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RESUMO 
 

 

FERREIRA, Hudson Carvalho. O uso da esponja marinha Hymeniacidon heliophila 

(Wilson, 1911) (Filo Porifera) como modelo experimental para a avaliação dos efeitos do 

hormônio sintético 17α-etinilestradiol. 2018. 101 f. Dissertação (Mestrado em Ecologia e 

Evolução) – Instituto de Biologia Roberto Alcantara Gomes, Universidade do Estado do Rio 

de Janeiro, Rio de Janeiro, 2018. 
 

Um problema ambiental fundamental enfrentado nos últimos anos é o dos micropoluentes 

emergentes, denominados desreguladores endócrinos, que são despejados nos oceanos. Dentre 

essas substâncias, o estrógeno sintético 17α-etinilestradiol tem sido identificado como o 

principal composto responsável pelas alterações endócrinas em organismos aquáticos. Esta 

pesquisa teve como principais objetivos: a padronização de bioensaios de exposição da 

esponja Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) ao estrogênio contraceptivo sintético 17α-

etinilestradiol, e o estabelecimento da técnica mais adequada de extração de RNA mensageiro 

total desta esponja marinha. Para tanto, durante três campanhas, esponjas marinhas da espécie 

H. heliophila, foram coletadas na região do costão rochoso da praia de Itaipu. Os indivíduos 

foram retirados vivos e inteiros do costão rochoso, sempre submersos em água marinha, e 

acondicionados em sacos plásticos transparentes contendo água do próprio local de coleta; 

onde permaneceram até serem aclimatados em aquário marinho de 200 litros previamente 

disposto no Laboratório de Genética Marinha (LGMar), na Universidade do Estado do Rio de 

Janeiro (UERJ), Campus Maracanã. Foram realizados dois tipos de bioensaios com esponjas 

marinhas expostas ao hormônio sintético 17α-etinilestradiol: A) Bioesaios de exposição 

utilizando aquários do tipo “beteira” com diferentes concentrações do hormônio: controle; 40; 

200; 1000 e 5000 ng/L-1 e diferentes tempos de exposição: 10; 40; 120 minutos; seis e 24 

horas; B) Bioensaios em tubos tipo “Falcon™” de 50 mL, com a concentração do hormônio 

de 5000 ng/L-1 e tempos de 40 e 120 minutos. Além disso, duas metodologias foram 

escolhidas para a extração do RNA: A) após os tempos de exposição preconizados, as 

amostras de esponjas foram contidas em RNAlater™ e armazenadas no freezer à -80°C até a 

extração do RNA; B) as extrações do RNA total das amostras de esponjas, foram realizadas 

imediatamente após os biosensaios. A espécie H. heliophila apresentou um ótimo 

desempenho para sua manutenção em laboratório, as duas condições de bioensaios analisados 

se mostraram bastante satisfatórios, pois não foi registrado sinais de estresse nos organismos 

durante seu manuseio para realização dos testes de toxicidade. A padronização das condições 

de manutenção em laboratório da esponja marinha H. heliophila e a determinação de um 

controle positivo de efeito nos dois tipos de bioensaios aplicados, contribui para o 

estabelecimento desse organismo como um modelo animal promissor a ser utilizado em 

ensaios ecotoxicológicos. O RNA obtido por meio do armazenamento das amostras de 

esponjas em freezer -80°C não apresentou padrão de fragmentação que permitisse a 

identificação de bandas no gel. Já o RNA total extraído imediatamente após o bioensaio, 

proporcionou o padrão esperado, isto é, a presença de duas bandas correspondentes ao RNA 

ribossomal 28S e 18S quando da sua análise em gel de agarose a 1%. Como resultado 

principal deste estudo temos o modelo de bioensaio de exposição a micropoluentes 

normatizado para a espécie modelo, Hymeniacidon heliophila, e para o poluente 17α-

etinilestradiol. 

 

Palavras-chave: Biomonitores de poluição. Desregulador endócrino. Micropoluentes. Porifera. 

 



ABSTRACT 

 

 

FERREIRA, Hudson Carvalho. The use of the marine sponge Hymeniacidon heliophila 

(Wilson, 1911) (Filo Porifera) as an experimental model for the evaluation of the effects of 

the synthetic hormone 17α-ethinylestradiol. 2018. 101 f. Dissertation (Master in Ecology and 

Evolution) – Instituto de Biologia Roberto Alcantara Gomes, Universidade do Estado do Rio 

de Janeiro, Rio de Janeiro, 2018. 

 

A key environmental problem faced in recent years is that of emerging micropollutants 

termed endocrine disrupters, which are dumped into the oceans. Among these substances, 

synthetic estrogen 17α-ethinylestradiol has been identified as the main compound responsible 

for the endocrine changes in aquatic organisms. The main objectives of this research were: 

standardization of exposure bioassays of sponge Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) to 

synthetic estrogen contraceptive 17α-ethinyl estradiol, and establishment of the most 

appropriate technique for extraction of total messenger RNA from this marine sponge. For 

this purpose, during three campaigns, marine sponges of the species H. heliophila were 

collected in the region of the rocky shore of Itaipu Beach. The individuals were removed alive 

and intact from the rocky shore, always submerged in marine water, and packed in transparent 

plastic bags containing water from the collection site; where they remained until acclimatized 

in a marine aquarium of 200 liters, previously arranged in the Laboratory of Marine Genetics 

(LGMar), at the State University of Rio de Janeiro (UERJ), Maracanã Campus. Two types of 

bioassays were performed with marine sponges exposed to the synthetic hormone 17α-ethinyl 

estradiol: A) Exposure bioassays using " beta fish" type aquaria with different concentrations 

of the hormone: control; 40; 200; 1000 and 5000 ng / L-1, and different exposure times: 10; 

40; 120 minutes; six and 24 hours; B) Bioassays in 50 mL "Falcon™" tubes, with the 

concentration of the hormone 5000 ng / L-1 and times of 40 and 120 minutes. In addition, two 

methodologies were chosen for RNA extraction: A) after the recommended exposure times, 

the sponge samples were contained in RNAlater ™ and stored in the freezer at -80ºC until 

RNA extraction; B) RNA extraction from the sponge samples were performed immediately 

after the bioassays. The H. heliophila species presented a good performance for laboratory 

maintenance, and the two bioassay conditions analyzed were quite satisfactory, since no signs 

of stress were recorded in the organisms during their handling for the toxicity tests. The 

standardization of the laboratory maintenance conditions of the H. heliophila marine sponge 

and the determination of a positive control of effect in the two types of bioassays applied, 

contributes to the establishment of this organism as a promising animal model to be used in 

ecotoxicological trials. The RNA obtained through the storage of the sponge samples in 

freezer -80°C did not present a fragmentation pattern that allowed the identification of bands 

in the gel. The total RNA extracted immediately after the bioassay provided the expected 

pattern, that is, the presence of two bands, when analyzed on 1% agarose gel, corresponding 

to ribosomal RNA 28S and 18S. As a main result of this study we have the model of bioassay 

of exposure to micropollutants standardized for the model marine sponge species, 

Hymeniacidon heliophila, and for pollutant 17α-ethinyl estradiol. 

 

Keywords: Biomonitors of pollution. Endocrine disruptor. Micropollutants. Porifera. 
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INTRODUÇÃO 

 

 

O ambiente marinho é explorado de diversas formas e com várias finalidades para o 

desenvolvimento humano, como na navegação, para a recreação e na aquicultura. É inegável 

que o crescente e exponencial aumento da população mundial, o desenvolvimento urbano e a 

expansão industrial, aliada a uma baixa responsabilidade ambiental, vêm ameaçando a sua 

qualidade e seus usuários (MORAES, JORDÃO, 2002; PEIXINHO, 2010). 

Sob tal enfoque, a complexidade dos usos múltiplos desse ambiente, podem resultar 

nos processos que suscitam sua poluição, gerada de forma genérica pela entrada de 

substâncias ou formas de energia que, diretamente ou indiretamente, modificam suas 

características físicas e químicas, afetando e alterando a estrutura das populações e 

comunidades (PEREIRA, 2004; PIÑA et al., 2007). No entanto, o potencial efeito de um 

determinado poluente, depende de fatores intrínsecos à sua origem, uso, e concentração, bem 

como das características do corpo hídrico que o recebe. Assim, para Tucci (1998) as fontes de 

poluição podem ser classificadas em três tipos, representadas na figura 1. 

 

 

Figura 1 – Representação esquemática das principais fontes de poluição segundo TUCCI (1998). 
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É oportuno lembrar que aproximadamente 40% da população mundial vive em regiões 

costeiras, nesse sentido, considerando o aspecto ocupacional, o ambiente marinho pode ser 

afetado pelos três tipos de poluição supracitados. Sabe-se também que a porção continental 

contribui com 70% da poluição marinha, e as atividades de transporte marítimo e de descarga 

no mar com 10% cada uma (AGENDA-21, 1995; NETO et al., 2008). 

Esse cenário pode ser ainda mais alarmante nos países em desenvolvimento. A título 

de exemplo, no Brasil até 90% das águas residuais são lançadas sem qualquer tratamento nos 

ambientes costeiros, introduzindo substâncias que ameaçam a saúde e a biodiversidade de 

diversos ecossistemas, como lagunas, estuários, baías e manguezais (GESAMP, 1991; GEO-

BRASIL, 2002; UNEP, 2006). Nesse particular, alguns desses poluentes são classificados 

como emergentes ou xenobióticos, ou seja, moléculas que não fazem parte da bioquímica 

usual de um organismo (WALKER et al., 1996; BITTENCOURT, et al., 2016). 

Outro aspecto importante, é que em alguns casos esses elementos possuem a 

capacidade de interferir no sistema endócrino de humanos e animais, e, por isso, receberam a 

denominação de desreguladores endócrinos, que vem da tradução do termo em inglês 

“endocrine disruptors” (SILVA, CONFORTI, 2013). Os desreguladores endócrinos (DEs) 

são geralmente detectados em concentrações muito baixas na ordem de μg L-¹ e ng L-¹, e se 

destacam pela capacidade de acumular-se ao longo da cadeia trófica e por alterar o sistema 

endócrino de diversos organismos, interferindo assim, em seu desenvolvimento e/ou 

comportamento (BILA, DEZOTTI, 2003, 2007; KORTENKAMP, et al., 2011).  

No que concerne a capacidade de dipersão dessas substancias, os DEs são amplamente 

encontrados no meio ambiente e em todas as regiões do mundo, pois englobam uma ampla 

variedade de produtos, que incluem hormônios naturais e sintéticos, compostos utilizados em 

cosméticos e pela indústria do plástico, componentes vegetais, pesticidas, entre outras 

substâncias (GUIMARÃES, ASMUS, 2010; GUILOSKI, 2014). 

Múltiplos trabalhos evidenciam a relação desses xenobióticos com diversas 

anormalidades em animais e em humanos, como o desenvolvimento do câncer de mama, de 

útero e próstata, disfunções sexuais, aumento da incidência de ovários policísticos, distúrbios 

de fertilização masculina e feminina, irregularidades no crescimento de crianças e 

adolescentes, deficiência metabólica e imunológica em anfíbios, alterações histopatológicas e 

sexuais em gônadas de peixes, entre outras constatações (KUSTER et al., 2008; SCHIAVINI 

et al., 2011; ADEOGUNM et al., 2016; LUZIO et al., 2016; REGNAUT et al., 2016). 
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Dentre os vários grupos químicos de DEs, o estrogênio sintético 17α-etinilestradiol-

(EE2) utilizado como principal composto em pílulas contraceptivas, e bastante empregado na 

reposição hormonal por mulheres em tratamento da menopausa, vem ganhando atenção por 

sua capacidade de acumular-se no tecido adiposo de humanos e de animais, e por produzir 

efeitos adversos aos organismos expostos em concentrações realmente muito baixas na ordem 

de μg L-¹ e ng L-¹ (BILA, DEZOTTI, 2007; SILVA, CONFORTI, 2013). 

Algumas dessas implicações foram evidenciadas por Andersen e colaboradores 

(2006), que ao investigarem os efeitos de curto prazo do EE2 a uma concentração de 26,4 

ng/L em machos de Danio rerio, um peixe tropical teleósteo, da família dos ciprinídeos, 

evidenciaram um aumento significativo da concentração de vitelogenina e da supressão dos 

níveis de testosterona desse organismo. Filby e colaboradores (2007) observaram o efeito do 

hormônio EE2 por 21 dias, a uma concentração conhecida de 10 ng/L sobre as expressões de 

um conjunto de 22 genes no fígado e gônadas envolvidos nos processos de reprodução, 

crescimento e desenvolvimento de machos e fêmeas de vairão (Pimephales promelas), um 

peixe de água doce encontrado nos Estados Unidos. Os autores notaram uma elevada indução 

de vitelogenina em ambos os sexos, associada com aumentos significativos na expressão do 

gene do RNAm de vitelogenina hepática. Além disso, os organismos apresentaram efeitos 

fenotípicos que indicavam a feminização de indivíduos machos, como números baixos de 

tubérculos nupciais. Em espécimes do sexo feminino, houve uma diminuição do crescimento 

do ovário. 

É notório que, paralelo ao exposto, esses efeitos podem promover profundas 

modificações na biota, como a redução da biodiversidade, e a alteração da estrutura de 

populações e comunidades (PIÑA et al., 2007). Com o intuito de compreender e reverter esse 

cenário, a utilização dos programas de biomonitoramento podem contribuir como uma 

ferramenta integrada na detecção e diagnóstico dos aspectos biológicos dos ecossistemas, 

permitindo assim, a aplicação de metodologias para o estabelecimento de planos de ações e de 

investimentos, afim de atender às metas de qualidade, avaliação do nível de degradação e 

proteção ambiental (CALLISTO et al., 2005; SOUZA, FONTANETTI, 2007). 

Com o desígnio de obter evidências científicas acerca das reflexões supracitadas, 

delimitou-se o seguinte objeto de pesquisa: O potencial da esponja marinha Hymeniacidon 

heliophila (Wilson, 1911) (Filo Porifera) como possível biomonitor de poluição por 

xenoestrógenos. 

  



14 

APRESENTANDO A DISSERTAÇÃO 

 

 

Esta dissertação de mestrado encontra-se inserida na linha de pesquisa em ‘Ecologia 

de Sistemas Marinhos e de Água Doce’ do programa de Pós-Graduação em Ecologia e 

Evolução (PPGEE) da Universidade do Estado do Rio de Janeiro (UERJ), e vincula-se ao 

núcleo de pesquisa em “Genética Marinha, Molecular de Populações e da Conservação”, no 

Laboratório de Genética Marinha (LGMar). Didaticamente é constituída em revisão teórica, 

objetivos, material e métodos, resultados e discussão, conclusões e finalmente, perspectivas 

futuras. 

A revisão de literatura baseou-se em uma abordagem qualitativa, por meio de uma 

verificação integrativa, e visando responder à seguinte pergunta: ‘O que foi produzido na 

literatura sobre o que são os desreguladores endócrinos e quais seus efeitos nos ecossistemas e 

organismos aquáticos?’ 

Para isso, realizou-se uma busca nas bases de dados Web of Science®, Scielo, 

CAPES, Google Acadêmico e Science Direct, utilizando as seguintes palavras chave em 

português e seus respectivos correspondentes em inglês: desreguladores endócrinos; 

desruptores endócrinos; interferentes endócrinos. Como filtro optou-se por artigos publicados 

a partir de janeiro de 1993 a dezembro de 2017. 

Os artigos foram selecionados por meio dos seguintes critérios de inclusão: artigos 

disponíveis integralmente, publicação em inglês e/ou português em periódicos nacionais e 

internacionais e relação nas bases de dados mencionadas no período de janeiro de 1993 a 

dezembro de 2017. Artigos que se repetiam entre as bases, foram excluídos. A partir dessa 

etapa, os resumos foram avaliados, e os artigos que atenderam os critérios previamente 

estabelecidos, foram selecionadas para esta revisão, e lidos na íntegra.  
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1 REVISÃO DA LITERATURA 

 

 

1.1 Desreguladores endócrinos 

 

 

No ano de 1962, ao publicar o seu livro, A primavera Silenciosa (“Silent Spring”), 

Rachel Carson realizou uma ampla abordagem sobre os desreguladores endócrinos, embora o 

problema não tenha sido tratado por esse termo, sua pesquisa alertava sobre os riscos 

ambientais oferecidos sobre a má utilização dos pesticidas organoclorados, tal constatação 

desencadeou a proibição do uso do diclorodifeniltricloroetano (DDT) por parte de diversos 

governos (BAIRD, 2002). 

Outro fato de grande importância, foi a descoberta da relação da incidência de câncer 

no sistema reprodutivo de filhas de mulheres que utilizavam o Dietilestilbestrol, um 

estrogênio sintético indicado como agente inibidor de aborto. Esse fármaco foi receitado para 

mais de cinco milhões de gestantes entre os anos de 1940 e 1970, essa investigação gerou um 

importante alerta do potencial risco desses compostos à saúde humana (BIRKETT, LESTER, 

2003). 

Mais adiante, durante a década de 1990, cientistas identificaram anomalias no sistema 

reprodutivo de crocodilos encontrados em um lago na Califórnia nos Estados Unidos da 

América (EUA). Por certo, essas alterações estavam associadas à exposição desses 

organismos ao pesticida DDT e ao seu metabólito diclorodifeniltricloroetileno (DDE). Em 

face a essa realidade, foram detectadas a diminuição das concentrações de testosterona 

plasmática, aumento da síntese de estradiol (hormônio sexual feminino) no sistema 

reprodutivo de machos e irregularidades morfológicas nas gônadas, como a redução do 

tamanho do pênis (GUILLETTE et al., 1996). 

A propósito destas afirmações, é oportuno frisar que a possibilidade de desregulação 

do sistema endócrino por compostos sintéticos vem sendo discutida desde a década de 

sessenta. Por outro lado, o termo desregulador endócrino (DE) foi utilizado pela primeira vez 

em 1991, durante a Conferência Wingspread, nos EUA. A denominação foi introduzida na 

literatura científica, destacando que os químicos no ambiente possuem a capacidade de afetar 

o desenvolvimento do sistema endócrino e que esses efeitos de exposição são permanentes 

(CLEMENT, COLBORN, 1992). 
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Em seguida, no ano de 1995, durante um workshop realizado pela Agência de Proteção 

Ambiental dos EUA (USEPA), em Raleigh, Carolina do Norte, deliberou-se o primeiro 

significado do que constitui um DE, dessa forma definindo-o como: 

 

Qualquer agente exógeno que interfira na produção, liberação, transporte, 

metabolismo, ligação, ação ou eliminação de hormônios naturais no organismo, 

responsável pela manutenção da homeostase e pela regulação dos processos de 

desenvolvimento (GOLOUBKOVA e SPRITZER, 2000, p.323). 

 

Em 2007, o Programa Internacional de Segurança Química (IPCS) adotou por meio de 

um consenso entre pesquisadores japoneses, americanos, canadenses e da União Europeia a 

seguinte definição: 

 
Um disruptor endócrino, é uma substância ou mistura exógena que altera a função(s) 

do sistema endócrino e, consequentemente, causa efeitos adversos à saúde em um 

organismo intacto, ou sua progênie, ou (sub) populações (CEC, 2001, p.5). 

 

Em novembro de 2009, durante um workshop realizado na cidade de Berlim pelo 

Instituto Federal Alemão para Avaliação de Riscos (BFR), a definição sugerida pelo IPCS foi 

sancionada, todavia, o significado foi estendido pela adição do termo “reprodução”, 

modificando mais uma vez a definição de DEs (FAUST, KORTENKAMP, 2010). Ademais, 

em 2012, a Agência Europeia de Saúde Ambiental (AEA), e a Agência de Proteção 

Ambiental dos EUA (USEPA) definiram os DEs como: 

 

Substâncias exógenas que causam efeitos adversos na saúde de um organismo 

intacto e sua descendência, resultantes de alterações na função endócrina. Agentes 

exógenos que interferem com a produção, libertação, transporte, metabolismo, 

ligação, ação ou eliminação de hormônios naturais do corpo, responsáveis pela 

manutenção da homeostase e pela regulação dos processos de desenvolvimento, 

respectivamente (NOHYNEK et al., 2013, p.296). 

 

Não há um consenso na comunidade científica sobre a delimitação do siginificado dos 

desreguladores endócrinos, porém, em síntese, todas as definições concordam que essas 

substâncias têm em comum a capacidade de interagir e modificar o funcionamento natural do 

sistema endócrino humano e animal (BIRKETT, LESTER, 2003; GHISELLI, JARDIM, 

2007). Além disso, esses eventos e discussões fomentaram o interesse da comunidade 

científica a repeito do tema, pois ao realizarmos uma busca inserindo o termo em inglês 

“endocrine disruptors” na plataforma científica Web of Science® é possível notar um 

crescente número de publicações nos ultimos 25 anos (Figura 2). 
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Figura 2 – Resultado de busca textual no banco de dados Web of Science® com relação à 

quantidade de publicações ao longo dos anos, desde 1993 a 2017. Tópico 

pesquisado: endócrine disruptors. 
 

 
Fonte: Web of Science®, acessado em 24 de agosto de 2017. 

 

 

Do mesmo modo, a tradução do termo em inglês “endocrine disrupting chemicals” 

para o português tem gerado conceitos diferentes. Portanto, podem ser encontradas as 

seguintes denominações: “perturbadores endócrinos”, “disruptivos ou disruptores 

endócrinos”, “desreguladores endócrinos”, “interferentes endócrinos” e “estrogênios 

ambientais” (GHISELLI, JARDIM, 2007). Aqui utilizaremos a terminologia Desregulador 

Endócrino (DE), já que essa é a nomenclatura adotada pela União Europeia nos textos em 

português (BILA, DEZOTTI, 2007). 

 

 

1.2 Sistema endócrino e os mecanismos de desregulação endócrina 

 

 

O sistema endócrino é o conjunto de glândulas responsáveis pela produção dos 

hormônios, os quais atuam como uma importante ferramenta para a coordenação do 

desenvolvimento e metabolismo dos seres vivos. Esse aparelho age por uma complexa rede de 

sinais e mensagens químicas, que possuem a capacidade de controlar funções e reações dos 
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organismos frente às perturbações exógenas (temperatura, fotoperíodo) e endógenas (período 

reprodutivo, ciclos circadianos), e no controle de características sexuais e reprodutivas em 

quase todos os organismos vertebrados e invertebrados (ZUBEY, 1995; LOUREIRO, 2002; 

CHAVES, 2016). 

Em humanos, o sistema endócrino (Figura 3) é constituído por um conjunto de 

glândulas localizadas em diferentes áreas do corpo. A hipófise, por exemplo, localizada na 

base do cérebro, é responsável pela produção e liberação de hormônios, sendo considerada 

como a principal glândula desse conjunto (BERGMAN et al., 2013). 

 

 

Figura 3 – Sistema endócrino humano.

 

Fonte: DIAS (2014). 
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Os mecanismos de acionamento do sistema endócrino têm início por meio das reações 

de células nervosas a determinados estímulos, enviando posteriormente um sinal as glândulas 

endócrinas, que por sua vez, liberam hormônios adequados que levam instruções para células 

alvo, onde se ligam a receptores específicos por meio dos mecanismos receptor-mediador 

(LOUREIRO, 2002; FONTENELE et al., 2010). O receptor interpreta a mensagem hormonal 

e faz a tradução mediante um de dois processos distintos (NOGUEIRA, 2003): 

1 - Ordena aos genes a produção de novas proteínas, causando efeitos a longo prazo, 

como crescimento ou maturação sexual;  

2 - Modifica a atividade de proteínas existentes na célula, promovendo uma resposta 

rápida por parte do organismo, que repercute em processos como alteração do ritmo cardíaco 

ou na variação do nível de glicose no sangue. 

Todavia, os DEs são capazes de modificar a atividade hormonal, se ligando aos 

receptores celulares e alterando suas respostas normais por meio de dois efeitos diferentes 

(ROCHA, 2012): 

1 - Efeito agonista – O DE pode mimetizar o hormônio, imitando seu efeito e 

ocupando os receptores hormonais (Figura 4B);  

2 - Efeito antagonista – O DE age bloqueando os receptores hormonais naturais, 

inibindo a interação entre um hormônio natural e o seu respectivo receptor (Figura 4C). 

 

 

Figura 4 – Diferentes disfunções endócrinas causadas pelos desreguladores endócrinos. 

Legenda: (A) Resposta Natural; (B) Efeito agonista; (C) Efeito antagonista. 

Fonte: GHISELLI e JARDIM (2007). 
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Quando as concentrações dos DEs são muito baixas, os efeitos podem ser produzidos 

por meio de uma resposta natural, contudo, nesse processo, os receptores hormonais também 

podem se ligar a outros compostos químicos, e, deste modo, ainda que em baixíssimas 

concentrações, esses poluentes são capazes de gerar um efeito dose–resposta (SOUZA, 2011). 

Segundo Reys (2001), no que concerne aos DEs, estes são classificados segundo o 

seu modo de ação, como descrito na figura 5. 

 

 

Figura 5 – Classificação dos Desreguladores Endócrinos (DEs) quanto ao seu modo de 

ação baseado em REYS (2001). 

 

 

 

Os DEs têm sido tema de várias pesquisas científicas, a literatura tem confirmado 

diferentes implicações decorrentes da exposição de espécies animais a esses químicos (Tabela 

1), e, diante dos indícios, acredita-se que em alguns casos, esses compostos possam causar o 

declínio de populações e comunidades (BILA, 2005; CUNHA, 2014). 
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Tabela 1 – Efeitos de alguns Desreguladores Endócrinos sobre diferentes organismos. 

Organismos Desreguladores 

endócrinos (DEs) 

Efeitos Observados Referências 

  

Bisfenol A  

Nonilfenol 

Etilbenzeno 

Deformidades 

morfológica e 

diminuição das taxas de 

crescimento 

 

 

HILL et al. (2002) 

 

 

Porífera 

 

 

 

Cádmio 

Indução de proteínas 

metalotioneínas 

(MTLPs) 

 

FRAZÃO (2013) 

 Hidrocarbonetos 

Policíclicos 

aromáticos (HPAs) 

Acúmulo de HPAs em 

tecidos 

PEDRETE (2013) 

  

Dietilestilbestrol 

 

Redução da 

sobrevivência e 

reprodução 

HUTCHINSON et 

al. (1999) 

 

 

Zooplâncton 

17α-etinilestradiol 

 

Diminuição da 

diversidade e número 

de espécies 

SCHRAMM et al. 

(2008) 

 

  

Diuron 

Anomalias externas e 

Diminuição das taxas 

de sobrevivência 

SHAALA et al. 

(2015) 

 

 

Fitoplâncton 

 

Atrazina e diuron 

 

Inibição da fotossíntese 

 

KNAUERT et al. 

(2008) 

(Continua) 
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Tabela 1 – Efeitos de alguns Desreguladores Endócrinos (continuação). 

Organismos Desreguladores 

endócrinos (DEs) 

Efeitos observados Referências 

 Nonilfenol Redução do 

desenvolvimento 

gonadal 

BRIAN QUINN et 

al. (2006) 

 

 

 

Moluscos 

 

 

 

17β-estradiol 

 

 

Indução da síntese de 

vitelogenina 

 

CIOCAN et al. 

(2010) 

 

 

 

 

 

17α-etinilestradiol 

 

 

Indução da síntese de 

Vitelogenina 

 

ZHONG et al. 

(2014) 

 

 Estrona 

17β-estradiol  

17α-etinilestradiol 

Retardo dos 

mecanismos de fuga 

MCGEE et al. 

(2009) 

 

 

Peixes 

 

Flutamida; 

17α-etinilestradiol 

 

Feminização de peixes 

 

FILBY et al. 

(2007) 

 

 

 

 

 

 

 

 

Diuron 

 

Estresse oxidativo 

dificultando a 

eliminação do 

composto 

 

SANCHES (2014) 

(Continua) 
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Tabela 1 – Efeitos de alguns Desreguladores endócrinos (continuação). 

Organismos Desreguladores 

endócrinos (DEs) 

Efeitos observados Referências 

 Estrona 

17β-estradiol 

17α-etinilestradiol 

Indução da síntese de 

Vitelogenina 

RANKOUHI et 

al. (2005) 

 

Anfíbios 

 

17β-estradiol 

17α-etinilestradiol 

 

 

Diminuição do peso 

corporal e redução da 

sobrevivência 

 

HOGAN et al. 

(2006) 

 17α-etinilestradiol 

 

Redução da excitação 

sexual masculina 

(comportamento de 

chamada) 

HOFFMANN e 

KLOAS (2012) 

 

Humanos 

Bisfenol Redução da atividade 

endócrina do testículo 

fetal 

N´TUMBA-BYN 

et al. (2012) 

 

 Genisteína 

Bisfenol A 

Metoxicloro (HPTE) 

Câncer do ovário HALL e 

KORACH 

(2013) 

 

 

Camundongos 

Dibutilftalato (DBP) Diminuição das 

concentrações de 

testosterona, 

espermatozóides e da 

motilidade 

WANG et al. 

(2017) 

 Bisfenol A Aumento do 

comportamento de 

ansiedade 

KUMAR e 

THAKUR 

(2017) 

Fonte: O Autor, 2017. 
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1.3 Substâncias classificadas como desreguladores endócrinos 

 

 

Diante da grande quantidade de comprovações científicas no que concerne a relação 

dos mais variados danos em diversos organismos causado pela exposição aos DEs, 

instituições como a União Europeia (UE), a Agência de Proteção Ambiental dos EUA 

(USEPA), a Organização Mundial de Saúde (OMS) e a Organização para a Cooperação e 

Desenvolvimento Econômico (OCDE), têm dinamizado e apoiado diversas iniciativas com o 

objetivo primordial de distinguir e classificar claramente quais são as substâncias com 

potencial capacidade de desregulação endócrina (NOGUEIRA, 2002). 

Como exemplo de ação, podemos citar a "Community Strategy for Endocrine 

Disrupters", esse ato foi aprovado em 1999 pela UE, e tem como desígnio responder de forma 

rápida e eficaz as preocupações relativas aos DEs a partir da criação de uma lista com 575 

substâncias suspeitas de causar desregulação endócrina (SONNENSCHEIN, SOTO, 1998; 

HAMID, ESKICIOGLU, 2012). 

Outra medida importante, foi a concepção de uma legislação sobre a regulamentação 

dos produtos classificados como fitossanitários (“Plant Protection Products 

Regulation/1107”). Essa legislação foi elaborada junto à Comunidade Europeia em 2009, e 

possui poder deliberativo, que delimita que essas substâncias sejam geridas de forma 

diferenciada dos outros compostos, já que elas podem causar perturbações no sistema 

reprodutivo de humanos e animais, como a diminuição e/ou formato anormal de 

espermatozoides. Porém, a falta de consenso científico quanto a classificação das 

propriedades dos DEs, têm gerado conflitos quando esses produtos são inseridos no texto 

legal (SANSEVERIANO et al., 2001; LEWIS, 2013). 

O Brasil ainda não possui nenhuma legislação própria, norma ou protocolo para a 

regulamentação desses poluentes no ambiente. A portaria n° 2.914 do Ministério da Saúde, de 

12 de dezembro de 2011, estabelece critérios para o controle e qualidade da água para 

consumo humano. Contudo, seu padrão de potabilidade não abrange os microcontaminantes 

emergentes, portanto, ainda que esses critérios sejam atendidos, os corpos hídricos podem não 

estar totalmente isentos de contaminantes, incluindo os DEs e outros tipos de produtos 

(CHAVES, 2016). 
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Ademais, muitas destas substâncias são persistentes nos ambientes aquáticos, 

acumulando-se no sedimento de rios e estuários, onde são facilmente transportadas a longas 

distâncias (ASSUNÇÃO, PESQUERO, 1999; MEYER et al., 1999; BAIRD, 2002). Apesar 

disso, os meios de exposição aos DEs não se resumem apenas ao contato com águas 

contaminadas (Figura 6), mas também a ingestão de alimentos tratados com DEs, como: 

carnes ou derivados de origem animal; resíduos de pesticidas em frutas e verduras; 

formulações a base de soja e os cosméticos, são importantes elementos de veiculação 

(CHAVES, 2016). 

 

 

Figura 6 – Rotas de contaminação e exposição humana aos desreguladores endócrinos. 

 
Fonte: AQUINO e colaboradores (2013). 

 

 

Os Desreguladores endócrinos são constituídos por uma ampla variedade de 

compostos orgânicos e inorgânicos, e incluem substâncias naturais e sintéticas, agrupadas em 

duas classes (Figura 7), fator que facilita a disseminação desses poluentes no ambiente natural 

(BIANCO, 2010). Além disso, o grande número desses produtos, aliado aos requisitos 

técnicos e custos para mensurá-los, dificulta a determinação dos reais agravos provocados 

pelos mesmos (SILVA, CONFORTI, 2013).  
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Figura 7 – Representação esquemática das classes de desreguladores endócrinos baseado em 

BIANCO (2010). 

 

 

 

As substâncias sintéticas compreendem os compostos artificiais utilizados na 

agricultura (pesticidas) e indústria (PCBs, alquifenóis, ftalatos, bisfenol), além dos fármacos e 

dos hormônios sintéticos. Os produtos naturais incluem os fitoestrogênios - substâncias 

encontradas em algumas plantas e os hormônios naturais. No entanto, além dos DEs já 

conhecidos, muitas outras substâncias químicas têm demonstrado potencial para serem 

classificadas como DEs, além disso muitos outros novos compostos são sintetizados 

anualmente e alijados para o meio ambiente, e, sendo assim, a lista atual dos produtos 

considerados DEs poderá aumentar (GHISELLI, JARDIM, 2007; FERREIRA, 2012).  
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1.4 Substâncias naturais 

 

 

1.4.1 Fitoestrógenos  

Os fitoestrógenos, são substâncias vegetais, similares aos estrógenos ovarianos 

ou placentários. As isoflavonas (Genisteína e Daidzeína), constituem a maior classe de 

fitoestrógenos encontrados em plantas, e atuam na regulação hormonal, na proteção 

contra a radiação ultravioleta, ou ainda como herbicida natural (WHITTEN, PATISAUL, 

2001; BIRKETT, LESTER, 2003; JEFFERSON et al., 2007). 

Devido a sua estrutura (Figura 8), esses compostos são capazes de se ligar aos 

estrogênios receptores presentes nas células e induzir efeitos equivalentes aos produzidos 

por hormônios naturais, e, por isso, nesse sentido, são crescentes os incentivos globais 

para o consumo desse tipo de alimento como forma de alívio dos sintomas promovidos 

pela menopausa, o que pode aumentar o seu descarte no meio ambiente (CLAPAUCH et 

al., 2002; TSUBOY, 2012). 

 

 

Figura 8 – Similaridade estrutural entre o estradiol e a genisteína. 

 
Fonte: http://quimicanova.sbq.org.br. 
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Entretanto, muitos dos genes alvo regulados pelo estrógeno são responsáveis pela 

coordenação do ciclo celular e, sendo assim, o próprio hormônio e as isoflavonas que 

mimetizam seu efeito já foram associados a alterações do sistema reprodutivo, e na 

proliferação aumentada de células tumorais de câncer de mama e de útero ER-positivas, 

favorecendo a promoção de tumores (ALVES et al., 2007; TOMAR, SHIAO, 2008). 

Em vacas, o consumo a longo prazo de uma dieta rica em soja pode aumentar 

significativamente as taxas médias de infertilidade desses animais (ADAMS, 1995; 

WOCLAWEK-POTOCKA et al., 2005). As isoflavonas parecem ter efeitos deletérios 

também em roedores, promovendo o aumento do peso uterino e da espessura do epitélio 

endometrial e vaginal desses organismos, bem como tamanho reduzido dos testículos, dos 

epidídimos e vesículas seminais, além de próstata alargada e regulação da glicemia 

prejudicada (GALLO et al., 1999; RUHLEN et al., 2008; SANTOS et al., 2010). 

 

 

1.4.2 Estrogênios Naturais  

Diariamente uma grande quantidade de estrogênios naturais são produzidos e 

lançados nos corpos hídricos, sendo os estrógenos naturais 17β-estradiol, estriol e a estrona 

(Figura 9), os que despertam maiores preocupações. Esses hormônios, possuem a melhor 

conformação reconhecida pelos receptores e, portanto, resultam em respostas máximas, sendo 

considerados como responsáveis pela maioria dos efeitos desreguladores desencadeados pela 

disposição de efluentes nos corpos hídricos (MCLACHLAN et al., 2006). 

 

 

Figura 9 – Representação das estruturas moleculares dos hormônios estradiol, estrona e 

estriol (E3). 

 
Fonte: http://quimicanova.sbq.org.br. 
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O 17 β-estradiol é o principal hormônio humano, e pode ser produzido naturalmente 

ou sinteticamente, a estrona é um hormônio produzido predominantemente em mulheres 

na menopausa, já o estriol, é um estrogênio gerado naturalmente em grandes quantidades 

durante a gravidez (NOGUEIRA, 2003; HAMID, ESKICIOGLU, 2012; PEREIRA et al., 

2013). Esses compostos são excretados principalmente pela urina e em menor proporção 

pelas fezes na forma de conjugados solúveis em água. Quando em condições ambientais, 

passam rapidamente por um processo de hidrólise, liberando hormônios livres e seus 

metabólitos no ambiente, os quais podem ser rapidamente absorvidos pelo organismo, e 

então metabolizados pelo fígado (DE FREITAS, 2000; ERICKSON, 2002; GHISELLI, 

JARDIM, 2007; GUIMARÃES, 2008; RIBEIRO et al., 2010). 

O hormônio 17β-estradiol, possui alto potencial estrogênico, sendo considerado dentre 

os hormônios naturais como o mais potente, cerca de 12 e 80 vezes mais forte que os 

compostos estrona e estriol, respectivamente (COLDHAM et al., 1997; GUIMARÃES, 2008). 

Existem uma diversidade de trabalhos científicos na literatura que comprovam os efeitos 

desse poluente sobre vários táxons de organismos aquáticos. Em peixes, por exemplo, o 

estradiol é capaz de promover a síntese de vitelogenina. Essa proteína pode ser induzida em 

machos expostos a ambientes contaminados por substâncias estrogênicas (IRWIN et al., 

2001; SANCHEZ, 2006). 

A detecção da vitelogenina (VTG) plasmática é densamente analisada em muitos 

trabalhos. As análises correlacionam a expressão da VTG em peixes, como uma resposta 

fisiológica a presença do 17β-estradiol, in vivo ou in vitro, como demonstrado em alguns 

trabalhos: (HEMMER et al., 2002; MONCAUT et al., 2003; VAN DEN BELT et al., 

2004; BANGSGAARD et al., 2006; HYNDMANA et al., 2010; SHAPPELL et al., 2010; 

DAMMANN et al., 2011; YAN et al., 2013). Todavia, outros estudos apontam 

divergentes efeitos em organismos expostos a esse poluente (Figura 10): 
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Figura 10 – Representação esquemática de alguns efeitos em organismos aquáticos 

expostos ao 17β-estradiol. 

 
Fonte: O autor, 2017. 

 

 

1.5 Substâncias Sintéticas 

 

 

As substâncias sintéticas como as bifenilas policloradas (PCBs), os ftalatos, o 

bisfenol A, os pesticidas e os fármacos, possuem ação desreguladora e são persistentes no 

ambiente natural. Esses compostos, são facilmente transportados para outras regiões, e são 

detentores de uma grande capacidade de bioacumulação e biomagnificação ao longo da cadeia 

trófica, o que lhes confere grande atenção por parte dos órgãos ambientais e instituições de 

saúde pública (MEYER et al., 1999).  

 

 

1.5.1 Bifenilas Policloradas (PCBs) 

Bifenilas Policloradas (PCBs), é o nome genérico atribuído à classe de compostos 

organoclorados obtidos por meio de reação dos grupos bifenilas com cloro anidro na presença 

de catalisador. A quantidade de átomos de cloro presentes na molécula pode variar de 1 a 10 

(Figura 11), e o arranjo de diferentes posições lhes confere a capacidade de se obter até 209 

estruturas moleculares diferentes denominadas congêneres (PENTEADO, VAZ, 2001; DOS 

SANTOS et al., 2015).  



31 

Figura 11 – Representação da estrutura molecular dos PCBs. 

 
Fonte: Adaptado de DOS SANTOS e colaboradores (2015). 

 

 

Esses elementos apresentam alta estabilidade térmica, resistência química, baixa 

inflamabilidade e excelentes propriedades de isolamento elétrico, sendo avaliados por muitos, 

como o melhor fluido isolante existente, e, portanto, bastante aproveitados em 

transformadores e capacitores. São também aplicados como aditivos de óleos hidráulicos, 

plastificantes e adesivos. Suas propriedades químicas os tornam difíceis de serem degradados, 

e, deste modo, permanecem durante muito tempo no ambiente (REYS, 2001; WHALEY et 

al., 2001; LUNDQVIST et al., 2006; DOS SANTOS, et al., 2015). 

A maior parte da população está exposta aos PCBs através do ar, da ingestão de água e 

alimentos, sendo este último o mais preocupante (WHO, 2003). Os PCBs são facilmente 

acumulados em tecidos gordurosos, e consequentemente, gêneros alimentícios como carnes, 

peixes e frangos e derivados lácteos, podem apresentar elevadas concentrações desses 

compostos, esses itens alimentícios contribuem com cerca de 14 a 19% do valor cumulativo 

dos PCBs, se comparados com outras formas de contaminação (WHO, 1999; LARINI, 1999; 

ATSDR, 2000; PENTEADO, VAZ, 2001; MALISCH, KOTZ, 2014). O consumo de produtos 

contaminados com PCBs, pode acarretar no aparecimento de problemas de saúde, como 

irritações da pele, nariz e pulmões, mal-estar gastrointestinal, alterações sanguíneas e 

hepáticas, ou até mesmo, depressão e fadiga, e cânceres como o da mama, do trato biliar, do 

fígado, estômago, intestino e próstata (PRINCE et al., 2006; ADENUGBA et al., 2009; 

ATSDR, 2011; RECIO-VEGA et al., 2011; KLINEFELTER, et al., 2018). 

Durante a entrada dos PCBs na cadeia alimentar, esses compostos podem sofrer 

processos de bioconcentração e biomagnificação, e, por conseguinte, espécies predadoras 

apresentam tendência a altos fatores de bioacumulação em relação a suas presas (DA SILVA, 

2009). Algumas pesquisas averiguaram elevadas concentrações de PCBs em diversos táxons 

marinhos considerados como topo de cadeia: elefantes-marinhos (DEBIER et al., 2006); focas 

(MOS et al., 2007; GABRIELSEN et al., 2011); tubarões (SILVA et al., 2009) e orcas 
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(HARAGUCHI et al., 2009). STUART-SMITH e JEPSON (2017), destacam que essas 

substâncias podem ser a principal causa de declínios contemporâneos nas populações 

europeias de cetáceos e, potencialmente, de outros predadores do topo da cadeia trófica 

marinha em todo o mundo. Devido à importância desses componentes biológicos, esse 

cenário é extremamente preocupante, pois os predadores de topo possuem um papel 

importante na regulação dos ecossistemas marinhos a níveis tróficos mais baixos, uma vez 

que controlam o crescimento populacional de suas presas, gerando efeitos top-down capazes 

de reestruturar a comunidade local (VIEIRA, 2007; HEITHAUS et al., 2012). 

Ao mesmo tempo, os PCBs parecem poder reduzir o crescimento, o metabolismo e 

a formação esquelética de tartarugas da espécie Malaclemys terrapin (HOLLIDAY et al., 

2009; HOLLIDAY, HOLLIDAY, 2012). Por outro lado, COLABUONO (2011) relatou a 

presença de PCBs em aves marinhas, devido principalmente à ingestão de plásticos que 

continham essas substâncias como parte de sua configuração. Os efeitos também foram 

observados em níveis tróficos basais. Em mexilhões, por exemplo, CANESI e colaboradores 

(2003) demonstraram que o PCB foi capaz de alterar parâmetros do sistema imune desses 

organismos. 

 

 

1.5.2 Ftalatos 

Os Ftalatos (Figura 12) foram sintetizados pela primeira vez na década de 1850, mas 

só encontraram aplicação no mercado de materiais de alta polimerização em 1920. A 

produção aumentou rapidamente nos anos 50, quando o ftalato - dietilhexilftalato (DEHP) foi 

sintetizado e testado com grande sucesso na flexibilização do policloreto de polivinila, mais 

conhecido pelo acrônimo PVC (LOUREIRO, 2002). 

 

 

Figura 12 – Representação da estrutura molecular dos Ftalatos. 

 
Fonte: http://quimicanova.sbq.org.br. 
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Atualmente, esses químicos são comumente aplicados em diversos itens industriais e 

domésticos (Figura 13), como os plastificantes usados na confecção de pisos poliméricos, 

acetato de polivinila (PVC), ou ainda como agente dispersante em inseticidas, repelentes, 

perfumes, móveis, roupas, aditivos de tintas, produtos farmacêuticos e de uso pessoal, 

couros sintéticos, etc. (BUSTAMANTE - MONTES et al., 2001). 

 

 

Figura 13 – Produtos comerciais que utilizam o ftalato em sua composição. 

 

Legenda: A. Materiais de limpeza; B. Produtos cosméticos; C. Plásticos; D. Materiais 

Hospitalares.  

Fonte: Google imagens, 2017.  

 

 

As principais vias de contaminação podem ocorrer por meio do despejo acidental ou 

intencional durante a manufatura, distribuição, uso e disposição final dos plastificantes, ou 

também pelo uso de equipamentos médicos à base de PVC (seringas e bolsas de sangue), 

visto que a maioria desses produtos contém o plastificante dietilhexilftalato (DEHP), e como 

esse elemento não é quimicamente ligado ao plástico, a sua propagação pode ocorrer por 

simples difusão para os meios ou fluidos em contato (ESTEVES et al., 2007; FERREIRA, 

MORITA, 2010; MACEDO, 2011). 
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O contato prolongado com ftalatos, pode provocar disfunções reprodutivas em 

humanos, resistência à insulina e diabetes tipo II, sobrepeso e obesidade, anomalias 

esqueléticas, alergias, asma e cânceres (BENJAMIN et al., 2017). É notória a interferência 

desse agente na reprodução de peixes, com consequências ao crescimento larval e, maturação 

dos ovos (CARNEVALI et al., 2010). Em mamíferos, doses elevadas de certos ftalatos, 

promovem o desenvolvimento anormal dos órgãos genitais, que por vezes, ocasionam a 

infertilidade desses organismos (KA et al., 2011). 

 

 

1.5.3 Bisfenol A 

O composto sintético bisfenol A (BPA), é um monômero plástico policarbonato 

(Figura 14) utilizado comercialmente desde 1957 para produção de plásticos e resinas 

epóxi - BFA, possui alta estabilidade, flexibilidade e resistência. As resinas de BFA são 

empregadas em vários produtos, como camadas de revestimento interno de latas de alimentos 

e tubos de água, complexos dentários para obturações, embalagens de remédios, e uma 

variedade de bens de consumo – equipamentos esportivos, CDs e DVDs, entre outros 

(BROTONS et al., 1995; KOLATOROVAA et al., 2017; WANG et al., 2017). 

 

 

Figura 14 – Representação da estrutura molecular do bisfenol A (BPA). 

 

Fonte: http://quimicanova.sbq.org.br. 

 

 

Devido ao seu potencial de migração a partir de materiais onde os alimentos são 

acondicionados, como latas e garrafas, a ingestão de comidas contaminadas, por sua vez, 

é apontada como a principal via de exposição humana (PIVNENKO et al., 2015; 

BJORNSDOTTER et al., 2017). As consequências do contato prolongado com o BPA vêm 

sendo acompanhadas por pesquisadores, instituições de pesquisa e órgãos regulamentadores. 

Em 2012, a Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA) proibiu a fabricação e 
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importação de mamadeiras e chupetas com a substância BPA, como também limitou a 

quantidade desse químico na produção de embalagens em contato com alimentos (KÖHLER, 

2016).  

O BPA é suspeito de favorecer diversas disfunções em humanos: a) puberdade 

precoce; b) redução da fertilidade; c) doenças cardíacas; d) disfunção sexual; e) alterações no 

sistema nervoso; f) acréscimo da pré-disposição a doenças como o diabetes, câncer e 

obesidade; g) problemas de comportamento, como ansiedade, depressão e hiperatividade em 

crianças (DUPONT, 2011; HARLEY et al., 2013; KIM, PARK, 2013; SAVASTANO et al., 

2015; SHEN, 2015; XIONG et al., 2015). 

Em relação aos organismos aquáticos, são descritas mutações na fisiologia 

reprodutiva, e deformações do sistema imunitário de algumas espécies de peixes, moluscos e 

mamíferos (JOBLING et al., 2003; VOM SAAL, HUGHES, 2005; OLSVIK et al., 2009; 

HATEF et al., 2012). 

 

 

1.5.4 Aquilfenóis 

Os alquifenóis são uma classe de compostos orgânicos presentes em vários produtos 

domésticos e industriais. Entre esses químicos, o nonilfenol (Figura 15) merece especial 

atenção (OLIVEIRA et al., 2007). Formado pela alquilação do fenol com uma mistura de 

isômeros do nonano em presença de catalisador ácido, essa substância faz parte da 

composição de vários tipos de produtos, particularmente de tintas, látex, adesivos, pesticidas, 

couro sintético, dispersantes, fluidos, produtos farmacêuticos, e de higiene pessoal, itens de 

limpeza e cosméticos (DESHAYES et al., 2017; PRIAC et al., 2017). 

 

 

Figura 15 – Representação da estrutura molecular do Nonilfenol. 

 

Fonte: http://quimicanova.sbq.org.br. 
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Apesar disso, essa substância pode promover distúrbios estruturais e funcionais 

adversos em humanos, como uma diminuição significativa da fertilidade, o aumento da 

frequência de disfunções hormonais, o hipertireoidismo, a endometriose, ou ainda, o 

acrescimento da predisposição a cânceres, alergias, hiperatividade e problemas imunológicos 

(OLIVEIRA et al., 2007). Em organismos marinhos, baixas doses de exposição do nonilfenol 

são capazes de induzir características masculinas em fêmeas de gastropodes (BASHEER et 

al., 2004). 

 

 

1.5.5 Pesticidas 

Em princípio, a maioria das substâncias classificadas como desreguladores 

endócrinos são pesticidas (GHISELE, JARDIM, 2007). Esses químicos agem bloqueando 

processos metabólicos vitais aos organismos, e podem ser classificados de acordo com a sua 

função - inseticidas, herbicidas, fungicidas, algicidas, e/ou quanto ao seu modo de atuação - 

ingestão, contato, microbiano e fumegante (SANCHES et al., 2003). Considerando a grande 

aplicabilidade desses compostos, principalmente na agricultura, esse grupo ocupa uma notória 

posição dentre a diversidade de produtos sintéticos (DORES, DE-LAMONICA, 2001). 

Não obstante, seu emprego pode ir além desse setor. A partir do banimento das tintas 

anti-icrustantes à base de organoestânicos, em razão dos problemas ambientais associados ao 

seu uso, uma terceira geração de tintas começou a ser utilizada, empregando-se diferentes 

compostos biocidas (CASTRO et al., 2011). Dentre eles, encontra-se o herbicida diuron 

(Figura 16), um cristal não-iônico, com moderada solubilidade em água 42 mgl-1 a 20°C, 

lipofílico e com forte adsorção ao sedimento, sendo bastante persiste no solo, possui meia-

vida de 90 a 180 dias, e age bloqueando o transporte de elétrons no fotossistema na fase II, 

inibindo assim, a fotossíntese (GIACOMAZZI, COCHET, 2004; OTURAN et al., 2008; 

GIROTTO et al., 2012). 

 

 

Figura 16 – Representação da estrutura molecular do Diuron. 

 

Fonte: http://quimicanova.sbq.org.br. 
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Devido à sua alta eficácia como inibidor de crescimento de algas marinhas e de água 

doce, o diuron é empregado como princípio ativo de tintas anti-incrustante (READMAN, 

1999). Essas tintas são aplicadas (Figura 17) como forma de proteger e combater o 

estabelecimento de organismos bioincrustantes em cascos de navios, plataformas petrolíferas, 

tubulações submarinas e tanques de aquicultura (THOMAS et al., 2000; CASTRO et al., 

2011; BEVAN et al., 2012). 

 

 

Figura 17 – Aplicação de tinta anti-incrustante em embarcação offshore. 

 

FOTO: O autor, 2017.  

 

 

Mais de 50% da frota mundial de navios apresenta algum grau de desenvolvimento de 

bioincrustação nos cascos ou hélices (Figura 18). A bioincrustação marinha é um processo 

resultante da colonização ou do crescimento de bactérias, algas e/ou invertebrados sésseis 

sobre superfícies submersas, sejam elas naturais - rochas, madeira, outros organismos, ou 

antrópicas - cais, plataformas, cascos de navios, boias, cabos (DA GAMA et al., 2009). 
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Figura 18 – Exemplos de bioinscrustação em hélices de propulsão de embarcações offshore.

  

Fontes: O autor, 2017. 

 

 

Esse processo aumenta as taxas de corrosão e rugosidade nos cascos das embarcações, 

e, por conseguinte eleva a tensão cisalhante entre a água e a superfície de contato das 

mesmas, demandando um aumento de combustível de até 17% dependendo do grau de 

incrustação, porém a utilização de tintas antiincrustantes reduz o estabelecimento desses 

organismos (EVANS et al., 2000). No entanto, embora bastante utilizado na agricultura, o 

aumento da demanda de tintas contendo o diuron como parte da sua composição, tem 

colaborado com a crescente detecção desse químico em águas marinhas (Tabela 2), 

particularmente em áreas com intenso tráfego de embarcações, e em marinas e portos 

(THOMAS et al., 2000; BAO et al., 2011).  
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Tabela 2 – Concentrações máximas do biocida diuron encontrado em amostras de água 

do mar retiradas de portos e marinas de diversos países. 

Locais Concentrações (ng/l) Referências 

Espanha 2000 MARTÍNEZ et al. (2000) 

Reino Unido 632 THOMAS et al. (2001) 

Holanda 1130 LAMOREE et al. (2002) 

Japão 350 HARINO et al. (2005) 

Reino Unido 366 GATIDOU et al. (2007) 

França 268 CAQUET et al. (2013) 

Estados Unidos 68 SAPOZHNIKOVA et al. (2013) 

Malásia 285 ALI et al. (2014) 

Brasil 7,8 DINIZ et al (2014) 

Coreia do Sul 1360 KIM et al. (2014) 

Irã 390 SALEH et al. (2015) 

Panamá 70 BATISTA-ANDRADE et al. (2016) 

Fonte: O autor, 2017. 

 

 

Estudos têm apontado que o diuron apresenta uma clara capacidade de 

desregulação endócrina, tanto para os organismos aquáticos, quanto para a saúde humana 

e, portanto, a avaliação dos seus níveis e efeitos no ambiente aquático têm sido de 

crescente importância nos últimos anos (LINTELMANN, 2003; PERINA, 2009). 

DELORENZO e FULTON (2012) apontam o diuron com um dos pesticidas mais tóxicos para 

algas marinhas. Essa afirmação é comprovada em diversos trabalhos (TEISSEIRE et al., 

1999; EULLAFFROY, VERNET, 2003; CHESWORTH et al., 2004; MA et al., 2006; 

NEUWOEHNER et al., 2008; KHANAM et al., 2017; MANSANO et al., 2017). Não 

obstante, sua toxicidade também foi demonstrada em mudas de mangue. Um estudo realizado 

por Bell e Duke (2005), registrou que o diuron foi capaz de interferir no crescimento, e nos 

mecanismos de regulação de sal dessas plantas, além de ter sido o herbicida responsável pelos 

maiores níveis de mortalidade dentre os compostos testados.  

O potencial para causar danos aos recifes de coral também tem sido motivo de grande 

preocupação (GAGNON, RAWSON, 2009). Algumas espécies de corais parecem ser 

sensíveis a esse herbicida quando expostos nos estágios iniciais de vida. Por meio de um 

experimento in-vitro, Sheikh e colaboradores (2009) expuseram larvas dos corais Acropora 

millepora, e Pocillopora damicornis ao diuron, a uma concentração de 300 ng/L. Diante 

http://www.sciencedirect.com/science/article/pii/S0166445X03002170#!
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disso, os autores sugeriram que o biocida foi capaz de interferir na metamorfose das larvas de 

ambos os corais, e que a espécie Pocillopora damicornis foi extremamente suscetível a esse 

poluente, pois esses indivíduos sofreram branqueamento devido a expulsão de dinoflagelados 

simbiontes após exposição de 96 horas.  

Esses dados, podem ser considerados alarmantes, pois os recifes de coral são 

ecossistemas marinhos de grande importância ecológica, econômica e social, e seu processo 

de vida é extremamente complexo, possuindo um alto grau de interdependência entre os 

organismos, o que reduz a elasticidade do ecossistema, tornando-o frágil e mais suscetível ao 

estresse e às mudanças do meio (RAY, 1987; MAIDA, FERREIRA, 1997; MIRANDA, et al., 

2018). 

 

 

1.5.6 Fármacos 

Os fármacos incluem medicamentos antrópicos e veterinários. Esses produtos chegam 

ao meio ambiente principalmente por meio da excreção humana, entretanto, o uso veterinário, 

tanto em grandes operações agrícolas, quanto na aquicultura, são outras vias de contaminação 

que também contribuem significativamente para o problema (WU, JANSSEN, 2011; 

TORRES et al., 2012).  

A falta de infraestrutura de saneamento básico nas nações em desenvolvimento, 

colabora para a dispersão desses poluentes (REIS-FILHO, 2007), e torna o cenário ainda pior. 

No Brasil, por exemplo, um levantamento realizado pelo Sistema Nacional de Informação em 

Saneamento (SNIS, 2017) revelou que apenas cerca de 42,7% do esgoto gerado durante o ano 

de 2015 recebeu algum tipo de tratamento. Além disso, 30,5% dos municípios, lançam seus 

efluentes não tratados em rios, lagos ou lagoas, e utilizam estes mesmos corpos hídricos como 

fonte de abastecimento de água, recreação, irrigação e aquicultura (BRASIL, 2011). 

A maioria dos fármacos são resistentes à biotransformação, propriedade atribuída 

propositalmente com o intuito de maximizar o período de tempo em que exercem efeito 

terapêutico, e assim, podem ser considerados ambientalmente persistentes (NUNES, 2011). 

As concentrações ambientais são geralmente várias ordens de magnitude abaixo das doses 

terapêuticas, mas com potencial riscos à saúde ambiental (LINDER, STAFFORD, 2001). 

Várias categorias de produtos farmacêuticos suscitam preocupações, entretanto as que são 

produzidas e consumidas em grandes quantidades, tais como as altamente potentes e as 

particularmente persistentes, são consideradas como as mais emergentes (WU, JANSSEN, 

2011).  
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Nessas classes, dois produtos farmacêuticos podem ser destacados: 1) antibióticos 

como a eritromicina, a qual é amplamente utilizada na criação de frangos e gados; 2) os 

hormônios femininos sintéticos utilizados em contraceptivos orais como o 17α-etinilestradiol 

(BRASIL, 2004). Os primeiros, devido ao desenvolvimento de bactérias resistentes e o 

segundo, pela potencialidade em afetar adversamente o sistema reprodutivo de organismos 

aquáticos (FICHER, FREITAS, 2011). Entretanto, há outros produtos que também requerem 

atenção, como os antineoplásicos e imunossupressores utilizados em quimioterapia, 

conhecidos como potentes agentes mutagênicos (BILA, DEZOTTI, 2003). 

 

 

1.5.6.1 Antibióticos 

O uso intensivo de antibióticos nas últimas décadas, seja para fins humanos 

(doméstico e hospitalar) ou veterinários, contribuem para a chegada desses compostos no 

ambiente natural. Entretanto, as excreções provenientes da criação intensiva de animais 

(bovinos, suínos e aves) ou no caso da aquicultura a aplicação dessas substâncias na água para 

fins profiláticos, representam a principal forma de contaminação dos ecossistemas aquáticos 

(REGITANO, LEAL, 2010).  

A presença de antibióticos em níveis de concentração ambientalmente relevantes, está 

associada a toxicidade crônica e ao aumento da resistência bacterianas a antibióticos 

(MICHAEL et al., 2013). Ainda que o desenvolvimento dessa resistência seja um fenômeno 

natural, existe uma clara correlação entre o agravo desse processo, com o aumento mundial do 

consumo de antibióticos (WHO, 2005). Esse cenário é globalmente inquietante, pois existem 

cada vez mais bactérias resistentes a múltiplas drogas (particularmente em meio hospitalar), 

fato que dificulta a aplicação da terapêutica adequada, o que por vezes, gera um aumento das 

taxas de mortalidade por infecções, bem como dos custos inerentes às prestações dos cuidados 

de saúde (KLEVENS, 2007). 

 

 

1.5.6.2 hormônio sintético 17α-etinilestradiol 

O hormônio contraceptivo sintético 17α-etinilestradiol (EE2) é um estrógeno artificial, 

utilizado sobretudo, como principal composto em pílulas contraceptivas, sendo também 

bastante empregado para reposição hormonal por mulheres em tratamento da menopausa 

(sintomas vasomotores), além de ser indicado na prevenção do câncer de próstata 

(antineoplásico) e no combate a deficiência de estrogênio (NOTCH, 2007; POLI, 2009).  
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Apesar da sua importância como recurso terapêutico, o aumento da demanda por 

pílulas anticoncepcionais e de reposição hormonal tem gerado um constante alerta, pois a 

presença desse químico nos ambientes aquáticos e nas estações de tratamento vem sendo 

comumente detectada em grandes quantidades, e por sua vez, esse hormônio possui a 

capacidade comprovada de interferir nos processos de reprodução e desenvolvimento de 

diversos organismos (FERREIRA, 2008; SILVA, CONFORTI, 2013).  

No tecido hepático humano, a excreção do EE2 é realizada por uma via oxidativa de 

hidroxilação realizada por enzimas da família dos citocromos P450 (CYP), especialmente as 

isoformas CYP 1A, 2B1, e 3A (NAVAS, SEGNER, 2001; HASSELBERG et al., 2004). Os 

metabólitos resultantes desta reação são, em seguida, processados por enzimas 

sulfotransferases (SULTs) e glucoroniltransferases (UGTs), durante o processo de 

biotransformação, que precede a eliminação da célula. Em muitos organismos enzimas 

homólogas às humanas atuam de forma equivalente (DANIELSON, 2002). 

Embora grande parte dessa substância seja metabolizada e excretada na forma inativa 

conjugada, como glicuronídeos e sulfatos, a ação de enzimas produzidas por bactérias e por 

algumas espécies de microalgas como a Raphidocelis subcapitata comumente encontradas em 

áreas de despejo de efluentes, prontamente o biotransforma em compostos biologicamente 

ativos, este último é realizado por meio de processos de hidroxilação, reação catalisada pela 

monoxigenase do citocromo P450 (Cyt P450) para desintoxicação da espécie, e os tornando 

passíveis de desencadearem efeitos deletérios em concentrações muito baixas na ordem de μg 

L-¹ e ng L-¹, (PURDOM et al., 1994; BILA; DEZOTTI, 2007; LIU et al., 2018). Outro 

aspecto que também chama a atenção, é a adição do grupo etinil a sua composição (Figura 

19), o que o torna pouco solúvel em água e bioresistentes a degradação (COMBALBERT, 

RAQUET, 2010). 

 

 

Figura 19 – Síntese do 17α-etinilestradiol a partir do estrogênio natural estrona. 

 

Fonte: Adaptado de RAMÍREZ-SÁNCHEZ e colaboradores (2015). 
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Muitos métodos analíticos foram desenvolvidos para detectar e quantificar essa 

substância em matrizes ambientais como águas superficiais e subterrâneas, esgoto doméstico, 

efluentes de estação de tratamento de esgoto (ETE), sedimentos marinhos, solo e lodo 

biológico (BILA, DEZOTTI, 2007). Todavia, o conhecimento sobre a sua ocorrência em 

diferentes matrizes aquáticas ainda é limitado a um pequeno número de países, diante disso, 

dados sobre o seu comportamento, efeitos e destinação ainda são escassos (TORRES, 2009). 

De acordo com Mello e colaboradores (2013), os estados de São Paulo, Rio de Janeiro, 

Mato Grosso do Sul, Paraná, Ceará, Rio Grande do Sul e Minas Gerais são os que realizaram 

os maiores quantitativos de pesquisas na área nos últimos anos, sendo o estado de São Paulo o 

que possui maior nível de investigação. A maioria desses estudos são focados na 

quantificação desse poluente em águas de abastecimento, e ainda há poucos dados relativos 

sobre estes compostos em corpos que recebam grandes volumes de esgotos como, por 

exemplo, a zona costeira (OLIVEIRA, 2015). No que tange as concentrações encontradas nas 

matrizes ambientais brasileiras (Tabela 3), essas mostram-se semelhantes ou muitas vezes até 

três ordens de grandeza superiores às concentrações comumente relatadas na literatura 

internacional (AQUINO et al., 2013). 

Essas diferenças podem ser pertinentes a fatores culturais de consumo, como também 

pelas distintas técnicas empregadas na identificação e quantificação desse composto (VIALI, 

2014). Sabe-se, porém, que mesmo em baixíssimas concentrações, o EE2 é capaz de 

desencadear diversos efeitos prejudiciais à biota aquática, como alterações nas taxas de 

fecundidade, modificações comportamentais, implicações histopatológicas, imunodepressão, 

modificação morfofisiológica sexual (imposex), entre outras irregularidades, e, apesar disso, 

ainda pouco se sabe sobre seus reais efeitos, particularmente em espécies de invertebrados 

(MANAHAN, 2003; LUNA, et al., 2014).  
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Tabela 3 – Máximas concentrações do hormônio sintético 17α-etinilestradiol encontrado 

em diferentes matrizes e países. 

Matriz País Concentração ng/L Referência 

Água superficial Brasil 5000 GHISELLI, 2006 

Água superficial Brasil 4390 RAIMUNDO, 2007 

Água superficial Brasil 672,03 SODRÉ et al., 2007 

Água superficial Brasil 54 MIERZWA et al., 2009 

Água superficial Brasil 305 TORRES, 2009 

Água superficial Brasil 6.806 MONTAGNER e JARDIM, 2011 

Água superficial Brasil 672,3 OLIVEIRA, 2015 

Água superficial Brasil 206,55 SILVA, 2015 

Água superficial Brasil 283,56 NASCIMENTO, 2016 

Esgoto Sanitário Brasil 4830 GHISELLI, 2006 

Esgoto Sanitário Brasil 2.270 FROEHNER et al., 2010 

Esgoto Sanitário Brasil 4350 SOUZA, 2011 

Esgoto Sanitário Brasil 12,4 BRANDT, 2012 

Esgoto Sanitário Brasil 560 AQUINO et al., 2013 

Sedimento Brasil 129,75 FROEHNER et al., 2011 

Água superficial Holanda 4,3 BELFROID et al., 1999 

Água superficial Itália 0,04 BARONTI et al., 2000. 

Água superficial Alemanha 5,1 KUCH, 2001 

Água superficial França 3,2 CARGOUËT et al., 2011 

Água superficial EUA 4,7 ZUO et al., 2006 

Água superficial Itália 240 POJANA et al., 2007 

Esgoto Sanitário Alemanha 0,4 SPENGLER et al., 2001 

Esgoto Sanitário Itália 10 JOHNSON et al., 2000 

Esgoto Sanitário Alemanha 8,9 KUCH, 2001 

Esgoto Sanitário Holanda 7,5 BELFROID et al., 1999 

Fonte: O autor, 2017. 
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1.6 Biomonitoramento e Biomarcadores ambientais 

 

 

O monitoramento dos DEs pode ser realizado por meio da quantificação in situ, ou por 

meio de indicadores biológicos, empregando-se, por exemplo, bioensaios in vitro e in vivo 

(KUSTER et al., 2010; PIMENTEL, 2013). Contudo, os resultados das análises que buscam 

determinar somente as suas concentrações, podem não retratar por completo o real impacto 

ambiental causado por esses compostos, já que este tipo de metodologia não evidencia seus 

possíveis efeitos sobre os organismos biológicos (MAGALHÃES, FILHO, 2008). Dessa 

maneira, é crescente a demanda global por programas de biomonitramento que ultilizem 

bioensaios como forma de medir os danos causados pelos DEs aos organismos aquáticos 

(ROSENBERG, RESH, 1993; BILA, DEZOTTI, 2007). 

Cabe ressaltar que, pelo fato de não considerarem uma série de complexas interações 

que ocorrem nos ambientes naturais, o bioensaio também possui fatores limitantes, entretanto, 

paralelo ao oposto, as condições controladas, quase sempre apresentam uma visão conjuntural 

sobre os efeitos agudos e crônicos provocados pelos contaminantes nos organismos, dado que 

o agente causador é, em geral, de conhecimento do pesquisador (CAIRNS, PRATT, 1989; 

CARMAN et al., 1995; BILA, DEZOTTI, 2007). Os testes ecotoxicológicos, ou bioensaios, 

têm se tornado bastante comuns nos últimos anos no Brasil, pois a adoção de organismos 

sentinelas, pode elucidar os efeitos toxicológicos de substâncias exógenas, possibilitando 

avaliar e caracterizar o estado de saúde ambiental dos ecossistemas, produzindo dados 

confiáveis, que permitam definir medidas adequadas para sua proteção e/ou recuperação 

(PHILLIPS, RAINBOW, 1993; FERNANDEZ et al., 2002; MAGALHÃES, FILHO, 2008). 

Sob tal enfoque, as alterações decorrentes da exposição a um poluente apresentam 

maior frequência em nível celular do que em níveis de alta organização biológica, como 

reprodutivos e comportamentais (VAN DER OOST et al., 2003). Portanto, antes de atingir as 

camadas superiores de organização biológica, como comunidades e ecossistemas, os efeitos 

dos contaminantes podem ser verificados em classes inferiores de organização biológica 

(Figura 20), (JONSSON, CASTRO, 2005; ARIAS et al., 2007). Consequentemente, as 

técnicas que evidenciem respostas em categorias mais baixas de disposição biológica são mais 

preventivas (ZAGATTO, BERTOLETTI, 2006).  
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Figura 20 – Hierarquia biológica e respostas a poluentes. 

 

Fonte: ZAGATTO e BERTOLETTI (2006). 

 

Nesse contexto, é crescente o uso de biomarcadores (alterações biológicas que 

expressam a exposição e/ou o efeito tóxico de poluentes presentes no ambiente por meio do 

conjunto de reações) como forma de abordagem na compreensão dos mecanismos capazes de 

induzir uma reação do indivíduo, população ou comunidade frente a uma perturbação 

(ARMITAGE, 1995; WALKER et al., 1996; BUSS, et al., 2003; OLIVEIRA RIBEIRO et al., 

2005). Uma perturbação pode ser gerada, por um processo pelo qual um distúrbio de uma 

determinada magnitude provoca uma resposta em termos de densidades ou composição a uma 

espécie, população ou comunidade (GLASBY, UNDERWOOD, 1996). No entanto, para que 

ocorra a perturbação esse distúrbio deve ser grande o suficiente para superar a inércia de uma 

população em uma assembleia, e induzir alterações quantitativas e/ou qualitativas na estrutura 

e funcionalidade das comunidades (UNDERWOOD, 1989). 

Exemplos de biomarcadores incluem a indução de expressão gênica e subsequente 

tradução de RNA mensageiro e síntese de novas proteínas, e estes podem ser utilizados para 

caracterizar genes específicos envolvidos em doenças e fatores de estresse (WALKER et al., 

1996; LOUIS, et al., 2016; WANG et al., 2018). De modo geral, a presença de um 

contaminante atua como um agente que ativa um sensor ou receptor celular, que por sua vez 

interage com uma sequência específica de DNA no núcleo promovendo a transcrição de 

algum gene. O produto da transcrição é o RNA mensageiro (RNAm), que é processado e 
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enviado ao citoplasma para que o ribossomo sintetize a proteína correspondente. A proteína, 

por sua vez, constitui a base molecular da resposta biológica à presença do agente (PIÑA et 

al., 2007). Assim, a expressão gênica representa o primeiro nível de interação entre um agente 

estressor e o genoma, que, por meio da síntese de proteínas dirige a resposta do organismo às 

mudanças externas (BRULLE et al., 2008). 

A exposição dos organismos a compostos tóxicos pode provocar um aumento ou uma 

diminuição da expressão gênica, de modo diferencial para cada composto, em função de suas 

características químicas e interações com os receptores celulares. Consequentemente, um 

crescente número de estudos tem demonstrado que a expressão diferencial de genes pode ser 

utilizada na análise toxicológica preditiva, auxiliando na identificação da classe de toxicidade 

de determinado composto (JENNY et al., 2002; MAGGIOLI et al., 2006).  

Presumindo que os genes diferencialmente expressos derivem da exposição das 

esponjas ao hormônio 17α-etinilestradiol, com o auxílio da padronização dos bioensaios e da 

de extração do RNA talvez seja plausível, que se possa identificar fragmentos de genes 

relacionados a respostas desses organismos a alguns DEs. Assim, os programas de 

biomonitoramento que visam avaliar impactos ou riscos provenientes do aporte de DEs nos 

ambientes marinhos podem ganhar um importante reforço na utilização desse tipo de 

biomarcador, complementando o rol de análises químicas que garantem o melhor diagnóstico 

do ambiente estudado, fornecendo informações sobre regiões que necessitam de maior 

fiscalização (ou proteção) e avaliar o quanto os instrumentos de conservação estão produzindo 

resultados positivos (MELO, HEPP, 2008; COIMBRA et al., 2013).  

Por outro lado, nesse contexto, Phillips e Rainbow (1993), destacam que para um 

organismo ser considerado como biomonitor ideal, ele deve possuir as características descritas 

na Figura 21. 
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Figura 21 – Representação esquemática das principais características de um biomonitor ideal 

baseado em PHILLIPS e RAINBOW (1993). 

 

 

 

Dessa forma, por apresentar todos esses atributos, as esponjas marinhas (Filo Porifera) 

podem ser utilizadas como biomonitoras de poluição. Os Poríferos são animais aquáticos 

sésseis, em sua maioria marinhos, esses organismos possuem uma variedade de formas, 

tamanhos e cores, mas compartilham uma estrutura corporal relativamente simples, formando 

uma organização celular, mas sem o desenvolvimento de tecidos verdadeiros e nem órgãos. 

Inúmeros poros superficiais minúsculos, ou óstios, permitem que a água entre e circule por 

meio de uma série de canais onde o plâncton e partículas orgânicas são filtrados e ingeridos. 

Essa rede de canais e um esqueleto relativamente flexível dão à maioria desses organismos 

uma textura esponjosa (MICHAEL, HUBER, 2012).  

Concomitantemente são os mais antigos organismos pluricelulares viventes, e 

surgiram a pelo menos 550 milhões de anos, e muito embora sejam considerados organismos 

simples ou primitivos, as esponjas são animais bastante evoluídos, já que se adaptaram e 

sobrevivem por mais tempo do que qualquer outro animal pluricelular, sendo que no ambiente 

marinho elas coexistem e interagem com uma variedade de outros organismos (MURICY, 

SILVA, 1999; MOTHES et al., 2003). Além disso, as esponjas possuem um grande valor para 

a economia ambiental, pois apresentam uma serie de metabólitos secundários de grande 

interesse farmacológico e biomédico (MEHBUB et al., 2014).  
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Paralelo ao exposto, por serem animais sésseis e filtradores, são influenciados pela 

qualidade da água, notadamente por partículas orgânicas e minerais, como também por 

poluentes e materiais orgânicos dissolvidos, tornando-os eficientes biomonitores de poluição 

doméstica e industrial (ALCOLADO, 2007). Esses organismos produzem respostas 

fisiológicas, metabólicas e moleculares que atuam como um primeiro alerta do efeito de 

poluentes ou de alterações de fatores físicos, possibilitando uma reação rápida para evitar ou 

diminuir o impacto do dano no ambiente (BÖHM et al., 2000).  

Por exemplo, o filo Porífera possui moléculas homólogas às do sistema imune inato e 

adaptativo dos animais mais complexos, como a família de proteínas quinases ativadas por 

mitógenos (MAPK, do inglês Mitogen Activated Protein Kinases; BÖHM et al., 2000; 

MÜLLER et al., 2001). Kurelec e colaboradores (1992) estabeleceram que as células de 

esponjas são também equipadas com um mecanismo de multirresistência à drogas (MDR, do 

inglês multidrug resistance), com capacidade de diminuir o acúmulo de drogas, através de 

uma síntese aumentada do sistema de bomba de glicoproteína transmembrana P-170 (liga 

drogas e facilita seu efluxo das células). Spataro e colaboradores (1997) demonstraram que, 

em vertebrados, além do mecanismo de extrusão P-170, existe um segundo sistema de 

resistência pleiotrópica mediada por uma peptidilarginina deiminase (PAD, do inglês 

peptidylarginine deiminase), cujo gene correspondente em humanos foi denominado pad one 

homologue (POH1). Um estudo publicado em 2001, por Krasko e colaboradores, revelou a 

existência de uma enzima proteolítica pad one homologue (POH1) na demosponja Geodia 

cydonium. Os autores sugerem que a proteólise esteja envolvida na inativação de xenobióticos 

pelo sistema POH1, que é capaz de resistir a múltiplos fármacos, inativando xenobióticos, 

sendo este um marcador adicional para a avaliação da carga ambiental em determinada área. 

Por isso, a padronização de bioensaios para o levantamento de respostas biológicas e 

fisiológicas como as expressas pelas esponjas marinhas, em escala individual, podem gerar, 

em uma curta escala de tempo, informações relevantes sobre o potencial efeito de poluentes 

como os desreguladores endócrinos, além de oferecerem uma grande vantagem ecológica e 

econômica no monitoramento dos corpos hídricos, complementando a percepção dos 

parâmetros físicos e químicos nos locais de estudo. (LYONS et al., 2003; PEREZ, 2003; 

FERRANTE et al., 2018).  

Dentre as espécies de esponjas empregadas em bioensaios a esponja marinha 

Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) (Porifera: Heteroscleromorpha: Suberitida: 

Halichondriidae)(VAN SOEST et al., 2019), tem sido comumente utilizada como biomonitora 

de poluição (SERENO, 2011; BATISTA et al., 2013; FRAZÃO, 2013; PEDRETE, 2013; 
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PEDRETE et al., 2017). Essa é uma espécie apresenta hábitos generalistas e consegue habitar 

ambientes poluídos como baías e áreas portuárias, são comumente encontradas em locais 

antropizados (MURICY, HADJU, 2006). 

Na literatura, à utilização dessa espécie como biomonitora de poluição, pode ser 

descrita por Frazão (2013), o autor demonstrou que esse organismo possui alta capacidade em 

acumular metais, e uma grande eficiência de induzir respostas histológicas quando exposta a 

esse tipo de contaminante. Concomitantemente, Batista (2010) observou altas concentrações 

de metais nesta espécie em diferentes regiões da Baía de Guanabara – RJ. A esponja marinha 

Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) (Porifera: Halichondrida) está presente no oceano 

Atlântico tropical ocidental (figura 22).  

 

 

Figura 22 – Mapa da Distribuição da Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911). 

 
Fonte: Adaptado de:  http://www.marinespecies.org/porifera/index.php  
 

 

No Brasil essa espécie é encontrada restrita as regiões Sul e Sudeste, desde a zona 

entre marés até uma profundidade de 15 metros, onde estão frequentemente associadas a 

interface entre fundos rochosos e arenosos, e ao substrato consolidado (BREVES-RAMOS et 

http://www.marinespecies.org/porifera/index.php


51 

al., 2005; MURICY, HAJDU, 2006). É uma esponja de coloração amarela e laranja clara 

(Figura 23) que apresenta projeções em forma de vulcão onde estão os ósculos (MOTHES et 

al., 2003).  

 

 

Figura 23 – Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911). 

 

Foto: O autor, 2017. 

 

 

Apesar do amplo uso de bioensaios animais e vegetais na literatura, são escassas as 

publicações que utilizem esponjas nesse tipo de ensaio, os diversos protocolos encontrados na 

literatura para outros organismos poderiam fornecer diferentes resultados em função de 

variações metodológicas aplicadas e nem sempre em resposta aos tratamentos utilizados. 

Portanto, estudos com o objetivo de estabelecer protocolos ecotoxicológicos para que possam 

ser rotineiramente utilizados em laboratórios, são de extrema importância.  

Em relação ao hormônio sintético 17α-etinilestradiol, até o desenvolvimento final do 

presente trabalho, não foi encontrada nenhuma bibliografia descrevendo a padronização de 

bioensaios, bem como a extração do RNA da espécie de interesse. Sob tal enfoque, o presente 

trabalho teve como objetivo a elaboração de um protocolo competente e reproduzível de 

bioensaios e de extração do RNA da esponja marinha Hymeniacidon heliophila (Wilson, 

1911) (Porifera: Halichondrida). 
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2 OBJETIVOS 

 

 

2.1 Objetivo Geral 

 

 

Estabelecer um protocolo de bioensaios e de extração de RNA utilizando a esponja 

marinha Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) (Filo Porifera) como possível biomonitor 

de poluição do desregulador endócrino 17α-etinilestradiol. 

 

 

2.2 Objetivos específicos 

 

 

• Padronizar bioensaios de exposição da esponja Hymeniacidon heliophila (Wilson, 

1911) (Filo Porifera) ao estrogênio contraceptivo sintético 17α-etinilestradiol; 

• Estabelecer a técnica de extração de RNA mensageiro total na esponja marinha 

Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) (Filo Porifera). 
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3 MATERIAL E MÉTODOS  
 

 

3.1 Descrição do local de coleta das esponjas 

 

 

Esponjas marinhas da espécie Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) foram 

coletadas na região do costão rochoso da praia de Itaipu, Niterói-RJ, 22°58'27.73"S/ 43° 

2'50.16"W (Figura 24). O local foi escolhido devido a facilidade de acesso e grande 

abundancia da espécie na área. As coletas foram feitas em três campanhas: julho de 2016; 

fevereiro de 2017, e novembro de 2017). 

 

 

Figura 24 – Mapa de localização das coletas de poríferos. 

 
Legenda: Mapa da Baia da Guanabara mostrando a localização da Praia de Itaipu. Em 

destaque o ponto de coleta no costão rochoso do lado esquerdo da Praia de Itaipu. 

Fonte: O autor, 2017. 
 

 

A praia de Itaipu (22° 53’ S, 43° 22’ W) é formada pelo volume de água decorrente da 

mistura das águas da Baia da Guanabara, do sistema lagunar Itaipu-Piratininga e das massas 

de águas oceânicas afetadas pelas correntes do Atlântico Sul (TUBINO et al., 2007). Com 

cerca de 800 metros de extensão, apresenta orientação aproximada norte-sul, e está localizada 

no extremo leste da enseada de Itaipu, do litoral de Niterói, caracterizado por uma maré do 

tipo mista, semidiurna, sendo as ondas o principal agente modelador desta costa, juntamente 
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com as correntes de deriva litorânea e de retorno (RODRIGUES, 2014). O local é diretamente 

afetado por grande quantidade de resíduos sólidos provenientes das atividades de lazer, e por 

estar diretamente conectada à Baía de Guanabara (COSTA, 2011). 

 

 

3.2 Procedimento de coleta das esponjas 

 

 

Um total de 15 esponjas foram coletadas em cada campanha com o auxílio de facas e 

espátulas, sendo os indivíduos retirados do costão rochoso vivos e inteiros, sempre submersos 

em água marinha, e acondicionados em sacos plásticos transparentes com mínima diferença 

de volume, contendo água do próprio local de coleta, onde permaneceram até serem 

aclimatadas em aquário marinho de 200 litros previamente disposto no Laboratório de 

Genética Marinha - LGMar, na Universidade do Estado do Rio de Janeiro (UERJ), campus 

Maracanã, localizado no município do Rio de Janeiro/RJ (Figura 25). 

 

 

Figura 25 – Coleta e transporte da Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) e aquário 

marinho no Laboratório de Genética Marinha para aclimatação e manutenção 

das esponjas. 

 

Legenda: A. saco plástico contendo Hymeniacidon coletada. B. aquário com vários sacos 

plásticos com esponjas aclimatando. C. autor removendo as esponjas dos sacos plásticos e 

colocando no substrato do aquário. D. Hymeniacidon heliophila no aquário. 

Fotos: Gisele Lôbo-Hajdu, 2017. 
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3.3 Preparo das soluções de exposição 

 

 

As soluções nas concentrações iniciais desejadas para o experimento foram preparadas 

a partir da solução estoque, obtida do padrão de 17α-etinilestradiol grau analítico (pureza > 

98% Sigma-Aldrich). Devido à baixa solubilidade em água do hormônio EE2, a sua solução 

estoque foi previamente preparada por meio da dissolução do soluto em álcool etílico (pureza 

>99,9% pa emsure Merck™) conforme preconização do fabricante.  

 

 

3.4 Desenho Amostral 

 

 

O número amostral foi baseado na equação dos recursos, este método matemático, 

proposto por Mead (1988), pode ser utilizado para pequenas e complexas experiências 

biológicas que envolvem vários grupos de tratamentos. A equação implica que o experimento 

deve ter dimensão apropriada se os graus de liberdade de erro em uma análise de variância 

estiverem entre 10 e 20. De forma simplificada a equação pode ser descrita como: 

 

E= N – T + 1 

 

E (tamanho da amostra); 

N (número de animais por tratamento x número de tratamentos); 

T (Número de tratamentos). 

 

Neste trabalho utilizou-se duas abordagens para a padronização dos bioensaios, aqui 

denominados de Bioensaios I e Bioensaios II.   
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3.5 BIOENSAIOS I 

 

 

3.5.1 Manutenção e Aclimatização das amostras coletadas 

Realizada a coleta, as esponjas foram aclimatadas por cinco dias em aquário marinho 

de 200 litros - Figura 26. Para o cultivo e manutenção dos organismos-teste em laboratório, 

foram consideradas algumas condições físicas e químicas tais como: fotoperíodo 12h/12h, 

esse controle foi realizado automaticamente por um timer instalado junto ao sistema de 

iluminação artificial por meio de duas lâmpadas uma fluorescentes de 20 Watts e uma tipo 

Coral Blue Life de 20 Watts. 

 

 

Figura 26 – Aquário marinho para aclimatação e manutenção das esponjas. 

 

Fonte: O autor, 2017 

 

 

A temperatura da água variou entre 23ºC e 25ºC obtida por meio de aparelho de ar 

condicionado do laboratório, e monitorada mediante um termômetro de mercúrio instalado no 

aquário. O teor de amônia menor que 0,25 ppm medido com kit para amônia tóxica (água 

salgada) – fabricante - Labcon Test. A filtração mecânica foi promovida por meio de filtro 

biológico para retenção de sólidos grosseiros e circulação constante por bomba submersa 

(SarloBetter 2000 L/h), associada à Protein Skimmer (Boyu DT-2516). O pH e a concentração 

de nitratos foram acompanhados utilizando-se kits comerciais, Sera™ e Tetra teste™, 



57 

respectivamente. Semanalmente, 5% da água do aquário era renovada com água marinha 

artificial 31ppt e monitorada com um hidrômetro simples. 

Posteriormente ao período de aclimatação, as esponjas foram retiradas do aquário 

submersas em água do próprio cultivo, e em seguida segmentadas em pedaços de 

aproximadamente 0,5 cm², valor preconizado no kit de extração Direct-zol RNA Plus™ 

(Sinapse) para obtenção de tecido suficiente à extração do RNA, e novamente mantidas em 

aquário marinho por sete dias até a completa regeneração tecidual e execução dos 

experimentos.  

Sinais que pudessem evidenciar estresse aos organismos, como descoloração e 

liberação de muco, foram avaliadas. Animais que apresentaram esses sintomas foram 

descartados e excluídos dos ensaios. 

 

 

3.5.2 Montagem do experimento  

Para a realização dos bioensaios, montou-se seis aquários tipo “beteira” com 

capacidade de um litro cada, medindo 10 x 10 x 15 cm, mantidos sob aeração constante por 

meio de um sistema de pedras porosas acopladas a três compressores - bomba aeradora. 

(Figura 27). 

 

 

Figura 27 – Aquários de exposição ao hormônio sintético 17α-etinilestradiol. 

 
Fonte: O autor, 2017. 
 

 

Para realização dos testes de toxicidade, separou-se as esponjas em sete grupos 

distintos – Figura 28: 1) controle tempo zero - amostras de esponja (três pedaços) retirados 

diretamente do aquário antes do experimento, fixadas em RNAlater™ e em seguida 
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armazenadas no freezer à -80°C até a extração do RNA; 2) controle água – contendo 1L de 

água do próprio cultivo; 3) controle solvente - com a mesma quantidade de álcool etílico 

(pureza >99,9% pa emsure Merck™) utilizado como solvente do estrógeno dissolvido em 1L 

de água do próprio cultivo; 4) tratamentos I; 5) tratamento II; 6) tratamento III e 7) tratamento 

IV, com o hormônio nas seguintes concentrações: 40; 200; 1000 e 5000 ng/l-¹, 

respectivamente, dissolvido em 1L de água do próprio cultivo. Este gradiente de 

concentrações foi escolhido fazendo-se uma média de valores observadas em matrizes 

brasileiras mencionados na tabela 3. 

 

 

Figura 28 – Esquema dos bioensaios I com os diferentes grupos a serem analisados. 

 

 

 

Para avaliar os efeitos agudos e crônicos de exposição aos poluentes, os organismos - 

teste permaneceram expostos nos seguintes tempos: 10 min; 40 min; 120 min; 6 h e 24 h. Três 

pedaços de esponjas eram retirados de cada grupo nos tempos estabelecidos, totalizando três 

amostras por ocasião. Em seguida as amostras foram fixadas em RNAlater™ e armazenadas 

no freezer à -80°C até a extração do RNA.  
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3.5.3 Extração do RNA e quantificação das amostras 

Com o objetivo de estabelecer um protocolo para extração do RNA total das esponjas, 

somente as seguintes amostras foram selecionadas: Controle água dez minutos (CA10); 

Controle Solvente dez minutos (SOL10); Controle -Tempo zero (T0); Tratamentos I; II; III e 

IV - dez minutos – (T1); (T2); (T3) e (T4), respectivamente. As extrações foram realizadas 

adotando-se dois procedimentos: Método do Trizol (Invitrogen®) e Kit de extração Direct-zol 

RNA Plus™ (Sinapse). As duas abordagens foram empregues, afim de se testar diferentes 

protocolos de extração do RNA total para espécie escolhida e assim escolher o mais adequado 

para as extrações restantes.  

Para a checagem do grau de integridade do RNA, as extrações foram submetidas à 

separação por eletroforese em gel desnaturante de agarose 1%, contendo 0,5 µg/ml de 

brometo de etídeo, em tampão tris-borato-EDTA (TBE) 1X, por 1 hora, a 80 V. Após a 

separação, os géis foram colocados em um transiluminador e fotografados no próprio sistema. 

Todo o material necessário para a extração foi devidamente autoclavado e previamente 

descontaminado por meio de solução dodecil sulfato de sódio - SDS 0,5%. 

 

 

3.6 BIOENSAIOS II 

 

 

3.6.1 Manutenção e Aclimatização das amostras coletadas  

Toda a metodologia de coleta e aclimatização das esponjas seguiram os mesmos 

procedimentos dos biosensaios I, porém para o bioensaio II as esponjas permaneceram 

aclimatadas durante 28 dias. 

 

 

3.6.2 Montagem do experimento  

Posteriormente ao período de aclimatação, três indivíduos grandes de esponjas foram 

retirados do aquário submersos em água do próprio cultivo, e em seguida segmentados 

(Figura 29) em um total de 57 pedaços de aproximadamente um 0,5 cm² cada, valor 

preconizado no kit de extração Direct-zol RNA Plus™ (Sinapse) para obtenção de tecido 

suficiente à extração do RNA. Os pedaços foram colocados em tubos cônicos de 

polipropileno de 50 ml, do tipo ‘Falcon™’, em constante aeração por meio de um sistema de 

pedras porosas acopladas a três compressores (bomba aeradora) até a execução do 

experimento. A adoção dos tubos tipo “Falcon™” foi escolhida, para avaliarmos as diferentes 

variáveis e sua influência na degradação do RNA total. 
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Figura 29 – Processo de segmentação das esponjas. 

 
Legenda: (1) esponja sendo preparada para o corte; (2) procedimento de segmentação dos 

organismos; (3) esponjas segmentadas. 

Fonte: O autor, 2017. 

 

 

Para realização dos testes de toxicidade, separou-se as esponjas em quatro grupos 

distintos Figura 30 – 1) controle tempo zero – Uma amostra de cada indivíduo, imediatamente 

armazenadas em Trizol™, maceradas e realizada a extração do RNA; 2) controle água - 

contendo 40 ml de água do próprio cultivo; 3) controle solvente - com a mesma quantidade de 

álcool etílico (pureza >99,9% pa emsure Merck™) utilizado como solvente do estrógeno 

dissolvidos em 40 ml de água do próprio cultivo; 4) tratamento com o hormônio na 

concentrações de 5000 ng/L-¹ dissolvido em 40 ml de água do próprio cultivo, essa 

concentração foi baseada em uma média dos valores máximos encontrados em diversas 

matrizes aquáticas no Brasil (Tabela 3). 
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Figura 30 – Esquema dos bioensaios II com os diferentes grupos a serem analisados. 

 

 

Os ensaios foram mantidos nos seguintes tempos de exposição: 40 e 120 minutos – 

Figura - 31. Três pedaços de esponjas eram retirados de cada grupo nos tempos estabelecidos, 

totalizando nove amostras por indivíduo em cada ocasião. Em seguida as amostras eram 

fixadas em Trizol™, imediatamente maceradas e acondicionadas em gelo para a imediata 

extração do RNA. Foi necessária a adoção de apenas uma concentração do hormônio, tal qual 

a redução dos tempos a serem realizados no experimento, pois nessa metodologia optou-se 

pela imediata extração do RNA para minimizar os riscos de degradação do mesmo. 
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Figura 31 – Ensaios de exposição da esponja ao hormônio sintético 17α-etinilestradiol.

 
Fonte: O autor, 2017 

 

 

3.6.3 Extração do RNA e quantificação das amostras 

A extração do RNA total foi realizada imediatamente logo após os tempos 

estabelecidos no experimento, para isso utilizou-se de kits de extração Direct-zol RNA Plus™ 

(Sinapse), sendo todo o procedimento efetuado em gelo seco triturado para a manutenção e 

preservação do RNA. O RNA extraído, foi imediatamente convertido a cDNA (DNA 

complementar) por meio do Kit - GoScript™ Reverse Transcriptase, e as amostras de cDNA 

armazenadas em freezer -20°C, e o RNA restante estocado em freezer -80°C (Figura 32). 

 

 

Figura 32 – Síntese das principais etapas realizadas durante o experimento. 

 

Fonte: O autor, 2017. 
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 

4.1 Padronização dos ensaios de exposição ao estrogênio sintético 17α-etinilestradiol 

 

 

A espécie apresentou um ótimo desempenho para sua manutenção em laboratório, 

além do que na condução dos experimentos nesse trabalho, as duas condições de bioensaios 

analisadas se mostraram bastante satisfatórias, pois não houve sinais de estresse nos 

organismos durante seu manuseio para realização dos testes de toxicidade. Alguns autores 

como Frazão (2013) corroboram com essa afirmação, pois em seu experimento utilizando a 

Hymeniacidon heliophila como biomonitora de metais, a espécie se mostrou bastante 

resistente no transporte e manutenção no laboratório, como também nos experimentos 

utilizando aquários como bioensaios. Essas características também vão de encontro com o 

trabalho de Sereno (2011), onde a autora expos a esponja marinha H. heliophila ao 

lipopolissacarídeo de E. coli em diferentes tempos utilizando tubos tipo “Falcon™”. A autora 

sugere que a espécie foi adequada para a realização desse tipo de ensaios ecotoxicológicos.  

A padronização das condições de manutenção em laboratório da esponja marinha 

Hymeniacidon heliophila e a determinação de um controle positivo de efeito conhecido de 

diferentes bioensaios para a espécie são alguns dos vários fatores a serem alcançados para 

estabelecer este organismo como um modelo animal reconhecido. O presente estudo 

conseguiu avançar na padronização deste modelo animal, identificando sua tolerância aos 

diferentes tipos de bioensaios e permitiu reconhecer, por meio das diferentes metodologias, 

suas limitações para preservação do RNA total. É importante esclarecer que os bioensaios, 

cuja padronização é proposta neste trabalho, não avaliaram os efeitos do hormônio 17α-

etinilestradio, em relação ao estabelecimento dessa problemática, serão necessários maiores 

estudos para atingir este objetivo. No entanto, os dois tipos de propostas propiciam 

informações diferentes e complementares. Necessariamente, ambas as avaliações devem ser 

feitas: a avaliação de eficácia dos bioensaios, para informar sobre sua influência sobre o 

organismo teste e nas demais análises; e os efeitos dos poluentes, para fornecer detalhes sobre 

seu impacto nos organismos. 
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O presente trabalho também corrobora com estudos anteriores do potencial uso da 

esponja marinha H. heliophila como bioindicadora de poluição, pois a espécie exibiu 

características apontadas pelos pesquisadores Rand e Petrocelli (1985), que a tornam uma 

espécie com potencial para ensaios ecotoxicológicos de rotina. Referente a esses atributos 

podemos citar a sua abundância e disponibilidade; facilidade de manutenção em laboratório; 

conhecimento de sua biologia e fisiologia e significativa representação ecológica dentro das 

biocenoses.  

Paralelo ao exposto, Bertoletti (1989), destaca que o rigor na definição e unificação de 

bioensaios, é fundamental na geração de padrões, afim de se realizar o mesmo nível de 

controle de toxicidade com os mais diversos poluentes, sendo assim, a padronização dos 

ensaios de toxicidade, poderá cooperar para o fomento de resultados e comparações com 

futuras pesquisas, e assim suscitar implicações embasadas em um processo científico para fins 

ecotoxicológicos.  

 

 

4.2 Extrações do RNA da esponja marinha Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911). 

 

 

A seguir serão apresentados e discutidos os resultados das extrações do RNA da 

esponja marinha Hymeniacidon heliophila, por meio dos dois métodos: 1) amostras 

armazenadas à -80°C; e 2) amostras frescas retiradas diretamente do aquário marinho.  

A qualidade do RNA em amostras biológicas é determinada por eletroforese que 

separa as espécies dominantes de RNA por tamanho. Esses são RNAs ribossômicos (rRNAs), 

que compõem 85% do RNA total em eucariotos. Estes RNAs ribossômicos eucarióticos são 

apresentados em quatro tamanhos distintos, referidos como pequenos 5S e 5.8S e longos 18S 

e 28S, e, portanto, uma boa extração deverá apresentar bandas bem definidas e sem rastros 

(SIDOVA et al., 2015). O RNA obtido por meio de extração pelo método do Trizol 

(Invitrogen®) – poço 2; 4; 6; 8; 10; 12 e 14, e por meio do Kit de extração Direct-zol RNA 

Plus™ (Sinapse) – poço 1; 3; 5; 7; 9; 11 e 13, empregando-se as amostras de esponjas 

armazenadas em freezer -80°C, correspondentes ao experimento do Método I, não 

apresentaram padrão de fragmentação que permitisse a identificação de bandas no gel (Figura 

33), o que caracteriza a degradação do RNA. 
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Figura 33 - Avaliação da integridade do RNA por gel de agarose e eletroforese - amostras 

armazenadas a -80ºC.  

 
Legenda: Amostras – Ca10 (1;2); SOL (3;4); T0 (5;6); T1 (7;8); T2 (9;10); T3 (11;12); T4 

(13;14). 

 

 

O armazenamento das amostras pode ter contribuído para a degradação das mesmas. 

Algumas publicações sugerem que o acondicionamento desse tipo de material deva ocorrer 

em nitrogênio líquido antes de serem congeladas a -70ºC ou em temperaturas inferiores 

(MELO et al., 2010). Além disso, as amostras não devem ser descongeladas para a extração 

de RNA, mas sim homogeneizadas diretamente em isotiocianato de guanidina ou outro agente 

de extração, o risco de degradação da molécula de RNA durante sua manipulação, por causa 

da sua alta instabilidade, é um grande desafio para o sucesso das análises de transcriptoma 

(CLSI, 2015).  

Portanto, o êxito para a obtenção de RNA íntegro depende da rápida inativação de 

RNases endógenas já nas etapas iniciais do procedimento, em que as células são rompidas e 

as nucleases celulares têm acesso a ácidos nucleicos, para que seja afastado o risco de 

degradação, para isso alguns protocolos sugerem a maceração do tecido diretamente em 

tampão de homogeneização contendo fortes agentes desnaturantes, o quais são capazes de 

romper as células, solubilizando seus componentes, desnaturando e inibindo RNases 

endógenas simultaneamente (SAMBROOK, RUSSEL, 2001; MORGANTE et al., 2015). 

Contudo, para a extração do RNA, as amostras foram descongeladas em temperatura 

ambiente, por meio do seu acondicionamento em isopor contendo gelo seco triturado, esse 

fator também pode ter influenciado na qualidade da extração. Afim de verificarmos essa 

variável, amostras frescas da esponja marinha Hymeniacidon heliophila foram retiradas 
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diretamente do aquário marinho, e em seguida realizou-se a extração do RNA total por meio 

do Kit de extração Direct-zol RNA Plus™ (Sinapse). Diante disso o RNA total apresentou um 

padrão esperado quando da sua análise em gel de agarose a 1%, isto é, a presença de duas 

bandas correspondente ao RNA ribossomal 28S e 18S (Figura 34).  

 

 

Figura 34 - Avaliação da integridade por gel de agarose e eletroforese do RNA extraído de 

amostra fresca. 

 

 

 

A banda 28S rRNA aparece mais abundante que a banda 18S rRNA, indicando assim 

que pouca ou nenhuma degradação do RNA ocorreu durante a extração, diante disso ao 

comparar os métodos descritos no trabalho, pode-se observar que o método do Trizol seguida 

da imediata extração do RNA parece ser a melhor metodologia para a extração do RNA de 

esponjas da espécie Hymeniacidon heliophila. Do ponto de vista metodológico, o insucesso 

das primeiras tentativas na obtenção de uma extração adequada dos RNAs foi um grande 

problema enfrentado nesse trabalho. 

Alguns tecidos apresentam certa dificuldade na extração de ácidos nucleicos de 

qualidade e o principal problema é que diferentes tecidos variam muito na sua composição, 

além disso a presença de polissacarídeos, polifenóis e uma grande gama de metabólitos 

secundários tornam difícil a padronização entre os diferentes tecidos e a obtenção de RNA de 

alta qualidade (CAMPOS et al., 2010). Comercialmente existem muitos kits e protocolos que 

realizam a extração de RNA de alta qualidade a partir de pequenas quantidades de material 

biológico. No entanto, vários desses kits necessitam ser testados para o tecido que se deseja 

trabalhar e para determinada espécie (INGLIS et al., 2016). 
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Por isso, para trabalhos que utilizam diferentes tecidos é de extrema importância um 

método de extração eficiente para todos, independentemente da composição do material, a fim 

de minimizar as variações que possam existir quando utilizados diferentes protocolos 

(JAAKOLA et al., 2010). Portanto, estudos pioneiros como esse podem contribuir para o 

estabelecimento e compreensão de qual a melhor ação a ser escolhida nos processos de 

extração do RNA da espécie em questão.  

O ajustamento de todas estas variáveis metodológicas é responsável por se conseguir 

uma perfeita extração do RNA, já que esse é um pré-requisito para estudos de expressão 

gênica incluindo transcriptase reversa (RT), PCR quantitativo em tempo real (RT-qPCR), 

construção de bibliotecas de cDNA ou análises de microarray (CARDILLO et al., 2006). O 

processo prático elaborado para solucionar esse problema, permitiu protocolar uma melhor 

ação a ser tomada quanto a extração do RNA da espécie escolhida. Mas a metodologia com 

melhor aplicação limitou o desenho amostral, além do que impediu que as amostras fossem 

quantificadas e avaliadas em gel de agarose durante a extração. Ao identificarmos essas 

variáveis, foi possível otimizar um padrão metodológico para a espécie escolhida, e definir a 

quantidade de tecido a ser usado, o tampão de extração ideal para preservar as suas 

propriedades, bem como o tempo e a temperatura de extração e armazenamento das amostras 

obtidas.  
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CONCLUSÕES 

 

 

Esse estudo padronizou bioensaios de exposição da esponja marinha Hymeniacidon 

heliophila ao estrogênio contraceptivo sintético 17α-etinilestradiol, bem como propôs uma 

técnica de extração de RNA mensageiro total da esponja marinha estudada. 

Desse modo, com esse estudo foi possível estabelecer um modelo experimental para 

o monitoramento do desregulador endócrino 17α-etinilestradiol na esponja marinha 

Hymeniacidon heliophila exposta in vitro. 
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PERSPECTIVAS FUTURAS 

 

 

Esse trabalho pode ser complementado por meio da detecção e quantificação dos 

possíveis genes ativados, a partir da exposição das esponjas ao EE2. Acrescenta-se também a 

necessidade de realizar ensaios empregando outros tipos de DEs, pois o meio marinho é 

atingindo por uma crescente quantidade deste tipo de substâncias. Embora não tenha sido 

possível a execução de mais bioensaios com o biocida Diuron, o mesmo pode ser considerado 

um importante agente disruptor, e por isso experimentos analisando seus efeitos em 

Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) devem ser padronizados. 

Novos ensaios com concentrações mais baixas de hormônio poderão ser apropriados 

para a obtenção de uma análise mais refinada sobre o assunto, e, adicionalmente, é adequado 

avaliar os efeitos do EE2 in situ, afim de se aferir a ação desse composto em conjunto com 

outras substâncias com potencial desregulação endócrina. 
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ANEXO A – Bioensaios realizados durante a pesquisa 

 

 

Figura 35 - Ensaio piloto de exposição da esponja marinha Hymeniacidon heliophila (Wilson, 

1911) ao hormônio sintético17α-etinilestradiol e ao biocida Diuron na 

concentração de (5000 ng/l-¹) em diferentes tempos (10; 30; 60; 180; 360 min e 24 

horas). A extração de RNA das amostras obtidas nesse experimento não pôde ser 

obtida, devido a um problema técnico no freezer de armazenamento contendo o 

material. 

 

 

 

Figura 36 - Ensaio de exposição da esponja marinha Hymeniacidon heliophila (Wilson, 1911) 

ao biocida Diuron em diferentes concentrações: 80; 400; 2000 e 10000 ng/l-¹, 

utilizando diferentes tempos de exposição (10; 40; 120 min e 24 horas). 
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Figura 37 - Ensaio piloto com esponjas marinhas Suberites aurantiacus (Duchassaing & 

Michelotti, 1864) ao hormônio sintético17α-etinilestradiol em diferentes 

concentrações: 15; 60; 150 e 600 ng/l-¹, utilizando o tempo de exposição de 120 

minutos, por meio da dissociação de células. 
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ANEXO B – Extrações de RNA realizadas ao longo da pesquisa. 

 

 

Figura 38 - Extração de RNA utilizando o Kit Direct-zol RNA Plus™ (Sinapse) - amostras do 

segundo experimento (MÉTODO I) armazenadas a -80ºC.  

 

Legenda: Amostras – T0; CA10; SOL10; T110; T210; T310; T410. 
 

 

Figura 39 - Extração de RNA das amostras do terceiro experimento (dissociação de células) 

armazenadas a -80ºC, por meio do método do Trizol (Invitrogen®) – poço 1 ao 4, 

e por meio do Kit de extração Direct-zol RNA Plus™ (Sinapse) – poço 5 ao 8. 

 

 

 


