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RESUMO 

 

A poluição dos ambientes aquáticos por contaminantes orgânicos e misturas complexas, 

como aquelas provenientes de efluentes domésticos e industriais, tem levado certas populações de 

peixes a apresentarem adaptações bioquímicas e moleculares. Dentre estas, estão o aumento nos 

níveis do citocromo P450 1A (CYP1A), e em algumas populações, a perda da sua capacidade de 

indução após exposição a contaminantes agonistas do receptor de hidrocarbonetos aromáticos 

(AHR). Tal impossibilidade de induzir CYP1A é denominada resposta refratária, e vem sendo 

estudada há decadas em certas populações de peixes nativos da América do Norte. O presente 

estudo avaliou as respostas transcricionais de CYP1A utilizando RT-qPCR em brânquia, fígado e 

gonopódio dos peixes guarús Sul-Americanos Jenynsia multidentata e Phalloceros 

caudimaculatus coletados no entorno do estuário da Lagoa dos Patos, RS, Brasil. Os níveis de 

CYP1A em J. multidentata e P. caudimaculatus de um local contaminado por efluentes 

domésticos e outro próximo ao polo petroquímico, respectivamente, foram mais altos do que em 

locais referência, distantes destas fontes de contaminação. Exemplares de J. multidentata, 

provenientes de quatro locais foram expostos a 1 µM de β-naftoflavona (BNF) durante 24 h; e 

obtiveram indução de CYP1A em todos os órgãos em relação aos controles, exceto no fígado de 

peixes de um local contaminado, o que indica a possível existência de resposta refratária de 

CYP1A. Os resultados sugerem que os mecanismos responsáveis pela adaptação de J. 

multidentata aos locais poluídos são de alguma forma semelhantes aos encontrados em peixes da 

América do Norte e, possivelmente, envolve a resposta refratária de CYP1A e polimorfismos do 

AHR. O presente estudo forneceu informações a respeito da adaptação envolvendo respostas 

refratárias de CYP1A em peixes de locais poluídos e dá suporte para a utilização dos níveis 

transcricionais de CYP1A em guarús Sul-Americanos como biomarcador para o monitoramento 

da contaminação ambiental. 

 

Palavras-chave: América do Sul, CYP1A, peixes, poluição, resposta recalcitrante. 

 

 

 

 

 

 

 

 



ABSTRACT 

 

The water pollution caused by organic contaminants and complex mixtures, such as 

domestic and industrial sewage, caused some fish species to adapt at the biochemical and 

molecular level. This adaptation includes the increase in the level of cytochrome P450 1A 

(CYP1A) and an absence of induction by compounds that are agonists of the aryl hydrocarbon 

receptor (AHR). This impossibility to induce CYP1A is called refractory response of the CYP1A, 

and has been studied by decades in some native fish populations in North America. The present 

study evaluated the transcriptional responses of CYP1A using RT-qPCR in gills, liver and 

gonopodium of the South American guppies Jenynsia multidentata and Phalloceros 

caudimaculatus collected around the Patos Lagoon Estuary, RS, Brazil. The level of CYP1A in J. 

multidentata and P. caudimaculatus collected in a stream contaminated with domestic sewage 

discharges and from an area close to a petrochemical center, respectively, showed high levels of 

CYP1A expression when compared to reference locations distant from the these sources of 

contamination. Copies of J. multidentata, from four sites were exposed to 1 µM of β-naftoflavona 

(BNF) for 24 h; and obtained induction of CYP1A in all organs compared to controls, except for 

the liver of fish from one contaminated site, which indicates the possible existence of CYP1A 

refractory response. The results suggest that the mechanisms responsible for the adaptation of J. 

multidentata to live in polluted sites are somehow similar to those found in North American fish 

and possibly are also related to the CYP1A refractory response and AHR receptor polymorphisms. 

This study provided informations about the adaptation involving refractory responses of CYP1A 

in fish from polluted environments and give support for the use of CYP1A transcriptional levels in 

South American guppies as biomarkers for the monitoring of environment contamination. 

 

Key-words: South America, CYP1A, fish, pollution, recalcitrant response. 
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1. INTRODUÇÃO GERAL 

 

1.1. As águas continentais e a contaminação aquática 

 

O conceito de águas continentais engloba em sua classificação uma variedade de 

ecossistemas. Entre eles incluem-se os corpos de água doce, salgada ou salobra, de 

origem natural ou artificial e com um regime de inundação temporário ou permanente 

(Maltchik et al., 2004). Essas áreas abrangem alguns dos ecossistemas mais produtivos 

do planeta, e são comumente encontradas em países da América do Sul (Rolon et al., 

2004). O elevado grau de biodiversidade das águas continentais deve-se às interações 

com os ecossistemas adjacentes. As características físicas e químicas desses locais, 

juntamente com a heterogeneidade espacial formam um mosaico terra-água, com elevado 

grau de nutrientes, o que aumenta a sua produtividade e a sua biodiversidade (Ward et 

al., 1999; Rolon e Maltchik, 2006). 

Nas últimas décadas, o processo de industrialização, sobretudo dos países em 

desenvolvimento, e o aumento da população mundial levaram ao incremento de 

compostos químicos nos corpos d’água (Hojat e Rahim, 2012). Em razão disso, as águas 

continentais são um dos ecossistemas mais afetados pela atividade antrópica, que é 

considerada a grande responsável pela redução da qualidade ambiental da água, e por 

alterações na saúde dos seres vivos que dependem direta ou indiretamente desse recurso 

(Cajaraville et al., 2000).  

As águas continentais estão constantemente expostas a diversas fontes de 

contaminação, como substâncias tóxicas oriundas dos efluentes indústrias e domésticos, 

das atividades de drenagem agrícola e de derrames de contaminantes orgânicos, que 

incluem petróleo e gasolina (Besse et al., 2013). Na água, os contaminantes persistentes 

tem a propriedade de sofrer biomagnificação nos diferentes níveis tróficos da cadeia 

alimentar, podendo atingir diferentes sistemas além do seu local de descarga (Sarkar et 

al., 2006). Entre os principais contaminantes de origem antrópica estão os metais 

pesados, os poluentes orgânicos persistentes (POPs), os hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos (HPAs) e uma infinidade de pesticidas (Ndiaye et al., 2012).  
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1.2. Os contaminantes orgânicos 

 

Os contaminantes orgânicos compõe uma das principais classes de substâncias 

que afetam os ecossistemas aquáticos (Van Hamme et al., 2003). Substâncias dessa 

natureza incluem os óleos e as graxas, que podem ser der origem mineral, animal ou 

vegetal. Entre os contaminantes orgânicos mais comumente encontrados nas águas, 

destacam-se o petróleo e seus derivados, essencialmente pela alta demanda mundial e 

crescente produção (Fortuny et al., 2008). O petróleo é constituído por uma mistura de 

hidrocarbonetos aromáticos, compostos não hidrocarbonados e outras substâncias 

orgânicas. Em seu estado líquido apresenta-se como uma substância oleosa, inflamável e 

menos densa que a água (Triggia et al., 2001; Van Hamme et al., 2003).  

Nas águas, a presença desse contaminante diminui a área de contato entre a água 

superficial e o ar atmosférico, o que impede a transferência do oxigênio presente na 

atmosfera para o ecossistema aquático (Bielecka et al., 2002). Em processos de 

decomposição, a presença de petróleo é responsável por reduzir o oxigênio dissolvido, o 

que consequentemente aumenta as taxas de demanda bioquímica de oxigênio (DBO) e 

demanda química de oxigênio (DBQ) (Vieira et al., 2007).  

Essa redução na taxa de oxigênio dissolvido provoca alterações no ambiente 

aquático, o que prejudica as trocas gasosas dos animais e a ocorrência da fotossíntese 

(Piedade et al., 2000; Bielecka et al., 2002). Em ecossistemas de água doce, o impacto do 

petróleo e de seus derivados pode ser mais severo do que em águas marinhas, 

principalmente pela menor movimentação das águas continentais. Devido à 

complexidade desses sistemas, o óleo pode tanto ficar parado e permanecer no ambiente, 

como ser capturado por vegetais aquáticos e por aqueles presentes na margem, podendo 

interagir com outros organismos e com o sedimento (Woodhead et al., 1999).   

Os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) estão entre os principais 

contaminantes orgânicos abordados em estudos ambientais. Os HPAs são compostos 

aromáticos, que incluem dois ou mais anéis benzênicos em sua estrutura, além de átomos 

de carbono e oxigênio (Netto et al., 2000). A origem dos HPAs provém da combustão 

incompleta da matéria orgânica, influenciada essencialmente pela temperatura e pela 

pressão (Siroka e Drastichova, 2004). A queima de florestas e de combustíveis fósseis 

aparecem como os principais responsáveis pela presença de HPAs no ambiente (Siroka e 

Drastichova, 2004). No entanto, os responsáveis pelo aumento nos índices de HPAs são 

provenientes de outras fontes, como atividades petroquímicas de refino e produção das 
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diferentes frações de petróleo, além de acidentes de derramamento, esgotos urbano e 

industrial e produção de energia elétrica (Yunker et al., 2002; Sisinno et al., 2003). 

Esses contaminantes podem provocar danos a nível genético na população 

humana, devido às suas propriedades mutagênicas e carcinogênicas (Netto et al., 2000). 

Em função da sua hidrofobicidade, os HPAs lançados no ecossistema aquático podem ser 

absorvidos pelos organismos ou interagir com as partículas em suspensão e com o 

sedimento. Isso se deve ao alto coeficiente de partição entre os solventes orgânicos e a 

água, que leva à sua acumulação nos sedimentos e nos solos (Holt, 2000).  

O contato dos HPAs com as plantas aquáticas pode impedir a transpiração e 

reduzir a fotossíntese, pela sua presença nos poros dos estômatos, que restringe a entrada 

de CO2. Como consequências desses efeitos, tem-se a redução no crescimento e 

diminuição da área foliar (Ekundayo et al., 2001; Maranho et al., 2006). Em regiões 

temporariamente alagadas, a presença desse contaminante no solo pode causar a 

mortalidade das plantas aquáticas e interferir negativamente no ciclo de vida dos animais 

e no processo de rebrotamento das plantas (Lopes e Piedade, 2010).  

Já a interação com os sedimentos pode aumentar ou diminuir o poder tóxico do 

contaminante, que depende de atuação de processos químicos, físicos e biológicos 

(Abessa, 2006). O grau de sensibilidade dos animais expostos à HPAs depende da 

concentração e do tempo de exposição ao contaminante. Em modelos experimentais, os 

HPAs são facilmente absorvidos pelos pulmões, intestinos, glândulas mamárias, tecidos 

adiposo e mucoso dos animais (Modica et al., 1983). Os HPAs em geral, possuem um 

período de meia vida curto. Os presentes no ar, por exemplo, possuem meia vida 

estimada em dias, que pode variar conforme a sua associação com o material particulado 

presente no ar. Dessa forma, não há relação entre o nível trófico ocupado pelos 

organismos e a sua sensibilidade aos HPAs, visto que esses contaminantes não sofrem 

processos de biomagnificação ou bioacumulação (Billet et al., 2008). 

No ambiente, esses compostos são geralmente classificados como fontes não 

pontuais de contaminação. Isso se deve a sua associação com outras substâncias, que 

formam uma mistura complexa de contaminantes de origens distintas (Mantis et al., 

2005).  Em áreas menores, como corpos de água continentais, a elevada quantidade de 

HPAs presente tanto nos organismos, quanto nos sedimentos pode facilitar a 

investigação da sua fonte de emissão (Mantis et al., 2005). 
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1.3. A contaminação no estuário da Lagoa dos Patos e na cidade de Rio Grande 

 

A Lagoa dos Patos é considerada a maior lagoa do Brasil, e recebe a maior parte 

do sistema de drenagem do estado do Rio Grande do Sul, constituindo um dos maiores 

ecossistemas aquáticos costeiros do mundo, com uma bacia de drenagem de 201.626 km
2 

(Luz et al., 2010). A Lagoa dos Patos é na verdade uma laguna, por apresentar ligação 

direta com o Oceano Atlântico através da Barra de Rio Grande. A área ao sul da lagoa 

dos Patos constitui uma região estuarina, por apresentar características de um corpo de 

água costeiro, fechado, e com livre ligação com o mar (Castelo e Möller, 1978; Ferreira e 

D’Incao, 2008).  

A porção estuarina abrange uma área de 900 km
2
, e o uso de suas águas é 

destinado a diversas atividades, como irrigação, navegação comercial e turística, e 

principalmente pesca, uma vez que a economia das cidades estuarinas é dependente 

dessa atividade (Luz et al., 2010). Dessa forma, o estuário da Lagoa dos Patos é exposto 

a significativos efeitos antropogênicos, oriundos de atividades indústriais e da ocupação 

urbana, provenientes principalmente da descarga de efluentes não tratados das cidades de 

Rio Grande, Pelotas e São José do Norte (Niencheski et al., 1988; Vilas Boas, 1990; Luz 

et al., 2010).  

Além disso, a região estuarina da Lagoa dos Patos abriga um dos maiores 

complexos portuários do país, localizado na cidade de Rio Grande, o qual apresenta 

importância regional dentro do MERCOSUL, sendo o principal responsável pela 

movimentação de cargas no estado do Rio Grande do Sul. Por essa razão, diversas 

indústrias se estabeleceram na região, entre elas, indústrias de fertilizantes, uma refinaria 

de petróleo e a partir de 2006, as indústrias vinculadas ao polo naval (Garcia et al., 

2010). Devido a essa concentração de indústrias, diversos estudos são realizados a fim de 

evidenciar a poluição em Rio Grande, especialmente nas áreas ao entorno dos polos 

industrial e portuário (Mirlean et al., 2002; Garcia et al., 2010).  

O estudo de Mirlean et al. (2002) indicou a presença de substâncias oriundas das 

indústrias de fertilizante da cidade, como o Flúor, em solo e água da chuva. Nessa 

mesma área, constatou-se a presença de O3 e de elevado acúmulo de PTS (partículas 

totais em suspensão) que foram responsáveis pela origem de problemas respiratórios na 

população, especialmente em bairros próximos ao polo industrial (Nóbrega e Krusche, 

2010). 
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Igualmente, os contaminantes orgânicos são resultado da ação antrópica e 

conduzem estudos de monitoramento ambiental na região. Em Rio Grande, a 

contaminação orgânica é proveniente da combustão de combustíveis fósseis, de produtos 

petroquímicos lançados nos corpos d’água e do descarte de lixo doméstico e industrial 

(Santos et al., 2008; Medeiros et al., 2005). Estudos pioneiros de Kantin (1980) e 

Almeida et al. (1993) encontraram elevados índices de HPAs nas águas da área portuária 

referente ao Porto Novo, onde há liberação de efluentes da refinaria de petróleo.  

Baisch et al. (2000) encontrou altas concentrações de óleo e graxa na Lagoa dos 

Patos, em uma área da cidade conhecida como o Superporto. Segundo Garcia et al. 

(2010) a cidade de Rio Grande registra elevados índices de HPAs quando comparada a 

outras cidades gaúchas, principalmente próximo à postos de combustíveis, à refinaria e à 

área portuária. Além disso, o tratamento do esgoto na cidade é considerado precário, bem 

como na maioria das cidades da América Latina, que tem grande parte do esgoto 

depositado em rios, estuários e oceanos (Medeiros et al., 2005). Assim, a descarga de 

esgoto e de resíduos industriais, somados a atividade de navegação são apontados como 

os principais responsáveis pela emissão de HPAs na cidade (Garcia et al., 2010).  

 

1.4. O monitoramento ambiental e os peixes guarús como biomonitores  

  

No Brasil, o monitoramento ambiental das águas teve início com estudos que 

utilizavam o diagnóstico dos parâmetros físico-químicos da água. As características 

físico-químicas da água podem auxiliar em programas de monitoramento ambiental, pois 

atuam como indicadores de contaminação aquática (White e Rasmussen, 1998). No 

entanto, estudos baseados unicamente na utilização destes parâmetros não são capazes de 

determinar as reais problemáticas do ecossistema, especialmente se a avaliação for 

distante da fonte de emissão (Pratt et al., 1976). 

Atualmente, estudos que combinam diferentes metodologias tendem a fornecer 

respostas mais sensíveis a respeito das perturbações ambientais. A análise em conjunto 

da água, do sedimento e de organismos vivos, por exemplo, são potenciais indicadores 

de qualidade ambiental das águas continentais (Chiba et al., 2011). A análise de 

sedimento, por exemplo, fornece características importantes a respeito do grau de 

contaminação do ecossistema aquático, pois permite detectar contaminantes que não 
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permanecem solúveis, e que não seriam detectados apenas pela análise da água (Cotta et 

al., 2006).  

Aliado a isso, o uso de organismos vivos tornou-se uma ferramenta importante 

em programas de monitoramento ambiental (Ladson et al., 1999). O biomonitoramento 

ou monitoramento biológico consiste no uso de respostas biológicas a fim de avaliar as 

mudanças ambientais e utilizar esse conhecimento em programas de melhoria da 

qualidade ambiental (Suyama et al., 2002; Guimarães et al., 2004). Segundo Buss et al. 

(2003) o mecanismo natural de bioacumulação dos organismos vivos fornece 

informações de compostos tóxicos acumulados, que por vezes não são detectados 

somente com o estudos de parâmetros físico-químicos da água. Em vista disso, o 

monitoramento biológico permite a detecção temporal de contaminantes, enquanto a 

avaliação físico-química da água fornece apenas dados atuais de contaminação (Rinaldi, 

2007).  

Atualmente, o estudo de monitoramento biológico pode ser classificado como 

ativo ou passivo (Besse et al., 2013).  O biomonitoramento passivo utiliza organismos 

nativos do local de estudo, enquanto o ativo permite a utilização de organismos 

transplantados de locais de referência para o local de interesse (Sudaryanto et al., 2002; 

Andral et al., 2004; Benedicto et. al., 2011). O monitoramento passivo é 

tradicionalmente o mais empregado em estudos ambientais e é útil na determinação de 

contaminantes orgânicos e metais. No entanto, o monitoramento ativo aparece como uma 

alternativa para contornar eventuais limitações, como a efetiva presença de um 

organismo no local de estudo (Besse et al., 2012). Apesar disso, estudos utilizando o 

biomonitoramento ativo são menos comuns em águas continentais quando comparados 

ao ambiente marinho (Andral et al., 2004; Benedicto et al., 2011). 

Em relação aos ecossistemas aquáticos, diversos organismos como macrófitas, 

macroinvertebrados bentônicos, moluscos, crustáceos, mamíferos, aves e peixes podem 

ser utilizados como biomonitores (Beeby, 2001; Hering, 2004). Entre esses organismos 

destacam-se os peixes, pois tem grande distribuição geográfica, são capazes de 

metabolizar contaminantes presentes na água e podem ocupar o topo da cadeia alimentar, 

inferindo efeitos crônicos e acumulativos ao longo da cadeia trófica (Goksoyr et al., 

1991; Araújo et al., 2003). 

A região neotropical apresenta o maior número de espécies de peixes, entre eles, 

aproximadamente 8.000 correspondem a peixes de água doce (Schaefer, 1998). A maior 

parte dessa diversidade é composta por peixes de pequeno porte, presentes 
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principalmente em riachos, onde correspondem a 50% da assembleia do ecossistema 

(Castro, 1999). Entre as diversas ordens de peixes, destacam-se os peixes da ordem 

Cyprinodontiformes, considerados biomonitores potenciais (Clark e Di Giulio, 2012). 

Essa é uma das ordens com maior diversidade de famílias, com cerca de 400 espécies 

descritas, incluindo as espécies de guarús (guppies) que são cosmopolitas nos ambientes 

aquáticos (Lévêque et al., 2008). 

Muitas espécies de Cyprinodontiformes são abundantes e tradicionalmente de 

tamanho pequeno, com a capacidade de tolerar altos níveis de toxicidade ambiental 

(Burnett et al., 2007; Bosker et al., 2010; Clark e Di Giulio, 2012). Algumas espécies são 

utilizadas em estudos ecotoxicológicos como os guarús Jenynsia multidentata, 

Phalloceros caudimaculatus, Poecilia vivipara, Poecilia latipinna, e o killifish Fundulus 

heteroclistus (Clark e Di Giulio, 2012; Dorrington et al., 2012; Ferreira et al., 2012; 

Shiogiri et al., 2010). 

No Brasil, alguns Cyprinodontiformes são facilmente encontrados e apresentam 

elevado potencial para novos estudos em ecotoxicologia (Betito, 2006; Mai et al., 2007; 

Zanette, 2013). Na região Sul do Rio Grande do Sul, há registro de algumas espécies, 

entre elas, Jenynsia multidentata e Phalloceros caudimaculatus, que ocorrem em todas 

as épocas do ano (Betito, 2006; Bastos, et al., 2013). Essas espécies possuem 

características importantes que os fazem bons modelos de estudo, como a 

representatividade de um diverso grupo biológico, a fácil captura e o ciclo reprodutivo 

curto, além de serem cosmopolitas e nativas da América do Sul (Wolff et al., 2007). 

Além disso, possuem tamanho pequeno e apresentam certa tolerância a oscilações de 

salinidade e temperatura, que os tornam modelos promissores para estudos em campo e 

em laboratório (Mai et al., 2005; Betito, 2006). 

Em comum essas duas espécies apresentam algumas particularidades fisiológicas 

e morfológicas, uma das mais características é a presença de viviparidade, a qual 

inspirou o nome comum de espécies dessa ordem, chamadas no Brasil de barrigudinhos 

ou guarús (Vieira et al., 1998). Outra caraterística importante e pouco comum entre os 

peixes é a modificação da nadadeira anal dos machos em um sistema gonopodial para 

transferência do esperma no sistema urogenital feminino (Sabino e Castro, 1990; Betito, 

2006). O gonopódio possui estrutura rígida e capacidade de regeneração, sua forma é 

fina e alongada, e pode chegar a até 10 mm de comprimento (Betito, 2006; Rahayu et al., 

2013).  
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O peixe J. multidentata é a espécie mais comum da família Anablepidae, e ocorre 

do Rio Negro, na Argentina até o estado do Rio de Janeiro, no Brasil (Ghedotti e 

Weitzman, 1998). São indivíduos de fácil identificação, possuem corpo alongado, ventre 

arredondado e manchas escuras curtas e estreitas ao longo das laterais do corpo (Garcia 

et al., 2004). Machos e fêmeas apresentam dimorfismo sexual externo, além disso, os 

machos são tradicionalmente menores que as fêmeas, atingindo no máximo 6 cm, já as 

fêmeas podem atingir até o dobro do comprimento dos machos (Garcia et al., 2004). As 

fêmeas possuem o ventre aumentado em função das gestações, que duram 25 dias, cada 

fêmea pode ter até 4 gestações, gerando em média de 40 a 50 embriões (Vieira et al., 

1998; Betito, 2006). 

O período reprodutivo ocorre duas vezes a cada ano, um principal no fim da 

primavera e durante o verão, e outro de menor duração e intensidade, no final do inverno 

e no inicio da primavera. J. multidentata é uma espécie eurihalina, e pode ocorrer tanto 

em corpos d’água doce, quanto em estuários, com capacidade de viver em águas 

contaminadas (Vieira et al., 1998; Hued e Bistoni, 2005). O hábito alimentar é omnívoro, 

com dieta baseada na ingestão de diatomáceas epífitas, restos de material vegetal em 

decomposição, além de poliquetos e anfípodes (Betito, 2006; Mai et al., 2007). 

Exemplares desta espécie são capturados em maior número no Sul do Brasil no período 

do verão (Garcia et al., 2004). 

P. caudimaculatus pertence à família Poeciliidae e é uma das vinte e uma 

espécies identificadas até o momento para o gênero Phalloceros (Sabino e Castro, 1990; 

Lucinda, 2008). Ocorre no sudeste e no sul do Brasil, incluindo Laguna dos Patos, baixo 

Rio Uruguai, Bacias dos Rios Tramandaí e Mampituba, além de drenagens costeiras do 

Uruguai e da Argentina (Bisazza, 1993; Lucinda, 2008).  Fêmeas e machos possuem 

dimorfismo externo, como a presença de gonopódio e diferenças significativas de 

tamanho. Os machos possuem em média 1,9 a 2,1 cm, já as fêmeas são tradicionalmente 

maiores que os machos, com média entre 2,3 cm, podendo atingir o triplo do tamanho 

dos machos na fase juvenil (Wolff et al., 2007). Da mesma forma que J. multidentata, a 

fêmea, apresenta o abdômen aumentado devido as gestações (4 de até 25 dias cada uma), 

gerando em média 40 a 50 embriões (Kock et al., 2000). 

O hábito alimentar do P. caudimaculatus é omnívoro, com tendência à 

herbivoria, alimentam-se também de larvas aquáticas de moscas e mosquitos, auxiliando 

assim, no controle biológico (Sabino e Castro, 1990; Kock et al., 2000). Habitam corpos 

de água doce e salobra, com preferência pela zona próxima à superfície, onde o teor de 
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oxigênio é maior, o que lhes permitem ocupar ambientes pouco oxigenados. O período 

de maior captura dessa espécie no sul do Brasil apresenta certa variação (Kock et al., 

2000; Wolff et al., 2000). No Paraná, animais jovens tiveram seus picos de ocorrência 

nos meses de novembro e março, já as fêmeas grávidas foram encontradas em maior 

número nos bimestres de março-abril e julho-agosto, e no mês de janeiro (Wolff et al., 

2000).  

 

 

 

Figura 1. Imagem ilustrativa da fêmea (♀) e do macho (♂) de Jenynsia multidentata 

(Anablepidae). O círculo em vermelho no macho representa a nadadeira anal modificada 

em gonopódio (Vieira at al., 1998; Betito, 2006). 

 

 

 

Figura 2. Imagem ilustrativa da fêmea (♀) e do macho (♂) de Phalloceros 

caudimaculatus (Poeciliidae). O círculo em vermelho no macho representa a nadadeira 

anal modificada em gonopódio (Kock et al., 2000). 
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1.5. Biomarcadores ambientais 

 

Para avaliar o impacto da contaminação ambiental deve-se conhecer o efeito que 

os contaminantes causam nos organismos vivos do ecossistema (Wells et al., 2001).  

Para isso, os estudos de biomonitoramento empregam biomarcadores ambientais, 

definidos como alterações bioquímicas, celulares, moleculares ou fisiológicas nas 

células, fluídos corpóreos, tecidos ou órgãos de um organismo que expressam os efeitos 

tóxicos causados por contaminantes (Lam e Gray, 2003). 

De acordo com o tipo de estudo a ser realizado, o emprego de biomarcadores 

deve atender a alguns pressupostos como: especificidade do biomarcador com o 

contaminante e com o efeito produzido no tecido alvo; apresentar resultados claros, que 

possibilite distinguir os efeitos do contaminante das alterações normais ocorrentes nos 

organismos e ainda apresentar uma viável reprodutibilidade metodológica (Stegeman et 

al., 1992; Cajaraville et al., 2000). Segundo Stegeman et al. (1992) a utilização de 

biomarcadores em estudos ecotoxicológicos apresenta vantagens, pois possibilita: (1) 

avaliar precocemente a ocorrência de contaminação nos sistemas biológicos, (2) avaliar o 

grau de contaminação, (3) avaliar a severidade dos efeitos causados pelos contaminantes, 

(4) avaliar as espécies ou populações que estão sujeitas a contaminação. 

Os biomarcadores podem ser classificados de acordo com o tipo de alteração que 

são capazes de detectar nos organismos. Um biomarcador de efeito é classificado como 

um parâmetro biológico, que é medido no organismo e que reflete na interação da 

substância química com os receptores biológicos. Na maioria das vezes, as alterações 

bioquímicas são consideradas como uma fonte potencial de indicadores biológicos de 

efeito (Amorim, 2003). Um biomarcador de exposição pode ser usado para confirmar e 

avaliar a exposição do organismo a uma substância em particular, estabelecendo uma 

ligação entre a exposição externa e a quantificação da exposição interna (Amorim, 

2003). Um biomarcador de exposição bastante conhecido é o Citocromo P450 (ou CYP) 

e a sua elevada atividade pode indicar a exposição dos organismos frente a compostos 

indutores e consequentemente avaliar o grau e o possível risco de contaminação 

ambiental (Stegeman e Hahn, 1994). Já os biomarcadores inespecíficos são capazes de 

detectar vários tipos de contaminantes e são geralmente utilizados como indicadores 

gerais de exposição em ambientes aquáticos (Van der Oost et al., 2003).  

Atualmente há uma série de biomarcadores utilizados em ecotoxicologia. Os 

biomarcadores moleculares e celulares fornecem respostas referentes aos primeiros sinais 
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de perturbação ambiental, podendo ser utilizados como indicativo de futuros riscos aos 

ecossistemas (Cajaraville et al., 2000). Esses marcadores são muito úteis em estudos 

envolvendo a exposição a diversos contaminantes, como metais, contaminantes de 

origem orgânica e compostos organometálicos (Ross et al., 2002). Além disso, são 

capazes de detectar àqueles rapidamente metabolizados, como os HPAs e os 

organofosforados (Sarkar et al., 2006). Dessa forma, o uso desses biomarcadores é útil 

em estudos de campo, pois permite avaliar diversos contaminantes, que geralmente 

encontram-se em misturas complexas no ambiente (Monserrat et al., 2007).  

 

1.6. O biomarcador citocromo P4501A (CYP1A) 

  

O citocromo P450 faz parte do sistema monooxigenase de função mista (MFO), e 

atua no metabolismo oxidativo e na detoxificação de inúmeras substâncias de origem 

natural e xenobiótica (Bonacci et al., 2007). O processo de metabolização de 

xenobióticos como HPAs ou outros contaminantes, consiste basicamente na 

transformação de moléculas lipofílicas em compostos mais polares, a fim de serem 

eliminados pela célula com maior facilidade (Busby et al., 1999). O sistema enzimático 

citocromo P450 ou CYP é constituído por uma superfamília de hemoproteínas presente 

desde bactérias até mamíferos (Craft et al., 2003; Dong et al, 2004). 

 CYP possui diferentes isoformas, das quais algumas são utilizadas como 

biomarcadores, estas isoformas estão presentes principalmente no fígado, embora 

ocorram em menor concentração em tecidos extra-hepáticos (Nakajima e Aoyama, 

2000). Em relação à nomenclatura, o prefixo CYP indica o sistema enzimático citocromo 

P450, que é classificado dentro de famílias e subfamílias. O número após o prefixo CYP 

indica a família (ex.: CYP1, CYP2, CYP3), enquanto a letra depois do número indica a 

subfamília (ex.: CYP1A, CYP3A). O último número da nomenclatura especifica a 

isoenzima dentro de uma determinada subfamília (ex.: CYP1A4, CYP2C9, CYP3A4) 

(Audi e Pussi, 2000; Nelson, 2011; Koenig et al., 2012). 

Nos peixes, são conhecidas quatro subfamílias de CYP1: CYP1A, CYP1B, 

CYP1C e CYP1D que são reguladas de forma distinta ao nível transcricional (Jönsson et 

al., 2007; Zanette et al., 2009). Entre essas subfamílias, CYP1A é amplamente utilizada 

como biomarcador hepático em peixes tanto em águas continentais quanto marinhas 

(Parente et al., 2004; Kirby et al., 2007). Além disso, a subfamília CYP1A é uma das 
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mais estudadas no monitoramento da poluição em ambientes aquáticos, pois é capaz de 

biotransformar HPAs, bifenilos policlorados (PCBs), dioxinas (TCDDs) e alguns 

pesticidas (Machala et al., 1997).  

Em Cyprinodontiformes, como Fundulus heteroclitus, Poecilia vivipara, 

Jenynsia multidentata e Phalloceros caudimaculatus, vários estudos demonstram a 

indução de CYP1A frente à exposição a certos contaminantes orgânicos (Zanette et al.,  

2009; Dorrington et al., 2012; Ferreira et al., 2012). Sobretudo, os níveis de transcrição 

gênica de CYP1A variam de acordo com o órgão analisado e com o tempo de exposição 

ao contaminante (Kim et al., 2008). Segundo Dorrington et al (2012) os níveis de 

expressão relativa para cada gene variam de acordo com o órgão, sendo CYP1A mais 

expresso no fígado, CYP1B1 nas brânquias e CYP1C1 no intestino de P. vivipara. 

A propriedade de CYP1A como um biomarcador de exposição deve-se ao efeito 

produzido no receptor de hidrocarboneto aromático (AHR) presente nas células 

(Honkakoski e Negishi, 2000). Em estudos que visam à exposição de modelos biológicos 

a contaminantes usam-se geralmente sustâncias sintéticas, que provocam as mesmas 

respostas do contaminante de interesse. Entre essas substâncias, destaca-se a beta-

naftoflavona (BNF-5,6 benzoflavona) que é um composto sintético, derivado de um 

composto natural de flavonóides, e tem a aptidão de induzir aumentos significativos nos 

níveis de CYP1A, causando efeitos distintos em outros membros do sistema MFO (Di 

Giovanni, 1990; Navas e Segner, 2001).  

O BNF tem a propriedade de ser um forte indutor de CYP1, e não se apresenta 

como um composto genotóxico, o que torna seu uso recomendável quando comparado a 

outras substâncias sintéticas como o benzo[a]pireno e PCB126, que produzem o mesmo 

efeito sobre o receptor AHR e CYP1A, porém são altamente tóxicos (Ferreira et al., 

2012). Outra característica positiva do BNF é a não indução de outras famílias de CYP, o 

que facilita os estudos cujo alvo seja apenas a sufamília CYP1A (Ito et al., 1996).  

O mecanismo de indução da enzima CYP1A depende basicamente do receptor 

AHR, que está envolvido na regulação da expressão do gene CYP1A. A indução inicia-se 

pela ligação do xenobiótico específico ao complexo proteico que compreende o AHR e a 

proteína de choque térmico 90 (hsp 90), que depois é dissociada do complexo receptor-

indutor. Após a liberação da hsp 90, o complexo receptor-indutor liga-se a outra 

proteína, o translocador de receptor de hidrocarbonetos aromáticos (ARNT), que 

localiza-se no núcleo da célula (Stegeman e Hahn, 1994). No núcleo, o complexo 

ARNT-AHR liga-se a uma região específica do DNA, o elemento de resposta à 
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xenobiótico (XRE). Fatores transcricionais são usados para acessar a região promotora 

do gene CYP1A, e o RNA mensageiro é então sintetizado. Essa ativação gênica provoca 

um aumento na expressão e na atividade da enzima CYP1A, levando então a 

biotransformação, que resulta na detoxificação/bioativação dos contaminantes orgânicos 

(Safe e Krishnan, 1995) (Figura 3). 

 

 

 

Figura 3. Desenho esquemático da indução do gene CYP1A na presença de benzo-a-

pireno, um hidrocarboneto policíclico aromático (HPA).  

  

1.7. Resposta refratária de CYP1A em peixes Cyprinodontiformes 

 

Atualmente estudos de biomonitoramento envolvendo diferentes populações de 

uma mesma espécie de peixe são realizados com o objetivo de avaliar uma gama maior 

de áreas expostas à contaminação e, assim, estabelecer parâmetros comparativos entre 

estas populações (Timme-Laragy et al., 2005; Wills et al., 2010). Para isso, uma das 

espécies mais utilizadas é F. heteroclitus, em função da sua tradicional aplicação na 
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ecotoxicologia (Wills et al., 2010). Essa espécie é amplamente distribuída na América do 

Norte, e ocupa ambientes estuarianos livres de contaminação, bem como ambientes 

fortemente impactados por compostos químicos (Wirgin e Waldman, 2004).  

Estudos comparativos permitem verificar semelhanças e diferenças de adaptação 

a diversos contaminantes e a capacidade de resistência e tolerância ao estresse entre as 

populações (Williams e Oleksiak, 2008). Oleksiak (2008) realizou um estudo com 

diferentes populações de F. heteroclitus pertencentes a locais referência (limpos) e 

contaminados, e mostrou que os peixes de locais contaminados apresentaram índices 

menores de indução para os genes ligados a síntese de ácidos graxos, que converte o 

excesso de energia em gordura. A não indução desses genes sugere que os peixes de 

populações contaminadas possuem um estoque limitado de energia armazenada, em 

relação a peixes de populações de locais referência. 

Outro estudo semelhante apontou que a adaptação de F. heteroclitus aos locais 

poluídos deve-se a supressão da expressão do gene CYP1, devido a uma provável 

alteração na sinalização ou controle do AHR, responsável pela ativação de enzimas 

metabólicas das fases I e II da biotransformação de xenobióticos (Wills et al., 2010). 

Essa supressão na indução de genes, incluindo o gene CYP1A, é chamada de resposta 

refratária ou recalcitrante, e é comum em populações de F. heteroclitus adaptadas a 

contaminação crônica (Timme-Laragy et al., 2005).  

Várias hipóteses tentam explicar a não indução de CYP1A, como desacetilação de 

histonas por interferência de fatores endógenos (Matzke e Birchler, 2005), degradação de 

RNA (Bevilacqua et al., 2003), metilação do nucleotídeo CpG na região promotora do 

gene CYP1A  e modificações pós-traducionais envolvidas com o receptor AHR (Timme-

Laragy et al., 2005). Atualmente, uma das hipóteses mais aceitas, é de que a resistência 

adquirida dessas populações à contaminação esteja no polimorfismo do AHR, e que essa 

adaptação seja comum para diferentes espécies de peixes (Aluru et al., 2011; Wirgin et 

al., 2011). 

No presente estudo, foram verificadas as variações na transcrição e indução de 

CYP1A em locais possivelmente contaminados, utilizando diferentes populações de J. 

multidentata e P. caudimaculatus. Avaliou-se também a possível ocorrência da resposta 

refratária de CYP1A em J. multidentata, a fim de melhor compreender possíveis 

mecanismos de adaptação e resistência dessas populações na região, e dar suporte ao uso 

de guarús Cyprinodontiformes para estudos em ecotoxicologia. 
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2. OBJETIVOS 

 

2.1. Objetivo geral 

 

Verificar as respostas transcricionais de CYP1A em diferentes populações de 

Jenynsia multidentata e Phalloceros caudimaculatus para contaminantes agonistas do 

receptor AHR. 

 

2.2. Objetivos específicos  

 

 Caracterizar, a nível hidroquímico, os locais de coleta de J. multidentata e P. 

caudimaculatus. 

 Avaliar os níveis de expressão de CYP1A em peixes J. multidentata e P. 

caudimaculatus coletados em locais contaminados e locais distantes de possíveis 

fontes de contaminação. 

 Avaliar a ocorrência de resposta refratária de CYP1A no Cyprinodontiformes Sul-

Americano J. multidentata. 
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Abstract 1 

The aquatic contamination with organic compounds (e.g. PAHs and PCBs) 2 

and complex mixtures (e.g. industrial and domestic sewage discharges) lead fishes to 3 

respond with the induction of the biomarker cytochrome P450 1A (CYP1A). 4 

Alternatively, the resistance adquired in some fish populations to live in heavily 5 

polluted sites (e.g. Fundulus heteroclitus from New Bedford Harbor, MA, USA) is 6 

correlated to the suppression of CYP1A induction; the so-called CYP1A refractory 7 

phenotipe. The present study, evaluated for the first time the CYP1A transcriptional 8 

level in the South American Cyprinodontiformes guppies Jenynsia multidentata and 9 

Phalloceros caudimaculatus collected in sites with distinct level and types of 10 

contamination and investigated the presence of the CYP1A refractory phenotype in 11 

those fish popullations. High CYP1A level was observed in J. multidentata from an 12 

urban area, where high nutrient concentration and low level of dissolved oxygen was 13 

also recorded and eliciting contamination with domestic sewage discharges. P. 14 

caudimaculatus from a site located in a petrochemical pole showed high levels of 15 

CYP1A expression in gill, liver and gonopodium, comparing to other sites. 16 

Laboratory exposure of J. multidentata from four sites, to 1μM β-naphthoflavone for 17 

24 h, caused the CYP1A induction in all organs analyzed (gill, liver and 18 

gonopodium), relative to controls, with the exception of the liver of fish from one of 19 

the sites, suggesting a weak liver-specific CYP1A refractory response in that fish 20 

population. The CYP1A induction to BNF in gonopodium of guppies was similar to 21 

gill and liver, which indicates the use of this biopsied organ for non-lethal biomarker 22 

analysis. The results suggest that the mechanisms responsible for the adaptation of J. 23 

multidentata are somehow similar to those found in fish from North America and 24 

possibly are also related to polymorphism in the AHR receptor. This study provided 25 
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the first information about the adaptation in polluted sites involving the CYP1A 26 

refractory responses in South American guppies. Additional studies are needed to 27 

understand the basic mechanisms involved in this adaptation. 28 

 29 

Keywords: South America, contamination, CYP1A, fish, recalcitrant response. 30 
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1. Introduction 58 

South America continental waters exhibit a high biodiversity and comprise 59 

some of the most productive ecosystems on the planet (Ward et al., 1999; Lévêque, 60 

2005). The chaotic human occupation in these environments is one of the main 61 

causes of reduction in the environmental water quality, which results in changes on 62 

the health of living beings that depend directly or indirectly on this resource 63 

(Cajaraville et al., 2000). 64 

The polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) are one of the main classes of 65 

contaminants that affect aquatic ecosystems (Netto et al., 2000; Van Hamme et al., 66 

2003). The estuarine region of Patos Lagoon, where this study was conducted, 67 

comprises the city of Rio Grande and the second largest Brazilian port complex, as 68 

well as fertilizer industries and an oil refinery (Medeiros et al., 2005; Amado et al., 69 

2006; Garcia et al., 2010). Furthermore, sewage treatment is considered precarious, 70 

as well as in most cities of Latin America where sewage is deposited in rivers, 71 

estuaries and oceans (Niencheski and Windom, 1994; Medeiros et al., 2005). Thus, 72 

the discharge of sewage and industrial waste, together with the navigation activity, 73 

are mainly responsible for PAHs emissions in the region (Medeiros et al., 2005; 74 

Garcia et al., 2010).  75 

The environmental monitoring programs aim to provide answers concerning 76 

the environmental disturbances and use this information as a source of remediation 77 

and management (Ladson et al., 1999). The joint analysis of water, sediment and 78 

living organisms, for example, is a potential indicator of environmental quality of 79 

continental waters (Chiba et al., 2011). Among the organisms used in biomonitoring, 80 

fish possess wide geographic distribution and can metabolise the contaminants 81 
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present in the water, inferring chronic and cumulative effects along the trophic chain 82 

(Goksoyr et al., 1991; Araújo et al., 2003). 83 

 In Brazil, some species of Cyprinodontiformes are abundant and have high 84 

potential to be used in ecotoxicology studies (Ferreira et al., 2012, Zanette, 2013). 85 

Jenynsia multidentata and Phalloceros caudimaculatus have small size and certain 86 

tolerance to salinity and temperature fluctuations, which makes them promising 87 

models for field and laboratory studies (Mai et al., 2005; Wolff et al., 2007, Ferreira 88 

et al., 2012). In addition, they possess the ability to live in contaminated and 89 

deteriorated environments with low oxygen availability (Hued Bistoni, 2005; Araújo 90 

et al., 2009). These species share external sexual dimorphism, characterized by an 91 

anal fin modified  into a copulating organ (gonopodium) and significant differences 92 

in size, with females traditionally larger than males (Wolff et al., 2007; Rahayu et al., 93 

2013). 94 

 Currently there are a great number of biomarkers used in ecotoxicological 95 

studies. Among these, molecular and cellular biomarkers provide answers on the first 96 

signs of environmental disturbance (Cajaraville et al., 2000). Their use permits to 97 

plan remediation measures before higher levels of biological organization, such as 98 

population, community and ecosystem, are affected (Monserrat et al., 2003). The 99 

cytochrome P450 enzyme system or CYP is associated with the mixed-function 100 

monooxygenase (MFO) system and acts on the oxidative metabolism and 101 

detoxification of numerous substances of natural or xenobiotic origin (Bonacci et al., 102 

2007). CYP is composed of a superfamily of hemoproteins, present from bacteria to 103 

mammals, used for the detection of toxic contaminants in aquatic systems, 104 

particularly in fish (Arinc et al., 2000; Craft et al., 2003; Dong et al., 2004). This 105 

system metabolizes polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHs) and other 106 
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contaminants, converting lipophilic into hydrophilic compounds that can be easily 107 

excreted (Busby et al., 1999).  108 

Four subfamilies of CYP1 are known in fishes: CYP1A, CYP1B, CYP1C and 109 

CYP1D, which are separately regulated biomarkers at the transcriptional level 110 

(Jönsson, et al., 2007; Zanette et al., 2009). Among these subfamilies, CYP1A is 111 

widely used as a biomarker for contamination in fish liver, both in continental and 112 

marine waters (Parente et al., 2004; Kirby et al., 2007). The CYP1A property of 113 

acting as a biomarker of exposure is due to the effect produced on the aromatic 114 

hydrocarbon receptor (AHR) present in the cells, starting the process of induction 115 

that leads to the activation of CYP1A at the transcriptional level (Honkakoski and 116 

Negishi, 2000).  117 

 The biomonitoring with different populations aims to evaluate a wider range 118 

of areas exposed to contamination and thus establish comparative parameters 119 

between these populations (Timme-Laragy et al., 2005; Oleksiak 2008). The 120 

Cyprinodontiform fish Fundulus heteroclitus is widely used in this type of 121 

monitoring, on the basis of their traditional use in Ecotoxicology (Burnett et al., 122 

2007). Studies in North America indicate that one of F. heteroclitus adaptations to 123 

contaminated sites involves suppression in the induction of genes, such as CYP1A 124 

(Oleksiak 2008; Wills et al., 2010).  125 

Various hypotheses suggest this suppression of CYP1A with deacetylation of 126 

histones by interference of endogenous factors (Matzke and Birchler, 2005), 127 

degradation of RNA (Bevilacqua et al., 2003), nucleotide CpG methylation in the 128 

promoter region of the gene CYP1A and posttranslational modifications involved 129 

with the receptor AHR (Timme-Laragy et al., 2005). Currently, one of the most 130 

accepted hypotheses is that the acquired resistance to contamination by these 131 
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populations relies on the polymorphism of AHR, and that this adaptation is shared by 132 

different species of fish (Aluru et al., 2011; Wirgin et al., 2011). This suppression of 133 

CYP1A gene induction is called refractory or recalcitrant response, characterized as 134 

the absence of CYP1A induction in organisms exposed to organic contaminants that 135 

are AHR agonists, which is common in populations of F. heteroclitus adapted to 136 

chronic contamination (Meyer et al., 2003; Timme-Laragy et al., 2005; Aluro et al., 137 

2011). However, there are no reports of this gene suppression occurring in native fish 138 

species from South America. 139 

This study evaluated expression and induction variations of CYP1A by PAHs, 140 

including field and laboratory analyses in different populations of J. multidentata and 141 

P. caudimaculatus. The possible occurrence of refractory response in J. multidentata 142 

was also evaluated to investigate the mechanisms of adaptation and resistance of 143 

these populations in the region, providing a basic knowledge for future studies.  144 

 145 

2. Material and methods 146 

 147 

2.1. Collection locations 148 

Adult male specimens of J. multidentata and P. caudimaculatus (2.24 ± 0.25 and 149 

1.78 ± 0.22 cm, respectively) were collected near the Patos Lagoon Estuary, where 150 

the city of Rio Grande - RS is located, between February 2013 and May 2014. J. 151 

multidentata was collected in the sites 1, 2, 3 and 4 (S1, S2, S3 and S4, respectively; 152 

Figure 1 and Table 1). S1, S2 and S3 are three washouts located in Cassino beach, a 153 

seaside resort with approximately 20,000 inhabitants. S1 was considered a reference 154 
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location, because it is a deserted area located approximately 22 km to the south of the 155 

nearest urbanized area. S2 is located around 1 km to the north of the residential area 156 

of Cassino beach and it was considered little impacted. S3 is located in the residential 157 

area of the beach, which is irrigated with domestic sewage and has been used in 158 

studies with guppies in the region (Ferreira et al., 2012; Machado et al., 2013). S4 is 159 

an artificial channel that runs through the city and is known to be contaminated by 160 

domestic sewage and organic contaminants (Niencheski and Baumgarten, 2010). The 161 

sampling point S4 corresponds to the northern location that flows into the estuary of 162 

Patos Lagoon. 163 

P. caudimaculatus was collected at the sites 5, 6 and 7 (S5, S6 and S7, 164 

respectively) in different regions of the city of Rio Grande (Figure 1 and Table 1).  165 

The choice of these sites was based on the type of contamination present in each 166 

location; S6 was located outside of an oil refinery, close to PAHs emission; the other 167 

two sites were located far from this source of contamination. S5 is located at the 168 

Vieira stream, near ERS-734, between two neighborhoods of the city and 169 

approximately 15km distant from S6, with high amounts of domestic sewage (Santos 170 

et al., 2008). S7 is a canal located in the industrial complex, distant around 11 km 171 

from S6.  172 

 173 

2.2. Evaluation of physico-chemical parameters of the water 174 

Water samples were collected from April 2013 to May 2014 where J. 175 

multidentata and P. caudimaculatus were also collected, respectively. Total nitrogen 176 

and phosphorus levels were evaluated through 0.5 L water samples, collected at 177 

approximately 30 cm from the surface.  The samples were stored in glass containers 178 

and analyzed in a period of less than 24 h after collection to obtain results as close to 179 
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the actual levels as possible. Total nitrogen was evaluated according to the Kjeldahl 180 

method (Mackereth and Talling, 1978) and the concentration of total phosphorus was 181 

determined according to Valderrama (1981). Three replicas were made for these two 182 

parameters. The value of each parameter was the average of the results obtained. 183 

Measurements of temperature, pH, salinity and dissolved oxygen were carried out 184 

with a multiparameter water quality checker Horiba U-50 at the moment of the 185 

collection. The value of each parameter measured by the checker was obtained 186 

through the average of three measurements. 187 

 188 

2.3. Levels of CYP1A in Jenysia multidentata and Phalloceros caudimaculatus 189 

collected around the Estuary of Patos Lagoon 190 

Fish were collected (n = 10 per site) with a fish dip net and anesthetized in 191 

tricaine solution (Sigma, St Louis, MO, USA) at a concentration of approximately 192 

150 mg/L for 2.5 min, and later euthanized with cervical transection. These 193 

procedures were approved by the Ethics Committee and Animal Use (CEUA) at 194 

FURG. Previous experiments have been conducted in order to use this method of 195 

anesthesia, which confirmed that the expression and induction capacity of CYP1A are 196 

not altered by this procedure (submitted manuscript). 197 

Liver, gill and anal fin (gonopodium) were dissected and stored immediately 198 

in RNAlater (Ambion, Austin, TX, USA) for further assessment of CYP1A levels. 199 

Total RNA was isolated with Trizol reagent (Invitrogen, Carlsbad, CA, USA) and its 200 

transcript was converted to cDNA with the High-Capacity cDNA Reverse 201 

Transcription kit (Applied Biosystems, Foster City, CA, USA). CYP1A and β-actin 202 

specific primers were used for the analysis through real-time PCR according to 203 

Ferreira et al. (2012) (Table 4). The real-time PCR analyses were performed with 204 
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GoTaq qPCR Master Mix kit (Promega, Madison, WI, USA) and real-time PCR 205 

System 7300 (Applied Biosystems), using the following program: 50° C for 2 min, 206 

95° C for 2 min and 40 cycles of 95° C for 15 seconds and 60° C for 30 sec. The 207 

samples were analyzed in duplicate and the method E
-Δct

 was employed to calculate 208 

the relative level of transcription of the experimental groups according to Livak and 209 

Schmittgen (2008), using β-actin as a housekeeping gene. Data were logarithmically 210 

transformed to fit ANOVA assumptions of normality and homoscedasticity. The 211 

difference among the groups was determined via one-way ANOVA followed by 212 

Tukey’s HSD test (p < 0.05). 213 

 214 

2.4. Evaluation of the refractory response of CYP1A in Jenynsia multidentata 215 

J. multidentata adult males were collected (n = 80; 20 per site) at S1, S2, S3 216 

and S4. The animals were taken to the aquatic vivarium and acclimatized for two 217 

weeks in dechlorinated water with salinity 5 and temperature of 24° C, constant 218 

aeration and photoperiod of 12 h light/12 h dark. They were fed twice a day with the 219 

commercial ration Alcon BASIC MEP 200 Complex (Alcon, Camboriú, SC, Brasil). 220 

For the exposure experiment, fish from each site were separated into two 6 L 221 

aquariums (n = 10 each) for the control and exposed groups, totaling 8 aquariums for 222 

fish from the 4 sites. The animals were kept in the same conditions of 223 

acclimatization, but without feeding for 24 h prior to the beginning of the 224 

experiment. Beta-naphthoflavone (BNF) (Sigma, St Louis, MO, USA) dissolved in 225 

dimethyl sulfoxide (DMSO) (Sigma, St Louis, MO, USA) was added into the water 226 

of the exposure groups to obtain a final concentration of 1 µM of BNF. DMSO was 227 

added to the control groups to obtain an equivalent DMSO concentration of 0.002% 228 

that was used in the BNF exposed group (Jönsson et al., 2007; Kim et al., 2008). 229 
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After 24 h of exposure, fish were anesthetized and euthanized, as described in 230 

the item 2.3. Liver, gill and gonopodium were dissected to extract RNA, synthesize 231 

cDNA and assess the quantitative expression of CYP1A and β-actin through real-time 232 

PCR (item 2.3). Data were logarithmically transformed to fit ANOVA assumptions 233 

of normality and homoscedasticity and the difference among the groups was 234 

determined via one-way ANOVA followed by Tukey’s HSD test (p < 0.05). 235 

 236 

3. Results 237 

 238 

3.1. Evaluation of physico-chemical parameters of the water 239 

The physical and chemical parameters of the water are described in Tables 2 240 

and 3 for the collection sites of J. multidentata and P. caudimaculatus, respectively. 241 

Among the sampling points of J. multidentata, the temperature did not oscillate too 242 

much between sites, being slightly lower in S1 (16.41 ± 0.61° C), higher in S4 (19.75 243 

± 0.04° C) and similar in S2 and S3 (17.44 ± 0.35; 17.65 ± 0.12, respectively). The 244 

levels of pH stayed around 7 and did not show significant differences among S1, S2, 245 

S3 and S4 (6.49 ± 1.09; 6.86 ± 0.70; 6.77 ± 0.21; 7.18 ± 0.05, respectively). Salinity 246 

also did not show great variations, being slightly higher in S2 (1.29 ± 0.56) than in 247 

S1, S3 and S4 (0.01 ± 0.01; 0.10 ± 0.03 and 0.12; ± 0.02, respectively).  Dissolved 248 

oxygen levels were lower in S3 and S4 (5.06 ± 3.39 and 2.65 ± 1.10 mg/L, 249 

respectively) than in S1 and S2 (11.84 ± 2.39 and 9.23 ± 1.03 mg/L, respectively). 250 

Total phosphorus levels were higher in S4 (0.65 ± 0.01 mg/L), and gradually 251 

decreases in S3, S1 and S2 (0.27 ± 0.02 mg/L, 0.15 ± 0.01 and 0.09 ± 0.01 mg/L, 252 
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respectively). Total nitrogen was higher in S4 (7.41 ± 0.57) than in S1, S2 and S3 253 

(0.26 ± 0.09 mg/L, 1.09 ± 0.02 and 1.19 ± 1.11 mg/L, respectively). 254 

 The temperature of the water from P. caudimaculatus collection sites did not 255 

oscillate too much, being slightly higher in S5 (14.20 ± 2.30 ºc) than S7 (11.70 ± 256 

0.60° C) and equal to both locations in S6 (13.20 ± 0.30). The levels of pH did not 257 

show significant differences among the sites, being around 6 (5.70 ± 0.20, 6.60 ± 258 

0.10, 6.30 ± 1.50 to S5, S6 and S7, respectively). Salinity also did not vary 259 

drastically, being sligty lower at S7 and S5 (0.008 ± 0.010 and 0.010 ± 0.010 and, 260 

respectively) than in S6 (0.030 ± 0.010). As for dissolved oxygen levels, S6 showed 261 

the lowest level (2.90 ± 3.30 mg/L) when compared to S7 and S5 (6.90 ± 2.20 and 262 

7.50 ± 2.80 mg/L, respectively). 263 

 264 

3.2. Levels of CYP1A in Jenynsia multidentata and Phalloceros caudimaculatus 265 

collected around the Estuary of Patos Lagoon 266 

Transcriptional levels of CYP1A in J. multidentata and P. caudimaculatus 267 

from different collection sites are shown in Figures 2 and 3, respectively. In the gills 268 

of J. multidentata, the highest transcriptional level of CYP1A was recorded in the fish 269 

from the contaminated location S4, being 3 times higher compared to fish from the 270 

reference site S1. In the liver, CYP1A expression in fish from the impacted sites S3 271 

and S4 was near twice that of fish from S1. A transcriptional level of CYP1A in the 272 

gonopodium of fish from S2 was 17 times greater than in the fish from the reference 273 

site S1.  274 

Specimens of P. caudimaculatus from the site S6, located near the 275 

petrochemical center, showed higher levels of CYP1A in gills, liver and gonopodia 276 

than those from the reference site S5 (around 5, 6 and 4 times, respectively; p < 277 
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0.05). Gills and livers of fish from S7, located in the industrial complex, also showed 278 

levels of CYP1A twice higher than those from the reference site S5 (p < 0.05). 279 

3.3. Evaluation of the refractory response of CYP1A in Jenynsia multidentata 280 

The exposure of J. multidentata from the four sites to 1 µM of BNF for 24 281 

hours in laboratory, caused induction of CYP1A in all organs of the exposed groups 282 

compared to their respective controls, except for the liver of fish from site S4 (Figure 283 

4). Despite the lack of induction in the liver, fish from this location presented 284 

significant induction of CYP1A by BNF in gills and gonopodium. The CYP1A 285 

induction to BNF in relation to their respective controls, were around 59-111 fold in 286 

gills, 30-59 fold in livers and 28-74 fold in gonopodium, except for liver of fish from 287 

site S4, where no CYP1A induction was observed. 288 

 289 

4. Discussion 290 

The two species of Cyprrinodontiformes analyzed in this study, J. 291 

multidentata and P. caudimaculatus, are still little explored in environmental 292 

toxicology studies, although they present favorable characteristics to field and 293 

laboratory studies, such as tolerance to salinity and temperature oscillations and 294 

ability to live in impacted environments with low oxygen availability (Hued and 295 

Bistoni, 2005; Mai et al., 2005; Wolff et al., 2007; Araújo et al., 2009). These species 296 

are representative in South American countries; J. multidentata occurs from Rio 297 

Negro, Argentina, to Rio de Janeiro State, Brazil (Ghedotti and Weitzman, 1998, 298 

1998); P. caudimaculatus were registered in South and Southeast regions of Brazil 299 

and in coastal drainages of Uruguay and Argentina (Bisazza, 1993; Lucinda, 2008). 300 

In this study, important informations were found regarding the use of these species in 301 
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ecotoxicological studies, in addition to explore adaptation developed by South 302 

American Cyprinodontiformes exposed to organic contamination. 303 

 304 

4.1. CYP1A expression in Jenynsia multidentata and Phalloceros caudimaculatus in 305 

relation to the collection sites 306 

Studies with water monitoring programs demonstrated that water pollution is 307 

harmful not only to the water intended for human consumption, but it also interferes 308 

on the health of living organisms in aquatic ecosystems (Contardo-Jara et al., 2009; 309 

Rola et al., 2012). As in most water bodies of Latin America, the Patos Lagoon 310 

Estuary receives pollutants with complex composition from different sources of 311 

contamination such as organic substances, discharges of poorly treated sewage and 312 

industrial waste (Medeiros et al., 2005; Luz et al., 2010).  313 

In our study, the physical and chemical parameters of the water such as pH, 314 

salinity and temperature, indicate that the two species live in similar abiotic 315 

conditions and that the variations found in the responses of CYP1A were probably 316 

caused by the presence of contaminants of human origin and not by the variation of 317 

those parameters. Among the collection sites of J. multidentata, S3 and S4 were the 318 

most impacted with the highest levels of CYP1A transcription when compared with 319 

the less impacted sites S1 and S2. A study with J. multidentata in Córdoba, 320 

Argentina, showed that the sites contaminated by industrial and/or domestic effluents 321 

with dissolved oxygen levels between 5.1 and 7.1 mg/L influence on cyp19a1b gene 322 

expression in the brain of fish (Guyón et al., 2012). Although this study uses another 323 

gene, it is likely that the environmental characteristics of the sampling sites also 324 

influence the expression of CYP1A in wild J. multidentata. 325 
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Most water quality indexes, such as the Canadian Council of Ministers of the 326 

Environment Water Quality Index (CCME WQI), the Oregon Water Quality Index 327 

(OWQI) and the NSF Water Quality Index (NSF IQA) are calculated with a 328 

combination of some physical and chemical parameters (Akkoyunlu and Akiner, 329 

2012). As the present study evaluated the raw value data of each parameter, it was 330 

not possible to establish a comparison between our results and those international 331 

standards. The National Environment Council, responsible for the classification of 332 

Brazilian waters (CONAMA 357/2005), establishes that the levels of dissolved 333 

oxygen should not be lower than 5 mg/L in shallow freshwater bodies and 334 

recommends total phosphorus levels of up to 0.030 mg/L and total nitrogen of up to 335 

3.7 mg/L for waters with pH below 7.5. The levels found in S3 show that the 336 

environmental conditions in this site are near those required by Brazilian law. 337 

However, S4 presented lower levels of dissolved oxygen and total phosphorus and 338 

nitrogen levels higher than those recommended. 339 

The levels of dissolved oxygen in S3 and S4 were also below those 340 

recommended by the water quality Index adopted in China (EQSSW), which 341 

establishes levels between 7.5 and 6 mg/L as vital for the maintenance of aquatic life 342 

in waters where spawning and growth of animals occur (Ban et al., 2014). The Patos 343 

Lagoon Estuary is considered a nursery for several coastal species that begin their 344 

life cycle in the estuarine region and then migrate to the Atlantic Ocean (Tagliari et 345 

al., 2003). The results obtained for the dissolved oxygen in S3 and S4 are indicative 346 

of contamination by domestic sewage and organic source contaminants, since 347 

eutrophic or highly polluted waters consume a great amount of oxygen due to the 348 

decomposition of organic matter (Ban et al., 2014). Thus, low levels of dissolved 349 

oxygen may harm aquatic organisms that are not adapted to live under these 350 
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conditions and that rely exclusively on these regions for spawning and growth 351 

(Affonso et al., 2011). 352 

In addition to dissolved oxygen, total phosphorus and total nitrogen levels 353 

were above those recommended by the Chinese index, which range from 0.01 to 354 

0.025 mg/L and from 0.2 to 0.5 mg/L, respectively (Ban et al., 2014). Phosphorus 355 

and nitrogen in natural water bodies are good indicators of water pollution because 356 

they show the occurrence of anthropogenic sources of contamination, mainly caused 357 

by discharge of sewage and to a lesser extent by effluents from chemical industries 358 

and agricultural drainage activities (Guo and Li, 2003; Ban et al., 2014; Li et al., 359 

2014). In this way, the high expression of CYP1A registered in the livers of fish from 360 

S3 is probably due to the presence of xenobiotics from domestic effluents, since it is 361 

located far from the city's industrial complex but inserted in the residential area of 362 

Cassino beach, where sewage treatment is considered precarious and incipient 363 

(Calliari et al., 2010). 364 

The S4 site is situated in the center of Rio Grande city and connected directly 365 

to the estuary of the Patos Lagoon (Santos et al., 2008). The contamination in this 366 

region has already been documented in studies of water analysis, which showed high 367 

levels of nutrients such as phosphorus, nitrate and nitrite in function of the 368 

accumulation of chemicals from fertilizer factories present in this region, in addition 369 

to high concentration of Escherichia coli, indicating domestic sources of 370 

contamination (Mirlean et al., 2002; Santos et al., 2008; Niencheski e Baumgarten, 371 

2010). Sediment analyses also revealed a high concentration of arsenic in sediments 372 

of the estuary of Patos Lagoon, probably due to the fertilizer industries (Mirlean et 373 

al., 2003). In this way, the high CYP1A expression in gills and livers of fish from this 374 
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population is probably caused by the contamination of water with a complex mixture 375 

of contaminants. 376 

Fish from the location S2 showed high levels of CYP1A expression in 377 

gonopodia when compared to fish from other locations. This result was not expected, 378 

since S2 is located in an area that is far from human activities that could potentially 379 

pollute Cassino beach and there was no evidence of contamination based on the 380 

water parameters evaluated. Probably, the greatest expression of CYP1A in S2 381 

occurred due to the difference in the age of the fishes collected, since younger 382 

animals have an immature or maturing gonopodium, which could cause different 383 

patterns of expression in the gonopodia of fish from that site (Ogino et al., 2004; 384 

Rahayu et al., 2013).  385 

High CYP1A expression levels were registered in all organs of P. 386 

caudimaculatus from S6. Fish from S7 also presented higher CYP1A expression in 387 

liver and gill than fish from S5. S7 is located in the industrial complex of the city of 388 

Rio Grande, which is an area of intense vehicular traffic near fertilizer industries. 389 

The contamination of the water from S7 was not confirmed by the low level of 390 

dissolved oxygen, but the increased expression in fish organs from this site are 391 

probably due to the contamination by PAHs. PAHs can also be produced in the 392 

atmosphere as by-products of incomplete combustion of fossil fuels, or by pyrolysis 393 

of organic material from fertilizer industries, which happens close to S7 (Mirlean, 394 

2002; Macdonald et al., 2005).  395 

The site S6, located outside of an oil refinery, presented the lowest levels of 396 

dissolved oxygen, significantly lower than all sites evaluated, including the locations 397 

where J. multidentata was collected. The low dissolved oxygen levels indicate that 398 

this site is subjected to contamination (Ban et al., 2014), and that it is probably the 399 



59 

 

most impacted among all sites evaluated. According to Ban et al. (2004) water from 400 

industrial regions have dissolved oxygen levels of at least 3 mg/L, which is above the 401 

level found at S6.  High levels of CYP1A in liver of fish exposed to punctual 402 

contaminations from an oil refinery were also registered in a population of F. 403 

heteroclitus adapted to conditions similar to those of the population from S6 404 

(Loughery et al., 2014). The contamination of waters surrounding oil refineries has 405 

been previously demonstrated through the presence of high concentration of grease 406 

and oil in this region (Niencheski e Baumgarten, 2010). In addition, sediment 407 

samples from that location indicate the oil refinery as one main responsible for the 408 

presence of anthropogenic PAHs in the city of Rio Grande (Medeiros et al., 2005). 409 

This high concentration of PAHs in the region is the possible cause of the high level 410 

of CYP1A expressed in all organs of the fish population, which were probably 411 

subjected to a chronic contamination by PAHs. 412 

The ability of CYP1A expression in fish gonopodium of J. multidentata and 413 

P. caudimaculatus from all collection sites suggests that this organ can be used in 414 

biomonitoring studies. In P. caudimaculatus, the gonopodium collected did not 415 

present sampling problems as recorded in specimens of J. multidentata from S2, 416 

showing a similar expression pattern to classic organs like gills and liver in all sites 417 

evaluated. According to Aranha and Caramaschi (1999), male juveniles of P. 418 

caudimaculatus have total length of up to 2 cm and a developing gonopodium. 419 

Although the size of the animals collected was less than 2 cm (1.78 cm), it is 420 

assumed that the juveniles of this species are also capable of expressing the CYP1A 421 

gene. The CYP1A expression in this organ is probably due to their epithelial 422 

constitution and external location, which contributes to the interaction of the 423 

contaminant with the tissue (Rahayu et al., 2013). The analysis of gonopodium 424 
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biomarkers, as well as other fins, can serve as a non-lethal alternative to the use of 425 

these fish as biomonitors, since this organ has an efficient capacity of regeneration 426 

(Salomao and Sawaya, 1988; Rahayu et al, 2013). Subsequent studies are necessary 427 

to standardize the biopsy procedures in order to promote tissue regeneration and not 428 

compromise animal health and welfare. 429 

The results of the CYP1A expression in J. multidentata and P. 430 

caudimaculatus, combined with the evaluation of physico-chemical parameters of 431 

the water, show that the most contaminated sites were S4 and S6. The causes of this 432 

pollution confirm the main environmental problems registered in the surroundings of 433 

Patos Lagoon Estuary, including contamination by domestic sewage, registered in 434 

S4, and contamination by PAHs, as described for S6. This contamination is the result 435 

of various anthropogenic factors, such as the disposal of industrial and domestic 436 

effluents, inappropriate waste disposal and activities of refining and distribution of 437 

petroleum (Marlean et al., 2003; Medeiros et al., 2005, Niencheski et al., 2006; 438 

Spengler et al., 2007; Niencheski et al., 2010). 439 

 440 

4.2. Evaluation of the refractory response of CYP1A in Jenynsia multidentata 441 

The resistance to pollution, observed in some fish populations that inhabit 442 

highly impacted sites, is being studied in order to understand basic mechanisms in 443 

toxicology (Bello et al., 2001; Wirgin and Waldman, 2004). These mechanisms are 444 

not yet completely understood, though it is known that certain populations of fish 445 

have developed a pattern of hereditary resistance and that the suppression of genes 446 

can occur in CYP1A and in other genes that are under the control of the AHRs (Nacci 447 

et al., 2010; Whitehead et al., 2010). Most studies investigating the refractory 448 

response of CYP1A focus on the Cyprinodontiform species Fundulus heteroclitus 449 
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(Wills et al., 2009; Williams e Oleksiak, 2011), but studies with other species of fish, 450 

including species of commercial value, are also being recently conducted (Wirgin et 451 

al., 2011; Oziolor et al., 2014; Doering et al., 2014). 452 

In this study with J. multidentata, the absence of CYP1A induction was found 453 

at the site of collection with the highest percentage of contamination registered, as 454 

described in other species of fish adapted to living in highly impacted sites 455 

(Oleksiak, 2008; Wills et al., 2009). Refractory CYP1A responses were organ-456 

specific, being observed only in the liver of the S4 fish population and not in gill and 457 

gonopodium. Bello et al. (2001) demonstrated, through CYP1A protein levels and 458 

EROD activity, that the occurrence of refractory response in F. heteroclitus also 459 

occurred in extrahepatic tissues. However, studies involving the organ-specific 460 

comparison regarding the suppression of genes are not common and studies with 461 

South American Cyprinodontiformes are nonexistent. 462 

Another study suggested that the recalcitrant response in F. heteroclitus could 463 

be caused by DNA methylation in the promoter region of AHR gene. However, 464 

significant differences were not recorded between susceptible populations and those 465 

adapted to contamination (Timme-Laragy et al., 2005). Aluro et al. (2011) did not 466 

register population differences as for methylation, but suggested that this may be 467 

related with the tissue and with the isoform of AHR. According to this study, the 468 

transcriptional level of AHR1 receptor was higher in the brain than in the liver of two 469 

populations evaluated (sensitive and adapted to contamination). However, the 470 

receptor AHR2 presented a higher expression pattern than AHR1 in both organs, 471 

which was 22 times greater in the liver. This suggests that the recalcitrant response 472 

found only in the liver of J. multidentata can be related to the AHR2 isoform and, 473 
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similarly to what occurs in F. heteroclitus, this isoform of AHR is more expressed in 474 

the liver than in other organs. 475 

In addition, Wirgin et al. (2011) evaluated Microgadus tomcod populations 476 

and pointed out that the resistance of this species for contamination by PCBs and 477 

TCDDs is based on the deletion of six nucleotides of AHR2 (nucleotides 1314 to 478 

1319 in exon 10; TTCCTC), which suggests that this receptor is responsible for 479 

acquired resistance to contamination in this species. Another study with F. 480 

heteroclitus demonstrated that AHR2 was the primary mediator in BNF, BKF and 481 

PCB-126-induced cardiac teratogenesis, which demonstrates that the adaptive 482 

mechanism developed by F. heteroclitus is probably in the AHR2 isoform and not 483 

AHR1 (Clark et al., 2010). These studies reinforce our hypothesis that the 484 

contamination resistance mechanisms developed by the population from S4 are 485 

dependent on AHR2, since this is the isoform responsible for numerous processes 486 

involving the adaptation to contaminants in different species of fish. 487 

 Thus, it is suggested that the occurrence of refractory response in J. 488 

multidentata involves adaptation mechanisms partly similar to those seen in F. 489 

heteroclitus and other fish species in North America (Aluro et al., 2011; Wirgin et 490 

al., 2011). Furthermore, it is likely that the recalcitrant phenotype of CYP1A 491 

developed by F. heteroclitus adapted to contamination is similar for all species of 492 

fish that live in contaminated environments, and not a specific phenotype of each 493 

population exposed to a certain class of contaminant.  494 

It should be pointed out that the water pollution in S4 is characterized by a 495 

complex mixture of contaminants, particularly by domestic sewage, and not point 496 

sources of contamination, which may have hindered the occurrence of refractory 497 

response in other organs. In addition, other mechanisms that are independent of the 498 
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AHR receptor may be involved in J. multidentata resistance to contamination. This 499 

was the first study to investigate the occurrence of refractory response in South 500 

American Cyprinodontiformes, though subsequent studies are needed to understand 501 

the mechanisms involved in this response. 502 

 503 

5. Conclusions 504 

In this study, the effects of environmental contamination on CYP1A 505 

biomarker levels in different populations of J. multidentata and P. caudimaculatus 506 

suggest the use of these two species as model organisms for the study of molecular 507 

mechanisms involved in the adaptation of certain populations to environmental 508 

contamination. In addition, we registered the occurrence of refractory response in J. 509 

multidentata livers, but not in other organs, suggesting that adaptive mechanisms in 510 

the South American Cyprinodontiformes are partly similar to those observed in fish 511 

species from North America. Subsequent studies should be performed with other 512 

populations and species of fish native to South America to understand basic 513 

toxicologic mechanisms. This study provides important data about the adaptation 514 

developed by fish in Southern Brazil, and also suggests the application of CYP1A 515 

biomarker in South American guppies for monitoring studies of environmental 516 

contamination. 517 
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Figures article 817 

 818 

 819 

 820 

Fig. 1. Sampling sites of Jenynsia multidentata (S1, S2, S3 and S4) and Phalloceros 821 

caudimaculatus (S5, S6 and S7) in the city of Rio Grande, in the Estuary of Patos 822 

Lagoon, RS, Brazil. The shaded area in the right panel corresponds to the urbanized 823 

region of the city. 824 
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 827 

Fig.2. CYP1A transcript levels in gill, liver and gonopodium of Jenynsia 828 

multidentata sampled at four sites in the city of Rio Grande, in the Estuary of Patos 829 

Lagoon, RS, Brazil. Equal letters over the bars indicate significant similar groups, 830 

and numbers indicate fold induction compared with the Site 1 (S1), the less 831 

urbanized area. Significant differences were observed between groups using one-way 832 

ANOVA, followed by Tukey-HSD (p < 0.05). 833 

 834 

 835 

 836 

 837 

 838 

 839 

 840 



78 

 

Site
 5

Site
 6

Site
 7

0.0

0.2

0.4

0.6

0.8

c
a

b
5x

2xE
-


C
T

Site
 5

Site
 6

Site
 7

0.00

0.02

0.04

0.06

0.08

a

b

a

4x

E
-


C
T

Site
 5

Site
 6

Site
 7

0.0

0.5

1.0

1.5

2.0

a

b

c
2x

6x

 E
-


C
T

Gill Liver Gonopodium

 841 

 842 

Fig.3. CYP1A transcript levels in gill, liver and gonopodium of Phalloceros 843 

caudimaculatus sampled at three locations in the city of Rio Grande, in the Estuary 844 

of Patos Lagoon, RS, Brazil. Same letters over the bars indicate similar means, and 845 

the numbers indicate fold induction compared with Site 5 (S5), the most distant from 846 

the petrochemical complex. Significant differences were observed between groups 847 

using one-way ANOVA followed by Tukey's HSD test (p < 0.05). 848 
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 854 

Fig. 4. CYP1A transcriptional levels in gill, liver and gonopodium of Jenynsia after 855 

24 h waterborne exposure to 1μM BNF (dark bars) and control (DMSO; gray bars). 856 

The CYP1A induction to BNF was evaluated in four different fish populations, 857 

sampled in four sites of the city of Rio Grande, in the Estuary of Patos Lagoon, RS, 858 

Brazil. Same letters over the bars indicate similar groups and the numbers represent 859 

fold induction of exposed groups compared to their respective controls (ANOVA, 860 

Tukey-HSD, p < 0.05). 861 
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Tables article 869 

 870 

Table 1. Characteristics and location of the sampling sites of Jenynsia multidentata 871 

and Phalloceros caudimaculatus in the city of Rio Grande, in the Estuary of Patos 872 

Lagoon, RS, Brazil. 873 

Collection site Characteristics Geographic coordinates 

Site 1 (S1) Washout ~ 22 km away from the 

urban area of Cassino Beach. 

32º33’32.48”S, 52º23’54.59”W 

Site 2 (S2) Washout ~ 1 km away from the 

urban area of Cassino Beach.  

32°10’30.81”S, 52°08’22.77”W 

Site 3 (S3) Washout located in the urban area 

of  Cassino Beach. 

32º10’47.91”S, 52º08’52.00”W 

Site 4 (S4) Artificial channel located in the Rio 

Grande downtown. 

32º01’49.35”S, 52º06’31.15”W 

Site 5 (S5) Arroyo distant ~ 15 km from the 

petrochemical pole. 

32º06’17.50”S, 52º10’52.60”W 

Site 6 (S6) Channel located in the 

petrochemical pole. 

32º02’56.48”S, 52º05’06.98”W 

Site 7 (S7) Channel ~ 11 km away from the 

petrochemical pole. 

32º08’03.56”S, 52º08’12.62”W 

 874 

 875 

Table 2. Temperature, pH, salinity, dissolved oxygen, total phosphorus and total 876 

nitrogen in the four Jenynsia multidentata sampling sites. Values are the means and 877 

standard deviations of each parameter evaluated respectively. Different letters 878 

indicate significant difference between the locations determined by one-way 879 

ANOVA and Fischer LSD test (p < 0.05). 880 

 881 

 882 

 883 

 884 

 885 

 

Parameter Site 1 Site 2 Site 3 Site 4 

Temperature (ºC) 16.41 ± 0.61 
a 

17.44 ± 0.35 
b 

17.65 ± 0.12 
b 

19.75 ± 0.04 
c 

pH 6.49 ± 1.09 
a 

6.86 ± 0.70 
a 

6.77 ± 0.21 
a 

7.18 ± 0.05 
a 

Salinity 0.010 ± 0.010 
a 

1.290 ± 0.560 
b 

0.100 ± 0.030 
a 

0.120 ± 0.020 
a 

Dissolved Oxigen (mg/L) 11.84 ± 2.39 
a 

9.23 ± 1.03 
a 

5.06 ± 3.39 
b 

2.65 ± 1.10 
b 

Total Phosphorus (mg/L) 0.15 ± 0.01 
a 

0.09 ± 0.01 
b 

0.27± 0.02 
c 

0.65 ± 0.01 
d 

Total Nitrogen (mg/L) 0.26 ± 0.09 
a 

1.09 ± 0.02 
a 

1.19 ± 1.11 
a 

7.41 ± 0.57 
b 
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Table 3. Results obtained for temperature, pH, salinity and dissolved oxygen, three 886 

Phalloceros caudimaculatus sampling sites. The values correspond to averages and 887 

standard deviations of each parameter evaluated, different letters indicate significant 888 

differences between sites, determined by one-way ANOVA test and Fischer-LSD (p 889 

< 0.05). 890 

 891 

 892 

Table 4. Forward (F) and reverse (R) primers to β-actin and CYP1A used in qPCR 893 

analysis for Jenynsia multidentata (Jm) and Phalloceros caudimaculatus (Pc). 894 

 895 

Parameter Site 5 Site 6 Site 7 

Temperature (ºC) 14.20 ± 2.30 
a 

13.20 ± 0.30 
ab 

11.70 ± 0.60 
b 

pH 5.70 ± 0.20 
a 

6.60 ± 0.10 
a 

6.30 ± 1.50 
a 

Salinity 0.010 ± 0.010 
a 

0.030 ± 0.010 
b 

0.008 ± 0.010 
a 

Dissolved Oxigen (mg/L) 7.50 ± 2.80 
a 

2.90 ± 3.30 
b 

6.90 ± 2.20 
a 

 

 

Primer name Sequence (5’-3’) Comment 

Jm_CYP1A_qPCR_F CATGGGCAGTGATGTACCTTGTGG CYP1A 

Jm_CYP1A_qPCR_R GGAGTTCGATCCAGACCAATTTGC CYP1A 

Jm_β-Actin_qPCR_F AAAGCCAACAGGGAGAAGATGAC β-Actin 

Jm_β-Actin_qPCR_R GCCTGGATGGCAACGTACA β-Actin 

Pc_CYP1A_qPCR_F GAGGACCGGAAGCTGGATGAGAA CYP1A 

Pc_CYP1A_qPCR_R GCCCATGACAAACCAGTAGAGATGG CYP1A 

Pc_β-Actin_qPCR_R ATGTACGTTGCCATCCAGGCCGT β-Actin 

Pc_β-Actin_qPCR_F ACCATCACCGGAGTCCATGACGA β-Actin 


