por Nicodem et al. (1998). Na simulação uma parte do diesel foi 

adicionada a 4 partes de água do mar filtrada, em aquário de vidro, com capacidade de 

30 L, e a solução foi exposta por 6 horas à luz solar intensa, iniciando assim a etapa da 

reação fotoquímica, onde os componentes fotodegradados do combustível foram 

incorporados à água. Essa mistura foi deixada em repouso por 24 horas. Passado este 

período, foi realizada a extração das fases: orgânica e aquosa. A fase aquosa (solúvel) 

foi separada (FSD 100 %) para utilização nos testes de exposição e a fase orgânica 

(insolúvel) foi descartada apropriadamente. A extração da fase aquosa foi realizada com 

o auxílio de uma torneira acoplada na parte inferior da lateral do aquário para evitar o 

contato de ambas às fases. A FSD 100 % foi, portanto, coletada e armazenada em 

recipiente âmbar, em temperatura controlada de 4 °C, por no máximo sete dias, até o 

início dos experimentos.  

Testes pretéritos foram realizados a fim de se determinar as concentrações 

adequas da FSD a serem utilizadas no presente trabalho, para isso, a FSD 100 % foi 

diluída inicialmente para 5; 7,5; 10 e 15 % com água do mar filtrada. Os resultados 

preliminares mostraram um índice de fecundação menor que 21 % na fração de 5 %. 

Com isso, as concentrações estabelecidas da FSD para o teste definitivo de exposição 

dos gametas e embriões de E. lucunther foram de 0,5; 1,5; e 2,5 %. Os indivíduos 

adultos de E. lucunther foram expostos à maior concentração estabelecida (2,5 %) a fim 

de se ter uma relação positiva para avaliar o estresse oxidativo em gônadas e os efeitos 

na reprodução de indivíduos já expostos.  
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3.2 QUANTIFICAÇÃO DOS HIDROCARBONETOS PRESENTES NA FSD 

 Os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) foram analisados por 

cromatografia gasosa/espectrômetro de massas (Perkin-Elmer Clarus® 500) (SM, 2205) 

de acordo com metodologia proposta por Lim et al. (1996). Os hidrocarbonetos 

monoaromáticos BTEX foram quantificados por cromatografia gasosa/detector de 

ionização de chama (Perkin- Elmer Clarus® 500) acoplado ao injetor headspace 

Turbomatrix HS 40 (Perkin- Elmer) de acordo com metodologia proposta por Lim et al. 

(1996). 

3.3 COLETA DE ORGANISMOS 

 Ouriços-do-mar da espécie E. lucunter foram coletados em um costão rochoso 

localizado na praia Curva da Baleia em Jacaraípe, litoral norte do Estado do Espírito 

Santo (20°10’24.32”S, 40°11’11.89”O). Para o protocolo experimental I, foram 

coletados 20 indivíduos a fim de se ter uma proporção considerável de machos e fêmeas 

para extração de gametas e, para o protocolo experimental II, foram coletados 36 

indivíduos a fim de ser ter o n amostral adequado para o bioensaio com indivíduos 

adultos. Os ouriços-do-mar foram coletados por meio de mergulho livre entre os meses 

de março a novembro de 2016, as coletas foram realizadas ao final da lua crescente e 

início da lua cheia de cada mês (período reprodutivo) e período de maré baixa de acordo 

com o proposto por Mariantes et al (2009). Após a coleta, os ouriços foram 

transportados para o Laboratório de Ictiologia Aplicada (Lab Peixe – Complexo 

Biopráticas da Universidade Vila Velha – UVV) onde permaneceram devidamente 

acondicionados em aquários de plástico com capacidade de 20 L (4 animais por 

aquário) e com aeração constante até o início dos experimentos. A água do mar coletada 

foi filtrada e mantida respeitando os valores adequados de salinidade (35), temperatura 

(25 °C) e pH (7,8-8,3) para os testes com ouriços-do-mar de acordo com a norma 

ABNT-NBR 15350 de métodos de ensaio com ouriços-do-mar 

(Echinodermata:Echinoidea)/2006.  

3.4. OBTENÇÃO DE GAMETAS 

 A indução da liberação de gametas foi realizada por meio da injeção de 2,5 mL 

de solução 0,5 M de cloreto de potássio (KCl) na cavidade celomática. Os óvulos das 

fêmeas (tabela 1) foram coletados em béqueres de 50 mL contendo água do mar filtrada. 
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Após a observação de sua qualidade, com o auxílio de um microscópio invertido 

(aumento 40x), os óvulos foram peneirados (malha de 45 μm) para retenção de detritos 

e acondicionados novamente em béqueres de 50 mL, e sua densidade (n° de óvulos/ 

mL) foi estimada, visando calcular o volume de solução de óvulos acondicionados em 

cada réplica. O líquido espermático dos machos foi coletado (tabela 1) com auxílio de 

uma pipeta Pausteur e acondicionado em um béquer de 50 mL sem presença de água e 

mantido em gelo até o momento de sua utilização. A obtenção de gametas seguiu a 

norma ABNT-NBR 15350 de métodos de ensaio com ouriços-do-mar 

(Echinodermata:Echinoidea)/2006. 

Tabela 1. Quantificação dos números de fêmeas e machos de ouriços-do-mar utilizados em 

cada extração de gametas. 

 Indivíduos 

coletados 
Fêmeas Machos 

Desova 1 20 8 12 

Desova 2 20 11 9 

Desova 3 20 7 13 

Desova 4 20 12 8 

Desova 5 

Total 

20 

100 

6 

44 

14 

56 

 

3.5 PROTOCOLO EXPERIMENTAL I 

3.5.1 BIOENSAIO COM GAMETAS E EMBRIÕES DE Echinometra lucunther 

 Para o teste de toxicidade crônica com gametas (teste de fertilização), após a 

obtenção dos gametas e a validação dos mesmos, 0,5 mL de líquido espermático foi 

diluído em 25 mL de água do mar para ativação e então, 20 μL dessa solução foi 

adicionada a tubos de ensaio de 20 mL contendo 10 mL das frações 0,5; 1,5 e 2,5 % da 

FSD e ao controle contendo apenas água do mar filtrada por um período de 20 minutos. 

Após essa exposição, 400 μL da solução dos óvulos (calculado através da densidade) 

foram adicionadas a estes tubos de ensaio contendo os espermatozoides para promover a 

fertilização. Depois de 40 minutos, todos os tubos de ensaio foram fixados com 0,5 mL 

de formoldeído para observação da taxa de fertilização. A porcentagem de fertilização 

de cem ovos foi determinada com auxílio de um microscópio invertido (aumento 40x) e 

câmera de Sedgwick-Rafter. Para o teste de fertilização foram realizados 5 desovas 

(tabela 1) e, para cada uma das desovas o teste foi feito em quintuplicatas. Para a 
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aceitabilidade do resultado do ensaio foi necessário que a porcentagem de ovos 

fertilizados no controle fosse superior ou igual a 80 %. 

 Para o teste de toxicidade crônica com embriões (larvas pluteus), os gametas 

femininos peneirados foram adicionados em um béquer de 2 L contendo 600 mL de 

água do mar filtrada em filtro analítico (47 mm), logo após, 2 mL da solução já diluída e 

ativada do espermatozoide foi adicionada a esta solução contendo os óvulos. A solução 

foi agitada por 3 minutos para promover a fecundação e em seguida deixada em repouso 

por 2 horas para o início do desenvolvimento embrionário. Após 2 horas de fecundação, 

100 μL da solução de ovos foi adicionada a tubos de ensaio de 20 mL contendo 10 mL 

das concentrações 0,5; 1,5 e 2,5 % da FSD e ao controle contendo apenas água do mar 

filtrada. Os experimentos foram mantidos em incubadora refrigerada B.O.D (TE-371) 

com temperatura controlada de 26 °C e fotoperíodo de 12 h claro e 12 h escuro, por 

aproximadamente 36 horas, sendo este o tempo necessário para os embriões de E. 

lucunter se desenvolverem até o estágio de larvas pluteus. Depois de 36 horas, todos os 

tubos de ensaio foram fixados com 0,5 mL de formoldeído para avaliação dos embriões 

normais (corpo bem caracterizado em formato triangular e braços desenvolvidos) e 

também aqueles que apresentarem alguma anomalia morfológica ou retardamento no 

seu desenvolvimento (corpo desestruturado e não desenvolvido e qualquer estágio 

primário de desenvolvimento embrionário). A avaliação dos embriões foi feita com 

auxílio de um microscópio invertido (aumento 40x) e câmera de Sedwick-Rafter. Para o 

teste de embriões foi realizado um total de 5 desovas, e para cada uma das desovas o 

teste foi realizado em quintuplicata. Para a aceitabilidade do resultado do ensaio foi 

necessário que a porcentagem de larvas pluteus bem desenvolvidas no controle fosse 

superior ou igual a 80 %. 

 Ambos os testes de toxicidade crônica com gametas e embriões foram realizados 

de acordo com a norma ABNT-NBR 15350 de métodos de ensaio com ouriços-do-mar 

(Echinodermata:Echinoidea)/2006). 

3.5.2 ANÁLISE ESTATÍSTICA 

 A apresentação dos dados foi feita na forma de média ± desvio padrão. Os 

resultados obtidos foram testados quanto a sua normalidade através do teste Shapiro-

Wilk. Os resultados apresentaram distribuição normal (P = 0.642) e, em seguida foi 
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realizado a Análise de Variância (ANOVA – One Way) com pós-teste de Tuckey, 

através do programa SigmaPlot versão 12.5.  

3.6 PROTOCOLO EXPERIMENTAL II 

3.6.1 BIOENSAIO COM ADULTOS DE Echinometra lucunther  

3.6.2 PERÍODO DE ACLIMATAÇÃO DOS OURIÇOS-DO-MAR 

Após a coleta, os ouriços-do-mar foram mantidos em aquários de plástico com 

capacidade de 20 L (quatro animais por aquário) (Figura 1B). Os aquários com os 

organismos adultos foram mantidos em condições de aeração constante, com troca 

diária total de água e temperatura controlada (±22 °C) por meio de refrigeração do 

ambiente de laboratório. Nesses aquários, também foi mantido a salinidade de 35 UPS. 

Os organismos foram alimentados com macroalgas da espécie Ulva lactuca à vontade 

diariamente. O período de aclimatação teve uma duração de 24 h. 

3.6.3 BIOENSAIO 

Após período de aclimatação, os exemplares de E. lucunther foram submetidos a 

um bioensaio de quatro dias (96 h). Para o início do bioensaio, os organismos foram 

transferidos para outros 12 aquários de plástico com capacidade de 20 L, onde em cada 

aquário foram colocados três indivíduos, totalizando 36 indivíduos (Figura 1A). Os 

aquários foram dotados de aeração constante, e a temperatura da água foi mantida por 

meio de refrigeração do ambiente de laboratório (± 22 ºC). Os ouriços-do-mar foram 

expostos a dois tratamentos: grupo controle (sem a presença do contaminante) e o grupo 

FSD 2,5 %. Cada um dos tratamentos teve seis réplicas. Diariamente, foi realizada a 

troca total de água dos aquários com reposição de 100 % do contaminante no grupo 

FSD 2,5%. Durante esse período, os animais foram alimentados à vontade, com 

macroalgas da espécie Ulva lactuca e também, foi mantido o controle de salinidade da 

água. Para os testes de fecundação e de desenvolvimento embrionário foram utilizados 

12 indivíduos, dois de cada aquário, e para a avaliação do estresse oxidativo foram 

utilizados os indivíduos restantes, também um de cada aquário (totalizando 6 

indivíduos). Essa divisão e procedimento foram realizados tanto para o grupo controle 

quanto para o grupo exposto para evitar que a extração de gametas influenciasse na 

atividade enzimática.  
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Figura 1. (A) Ouriços-do-mar (Echinometra lucunther) durante o bioensaio de 96 h. Os 

organismos foram colocados em grupos de três indivíduos, em aquários de plástico de 20 L, de 

forma aleatória tanto para o grupo controle como para o grupo exposto a concentração de 2,5 % 

da fração solúvel do óleo diesel (FSD). (B) Ouriços-do-mar (E. lucunter) durante o período de 

aclimatação. Os organismos foram colocados em grupos de quatro indivíduos, em aquários de 

plástico de 20 L . 

3.6.4 COLETA DE ÓRGÃO E ANÁLISES BIOQUÍMICAS 

 Ao final dos 4 dias de experimento, 6 ouriços-do-mar (sem distinção de sexo), 

separados para as análises bioquímicas após o período de bioensaio, foram sacrificados 

de acordo com o proposto por Ross et al. (2008) em normas para anestesia e sedativo de 

animais aquáticos, e as gônadas extraídas (Figura 2A). Após extração, as gônadas foram 

acondicionadas em microtubos e congeladas a -80 ºC para realização das análises 

enzimáticas. Para a execução das análises bioquímicas, as gônadas dos animais foram 

descongeladas e homogeneizadas com tampão fosfato (pH 7,0) em gelo fundente e logo 

após foram centrifugadas (13000 RPM), por 30 min, a 4 ºC. O sobrenadante do 

centrifugado foi utilizado nas análises enzimáticas e de proteínas totais. 

3.6.4.1 PROTEÍNA TOTAL 

 A concentração de proteínas totais na gônada foi determinada pelo método de 

Bradford (1976) e as amostras foram lidas em um leitor de placa (Molecular Device – 

Spectra Max 190) ao comprimento de onda de 595 nm. As análises de proteína totais se 

faz necessário para o cálculo final das atividades enzimáticas. 

3.6.4.2 GLUTATIONA S-TRANSFERASE ((GST) E.C. 2.5.1.18) 

 A atividade enzimática da GST foi determinada utilizando o tampão fosfato (pH 

7,0), 1 mM de GSH e 1 mM de 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) como substrato. A 

atividade cinética da GST foi calculada a partir da leitura da absorbância em 
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comprimento de onda de 340 nm, em um leitor de placa (Molecular Device – Spectra 

MAX 190) a uma temperatura de 27° C. A atividade absoluta foi estimada usando o 

coeficiente de extinção do CDNB (Habig et al., 1974; Habig e Jakoby, 1981). A 

atividade da GST foi expressa como a quantidade da enzima que catalisa a formação de 

1 mmol de produto por minuto por miligrama de proteína. A atividade foi expressa 

como U/mg de proteína. 

3.6.4.3 CATALASE ((CAT) E.C. 1.11.1.6) 

 A catalase foi estimada por meio da avaliação continua do decréscimo da 

concentração do peróxido de hidrogênio (H2O2) em 240 nm a uma temperatura de 27 °C 

(Aebi, 1984). Para isso, foi utilizado um tampão para o meio de reação com peróxido de 

hidrogênio a 10 mM e tampão TE (Tris HCL 1 M e EDTA 5 mM), as amostras foram 

diluídas 10x no tampão TE. Para leitura, 10 μL do homogeneizado foram adicionados a 

uma cubeta de quartzo contento 990 μL de tampão de reação, lidas em espectofotômetro 

de absorção atômica (Biospectro SP -220). A atividade da CAT foi expressa como a 

quantidade da enzima que catalisa a formação de 1 mmol de produto por minuto por 

miligrama de proteína. A atividade foi expressa como U/mg de proteína. 

3.6.5 OBTENÇÃO DE GAMETAS E TESTE DE FERTILIZAÇÃO 

Após a exposição dos exemplares adultos de E. lucunter à FSD (2,5 %), por 96 

h, foram executados os protocolos para a obtenção de gametas, os testes de fecundação 

e desenvolvimento embrionário, utilizando apenas os 12 indivíduos separados após o 

término do período do bioensaio para essas análises. Os testes foram feitos de acordo 

com o que foi realizado no experimento I (Figura 2B e C).  

 

Figura 2. (A) Extração da gônada de ouriço-do-mar (Echinometra lucunther). A gônada é 

caracterizada pela coloração amarelada (indicado pela seta). (B) Extração do gameta masculino 
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de ouriço-do-mar (E. lucunther). O gameta masculino caracteriza-se pela coloração 

esbranquiçada (indicado pela seta). (C). Extração do gameta feminino de ouriço-do-mar (E. 

lucunther). O gameta feminino caracteriza-se pela coloração alaranjada (indicado pela seta). 

3.6.6 ANÁLISE ESTATÍSTICA  

A apresentação dos dados foi feita na forma de média ± desvio padrão. Os 

resultados obtidos foram testados quanto a sua normalidade através do teste Shapiro-

Wilk. Os resultados apresentaram distribuição normal (P = 0,131) e, em seguida foi 

realizado o teste t, através do programa SigmaPlot versão 12.5.  

 

4. RESULTADOS 

4.1 ANÁLISE QUÍMICA DA ÁGUA 

 A análise da concentração de hidrocarbonetos presentes em 0,5; 1,5 e 2,5 % da 

FSD indicou uma maior concentração de HPAs do que de BTEX. Entre os HPAs, o 

naftaleno foi o composto que apresentou a maior concentração entre os compostos 

encontrados, já entre os BTEX o tolueno foi o composto que apresentou a maior 

concentração. De um modo geral, as concentrações dos hidrocarbonetos mono e 

poliaromáticos apresentaram uma tendencia em aumentar sua concentração de acordo 

com o aumento da concentração da FSD. A quantificação dos hidrocarbonetos BTEX e 

HPAs foi realizada antes do início dos experimentos (Tabela 2). 
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Tabela 2. Quantificação dos hidrocarbonetos mono e poliaromáticos (BTEX e HPAs) 

presentes na fração solúvel do óleo diesel (FSD) diluída em 0,5; 1,5 e 2,5 %. 

Hidrocarbonetos (µg/L) 
FSD (%) 

0,5 1,5 2,5 100 

BTEX     

Benzeno < 5,0 < 5,0 < 5,0 12,46 

Etil-benzeno < 5,0 < 5,0 < 5,0 184,14 

Tolueno 2,89 11,56 24,84 44,19 

Xileno < 5,0 18,36 < 5,0 2088.76 

BTEX total 2,89 29,917 24,84 2329.55 

HPAs     

Acenaftileno < 0,01 0,70 1,48 57,00 

Acenafteno 1,37 4,46 5,75 293,00 

Antraceno 0,10 0,74 1,33 50,00 

Benzo(a)antraceno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Benzo(b)fluoranteno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Benzo(k)fluoranteno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Benzo(a)pireno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Benzo(ghi)perileno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Criseno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Dibenzo[a,h]antraceno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Fenantreno 0,22 7,70 17,13 576,00 

Fluoreno 0,09 7,56 12,68 471,00 

Fluoranteno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Indeno[1,2,3-c,d]pireno < 0,01 < 0,01 < 0,01 < 0,01 

Naftaleno 0,23 27,48 99,88 4098.00 

Pireno 0,22 3,16 6,90 226.00 

HPAs total 2,21 51,80 145,13 5771,00 

Limite de quantificação: BTEX < 5,0 μg L
-1

; PAHs < 0,01 μg L
-1

. Limite de detecção: cinco 

vezes menor que o limite de quantificação. 
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4.2 EXPOSIÇÃO DE GAMETAS E EMBRIÕES À FSD 

4.2.1 TESTE DE TOXICIDADE CRÔNICA COM GAMETAS (TESTE DE 

FERTILIZAÇÃO) 

 A viabilidade dos gametas de E. lucunther foi significativamente reduzida pela 

exposição à FSD. Todas as concentrações das FSDs testadas apresentaram efeito na 

capacidade de fecundação dos espermatozoides. A taxa de fecundação reduziu 

significativamente nos grupos expostos à FSD (49 % para a FSD de 0,5 %, 37 % para a 

FSD de 1,5 % e 29 % para a FSD de 2,5 %) quando comparada a taxa de fecundação do 

grupo controle (84 %) (Figura 3). Essa redução na taxa de fecundação foi 

significativamente agravada à medida que as concentrações de FSD aumentaram.  

 

 

Figura 3. Taxa de fecundação dos espermatozoides de Echinometra lucunter expostos a 

diferentes concentrações da fração solúvel do óleo diesel (FSD). Letras diferentes representam 

que houve diferenças significativas na viabilidade de fecundação dos espermatozoides entre 

cada concentração (p = ≤0,05) (Dados como média ± DP). 
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4.2.2.TESTE DE TOXICIDADE CRÔNICA COM EMBRIÕES (LARVAS 

PLUTEUS) 

 O desenvolvimento das larvas pluteus de E. lucunther foi significativamente 

afetado pela exposição às concentrações da FSD. Todas as concentrações das FSDs 

testadas apresentaram efeito no desenvolvimento de larvas pluteus após exposição de 36 

h. A taxa de desenvolvimento das larvas expostas à FSD (50 % para a FSD 0,5 %, 27 % 

para a FSD 1,5 % e 12 % para a FSD 2,5 %) reduziu significativamente quando 

comparada a taxa de desenvolvimento do grupo controle (80 %) (Figura 4). Entre as 

concentrações testadas a taxa de desenvolvimento das larvas pluteus também foi 

reduzida significativamente. 

 

 

Figura 4. Taxa de desenvolvimento de larvas pluteus de Echinometra lucunter expostas a 

diferentes concentrações da fração solúvel do óleo diesel (FSD). Letras diferentes representam 

que o desenvolvimento das larvas reduziu significativamente entre as concentrações testadas das 

FSDs.( p = ≤ 0,05) (Dados como média ± DP). 
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4.3 EXPOSIÇÃO DE ADULTOS DE Echinometra lucunther À FSD 

Durante as 96 horas do bioensaio com os indivíduos adultos de E. lucunther 

expostos à concentração 2,5 % da FSD não houve nenhuma mortalidade dos 

exemplares. No entanto observou-se perda na função dos pés ambulacrais de todos os 

indivíduos expostos, o que fez com esses animais não mais conseguissem se fixarem no 

aquário como os indivíduos do grupo controle.  

4.3.1 TAXA DE FECUNDAÇÃO DOS GAMETAS DOS INDIVÍDUOS 

ADULTOS EXPOSTOS À FSD 

Os exemplares adultos de E. lucunther quando expostos à concentração de 2,5 % 

da FSD tiveram uma redução significativa (p = < 0, 001) no potencial de fecundação de 

44 %. Os indivíduos do grupo controle apresentaram a taxa de fecundação de 82 %, 

enquanto que os indivíduos expostos à FSD de 2,5 % apresentam uma taxa de apenas 38 

% (Figura 5). 

 

 

Figura 5. Taxa de fecundação em indivíduos adultos de Echinometra lucunther expostos à 

fração solúvel do oleo diesel (FSD). * representa a redução significativa na taxa de fecundação 

dos indivíduos expostos a concentração em relação ao grupo 0 (controle) (teste t: p =  <0,001; 

t= 9.115; df = 18) (Dados como média ± DP). 
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4.3.2 TAXA DE DESENVOLVIMENTO DOS EMBRIÕES DOS INDIVÍDUOS 

ADULTOS EXPOSTOS À FSD 

O desenvolvimento das larvas pluteus de E. lucunther expostos à 2.5 % da FSD 

apresentaram um retardo significativo (p = < 0,001) de 60% quando comparado ao 

grupo controle. O desenvolvimento das larvas no grupo exposto foi de 20 %, enquanto 

no grupo controle esse desenvolvimento foi de 80 % (Figura 6). 

 

 

Figura 6. Taxa de desenvolvimento dos embriões dos indivíduos adultos de Echinometra 

lucunther expostos à fração solúvel do oleo diesel (FSD). * representa diferença significativa do 

grupo exposto em relação ao grupo 0 (controle) (teste t: p =  <0,001; t= 13.217; df = 18) 

(Dados como média ± DP). 
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4.3.3. AVALIAÇÃO DO ESTRESSE OXIDATIVO 

4.3.3.1 GLUTATIONA S-TRANSFERASE (GST) 

As gônadas dos organismos do grupo exposto à concentração de 2,5 % de FSD 

apresentaram atividade para a GST menor do que as gônadas dos organismos do grupo 

controle (Figura 7). Essa atividade específica da enzima nos organismos expostos foi 

significativamente reduzida em 51,10 % (p = 0,001). A média da atividade da GST no 

grupo controle foi de 14,1 U/ mg proteína e na concentração de 2,5 % foi de 6,9 U/mg 

proteína. 

 

 

Figura 7. Atividade da enzima Glutationa S-transferase (GST) em gônadas de Echinometra 

lucunther expostos à fração solúvel de oleo diesel (FSD). * representa diferença significativa do 

grupo exposto em relação ao grupo 0 (controle) (teste t: p = 0,001; t= 4.515; df = 8) (Dados 

como média ± DP). 
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4.3.3.2 CATALASE (CAT) 

 A enzima CAT variou significativamente sua atividade específica entre o grupo 

controle e o grupo exposto à concentração de 2,5 % da FSD. A atividade específica da 

enzima nos organismos expostos à concentração de 2,5 % foi reduzida em 40 % (p = 

0,001) quando comparada ao grupo controle. A atividade da CAT no grupo controle foi 

de 5,95 U/ mg proteína e na concentração de 2,5 % foi de 3,6 U/ mg proteína (Figura 8). 

 

 

Figura 8. Atividade da enzima Catalase (CAT) em gônadas de Echinometra lucunther expostos 

à fração solúvel de oleo diesel (FSD). * representa diferença significativa do grupo exposto em 

relação ao grupo 0 (controle) (teste t: p =  0,001; t= 5.513; df = 8) (Dados como média ± DP). 

 

5. DISCUSSÃO 

 A liberação do óleo diesel para o ecossistema marinho gera impactos negativos, 

não apenas devido aos efeitos diretos causados por esse contaminante, mas também 

como consequência da toxicidade da sua fração solúvel (FSD) (Rodrigues et al., 2010). 

Mesmo quando os níveis de exposição não são altos o suficiente para serem letais, os 

organismos podem ser afetados por esses hidrocarbonetos que foram dissolvidos na 

fração solúvel e, que por conseguinte tornaram-se biodisponíveis à biota (Neft et al., 

2000). Os resultados do presente estudo ilustram os impactos causados pela FSD sobre 

a viabilidade dos gametas e o desenvolvimento das larvas pluteus e o impacto desses 

contaminantes na reprodução de ouriços-do-mar da espécie E. lucunther. 
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As comparações sobre os efeitos tóxicos do óleo diesel e sua FSD com outros 

estudos são difíceis, pois, as concentrações de hidrocarbonetos presentes nesses 

componentes são extremamente variáveis de acordo com sua origem e fabricação (Neft 

et al., 2000). Na FSD utilizada no presente trabalho nas concentrações de 0,5; 1,5 e 2,5 

% mostraram concentrações diferenciadas de hidrocarbonetos BTEX e HPAs, sendo o 

tolueno, do grupo BTEX, o único presente em todas as frações, e os compostos 

naftaleno, pireno, fluoreno e fenantreno, do grupo HPA, os mais presentes em todas as 

frações. Essa diferença na concentração dos dois grupos de hidrocarbonetos se deve ao 

alto potencial volátil dos BTEX. De acordo com Gonzáles-Doncel et al. (2008), 

comumente os hidrocarbonetos presentes nesse grupo tendem a possuir baixo peso 

molecular e, por conseguinte, serem mais voláteis e menos tóxicos quando comparados 

ao grupo dos HPAs. Resultados semelhantes foram relatados por outros autores (Neft et 

al., 2000; Rodrigues et al., 2010) ao analisarem as frações solúveis do óleo diesel e da 

gasolina. Os hidrocarbonetos do grupo HPA tendem a serem mais tóxicos e causarem 

mais efeitos deletérios em estágios de vida iniciais e em organismos adultos quando 

comparados aos BTEX (Shailaja e D’Silva, 2003; Harvey et al., 2012; Vieira e Corrêa, 

2016).  

A toxicidade da FSD observada no presente estudo sugere que a exposição à luz 

solar intensa dessa fração durante o período de intemperismo poderia ser pelo menos em 

parte também responsável pelo aumento dos efeitos observados. O processo de 

intemperismo artificial conduzido em laboratório visando simular os processos físicos e 

químicos que acontecem no ambiente natural faz com que a FSD sofra evaporação 

devido à exposição ao ar livre, fotooxidação devido à exposição à luz, e processos de 

dissolução e acomodação. Esses processos de fotooxidação dos compostos da FSD no 

ambiente natural ou artificial aumentam a toxicidade desses produtos (Reynaud e 

Deschaux, 2006; Sette et al., 2013). Saco-Álvarez et al. (2008) encontraram valores de 

toxicidade de gametas e embriões próximos aos relatados no presente estudo 

trabalhando com a espécie de ouriço-do-mar Paracentrutus lividus. Os autores 

observaram que após a fotooxidação, a FSD foi mais tóxica aos ouriços afetando mais a 

taxa de reprodução do que antes dessa etapa. Bellas et al. (2013) observaram diferença 

similar também com a espécie de ouriço-do-mar Paracentutus lividus. O pireno e 

fluoreno aumentam a sua toxicidade somente na presença da luz UV, onde eles podem 

causar cerca de 50 % das respostas biológicas deletérias observadas. Nessas condições 
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esses produtos atingem o seu ponto de solubilidade aquosa máxima (Saco-Álvarez et 

al., 2008; Das et al., 2012). O potencial de solubilidade aquosa da maioria das 

moléculas constituintes do grupo dos HPAs é um fator importante de se levar em conta 

para conhecer os riscos desses compostos para o ambiente marinho, uma vez que sua 

biodisponibilidade e a concentração máxima de lipídios são limitadas por esse fator 

(Vieira e Corrêa, 2016).  

 Verificou-se no presente estudo que a exposição à FSD afetou a viabilidade dos 

gametas e o desenvolvimento das larvas pluteus de E. lucunther expostos diretamente 

ao contaminante. As taxas de viabilidade dos gametas (49 % para a FSD de 0,5 %, 37 % 

para a FSD de 1,5 % e 29 % para a FSD de 2,5 %) e desenvolvimento das larvas pluteus 

(50 % para a FSD de 0,5 %, 27 % para a FSD de 1,5 % e 12 % para a FSD de 2,5 %) 

diminuíram significativamente com o aumento da concentração da FSD, demonstrando 

o potencial tóxico da FSD utilizada no presente trabalho. Paixão et al. (2007) também 

observaram uma queda nas taxas de viabilidade dos gametas da espécie de ostra 

Crassostrea rhizophorae expostas à fração solúvel da gasolina. De acordo com esses 

autores os efeitos biológicos primários para organismos em contato com contaminantes 

do grupo BTEX pode ser a incorporação celular de células expostas a quantidades 

subletais desses hidrocarbonetos, que podem reduzir a resposta à tolerância dos 

organismos a outros fatores ambientais. De acordo com Paixão et al. (2005) e Ramos et 

al. (2005) o grupo BTEX pode ainda causar efeitos crônicos notáveis a longo prazo que 

podem ser precedidos por defesas bioquímicas primárias como a indução de proteínas 

de estresse e uma redução na integridade e estabilidade dos lisossomos. Martin et al. 

(2016) explicam que os espermatozoides apresentam um elevado teor de ácidos 

poliinsaturados, tornando-os altamente susceptíveis à peroxidação lipídica causada 

pelos BTEX, fazendo com que a membrana plasmática perca sua fluidez e integridade, 

levando em última instância à uma perda da função espermática. De acordo com os 

mesmos, a perda da fluidez da membrana pode também afetar as trocas de íons da 

membrana celular que controlam o movimento do espermatozoide, afetando, portanto a 

sua capacidade de fecundação. A redução da viabilidade dos espermatozoides também 

pode ser explicada pela toxicidade do grupo de hidrocarbonetos HPAs, esses são 

conhecidos por gerarem impactos na mobilidade do espermatozoide e no seu potencial 

de diluição (Lewis et al., 2008). De acordo com Meeker et al. (2004), a velocidade do 

espermatozoide pode ser reduzida na presença do composto naftaleno, além disso, esse 
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composto pode também causar peroxidação lipídica e microviscosidade da membrana 

celular, prejudicando o potencial de fecundação. Em larvas, os efeitos subletais da FSD, 

comumente, ocorrem nas 12 primeiras horas de desenvolvimento do organismo e, por 

conseguinte, nessa etapa é possível observar um aumento da mortalidade de embriões 

nas fases de clivagem e gastrulação (Lewis et al., 2008), esse fato pode explicar a queda 

significativa de 30 % do número de larvas pluteus já na menor concentração da FSD do 

presente estudo. Resultados semelhantes foram relatados por Wessel et al., 2007 em 

larvas de ostras e por Pillai et al. (2003) em larvas de ouriços-do-mar, os autores 

descreveram que os HPAs causaram efeitos teratogênicos incluindo o rompimento do 

desenvolvimento axial em larvas de ouriços-do-mar e desenvolvimento anormal em 

larvas de ostras. A queda do desenvolvimento das larvas pluteus pode ser explicada 

ainda de acordo com Pillai et al. (2003) os quais explicam que os HPAs como 

fenantreno, fluoreno e pireno são capazes de induzir a exogastrulação em embriões 

recém incubados, sendo o fenantreno também conhecido por levar os embriões ao 

estado vegetativo e posteriormente à morte. Os compostos fenantreno, naftalento e 

pireno também foram tóxicos para as larvas pluteus de ouriços-do-mar da espécie 

Paracentrotus lividus como relatado por Beiras e Saco-Álvarez, (2006). Estes três 

HPAs também estavam presentes em todas as concentrações da FSD utilizada no 

presente trabalho. 

 Já em relação à exposição indireta de gametas e embriões através da exposição 

dos indivíduos adultos de E. lucunther quando estes foram submetidos à concentração 

de 2,5 % da FSD foi observada uma redução nessas taxas de fecundação e 

desenvolvimento embrionário de 44 e 60 %, respectivamente. Essas reduções nas taxas 

podem ser explicadas pelo potencial dos hidrocarbonetos BTEX e HPAs de causarem a 

degeneração das células germinativas, atrofia do tecido gonadal e reações inflamatórias 

em gônadas de invertebrados marinhos, levando a uma produção de gametas fracos e, 

por conseguinte, a uma queda no desenvolvimento embrionário (Tay et al., 2003; Aarab 

et al., 2004; Ortiz-Zarragoitia e Cajaraville, 2006). Segundo Dietrich et al. (2008) a 

exposição da gônada à FSD pode levar a uma degeneração dos folículos ovarianos que é 

comumente descrito como uma atresia folicular causada por uma condição de estresse, 

os autores também perceberam uma redução no sucesso reprodutivo e no 

desenvolvimento larval da espécie de mexilhão Mytillus edulis, e explicam que a 

exposição à contaminantes aumentam significativamente a incidência desses folículos 
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atrésicos. Segundo Schafer e Kohler (2009) todos esses fatores levam a uma má 

produção de gametas femininos e, por consequência, a uma redução na taxa de 

fecundação e desenvolvimento embrionário. Os mesmos autores observaram lesões 

ovarianas graves para a espécie de ouriço-do-mar Psammechinus miliaris após a 

exposição à FSD durante um período de 20 dias, os autores relatam que os oócitos 

degenerados formam agregados levando a desestabilização da estrutura acinal. Essa 

desorganização torna a oogênese inadequada, uma vez que a migração dos oócitos de 

maturação para o lúmem acinal é dificultada. Quando gônadas de invertebrados 

marinhos adultos são expostas a um determinado contaminante, os espermatozoides 

tendem a serem menos susceptíveis aos efeitos deletérios causados por esses. Mesmo 

assim, Schafer et al. (2010) em seus estudos com ouriços-do-mar da espécie 

Psammechinus miliaris relataram a formação e o acúmulo de lipofuscina nos 

espermatozoides. A formação e o acúmulo desses compostos estão associados ao 

estresse oxidativo sofrido pelo adulto. Ainda segundo os autores, a fibrose da parede 

acinal é encontrada com mais frequência em gametas masculinos, prejudicando a sua 

mobilidade. A redução do sucesso reprodutivo de E.lucunther expostos a FSD pode 

ainda ser explicada pela atividade fagocitária das gônadas. Segundo Kelly (2000) em 

equinodermos é comum após a desova à reabsorção de gametas inutilizados pela 

gônada, mas frente a um contaminante essa reabsorção tende a ser precoce, o que pode 

levar a fagocitação de gametas que estariam em perfeitas condições.  

A utilização de biomarcadores para avaliação dos danos causados por um 

determinado contaminante considera que a detecção da resposta ao impacto é a 

interação entre o estresse (controle/tratamento) e o período (antes e depois do impacto) 

(Box et al., 2007; Jena et al., 2009; López-Galindo et al., 2010; Vidal-Linan et al., 

2010). As defesas antioxidantes testadas no presente estudo não aumentaram de acordo 

com o aumento do estresse em que o animal estava exposto. Isso foi inesperado, uma 

vez que os parâmetros oxidantes estudados foram ativados em bivalves e mexilhões 

expostos a hidrocarbonetos da FSD como observado por vários autores (Monserrat et 

al., 2002; Dafre et al., 2004; Silva et al., 2005). De acordo com Van der Oost et al. 

(2003), as atividades enzimáticas costumam a aumentar quando expostas ao 

contaminante, porém suas respostas não seguem um padrão específico. Reid e 

Macforlane (2003) explicam que as comparações devem ser realizadas com cautela, 

pois, os organismos estão sujeitos a variáveis e escalas de variabilidade que são bastante 
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diferentes sob cada condição. A atividade enzimática da GST em gônadas de E. 

lucunther expostas à concentração 2,5 % da FSD foi de 6,9 U/ mg proteína, enquanto 

que no grupo controle essa atividade foi de 14,1 U/ mg proteína, o que mostra uma 

inibição significativa de 51,10 % da atividade enzimática.De acordo com Grintzalis et 

al. (2012) e Martins et al. (2012) os níveis de GSH tendem a diminuir em invertebrados 

marinhos expostos a hidrocarbonetos da FSD. Esse fato pode estar relacionado com a 

capacidade da GSH de eliminar o contaminante, agindo como um mecanismo primário 

de proteção contra a EROs. Regoli et al. (1998) e Hannam et al. (2010) explicam que 

essa capacidade oxidante pode causar uma oxidação em massa da GSH e uma 

subsequente redução da glutationa total intracelular. A inibição da atividade da GST 

observada no presente estudo pode estar relacionada a essa redução dos níveis da GSH, 

uma vez que a GST é dependente da GSH e, sua estimulação pode levar a depleção da 

GSH, como observado por Marques et al. (2014) em gônadas de mexilhões da espécie 

Mytillus guyanensis expostas ao óleo diesel e sua fração solúvel. Para os organismos 

expostos ao contaminante esses autores encontraram valores da atividade da GST de 4 

U/ mg proteína, e explicam ainda que como não foi observada um aumento da GST, é 

razoável inferir que a GSH foi a principal defesa contra os BTEX e HPAs e, 

posteriormente, por conseguinte, a atividade da GST foi reduzida pela redução do seu 

cosubstrato. Diferente das brânquias de invertebrados marinhos como ostras e 

mexilhões, por exemplo, que refletem o estado do ambiente, e a mudança na atividade 

de suas enzimas antioxidantes não dependem de fatores internos (p.ex. metabolismo), o 

complexo antioxidante das gônadas é afetado não apenas pelo ambiente como também 

por certos fatores internos (p.ex. período de desova) (Vidal-Linan et al., 2010). Esse fato 

pode explicar a inibição enzimática significativa da CAT de 40 % nas gônadas expostas 

à concentração de 2,5 % da FSD em relação ao grupo controle, uma vez que os animais 

estavam em período reprodutivo para atender aos objetivos do presente estudo. 

Sandrini-Neto et al. (2016) explicam que a atividade da CAT pode ser influencia por 

fatores como variação na temperatura e na atividade metabólica, e essas são limitações 

relevantes para sua utilização como biomarcadores de exposição a FSD. A inibição 

observada da CAT pode ainda estar relacionada com a produção excessiva de ânion 

superóxido, que posteriormente não foi convertido em peróxido de hidrogênio pela 

superóxido dismutase resultando em um fluxo de radicais superóxidos que são 

conhecidos por inibir a atividade da CAT, como foi descrito por Damasio et al. (2007) 

com gônadas de Barbus meridionalis expostas ao óleo diesel. Para os organismos 
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expostos ao contaminante a atividade enzimática da CAT observada foi de 4 U/ mg 

proteína contra 7 U/ mg proteína do grupo controle, enquanto no presente estudo foi de 

3,6 U/ mg proteína contra 5,95 U/ mg proteína do grupo controle.  

Relacionar os impactos da exposição à FSD na biologia reprodutiva do ouriço-

do-mar medidos em condições laboratoriais aos efeitos populacionais que ocorreriam na 

natureza é complexo. As taxas de mortalidade de larvas em invertebrados marinhos de 

desova livre são naturalmente elevadas e, portanto, é difícil estabelecer uma relação 

direta entre as causas (Lewis et al., 2008). O que pode ser deduzido é que um evento de 

poluição pela FSD aumentaria o fracasso do sucesso de fertilização tanto na exposição 

direta dos gametas quanto na exposição de adultos durante o período de reprodução. 

Pode-se inferir que o óleo diesel e sua fração solúvel são tóxicos para esses organismos 

tanto nas fases de vida iniciais quanto na fase adulta, pois estes podem afetar todo o 

ciclo reprodutivo da espécie. Gametas que são liberados na coluna da água podem 

facilmente entrar em contato com o contaminante disperso, de acordo com Lewis et al. 

(2008), esse contato pode reduzir a viabilidade dos gametas afetando a taxa de 

fertilização. De acordo com os mesmos autores quando os gametas masculinos 

liberados são expostos à FSD, esta age aumentando os efeitos da diluição dos espermas, 

provavelmente através de impactos na mobilidade espermática, reduzindo 

consideravelmente a fertilização e, em indivíduos adultos expostos também é possível 

observar os mesmos efeitos nos gametas masculinos e, por conseguinte, a redução da 

fertilização. Cajaraville et al. (1992) explica que efeitos tóxicos nos gametas antes ou 

depois da desova reduzem a taxa reprodutiva, uma vez que a integridade dos gametas é 

vital para o sucesso de fertilização. De acordo com os autores o reconhecimento do ovo 

pelo espermatozoide e as membranas são geralmente alvos fáceis para a peroxidação 

lipídica relacionada à exposição ao BTEX e HPAs. As larvas, constituintes do plâncton, 

também estão mais sujeitas a exposição ao contaminante e, uma redução no número de 

larvas resultaria em uma redução no recrutamento de novos indivíduos (Britt e Petersen, 

1979; Fernández et al., 2006). A redução nas taxas de fecundação e no desenvolvimento 

de gametas (55%) e de embriões (68 %) expostos diretamente à FSD e de gametas 

(44%) e embriões (60%) expostos indiretamente (através da exposição ao adulto) à FSD 

de 2,5 % do presente estudo comprova que o contaminante apresenta efeitos sobre o 

sucesso reprodutivo da espécie, mesmo a contaminação após a desova ter apresentado 

uma tendência maior em reduzir as taxas de fecundação e de desenvolvimento. A 
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exposição de indivíduos adultos também é crítica, pois, estas podem trazer danos aos 

indivíduos afetando o seu metabolismo. De acordo com Fernández et al. (2006) quando 

o metabolismo reprodutivo é afetado o processo de gametogênese torna-se inadequado 

gerando gametas com baixa viabilidade reduzindo, assim, a fecundação e o 

desenvolvimento de novos indivíduos. Assim é possível inferir que tanto a exposição 

direta dos gametas como a dos adultos resultaria em uma alteração na taxa de 

reprodução e no desenvolvimento embrionário que poderia levar a uma futura redução 

populacional.  

 

6. CONCLUSÃO 

 A fração solúvel do óleo diesel (FSD) apresentou um alto potencial tóxico nas 

taxas de fecundação e no desenvolvimento embrionário de Echinometra lucunther tanto 

na exposição direta quanto na exposição dos adultos (indireta). À medida que a 

concentração da fração aumentou a viabilidade dos gametas e o desenvolvimento das 

larvas pluteus foram reduzidos. Dentre os biomarcadores enzimáticos utilizados para 

avaliar se houve ou não o estresse oxidativo em gônadas de E. lucunther expostos à 

FSD foi possível concluir que os biomarcadores GST e CAT tiveram suas atividades 

inibidas em organismos expostos a concentração de 2,5 %. Essa inibição pode estar 

relacionada à utilização do substrato dessas enzimas como primeira linha de defesa ou a 

atividade metabólica da gônada relacionada ao período de reprodução.  
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