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RESUMO

O aumento do consumo, da comercializagdo e¢ da produgdao de medicamentos resulta
em sua deteccdo no meio aquatico e em impactos ambientais. A classe dos medicamentos
anti-inflamatorios nao esteroidas (AINEs) ¢ frequentemente detectada nos corpos hidricos
devido a ampla utiliza¢do pela populagdo. Esse trabalho teve como objetivo avaliar os efeitos
toxicos do AINE ibuprofeno nas concentragdes 0, 0,1, 1,0 e 10 pg/L em peixes machos da
espécie Rhamdia quelen. Os peixes foram expostos ao ibuprofeno por via hidrica durante 14
dias, com troca de metade da 4agua dos aquarios diariamente e reposi¢do do farmaco no
volume adequado para manter a concentracdo inicial. Apds o periodo de exposi¢cdo, os peixes
foram anestesiados, eutanasiados e os tecidos foram retirados para avaliagdo dos
biomarcadores bioquimicos, de genotoxicidade, osmorregulatorios, hematologicos e de
desregulagdo endodcrina. Os resultados demonstraram que no rim posterior, o ibuprofeno
aumentou a atividade da enzima glutationa S-transferase (GST) em todos os grupos expostos.
Além disso, aumentou a atividade da glutationa peroxidase (GPx) e os niveis de glutationa
reduzida (GSH) no grupo exposto a 10 pg/L. No figado e na branquia ndo foram observadas
alteragdes bioquimicas e o indice hepatossomatico também ndo foi alterado. Os
biomarcadores osmorregulatorios demonstraram uma diminui¢do na atividade da anidrase
carbonica no rim posterior em todos os grupos expostos € um aumento na atividade da
anidrase carbOnica nas branquias no grupo exposto a 0,1 pg/L. Houve ainda um aumento nos
niveis de magnésio plasmatico nos grupos expostos a 0,1 e 1 pg /L. O ibuprofeno nio foi
genotoxico para o sangue, figado e rim posterior. No sangue, o ibuprofeno diminuiu o niimero
de leucdcitos, neutrédfilos, linfocitos, mondcitos e trombdceitos em grupos expostos a 0,1 e 1,0
ug/L. No cérebro, o farmaco aumentou a atividade da enzima acetilcolinesterase (AChE) no
grupo exposto a concentragdo de 1.0 pg/L. Os biomarcadores de desregulagdo enddcrina
mostraram que o ibuprofeno diminuiu a expressao da aromatase cerebral (cypl9alb) de forma
concentracdo dependente. Os niveis dos hormodnios testosterona e estradiol ndo foram
afetados. Na gonada, o ibuprofeno ndo causou estresse oxidativo, mas diminuiu a atividade da
enzima GST no grupo exposto a 10 pg/L. Alteragdes histopatoldgicas, no indice
gonadossomatico e genotoxicidade ndo foram observadas nas gonadas. Os resultados
demonstraram que o ibuprofeno em concentragdes ambientalmente relevantes causou
nefrotoxicidade, imunossupressdo e apresentou um potencial efeito como desregulador
endocrino em Rhamdia quelen.

Palavras chave: AINEs. Farmacos. Contaminantes emergentes. Peixes.Biomarcadores.
Desregulacdo endocrina.



ABSTRACT

The increase in consumption, marketing and production of pharmaceuticals results in
their detection in the aquatic ecosystem and in environmental impacts. The class of non-
steroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs) is often detected in water bodies due to the
widespread use by the population. The aim of this study was to evaluate the toxic effects of
the NSAID ibuprofen at concentrations of 0, 0.1, 1.0 and 10 pug/L on male fish Rhamdia
quelen. The fish were exposed to the ibuprofen by water during 14 days, a half of water of the
aquarium was exchanged daily and the drug was replaced to keep the initial concentration.
After the exposure time, the fish were anesthetized, euthanized and the tissues were sampled
for biochemical, genotoxic, osmoregulatory, hematological and endocrine disruption
biomarkers evaluation. The results demonstrated that in the posterior kidney, ibuprofen
increased the activity of the glutathione S-transferase (GST) in all exposed groups. In
addition, it increased the activity of glutathione peroxidase (GPx) and the levels of reduced
glutathione (GSH) in the group exposed to 10 pg/L. Biochemical changes were not observed
in the liver and gills, and the hepatosomatic index was not altered. The osmoregulatory
biomarkers demonstrated a decrease in carbonic anhydrase activity in the posterior kidney in
all exposed groups and an increase in the activity of carbonic anhydrase in the gills in the
group exposed to 0.1 pg/L. There was also an increase in plasma magnesium levels in the
groups exposed to 0.1 and 1 pg/L. The ibuprofen was not genotoxic to the blood, liver and
posterior kidney. In the blood, ibuprofen decreased the count number of leukocytes,
neutrophils, lymphocytes, monocytes and thrombocytes in groups exposed to 0.1 and 1.0
pg/L. In the brain, the drug increased the activity of the enzyme acetylcholinesterase in the
group exposed to the concentration of 1.0 pug/L. The endocrine disruption biomarkers showed
that ibuprofen down-regulated brain aromatase expression (cypl/9alb) in a concentration-
dependent manner. The levels of the hormones testosterone and estradiol were not affected. In
the gonad, ibuprofen did not cause oxidative stress, but decreased the activity of the enzyme
GST in the group exposed to 10 pg/L. Histopathological and gonadosomatic index changes
and genotoxicity were not observed in the gonads. The results demonstrated that ibuprofen in
environmental relevant concentrations caused nephrotoxicity, immunosuppression and
showed a potential effect as endocrine disruptor in Rhamdia quelen.

Keywords: NSAIDs. Drugs. Emerging contaminants. Fish. Biomarkers. Endocrine disruption.



APRESENTACAO

Essa tese inicia com uma introdugdo, seguida de revisdo de literatura e objetivos. Na
sequéncia estdo apresentados dois capitulos, referentes aos artigos cientificos gerados com os

resultados, intitulados:

Capitulo I - Avaliacdo dos efeitos toxicos do ibuprofeno em peixes machos da espécie

Rhamdia quelen

Capitulo II - Avaliagcdo do potencial efeito desregulador enddcrino do ibuprofeno em peixes

machos Rhamdia quelen

Na sequéncia ha um toépico de discussdo geral sobre os resultados e um sobre as
conclusdes do trabalho, seguido pelas referéncias utilizadas na introdugdo, revisdo de
literatura e discussao geral. As referéncias utilizadas nos artigos seguem no final de cada um
deles.

As listas de figuras, tabelas e siglas referem-se ao contetido apresentado na

introdugao, revisdo de literatura, discussdo geral e artigos cientificos.
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1 INTRODUCAO

A contaminag¢dao da dgua por medicamentos ¢ hoje um reconhecido problema de
impacto ambiental. Ao longo dos ultimos anos, houve uma crescente conscientizacdo sobre a
presenga ndo intencional desses compostos no meio aquatico e as consequéncias negativas
que podem ser geradas aos ecossistemas (EBELE; ABOU-ELWAFA ABDALLAH;
HARRAD, 2017). Dentro das ciéncias ambientais, os trabalhos mais citados abordam
medicamentos e meio ambiente, demonstrando a importancia do tema (DAUGHTON, 2016).

Um agravante desta problematica ¢ o aumento do consumo de medicamentos a nivel
mundial e também nacional. O Brasil estd entre os dez paises que mais consomem produtos
farmacéuticos no mundo, e as previsdes de consumo demonstram que a tendéncia do pais ¢
ficar nas primeiras posi¢oes (IMS, 2013). Esse aumento do consumo resulta em aumento na
quantidade de farmacos em corpos hidricos, devido a auséncia de tratamentos eficientes para
a retirada dessas substincias do sistema de esgoto e do descarte inadequado pela populagdo
(SANTOS et al., 2010). Esses fatores levam a deteccdo dos farmacos em aguas superficiais,
dguas subterrineas e até mesmo agua potavel (KIM; YAMASHITA; TANAKA, 2009;
DOUGHERTY et al., 2010; SUN et al., 2015).

Dentre as diversas classes terapéuticas presentes no ambiente aquatico, destacam-se
os anti-inflamatdrios ndo esteroidais (AINEs) em relacdo ao impacto ambiental. Os AINEs
sdo a classe de medicamentos sem prescricdo médica mais vendida em todo o mundo, e
devido a sua ampla utilizagdo sdo frequentemente detectados nos corpos hidricos (SOUSA et
al., 2018). O ibuprofeno pertence a essa classe, atua diminuindo a formagdao de
prostaglandinas, envolvidas nos sintomas de dor e inflama¢do (GRAVEL et al., 2009). Em
peixes, as prostaglandinas apresentam uma variedade de papéis fisioldgicos importantes para
o pleno desenvolvimento do organismo (JEFFRIES et al., 2015). Assim a contaminagdo
ambiental de 4guas com AINEs pode afetar a fisiologia de animais aquaticos e
consequentemente causar toxicidade.

Embora a literatura sobre o ibuprofeno seja ampla, pouca informacao esta disponivel
em relagcdo aos efeitos sistémicos e reprodutivos do fAirmaco em peixes neotropicais. Dessa
forma, o objetivo desse trabalho foi avaliar os efeitos do ibuprofeno em concentragdes
ambientalmente relevantes no peixe neotropical Rhamdia quelen, utilizando biomarcadores
bioquimicos, de genotoxicidade, osmorregulatorios, hematologicos e de desregulagdo

endocrina.
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2 REVISAO DE LITERATURA

2.1 MEDICAMENTOS NO MEIO AMBIENTE

Nas ultimas décadas, o consumo de medicamentos tem aumentado assim como sua
deteccdo em efluentes e dguas superficiais, o que representa uma grande preocupacdo em
relagdo ao impacto que pode ser causado ao meio ambiente e a satde humana (SANTOS et
al., 2013). Os medicamentos sdo considerados contaminantes emergentes, definidos como
qualquer quimico de ocorréncia natural ou sintética, que ndo sdo comumente monitorados,
mas tem o potencial de entrar no ambiente e causar efeitos adversos desconhecidos (KUSTER
et al., 2008; FERREIRA, 2014).

O aumento do consumo, da comercializagdo e da producdo de medicamentos vem
resultando na detec¢do cada vez mais frequente dessas substincias em compartimentos
aquaticos. Diversos trabalhos tem demonstrado a deteccdo de fArmacos em aguas superficiais
como rios, lagos e estuarios (FENT; ESCHER; CAMINADA, 2006; KIM; YAMASHITA;
TANAKA, 2009), em efluentes (FANG et al., 2012), na agua do mar (LOLIC et al., 2015),
em aguas subterraneas (DOUGHERTY et al., 2010) e na 4agua potavel (SUN et al., 2015).
Nesses locais, sdo encontrados em baixos niveis, na faixa de pg/LL ou ng/L, sendo
considerados micropoluentes (FERREIRA, 2014).

De forma geral, todos os medicamentos utilizados pela populagdo podem chegar aos
corpos hidricos. Sdo encontradas as mais diversas classes, dentre elas antibioticos,
contraceptivos, anti-inflamatérios nao esteroidais, beta bloqueadores, antidepressivos,
ansioliticos, antiepiléticos, anti-hipertensivos, hipoglicemiantes e hipolipemiantes (SANTOS
et al., 2010; EBELE; ABOU-ELWAFA ABDALLAH; HARRAD, 2017). Ha ainda uma
grande preocupag¢do com os efluentes provenientes de hospitais, que possuem uma carga
elevada quando comparado a efluentes domésticos ¢ podem conter fArmacos com toxicidade
elevada como, por exemplo, os antineoplasicos (LANGFORD; THOMAS, 2009; SANTOS et
al., 2013).

Os farmacos entram nos compartimentos aquaticos ap6és a utilizacdo na medicina
humana, veterinaria e também a partir dos locais que sdo produzidos, pela industria
farmacéutica (FIGURA 1). A principal forma de contamina¢do é por meio da medicina
humana (SANTOS et al., 2010), que pode ocorrer pelo descarte incorreto de medicamentos no
lixo doméstico ou ap6s a utilizagdo do medicamento pelo ser humano. O descarte incorreto

gera a presenca de medicamentos no aterro sanitario contamina o solo e apos processo de
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lixiviagdo com as chuvas, contamina as aguas subterraneas, ¢ pode chegar 4s daguas
superficiais (LARSSON; PEDRO; PAXEUS, 2007; GLASSMEYER et al., 2009; QUERO-
PASTOR et al., 2014). Apo6s a utilizagao pelos seres humanos, o medicamento ¢ metabolizado
e excretado na forma inalterada ou na forma de metabdlitos pela urina ou pelas fezes. Essas
excretas alcangam as estagdes de tratamento de esgoto podendo contaminar aguas residuais e
agua potavel (DAUGHTON, 2008; GLASSMEYER et al., 2009; SARAVANAN et al.,
2011).

FIGURA 1 - FONTES DE CONTAMINACAO DA AGUA POR MEDICAMENTOS
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FONTE: Adaptado de EBELE et al., 2017.

A contaminacdo também pode ocorrer com a eliminagdo de medicamentos
veterinarios excretados na urina e nas fezes de animais (KEMPER, 2008). As fezes dos
animais bem como lodos contaminados em estacdo de tratamento de esgoto, podem ser

utilizadas como adubo em terras agricolas, contaminando o solo e podendo sofrer escoamento
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ou processo de lixiviagdo com a chuva, contaminando os corpos hidricos (NIKOLAOU;
MERIC; FATTA, 2007; TOPP et al., 2008; BOXALL et al., 2012). A utilizagdo de
medicamentos na aquacultura também se torna uma fonte de contamina¢do em virtude dos
medicamentos e seus metabolitos langados diretamente em aguas superficiais (LALUMERA
et al., 2004; LE; MUNEKAGE, 2004). Além das contaminagdes geradas durante a utilizagao
dos medicamentos para uso humano e veterindrio, os locais onde sdo produzidos os
medicamentos, geram uma carga alta de residuos que contribui para o processo de
contaminag¢do dos corpos hidricos (LARSSON; PEDRO; PAXEUS, 2007).

Em paises em desenvolvimento como o Brasil, a problematica da contaminacio se
agrava, pois apresentam uma infraestrutura primitiva em relacdo ao saneamento basico e o
contexto econdmico e social contribuem para a contaminagdo ambiental continua por
farmacos. Nem toda a populagdo tem acesso a tratamento de esgoto e nos locais onde esta
presente, o tratamento tem como objetivo geral a remog¢ao de matéria organica e de patdgenos
para atender a legislagdes ambientais (STARLING; AMORIM; LEAO, 2018). Contudo,
contaminantes emergentes como os medicamentos nao sao contemplados.

No Brasil e em outros paises, as estagdes de tratamento de esgoto acabam
desempenhando um papel fundamental na contaminagdo de aguas superficiais pelos farmacos.
Nesses locais, os fairmacos estdo presentes na matéria organica, e passam pelos processos de
degradacdo microbiana (biodegradagdo) sob condi¢des anaerdbias ou aerdbias, que sdo
ineficientes para remover uma grande maioria de compostos (TRUDEAU et al., 2005;
FERREIRA, 2014). A biodegradacao envolve reagdes enzimaticas especificas que variam
conforme as estruturas quimicas dos compostos, tornando-a extremamente varidvel. Sao
verificadas variacdes de biodegradagdo, at¢ mesmo dentre compostos de uma mesma classe
de medicamentos (ONESIOS; YU; BOUWER, 2009).

A ineficiéncia da retirada dos farmacos nas estagdes de tratamento de esgoto permite
que alcancem as aguas superficiais. Nesses locais, essas substancias também podem sofrer
processos de biodegradacdo (pelos microrganismos presentes no ambiente), além de
fotodegradacdo e hidrolise (YAMAMOTO et al., 2009), sendo a fotodegradagdo uma das
principais vias de degradacdo. A extensdo da fotodegradacdo depende de fatores como a
intensidade da irradiagdo solar, da profundidade da 4gua, da latitude e a sazonalidade
(BOREEN; ARNOLD; MCNEILL, 2003).

Os processos que ocorrem nas estacdes de tratamento de esgoto e em aguas
superficiais podem eliminar os farmacos, reduzir suas concentracdes, transforma-los em

metabolitos ou em alguns casos inaltera-los (XIA et al., 2005). No entanto, a quebra ou
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remog¢ao dos compostos parentais durante o periodo de vida ndo significa necessariamente a
remog¢ao de toxicidade. Produtos biotransformados em metabolitos podem ser ainda mais
toxicos do que os compostos originais (HAN; LEE, 2017).

Os farmacos, seja na forma inalterada ou de metabolitos, podem ter longo alcance
nos corpos hidricos, dependendo das propriedades fisico-quimicas do composto e das
caracteristicas do ambiente receptor (EBELE; ABOU-ELWAFA ABDALLAH; HARRAD,
2017). Geralmente os farmacos possuem baixa volatilidade, sdo altamente polares com
natureza hidrofilica; fazendo com que seu transporte no meio ambiente ocorra principalmente
através da agua e por dispersao na cadeia alimentar (CALIMAN; GAVRILESCU, 2009). Os
farmacos também se acumulam ao sedimento por sor¢do e podem ser liberados novamente
para o ambiente aquatico (MARTfN et al., 2010; AGUNBIADE; MOODLEY, 2016). Isso
pode ter efeitos adversos sobre os organismos bentonicos (vivem no fundo dos corpos
hidricos) que estdo continuamente expostos a esses produtos quimicos dentro dos sedimentos,
agua intersticial e dgua subjacente (GILROY et al., 2012).

Devido as inimeras particularidades dos farmacos, varias tecnologias vém sendo
avaliadas quanto a eficiéncia para remover essas substancias das estacdes de tratamento de
esgoto. Existem estudos com adsor¢do em carvao ativado (ADAMS et al., 2002; NOWOTNY
et al., 2007), filtragdo por membrana (YOON et al., 2006; VERLIEFDE et al., 2009), cloragao
(CHAMBERLAIN; ADAMS, 2006; DODD; HUANG, 2007), fotodegradagdo (CANONICA;
MEUNIER; VON GUNTEN, 2008; CHALLIS et al., 2014), processos avancados de oxidagao
usando luz UV em combinagdo com perdxido de hidrogénio (H,0,) (ADAN et al., 2006;
ROSARIO-ORTIZ; WERT; SNYDER, 2010), processos de oxidagdo utilizando ozdnio ou
sua combina¢ao com H,0, e outros oxidantes (TERNES et al., 2003; IKEHATA; JODEIRI
NAGHASHKAR; GAMAL EL-DIN, 2006; YARGEAU; LECLAIR, 2008).

Essas tecnologias possuem custo elevado e permanecem como um desafio futuro
para o cenario nacional (STARLING; AMORIM; LEAO, 2018). Além disso, muitas dessas
opcdes de tratamento t€m limitacdes e desafios significativos. A cloracdo geralmente resulta
em produtos de transformagdo que exibem toxicidade, como por exemplo, os compostos 1,4-
benzoquinona e n-acetil-p-benzoquinona imina, produzidos a partir do acetaminofeno
(BEDNER; MACCREHAN, 2006). O tratamento a base de ozonio pode conter brometo e
pode formar o ion bromato, que tem potencial carcinogénico (MEUNIER; CANONICA;
VON GUNTEN, 2006). Os processos oxidativos em geral sdo bastante eficientes, mas podem

gerar a formagdo de subprodutos prejudiciais que devem ser avaliados e quando possivel,
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eliminados, através de etapas adicionais (CARLSON et al., 2015). O fato é que solugdes
definitivas e eficientes para remog¢ao de farmacos da dgua, ainda ndo foram estabelecidas.

A auséncia de tecnologias eficazes na retirada dos farmacos do meio ambiente gera a
presenga ndo intencional dessas substancias na agua, nos sedimentos e na biota, causando
toxicidade para organismos ndo-alvo em diferentes niveis troficos, incluindo algas, peixes,
zooplancton e outros invertebrados (NIKOLAOU; MERIC; FATTA, 2007, DONNACHIE;
JOHNSON; SUMPTER, 2016). Devido as suas caracteristicas fisiologicas, os peixes sdao
animais especialmente suscetiveis a absorcao e efeitos dos farmacos. A absor¢ao pode ocorrer
através de superficies dérmicas e branquiais, oralmente através da dieta e maternalmente pela
transferéncia de contaminantes através da reserva lipidica de ovos (CORCORAN; WINTER;
TYLER, 2010). A toxicidade pode variar de acordo com o organismo exposto, a duracdo da
exposi¢do, a concentragdo do contaminante e a fase de desenvolvimento em que o animal se
encontra durante a exposi¢ao (WILKINSON et al., 2016).

Além da preocupacdo com os ecossistemas impactados, a deteccdo de farmacos na
agua potavel gera preocupacdes em relacao a saude publica. Utilizando predi¢cdes e modelos
matematicos, varios autores concluiram que os farmacos nao oferecem um risco apreciavel
para aos seres humanos, por ndo serem expostos a quantidades capazes de causar algum efeito
fisiologico (CHRISTENSEN, 1998; SCHWAB et al., 2005; CUNNINGHAM; BINKS;
OLSON, 2009; WILKINSON et al.,, 2016). No entanto, as evidéncias até agora sdo
insuficientes para concluir se os seres humanos sao afetados biologicamente ou geneticamente
em grau significativo. Dentre os complicadores para conclusoes, esta o fato de que ensaios de
exposi¢ao direta em populacdes humanas sdo considerados antiéticos e hd uma variedade de
classes de medicamentos a que os seres humanos estdao expostos (WILKINSON et al., 2016).

Em relacdo a legislagdo sobre a contaminacdo ambiental por medicamentos, paises
como os Estados Unidos e os pertencentes a Unido Europeia, exigem avaliagdes de risco
ambientais para obtencao de autorizagdo de comercializagdo para medicamentos de uso
humano e veterinario (SANTOS et al., 2010). Além disso, sao realizadas campanhas de
conscientizacdo quanto ao consumo racional de medicamentos e sobre os impactos
ambientais, realizadas por empresas responsaveis pela gestdo de residuos de medicamentos e
pelas industrias. Ja a Suécia, utiliza a avaliacdo do impacto ambiental dos farmacos como
ferramenta de gestdo, avaliando caracteristicas do farmaco como persisténcia, bioacumulagao
e toxicidade. A aplicagdo dessa avaliagdo chega a gerar acdes concretas como a substituicao

da utilizag@o de farmacos que impactam de forma negativa o ambiente aquatico. Um exemplo
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¢ a substituicdo do medicamento Felodipina pela Amilodipina, devido a sua bioacumulagao e
o maior risco ambiental (OLIVEIRA et al., 2017).

No Brasil, algumas resolugdes como a RDC N° 306/2004 (Regulamento Técnico
para o gerenciamento de residuos de servigos de saude) e resolugao N° 358/2005 do Conselho
Nacional do Meio Ambiente (CONAMA), abordam o descarte de medicamentos como um
residuo de satde, que deve ter destinagdo especifica, mas ndo trazem maiores informacdes.
Ha também a Politica Nacional de Medicamentos que trata sobre o uso racional de
medicamentos e a Politica Nacional de Residuos Sélidos, que demonstraram a necessidade na
redugdo da geracgao dos residuos. Diferente dos paises citados a cima, no Brasil, as medidas de
gestdo dos residuos de medicamentos ainda ocorrem de maneira isolada e ndo ha acdes
conjuntas entre fabricantes, distribuidores de medicamentos e as companhias de coleta de

residuos, o que resulta na auséncia de acdes concretas e efetivas (OLIVEIRA et al., 2017).

2.1.1 Anti-inflamatdrios ndo esteroidais (AINEs)

Dentre as diversas classes terapéuticas presentes no ambiente aquatico, os AINEs
destacam-se em relagdo a preocupagdo com o impacto ambiental. Sdo frequentemente
detectados nos corpos hidricos, devido a sua ampla utilizacao pela populagdo, sendo o maior
grupo de medicamentos sem prescricdo médica vendido em todo o mundo (SOUSA et al.,
2018). E ainda uma das classes terapéuticas mais consumidas em hospitais, sendo
frequentemente detectada em aguas provenientes de efluentes hospitalares (SANTOS et al.,
2013; DAOUK et al., 2015). No Brasil, um levantamento recente feito sobre a ocorréncia de
medicamentos nos corpos hidricos, demonstrou que os AINEs mais frequentemente
detectados sdo o diclofenaco, o acetaminofeno e o ibuprofeno (STARLING; AMORIM;
LEAO, 2018).

Em seres humanos, os AINEs sdo utilizados para tratar sintomas de febre, dor e
inflamacdo (PAROLINI; BINELLI; PROVINI, 2011). Atuam por inibi¢do reversivel ou
irreversivel de uma ou ambas as isoformas de enzimas ciclo-oxigenase, COX-1 ¢ COX-2,
envolvidas na sintese de diferentes prostaglandinas a partir do &cido araquidonico
(CORCORAN; WINTER; TYLER, 2010). O acido araquidonico ¢ mobilizado a partir da
membrana celular pela enzima fosfolipase A2 (PLA;), em seguida ¢ convertido em
prostaglandina H2 (PGH;), pela enzima prostaglandina H2 sintase (PGHS) também conhecida
como ciclooxigenase (COX), existindo em duas isoformas chamadas COX-1 (ptgsl) e COX-2

(ptgs2). A PGH, serve como substrato para enzimas envolvidas na sintese de outras
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prostaglandinas (PGE,, PGD,, PGF,), prostaciclinas (PGI;) e tromboxanos (TXA))
(MORTHORST et al., 2013). A COX-1 ¢ expressa constitutivamente em diversos tecidos e
desempenha um papel importante na agregacdo plaquetdria e na citoprotecdo gastrica. A
COX-2, além de ser expressa constitutivamente no rim e no cérebro humano, tem a expressao
induzida em diversos tecidos, durante processos inflamatorios (THUN; HENLEY;
PATRONO, 2002; GOMEZ-ABELLAN; SEPULCRE, 2016).

A inibi¢do das prostaglandinas pelos AINEs promove trés efeitos principais, anti-
inflamatorio, analgésico e antipirético. O mecanismo de acdo antipirética é relacionado com a
inibicdo da producdo de prostaglandinas pelo hipotalamo na presenca de uma infeccdo. As
prostaglandinas sdo estimuladas pela liberagdo de interleucina-1 pelos macrofagos a partir de
endotoxinas bacterianas presentes no organismo (ARONOFF; NEILSON, 2001). O efeito
analgésico consiste no fato de que menor geracdo de prostaglandinas significa menor
sensibilizacdo de terminais nervosos nociceptivos a mediadores inflamatdrios, que ocasionam
dor quando ocorrem processos inflamatorios. A a¢do anti-inflamatoria provém do fato de que
os AINEs reduzem os componentes da resposta inflamatéria e imune, onde os produtos da
acdo da COX-2 contribuem para a vasodilatagdo (mediada pelas prostaglandinas PGE; e
PGI,) que resulta indiretamente em edema e dor (HINZ et al., 2007).

Em geral, os sistemas biologicos pelos quais os medicamentos exercem seus efeitos
em seres humanos sdo conservados evolucionariamente no reino animal, resultando em
efeitos biologicos em espécies nao alvo, como os peixes (CORCORAN; WINTER; TYLER,
2010). Viarios estudos vém demonstrando a presenga das duas isoformas da COX, presentes
em humanos, também em diferentes espécies de peixes, como Danio rerio (JI et al., 2013;
MORTHORST et al., 2013; XIA; ZHENG; ZHOU, 2017), Pimephales promelas (PATEL et
al.,, 2016), Oryzias latipes (FLIPPIN; HUGGETT; FORAN, 2007), Oncorhynchus mykiss
(MEHINTO; HILL; TYLER, 2010; CUKLEYV et al., 2011), Fundulus heteroclitus (CHOE et
al., 2006). Além da presenga da COX, peixes expostos a AINEs também apresentam
diminui¢do de prostaglandinas (BHANDARI; VENABLES, 2011; MORTHORST et al.,
2013; PATEL et al., 2016; DAVID et al., 2017).

As prostaglandinas desempenham uma variedade de papéis fisiologicos, vitais para o
pleno funcionamento do organismo de seres vivos (JEFFRIES et al., 2015). Em mamiferos,
além do envolvimento em processos como inflamagdo e dor, atuam na regulacao do fluxo
sanguineo renal, em processos de coagulacdo, na protecdo da mucosa gastrica, na
termorregulagdo e no controle da ovulacio (FENT; WESTON; CAMINADA, 2006;
CORCORAN; WINTER; TYLER, 2010; FUJIMORI et al., 2011). As fungdes biologicas das
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prostaglandinas em peixes nao sdao tao bem definidas como em mamiferos (PATEL et al.,
2016), mas ¢ conhecido seu envolvimento na osmorregulacdo (CHOE et al., 2006), na
imunidade (GOMEZ-ABELLAN; SEPULCRE, 2016), no sistema hematologico (YEH;
WANG, 2006) e na reproducao (HAYASHI et al., 2008).

Em relacdo a reproducdo, o papel das prostaglandinas ¢ mais estabelecido e
demonstra ser essencial em peixes. As prostaglandinas estimulam a maturagcdo de oocitos, a
ovulagao (LISTER; VAN DER KRAAK, 2008), regulam a esteiroidogénese gonadal (VAN
DER KRAAK; CHANG, 1990; WADE; VAN DER KRAAK, 1993) e estdo envolvidas na
inducdo do comportamento sexual masculino e feminino em peixes (SORENSEN; GOETZ,
1993).

A diminui¢do das prostaglandinas pode causar uma série de impactos sobre a
fisiologia e reproducdo, gerando toxicidade a espécies ndo alvo. Pouco ainda ¢ conhecido
quanto aos efeitos potenciais de alteragdes do metabolismo de eicosanoides em peixes
expostos aos AINEs (BHANDARI; VENABLES, 2011), contudo diversos estudos vém
demonstrando alteragdes em sistemas biologicos e consequente toxicidade. Dentre os AINEs,
os farmacos que tem sido mais estudados e revelado maior toxicidade para os peixes sdo o
diclofenaco, o naproxeno, o cetoprofeno e o ibuprofeno (CORCORAN; WINTER; TYLER,
2010; SANTOS et al., 2010; WILKINSON et al., 2016; SOUSA et al., 2018).

2.1.1.1 Ibuprofeno

O ibuprofeno (acido 2-(4-isobutilfenil) propidnico) (FIGURA 2), ¢ um farmaco
pertencente a classe dos AINEs e amplamente utilizado como analgésico, antipirético e anti-
inflamatério (DONNACHIE; JOHNSON; SUMPTER, 2016). Atua como inibidor nao
seletivo das COX 1 e 2, impedindo a forma¢do de mediadores pro-inflamatorios pela cascata
do 4cido araquidonico (GRAVEL et al., 2009). E um medicamento livre de prescricio,
produzido em grandes quantidades, disponivel em varias formula¢des por todo o mundo e um
dos principais medicamentos na Lista de Medicamentos Essenciais da Organizacdo Mundial

da Saude (HAN et al., 2010; FERREIRA, 2014).
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FIGURA 2 — ESTRUTURA QUIMICA DO IBUPROFENO
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FONTE: FERRANDO-CLIMENT et al., 2012.

Apos a metabolizagdo humana, principalmente hepatica, o ibuprofeno ¢ excretado
em um grau significativo (70-80% de uma dose terapéutica) como composto original ou sob a
forma de metabodlitos (POUNDS et al., 2008; PAROLINI; BINELLI; PROVINI, 2011). Os
principais metabolitos sdo o hidroxi-ibuprofeno (IBU-OH) e o carboxi-ibuprofeno (IBU-
CBX), que sdo inativos. Nas estacdes de tratamento de esgoto e no ambiente natural, o
composto original sofre metabolizagdo por microrganismos, gerando os mesmos metabdlitos
(ZWIENER et al., 2002; COLLADO et al., 2012; FERRANDO-CLIMENT et al., 2012).

Em estagdes de tratamento de esgoto, foi observado que a remocgao do ibuprofeno e
de seus metabolitos pode chegar a 95% (GOMEZ et al., 2007; MONTEIRO; BOXALL,
2010). Contudo, dependendo dos processos utilizados, a eficiéncia de remogao pode variar
amplamente. A remocdo se torna mais eficiente em condigdes anoxicas, pH acido e alta
radiagdo solar. A degradacdo fotolitica depende das condi¢des eutrdficas, grau de material
particulado e ainda da profundidade do curso de agua (FERREIRA, 2014). E preciso
considerar também que paises em desenvolvimento como o Brasil, ndo oferecem tratamento
de esgoto para a totalidade da populacio (STARLING; AMORIM; LEAOQ, 2018), o que
resulta na contaminacao direta dos corpos hidricos por farmacos.

Devido a ampla utilizacdo pela populagdo, as taxas variaveis de remog¢do das
estagdes de tratamento de esgoto e a auséncia de tratamento em alguns locais, o ibuprofeno
tem sido detectado em aguas superficiais de diversos paises incluindo Estados Unidos,
Canadé, Reino Unido, Alemanha, Australia, China, Espanha, Suica, Nigéria, India, Roménia,
Turquia e Coreia do Sul. Nesses locais, as concentragdes detectadas variaram de 0,001 a 117
ug/L (EBELE; ABOU-ELWAFA ABDALLAH; HARRAD, 2017). No Brasil, o ibuprofeno
foi detectado na faixa de concentracdo de 4,66-6.55 pg/L em efluentes de estacdes de
tratamento de aguas residuais no Rio de Janeiro (FERREIRA, 2014); no Rio Doce em Minas
Gerais na concentracao de 0,002 pg/L (RODRIGUES et al., 2014); em analises de sedimento
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na Baia de Todos os Santos na Bahia (0,01 pg/g) (BERETTA et al., 2014); e na 4gua do mar
da Baia de Santos em Sao Paulo (0.3 — 1.8 ng/L) (PEREIRA et al., 2016a).

Em relacdo a detec¢do do farmaco no Parand, foi realizado recentemente um estudo
de monitoramento no rio Iguagu, o principal rio do Estado, para avaliar a presenga de
contaminantes emergentes. Amostras de dgua foram coletadas em cinco campanhas amostrais,
em dez pontos de coletas em trés afluentes do rio Iguagu, os rios Belém, Atuba e Palmital. Os
resultados demonstraram que o ibuprofeno foi o segundo anti-inflamatério quantificado em
maiores concentragdes, variando entre 0,06 - 9,87 pg/L e presente em 53 % das amostras
analisadas (MIZUKAWA, 2016 ).

Devido a frequéncia de deteccdo nos corpos hidricos, diversos estudos vém
demonstrando que o ibuprofeno pode causar efeitos toxicos em diferentes animais aquaticos
(CORCORAN; WINTER; TYLER, 2010). Uma lista de poluentes prioritarios tem sido
desenvolvida pela Unido Europeia e pela Agéncia de Protecao Ambiental dos Estados Unidos.
Esta lista identifica uma grande variedade de produtos quimicos presentes em aguas residuais
que podem representar uma ameaga para os corpos hidricos. Baseado em inumeros estudos
em peixes, crustaceos, invertebrados, plantas, dentre outros, o ibuprofeno vem sendo avaliado
como candidato a inclusdo nessa lista (EBELE; ABOU-ELWAFA ABDALLAH; HARRAD,
2017).

Estresse oxidativo foi observado em exposi¢cdes agudas ao farmaco em carpa
comum (Cyprinus carpio) na concentracao de 17,6 mg/L (ISLAS-FLORES et al., 2014), em
bivalves (Dreissena polymorpha) expostos a 0,2 - 8 ug/L (PAROLINI; BINELLI; PROVINI,
2011) e em microcrustaceos (Daphnia magna) expostos a 2,9 mg/L (GOMEZ-OLIVAN et al.,
2014). Além do estresse oxidativo, em Dreissena polymorpha e Daphnia magna foi
observado dano ao DNA, bem como em Danio rerio exposto a concentragdo de 66,4 ng/uLL
durante 28 dias. O ibuprofeno também causou alteracdes hematoldgicas em carpa maior
indiana Cirrhinus mrigala (SARAVANAN et al., 2012) expostas a 14,2 mg /L ao longo de 35
dias, imunossupressao em bilvalve Ruditapes philippinarum exposto a 100 e 1000 pg/L por 3,
5 e 7 dias (MILAN et al., 2013) e diminuicdo da capacidade osmorregulatoria em peixe
Menidia beryllina expostos a 1,15 mg/L de ibuprofeno (JEFFRIES et al., 2015). Estudos com
embrides de Danio rerio revelaram que o ibuprofeno interfere no desenvolvimento,
crescimento larval e sobrevivéncia (DAVID; PANCHARATNA, 2009), além de afetar a
locomotividade embrionaria e causar neurotoxicidade (XIA; ZHENG; ZHOU, 2017).

O ibuprofeno também demonstrou causar toxicidade para a reproducdo de peixes.

Flippin et al., (2007) verificaram alteragdes no padrao de reprodugdo da espécie Oryzias
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latipes exposta a ibuprofeno (1-100 pg/L) por seis semanas, observando aumento no nimero
de ovos por evento reprodutivo e diminuicdo no nimero de desovas por semana. Han et al.,
(2010) também utilizando Oryzias latipes como modelo experimental, demonstrou in vivo que
o farmaco (0.01- 1.000 pg/L) causou inducdo de vitelogenina em peixes machos (proteina
presente em fémeas, com fun¢do de nutricdo de embrido), menor niimero de ninhadas por par,
e mais ovos por ninhada em fémeas, além de atraso na eclosdo de ovos. O microcrustaceo
Daphnia magna exposto por 10 dias a concentragdes de 0, 20, 40 e 80 mg/L, produziu menos
descendentes nos individuos expostos as concentracdes mais elevadas, bem como um atraso
na idade para a primeira reproducdo em todas as concentracdes avaliadas (HAYASHI et al.,
2008).

Embora a literatura sobre o ibuprofeno seja ampla, algumas lacunas sdo verificadas.
Pouca informacdo ¢ gerada em relagdo aos efeitos sistémicos e reprodutivos de farmacos em
peixes neotropicais nativos da América do Sul, a maioria dos estudos concentra-se em
espécies que sao modelos de estudo bem estabelecidos, mas provenientes de outras regides do
mundo, como por exemplo, o Danio rerio. Contudo, diferentes espécies podem responder aos
contaminantes de maneira distinta (MILAN et al., 2013), tornando importante a producao de
dados para peixes neotropicais. Alguns dos estudos disponiveis utilizam concentra¢des na
faixa de mg/L (SARAVANAN et al., 2012; GOMEZ-OLIVAN et al., 2014; ISLAS-FLORES
et al., 2014; JEFFRIES et al., 2015), que ndo sdo comumente encontradas no ambiente
aquatico e por isso nao trazem resultados fidedignos em relagao ao impacto ambiental.

Considerando toda a problematica atual dos medicamentos no meio ambiente e as
lacunas presentes na literatura em relagdo ao ibuprofeno, o presente trabalho propds avaliar os
efeitos desse contaminante em peixe neotropical Rhamdia quelen, em concentragdes
ambientalmente relevantes. Os efeitos do farmaco foram avaliados em diferentes tecidos e
sistemas biologicos, procurando revelar possiveis efeitos toxicos sistémicos bem como

reprodutivos.

2.2 BIOMARCADORES

A contaminagdo ambiental por diversos poluentes vem crescendo ao longo dos anos
como consequéncia das atividades antropogénicas. Os fairmacos surgem como contaminantes
emergentes, fazendo parte dessa ampla gama de poluentes que causam impacto em ambientes
aquaticos e terrestres. Para identificar, avaliar e gerenciar os riscos que os contaminantes

podem causar pode-se lancar mao da utilizagdo de biomarcadores. Os biomarcadores sao
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definidos como respostas bioldgicas que ocorrem no organismo exposto ao contaminante e
que podem ser mensuradas (HOOK et al., 2014), como alteragdes metabolicas, moleculares,
bioquimicas e teciduais, além de efeitos sobre o comportamento, reproducdo, crescimento e
sobrevivéncia (SMIT et al., 2009).

Nesse trabalho foram utilizados biomarcadores bioquimicos, de genotoxicidade,
hematoldgicos, osmorregulatorios e histopatologicos em diferentes 6rgaos e sistemas. Foi
ainda avaliado o possivel efeito desregulador endocrino do poluente, utilizando
biomarcadores relacionados ao eixo reprodutivo. Aliando diversos biomarcadores e
investigando diferentes sistemas, ¢ possivel ter uma visao global dos efeitos do poluente sobre

o modelo experimental escolhido.

2.2.1 Biomarcadores bioquimicos

A exposicdo de organismos a contaminantes ambientais provoca mudangas
significativas em processos enzimaticos, de forma que estes podem ser utilizados como
biomarcadores de exposi¢ao a contaminantes (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN,
2003).0s biomarcadores bioquimicos avaliam as alteragdes causadas por poluentes a nivel
subcelular em processos que envolvem enzimas, como a biotransformacdo e os sistemas
antioxidantes, que defendem o organismo do estresse oxidativo (KERAMBRUN et al., 2011).

A biotransformacao de xenobioticos envolve sistemas enzimaticos nomeados de fase
I e fase I, através das quais os compostos tornam-se soluveis em agua e, portanto, podem ser
mais facilmente excretados. A fase I inclui principalmente reagdes de oxidacao, redugao,
hidrélise e acetilagdo. As principais enzimas envolvidas nessa fase sdo as do citocromo P450
(RIBALTA; SANCHEZ-HERNANDEZ; SOLE, 2015). Dentre elas, a CYP1A, desempenha
um papel fundamental na biotransformagdo de uma grande variedade de xenobidticos e, tem
sido amplamente utilizada como biomarcador da poluicdo ambiental em ecossistemas
aquaticos. A atividade enzimatica de CYP1A ¢ quantificada como etoxisorufina-O-deetilase
(EROD) e sua indugao ocorre apos a ativagao do ligante ao receptor de aril hidrocarboneto
(AhR). Este receptor ¢ geralmente ativado por compostos policiclicos e aromaticos, incluindo
hidrocarbonetos poliaromaticos, dioxinas e bifenilas policloradas (QUESADA-GARCIA et
al., 2013). No entanto, had evidéncias crescentes de que a ativacdo de AhR também ¢
desencadeada por outros compostos, incluindo alguns medicamentos e agrotoxicos

(CASADO et al., 2006; FERNANDEZ-CRUZ et al., 2011).
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As reacdes de fase II sdo caracterizadas pela adi¢do de compostos polares enddgenos
(por exemplo, glutationa ou acido glicurénico) a metabolitos formados durante as reagdes de
fase 1 ou diretamente ao xenobidtico original. Enzimas como uridina-5-difosfato
glucuroniltransferase (UDPGT) e glutationa S-transferase (GST) tém um papel fundamental
nessas reacoes de conjugacdo (REYNAUD; RAVETON; RAVANEL, 2008; RIBALTA;
SANCHEZ-HERNANDEZ; SOLE, 2015). A toxicidade de muitos compostos exdgenos pode
ser modulada por indu¢do da GST, por isso a andlise de sua atividade ¢ utilizada em
avaliagdes de risco ambiental de contaminantes (KERAMBRUN et al., 2011).

A biotransformacao de compostos pode levar a um aumento na produgdo de espécies
reativas de oxigénio (EROs), que podem ser contidas por enzimas antioxidantes (RIBALTA;
SANCHEZ-HERNANDEZ; SOLE, 2015). Mudancas nos niveis de enzimas antioxidantes
tém sido utilizadas como biomarcadores do estado bioldgico do peixe ou como indicador da
qualidade do meio exposto a contaminagdao (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN,
2003; BURGOS-ACEVES et al., 2018).

O estresse oxidativo ¢ causado pelo desequilibrio entre as EROs e o sistema de
defesa antioxidante (SLANINOVA et al.,, 2009). Os produtos de reducdo do oxigénio
molecular (O,) sdo o radical superoxido (O;7), o peréxido de hidrogénio (H,O,) e o radical
hidroxil (OH"). A geragdo dessas espécies reativas pode levar a inativagdo enzimatica,
peroxidagdo lipidica, dano ao DNA e, consequentemente morte celular (WINSTON;
GIULIOZ, 1991; ZHANG et al., 2004). Os xenobioticos podem gerar estresse oxidativo por
diferentes mecanismos bioquimicos como, por exemplo, atuar comprometendo a cadeia de
transporte de elétrons em membranas e gerar acimulo de produtos de reagdo intermediarios,
causar a inativagdo de enzimas antioxidantes e a diminuigdo de moléculas que eliminam
radicais livres (SLANINOVA et al., 2009).

Para neutralizar os efeitos dos radicais livres, os seres vivos contam com inimeros
mecanismos de defesa antioxidante, incluindo sistemas enzimdaticos que atuam removendo as
EROs e evitando seus danos. As enzimas mais importantes para a desintoxicacao de espécies
reativas de oxigénio sdo: superdxido dismutase (SOD), catalase (CAT) e a glutationa
peroxidase (GPx). Hé& ainda mecanismos ndo enzimaticos, onde atuam moléculas
antioxidantes como a glutationa (GSH) (DI GIULIO; MEYER, 2008). Essas enzimas
antioxidantes sdo encontradas praticamente em todos os tecidos de vertebrados, mas em geral,
apresentam alta atividade no figado, um 6rgdo importante para a transformagdo enzimatica

das EROs (ZHANG et al., 2004).
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A enzima SOD catalisa a conversdo do anion reativo superdxido (O;) em perdxido
de hidrogénio (H,O;). Na sequéncia, o H,O; ¢ eliminado pelas enzimas CAT e GPx. A CAT
metaboliza o perdxido de hidrogénio em oxigénio molecular e agua. A GPx catalisa o
metabolismo de H,O, em 4gua, concomitante a uma oxida¢cdo de GSH reduzida a sua forma
oxidada (GSSG) e desempenha um papel especialmente importante na protecdo de
membranas de danos causados pela lipoperoxidagio (VAN DER OOST; BEYER;
VERMEULEN, 2003). Completando os mecanismos de defesa, hd ainda a molécula
antioxidante glutationa reduzida (GSH), que ao combinar o seu grupamento tiol com as
EROs, doa um atomo de hidrogénio, o que acelera a eliminacao de radicais livres (HUSSAIN;
SLIKKER; ALI, 1996).

Caso o sistema antioxidante ndo consiga conter a geracdo das EROs, surgem danos
como a peroxidacdo lipidica e a carbonilagdo de proteinas, que também podem ser utilizadas
como biomarcadores. A peroxidagao lipidica ¢ um conjunto de reagdes em cadeia, que ocorre
em acidos graxos poli-insaturados, muito sensiveis a rea¢des oxidativas, em virtude de suas
duplas ligacdes. O resultado dessas reagdes ¢ a formacao de produtos toxicos e mutagénicos,
que tornam as membranas rigidas, sem permeabilidade e integridade (VALAVANIDIS et al.,
2006). J& a carbonilagdo de proteinas ¢ o processo de oxidacdo de proteinas, onde ocorrem
modificacdes em cadeias de aminoacidos e clivagem de peptideos mediada por EROs,
resultando na formacdo de derivados de proteinas carbonil (VAN DER OOST; BEYER;
VERMEULEN, 2003). Proteinas carboniladas podem perder a fung¢do ou ainda sofrer
degradacao pelo proteassoma, que sdo complexos proteicos que degradam as proteinas
desnecessarias ou danificadas (WONG et al., 2010).

Para a avaliacdo das fung¢des neurais, particularmente a neurotransmissdo, pode ser
avaliada a atividade da enzima da acetilcolinesterase (AChE). Esta enzima est4d presente no
cérebro e em tecidos musculares de teledsteos e esta envolvida na degradagdo da acetilcolina
nas terminagdes nervosas, evitando disparos nervosos continuos, o que ¢ vital para o
funcionamento normal dos sistemas sensoriais e neuromusculares. Contaminantes como
agrotoxicos do grupo dos organofosforados e dos carbamatos sdo conhecidos por inibir a
atividade da AChE em peixes teledsteos (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).
Contudo, a analise dessa enzima vem sendo utilizada também no estudo de contaminantes
emergentes como os farmacos, para avaliar os efeitos dessas substancias sobre o sistema
nervoso central de animais aquaticos (NUNES; CARVALHO; GUILHERMINO, 2004;
SOLE et al., 2010).
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2.2.2 Biomarcadores de genotoxicidade

A exposicdo de um organismo a produtos quimicos genotoxicos pode causar
alteragdes estruturais no material genético e pode resultar em mutacdes com efeitos
hereditérios a longo prazo em populagdes de peixes (HUSSAIN et al., 2017). O ensaio cometa
e o teste de micronucleo sdo frequentemente utilizados para avaliar a mutagenicidade e
carcinogenicidade de produtos quimicos, incluindo medicamentos (KUMAR et al., 2015). As
técnicas geram informagdes complementares e podem ser usadas em combinacdo, para
rastrear efeitos genotoxicos de poluentes ambientais (ZAPATA et al., 2016).

O ensaio cometa, também conhecido como eletroforese em gel de célula tnica ou
electroforese em microgel, permite detectar quebras nas cadeias de DNA, que podem ser
visualizadas pelo aumento da migracao de segmentos de DNA livres, resultando em imagens
semelhantes a cometas, justificando o nome do ensaio (KANAAR; HOEIJMAKERS; VAN
GENT, 1998). A técnica permite detectar rupturas de cadeia duplas e cadeia simples, e com
base no pH do tampao empregado, o ensaio pode ser acido, alcalino e neutro. Contudo o
método alcalino desenvolvido por Singh et al. (1988), tornou-se o mais utilizado e
recomendado devido ao seu amplo espectro de deteccdo de danos ao DNA (ARALDI et al.,
2015).

O ensaio cometa tem sido utilizado em diversos estudos, incluindo os de
biomonitoriza¢do e de eco-genotoxicidade. Pode ser realizado com qualquer populacdo de
células eucaridticas in vivo, in vitro ou ex vivo. Permite analisar a genotoxicidade em tecidos
especificos, que estdo em contato direto com a substancia testada ou em tecidos onde a
substancia foi absorvida, metabolizada e excretada (ARALDI et al., 2015).

O teste do micronucleo ¢ um importante biomarcador in vivo e in vitro, amplamente
utilizado na avaliagdo de danos citogenéticos em populacdes expostas a agentes genotoxicos
(TERRADAS et al., 2010). Esta técnica baseia-se na quantificacdo de cromossomos inteiros
ou cromossomos fragmentados ndo incorporados no nucleo principal durante o processo de
mitose. Esses fragmentos sdo envolvidos por membrana nuclear € podem ser visualizados no
citoplasma (AL-SABTI; METCALFE, 1995). Os micronucleos podem ser formados a partir
de dois mecanismos: rupturas cromossomicas (clastogénese) ou interrupcdo do aparelho
mitotico (aneugénese). Uma freqiiéncia elevada de micronucleos indica danos cromossomicos
(SAMANTA; DEY, 2012).

Além do microntcleo, podem ser investigadas outras alteragdes morfologicas

nucleares, que também sdo consideradas indicadores de dano genotdxico. Exemplos de
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alteragdes sao células binucleadas e os nucleos fragmentados (HUSSAIN et al., 2017), e tem
sido detectada em eritrécitos de peixes como consequéncia da exposi¢ao a contaminantes
ambientais que tenham efeitos genotdxicos, mutagénicos e carcinogénicos. A avalia¢do das
alteracdes morfologicas nucleares ¢ complementar ao teste do microntcleo e tem sido
extensivamente aplicada em avaliacdes de genotoxicidade em peixes, devido a sua

comprovada adequacdo (MURANLI; GUNER, 2011).

2.2.3 Biomarcadores osmorregulatdrios

Para manter a homeostase osmoética e i0Onica interna, os teledsteos possuem
mecanismos complexos e sofisticados de osmorregulacdo. Esses mecanismos permitem o
funcionamento normal dos processos celulares e fisiologicos, garantindo a sobrevivéncia dos
animais (HWANG; LEE, 2007; TSENG; HWANG, 2008).

Em peixes de 4dgua doce, as branquias e os rins representam os principais 6rgaos
responsaveis pelo osmorregulagdo. As branquias sdo o principal local para trocas gasosas,
transporte de ions, regulagdo acido-base e a excre¢do de residuos nitrogenados (MARSHALL;
GROSELL, 2006; SILVA; MARTINEZ, 2014). Os rins equilibram a absor¢do osmotica da
agua com a filtragdo glomerular e a formacao de urina, e ainda contribuem para minimizar a
perda de sais realizando uma reabsor¢ao tubular significativa de ions (EVANS;
PIERMARINI; CHOE, 2005). Em peixes de dgua doce, a urina produzida ¢ hipotonica para
minimizar a perda de fons importantes ¢ o produto de excrecdo ¢ rico em ions divalentes
como calcio, magnésio e sulfato. As branquias e os rins equilibram a concentragdo plasmatica
de ions como potassio, magnésio e calcio para manter a pressao osmoética (MARSHALL;
GROSELL, 2006).

Para que ocorra o equilibrio 4cido base e osmotico, os orgdos osmorregulatdrios
utilizam trocadores de ions e enzimas como a anidrase carbonica e as ATPases (SILVA;
MARTINEZ, 2014). Trocadores de ions como Na'/H" e CI/HCOx5’, permitem a absorc¢do de
jons (Na" ou CI') do meio externo para o interno, acoplada & transferéncia para o meio externo
de ions H" ou HCOs. Em peixes de agua doce, a absor¢do de Na" ou CI" em troca de H"
HCO;" permite que o animal faca ajustes de 4cido-base, e mantenha homeostase
osmoregulatéria extraindo NaCl do ambiente diluido (CLAIBORNE; EDWARDS;
MORRISON-SHETLAR, 2002). Os ions sodio e cloreto plasmaticos sao fatores chave para
manter a pressao osmotica e precisam ser continuamente absorvidos (SAGLAM; ATLI;

CANLI, 2013).
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A anidrase carbonica ¢ uma metaloenzima presente em bactérias, vegetais e animais,
que catalisa a hidratagao reversivel de CO,, gerado durante processos metabodlicos celulares,
para produzir H" e HCO;™ (LIONETTO et al., 2012). Desempenha um papel fundamental em
processos fisioldgicos como trocas gasosas, equilibrio acido-base e depuragdo de residuos do
metabolismo nitrogenado (LIONETTO et al., 2000). As ATPases sdo enzimas responsaveis
pelo transporte de ions através das membranas e, portanto, ajudam na regulagdo do volume
celular, pressdo osmdtica e permeabilidade da membrana (ATLI; CANLI, 2011; SAGLAM,;
ATLIL; CANLI, 2013). Dentre as ATPases, a Na'K 'ATPase ¢ diretamente relacionada as
trocas de Na' e CI', tendo fungdes importantes em tecidos osmorregulatérios como branquias
e rim (MONSERRAT et al., 2007).

Com o pleno funcionamento dos transportadores e enzimas 0s peixes permanecem
em condigdes fisioldgicas normais e garantem equilibrio i0nico e osmotico. No entanto, ao
entrar em contato com poluentes no meio aquatico, 6érgaos osmorregulatorios importantes
como a branquia e o rim podem ser impactados. (MARSHALL; GROSELL, 2006; MELA et
al., 2013b; SAGLAM; ATLI; CANLI, 2013). Nesses tecidos, os poluentes podem causar
efeitos na atividade catalitica da anidrase carbonica, da Na'K 'ATPase ou ainda em
transportadores de ions, levando a disturbios na homeostase em peixes. Portanto, avaliagdes
da atividade de enzimas bem como a quantificacdo de ions envolvidos no equilibrio osmético
e acido base podem ser utilizados como biomarcadores e fornecer informagdes importantes
sobre o efeito fisioldogico de contaminantes no meio aquatico (MONSERRAT et al., 2007;
LIONETTO et al., 2012; PRODOCIMO et al., 2015).

2.2.4 Biomarcadores hematoldgicos

Varios parametros hematologicos podem ser utilizados como biomarcadores em
peixes, pois fornecem informagdes quanto a fisiologia geral e estado de saude do organismo
sob investigacdo (BEYER et al., 1997). Podem ser avaliadas alteragdes causadas pelo
contaminante na série vermelha, na série branca, na quantificagdo de enzimas e em
parametros fisioldgicos como glicose e lipideos. A avaliacdo da série branca permite avaliar o
sistema imunologico dos peixes (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).

Como em mamiferos, os peixes apresentam imunidade inata ¢ a adquirida. Em
relagdo a imunidade inata, a fagocitose ¢ um passo essencial e caracteriza-se por ingestao
celular e digestdo de particulas. E essencialmente uma reagdo defensiva contra a infecgio e a

invasdo do organismo, ja que remove o patogeno (ESTEBAN et al., 2015). Em mamiferos e
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em outros vertebrados, incluindo peixes, as células que realizem a fagocitose incluem os
neutrofilos e monocitos (NEUMANN et al., 2001; CLAUSS; DOVE; ARNOLD, 2008;
URIBE et al., 2011). Os trombdcitos também s3o importantes mediadores da imunidade inata
e apresentam atividade fagocitica (FERDOUS; SCOTT, 2015).

A resposta imune adquirida ocorre através de mecanismos que envolvem uma rede
complexa de células, proteinas, genes e mensagens bioquimicas especializadas que fornecem
0s meios necessarios para que o organismo responda aos antigenos, anticorpos e células
efetoras. Dentre as células envolvidas, os peixes apresentam os linfocitos T, que geram
reacoes celulares citotoxicas, e também os linfocitos B que produzem anticorpos, € ambos
atuam para eliminar células alteradas (FISCHER et al., 2006; URIBE et al., 2011). Além dos
linfocitos, os trombocitos também estdo envolvidos na imunidade adquirida atuando como
células apresentadoras de antigenos (FERDOUS; SCOTT, 2015; NAGASAWA;
SOMAMOTO; NAKAO, 2015).

Devido ao papel fisioldgico fundamental do sistema imunoldgico, qualquer tipo de
comprometimento da resposta pode ser interpretado como um sinal importante na avaliagdo
de impacto de um contaminante. E possivel que os efeitos imunossupressores de poluentes
sirvam como fatores causais na origem de doengas de peixes com etiologia multifatorial,
como por exemplo, doencas da pele como papilomas e ulceras (VAN DER OOST; BEYER;
VERMEULEN, 2003). De fato, uma imunossupressao predispde os peixes a doengas porque
altera sua capacidade de combater agentes patogénicos. Por isso a avaliacdo da série branca,
pode ser usada como alerta precoce para o potencial dano de produtos quimicos ambientais

(MAGNADOTIRR, 2006; KOLLNER et al., 2008).

2.2.5 Biomarcadores de desregulacao enddcrina

O ecossistema aquatico ¢ o ultimo destino para a maioria dos contaminantes
antropogénicos, sendo um dos ambientes mais expostos a poluentes. A presenca desses
compostos pode causar toxicidade a vida selvagem por diferentes mecanismos, destacando-se
dentre eles, a desregulacao enddcrina (HACHFI et al., 2012; EBELE; ABOU-ELWAFA
ABDALLAH; HARRAD, 2017). Desreguladores endocrinos sdo definidos como moléculas
exdgenas que podem afetar a sintese, secregdo, transporte, metabolismo, ligacdo, agdo e
catabolismo de hormonios naturais do organismo. Em doses extremamente pequenas, podem

mimetizar, bloquear ou interferir na atividade hormonal normal, trazendo prejuizo para a
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saude do organismo exposto, bem como para seus descendentes ou subpopulagdes
(KAVLOCK et al., 1996; SCHETTLER et al., 2000, BERGMAN et al., 2012).

Modelos matematicos e avaliagcdes experimentais confirmam que desreguladores
endocrinos podem causar declinio das populagdes de peixes por fatores como feminilizagdo e
intersexualidade em peixes machos, e alteragdes na oogénese (diferenciagdo do 6vulo) em
fémeas (GURNEY, 2006; KIDD et al., 2007). Aliado a isso, tem-se o fato de que os animais
aquaticos estdo expostos a misturas complexas de contaminantes, com a possibilidade de
exposi¢do a varios desreguladores enddcrinos em conjunto, potencializando seus efeitos
(KIYAMA; WADA-KIYAMA, 2015).

Diversas substancias presentes no meio aquatico tem conhecido efeito como
desreguladores endocrinos, como por exemplo, plastificantes como ftalatos e bisfenol A,
agrotoxicos, metais, hidrocarbonetos aromaticos policiclicos e bifenilas policloradas (BARS
et al., 2012; FRISCHE et al., 2013). Mais recentemente, os medicamentos presentes nos
corpos hidricos também tem demonstrado ter potencial desregulador enddcrino. Dentre as
classes com efeitos ja confirmados, estao contraceptivos orais, glicorticorticoides, hormonios
do crescimento veterindrios ¢ os AINEs (EBELE; ABOU-ELWAFA ABDALLAH;
HARRAD, 2017).

Virios parametros relacionados a reproducdo dos peixes podem ser utilizados para
avaliar os efeitos de desreguladores enddcrinos (YAMAMOTO et al., 2017). O eixo
hipotalamo-pituitaria-gonada-figado (HPGF) (FIGURA 3), ¢ um dos principais alvos de
desreguladores endocrinos, por estar envolvido com o controle da reprodugcdo € com a
regulagdo hormonal em peixes teledsteos. A avaliagdo do eixo HPGF revela varios modos
potenciais de interagdo de desreguladores enddcrinos, que variam de interferéncia com a
sintese e secrecdo hormonal a ligagdo com receptores hormonais ou alteragdo da
disponibilidade de hormdnios enddgenos. Assim, a maioria dos biomarcadores para avaliacao
da desregulacdo enddcrina estéd relacionada a esse eixo e a sua fungdo (HACHFI et al., 2012;
BRETON et al., 2015).

O eixo HPGF controla a sintese de hormonios em machos e fémeas, além de eventos
como a ovulacdo e a espermatogénese. Para ambos os sexos, sinais provindos do cérebro
controlam a secrecdo hipotaldmica do hormodnio liberador de gonadotrofinas (GnRH),
responsavel por estimular a pituitaria a liberar as gonadotrofinas, horménio luteinizante (LH)
e hormonio foliculo estimulante (FSH). Em fémeas, o FSH se liga aos seus receptores nas
células da granulosa nos ovarios, onde estimula a maturagdo folicular e a conversdo de

androgenos a estrogénos pela aromatizacdo. O hormoénio 17B-estradiol formado a partir da
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influéncia do FSH, atua estimulando o figado, para produzir VTG, proteina que atua na
nutri¢ao do embrido. Ja o LH se liga ao seu receptor nas células da teca e induz a producao de
andrégenos e a ovulagdo. Em machos, o FSH atua em seus receptores localizados nas células
de Sertoli, onde desencadeia proliferacao dessas células e a espermatogénese; enquanto o LH
atua nas c¢lulas de Leydig, estimulando a sintese de andrégenos. Os andrégenos produzidos

sdo testosterona e predominantemente 11-Ketostestosterona (HACHFI et al., 2012).

FIGURA 3 - EIXO HIPOTALAMO-PITUITARIA-GONADA-FIGADO (HPGF) EM PEIXES TELEOSTEOS
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FONTE: Adaptado de HACHFI et al., 2012.

Dentro do eixo HPGF, a VTG ¢ um parametro amplamente utilizado para detec¢ao
de exposicao a desreguladores enddécrinos (SWANSON; DICKEY; CAMPBELL, 2003). A
VTG ¢ uma fosfolipoglicoproteina, precursora da gema do ovo de peixes teledsteos. Os ovos
possuem uma massa de gema substancial que ¢ uma fonte rica em proteinas e lipidios, para
desenvolvimento embriondrio e crescimento larval, e uma grande por¢do da massa de gema ¢
derivada da VTG (HIRAMATSU et al., 2015). Sua produgao ocorre no figado em resposta a
ligacdo de estrogénio em seus receptores presentes nos hepatdcitos (NAGLER et al., 2010;
DANG, 2014). Apds a produgdo, a VTG ¢ transportada através do fluxo sanguineo para os

ovarios e acumulada seletivamente para o crescimento dos odcitos (MIZUTA et al., 2013).
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Devido ao seu papel na gema dos ovos, espera-se que a VTG esteja presente em
concentragdoes elevadas apenas em fémeas maduras durante o periodo reprodutivo
(YAMAMOTO et al., 2017). Seus niveis sdo praticamente indetectaveis no plasma de fémeas
imaturas e de machos, porque ndo possuem estrogénio circulante suficiente para estimular a
sintese dessa proteina. Contudo, os machos apresentam o gene da VTG e sua expressao pode
ser induzida quando sdo expostos a estrogénio ou a contaminantes ambientais estrogénicos,
permitindo que o figado dos machos também sintetize e secrete VTG (HUTCHINSON et al.,
2005; ORLANDO; GUILLETTE, 2007; DANG, 2014). Sua avaliacdo em peixes machos ¢
considerada um biomarcador bem documentado para investigar os efeitos de substincias
estrogénicas, validado como um indicador a nivel populacional de efeitos de desreguladores
endocrinos sobre a reprodu¢do (SUMPTER; JOBLING, 1995; SANTOS et al., 2010; HOOK
etal., 2014).

Outro alvo muito importante dos desreguladores enddcrinos é o complexo
enzimatico formado pelo citocromo P450 aromatase (CYP19), uma vez que apresenta papel
fundamental na biossintese de estrogenos e na regulagao do eixo HPGF. A aromatase ¢ a
unica enzima que permite a conversdo de andréogenos C19, como testosterona e
androstenediona, em estrogénos C18, como estradiol e estrona (DIOTEL et al., 2010;
COUMAILLEAU et al., 2015). E codificada por dois genes em teledsteos, o gene cypl9ala
principalmente expresso nas gonadas e referido como aromatase gonadal e o gene cyp/9alb,
principalmente expressas no cérebro e, conhecido como aromatase cerebral (CHANG et al.,
2005; ZHANG et al., 2008).

Nas gonadas, a aromatase (cypl/9ala) determina o equilibrio entre andrégenos e
estrogenos e apresenta um papel chave na diferenciacdo sexual de peixes durante o
desenvolvimento e também na vida adulta. Durante o desenvolvimento inicial das gonadas, o
bloqueio da aromatase e a consequente diminuicao do estrogénio resultam na diferenciagdao do
tecido em testiculos, enquanto a presenca de estrogénio devido ao aumento da expressdo da
aromatase causara o desenvolvimento dos ovarios (GONCALVES et al., 2008; GUIGUEN et
al., 2010). Em fémeas adultas, a aromatase gonadal esta presente em células da granulosa e da
teca nos ovarios, e a expressao do gene cypl/9ala ¢ maior comparada aos machos, devido a
importancia do estrogénio no crescimento dos ovocitos e na sintese de VTG hepatica (GOTO-
KAZETO et al., 2004; RODRIGUEZ-MARI et al., 2005; CAULIER et al., 2015; HINFRAY
et al., 2017). Em peixes teledsteos machos, a aromatase gonadal esta presente nas células de
Leydig e nas células germinativas (KOBAYASHI et al., 2004; KOTULA-BALAK et al.,
2008; VINAS; PIFERRER, 2008; GUIGUEN et al., 2010; VON SCHALBURG et al., 2013) e
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0 estrogénio apresenta fungdes no desenvolvimento testicular e na espermatogénese (MIURA
et al., 1999, 2003).

A aromatase cerebral (cypl9alb), ¢ expressa exclusivamente em células radiais da
glia, especificamente nas regides periventriculares do telencéfalo e do encéfalo ventral, com
os maiores niveis de expressao encontrados na area predptica e no hipotalamo (FORLANO et
al., 2001; TONG et al., 2009; RAMALLO et al., 2017). Os peixes, ao contrario de aves e
mamiferos, mantém alta atividade proliferativa dos neurdnios na idade adulta e a manuteng¢ao
das células gliais radiais com presenca da aromatase e consequentemente do estradiol,
apresentam fung¢des na regulagdo da neurogénese e no reparo cerebral (CHESHENKO et al.,
2008; BRETON et al., 2015).

Além da fun¢do neuroproterora, a aromatase cerebral apresenta fungdes importantes
na reprodugdo. O cérebro dos teledsteos ¢ um local com alto grau de sintese de estrogenos em
virtude de um feedback auto regulatorio positivo, onde a presenga do estrogénio, o produto da
aromatizacdo, causa o aumento da expressao do gene cypl/9alb (DIOTEL et al., 2010). Em
embrides de Danio rerio foi demonstrado que o aumento nos niveis de estrogenos locais, pela
atuacao da cypl9alb, resulta no aumento de neurdnios que liberam GnRH, hormodnio
diretamente envolvido na regulacdo do eixo HPGF (VOSGES et al., 2010, 2012),
demonstrando que a expressdo da aromatase cerebral pode interferir na regulagdo
neuroenddcrina. A aromatase cerebral também estd envolvida no comportamento sexual e na
diferenciacdo gonadal de teledsteos. Ocorre aumento na sua expressao quando os peixes
apresentam comportamentos sexuais que resultam no acasalamento (CHESHENKO et al.,
2008; GONCALVES et al., 2008; DIOTEL et al., 2010), e também durante a diferenciacao
gonadal (GONZALEZ; PIFERRER, 2003; DIOTEL et al., 2010; COUMAILLEAU et al.,
2015).

Ambas as isoformas da aromatase estdo envolvidas na regulacdo do ciclo
reprodutivo, na diferenciagdo e no comportamento sexual em peixes teledsteos. A modulagao
de sua expressdo pode alterar dramaticamente a taxa da produ¢do de estrogénio, perturbando
niveis locais e sistémicos e resultando em graves consequéncias para as fungdes reprodutivas
(CHESHENKO et al., 2008; HAN et al., 2010). Contaminantes como os desreguladores
endocrinos podem induzir ou inibir a expressao da aromatase em peixes, portanto a analise de
sua expressdo pode ser utilizada como biomarcador na avaliacdo de substancias sob
investigacdo (HINFRAY et al., 2017).

A interferéncia dos desreguladores endocrinos sobre os hormoénios sexuais pode

resultar em danos a tecidos reprodutivos, resultando em alteracdes histopatologicas em
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gonadas (MARCHAND; PIETERSE; BARNHOORN, 2008). Esses xenobioticos podem
afetar a estrutura e funcdo da gonada podendo causar alteracdo na maturagdo testicular,
hiperplasia ou hipertrofia das células de Sertoli e Leydig, alteragdes no volume intersticial
testicular, diminuicao da producgdo de esperma e consequente reducdo do didmetro dos tubulos
seminiferos (MILES-RICHARDSON et al., 1999; LEINO; JENSEN; ANKLEY, 2005;
YAMAMOTO et al., 2017). Ao afetar as células de Leydig, os desreguladores enddcrinos
podem ainda bloquear a espermatogénese, gerando diminuicdo do numero de células
germinativas e diminui¢do do nimero e da qualidade de células espermaticas (MILNES et al.,
2006; BRANDER, 2013). Todas essas alteracdoes resultam em efeitos adversos como
diminui¢do da fertilidade, trazendo graves consequéncias para a reproducdo de animais
aquaticos (OLIVEIRA; BARATA; PINA, 2015).

Além das alteracdes histopatologicas, os desreguladores endocrinos podem afetar o
indice gonadossomatico (IGS), que ¢ dado pelo peso da gonada dividido pelo peso do corpo
do animal. Em geral, o IGS ¢ reduzido apds a exposicdo a compostos estrogénicos ou
antiandrogénicos e o seu declinio pode ser ligado a inibi¢ao do desenvolvimento testicular
(HACHFI et al., 2012). A avaliagdo desse biomarcador ¢ uma maneira simples de avaliar a
disfuncdo gonadal e embora possa ocorrer variacdo durante o ciclo reprodutivo de machos, ¢é
uma variavel biologica relevante para avaliar os efeitos cronicos causados pelos poluentes
(LOUIZ; BEN-ATTIA; BEN-HASSINE, 2009).

Os desreguladores endocrinos afetam o sistema reprodutivo de peixes alterando o
eixo HPGF em diferentes niveis, e gerando respostas que podem ser utilizadas como
biomarcadores (HACHFI et al., 2012). A avaliagdo de biomarcadores de forma isolada gera
respostas fragmentadas (GAGNON; RAWSON, 2016), e se tora ineficiente para avaliar os
efeitos de contaminantes sobre o eixo reprodutivo de peixes. O eixo HPGF funciona de forma
integrada, por exemplo, sabe-se que niveis anormais de esteroides e sintese de VTG em
machos podem resultar em atraso de maturacdo gonadal (DUFFY et al., 2014) e diminui¢do
do indice gonadossomatico (PARK et al., 2010). Por isso, a integracdo de biomarcadores para
avaliacdo de desreguladores enddcrinos € necessaria e representa uma estratégia eficiente para
avaliar os efeitos dos contaminantes sobre a reproducdo dos peixes (YAMAMOTO et al.,

2017).

2.3 MODELO DE ESTUDO: Rhamdia quelen
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Os peixes sdo considerados modelos experimentais adequados para avaliagdes
toxicologicas ambientais (GOVIND, 2011). Para avaliacdo dos efeitos toxicos do ibuprofeno,
foi utilizado como modelo de estudo o peixe de 4gua doce da espécie Rhamdia quelen (Série:
Teleostei, Ordem: Siluriformes, Familia: Pimelodidae), popularmente conhecido como jundia

(FIGURA 4).

FIGURA 4 - EXEMPLAR DE Rhamdia quelen

FONTE: GUILOSKI, 2013.

E uma espécie encontrada desde o centro da Argentina até o sul do México, vive em
lagos e pocos fundos dos rios, preferindo os ambientes de dguas mais calmas com fundo de
areia e lama, junto as margens e vegetacdo. Escondem-se entre pedras e troncos apodrecidos,
de onde saem a noite, a procura de alimento. Adultos de Rhamdia quelen sdo omnivoros, com
uma clara preferéncia por peixes, crustaceos, insetos, restos vegetais, e detritos organicos
(GOMES et al., 2000).

A maturidade sexual ¢ atingida por volta de um ano de idade nos dois sexos. Os
machos iniciam o processo de maturacdo gonadal com 13,4cm e as fémeas com 16,5cm. A
partir de 16,5cm e 17,5cm, todos os exemplares machos e fémeas, respectivamente, estao
potencialmente aptos para reprodugdo (NARAHARA; GODINHO; ROMAGOSA, 1985). A
espécie ¢ ovulipara, as fémeas e os machos langam seus gametas na agua, ocorrendo a
fecundacao neste ambiente (fecundagdo externa) (GOMES et al., 2000). A desova dessa
espécie ¢ assincronica, uma vez que os ovos sdo liberados em véarias ocasides do periodo
reprodutivo. A fecundidade ¢ baixa e apresenta relagdo com o comprimento total, peso total e

peso da gonada (NARAHARA; GODINHO; ROMAGOSA, 1989).
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Esta espécie nativa de peixe apresenta grande importancia econdmica na Regiao Sul
do Brasil, pois se adaptada bem a diferentes ambientes, ¢ amplamente utilizada nos viveiros
de piscicultura e de boa aceitagdo no mercado consumidor (BOMBARDELLI et al., 2006). O
peixe apresenta carne saborosa € com boa textura, sem espinhos intramusculares, além de ter
facilidade de manejo e crescimento acelerado, inclusive nos meses mais frios (CANTON et
al., 2007).

Além de sua importancia econdmica, o Rhamdia quelen tem demonstrado ser um
bom modelo de estudo para avaliagio de contaminantes ambientais. Diversos autores
utilizaram a espécie como modelo de estudo, analisando biomarcadores bioquimicos, de
genotoxicidade, osmorregulatorios, histopatologicos e de desregulacdo enddcrina (BECKER
et al., 2009; PAMPLONA et al., 2011; MELA et al., 2013a; GUILOSKI et al., 2015, 2017;
GHELFI et al., 2016; PEREIRA et al., 2016b) e a mesma se mostrou sensivel e adequada para

avaliar os efeitos dos contaminantes.
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3. OBJETIVOS

3.1 OBJETIVO GERAL

Avaliar o efeito do farmaco ibuprofeno em peixes da espécie Rhamdia quelen
expostos a contaminagdo por via hidrica pelo periodo de 14 dias, utilizando biomarcadores
bioquimicos, de genotoxicidade, osmorregulatorios, hematoldgicos e de desregulagdo

endocrina.

3.2 OBJETIVOS ESPECIFICOS

Ap0s a exposicao dos peixes ao ibuprofeno, verificar se o farmaco:
e Afeta o sistema antioxidante e o sistema de biotransformacdo em branquia, figado e
rim posterior;
e (Causa neurotoxicidade;
e Causa genotoxicidade em rim posterior, figado e sangue;
e Altera o indice hepatossomatico;
e Afeta a osmorregulagio;
e Afeta as células de defesa;

e Tem efeito desregulador enddcrino.
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CAPITULO I
AVALIACAO DOS EFEITOS TOXICOS DO IBUPROFENO EM PEIXES MACHOS DA
ESPECIE Rhamdia quelen
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Effects of low concentrations of ibuprofen on freshwater fish Rhamdia quelen

Francielle Tatiana Mathias, Douglas Henrique Fockink, Geonildo Rodrigo Disner, Viviane
Prodocimo, Jodo Luiz Coelho Ribas, Luiz Pereira Ramos, Marta Margarete Cestari, Helena

Cristina da Silva de Assis

Abstract

Ibuprofen is a pharmaceutical drug widely used by the global population and it has been
found in aquatic ecosystems in several countries. This study evaluated the effects of ibuprofen
in environmental concentrations (0, 0.1, 1 and 10 ug/L) on the freshwater species Rhamdia
quelen exposed for 14 days. In the posterior kidney, ibuprofen increased glutathione-S-
transferase activity in all groups exposed. Furthermore, increased glutathione peroxidase
activity and the levels of reduced glutathione in the group exposed to 10 pg/L. Ibuprofen
decreased the carbonic anhydrase activity in the posterior kidney in all exposed groups, and
increased the activity in the gills in group exposed to 0.1 pg/L. The levels of plasma
magnesium increased in groups exposed to 0.1 and 1ug/L. In the blood, ibuprofen decreased
the white blood cell count in groups exposed to 0.1 e 1.0 pg/L. Therefore, these results
indicated that ibuprofen caused nephrotoxicity and demonstrated immunosuppressive effect in

Rhamdia quelen.

Keywords: Ibuprofen; Biotransformation;  Antioxidant system; Osmoregulation;

Immunosuppression.

1 Introduction

Pharmaceutical detection in effluents and surface waters has been increasing
exponentially in the last years due to higher prescriptions and consumption by the population.
Thus, causing concern about the environmental impact and human health (Santos et al., 2013).
Different from other contaminants, pharmaceuticals are biologically active molecules and the
mechanisms which act in humans are relatively conserved in animal phyla, increasing the
probability of the biological effects to remain in non-target species such as fish (Corcoran et

al., 2010; Donnachie et al., 2016).
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In general, wastewater is directed to sewage treatment plants, which have a key role
in the entry of pharmaceuticals into environment (Santos et al., 2010). These compounds are
not easily removed from the water by conventional processes in the treatment plants, due to
physicochemical properties (Ebele et al., 2017). This causes their detection in surface waters
(Kim et al., 2009), effluents (Larsson et al., 2007) and drinking water (Benotti et al., 2009). At
these sites the majority of the pharmaceuticals are present at low concentrations (pug/L or
ng/L), however chronic exposure may be responsible for unknown toxicological impacts
(Ferreira, 2014).

The class of non-steroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs) is among therapeutic
classes most commonly found in the aquatic environment (Santos et al., 2010). NSAIDs act
by reversible or irreversible inhibition of one or both isoforms of the enzyme cyclooxygenase,
COX-1 and COX-2, responsible for prostaglandin synthesis from arachidonic acid, with
therapeutic effects of reducing inflammation and pain (Corcoran et al., 2010). Several studies
demonstrated the presence of COX; the main target of the NSAIDs, in different fish species,
(Choe et al., 2006; Mehinto et al., 2010; Zou et al., 1999) as well as the reduction of
prostaglandins in fish exposed to ibuprofen (Bhandari and Venables, 2011; Morthorst et al.,
2013).

Prostaglandins are formed in vertebrates and invertebrates, performing an important
variety of physiological roles (Fent et al., 2006). In fish, prostaglandins are involved in
homeostatic functions in osmoregulation (Choe et al., 2006), immunity (Gémez-Abellan and
Sepulcre, 2016), reproduction (Hayashi et al., 2008) and the hematological system (Yeh and
Wang, 2006).

Ibuprofen is a drug belonging to NSAIDs and is widely used as an analgesic,
antipyretic and anti-inflammatory. It is produced in large quantities, available in various
formulations worldwide and is one of the main medications listed in the Essential Drugs List
of The World Health Organization (Han et al., 2010). Ibuprofen has been detected in surface
waters and wastewater of many countries such as the United States, Germany, Spain and
Brazil at concentration range from 0,001 to 117 pg/L (Ebele et al., 2017).

The toxicity of ibuprofen has been demonstrated in different aquatic organisms. In
zebrafish exposed to sublethal concentrations (0.0001 to 25 mg/L) for 28 days oxidative stress
was observed (Bartoskova et al., 2013), and also in common carp exposed 12 to 96 h at 17.6
mg/L (Islas-Flores et al., 2014). In bivalves (Dreissena polymorpha) exposed for 96 h to
environmentally relevant concentrations (Parolini et al., 2011) and in Daphnia magna

exposed for 48 h at 2.9 mg/L (Gomez-Olivan et al., 2014) DNA damage and oxidative stress
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were observed. Hematological changes were observed in Indian major carp (Saravanan et al.,
2012) exposed to 14.2 mg/L over 35 days. Studies with zebrafish embryos revealed that
ibuprofen is metabolized and excreted in a similar way to mammals (Jones et al., 2012) and
interferes in early development, organogenesis, larval growth and survival (David and
Pancharatna, 2009). Ibuprofen also affected embryo locomotivity and caused neurotoxicity in
Danio rerio at 5, 50 500 pg/L in 6 to 96 h postfertilization exposure (Xia et al., 2017).

Some of these studies used ibuprofen concentrations in the range of mg/L (Gomez-
Olivan et al., 2014; Islas-Flores et al., 2014; Saravanan et al., 2012), which were not usually
found in the environment. There are few studies that integrate several biomarkers and this is
important to verify responses in different tissues and systems and evaluate the overall impact
of the contaminant on fish. In addition, the toxicity of a contaminant may vary according to
the species. Therefore, is important to evaluate species from different regions of the world;
especially neotropical fish which have very limited data available in the literature.

The low ibuprofen concentrations tested in this study, reflect the conditions found in
the aquatic environment (Corcoran et al., 2010). Rhamdia quelen is a freshwater neotropical
species, found from central Argentina to southern Mexico, living in lakes and deep parts of
rivers (Gomes et al., 2000). It has been used as a study model to evaluate the effects of
environmental contaminants (Becker et al., 2009; Guiloski et al., 2015; Mela et al., 2013b;
Pereira et al., 2016). The aim of this study was to evaluate toxic effects of ibuprofen in
concentrations 0.1, 1.0 e 10 pg/L on fish R. quelen, using biochemical, genotoxic,

physiological and hematological biomarkers.

2 Material and Methods

2.1 Animals

Adult male fish of the species R. quelen were obtained in pisciculture in the
metropolitan region of Curitiba, Parand, Brazil. Animals were maintained with photoperiod of
12 hours, in filtered water, constant aeration, temperature 22.5 = 1.3°C. They were fed with
commercial ration (MP 31Brazil) once a day during the acclimation and ibuprofen exposure.
The project was approved by the Ethics Committee for the Use of Animals of the Federal
University of Parand, under No. 788/2014 and the protocols were in accordance with

International Guidelines for Animal Use.
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2.2 Bioassay

The fish were acclimated in a laboratory for 30 days using glass aquarium (120 L
capacity). After the acclimation period they were divided into 4 groups (n=10 per group) one
control group (solvent acetone) and three groups exposed to nominal ibuprofen concentrations
0.1, 1 and 10 pg/L (Ibuprofen, 14883-1G, CAS number 15687-27-1, powder, purity > 98%,
Sigma Aldrich). The concentration 1 pg/L was selected because it was found in the aquatic
environment (Corcoran et al., 2010), and concentrations ten times lower and ten times higher
were also tested. Ibuprofen was diluted in water to obtain a stock solution 100mg/L, with
addition of acetone (6 ml/L) for complete solubilization. The stock solution was added in the
appropriate volume to the aquarium water to obtain the final tested concentrations. The
exposure was semi-static, and every 24 hours half of the water was changed and ibuprofen
was replaced to keep nominal concentrations. This procedure was based on ibuprofen
degradation experiment obtained with the chemical analysis described below.

After 14 days of exposure, the animals were anesthetized with benzocaine 1%, the
blood was collected trough a caudal vein puncture and fish were euthanized by spinal cord
section. Animals were weighed and total length was measured. The liver was weighted for
determination of hepatosomatic index (HSI) using the formula: HSI=(Liver weight/Whole
body weight) x 100. The brain, liver, posterior kidney and gills were collected and stored at -
80°C for posterior analyses.

Water parameters, including dissolved oxygen, total ammonia, toxic ammonia,

alkalinity, pH and temperature were monitored during the bioassay.

2.3 Tbuprofen chemical analysis

2.3.1 Definition of drug replacement time

In order to define the time to replace ibuprofen during the bioassay, an experiment to
evaluate the decrease in concentration of the drug was performed. The experiment consisted
of the exposure of 12 fish (R. quelen, approximately 30g each fish) to ibuprofen at 10 pg/L in
a 46 L glass aquarium. Water samples at times 0 (1 hour after drug addition), 24 and 48 h
were collected. Samples of 1 L were extracted with approximately 150 mL of
dichloromethane (divided 3 times), the organic solvent was evaporated, and then, 5 mL of

water was added in order to increase the concentration 200 times. The extraction procedure



50

was also performed with a standard solution of ibuprofen at 10 pg/L and it was possible to
extract 100% of the drug.

The ibuprofen quantification in the samples was performed by High Performance
Liquid Chromatography (HPLC) using a Metrohm chromatographic system model 882
Compact IC Plus, coupled with an automatic sampler and UV/Vis detector. The analysis was
performed using a C18 column (150x4.6mm, S5pum, Phenomenex) at 25° C, eluted with mobile
phase 80% methanol and 20% water acidified with phosphoric acid, at a flow rate of 1.0
mL/min and detection at 250 nm. Quantifications were performed by an external calibration

in the concentration range of 1 to 20 mg/L of ibuprofen.

2.3.2 Ibuprofen concentration during the bioassay

Water samples were withdrawn from aquarium at 10 pg/L ibuprofen in the times of
0, 24h, 48h, 168h (7 days) and 336h (14 days) before and after the ibuprofen replacement.
The sampling was carried out always one hour after the addition of the drug. The
quantification of ibuprofen was performed by the same HPLC system mentioned above;
however, in this case there was no extraction with dichloromethane. The ibuprofen was
detected with the addition of a standard solution at 10 mg/L in each sample, thus, by
subtraction of the standard concentration; the real concentration of the sample in pg/L was
revealed.

With the other concentrations at 0.1 and 1 pg/L, the same degradation profile was
assumed, since it was not possible to confirm the ibuprofen concentration due to methodology

limitations.

2.4 Biochemical biomarkers

Biochemical analyses were carried out in the gills, liver, posterior kidney and brain.
The gills, liver and posterior kidney were homogenized at 1:10 w/v in phosphate buffer
(0,1M, pH 7.0), and centrifuged 15.000 x g at 4°C for 30 minutes. The supernatant was used
to determine enzyme activity. In the gills, liver and posterior kidney were measured the
activities of enzymes catalase (CAT), glutathione peroxidase (GPx), glutathione S-transferase
(GST) and superoxide dismutase (SOD), evaluation of reduced glutathione (GSH)

concentration and evaluation of lipid peroxidation (LPO) levels. In liver was measured
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ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity. In the liver and posterior kidney was
measured protein carbonyl (PCO) concentration.

The CAT activity was assayed according to Aebi (1984), measured at 240 nm. The
GPx activity was measured at 340 nm based on the method of Hafeman et al. (1974). The
GST activity was assayed according to Keen et al. (1976), at 340 nm. The SOD activity was
measured following the method of Gao et al. (1998), at 440 nm. The EROD activity was
assayed by fluorimetry at 530 nm of excitation and 590 nm of emission, using the method
described by Burke and Mayer (1974). The analysis of GSH concentration was measured at
415 nm by Sedlak and Lindsay (1968) method. LPO levels was analyzed by method of Jiang
et al (1992) at 560 nm and PCO concentration was measured at 363 nm and performed by
Levine et al. (1994) method.

The brain was homogenized at 1:10 (w/v) in phosphate buffer (0.1 M, pH 7.0) and
centrifuged 10.100 x g at 4°C for 20 minutes. The supernatant was used for measured the
acetylcholinesterase (AChE) activity, based in Ellman et al. (1961).

The protein concentration for the biochemical and osmoregulation biomarkers was

determined according to Bradford (1976).

2.5 Biomarkers for genotoxicity

The piscine micronucleus test (PMNT) and nuclear morphological changes in
erythrocytes was performed with the methodology based in Heddle (1973) and Schmid
(1975). The blood was placed on a clean slide for smear, fixed with absolute ethanol for 15
minutes and stained with 10% Giemsa diluted in phosphate buffer (pH 6.8). The frequency of
the micronucleus and nuclear morphological changes was analyzed according to Carrasco et
al. (1990) in 1.000 cells per slide using blind test in an optic microscope (1000x
magnification).

The comet assay (alkaline version) for the posterior kidney and liver was analyzed
according to Singh et al. (1988) with minor modifications by Ferraro et al. (2004). The tissue
was desegregated mechanically with homogenizer in 500 pL of fetal bovine serum and 30 pL
of the homogenate was resuspended in 120 pL of 0.5% low-melting point agarose. This was
placed on a microscope slide pre-coated with normal agarose 1.5%. The slides were incubated
under refrigeration for 24 h in a lysis solution (2.5 M NaCl; 100 mM EDTA; 10 mM Tris-
HCI, pH 10; 1% Triton X-100, 1% N-lauryl-sarcocinateand 10% DMSO). To unwind the
DNA, slides were kept for 25 min in an alkaline buffer (200 mM EDTA; 10 M NaOH; pH >
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13) for 25 min at 4°C. Electrophoresis was performed for 25 min at 1 V/cm (25 V; 300 mA)
and the slides were neutralized for 15 min with a buffer (0.4 M Tris, pH 7.4). They were fixed
with absolute ethanol for 5 minutes and stained with ethidium bromide. Comets were scored
using a Zeiss epifluorescence microscope. For each fish, 100 nucleoids were analyzed
utilizing the visual classification based on the migration of DNA fragments from the nucleus
of class 0 (no visible damage), class 1 (little damage), class 2 (medium damage), class 3
(extensive damage) and 4 (maximally damaged). The score was calculated by multiplying the

number of nuclei found in a class times the class number.

2.6 Osmoregulation biomarkers

Plasma chloride and magnesium determination was assayed colorimetrically with
commercially available kits (Labtest, Brazil) and absorbances read respectively at 470 and
505 nm, in samples appropriately diluted in deionized water.

For the carbonic anhydrase activity (CAA) analysis, the gills and posterior kidney
were weighed and homogenized at 10% w/v with phosphate buffer (10 mM, pH 7.4). The
homogenate was centrifuged 2.000 x g at room temperature for 5 minutes and the supernatant
was aliquoted for the protein and CAA assays. CAA was assayed according to the method
described by Vitale et al. (1999) based on Henry (1991), and described in Prodocimo et al.
(2015). Cold water (~4°C) saturated with CO, was added to the buffer containing the tissue
homogenate and pH reduction was monitored along 20 sec, with readings every 4 sec. The
slope of the regression line of pH reduction along time results in the catalyzed rate of activity

of the carbonic anhydrase present in the sample (Henry, 1991; Vitale et al., 1999).
2.7 Hematological biomarker

Hematological biomarker was performed in white blood cells. The total and
differentiated leukocyte count was carried out according to Tavares-Dias et al. (2002, 1999).
The white blood cells were classified into neutrophils, lymphocytes, monocytes and

thrombocytes.

2.8 Statistical analysis
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Data analysis was preceded by the Kolmogorov—Smirnov normality test and
Bartlett’s test for homogeneity of variance. For parametric data, a one-way analysis of
variance (ANOVA) was applied followed by the Neuman-Keuls test. For non-parametric
data, the Kruskal-Wallis test was applied and followed by Dunn’s test. Significance was

considered when p < 0.05

3 Results

3.1 Bioassay

No mortality was observed during the bioassay. The weight of the animals was
121.5 + 77.0g and the total length was 23.5 + 4.5cm. The HSI did not change in the groups
exposed to ibuprofen when compared to the control group (ANOVA/Neuman-Keuls). The
HSI values were: control group (1.1 = 0.08), 0.1 ug/L (1.6 £ 0.2), 1 pg/L (1.4 = 0.1) and 10
pg/L (1.3 +0.1).

The water parameters were monitored during the bioassay as followed: dissolved
oxygen (8.0-11.0 mg/L), total ammonia (0.25-3.5 mg/L), toxic ammonia (0.001-0.013 mg/L),
alkalinity (50-150 mg/L CaCOs3), pH (6.6 — 6.8 units) and temperature (22.5 = 1.3°C). There
were no differences in the parameters evaluated among the groups (Kruskal-Wallis/Dunn’s

test).

3.2 Chemical analysis

3.2.1 Definition of drug replacement time

The water analysis at 0, 24 and 48 hours showed that the drug concentration
decreased around 55% in 24 h and approximately 72% in 48 h. Thus, in order to facilitate the
calculations and to improve the accuracy it was chosen replace 50% of the concentration of

drug every 24 hours.

3.2.2 Ibuprofen concentration during the bioassay

The water analysis for the group exposed at 10 pg/L ibuprofen demonstrated a mean
value of 9.1 £ 2.1 pug/L (mean =+ standard deviation of mean, Table 1). Therefore, the analysis
revealed that the drug replacement time chosen was adequate in order to maintain the

concentration constant and close to the nominal value throughout the bioassay.
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Table 1

Water ibuprofen concentrations in group exposed to 10 pg/L during the bioassay

Time (hours) Concentration (pg/L)
0 (1 hour after ibuprofen addition) 11.1+£0.02

24 before replacement 8.0+0.40

24 after replacement 10.4+0.03

168 before replacement 6.2+0.20

168 after replacement 10.3+£0.80

336 before replacement 6.8 +0.30

336 after replacement 11.0£1.10

Values are expressed as mean + standard deviation of mean.

3.3 Biochemical biomarkers

In the posterior kidney, ibuprofen increased the GST activity in all exposed groups
and increased the GPx activity and GSH concentration in the group exposed to 10 pg/L when
compared to the control group. The SOD and CAT activities, LPO and PCO were not altered
by ibuprofen (Fig. 1, A-G). AChE activity increased in the brain of fish exposed to 1 pg/L of
ibuprofen and the concentrations of 0.1 and 10 pg/L did not alter AChE enzyme activity (Fig.
1, H).

Biochemical biomarkers in the liver and in the gills showed there were no statistical
differences in groups exposed to ibuprofen when compared to the control group (Table S1 and

Table S2).

3.4 Biomarkers for genotoxicity

Comet assay in the posterior kidney and liver (Table S3) and the total morphological
changes (including micronucleus) in the erythrocytes revealed that there were no significant
differences between the exposed groups to ibuprofen and the control group (Kruskal-
Wallis/Dunn'’s test). For total morphological changes the values of frequencies were: control

group (0.3 £0.1), 0.1 pg/L (0.2 + 0.06), Ipg/L (0.2 + 0.03) and 10 pg/L (0.1 + 0.05).
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Fig. 1. Biochemical biomarkers in posterior kidney and in brain of R. quelen exposed to ibuprofen.
A-Catalase (CAT), B-Glutathione peroxidase (GPx), C-Reduced glutathione (GSH), D-Glutathione
S-transferase (GST), E-Superoxide dismutase (SOD), F-Lipid peroxidation (LPO), G-Protein
carbonylation (PCO), H- Acetylcholinesterase (AChE). Values are expressed as mean + standard
error of mean. Different letters indicates significant differences among groups (p < 0.05). CAT,
GSH, PCO: Kruskal-Wallis/ Dunn’s test. GPx, GST, SOD, LPO, AChE: ANOVA/Newman-Keuls.
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3.5 Osmoregulation biomarkers

The analysis of the plasma chloride demonstrated that there was no change in the
groups exposed to ibuprofen when compared to the control group. Plasma magnesium
increased in the groups exposed to 0.1 and 1pg/L of ibuprofen when compared to the control
group. Analysis of the carbonic anhydrase activity demonstrated that in the posterior kidney,
ibuprofen decreased enzymatic activity in all the groups exposed. Enzymatic activity of the
carbonic anhydrase in the gills increased in group exposed to 0.1 pg/L when compared to the

control group (Fig.2, A-D).
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Fig.2. Osmoregulation biomarkers in R. quelen exposed to ibuprofen. A-Plasma chloride concentration,
B-Plasma magnesium concentration, C-Branchial carbonic anhydrase activity (CAA), D- Renal carbonic
anhydrase activity (CAA).Values are expressed as mean + standard error of mean. Different letters
indicates significant differences among groups (p < 0.05). Branchial CAA, Renal CAA:
ANOVA/Newman-Keuls. Plasma chloride and magnesium concentration: Kruskal-Wallis/Dunn’s test.

3.6 Hematological biomarker
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The total numbers of leukocyte, as well as neutrophils, lymphocytes, monocytes and
thrombocytes count decreased in the groups exposed to 0.1 and 1 pg/L of ibuprofen when

compared to the control group (Table 2).

Table 2
Hematological biomarker in R. quelen exposed to ibuprofen.
Ibuprofen concentrations

Control 0.1pg/L 1 pg/L 10 pg/L

Leukocytes (10°/uL) 303+ 1.4° 58+09° 6.0+0.6" 26.0 +1.5°
Neutrophils (10°/uL) 2.6 +0.2° 0.05 + 0.03° 0.1+0.04" 0.9+0.09°
Lymphocytes 22.7+2.0° 6.0+0.8" 50+06° 202+20°
(10°/uL)

Monocytes (10°/uL) 14+02° 0.3+0.05" 0.4+0.06" 1.0+0.09°
Thrombocytes 129+03" 92+0.8° 82+0.6° 123+04°
(10°/uL)

Values are expressed as mean =+ standard error of mean. Different letters indicates significant
differences among groups (p < 0.05). Leukocytes, neutrophils: Kruskal-Wallis/Dunn’s test.
Lymphocytes, Monocytes, Thrombocytes: ANOVA/Newman-Keuls

4 Discussion

Biochemical analyses in the posterior kidney showed that ibuprofen affected the
biotransformation and antioxidant system with an increase in GST and GPx activity and in
GSH concentration. It has already been shown that NSAIDs can induce oxidative stress
(Gomez-Olivan et al., 2014) which is caused by an imbalance between reactive oxygen
species (ROS) and the antioxidant defense system. The enzymes GST, GPx and GSH
concentration increased through ibuprofen exposure in our study are part of an antioxidant
defense for ROS elimination, and probably this increase is responsible for no changes for
LPO, PCO and comet assay in the posterior kidney.

In addition to the antioxidant function, GST is an important enzyme for conjugation
and subsequent metabolism of endogenous compounds (Quinn et al., 2011) and several
authors have demonstrated their increase after different ibuprofen concentration exposures
(Bartoskova et al., 2013; Contardo-Jara et al., 2011; Milan et al., 2013; Parolini et al., 2011).
Milan et al. (2013) confirmed GST function in metabolism and the detoxification of ibuprofen
on bivalve Ruditapes philippinarum. They showed genes that encode proteins for GST were
positively correlated with ibuprofen levels and over-transcribed after animal exposure.

In the brain, AChE activity increased in fish exposed to Ipg/L of ibuprofen.
Therefore, the activity values found can be considered normal to this species. We did not

observe any behavioral effects on fish and, the values of activity are similar with other studies
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from our research group for R. quelen (Mela et al., 2013a, 2013b). However, it is possible
that ibuprofen alters the AChE activity, since NSAIDs also act on the central nervous system;
besides the classical peripheral mechanism of COX inhibition (Voilley et al., 2001).

Ibuprofen did not alter the biochemical biomarkers in the liver and gills, different
from the kidney. Pharmaceuticals can act on antioxidant defenses through different ways and
this can vary according to the tissue (Milan et al., 2013). The HSI did not change in the
exposed animals, demonstrating that this organ was not affected by ibuprofen.

Ibuprofen did not affect DNA integrity in the posterior kidney and liver, evaluated
using the comet assay. Rocco et al. (2010) evaluated ibuprofen effects on Danio rerio at a
concentration of 66.4 ng/uL for 28 days and observed DNA damage at day 5 and day 28 of
exposure but no damage was observed from 14 days of exposure. According to the authors,
ibuprofen showed an alternation between the damage and repair during exposure time. In
addition, genotoxicity was not observed for R. quelen exposed at low concentrations of
diclofenac for 96 hours in the liver and posterior kidney (Ghelfi et al., 2016) and in a
subchronic exposure of 21 days in liver (Guiloski et al., 2017a).

For ibuprofen in R. quelen, the increase of GST and GPx activity and an increase of
GSH concentration might avoid DNA damage in the posterior kidney. A negative correlation
between GST and DNA damage in zebra mussel (Dreissena polymorpha) exposed to
diclofenac has already been shown by Quinn et al. (2011).

Groups exposed to ibuprofen showed no differences in the micronucleus and in
nuclear morphological alteration frequencies compared to the control group. PMNT is one of
the most used tests for the detection of mutagenicity by the occurrence of chromosomal
breaks and losses. Fish in general, have a low hematopoietic index and their erythrocytes can
remain in circulation for periods ranging from 60 to 160 days, depending on the species
(Tavares-Dias and Moraes, 2004). Probably just a few erythrocytes have been produced
during the experimental period, justifying that only a few abnormalities were found. In
addition, DNA damage was not observed in the tested concentrations of ibuprofen.

The analysis of osmoregulation revealed important effects of ibuprofen. Plasma
chloride and magnesium concentrations measured in R. quelen were compatible with levels
previously reported for those same species (Mela et al., 2013a, 2013b; Souza-Bastos and
Freire, 2009) and were also compatible with levels reported for other freshwater teleosts
(e.g. Evans and Claiborne, 2009).

Ibuprofen exposure did not affect plasma chloride homeostasis in R. quelen. As this

monovalent ion is regulated by the gills (e.g. Evans and Claiborne, 2009; Marshall and
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Grosell, 2006), transport of chloride by the branchial epithelium was not affected. A similar
response was observed in rainbow trout exposed to 1 mg/mL of ibuprofen for 4 days, where
no changes in chloride or sodium were observed, indicating NaCl homeostasis maintenance
(Gravel et al., 2009).

In addition, the branchial carbonic anhydrase activity (CAA) was elevated in the
group exposed to 0.1 pg/LL of ibuprofen. The carbonic anhydrase is a crucial branchial
enzyme, that acts on acid base regulation, respiration and ion uptake in freshwater fish (Evans
et al., 2005; Lionetto et al., 2012; Marshall and Grosell, 2006; Polo and Scrimshaw, 2012),
and has been shown to be sensitive to the presence of pollutants of several classes (Lionetto et
al., 2012). The activation on CAA observed in the gills after exposed to 0.1 pg/L ibuprofen
could be could be a compensatory response associated with its role in plasma ion uptake
(compatible with the maintenance of plasma chloride) or acid base regulation in order to
maintain the homeostasis (Evans and Claiborne, 2009; Marshall and Grosell, 2006; Mela et
al., 2013a; Prodocimo et al., 2015). Gills CAA increased was not directly related to the
concentration of ibuprofen (concentration-response), and same compensatory response was
observed for renal CAA in Rhamdia quelen exposed to copper (Mela et al., 2013a) and for gill
CAA in estuarine species Sphoeroides testudineus exposed to impacted environment
(Prodocimo et al., 2015).

Magnesium is a divalent plasma ion regulated by the kidney through glomerular
filtration followed by intense tubular reabsorption (Beyenbach, 2000; Freire et al., 1996;
Marshall and Grosell, 2006; Prodocimo and Freire, 2001).The increased plasma magnesium
levels (observed at 0.1 and 1.0 pg/ L in comparison to control) can be related to the reduced
glomerular filtration in the posterior kidney by ibuprofen. The inhibition of activities of the
renal carbonic anhydrase observed in all groups exposed to ibuprofen indicated its
nephrotoxic effect, compatible with magnesium data. In the kidney, carbonic anhydrase acts
in the systemic acid base regulation reabsorbing HCO; and secreting H™ for urine
acidification (revised in Gilmour and Perry, 2009). The inhibition of CAA was responsible for
significant decrease in renal net acid excretion, increase in urinary losses of Na" and HCO5,
which can lead to ionic and acid-base imbalance. These changes are compensated by
adjustments of branchial CAA and ion transfers (revised in Gilmour and Perry, 2009).

Genes involved in osmoregulation were down regulated by exposure of 1.15 mg/L
of ibuprofen (high concentration) for estuarine fish Menidia beryllina, suggesting a decrease

in osmoregulatory ability (Jeffries et al., 2015). In this study the ibuprofen concentration was
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lower and changes in the carbonic anhydrase activity and plasma magnesium indicate changes
in the ionic osmotic balance.

In general, ibuprofen demonstrated more evident damage in the posterior kidney
compared to the liver and gills; evidenced by biochemical and osmoregulation biomarker
responses. The changes did not reach a genetic level, but perhaps long-term exposure could
cause changes. Others studies with NSAIDs also showed this pattern of kidney damage
(Ghelfi et al., 2016; Mehinto et al., 2010; Pamplona et al., 2011). This can be related with the
action mechanism of NSAIDs in humans that inhibit synthesis of prostaglandins; and
consequently, affect renal homeostasis, particularly renal glomerular filtration (Fent et al.,
2006). In fish, it was demonstrated that NSAIDs decreasing COX 1 e COX 2 expression in
the posterior kidney (Mehinto et al., 2010) and decreasing prostaglandins (Bhandari and
Venables, 2011; Morthorst et al., 2013). Therefore, posterior kidney damage observed in our
study, can be related with ibuprofen effects on prostaglandins and changes in renal
homeostasis.

Hematological biomarker showed an immunosuppressive effect in groups exposed
to 0.1 e 1.0 ug/L of ibuprofen. As in mammals, fish have innate and adaptive immunity and
white blood cells are able to kill foreign cells (Fischer et al., 2006). Neutrophils and
monocytes are responsible for phagocytosis of pathogens, an essential step for innate
immunity (Ferdous and Scott, 2015) and lymphocytes and trombocytes are part of the defense
mechanism in the adaptive immune response (Ferdous and Scott, 2015; Fischer et al., 2006).
Thrombocytes also present phagocytic activity (Nagasawa et al., 2015). A decrease in cells
number of the immune system predisposes fish to diseases because it alters their ability to
combat pathogens.

The decrease observed in white blood cells was not concentration dependent since
the parameters were not altered in the highest concentration of ibuprofen. Probably, this result
is in a non monotonic concentration-response curve, where statistical analysis indicates that
lower doses results in a decrease in response with significant effects compared to controls and
high doses results in an increase in response without significant effects compared to controls
(Vandenberg, 2014). Non monotonic curves for biological responses at extremely low
concentrations has been demonstrated to contaminants such bisphenol-A and atrazina
(Vandenberg et al., 2012), but in recent years this kind of effect has been accept also for
pharmaceuticals and personal care products (Wilkinson et al., 2016). The mechanisms that

causing non-monotonicity is currently not well understood, but may be a result of the receptor
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saturation that occur when all available receptors are occupied and no further increase in
contaminant concentrations can result in an increased response (Welshons et al., 2003).

Immunosuppressive effect of ibuprofen in the range of nanograms also was observed
for in vitro experiments, in an exposure to the primary culture of the monocytic lineage of
Hoplias malabaricus anterior kidney (Ribas et al., 2014). For diclofenac after trophic
exposure, similar imunosuppressive effect was verified. There was a decrease in the total
leukocyte count with a reduction in neutrophils, lymphocytes and monocytes in Hoplias
malabaricus exposed at doses of 0.2, 2.0 and 20.0 pg/kg (Ribas et al., 2016).

Therefore, some studies have demonstrated an increase in the white blood cell count
of fish exposed to NSAIDs; controversially to our study with ibuprofen. This response was
observed in fish exposed to diclofenac for 96 hours (Ghelfi et al., 2016; Saravanan et al.,
2011) to paracetamol for 21 days (Guiloski et al., 2017b) and to ibuprofen for 35 days
(Saravanan et al., 2012). The different effects can be related to the exposure time and the

different action mechanism for paracetamol (Jozwiak-Bebenista and Nowak, 2014)

5 Conclusion

The data demonstrated that ibuprofen caused nephrotoxicity due to the inhibition of
activities of the renal carbonic anhydrase observed in all groups exposed in agreement with
the plasma magnesium data. Ibuprofen also caused an increase in glutathione system with
some effects only observed at the highest tested concentration. An immunosuppressive effect
in lowest and intermediate concentrations was revealed. Thus, a long-term exposure at low

concentrations of ibuprofen can cause health effects to R.quelen from an exposure of 14 days.
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Supplementary data

Table S1
Biochemical biomarkers in the liver of R. quelen exposed to ibuprofen.

Biomarkers Ibuprofen concentrations (pg/L)

Control 0.1pg/L 1 pg/L 10 pg/L
CAT 131 £8.2° 103+£7.6% 125+123* 111+121°
GPx 37.2+5.0° 344+25° 37.4+6.0° 32.1+6.1°
GSH 0.3+0.07° 0.4+0.08" 0.3+0.06° 03+0.05°
GST 110£7.9* 100£7.2% 11+12.1° 101 +14.1°
SOD 153£9.5 119+82% 141 +£129* 156 £20.2°
LPO 13.8+0.8° 124+1.5° 133+1.2° 11.3+£1.5°
PCO 69.4+10.6° 77.8+10.0% 86.4+122° 82.6+13.2°
EROD 22+0.5° 1.1+0.2° 1.7+£0.2° 1.3+0.1°

Values are expressed as mean + standard error of mean. Similar letters indicate no differences among groups
(p > 0.05). ANOVA/Kruskal-Wallis, Newman-Keuls/Dunn's test. Catalase (CAT) = umol/ min/mg protein, B-
G=glutathione peroxidase (GPx) = nmol/min/mg protein, reduced glutathione (GSH) = pg/mg protein,
glutathione S-transferase (GST) = nmol/min/mg protein, superoxide dismutase (SOD) = U/mg protein, lipid
peroxidation (LPO) = nmol/mg protein, protein carbonylation (PCO)= pmol/mg protein, ethoxyresorufin-O-
deethylase (EROD) = fmol/min/mg protein. CAT, SOD, PCO, EROD: Kruskal-Wallis/Dunn’s test. GPx,
LPO, GSH: ANOVA/Neuman-Keuls.

Table S2
Biochemical biomarkers in the gills of R. quelen exposed to ibuprofen.

Biomarkers Ibuprofen concentrations
Control 0.1pg/L 1 pg/L 10 pg/L

CAT 20.7+1.1° 23.8+2.0° 19.6+13° 21.4+0.9*
GPx 57.7+29* 69.1+49° 60.6+49° 62.0+1.6"°
GSH 43+02° 50+04° 3.9+03° 45+03°
GST 56.0+3.2° 66.9+54° 61.6+50" 65.7+54°
SOD 258 +£24.6° 313 +£234° 264 +£18.5° 243 £8.1°%
LPO 19.5+1.8° 22.7+£2.0° 202+1.7° 19.1+1.0°

Values are expressed as mean =+ standard error of mean. Similar letters indicate no differences among groups
(p > 0.05). ANOV A/Kruskal-Wallis, Newman-Keuls/Dunn's test. Catalase (CAT) = pmol/ min/mg protein,
B-glutathione peroxidase (GPx) = nmol/min/mg protein, reduced glutathione (GSH) = pg/mg protein,
glutathione S-transferase (GST) = nmol/min/mg protein, superoxide dismutase (SOD) = U/mg protein, lipid
peroxidation (LPO) = nmol/mg protein. CAT, GST, GSH: ANOVA/Neuman-Keuls. GPx, SOD, LPO:
Kruskal-Wallis/Dunn'’s test.

Table S3
Genetic biomarkers in R. quelen exposed to ibuprofen
Comet Assay
Tissues Ibuprofen concentrations
Control 0.1ug/L 1 png/L 10 ng/L
Posterior kidney 70.0+£9.7% 33.4+74° 99.3+24.4% 142 +33.8°
Liver 67.6+139° 84.4+19.6° 84.1+14.0° 622+193°

DNA damage in posterior kidney and liver cells assessed by comet assay. Values are expressed as mean =+
standard error of mean. Different letters indicates significant differences among groups (p < 0.05). Kruskal-
Wallis, Dunn'’s test.
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CAPITULO 11
AVALIACAO DO POTENCIAL EFEITO DESREGULADOR ENDOCRINO DO
IBUPROFENO EM PEIXES MACHOS Rhamdia quelen

Artigo: Ibuprofen down-regulates brain aromatase expression (cypl9alb) from male fish
Rhamdia quelen

O artigo esta nas normas da revista Ecotoxicology and Enviromental Safety para submissao.
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Ibuprofen down-regulates brain aromatase expression (cypl/9alb) from male fish Rhamdia

quelen

Francielle Tatiana Mathias, Geonildo Rodrigo Disner, Fabiola Xochilt Valdez Domingos,

Marta Margarete Cestari, Helena Cristina Silva de Assis

Abstract

Pharmaceuticals are considered emerging contaminants and have been found in aquatic
environment. These contaminants can act as endocrine disruptors in fish, causing damage to
reproduction. The aim of this study was evaluate the potential endocrine disrupting effect of
ibuprofen in freshwater fish Rhamdia quelen. The fish was exposed to environmentally
relevant concentrations of ibuprofen 0.1, 1.0 e 10 pg/L. After 14 days the fish were
anesthetized and euthanized by medular section. The hypothalamus was used to expression of
brain aromatase (cypl9alb) and the gonad for histopathological, biochemical and genotoxic
analyses. The results showed that ibuprofen down-regulated the expression of hypothalamus
aromatase (cypl9alb) in a concentration-dependent manner. Testosterone and estradiol levels
were not changed. In gonad, ibuprofen did not cause oxidative stress, but decreased the GST
activiy at 10 pg/L. Histopathological alterations were not observed and the gonadossomatic
index was no changed. These results showed that the ibuprofen has a potential as endocrine
disrupting compound, since down-regulation observed in brain aromatase expression can lead

to disruption of estrogen-related biological processes.

Keywords: NSAIDs, brain aromatase, endocrine disruption, pharmaceuticals.

1 Introduction

Due to high consumption and insufficient removal in sewage treatment plants,
human and veterinary pharmaceuticals have been detected in aquatic ecosystems.
Pharmaceuticals are considered emerging contaminants, since they are biologically active
molecules, potentially dangerous for aquatic organisms and for ecosystems (Ferreira, 2014).
Several studies have demonstrated the presence of pharmaceuticals in surface waters (Fent et
al., 2006; Kim et al., 2009), in effluents (Hofman-Caris et al., 2017), in seawater (Loli¢ et al.,
2015), in groundwater (Dougherty et al., 2010) and drinking water (Sun et al., 2015).
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Pharmaceuticals are found in the aquatic environment in the range of pug/L and ng/L.
Generally they do not show acute toxicity but have a significant cumulative effect on the
metabolism of non-target organisms (Ferreira, 2014). In aquatic ecosystem, pharmaceuticals
may cause toxicity to non-target organisms at different trophic levels, including algae, fish,
zooplankton and other invertebrates (Donnachie et al., 2016; Nikolaou et al., 2007). Due to
fish are in direct contact with water, they are especially susceptible to absorption and effects
of these contaminants (Corcoran; Winter; Tyler, 2010).

Among the therapeutic classes present in the aquatic environment, the non-steroidal
anti-inflammatory drugs (NSAIDs) cause concern about environmental impact. They are
widely used by the population and are often detected in water bodies (Sousa et al., 2018).
Ibuprofen belongs to the NSAIDs class and is used as an analgesic, antipyretic and anti-
inflammatory (Donnachie et al., 2016). It acts as a non-selective inhibitor of cyclooxygenase
(COX) 1 and 2, preventing the formation of pro-inflammatory mediators such as the
prostaglandins by the arachidonic acid cascade (Gravel et al., 2009). It has been detected in
surface waters of several countries including the United States, Canada, Germany, Spain,
Switzerland and India, in concentrations ranged from 0.001 to 117 pg/ L (Ebele et al., 2017).

Several studies have demonstrated the presence of the two COX isoforms present in
humans, in different fish species, including Danio rerio (Ji et al., 2013; Morthorst et al., 2013;
Xia et al., 2017), Pimephales promelas (Patel et al., 2016), Oryzias latipes (Flippin et al.,
2007), Oncorhynchus mykiss (Cuklev et al., 2011; Mehinto et al., 2010) and Fundulus
heteroclitus (Choe et al., 2006). A decrease in prostaglandins was also observed in fish
exposed to NSAIDs (Bhandari and Venables, 2011; David et al., 2017; Morthorst et al., 2013;
Patel et al., 2016).

In teleosts, prostaglandins play important physiological roles, including actions on
reproduction (Hayashi et al., 2008). They are involved in processes such as oocyte maturation,
ovulation (Lister and Van Der Kraak, 2008), regulation of gonadal steroidogenesis (Van Der
Kraak and Chang, 1990; Wade and Van Der Kraak, 1993) and in the induction of male and
female sexual behavior (Sorensen and Goetz, 1993). NSAIDs cause decrease in
prostaglandins and has been shown to cause endocrine disrupting effects in fish (Groner et al.,
2017; Guiloski et al., 2017b; Martinovi¢-Weigelt et al., 2017).

The World Health Organization (WHO) defined endocrine disruptors as exogenous
substance that alters function(s) of the endocrine system and consequently causes adverse
health effects in an organism, its progeny or sub-population (Bergman et al., 2012). Several

studies have been demonstrated the effects of ibuprofen on reproductive parameters in aquatic
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organisms. In Oryzias latipes exposed for six weeks, ibuprofen (1-100 ug/L) increased the
number of eggs per reproductive event and a decreased the number of spawns per week
(Flippin et al., 2007). In the same species, was observed presence of plasma vitellogenin in
male fish (1000 pg/L), more eggs per brood in females (10 and 100 pg/L) and delay in
hatching eggs (0.1 pg/L) (Han et al., 2010). The crustacean Daphnia magna exposed for 10
days at concentrations of 0, 20, 40 and 80 mg/L, produced fewer offspring in higher
concentrations and caused a delay in age for first reproduction at all concentrations evaluated
(Hayashi et al., 2008).

Although there are studies demonstrating the potential endocrine disrupting effect of
ibuprofen, data about effects on neotropical fish are scarce. It is known that the toxic effects
of a contaminant may vary according to species (Milan et al., 2013). In addition, the detection
of ibuprofen in water bodies has a worldwide occurrence, including Brazil (Ferreira, 2014).
Therefore, it is important to evaluate the effects of this drug on fish from different regions of
the world. Rhamdia quelen is a species of freshwater neotropical, found from the center of
Argentina to the south of Mexico. It is of great economic importance in Brazil, since it is well
adapted to different environments and is widely used in pisciculture, with good acceptance in
the consumer market (Bombardelli et al., 2006). Furthermore, several authors have used the
species in the evaluation of environmental contaminants as a study model (Becker et al.,
2009; Ghelfi et al., 2016; Guiloski et al., 2017a, 2017b; Mela et al., 2013; Pamplona et al.,
2011; Pereira et al., 2016).

The aim of this study was to investigate the potential endocrine disruptor effect of
ibuprofen on fish Rhamdia quelen, in concentrations found in the aquatic environment. For
this purpose, some parameters related to fish reproduction were evaluated including the gene
expression of brain aromatase (cypl9alb), testosterone and estradiol plasma levels,

gonadosomatic index, gonad histopathology, biochemical and genotoxic biomarkers.
2 Material and Methods
2.1 Experimental design
Adult male fish of the species R. quelen were obtained in pisciculture in the
metropolitan region of Curitiba, Parana, Brazil. The fish were acclimated in a laboratory for

30 days using glass aquarium (120 L capacity). After the acclimation period they were

divided into 4 groups (n=10 per group), three groups exposed to nominal ibuprofen
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concentrations 0.1, 1 and 10 pg/L (Ibuprofen, 14883-1G, CAS number 15687-27-1, powder,
purity > 98%, Sigma Aldrich) and one control group (solvent acetone). The bioassay had two
replicates per group (n= 5 fish/aquarium). The nominal concentration 1 pg/L was selected
based on concentrations found in freshwaters environment (Corcoran et al., 2010), and
concentrations ten times lower and ten times higher were also tested. Ibuprofen was diluted in
water to obtain a stock solution 100mg/L, with addition of acetone (6 ml/L). The stock
solution was added in the appropriate volume to the aquarium water to obtain the final tested
concentrations. The exposure was semi-static, and every 24 hours half of the water was
changed and ibuprofen was replaced to keep the nominal concentrations. This procedure was
based on ibuprofen degradation experiment (Mathias et al., 2018).

After 14 days of exposure, the animals were anesthetized with benzocaine 1%, the
blood was collected trough a caudal vein puncture and fish were euthanized by spinal cord
section. Fish were weighed and total length was measured. The brain was dissected to
separate the hypothalamus. The hypothalamus and the gonads were stored at -80°C for
posterior analyses.

During the bioassay the animals were maintained in filtered water, with photoperiod
of 12 hours, temperature 23 + 2 °C, constant aeration and were fed with commercial ration
(MP 31, Primor, Brazil) once a day. Water parameters, including, total ammonia, toxic
ammonia, dissolved oxygen, alkalinity, pH and temperature were monitored during the
bioassay. The project was approved by the Ethics Committee for the Use of Animals of the
Federal University of Parana, under No. 788/2014.

2.2 RT-qPCR: Brain aromatase (cyp!9alb) expression

The extraction of the hypothalamic RNA was performed with the mini kit (Qiagen).
RNA extracted was eluted in RNase-free water and 2 pg was treated with DNase I
(Invitrogen). Using Reverse Transcription System (Promega), 1 ug of RNA treated with
DNAse was reverse transcribed into cDNA with 1 pL (500 ng/uL) of Oligo(dT);s primer,
according to manufacturer’s instruction. The reaction was incubated at 20 © C for 10 min, 45 °
C for 45 min and 95 ° C for 5 min. The specific cDNA for cyp/9alb and for reference genes,
B-actin and elongation factor-1a, was amplified by quantitative polymerase chain reaction
(qPCR), using specific pairs of primers described in Silva de Assis et al. (2018). For the
amplification reaction was used (separated for each gene), Green PCR Master Mix (2x)

(Applied Biosystems), 40 ng of cDNA (RNA retrotranscribed) and 0.8 uM of each primer and
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in a final volume of 25 pL. Cycling conditions were 95° C for 15 min, followed by 40 cycles
of 95° ¢ for 15 s, 59° C for 15 s, 72° C for 40 s, followed by the dissociation curve to confirm
the primer specificity.

To determine relative abundance of the genes was used the method of the relative
standard curve (Applied Biosystems, 1997). Standard curves were obtained from the pooled
of RNA serially diluted, from hypothalamus of the control group. The qPCR analysis also
included a non-template control (NTC) and a no reverse transcription control (RTC) to
confirm the absence of DNA in the RNA samples. The analysis was performed in a StepOne
plus equipment (Applied Biosystems) and each sample, including standard curve, NTC and
RTC, was run in triplicate in 96 well-plates. Lastly, it was calculated the ratio between the
cypl9alb abundance and the arithmetic mean of the reference genes abundance for each

sample.

2.3 Hormonal analyses

Testosterone and estradiol levels were measured in plasma. Blood was centrifugated
at 2.000 x g for 5 minutes and plasma kept at -80° C until analysis. The concentrations were

measured with microparticle enzyme immunoassay (AxSYM Abbott, Abbott Laboratories).

2.4 Histopathological biomarker and gonadossomatic index (GSI)

Fragments of gonad were fixed in ALFAC (ethanol 80%, formaldehyde 40%, and
acetic acid 100%), dehydrated in a graded series of ethanol, diaphanized with xylol and
embedded in Paraplast Plus resin (Sigma). Sections of 7 um were stained in
Hematoxilin/Eosin and observed in a photomicroscope to determine a lesion index for each
organ (Bernet et al., 1999). The lesion index was calculated as: Lesion Index = X lesion score
x importance factor. The lesion score was determined according to the extension of each
lesion in the tissue and the importance factor corresponds to the pathological importance of
the lesion described by (Bernet et al. (1999).

Gonadossomatic index (GSI) was determined with following formula:

GSI= (Gonad weight/Whole body weight) x 100

2.5 Biochemical biomarkers
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Biochemical biomarkers were carried out in gonads. The tissue was homogenized at
1:10 w/v in phosphate buffer (0,IM, pH 7.0), and centrifuged 15.000 x g at 4°C for 30
minutes. The supernatant was used to determine enzyme activity. The activities of enzymes
catalase (CAT), glutathione peroxidase (GPx), glutathione S-transferase (GST) and
superoxide dismutase (SOD), reduced glutathione (GSH) concentration and lipid peroxidation
(LPO) were measured.

The CAT activity was measured according to Aebi (1984), based in the decreasing
the absorbance of hydrogen peroxide. In microplate were added 5 uL of the diluted sample
and 295 ul of reaction solution (20mM H,0,, 50mM Tris-base, 0.25mM EDTA, pH 8.0). The
absorbance decrease was measured at 240 nm.

The GPx activity was performed according to Hafeman; Sunde; Hoekstra (1974).
This method is based on the reduction of GSSG, catalyzed by glutathione reductase in the
presence of NADPH. For reaction, 10 puL of the pure supernatant was added to the microplate,
followed by 130 pL of reaction solution (3.08mM of sodium azide; 0.308mM of reduced
nicotinamide-adenine dinucleotide phosphate (NADPH); 1.54 U/mL of glutathione reductase
and 3.08mM of reduced glutathione in 0.1M sodium phosphate buffer, pH 7.0) and after 2
minutes, 60 uL of 1.5mM H,0, was added. The absorbance was measured at 340 nm.

Analysis of the GST activity was based on the method of Keen; Habig; Jakoby
(1976). The method used CDNB (1-chloro-2,4-nitrobenzene) and GSH such substrate. On the
microplate, were added 20 pl of the diluted supernatant and 180 pl of the reaction solution (3
mM GSH, 3 mM CDNB in 0.1 M potassium phosphate buffer, pH 6.5). The increase in the
absorbance was measured at 340 nm.

The SOD activity was evaluated according to the method of Gao et al. (1998). The
method is based in ability of SOD to inhibit the auto-oxidation of pyrogallol. In microtube
was added 40 uL of diluted supernatant and 885 pl of buffer (1M Tris base, 5 mM EDTA, pH
8.0). After that was added 50 pL of 15 mM pyrogallol and incubated for 30 minutes. The
reaction was stopped with 25 pLL of 1 N HCL. In microplate was added 300 pL and the reading
was performed at 440 nm.

The reduced glutathione levels (GSH) were evaluated according to Sedlak; Lindsay
(1968). For the analyze, 50 pl of sobrenadant (after protein precipitation with 50%
trichloroacetic acid (TCA) and centrifugation at 10,000 x g for 10 minutes at 4 ° C) was added
in microplate. Next, was added 230 pl of buffer (0.4 M Tris-base, pH 8.9) and 20 ul of 2.5
mM DTNB diluted in methanol. Determination of the GSH concentration was performed by

comparison with a standard GSH curve. The reading was performed at 415 nm.
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Lipid peroxidation (LPO) was analyzed by the method of Jiang; Hunt; Wolff
(1992). The supernatant was diluted in methanol (1:1 v/v) and centrifuged at 10,000 x g for 10
minutes at 4 ° C. Then, 100 pL of the supernatant was added to 900 pL reaction solution
(0.ImM xylenol orange, 25 mM H,SO4, 4 mM butylated hydroxytoluene (BHT), 0.25 mM
ammoniacal ferrous sulfate (FeSO4NH4)) and incubated for 30 minutes. In the microplate, 300

pL of the incubated solution was added and the absorbance was measured at 570 nm.

2.6 Biomarker for genotoxicity

The comet assay (alkaline version) for the gonads was analyzed according to Singh
et al. (1988) with minor modifications by Ferraro et al. (2004).The cellular homogenate was
resuspended in 120pL of 0.5% low-melting point agarose and placed on a microscope slide
pre-coated with normal agarose 1.5%. The slides were incubated in a lysis solution (2.5 M
NaCl; 100 mM EDTA; 10 mM Tris-HCI, pH 10; 1% Triton X-100, 1% N-lauryl-sarcocinate
and 10% DMSO) under refrigeration for 24 h. Before electrophoresis, slides were kept for 25
min in an alkaline buffer (200 mM EDTA; 10 M NaOH; pH > 13), to unwind the DNA.
Electrophoresis was performed for 25 min at 1 V/em (25 V; 300 mA) and the slides were
neutralized for 15 min with a buffer (0.4 M Tris, pH 7.4). They were fixed with absolute
ethanol for 5 minutes and stained with ethidium bromide. Comets were scored using a Zeiss
epifluorescence microscope. For each fish, 100 cells were analyzed visually and classified
from 1 to 4, based in DNA fragmentation in the nucleus. Classes correspond to damages as
follows, class 0 (no visible damage), class 1 (little damage), class 2 (medium damage), class 3
(extensive damage) and 4 (maximally damaged). The score was calculated by multiplying the

number of nuclei found in a class times the class number.

2.7 Statistical analysis

The data were evaluated by the Kolmogorov—Smirnov normality test. In the case of
parametric data, a one-way analysis of variance (ANOVA) was used followed by the
Neuman-Keuls test. For non-parametric data was used the Kruskal-Wallis test followed by

Dunn’s test. Significance was considered when p < 0.05.

3 Results
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3.1 Experimental design

No mortality was observed during the bioassay. The weight of the animals was 121.5
+ 77.0g and the total length was 23.5 + 4.5cm. The water parameters were monitored during
the bioassay and there were no differences among the groups (Kruskal-Wallis/Dunn’s
test).The values found were: total ammonia (0.25-3.5 mg/L), toxic ammonia (0.001-0.013
mg/L), dissolved oxygen (8.0-11.0 mg/L), pH (6.6 — 6.8 units), alkalinity (50-150 mg/L
CaCOs3) and temperature (22.5 + 1.3°C).

3.2 Brain aromatase (cypl9alb) expression

Ibuprofen down-regulates brain aromatase expression in the hypothalamus of the fish

in all exposed groups compared to control (Fig. 1). The negative controls NTC and RTC
confirmed the absence of DNA in the RNA samples.
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Fig 1. Relative expression of brain aromatase (cypl9alb) in hypothalamus of R. quelen exposed to
ibuprofen. Values are expressed as means + standard error of mean. Different letters indicate
significant differences among groups (p<0.05). ANOVA/ Newman-Keuls test.

3.3 Hormonal analyses

Testosterone and estradiol levels in plasma showed no statistical differences in groups

exposed to ibuprofen compared to the control group (Figure 2).



80

A B
800+ 150-
3 a 5
D 600 = 2
£ T a S 1004
@ k= 5 a a
S 400- T 3
5 3 = L
)7 T 50
S 200 B
% 2001 &
=
S S M S
> 0 N )
K  ¢© ¢© ¥ R R R
Oo Q'-\ N \Q < o "

Fig. 2. Hormonal plasma concentrations in Rhamdia quelen exposed to ibuprofen. A. Testosterone B.
Estradiol. Values are expressed as means + standard error of mean. Similar letters indicate no
differences among groups (p > 0.05). ANOVA/Neuman-Keuls.

3.4 Histopathological biomarker and GSI

There were no differences in the lesion index in the exposed groups compared to the
control group. It was also not observed changes in the GSI compared to the control group
(Table 1).

Table 1. Histopathology and GSI in gonad of R. quelen exposed to ibuprofen.

Ibuprofen concentrations

Control 0.1ug/L 1 png/L 10 pg/L
Lesion index 1.4+ 0.9° 6.0£2.0° 6.3+2.7° 49+1.8"
GSI 0.8 £0.2° 0.8 £0.2° 0.5+0.07° 1.1+0.2°

Values are expressed as mean + standard error of mean. Similar letters indicate no differences among groups
(p > 0.05). Kruskal-Wallis, Dunn's test.

3.5 Biochemical biomarkers

The CAT, SOD and GPx activities, GSH concentration and LPO in gonads, were not
altered in groups exposed to ibuprofen compared to control group. However, ibuprofen

decreased the GST activity in the group exposed to 10 pg/L when compared to control group
(Table 2).
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Table 2. Biochemical biomarkers in the gonad of R. quelen exposed to ibuprofen.

Biomarkers Ibuprofen concentrations (pg/L)
Control 0.1pg/L 1 ng/L 10 pg/L
CAT 159+1.2° 149+1.1° 149+0.7° 123+19°
GPx 96.1+6.0° 90.5+34° 85.0+34"° 82.0+3.4"°
GSH 7.1+£05° 5.0+0.6" 47+05° 54+08°
GST 66.3£2.4° 59.1+£3.5% 62.4+3.6" 51.5+£2.6°
SOD 230.6+11.5° 237.2+9.5° 2402 +13.7° 225.1+11.0%
LPO 624+44° 46.1 £5.6° 50.5+64"° 41.0+5.6°

Values are expressed as mean + standard error of mean. Different letters indicates significant
differences among groups (p<0.05). Catalase (CAT) = umol/ min/mg protein, B-G=glutathione
peroxidase (GPx) = nmol/min/mg protein, reduced glutathione (GSH) = pg/mg protein, glutathione
S-transferase (GST) = nmol/min/mg protein, superoxide dismutase (SOD) = U/mg protein, lipid
peroxidation (LPO) = nmol/mg protein. CAT, GSH, GST, SOD, LPO: ANOVA, Newman-Keuls.
GPx: Kruskal-Wallis, Dunn’s test.

3.6 Genotoxicity biomarker

The comet assay in gonads showed no significant differences among the exposed
groups to ibuprofen and the control group. The mean and standard error of mean of DNA
damage were: control group (111.3 + 16.3), 0.1 pg/L (113.3 +30.2 ), 1 pg/L (130.7 £ 23.9)
and 10 pg/L (191.0 + 35.6).

4 Discussion

The evaluation of brain aromatase expression in hypothalamus of Rhamdia quelen
demonstrated that ibuprofen down-regulated the expression of the enzyme in a concentration-
dependent manner. Brain aromatase (cyp/9alb) is the major enzyme responsible for
converting androgens (C19) to estrogens (C18), such as estradiol and estrone, in the teleost
brain (Breton et al., 2015). In Rhamdia quelen brain, the hypothalamus and pituitary have the
highest expression levels of cypl9alb (Silva de Assis et al., 2018). A high level of aromatase
expression in the teleost brain is required due to the role of estradiol in the regulation of
neurogenesis and brain repair (Cheshenko et al., 2008; Diotel et al., 2018). Besides that, the
enzyme is involved with neuroendocrine regulation, sexual behavior and sexual

differentiation (Diotel et al., 2010) and it is considered to be a potential endocrine disruptor
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target because modulation of its expression and function may lead to disruption of estrogen-
related biological processes (Cheshenko et al., 2008).

The action mechanism of the NSAIDs can be related with down regulation of
aromatase as observed in our study. COX-inhibitors may affect the activity of the aromatase
through different signaling pathways (Komar, 2005; Su et al., 2007). The Prostaglandin E2
(PGE;), the major product of cyclooxygenase-2 (COX-2), stimulates aromatase gene
expression via protein kinase A and C signaling pathways (Su et al., 2007) and their reduction
may impair expression of aromatase. Besides that, NSAIDs are able to activate PPARy
(peroxisome proliferator-activated receptor gamma) (Komar, 2005), since COX-2 contains a
response element for these receptors (Meade et al., 1999). PPARy actived can inhibit the
expression of aromatase by disrupting the interaction of NF-kB with the aromatase promoter
IT (Fan et al., 2005). Milan et al. (2013), demonstrated that the ibuprofen causes up regulation
in genes of the PPARs signaling pathway. Thus, the down regulation in brain aromatase
expression can be related with decreased in prostaglandin in Rhamdia quelen or a direct effect
of the NSAIDs on PPARs, resulting in decrease in expression of the enzyme.

Others studies that investigated the effect of ibuprofen on brain aromatase showed a
different result when compared to our study. Evaluation of the effect of ibuprofen in vitro
demonstrated increase in the activity of the aromatase enzyme at concentrations of 0.2 and 2
mg/L (HAN et al., 2010), but the authors evaluated higher concentrations compared to our
study. An in vivo study showed an increase in expression of brain and gonadal aromatase in
males and females (Danio rerio) exposed to ibuprofen for 21 days at a concentration of 10
pg/L (Ji et al., 2013). However, the authors discuss that based on the mechanism of action of
the drug the expected effect would be the decrease in the expression of aromatase, as was
observed in our study.

It was not observed hormonal changes in testosterone and estradiol levels in fish
exposed to ibuprofen. The hormones were quantified in plasma and they don’t have a direct
link with the local production the estrogen in brain. But, the brain aromatase acts on the
neuroendocrine regulation, since the estrogen levels (Vosges et al.,, 2012, 2010) and
aromatizable androgen testosterone (Breton and Sambroni, 1996) present in the brain may
increase the release of the gonadotrophin releasing hormones (GnRH). It is possible that 14
days of exposure to ibuprofen were not sufficient to disrupt the reproductive axis and cause
changes in plasma testosterone and estradiol levels. However, the down regulation in brain

aromatase expression probably will alter local estrogen levels and compromise functions of
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estrogen such as neurogenesis, brain repair and sexual behavior (Cheshenko et al., 2008,
Breton et al., 2015).

In the gonad was not observed histopathological changes or alterations in GSI, which
was expected due to the absence of hormonal changes. Studies with NSAIDs showed that
hormonal changes are linked with alterations in histology and in GSI for male fish. Similar to
our result, Rhamdia quelen exposed to diclofenac (0.2, 2 and 20 pg/L) not altered GSI or
histology of testes, as well as did not cause changes in testosterone and estradiol (Guiloski et
al., 2017a). In the other way, male Rhamdia quelen exposed to 2.5 ng/L of paracetamol
demonstrated an inhibition of spermatogenesis, related with an anti-androgenic effect of the
drug (Guiloski et al., 2017b).

Biochemical biomarkers in gonad showed that ibuprofen decreased GST activity in
the group exposed to highest tested concentration, while the other enzymes CAT, GPx and
SOD, GSH concentration and LPO were not altered. The NSAID diclofenac also decreased
GST activity in gonad of the Rhamdia quelen exposed to concentration of the 0.2 pg/L
(Guiloski et al., 2017a). GST is an important enzyme for conjugation and metabolism of
endogenous compounds (Quinn et al., 2011) and present a key role in the detoxification of
ibuprofen (Milan et al., 2013). The decreased in their activity may increase the half life of the
drug in the gonad, increasing their effects. Alterations in antioxidant system and oxidative
stress caused by NSAIDs was observed in some fish species in liver (Islas-Flores et al., 2014;
Pamplona et al., 2011; Pandey et al., 2017), gills (Islas-Flores et al., 2014) and posterior
kidney (Ghelfi et al., 2016; Mathias et al., 2018). However, in gonads there are few studies. It
is possible that that antioxidant defenses in others organs should have prevented oxidative
stress in the gonads.

In our study, ibuprofen did not damage DNA in gonad in 14 days of exposure.
Genotoxicity was observed for bivalve Dreissena polimorpha exposed to concentrations 0.2,
2 and 8 pg/L of ibuprofen (Parolini et al., 2011) and in Daphnia magna exposed to 2.9mg/L in
acute exposure (Gomez-Olivan et al., 2014). The damage to DNA was correlated with
increase in antioxidant system and oxidative stress, respectively. Rocco et al. (2010) evaluated
the effects of ibuprofen on Danio rerio at a concentration of 66.4 ng/uL. and no damage was
observed after 14 days of exposure, similar to our results. Others NSAIDs showed cause
genotoxicity in blood of Cyprinus carpio (Sanjuan-reyes et al., 2015) and in liver of
Oreochromis niloticus (Pandey et al., 2017), but in our knowledge there are no studies

evaluating genotoxicity in gonad of fish exposed to pharmaceuticals.
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5 Conclusion

Ibuprofen down regulated brain aromatase expression in hypothalamus in a
concentration-dependent manner. Therefore it was not observed alterations in hormonal
levels, in GSI and in histopathological and genotoxic biomarkers. The drug decreased GST
activity at the highest concentration tested that can affected biotransformation system in
gonad. These results showed that the ibuprofen has a potential as endocrine disrupting
compound, since down-regulation observed in brain aromatase expression can lead to

disruption of estrogen-related biological processes.
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4 DISCUSSAO GERAL

O ibuprofeno foi o objeto de estudo desse trabalho com intuito de avaliar os
possiveis efeitos toxicos gerais e desreguladores endocrinos do firmaco em peixe neotropical
Rhamdia quelen.

Para avaliagdo dos efeitos toxicos gerais, foram analisadas respostas de
biomarcadores no figado, no rim posterior, na branquia € no cérebro, além da andlise
hematologica das células de defesa. A avaliagdo dos biomarcadores bioquimicos em rim
posterior demonstrou que ibuprofeno causou uma ativacdo do sistema antioxidante,
evidenciado por alteracdes nas enzimas GPx, GST e nos niveis de GSH. Ja nas branquias e no
figado o farmaco ndo causou estresse oxidativo e nem ativacdo do sistema antioxidante. A
ativacdo desse sistema nos tecidos depende da concentracao do contaminante, da duracao da
exposicdo, bem como da suscetibilidade da espécie. Os efeitos do contaminante sobre o
sistema antioxidante variaram conforme o 6rgdo, e isso pode estar relacionado com diferencas
de fluxo sanguineo, o que resulta em concentragdes diferentes de contaminante conforme o
tecido avaliado (SLANINOVA et al., 2009).

A avaliacdo da osmorregulagdo nos rins e nas branquias demonstrou que o
ibuprofeno interferiu nesse importante processo para os peixes, € as alteragdes observadas
podem estar relacionadas ao mecanismo de ag@o do ibuprofeno. As prostaglandinas regulam a
osmorregulagdo em peixes (GRAVEL et al., 2009), estdo envolvidas na biossintese de
cortisol, que atua estimulando a acdo da bomba Na K ATPase, necessaria para a regulacio de
ions (CORCORAN; WINTER; TYLER, 2010). A diminuigdo das prostaglandinas, promovida
pela acdo do farmaco, pode levar a desregulacdo dos processos controlados pelo cortisol e
resultar em acdes compensatorias alterando enzimas e ions (EVANS; CLAIBORNE, 2009).
Em nosso estudo, houve alteragdes na atividade da enzima anidrase carbonica no rim
posterior e nas branquias, bem como alteragdes na concentragdo plasmatica do ion magnésio.
Particularmente, a inibi¢ao da anidrase carbonica renal observada, pode resultar em aumento
nas perdas urinarias de Na" e HCO3’, resultando em desequilibrio iénico e 4cido-base,
prejudicial para a homeostase dos peixes.

Em geral, o ibuprofeno demonstrou dano mais evidente no rim posterior em
comparagdo com o figado e as branquias, evidenciado pelas respostas dos biomarcadores
bioquimicos e de osmorregulacdo. Provavelmente nao ocorreu genotoxicidade devido a
ativacdo do sistema antioxidante. Outros estudos com AINEs também demonstram esse

padrdo de alteracdes renais (MEHINTO; HILL; TYLER, 2010; PAMPLONA et al., 2011;
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GHELFTI et al., 2016). Essas alteragdes podem estar relacionadas com o mecanismo de acao
dos AINEs em humanos, onde a inibi¢ao das prostaglandinas afeta a homeostase renal,
particularmente a filtracdo glomerular renal (FENT; WESTON; CAMINADA, 2006). O dado
visualizado de aumento nas concentracdes plasmasticas de magnésio pode ser um indicio do
comprometimento da filtracdo glomerular. Portanto, os efeitos do farmaco observados em rim
posterior, podem ser resultantes da reducdo de prostaglandinas e consequente alteracdo na
homeostase renal.

A andlise hematoldgica demonstrou que o ibuprofeno teve efeito imunossupressor.
Houve reducdo de leucocitos, linfocitos, neutrofilos, monocitos e trombodcitos. Todas essas
células tem fungdo de defesa e combatem patdégenos presentes no ambiente, atuando na
imunidade inata e adquirida nos peixes (FISCHER et al., 2006; FERDOUS; SCOTT, 2015;
NAGASAWA; SOMAMOTO; NAKAO, 2015). Essa redugao observada predispde o animal a
doengas, comprometendo a habilidade de responder a infec¢des. O efeito imunossupressor do
ibuprofeno também foi verificado in vitro na faixa de nanogramas (RIBAS et al., 2014) e para
o AINE diclofenaco apos exposicao trofica em Hoplias malabaricus (RIBAS; ZAMPRONIO;
SILVA DE ASSIS, 2016). Em mamiferos os AINEs podem inibir a fun¢do de células como
neutr6filos, monodcitos e plaquetas, por mecanismos independentes da reducdo de
prostaglandinas (ABRAMSON; WEISSMANN, 1989). Para peixes, dados sobre como os
AINE:s interferem na imunidade ainda sdo escassos.

Avaliando ainda os efeitos toxicos gerais, houve um aumento na atividade da enzima
acetilcolinesterase no cérebro dos animais expostos a concentragao intermedidria testada. Nao
foram obervados efeitos comportamentais diferenciados nos peixes e os valores de atividade
sdo semelhantes a outros estudos para Rhamdia quelen (MELA et al., 2013a, 2013b).
Contudo, além do mecanismo de acdo periférico (inibicao da COX), os AINEs atuam no
sistema nervoso central, diretamente em neurdnios reduzindo sintomas de dor em condigdes
inflamatorias (VOILLEY et al., 2001). Além disso, as prostaglandinas estdo envolvidas na
transmissdo neural (GOMEZ-OLIVAN et al., 2014). Assim é possivel que o ibuprofeno altere
a atividade da AChE, uma vez que os AINEs exercem efeitos sobre o sistema nervoso central.

Um segundo ponto de avaliacdo desse estudo, foi verificar os possiveis efeitos do
ibuprofeno como desregulador enddcrino. Recentemente, ele foi classificado como tal em
uma revisao de literatura sobre o tema (EBELE; ABOU-ELWAFA ABDALLAH; HARRAD,
2017). Contudo, ainda ndo se sabe por quais mecanismos o firmaco altera parametros

reprodutivos e ndo existem muitos dados sobre seus efeitos em espécies neotropicais.
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Os resultados demonstraram que o ibuprofeno diminuiu a expressdo génica da
aromatase cerebral (cypl9alb) de forma concentragdo dependente. Outros estudos que
avaliaram os efeitos do ibuprofeno sobre a aromatase tiveram resultados diferentes dos
encontrados no presente estudo. Avaliacdo do efeito do ibuprofeno in vitro demonstrou que o
farmaco aumentou a atividade da enzima aromatase nas concentragdes 0.2 e 2 mg/L (HAN et
al., 2010). Ji et al. (2013) verificaram aumento da expressao da aromatase cerebral e gonadal
em machos e fémeas (Danio rerio) expostos ao ibuprofeno por 21 dias, na concentragdo de 10
ng/L. Contudo, os autores discutem que avaliando o mecanismo da agdo do farmaco, ¢
esperado que ocorresse uma diminuicdo de sua expressao, como foi obervado em nosso
estudo.

Essa observagdo esta relacionada ao mecanismo de agdo dos AINEs, que ao inibir a
COX inibem a expressdo da aromatase através de diferentes vias de sinalizagdo. Em
mamiferos, os AINEs ativam os receptores nucleares PPARy (Receptor Ativado por
Proliferadores de Peroxissoma Gama) (KOMAR, 2005), pois estes regulam respostas
inflamatorias, e essa ativagdo de PPARY inibe a expressdao da enzima aromatase (FAN et al.,
2005). Além disso, as prostaglandinas também estimulam a expressdao do gene da aromatase
através das vias de sinaliza¢do da proteina quinase A e C (SU et al., 2007) e sua diminui¢ao
pode também diminuir a expressao da aromatase. Os resultados dos efeitos dos AINEs sobre a
expressao da aromatase ainda sdo controversos, mas ¢ possivel observar que variam conforme
a espécie, a concentracao e o tempo de exposicao aos farmacos.

A andlise dos hormonios testosterona e estradiol demonstrou que o ibuprofeno nao
alterou esses parametros. A cypl/9alb influencia de forma direta os niveis hormonais no
cérebro, porém a diminuicdo de sua expressdao poderia ter resultado em alteragdes hormonais
no plasma, ja que a enzima pode interferir na regula¢do do eixo HPGF. Em algumas espécies
de peixes, como Danio rerio (VOSGES et al.,, 2010, 2012) e Oncorhynchus mykiss
(BRETON; SOMBRONI, 1996) ja foi demonstrado que niveis cerebrais de estrogenos,
produtos da aromatizagdo bem como os androgenos aromatizdveis, estimulam a liberacdo do
GnRH, o hormoénio que inicia toda a regulacdo do eixo reprodutivo (FIGURA 3). Neste
estudo, € possivel que os 14 dias de exposi¢ao nao foram suficientes para que a diminuicao da
expressdo da aromatase cerebral interferisse na regulacdo do eixo HPGF, resultando na
auséncia de alteragdes nos niveis hormonais plasmaticos.

Os parametros histopatoldgicos avaliados na gonada e o IGS ndo foram alterados
pelo ibuprofeno. Esses dados relacionam-se com a auséncia de alteragdes hormonais que

poderiam desencadear comprometimento nesses parametros (MARCHAND; PIETERSE;
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BARNHOORN, 2008). A analise dos biomarcadores bioquimicos demonstrou uma
diminui¢do da atividade da enzima GST, que estd envolvida na biotransformagdo de
xenobidticos (QUINN et al., 2011) e apresenta papel fundamental no metabolismo e na
desintoxica¢ao do ibuprofeno (MILAN et al., 2013). Seu decréscimo pode causar inibi¢do na
metabolizacdo da droga e aumento de efeitos toxicos. Nao foi evidenciado ativacao do
sistema antioxidante e estresse oxidativo em gonada, o que esta de acordo com a auséncia de
genotoxicidade no tecido.

Com esses resultados ndo foi possivel concluir os mecanismos pelos quais o
ibuprofeno afeta o sistema enddcrino, mas foi possivel observar que o fArmaco apresenta um
potencial efeito desregulador enddcrino por interferir na expressdo da aromatase cerebral. A
diminui¢do da expressdo dessa enzima pode resultar na diminuicao de estrégenos no cérebro,
e consequentemente comprometer fungdes locais desse hormonio como o comportamento
sexual, a neurogénese e o reparo cerebral (CHESHENKO et al., 2008; BRETON et al., 2015).
Além disso, pode resultar em alteracdes na regulagcdo do eixo HPGF e nos niveis sistémicos

hormonais, com diversas consequéncias negativas ao sistema reprodutivo.
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5 CONCLUSOES GERAIS

A exposicdo de Rhamdia quelen ao ibuprofeno em baixas concentragdes demonstrou
que o farmaco causou ativacdo do sistema antioxidante em rim posterior, comprometeu a
osmorregulagdo, evidenciado pela diminuicdo da atividade da anidrase carbonica renal,
aumento na atividade da anidrase carbdnica branquial e aumento na concentragcdo plasmatica
do ion magnésio. O farmaco causou ainda imunossupressao nos peixes, com reducao das
células de defesa e causou também aumento na atividade da acetilcolinesterase cerebral. O
ibuprofeno ndo alterou o sistema antioxidante e a biotransformacdo na branquia e no figado,
bem como ndo causou genotoxicidade no rim posterior e no figado. Alteragdes morfoldgicas
nucleares ndao foram observadas no sangue e o indice hepatossomatico também nao foi
alterado. Em geral, os resultados demonstraram que o rim posterior foi o orgdo mais
impactado.

Na avaliagdo do fdrmaco como desregulador endocrino, foi demonstrado que o
ibuprofeno diminuiu a expressdo da enzima aromatase cerebral, mas ndo alterou os niveis dos
hormdnios testosterona e estradiol. A avaliacdo do tecido gonadal demonstrou que ndo houve
alteragdes histopatoldgicas e no IGS, bem como nao foi observada ativagdo do sistema
antioxidante e genotoxicidade. Porém, o farmaco causou diminuicao na biotransformagao em
gonada.

Os resultados demonstram que a presenca do ibuprofeno na 4gua em baixas
concentragcdes, causa alteracdes em sistemas bioldgicos importantes, afetando a
osmorregulagdo, tendo efeito imunossupressor e apresentado potencial efeito desregulador
endocrino. Devido a frequente deteccdo do ibuprofeno em corpos hidricos, é necessario que
sejam tomadas ac¢des para monitoramento e controle do farmaco na agua, para que os

impactos sobre o meio ambiente sejam minimizados.
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