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Resumo 

O TBT foi o anti-incrustante mais usado no mundo entre as décadas de 1960 e 2000 e dada sua 

elevada toxicidade, sua utilização foi banida em 2003. No entanto, como sua persistência no 

ambiente sedimentar é alta e seu uso ainda é observado em países em desenvolvimento, diversas 

áreas portuárias e de marinas em todo o mundo estão muito contaminadas, apesar das 

regulamentações criadas. Além da toxicidade inerente ao TBT, alterações físico-químicas do 

meio marinho, como acidificação, e eventos que ressuspendem os sedimentos, como dragagens, 

podem alterar a toxicidade e biodisponibilidade do TBT presente no ambiente sedimentar. 

Assim, o presente estudo avaliou os efeitos da acidificação do sedimento sobre a toxicidade do 

TBT, bem como a influência de eventos de perturbação associados a um ambiente marinho 

acidificado e contaminado. A toxicidade do sedimento integral contaminado foi avaliada através 

de ensaio de fecundidade com Nitokra sp. Os eventos de perturbação foram simulados através 

da elutriação dos sedimentos e a toxicidade do elutriado foi avaliada através de ensaios de 

desenvolvimento embrio-larval com embriões de ouriço-do-mar Echinometra lucunter. O 

possível fluxo do contaminante do sedimento para coluna d’água na ausência de perturbação 

foi avaliado com o mesmo ensaio proposto para o elutriado. Os resultados indicaram que o pH 

influencia a toxicidade do TBT em sedimento integral para Nitokra sp, mas a faixa de 

concentrações testadas não permitiu identificar efeito deste fator na toxicidade do elutriado e 

da ISA sobre o desenvolvimento embriolarval de E. lucunter. Nos dois últimos o nível de 

contaminação do sedimento foi preponderante na disponibilização do TBT para a coluna 

d’água, uma vez que nas maiores concentrações em sedimento, o elutriado e a interface foram 

altamente tóxicos. A CE50-96h obtida para Nitokra sp foi 372,5µg/kg (IC 95%: 192,9 – 719,5 

µg/Kg), no entanto, em ambiente acidificado o valor determinado para CE50-96h foi 4,2µg/kg (IC 

95%: 1,89 - 9,19µg/Kg). Para os elutriados e interfaces os valores de CE50-42h não diferiram 

significativamente entre eles, nem nos diferentes pHs testados. Os valores de CE50 obtidos no 

presente estudo indicam a necessidade do aprofundamento dos trabalhos que norteiam os 

valores guia de qualidade dos sedimentos contaminados com TBT, considerando que o 

ambiente está suejto à eventos de ressuspensão e alterações físico-químicas. 

 

Palavras-chave: TBT, Acidificação, Sedimento Integral, Elutriado, Toxicidade



 

Abstract 

TBT was the most widely used antifouling in the world between the 1960s and 2000s and due 

to its high toxicity, it was banned in 2003. However, as TBT persists in the sedimentary 

environment and its use is still observed in underdeveloped countries, several port and maritime 

areas around the world are still today heavily contaminated despite the regulations created. In 

addition to the inherent toxicity of TBT, physicochemical changes in the marine environment - 

such as acidification, and sediment resuspension (e.g. during dredging operations) - may alter 

the toxicity and bioavailability of TBT. Thus, the current study evaluated the effects of sediment 

acidification on TBT toxicity, as well as the influence of disturbance events associated with an 

acidified and contaminated marine environment. Toxicity of TBT-spiked whole sediment was 

evaluated by means of fecundity assay with Nitokra sp. Disturbance events were simulated by 

sediment elutriation and elutriate toxicity was assessed by embryo-larval development assays 

with Echinometra lucunter sea urchin embryos. The possible flow of the contaminant from 

sediment to water column in the absence of disturbance was evaluated by sediment-water 

interface (SWI) exposure with the same test used for the elutriate test. The results indicated that 

pH influences the toxicity of TBT in whole sediment to Nitokra sp. However, the concentration 

range tested was not suitable to identify the effect of pH or ressuspension on the toxicity of 

TBT, since no intermediate toxicity was found within the tested concentrations. The EC50-96h 

obtained for Nitokra sp was 372.5µg/kg (95% IC: 192.9 - 719.5µg/kg), however, in an acidified 

environment the value determined for EC50-96h was 4.2µg/kg (95% IC: 1.89 - 9.19µg/kg). For 

the elutriates and interfaces the values of EC50-42h did not differ significantly between them, nor 

in the different pHs tested. The EC50 values obtained in the present study indicate the need for 

further studies of quality guide values of sediments contaminated with TBT, considering that 

the environment is subject to resuspension events and physicochemical alterations. Values 

indicate the need for further studies that guide the quality guide values of TBT-contaminated 

sediments, especially when they are subject to resuspension events and physicochemical 

changes. 

 

Keywords: TBT, Acidification, Whole Sediment, Elutriate, Toxicity 
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1. Introdução  

A bioincrustação é o processo de adsorção, colonização e desenvolvimento de organismos 

aquáticos (Clare, 1996) como bactérias, algas, anêmonas, corais, esponjas, cracas e mexilhões 

(Calow & Calow, 2002) em substratos consolidados. Este processo pode ocorrer em substratos 

naturais, como costões rochosos ou rochas submersas, mas também em estruturas artificiais 

como píers, plataformas, oleodutos, torres de resfriamento, barcos, navios ou qualquer outra 

superfície que permita a adesão das larvas. 

A bioincrustação gera muitos problemas econômicos e técnicos (Yebra et al., 2003). 

Dentre eles, por exemplo, quando não protegidas por sistemas anti-incrustantes estruturas 

metálicas sofrem aumento da corrosão e embarcações podem ganhar até 150 kg de organismos 

por metro quadrado em menos de seis meses no mar (IMO, 1998). Em cascos de embarcações, 

a bioincrustação leva à redução de velocidade devido ao ganho de peso e o aumento do atrito 

com a água. Como consequência, notáveis prejuízos econômicos são gerados pelo aumento do 

tempo de viagem e consumo de combustível, além do tempo em que a embarcação permanece 

inoperante para manutenção e pintura (WHOI, 1952).  

Atualmente, o transporte marítimo é o principal modal para dar vazão à produção 

agropecuária, industrial e extrativista, e o seu desenvolvimento envolve não apenas a evolução 

dos navios, mas também de toda uma estrutura, como portos, píers, plataformas, dutos entre 

outros equipamentos de suporte à navegação. Nos últimos 30 anos, o transporte marítimo 

aumentou em cerca de 130%, representando hoje 80% do comércio global (Nobre & Santos, 

2005). Uma vez que a manutenção de toda a estrutura que fornece apoio ao transporte marítimo, 

assim como as embarcações, se dá com a utilização de sistemas anti-incrustantes, destaca-se a 

importância econômica do uso desta tecnologia, cuja forma predominante (mas não 

exclusivamente) emprega o uso de tintas contendo biocidas. Desta forma, existe a demanda 

atual por produtos anti-incrustantes eficientes, ou seja, eficazes em evitar a bioincrustação e 
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com alta durabilidade. Além disso, como estes biocidas acabam sendo introduzidos no ambiente 

aquáticos por diferentes vias, devem também apresentar baixo risco ambiental. 

Os primeiros sistemas anti-incrustantes datam de 1500 a.C., quando fenícios e 

cartagineses, primeiras civilizações navegadoras, revestiam seus barcos com uma mistura de 

óleo de baleia e chumbo ou cobre (WHOI, 1952). Estes sistemas a base metais, como óxidos 

de cobre, zinco e mercúrio foram utilizados em larga escala até a década de 1960 do século XX, 

chamadas tintas de primeira geração, no entanto, apesar de eficientes biocidas sobre uma gama 

de organismos incrustantes, apresentavam durabilidade inferior a um ano e exigiam que os 

navios passassem por manutenção e pintura com grande frequência (Huggett et al., 1992). 

Na década de 1960, os óxidos metálicos foram substituídos por compostos 

organoestânicos (TBT – Tributilestanho e TPT – Trifenilestanho), que passaram a compor as 

tintas de segunda geração. As novas substâncias mostraram-se muito eficientes e versáteis, 

tornando-as vastamente utilizadas pelo mundo. No entanto, seu uso intensivo gerou um enorme 

problema ambiental, uma vez que o TBT apresenta elevada toxicidade para organismos não-

alvo como poliquetos, moluscos, crustáceos, embriões de equinodermos e peixes (Meador & 

Rice, 2001; Perina, 2009; Costa et al., 2014, Petracco et al., 2015), além de potencial de 

bioacumulação e biomagnificação na cadeia trófica (Murai  et al., 2008). O TBT ainda produz 

em gastrópodes o efeito pelo qual ficou mais conhecido seu impacto ambiental: o imposex, 

quando se observa o desenvolvimento de caracteres masculinos (pênis) em fêmeas (Smith, 

1971; Horigushi, 2006). Além de tóxico, apresenta persistência no ambiente (sua meia-vida em 

sedimentos varia da ordem de meses a anos) (Batley et al., 1992; Champ & Seligman, 1996; 

Seligman et al., 1996, Choi et al., 2010) e portanto representa um importante passivo ambiental 

em áreas portuárias e marinas de todo mundo (Shim et al., 2000; Barakat et al., 2001; Bhosle 

et al., 2004; Viglino et al., 2006; Berto et al., 2007; Sousa et al., 2009; Oliveira et al., 2009; 

Abidli et al., 2011; Castro & Fillmann, 2012; Castro et al., 2012; Borges et al, 2013; Moreira 
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et al, 2013; Paz-Villarraga et al, 2015; Artifon et al., 2016, Lofrano et al., 2016; Lam et al., 

2017). 

Frente ao exposto, os compostos organoestânicos tiveram sua utilização na fabricação de 

tintas anti-incrustantes banida em 2003, no intuito de que até 2008 não fossem mais observados 

resíduos em cascos de navios (IMO, 2001). No entanto, ainda é possível comprar tintas à base 

de TBT e TPT em alguns países, como no Brasil (Castro et al., 2011). Além disso, estudos 

realizados após o banimento do TBT ainda evidenciam sua introdução recente em ambientes 

costeiros de diferentes países como Brasil (Zeidan & Boehs, 2015; Artifon et al., 2016), 

Venezuela (Paz-Vilarraga et al., 2015) e Argentina (Martínez et al., 2017), através de 

monitoramento químicos e da detecção de imposex. 

No ambiente aquático, a maior parte do TBT se associa ao material particulado e se 

deposita no fundo marinho, sendo geralmente encontrado nos sedimentos coletados em áreas 

de intensa movimentação de embarcações, como portos, estaleiros e marinas (Shim et al., 2000; 

Barakat et al., 2001; Bhosle et al., 2004; Viglino et al., 2006; Berto et al., 2007; Sousa et al., 

2009; Oliveira et al., 2009; Abidli et al., 2011; Castro & Fillmann, 2012; Castro et al., 2012; 

Artifon et al., 2016). Estas áreas estão comumente sujeitas a eventos de perturbação que 

revolvem o fundo, como zonas de máxima turbidez em estuários, passagem de tempestades, 

frentes frias e operações de dragagem (Nowell et al., 1999). Esses eventos ressuspendem os 

contaminantes encerrados no sedimento e podem redisponibilizá-los na coluna d’água (Hoch, 

2001), aumentando o risco de contaminação da biota pelágica. 

Além dos eventos de perturbação ou associadas a eles, alterações de propriedades físico-

químicas do meio aquático podem influenciar no processo de dissociação de contaminantes 

adsorvidos às partículas de sedimento e/ou na matéria orgânica. Parâmetros como pH, potencial 

redox, salinidade e temperatura do meio determinam maior ou menor biodisponibilidade de 
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uma mesma concentração de contaminante para os organismos expostos, alterando a toxicidade. 

Em especial, as alterações de pH se tornaram importantes objetos de estudo dentro da 

ecotoxicologia aquática, dadas as previsões de acidificação dos oceanos para os próximos anos, 

consequência do aumento da concentração de CO2 na atmosfera (IPCC, 2011).  

O pH mais ácido geralmente está relacionado à dissociação de muitos contaminantes, 

sendo esta, usualmente, a forma mais tóxica (Rendal et al., 2011). Especificamente sobre o 

TBT, sabe-se que em ambientes aquáticos sua especiação é controlada principalmente pela 

atividade do íon hidrogênio (pH) (Meador, 2000).  Burton et al. (2004) observou que a 

salinidade e o pH influenciam nas proporções das diferentes espécies de TBT (TBT+, TBTOH 

e TBTCl). Em pH ≤ 6 predominam as espécies TBT+ e TBTCl. Conforme o pH aumenta, ambas 

as espécies se transformam em TBTOH, sendo esta a forma majoritariamente presente em pH 

≥ 8 (Arnold et al. 1997). Em condições ácidas, quando a salinidade está em torno de 30, a 

espécie predominante é o TBTCl, enquanto em salinidade 5, o TBT+ é a espécie mais 

encontrada (Burton et al., 2004). Como a espécie TBTCl é mais hidrofóbica, tende a se ligar ao 

material particulado e decantar no ambiente sedimentar, podendo tornar-se disponível aos 

organismos que se alimentam de matéria orgânica no sedimento. Já as espécies TBT+ e TBTOH, 

mais solúveis em água, podem estar relacionados à exposição via dérmica dos organismos 

pelágicos, epipelágicos e bentônicos (através da água intersticial). No entanto a transferência 

de contaminantes orgânicos para a biota aquática depende de outros fatores, como a 

lipofilicidade, que é alterada em condições ácidas (Erickson et al., 2006; Rendal et al., 2011), 

o que ressalta a importância da avaliação dos efeitos em diversos cenários de exposição.  

Para avaliar os efeitos dos contaminantes, das perturbações e da acidificação do meio 

sobre a biota, os ensaios ecotoxicológicos são ferramentas eficientes, que partem do princípio 

que os organismos interagem com o meio e podem, consequentemente, sofrer efeitos dos 

poluentes quando estes estão presentes (Chapman, 2002; Zagatto, 2006). Através destes ensaios 
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é possível estimar a toxicidade aguda ou crônica de uma dada amostra por meio da 

sobrevivência, reprodução, crescimento e/ou desenvolvimento do organismo escolhido. Os 

ensaios ecotoxicológicos são simples, relativamente rápidos e de baixo custo, além de serem 

métodos adequados e confiáveis para estimar a toxicidade (USEPA, 2002).  

A avaliação da toxicidade de determinados contaminantes no sedimento integral é feita 

com uso de organismos bentônicos, como anfípodos, copépodos, poliquetos, isópodos, entre 

outros. Os copépodos harpacticoides, por sua vez, são o segundo táxon mais abundante da 

meiofauna e, portanto, muito representativos no ambiente sedimentar (Coull, 1990), servindo 

de alimento a uma grande variedade de peixes e invertebrados. Vêm sendo amplamente 

aplicados em ensaios de ecotoxicidade devido à sensibilidade à diversos contaminantes, hábitos 

de vida diretamente ligados à matriz do ensaio, facilidade de cultivo em laboratório e tolerância 

a uma ampla faixa de fatores abióticos como granulometria, salinidade e temperatura (Lotufo e 

Abessa, 2002). 

Já os ensaios ecotoxicológicos de desenvolvimento embriolarval de ouriço-do-mar tem 

sido globalmente empregados devido à rapidez na execução, baixo custo e facilidade na 

obtenção dos gametas, além dos organismos apresentarem distribuição cosmopolita (Dinnel & 

Stober, 1985) e sensibilidade a diversos contaminantes (Allen, 1971; Cherr et al., 1987; Dinnel 

et al., 1989; Kobayashi & Okamura, 2002; Bellas et al., 2004). 

O TBT, dada sua elevada toxicidade, tem sido muito estudado e regulamentado no mundo. 

Muitos países desenvolveram normas e diretrizes próprias acerca do seu uso e níveis ambientais  

(IPCS, 1990; Canadian Council of Ministers of the Environment, 1999, ANZECC & 

ARMCANZ, 2000; USEPA, 2004; DEFRA, 2010), no entanto, não há entendimento de como 

a toxicidade pode afetar ou ser afetada pelas mudanças previstas para um futuro próximo. As 

possibilidades de interações entre toxicidade, mudanças climáticas e acidificação dos oceanos 
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são muitas e a ocorrência delas vem sendo muito pouco estudadas experimentalmente 

(Nikinmaa, 2012). Apesar do alto Kow e afinidade com o sedimento, substâncias hidrofóbicas 

podem também ficar mais biodisponíveis com eventos de ressuspensão dos sedimentos 

(Geffard et al., 2002), principalmente em meio ácido (Rendal et al., 2011). Sendo estes biocidas 

encontrados principalmente em áreas de navegação costeira e, portanto, sujeitas a atividades de 

dragagem regulares e processos de acidificação, este estudo apresenta grande relevância 

ambiental, especialmente relacionada à compreensão do comportamento tóxico de 

contaminantes em meio marinho fornecendo subsídios para sua melhor gestão. 

1.1. Objetivos 

O presente trabalho teve como objetivo avaliar os efeitos da acidificação do sedimento 

sobre a toxicidade do TBT, bem como a influência de eventos de perturbação associados a um 

ambiente marinho acidificado. Esses objetivos tiveram como base as hipóteses de que (i) 

alterações do pH modificam a disponibilidade do TBT para a biota aquática e (ii) que essa 

disponibilização pode ser acentuada em cenários combinados de acidificação e ressuspensão do 

sedimento. Sendo assim, os objetivos específicos são: 

- Avaliar a toxicidade do sedimento integral fortificado com TBT em um ambiente 

acidificado sobre a reprodução de Nitokra sp. e comparar com a toxicidade desse mesmo 

sedimento em ambiente não acidificado; 

- Avaliar a toxicidade do elutriado de sedimento fortificado com TBT e acidificado sobre 

o desenvolvimento embrio-larval de ouriço-do-mar (Echinometra lucunter) e comparar com a 

toxicidade do elutriado em pH natural de água do mar; 

- Avaliar a toxicidade na interface sedimento-água de sedimento fortificado com TBT em 

cenários acidificados em comparação com cenário não acidificado, através de ensaios de 

interface sedimento-água avaliando desenvolvimento embrio-larval de ouriço-do-mar 
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(Echinometra lucunter). 

2. Material e Métodos 

2.1. Desenho experimental 

Neste estudo foi avaliada a influência de três fatores sobre a toxicidade do TBT em 

sedimentos marinhos: (i) concentração da substância no sedimento; (ii) acidificação; e (iii) 

ressuspensão. 

A faixa de concentrações de TBT em sedimento testada no presente estudo buscou 

abranger não apenas níveis ambientalmente relevantes, mas também aferir se os valores 

orientadores de risco ambiental de TBT em material dragado definidos em documentos 

regulatórios são adequados frente aos cenários testados. Portanto, a fim de abranger as 

concentrações ambientais observadas em trabalhos recentes (Borges et al, 2013; Moreira et al, 

2013; Paz-Villarraga et al, 2015; 2016, Lofrano et al., 2016; Lam et al., 2017), cujos valores 

máximos foram de aproximadamente 3000 µg/kg de TBT, bem como os valores de intervenção 

para disposição de material dragado nos principais portos do mundo (ANZECC & ARMCANZ, 

2000; OSPAR Comission, 2004; Brasil, 2012), que variam entre 60 e 1000 µg/kg, foram 

estabelecidas, inicialmente, quatro concentrações de TBT a serem testadas: 0 (controle de 

sedimento), 5, 50; 500 e 5000 µg/kg. Após a obtenção dos primeiros resultados, a concentração 

de 5000µg/kg foi substituída por 1000µg/kg. 

O cenário de acidificação do meio marinho reproduzido no presente estudo é aquele 

projetado para o final do século corrente. Segundo Caldeira & Wickett (2005), os cenários 

acidificados previstos para 2100 indicam redução do pH em 0,3 a 0,5 unidades. Assim, os 

ensaios foram conduzidos no pH das amostras após a montagem do sistema (água + sedimento), 

cujo valor foi 7,6 e no pH mais acidificado previsto, reduzindo 0,5 desse valor, ou seja, de 7,1. 

Por fim, o fator ressuspensão foi testado através do processo de elutriação dos sedimentos, 
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nas diferentes concentrações-teste, e utilizando água marinha de diluição nos diferentes pH 

testados. O processo de elutriação é normalmente empregado para simular a ressuspensão do 

sedimento em eventos de perturbação comuns na zona costeira, como dragagem, passagem de 

navios e rebocadores e tempestades. O controle negativo para o fator ressuspensão foi a 

realização de ensaios, nas mesmas condições aqui descritas, porém através da exposição ao 

sedimento integral no ensaio de interface sedimento-água. 

2.2. Coleta e caracterização dos sedimentos 

Os sedimentos utilizados nos ensaios foram coletados no estuário do rio Itaguaré (-23,763 

S e -45,773 O), localizado no município de Bertioga-SP. O local foi escolhido por se tratar de 

um estuário relativamente bem conservado do ponto de vista ambiental e não apresentar 

qualquer atividade que possibilite a incidência de TBT nas proximidades. Além disso, a área 

está inserida em três unidades de conservação e suas respectivas zonas de amortecimento, e o 

rio que compõe o sistema estuarino nasce dentro do Parque Estadual da Serra do Mar, corre 

pelo Parque Estadual Restinga de Bertioga e deságua na Área de Proteção Ambiental Marinha 

Litoral Centro. Os sedimentos coletados foram acondicionados em recipientes de plástico e 

armazenados em laboratório sob temperatura constante de 4 ºC e ao abrigo da luz (CETESB, 

2011). 

Foram coletados sedimentos com diferentes tamanhos de grão, variando de 

predominantemente arenosos (coletados em área de praia) a predominantemente lamosos, 

provenientes de manguezais da foz do Rio Itaguaré. A fim de simular as características 

sedimentológicas de regiões portuárias (Fukumoto et al, 2004, Choueri et al., 2009; Moreira, 

2009), estes sedimentos foram misturados em laboratório em uma proporção de 20% de 

sedimento predominantemente lamoso e 80% de sedimento predominantemente arenoso. Para 

assegurar o teor mínimo de amônia nas amostras, cujos altos teores são naturalmente presentes 

em sedimentos de manguezal, todo o sedimento utilizado nos ensaios ecotoxicológicos foi 
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previamente seco em estufa a 60 °C por 3 dias. 

Para sedimentologia, foram quantificados os teores de carbonato de cálcio (CaCO3) e de 

matéria orgânica (MO). O carbonato de cálcio exerce forte influência sobre a textura do 

sedimento, aumentando sua porosidade e apresentando capacidade de seqüestrar a matéria 

orgânica (Leenheer & Reddy, 2008) e adsorver contaminantes, como alguns metais, tornando-

os menos disponíveis à biota. A matéria orgânica no sedimento também possui a capacidade de 

alterar a biodisponibilidade de contaminantes devido a sua capacidade de adsorção, 

especialmente de substâncias hidrofóbicas (Gu et al., 1994). Além disso, apresenta relevante 

papel ecológico por servir de alimento para os organismos detritívoros ou mesmo como base 

da cadeia trófica, além de ser importante devido ao consumo de oxigênio em seu processo de 

oxidação. 

O teor de CaCO3 dos sedimentos foi estimado segundo o método descrito por Gross 

(1971). Foram utilizados 10 g de sedimento seco para digestão com ácido clorídrico 5N por 

cerca de 24 horas, para que o carbonato de cálcio fosse solubilizado. Posteriormente, as 

amostras foram lavadas com água destilada sobre papéis filtro cujos pesos foram previamente 

conhecidos. As amostras foram secas em estufa a 60 ºC por 24 horas, e novamente pesadas. A 

diferença entre o peso final e o inicial corresponde à estimativa do teor de CaCO3. 

A determinação do teor de matéria orgânica foi feita através da adaptação do método de 

perda por ignição (Luczak et al., 1997). Após a eliminação do CaCO3 (interferentes na análise 

de matéria orgânica) 5g de sedimento seco foram aquecidos em mufla a uma temperatura de 

450ºC por 4h. A porcentagem de matéria orgânica em cada amostra foi obtida com o através da 

seguinte equação: 

%M.O. = [(PI – PII)/ PII] x 100 

Onde: 

%MO = Teor de matéria orgânica; 
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PI = peso da amostra com a Matéria orgânica; 

PII = o peso da amostra sem a Matéria orgânica; 

2.3. Contaminação do sedimento (spiking) 

A adição de contaminantes de forma controlada (fortificação ou, em inglês, spiking) em 

matrizes ambientais permite estabelecer uma relação de causa e efeito entre substâncias 

químicas e respostas biológicas (ASTM, 2008). No entanto, não há um protocolo único para a 

realização de spiking de sedimentos, apesar de diversos trabalhos empregarem esta abordagem. 

Dessa forma, a maioria dos autores adaptam à sua realidade as metodologias aplicadas em 

outros trabalhos, levando em conta as considerações e recomendações de cada um.  

No presente trabalho, o spiking do sedimento com TBT foi realizado com base no trabalho 

de Pusceddu et al. (2017). Inicialmente o sedimento foi seco em estufa a 60 °C por 3 dias a fim 

de determinar seu teor de umidade e remover a amônia naturalmente presente no sedimento. As 

soluções estoque foram preparadas em acetona, devido à baixa solubilidade em água da 

substância analisada. Além disso, a acetona é amplamente utilizada como co-solvente em 

estudos ecotoxicológicos devido à sua alta volatilidade e baixa toxicidade (Canty et al., 2007 e 

Tao et al., 2013).  

Em bandejas de aço inox, alíquotas de sedimento seco foram pesadas e a elas foram 

acrescidas a quantidade original de água evaporada na secagem já enriquecida com a solução 

do contaminante na concentração de TBT desejada, para que correspondesse às concentrações 

finais de 5, 50, 500 e 5000 (ou 1000) µg/kg de sedimento seco. O sedimento contaminado foi 

agitado manualmente durante 30 minutos, transferidos para frascos de vidro previamente 

limpos. Em seguida, os frascos foram tampados e envolvidos com papel alumínio para evitar a 

degradação do TBT e deixados por 3 dias em geladeira, a 4 °C para que o contaminante entrasse 

em equilíbrio com o sedimento e a água intersticial.  
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2.4. Acidificação 

Para simular os efeitos da acidificação da água do mar foi utilizado, para exposição dos 

organismos, um sistema de injeção de CO2 dentro de uma caixa plástica fechada e aerada 

artificialmente, como apresentado no esquema abaixo (sistema de caixa hermética) (Figura 1). 

 

Figura 1. Representação esquemática do sistema de injeção de CO2 em caixa hermética. (1) cilindro de CO2; (2) 

cano de distribuição do gás; (3) regulador; (4) béquer com água onde o CO2 é injetado; (5) distribuição de CO2 

por difusão; (6) troca gasosa; (7): sensor de pH ligado a interface (8) que o conecta ao sistema de controle (9); 

10: Laptop com software Aqua Medic. 

 O sistema foi baseado no trabalho de Kita et al. (2013), onde o CO2 foi injetado em um 

béquer contendo apenas água destilada e, por difusão, o gás foi incorporado aos béqueres onde 

se deu a exposição dos organismos ao contaminante. Isso evita que o borbulhamento de CO2 

possa interferir nas respostas biológicas avaliadas. Os valores de pH foram mantidos ao longo 

do tempo de exposição através do sistema automático de injeção de CO2, controlado por um 

computador composto por um software (AquaMedic) e conectado ao sensor de pH colocado 

em um segundo béquer com elutriado do sedimento controle dentro da caixa. Ao exceder 0,01 

do valor estabelecido, o sistema injeta automaticamente CO2, mantendo pH controlado no 

tempo de exposição dos ensaios. 

A acidificação da água do mar altera substancialmente o balanço do sistema carbonato, 

i.e. concentrações de alcalinidade total, carbono inorgânico total, HCO3
-, CO3

2-, CO2, pCO2, 
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saturações (Ω) de aragonita e calcita. Desta forma, foi caracterizada a especiação do sistema 

carbonato em todos os ensaios, tanto nos tratamentos contaminados quanto nos controles de 

contaminação. A alcalinidade total foi medida na água, após o tempo de exposição, através de 

titulação com HCl (0,1M) e auxílio de titulador automático (Hanna HI 901). Utilizando-se os 

dados provenientes das análises de pH e alcalinidade total, foi estimada a especiação do sistema 

carbonato, utilizando-se o programa CO2SYS (Pierrot et al., 2006), com escala de pH NBS 

(mol kg-1 H2O) e constante dissociação de Mehrbach et al. (1973), adaptado por Dickson & 

Millero (1987). 

2.5. Sedimento integral (Nitokra sp.) 

 O ensaio de toxicidade crônica com sedimento integral foi realizado utilizando fêmeas 

ovígeras do copépodo harpacticoide Nitokra sp. provenientes do cultivo mantido pelo 

laboratório. O experimento foi conduzido de acordo com o protocolo adaptado por Lotufo & 

Abessa (2002) para copépodos bentônicos do gênero Nitokra sp.  

 Foram utilizados béqueres de vidro de 30mL para montagem das câmaras-teste, 

contendo 5mL de sedimento fortificado com TBT nas concentrações determinadas e 20mL de 

água de diluição filtrada, em salinidade 17. Os frascos permaneceram em repouso por 24 horas 

para que o sedimento decantasse e estabilizasse. Quatro réplicas foram preparadas para cada 

amostra de sedimento. Foram adicionadas 7 fêmeas ovígeras a cada réplica e, posteriormente, 

0,1mL de uma mistura de ração de peixe. O ensaio foi mantido com temperatura de 25(±2) ºC, 

sem aeração e foto-período de 12h:12h (luz:escuridão) durante 4 dias. Os parâmetros físico-

químicos da água, oxigênio dissolvido, salinidade e temperatura foram mensurados no início e 

ao final do ensaio e amônia somente no final. Ao final do período de teste, as réplicas foram 

fixadas com 0,5mL formaldeído 10% e coradas com 0,5mL de solução alcoólica de Rosa de 

Bengala 1%. O efeito sobre a reprodução foi analisado através da contagem de náuplios e 
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copepoditos e o resultado da soma de ambos foi dividido pelo número de fêmeas adultas 

encontradas. 

2.6. Elutriação 

Para os ensaios de elutriação, foram adicionados aos sedimentos 950mL de água do mar 

reconstituída e filtrada, em salinidade 35. Os sistemas sedimento contaminado + água do mar, 

em uma proporção de 1:4, bem como os sistemas com sedimento controle e controle acetona, 

foram submetidos à acidificação por injeção de CO2 da mesma forma já descrita, utilizando o 

sistema de caixa fechada, para que atingisse o pH 7,1 antes da elutriação. Os sistemas destinados 

aos ensaios em pH controle não foram acidificados. Após atingir estabilidade nos pHs 

desejados, a elutriação foi feita através de agitação mecânica por 30 minutos em cada sistema 

teste e, sem seguida, permaneceu em descanso para decantação do sedimento durante 24 horas. 

A extração das alíquotas do elutriado foi feita cuidadosamente e então acomodadas nas unidades 

experimentais (béqueres de 30mL), onde ocorreu a exposição dos embriões de ouriço-do-mar. 

Os parâmetros físico-químicos oxigênio dissolvido, temperatura, salinidade e amônia foram 

mensurados no início e final dos ensaios. 

2.7. Interface Sedimento-Água 

Devido a processos como fluxo potencial de água intersticial do sedimento para a água 

de coluna,  a deposição de materiais provenientes da coluna d’água, a remineralização da 

matéria orgânica no sedimento, e a solubilização de contaminantes antes precipitados ou 

adsorvidos ao sedimento, a ISA pode ser uma importante fonte de contaminação para a coluna 

d’água e um provável local de exposição para organismos epibentônicos, caracterizando assim 

um habitat ecologicamente relevante (Anderson et al., 2001).  Para exposição dos organismos 

na interface sedimento-água foi utilizado procedimento desenvolvido por Cesar (2003) (Figura 

2), adaptado de Anderson et al. (1996), com ajuste de volume para béqueres de 30ml. 



24 

 

 

Foram adicionados a cada unidade experimental (4 réplicas por amostra) 5mL de 

sedimento a ser testado. Sobre o sedimento foi colocada uma rede de plâncton de 45μm fixada 

por um anel plástico esterilizado. Posteriormente foram adicionados 20mL de água marinha de 

diluição ao sistema, que permaneceu a uma temperatura de 25 ºC durante 24h, para que 

ocorresse o equilíbrio entre o sedimento inicialmente refrigerado e a água adicionada. Os 

parâmetros físico-químicos oxigênio dissolvido, temperatura, pH, salinidade e amônia foram 

mensurados no início e final dos ensaios. 

 

Figura 2. Representação do sistema de ISA. A seta representa o possível fluxo de contaminantes. 

Posteriormente foram adicionados a cada réplica os organismos-teste de acordo com os 

procedimentos detalhados a seguir.  

2.8. Ensaio de desenvolvimento embrio-larval (Echinometra lucunter) 

O ensaio empregado no presente estudo para avaliar ecotoxicidade das matrizes aquosas 

foi realizado com ovos recém-fecundados de ouriço do mar da espécie Echinometra lucunter. 

O protocolo para ensaios de ecotoxicidade com água do mar utilizando ovos de ouriço foi 

desenvolvido por Kobayashi (1971). 

Os indivíduos adultos foram coletados na Ilha das Palmas, Santos-SP, por meio de 

mergulho livre. Em laboratório, os organismos foram mantidos em tanques contendo água do 

mar e algas coletadas no mesmo local, bem como aeração constante. A extração e a fecundação 

dos gametas foram conduzidas de acordo com a NBR 15350 (ABNT, 2012). A desova foi 
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estimulada por choque osmótico com injeção de KCl (0,5M). Foram utilizados ao menos 3 

indivíduos de cada sexo para manutenção da variabilidade dos gametas. O sexo foi confirmado 

pela coloração dos gametas no momento da liberação.   

Os espermatozoides foram acondicionados em um béquer mantido em placa de Petri com 

gelo e posteriormente ativados com água de diluição, em uma proporção de 0,5mL de esperma 

para 24,5mL de água, imediatamente antes da fecundação. Os óvulos foram analisados em 

microscópio para avaliar sua viabilidade, de acordo com o estágio de maturação e a morfologia. 

Os óvulos viáveis foram acondicionados em um béquer contendo água marinha de diluição e 

lavados 3 vezes. Para fecundação foi adicionado de 1 a 2mL de suspensão de esperma no béquer 

com óvulos. Os ovos foram utilizados para o teste quando atingida uma taxa de fecundação 

mínima de 80%. 

Os meios experimentais constituíram-se de béqueres contendo 30mL de meio de 

exposição. A cada réplica foram adicionados de 500 ovos recém-fecundados. O experimento 

foi mantido por até 42 horas sob fotoperíodo de 12hrs:12hrs (luz:escuro) e temperatura de 25 

ºC ±2. Para encerrar o teste, foi utilizado formol 40% tamponado. As larvas foram contadas e 

analisadas em microscópio óptico sob aumento de 40x, utilizando uma câmara de Sedgwick-

Rafter com aproximadamente 1mL de amostra. Para cada réplica foram contadas as 100 

primeiras larvas, contabilizando as que apresentaram desenvolvimento anormal, retardado ou 

deformações, bem como as normais que atingiram o estágio de pluteus.  O teste de referência 

para larvas de ouriço foi feito com sulfato de zinco de acordo com a NBR 15350 (ABNT, 2006). 

A substância foi dissolvida com água de diluição, em concentrações de 0,5; 0,1; 0,05; 0,01mg/L. 

A CE50 de sulfato de zinco para Echinometra lucunter deverá encontrar-se no intervalo 

delimitado por duas vezes o desvio padrão em relação aos valores médios obtidos anteriormente 

para a mesma espécie. 
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2.9. Análise dos dados 

As concentrações de efeito (CE-50) do contaminante em cada tratamento foram estimadas 

utilizando método Trimmed Spearman-Karber com método de correção de Abbot (Hamilton et 

al., 1977). 

Os dados foram analisados quanto a normalidade (teste de chi-quadrado) e 

homogeneidade de variâncias (teste de Bartlett). Como os pressupostos para realização de teste 

paramétrico não foram atendidos, a comparação dos resultados de toxicidade com os valores de 

pH e ocorrência de perturbação foram  analisados através de uma PERMANOVA (análise de 

variância permutacional) a fim de testar o efeito dos fatores: (1) contaminação, com seis níveis: 

dois controles sem adição de TBT (controle de sedimento e controle de sedimento mais acetona) 

e 4 concentrações de TBT;  (2) acidificação, com dois níveis (pH normal 7,6 versus pH ácido 

7,1) e; (3) “ressuspensão” com dois níveis (elutriado versus interface sedimento-água). O efeito 

dos fatores ”contaminação” e “acidificação” e interações foram analisados nos ensaios com 

sedimento integral, elutriado e interface. O fator “ressuspensão” e interações com 

“contaminação” e “acidificação” foi incluído para os ensaios de elutriado e interface apenas, 

assim como a interação entre eles. Em caso de efeito significativo de qualquer fator ou interação 

(α=5%), testes pareados foram realizados para identificar quais tratamentos são diferentes entre 

si, utilizando permutação de Monte Carlo. Para todos os testes, as matrizes de distância foram 

feitas com base em distância Euclideana.  

3. Resultados e Discussão 

3.1. Caracterização do sedimento 

 

A análise granulométrica de acordo com a classificação de Wentworth (1922) indicou 

predominância das frações de areia muito fina (58%) e areia fina (40,1%). As frações de 
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silte/argila e areia média representaram 1,1 e 1,4%, respectivamente. As frações mais grossas 

(areia grossa, areia muito grossa e cascalho) somaram 0,6% da amostra de sedimento. 

A média dos teores de CaCO3 e Matéria Orgânica observados nas amostras de sedimento 

foram 2,18 e 0,74%, respectivamente. Esses valores são considerados baixos, mas não 

surpreendem dado teor de areia (80%) utilizado.  

 

3.2. Especiação Sistema Carbonato 

Os valores obtidos na análise de especiação do sistema carbonato das amostras de 

elutriado e interface sedimento em ambos os cenários de acidificação avaliados são 

apresentados na Tabela 1. 

A acidificação dos sistemas aquáticos através da difusão do CO2 devido ao 

enriquecimento da atmosfera por este gás gera desequilíbrio do sistema de carbono inorgânico 

dos oceanos, responsável pelo controle do pH da água do mar (Fabry et al., 2008). A reação 

entre as moléculas de CO2 e H2O resultam na formação de ácido carbônico (H2CO3) que, 

extremamente instável, rapidamente se dissocia em íos H+ e bicarbonato (HCO3
-).  Os íons H+, 

por sua vez, podem se associar ao carbonato (CO3
-) para formar o bicarbonato, 

indisponibilizando o carbonato para os processos fisiológicos de calcificação dos organismos. 

Como apresentado na Tabela 1, o aumento da pressão de CO2 reduz o pH das amostras e 

aumenta a concentração de carbono inorgânico total. A injeção de CO2 leva à sub-saturação de 

calcita e aragonita, influenciando no balanço de carbonatos na água do mar.  

Apesar de não verificado no presente estudo, a redução do pH pode prejudicar o 

desenvolvimento embriolarval de espécies de equinodermas (Kurihara & Shirayama, 2004) 

devido à sub-saturação de carbonatos. O exoesqueleto da larva pluteus é formado de carbonato 

de cálcio (Okazaki & Inoue, 1976), cuja assimilação é reduzida em ambientes acidificados, 

comprometendo o crescimento dos indivíduos (Kurihara & Shirayama, 2004). A longo prazo, 
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os impactos sobre esse grupo, que possui importante papel na ecologia de diversos ecossistemas 

costeiros (Carpenter 1986; Williams & Carpenter 1988) pode ter grande reflexo na 

biodiversidade marinha (Kurihara et al, 2004). 

Tabela 1. Especiação do sistema carbonato para os ensaios de elutriação e interface sedimento água nos diferentes 

cenários de acidificação. AT: Alcalinidade total, CIT: Carbono Inorgânico total, HCO3: Bicarbonato, CO3
-2: 

Carbonato; pCO2: Pressão parcial de CO2; Ω Ω Cal: Estado de saturação para calcita; Ω Arag: Estado de 

saturação para aragonita. 

 

3.3. Ensaios de Toxicidade 

3.3.1. Ensaio de sedimento integral 

No ensaio de sedimento integral, os parâmetros físico-químicos oxigênio dissolvido 

(O.D.), salinidade (Sal) e temperatura (Temp) mantiveram-se dentro dos limites estabelecidos 

pelo protocolo desenvolvido por Lotufo e Abessa (2002) para Nitokra sp. (Tabela 2). Os valores 

de amônia não-ionizada variaram entre 0,04 e 0,212 mg/L. Apesar de considerados altos 

(>0,05mg/L) e potencialmente tóxicos para alguns organismos, como embriões de ouriço do 

AT (µmol/kg) pCO2 CIT (µmol/kg)
HCO3 

(µmol/kg)
CO3 (µmol/kg) Ω Cal Ω Arag

Controle 1151,7 2647,1 1221,2 1112,2 14,0 0,35 0,23

C. Acet. 1112,2 2854,8 1173,7 1073,8 13,4 0,33 0,22

TBT_5 1142,7 2913,4 1202,4 1103,3 13,9 0,35 0,23

TBT_50 1143,1 2974,4 1204,4 1103,8 13,9 0,34 0,22

TBT_500 1207,7 2942,9 1266,6 1166,4 14,8 0,37 0,24

TBT_5000 1215,5 3003,4 1275,6 1174,7 14,7 0,36 0,24

Controle 1013,9 802,9 969,9 907,4 35,9 0,89 0,58

C. Acet. 1156,8 825,6 1105,9 1039,8 41,2 1,02 0,67

TBT_5 1133,8 873,5 1085,1 1019,2 40,1 0,99 0,65

TBT_50 1177,8 835,4 1126,5 1060,4 41,5 1,03 0,67

TBT_500 1250,5 878,3 1195,6 1125,1 45,2 1,12 0,73

TBT_5000 1178,9 841,7 1127,0 1061,0 41,7 1,03 0,67

Controle 1494,0 3089,0 1568,2 1452,9 15,0 0,36 0,23

C. Acet. 1560,7 3160,9 1625,5 1508,2 19,6 0,47 0,31

TBT_5 1584,3 3251,0 1647,0 1529,2 20,7 0,49 0,32

TBT_50 1616,4 3307,0 1678,4 1560,3 21,2 0,50 0,33

TBT_500 1598,0 3258,5 1658,4 1542,0 21,1 0,50 0,33

TBT_1000 1627,6 3235,5 1684,7 1570,0 21,8 0,52 0,34

Controle 1505,0 1089,3 1453,9 1369,6 49,6 1,17 0,76

C. Acet. 1532,4 991,2 1466,5 1379,2 56,7 1,35 0,88

TBT_5 1616,1 949,4 1541,9 1452,4 61,5 1,46 0,96

TBT_50 1547,0 962,9 1475,6 1388,2 59,0 1,40 0,92

TBT_500 1621,5 968,9 1544,2 1452,7 63,5 1,51 1,00

TBT_1000 1555,7 953,7 1480,4 1392,2 60,9 1,45 0,95

Controle 1711,2 2178,8 1742,8 1660,1 19,4 0,46 0,30

C. Acet. 1735,0 2102,3 1762,3 1680,0 21,0 0,50 0,33

TBT_5 1772,9 2162,7 1799,6 1714,4 22,5 0,54 0,35

TBT_50 1797,3 2162,4 1823,0 1736,8 23,4 0,56 0,37

TBT_500 1770,3 2289,1 1799,4 1710,3 23,1 0,55 0,36

TBT_1000 1752,3 2298,5 1781,9 1691,3 23,5 0,56 0,37

Controle 2020,9 561,8 1929,7 1843,2 70,1 1,66 1,08

C. Acet. 1836,6 643,8 1750,7 1665,9 66,0 1,57 1,02

TBT_5 1753,0 630,3 1663,9 1578,7 66,8 1,59 1,04

TBT_50 1777,3 655,4 1688,0 1601,1 67,8 1,61 1,06

TBT_500 1785,2 698,2 1694,1 1604,4 69,6 1,66 1,09

TBT_1000 1756,4 656,2 1664,2 1575,6 69,4 1,65 1,09
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mar (Prósperi, 2002), essas concentrações de amônia não ionizada não são limitantes para a 

sobrevivência e reprodução de copépodos bentônicos estuarinos, como o modelo utilizado 

(Sousa et al, 2011). 

Tabela 2. Resultados do ensaio de toxicidade com sedimento integral e os parâmetros físico-químicos analisados 

(OD= Oxigênio Dissolvido, Sal= Salinidade, Temp= Temperatura, NH3= Amônia Não Ionizada) 

 

Os resultados de fecundidade obtidos das amostras contaminadas com TBT foram 

comparadas com o controle sedimento+acetona, uma vez que houve diferença significativa 

entre o controle sedimento e controle sedimento+acetona (p<0,05).  Apesar de não haver 

estudos específicos que indiquem o mecanismo de ação, outros trabalhos, assim como o 

presente estudo, observaram que a presença da acetona causa aumento da prole por fêmea 

(Stringer et al, 2014; Morais, 2016). Dessa forma, optou-se pelo uso do controle 

sedimento+acetona pois este representa o cenário mais próximo das amostras contaminadas 

com TBT, cuja solução estoque para spiking foi feita em acetona. 

NH3 

Amostra R1 R2 R3 R4 Média DP Inicial Final Inicial Final Inicial Final Final

Controle Sedimento 10,71 12,14 13,29 6,33 10,62 3,04 5,17 4,19 19 19 25 25 0,107

Controle Acetona 12,57 13,29 12,43 12,43 12,68 0,41 4,99 3,5 19 19 25 25 0,137

TBT 5 µg/Kg 6,00 9,29 9,14 11,29 8,93 2,18 5,03 3,53 19 19 25 25 0,212

TBT 50 µg/Kg 9,00 8,43 11,00 8,86 9,32 1,15 4,93 4,02 19 19 25 25 0,217

TBT 500 µg/Kg 5,86 6,00 7,14 7,00 6,50 0,66 5,01 3,15 19 19 25 25 0,189

TBT 1000 µg/Kg 0,71 0,20 0,71 0,33 0,49 0,26 5,2 3,51 19 19 25 25 0,209

Controle Sedimento 2,60 4,67 4,33 6,86 4,61 1,75 5,07 3 18 17 25 25 0,04

Controle Acetona 12,29 9,29 8,71 7,71 9,50 1,97 4,07 3,01 18 18 25 25 0,05

TBT 5 µg/Kg 5,43 3,86 6,14 4,71 5,04 0,98 4,12 3,31 18 18 25 25 0,041

TBT 50 µg/Kg 3,50 4,43 3,57 7,00 4,63 1,64 4,01 3,13 18 17 25 25 0,054

TBT 500 µg/Kg 5,14 4,11 3,44 5,14 4,46 0,83 4,62 3,1 18 17 25 25 0,052

TBT 1000 µg/Kg 0,00 0,33 0,25 0,14 0,18 0,14 4,73 3,88 18 17 25 25 0,062

Sedimento Integral

p
H

 7
,1

p
H

 7
,6

(Nauplios+Copepoditos)/Fêmea O.D. (mg/L) Sal Temp (°C)
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Tabela 3. Resultados da análise de PERMANOVA avaliando efeito da contaminação de TBT, pH do meio e 

interação destes fatores sobre a fertilidade de Nitokra sp. Valores destacados em negrito indicam p<0.05 

 

 

Como apresentado na Tabela 3, foi observada diferença estatística (p<0,05) para ambos 

os fatores analisados (pH e Contaminação), bem como para a interação entre eles. Os resultados 

da análise Pair wise da PERMANOVA, apresentados na Figura 3 e na Tabela 3, indicaram que 

para cada concentração testada houve efeito do pH sobre a toxicidade do TBT (números acima 

das barras de erro) para a fecundidade de Nitokra sp., exceto na concentração de 5000µg/kg. 

Este efeito do pH foi observado também para as amostras não contaminadas (Controle e 

Controle+acetona), indicando efeito isolado do fator “acidificação”, na ausência do 

contaminante.  

t p(Perm) t p(Perm) t p(Perm) t p(Perm) t p(Perm) t p(Perm)

pH 7,1 vs pH 7,6 3,4167 0,051 3,1583 0,031 3,2542 0,068 4,7003 0,032 3,9048 0,037 2,0581 0,142

TBT 5µg/kg vs TBT 50µg/kg

Controle Acetona vs TBT 5000µg/kg

Contaminação 

pH

Contaminação vs. pH.

Residual

Controle Acetona vs TBT 500µg/kg

Controle Acetona vs TBT 50µg/kg

TBT 500µg/kg vs TBT 5000µg/kg

TBT 50µg/kg vs TBT 5000µg/kg

TBT 50µg/kg vs TBT 500µg/kg

TBT 5µg/kg vs TBT 5000µg/kg

TBT 5µg/kg vs TBT 500µg/kg

Pseudo-F P(perm)

Controle vs Controle Acetona

Controle Acetona vs TBT 5µg/kg

2,3288

df SS MS

       

0,012

0,001

0,001

        

3,338

57,608

42,252

35

1

5

5

7,7735

134.16

98,395

81,507

38,868

134,16

491,97

0,03

0,027

0,852

0,035

0,413

0,42978

9,4316

4,7117

3,8035

0,697

0,023

0,026

0,022

10,108

5,404

0,18217

9,8342

0,89908

0,026

0,033

0,033

0,032

0,15

0,231

p (Perm)

4,0591

3,7068

t p (Perm)

0,036

0,029

0,31821

0,033

0,041

0,021

0,030

0,949

18,417

15,051

3,523

7,6711

1,67

pH 7,6pH 7,1

TBT 5000µg/kg 

Sedimento integral (Nitokra  sp)

Controle Controle Acetona TBT 5µg/kg TBT 50µg/kg TBT 500µg/kg 

Permanova - Pair-Wise  Test 

49,926

15,427

5,5211

3,3724

1,3416

t
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Figura 3. Ensaio de fecundidade de Nitokra sp com amostras de sedimento integral. As letras acima das barras 

de desvio padrão representam as diferenças significativas para o fator “nível de contaminação”. Os números 

acima das barras de erro representam as diferenças significativas para o fator “pH” dentro de cada concentração 

(p<0,05). 

A análise do fator “contaminação” (letras acima das barras de erro) indicou que, em 

ambos os pHs testados, todas as concentrações de TBT apresentaram toxicidade sobre a 

fecundidade de Nitokra sp. quando comparadas ao controle sedimento+acetona (p<0,05).   No 

entanto, é preciso chamar a atenção para o fato de que, em todas as concentrações, as distâncias 

dos tratamentos contaminados foram maiores em relação ao seu respectivo controle no pH 7,1 

em comparação ao pH 7,6. Considerando tais resultados, é possível inferir que o pH interage 

com o nível de contaminação de TBT, uma vez que em ambientes mais ácidos a toxicidade é 

agravada quando comparada à mesma concentração de TBT em um ambiente não acidificado. 

Estudos anteriores observaram que a toxicidade do TBT pode variar muito entre 

diferentes organismos e respostas selecionadas (Fent, 1996, Meador e Rice, 2001; Bartlett et al, 

2004; Dwivedi & Trombetta, 2006, Perina, 2009;). Os resultados obtidos acerca da toxicidade 

do TBT no presente estudo são similares aos obtidos por Langston et al. (1990), Langston & 
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Burt (1991), Ruiz et al. (1994) que observaram efeito tóxico para Scrobicularia plana em 

concentrações de 300µg/Kg. Em concentrações de aproximadamente 500µg/Kg, o TBT 

apresentou efeito sobre a reprodução de Hyalella azteca (Bartlett et al., 2004), assim como foi 

observado no presente estudo para Nitokra sp. Kwok & Leoung (2005) observaram que o 

aumento da salinidade reduz a toxicidade do TBT. 

Apesar do cenário contemporâneo já ser crítico para o TBT, uma vez que concentrações 

superiores às comprovadamente tóxicas são comumente encontradas no ambiente (Bhosle et 

al., 2004; Viglino et al., 2006; Berto et al., 2007; Sousa et al., 2009; Oliveira et al., 2009; Abidli 

et al., 2011; Castro & Fillamnn, 2012; Castro et al., 2012; Artifon et al., 2016), o prognóstico 

das condições ambientais futuras se mostra potencialmente pior. Os resultados obtidos no 

presente estudo com relação à toxicidade crônica em ambientes acidificados indicaram que até 

mesmo a concentração mais baixa (5 µg/Kg) causou efeito considerável sobre a fecundidade de 

Nitokra sp. 

A redução do pH de forma isolada é capaz de exercer efeitos adversos na fecundidade de 

Nitokra sp. mesmo na ausência de contaminação, como observado nos controles negativos. Em 

estudo com múltiplas gerações, Fitzer et al. (2012) indicaram que o aumento da acidez aumenta 

a proporção de carbono com relação ao oxigênio na cutícula de copépodos harpacticoides e o 

estresse causado pela redução do pH pode causar aumento inicial do número de náuplios, mas 

ao longo das gerações o crescimento somático dos organismos é reduzido, comprometendo as 

populações a longo prazo. Neste mesmo estudo, foi observado que a produção naupliar é 

comprometida pela realocação energética sobre a cutícula, uma vez que em ambientes 

acidificados, as concentrações de carbono e oxigênio da cutícula diminuem quando do aumento 

da produção naupliar e aumentam com a redução da prole. 

A exemplo do presente estudo, diversos outros estudos vêm observando que os efeitos da 
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acidificação dos oceanos magnificam a toxicidade de contaminantes. Campbell et al. (2014) 

observaram que a mobilidade de espermatozoides e sobrevivência de larvas do poliqueto 

Arenicola marina são reduzidas quando expostos a um pH de 7,4 num sedimento contaminado 

por cobre. Em outro estudo, larvas de mexilhão submetidos a contaminação por pesticida 

resmethrin sofreram efeito letal em concentrações menores do contaminante quando expostas 

a um pH de 7,9 em comparação à exposição ao pH 8,2 (Garcia et al., 2014). Pascal et al. (2010) 

também observou que a redução do pH aumenta a toxicidade de cobre e cádmio para o 

copépodo Amphiascoides atopus.  

Além dos efeitos observados com relação ao nível de contaminação por TBT e à 

acidificação do meio, os resultados também indicaram que esses fatores interagem entre si 

(p<0,05), onde a redução do pH intensifica a toxicidade causada pelo aumento da concentração 

de TBT no sedimento. Tal efeito pode ter relação com o aumento da permeabilidade da 

membrana celular (Rendal et al., 2011), que estaria associado ao aumento do transporte passivo 

da fração solúvel de TBT para o interior das células dos organismos, uma vez que na condição 

de salinidade utilizada para a exposição (17), a solubilidade do TBT em água é aumentada 

(Langstone Pope, 1995; Burton et al. 2004). Apesar do exoesqueleto quitinoso, esta estrutura 

possui poros que permitem a passagem de substâncias tóxicas (Hagopian-Schlekat, 2001).  

Além da exposição dérmica pelo aumento da permeabilidade da membrana em ambientes 

acidificados e aumento das frações mais solúveis de TBT, dadas as condições de pH e 

salinidade, a fração hidrofóbica (TBTCl) presente é adsorvida pela matéria orgânica associada 

ao sedimento. No caso de organismos bentônicos com hábito detritívoro, como Nitokra sp., a 

adsorção de contaminantes ao sedimento pode aumentar exposição dos indivíduos pela via 

alimentar (Lotufo e Abessa, 2002). 
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3.3.2. Ensaios de elutriação e interface sedimento água 

No presente estudo foram realizados dois ensaios de elutriação, sendo um em caráter 

preliminar e um definitivo. No ensaio preliminar, as maiores médias de desenvolvimento 

embriolarval normal foram obtidas nos tratamentos controle sedimento+acetona em pH 

acidificado e na menor concentração de TBT do pH controle (69 e 73%, respectivamente, de 

desenvolvimento embriolarval normal). O teste com substância de referência indicou elevada 

sensibilidade do lote organismos em relação ao sulfato de zinco, o que corrobora com os valores 

de desenvolvimento embriolarval normal pouco abaixo do desejável para ensaios deste tipo 

(ABNT NBR 15350). 

Os parâmetros físico-químicos mensurados no início e ao final do ensaio também 

indicaram que as condições de oxigênio dissolvido, salinidade, temperatura e amônia não 

ionizada não foram limitantes para o desenvolvimento embriolarval dos organismos (ABNT, 

2006) (Tabela 5). 

Tabela 4. Resultados do ensaio preliminar de toxicidade com elutriado e os parâmetros físico-químicos 

analisados (OD= Oxigênio Dissolvido, Sal= Salinidade, Temp= Temperatura e NH3= Amônia Não Ionizada) 

 

Os tratamentos “controle sedimento” e “controle sedimento+acetona” não apresentaram 

diferença significativa (p>0,05) com relação ao desenvolvimento embriolarval, portanto, para 

se avaliar a toxicidade das amostras com TBT, os resultados obtidos nos tratamentos de 

Amostra R1 R2 R3 R4 Média DP Inicial Final Inicial Final Inicial Final Inicial Final

Controle Sedimento 63 52 47 63 56,3 8,1 5,56 3,76 31 30 25 25 0,011 0,011

Controle Acetona 66 66 62 44 59,5 10,5 6,04 4,18 31 30 25 25 0,011 0,011

TBT 5 µg/Kg 68 79 77 69 73,3 5,6 5,74 3,87 31 30 25 25 0,015 0,012

TBT 50 µg/Kg 45 44 41 49 44,8 3,3 5,54 4,03 31 30 25 25 0,014 0,011

TBT 500 µg/Kg 9 10 10 4 8,3 2,9 5,3 4,14 31 30 25 25 0,013 0,014

TBT 5000 µg/Kg 0 0 0 0 0,0 0,0 6,07 3,8 31 30 25 25 0,011 0,009

Controle Sedimento 69 66 63 35 66,0 3,0 5,55 4,13 31 30 25 25 0,039 0,033

Controle Acetona 68 69 59 80 69,0 8,6 5,6 3,75 31 30 25 25 0,044 0,035

TBT 5 µg/Kg 68 60 63 61 63,0 3,6 6,45 3,9 30 30 25 25 0,041 0,041

TBT 50 µg/Kg 61 50 56 52 54,8 4,9 6,4 4,5 31 30 25 25 0,038 0,034

TBT 500 µg/Kg 3 2 3 0 2,0 1,4 6,21 3,57 31 30 25 25 0,040 0,039

TBT 5000 µg/Kg 0 0 0 0 0,0 0,0 6,05 3,73 31 30 25 25 0,001 0,037
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sedimento contaminados com TBT foram comparados aos resultados do controle de 

sedimento+acetona, uma vez que este representa o cenário mais próximo das amostras 

contaminadas com TBT. 

Tabela 5. Resultados da análise de PERMANOVA avaliando efeito da contaminação de TBT, pH do meio e 

interação destes fatores sobre o desenvolvimento embriolarval de Echinometra lucunter no ensaio preliminar. 

Valores destacados em negrito indicam p<0.05 

 

Para o ensaio de elutriado não foi observada a influência isolada da acidificação sobre a 

toxicidade das amostras (p>0,05). Antes da ressuspensão, as amostras foram mantidas durante 

12 horas nos pHs pré-determinados: 7,6 (acidificado) e 8,2 (controle), o que poderia alterar a 

disponibilização do TBT na coluna d’água durante o processo de elutriação. Apesar dos pHs 

iniciais diferentes, após a elutriação os pHs finais se acidificaram para ambos os tratamentos. 

As amostras elutriadas em pH 8,2 (grupo controle) apresentaram pH de 7,18 após a 

ressuspensão dos sedimentos e, após 24 de decantação, o pH não retornou ao valor inicial de 

controle. Sendo assim, a exposição dos organismos no controle não acidificado se deu, 

inicialmente, em pH 7,46. Sem injeção de CO2, o pH se elevou gradualmente ao longo da 

exposição e, no encerramento do ensaio, após 42 horas de exposição, o pH atingiu o valor 

máximo de 7,88. 

t p(Perm) t p(Perm) t p(Perm) t p(Perm) t p(Perm) t p(Perm)

pH 7,6 vs pH 8,2 0,22676 0,824 1,3994 0,293 3,1052 0,055 3,405 0,026 3,9043 0,027 - -

Elutriado Piloto (Echonometra lucunter )

df SS MS Pseudo-F P(perm)

Contaminação 5 36677 7335,3 150,77 0,001

0,17128 0,711

Contaminação vs. pH. 5 668,42 133,68 2,7477 0,034

0,027TBT 500µg/kg vs TBT 5000µg/kg 5,7446

Residual

pH 1 8,3333 8,3333

pH 7,6 pH 8,2

t p (Perm) t p (Perm)

36 1751,5 48,653

Permanova - Pair-Wise  Test 

Controle vs Controle Acetona 1,2014 0,389 0,491 0,784

Controle Acetona vs TBT 5µg/kg 1,289 0,348 2,3139 0,030

Controle Acetona vs TBT 50µg/kg 2,8851 0,044 2,6791 0,1

Controle Acetona vs TBT 500µg/kg 15,371 0,026 9,4127 0,029

20,772 0,044

TBT 5µg/kg vs TBT 5000µg/kg 35,403 0,037 26,348 0,023

Controle Acetona vs TBT 5000µg/kg 16,042 0,026 11,329 0,028

TBT 5µg/kg vs TBT 50µg/kg 2,7405 0,087 8,8128 0,026

TBT 500µg/kg TBT 5000µg/kg 

2,8284 0,161

Controle Controle Acetona TBT 5µg/kg TBT 50µg/kg 

TBT 50µg/kg vs TBT 500µg/kg 20,858 0,022 16,674 0,035

TBT 50µg/kg vs TBT 5000µg/kg 22,548 0,027 27,088 0,039

TBT 5µg/kg vs TBT 500µg/kg 31,856 0,032
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No grupo acidificado, o pH das amostras após a elutriação foi de 7,14 e a exposição dos 

embriões ocorreu com pH inicial de 7,42. O pH final desejado (7,6) foi atingido apenas nas 

últimas 10 horas de exposição dos organismos (ou seja, mais de 60 horas após o processo de 

elutriação). Desta forma, como os efeitos sobre o desenvolvimento embriolarval de 

Echinometra lucunter se iniciam nas primeiras horas de desenvolvimento, quando os cenários 

de pH eram muito parecidos, isso pode ter influenciado a ausência de efeito do pH, seja isolado, 

seja sobre a toxicidade do TBT para o desenvolvimento embriolarval de E. lucunter. 

A ressuspensão dos sedimentos faz com que a matéria orgânica (incluindo ácidos 

húmicos, normalmente abundantes em sedimentos de manguezais) e os nutrientes, naturalmente 

presentes em maior quantidade no ambiente sedimentar, sejam redisponibilizados na coluna 

d’água, causando redução do pH e do oxigênio dissolvido inicial (Tabela 3). Além disso, a 

oxidação de sulfetos metálicos (especialmente FeS) presentes no sedimento também pressiona 

o pH em direção à acidificação.  

Em relação ao fator “nível de contaminação” todas as concentrações testadas 

apresentaram diferença significativa em relação ao controle sedimento+acetona, inclusive a 

concentração de 5µg/kg, cujo desenvolvimento médio das larvas foi maior que o controle 

(p<0.05), ou seja, nesta concentração, a diferença significativa não representa efeito tóxico. 

Enquanto as médias de larvas pluteus bem desenvolvidas nos controles não contaminados 

estiveram entre 56 e 69%, nas amostras contendo TBT em concentrações de 500µg/kg mais de 

90% dos embriões não se desenvolveram. Já nas amostras da maior concentração (5000µg/Kg) 

os organismos não foram sequer encontrados no momento da leitura do ensaio, possivelmente 

devido à rápida mortalidade no momento da exposição e posterior degradação longo das 42 

horas do teste. A concentração de 50µg/kg apresentou efeito tóxico. 
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Figura 4. Ensaio preliminar de desenvolvimento embriolarval com amostras de elutriado. Os asteriscos (*) 

representam amostras com diferença significativa do controle acetona (p<0,05). 

Com base nos resultados obtidos no ensaio preliminar, a concentração de 5000µg/kg foi 

reduzida para 1000µg/kg.  Assim como no primeiro ensaio, os parâmetros físico-químicos 

oxigênio dissolvido, salinidade, temperatura e amônia não ionizada, mensurados no início e ao 

final do teste permaneceram dentro dos limites estabelecidos para o organismo modelo (ABNT, 

2006), como apresentado na Tabela 6. 
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Tabela 6. Resultados dos ensaios de toxicidade com elutriado e interface sedimento-água e os parâmetros físico-

químicos analisados (OD= Oxigênio Dissolvido, Sal= Salinidade, Temp= Temperatura, NH3= Amônia Não 

Ionizada e salinidade). Amostras contendo * foram consideradas outliers. 

 

O fator “ressuspensão”, assim como a interação deste com o fator “pH” apresentaram 

influência significativa (Tabela 7) sobre a toxicidade do TBT para os embriões de Echinometra 

lucunter de acordo com a análise estatística PERMANOVA (p<0,05), no entanto, como pode 

ser observado na Figura 5, este resultado é reflexo do alto desenvolvimento embriolarval 

observado nas amostras de elutriado, cujas médias variaram entre 96 e 100%. Nas amostras de 

interface sedimento-água as médias variaram entre 89,75 e 99%. De acordo com o teste Pair 

wise, a diferença foi significativa entre as amostras de elutriado e ISA no pH 7,6, sendo que na 

interface, o desenvolvimento foi menor. Ainda que o resultado represente uma diferença 

marginal de toxicidade entre Elutriado e ISA no pH 7,6 (menos ácido), e que isso pode não 

representar em um fenômeno biológico relevante ,uma vez que o protocolo no qual o ensaio se 

baseia (ABNT, 2006) indica ausência de toxicidade em amostras com desenvolvimento superior 

Amostra R1 R2 R3 R4 Média DP Inicial Final Inicial Final Inicial Final Inicial Final

Controle Sedimento 99 100 100 99 99,50 0,577 3,63 3,94 36 36 24,3 25,6 0,030 <LQ

Controle Acetona 98 100 99 96 98,25 1,708 3,99 4,87 35 36 24,3 25,7 0,035 0,025

TBT 5 µg/Kg 100 99 100 100 99,75 0,5 4,19 4,4 35 36 24,3 25,3 0,039 0,037

TBT 50 µg/Kg 99 100 94 98 97,75 2,63 4,24 6,09 35 36 24,3 25,3 0,040 0,032

TBT 500 µg/Kg 97 100 98 98 98,25 1,258 5,15 4,48 36 36 24,3 25,5 0,029 0,028

TBT 1000 µg/Kg 0 0 0 0 0,00 0 5,63 4,8 36 36 24,5 25,5 0,032 0,029

Controle Sedimento 100 100 98 98 99,00 1,155 2,58 3,15 34 36 24,3 25,6 0,007 0,007

Controle Acetona 99 98 99 99 98,75 0,5 6,2 7,51 35 36 24 24,9 0,010 0,008

TBT 5 µg/Kg 96 97 100 93 96,50 2,887 3,66 5,54 35 36 24,5 25,3 0,014 0,009

TBT 50 µg/Kg 99 100 98 99 99,00 0,816 4,91 5,77 35 36 24,4 25,4 0,014 0,009

TBT 500 µg/Kg 100 96 98 98 98,00 1,633 4,13 4,54 35 36 24,1 25,4 0,013 0,010

TBT 1000 µg/Kg 0 0 0 0 0,00 0 4,99 5,15 35 36 24,5 25,4 0,013 0,008

Amostra R1 R2 R3 R4 Média DP Inicial Final Inicial Final Inicial Final Inicial Final

Controle Sedimento 3* 98 94 99 97 2,16 3,47 3,46 35 36 24,6 25,9 0,046 0,040

Controle Acetona 81 99 94 88 90,5 6,727 3,54 3,65 35 36 24,8 26 0,042 0,027

TBT 5 µg/Kg 96 87 98 92 93,25 4,206 3,27 5,55 35 37 24,8 26 0,068 0,043

TBT 50 µg/Kg 95 91 90 83 89,75 4,323 3,04 4,04 36 36 24,8 26 0,054 0,051

TBT 500 µg/Kg 95 91 95 92 93,25 1,785 3,53 4,23 36 36 24,8 26 0,040 0,048

TBT 1000 µg/Kg 0 0 0 0 0 0 3,78 3,9 35 36 24,8 26,1 0,050 0,051

Controle Sedimento 98 89 91 90 92 3,536 3,42 3,21 36 36 24,4 25,7 0,010 0,008

Controle Acetona 3* 99 98 92 96,33 3,091 3,88 3,63 35 36 24,6 25,6 0,017 0,016

TBT 5 µg/Kg 96 96 96 79 91,75 7,361 3,47 3,98 35 37 24,6 25,6 0,013 0,016

TBT 50 µg/Kg 95 95 97 98 96,25 1,299 3,65 3,61 35 36 24,6 25,7 0,014 0,012

TBT 500 µg/Kg 48* 98 99 100 99 0,816 3,79 3,75 35 36 24,5 25,8 0,011 0,013

TBT 1000 µg/Kg 0 0 0 0 0 0 3,62 3,54 35 36 24,7 25,8 0,014 0,015

p
H

 7
,6

p
H

 7
,1

Interface Sedimento-Água

Desenvolvimento Embriolarval (%) O.D. (mg/L) Sal Temp (°C) NH3 (mg/L)

Elutriado

p
H

 7
,1

p
H

 7
,6

Desenvolvimento Embriolarval (%) O.D. (mg/L) Sal NH3 (mg/L)Temp (°C)
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à 80%, cumpre notar que essa diferença significativa acontece apenas no tratamento de pH 

menos ácido testado, e que ela é acompanhada por uma ligeira perda de amônia não-ionizada 

no processo de elutriação, coisa que não acontece no tratamento de pH 7,1. Sabe-se que a 

volatilidade da amônia não ionizada é maior em pHs mais básicos, e, portanto, a ligeira - porém 

sensível - perda de amônia na elutriação pode ter contribuído com a diferença de 

desenvolvimento embrio-larval entre os tratamentos elutriação e ISA no pH 7,6. 

Tabela 7. Resultados da análise de PERMANOVA avaliando efeito da contaminação de TBT, pH do meio, 

ressuspensão do sedimento e interação destes fatores sobre o desenvolvimento embriolarval de Echinometra 

lucunter. Valores destacados em negrito indicam p<0.05 

 

Como apresentado na Tabela 7, no segundo ensaio de elutriação e de interface sedimento-

água não foi observada influência isolada do fator pH sobre o desenvolvimento embriolarval 

de Echinometra lucunter (p>0,05). A exemplo do que aconteceu anteriormente no ensaio 

preliminar, o pH da água para elutriação do tratamento não-acidficado, inicialmente em 8,2, foi 

reduzido para 7,6. Os sistemas foram mantidos em repouso para que o sedimento ressuspendido 

decantasse, e, como o pH se manteve em 7,6, este valor passou a ser o pH controle do ensaio. 

Desta forma, a fim de manter a diferença de 0,5 prevista para os próximos 100 anos (IPCC, 

2011), as amostras do tratamento acidificado tiveram o pH reduzido para 7,1. Neste caso, as 

amostras foram elutriadas já em pH 7,6, no entanto, diferentemente do ensaio preliminar, após 

a elutriação o pH se manteve estável. 

A ausência de efeito da acidificação sobre a biodisponibilidade e toxicidade do TBT pode 

Perturbação

pH

Contaminação 

Perturbação vs. pH

Contaminação vs. pH

Pert. vs. pH vs. Cont.

Residual                

Elutriado vs ISA

pH 7,1 vs pH 7,6

Elutriado ISA

t p (Perm) t p (Perm)

0,7207

pH 7,1 pH 7,6

t p (Perm) t p (Perm)

1 253,17

664,17 11,451

Permanova - Pair-Wise  Test 

4 107,57 26,893 2,3485 0,06

4

Contaminação vs. Perturbação

1 43 43 3,72E+04

Elutriado e ISA (Echonometra lucunter )

df SS MS Pseudo-F P(perm)

0,062

24,604 2,1486 0,083

253,17 22 0,001

0,489 2,2059 0,041

1,6969 0,078 4,8795 0,001

4 1,17E+09 29264 2555,6 0,001

1 65,054 65,054 5,68E+03 0,027

0,672

58

4 98,414

27,195 6,7988 0,59372
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estar relacionada com a faixa de concentração testada. Diferentemente do ensaio com sedimento 

integral, onde os organismos foram expostos diretamente ao sedimento contaminado, os ensaios 

de elutriação e interface sedimento-água têm como objetivo avaliar a transferência do 

contaminante do sedimento para a coluna d’água adjacente. Como apresentado anteriormente, 

na faixa de pH e salinidade (35), na qual os organismos foram expostos, o TBT tende a um Kd 

maior (Langston e Pope, 1995; Burton et al, 2004; Dowson et al, 1993b), ou seja, nas 

concentrações de 5, 50 e 500µg/Kg o TBT pode ter sido quase que totalmente 

adsorvido/readsorvido ao sedimento, e a fração solúvel não foi capaz de causar efeito aos 

organismos expostos. Já na concentração de 1000µg/Kg o nível de contaminação pode ter 

exercido forte pressão para a redução do Kd (Langston e Pope, 1995), aumentando a 

disponibilidade de TBT na fração aquosa e consequente fluxo para a coluna d’água adjacente. 

Neste nível de contaminação, em ambos os pHs e estados de perturbação não foram observadas 

larvas pluteus e os indivíduos tiveram seu desenvolvimento cessado ainda na fase de ovo, não 

apresentando nem os primeiros estágios de divisão celular. 

Figura 5. Ensaio de desenvolvimento embriolarval com amostras de A: Elutriado e B: Interface sedimento água. 

Os asteriscos (*) representam amostras com diferença significativa do controle acetona (p<0,05). 

3.4. Aspectos legais 

Apesar do certo grau de solubilidade em determinadas condições, onde as frações solúveis 

de TBT tendem a se ligar à matéria orgânica apolar, entrar em processo de bioacumulação (Fent 
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e Looser, 1995) ou fotodegradação (Unger et al., 1988), os estudos mais recentes apontam que 

os níveis ambientais de TBT na coluna d’água caíram drasticamente ao longo dos anos. No 

entanto, a forte afinidade do TBT pelo material particulado aliado à sua persistência no 

ambiente sedimentar é a principal causa de preocupação acerca dessa substância. O elevado 

grau de contaminação dos sedimentos de regiões portuárias e marinas, mesmo após anos de seu 

banimento (Shim et al., 2000; Barakat et al., 2001; Bhosle et al., 2004; Viglino et al., 2006; 

Berto et al., 2007; Sousa et al., 2009; Oliveira et al., 2009; Abidli et al., 2011; Castro & 

Fillamnn, 2012; Castro et al., 2012; Artifon et al., 2016) indica que o TBT deve ser um 

problema ambiental ainda pelas próximas décadas.   

A elevada persistência do TBT no ambiente sedimentar foi reportada por diversos autores 

(de Mora et al. 1989; Astruc et al., 1989; Waldock et al., 1990; Dowson et al., 1996; Furdek et 

al., 2016), que observaram que sua meia-vida nos sedimentos pode ser calculada em unidades 

de anos ou décadas. Estudos realizados com testemunhos, indicaram que em sedimentos 

datados da década de 70 e 80, quando as discussões acerca do uso dessa substância estavam 

iniciando, o TBT ainda predomina sobre seus produtos de degradação (DBT e MBT) (Dowson, 

1993a, Kim et al, 2011).  

Em locais com altas taxas de sedimentação, o sedimento contaminado se torna mais 

profundo, onde as condições de anoxia, ausência de luz e baixas temperaturas favorecem a 

persistência do TBT no ambiente. No mais, regiões portuárias com altas taxa de sedimentação 

são frequentemente submetidas à dragagem do canal de navegação e dos berços de atracação, 

redisponibilizando o TBT presente nos sedimentos mais profundos (Dowson, 1993b), ou os 

produtos de sua degradação, DBT e MBT, cuja persistência no ambiente é ainda maior que a do 

TBT (Dowson et al., 1996). DBT e MBT ainda são mais solúveis em água e apresentam elevada 

toxicidade (Wang et al, 2004). 
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Com base nos resultados dos ensaios de toxicidade com sedimento integral, elutriado e 

interface sedimento água, as concentrações de efeito (CE50 com método de correção de Abbot) 

do TBT sobre o desenvolvimento embriolarval Echinometra lucunter e fecundidade de Nitokra 

sp foram calculadas e estão apresentadas na Tabela 8. 

Tabela 8. Resultados das concentrações de efeito (CE50) obtidoas nos ensaios com Nitokra sp e Embriões de 

Echinometra lucunter. 

 

No cenário acidificado a CE50-96h de TBT sobre a fecundidade de Nitokra sp. foi 

substancialmente menor. Enquanto em pH 7,6 a CE50-96h de TBT sobre a reprodução de Nitokra 

sp. foi de 372,5µg/Kg (IC 95%: 192,9 – 719,5 µg/Kg), no ambiente acidificado este valor caiu 

para 4,2µg/Kg (IC 95%: 1,89 - 9,19µg/Kg). Nos ensaios de desenvolvimento embriolarval de 

Echinometra lucunter as CE50-42h não diferiram significativamente entre os tratamentos e foram 

maiores que as observadas para Nitokra sp. No entanto, a exposição dos organismos ao 

contaminante no elutriado e na interface sedimento água  se dá de forma indireta, uma vez que 

a substância analisada é adicionada ao sedimento e estas matrizes indicam a capacidade de 

transferência do contaminante entre compartimentos ambientais. 

Dessa forma, é importante ressaltar a necessidade de refinamento das concentrações 

testadas no elutriado e na ISA, uma vez que é possível que haja efeito do pH em concentrações 

intermediárias entre 500 e 1000µg/kg. No presente estudo, nos cenários de exposição impostos, 

a concentração de 500µg/Kg pode ter sido completamente adsorvida ao sedimento na ISA e 

readsorvida após a elutriação, enquanto na concentração de 1000µg/Kg o efeito tóxico do 

contaminante não permitiu a expressão de efeitos do pH. 

 Estes resultados corroboram os trabalhos de Dowson (1993a) e Langston e Pope (1995), 

que observaram que a sorção do TBT no sedimento é reversível e que processos de ressuspensão 

pH 7,6 pH 7,1 pH 7,6 pH 7,1 pH 7,6 pH 7,1

CE50 (µg/Kg) 372,5 4,172 700,2 700 622,8 586,7

IC- 95% (µg/Kg) 192,9 - 719,5 1,894 - 9,188 316,8 - 1.548 316,7 - 1.547 288,9 - 1.343 246,8 - 1.394

Sedimento integral Elutriado Interface sedimento-água 

(Nitokra sp ) (Embriões de Echinometra lucunter )
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podem redisponibilizá-lo para os organismos da coluna d’água quando em altas concentrações. 

Os valores de CE50 obtidos alertam acerca dos níveis considerados seguros para dragagem de 

sedimentos contaminados pela maioria dos países que possuem algum tipo de regulamentação 

para concentrações de TBT no ambiente.  

Dentre os países que possuem legislação para monitoramento dos níveis de TBT nos 

sedimentos, os únicos que consideram que concentrações abaixo de 100 µg/Kg representam 

risco à biota aquática são Bélgica, Alemanha (OSPAR, 2008) e Austrália (ANZECC & 

ARMCANZ, 2000). No Brasil, a regulamentação que limita as concentrações de TBT em 

sedimento submetidos à dragagem é a Resolução CONAMA 454 de 2012 (Brasil, 2012). De 

acordo com a legislação brasileira, para sedimentos dragados, a concentração limiar abaixo da 

qual há menor probabilidade de efeitos adversos à biota (nível 1) é 100µg/kg para TBT, ou seja, 

abaixo desta o TBT provavelmente não causa efeito deletério à biota aquática. Já a concentração 

de 1000µg/kg é determinada como o limiar acima do qual há maior probabilidade de efeitos 

adversos à biota (nível 2). No presente estudo, as CE50 estimadas apresentam os valores abaixo 

do nível 2 da CONAMA 454/2011, o que permite afirmar que sedimentos dragados que 

apresentem concentrações de TBT adequados segundo a resolução, poderão apresentar 

toxicidade para organismos aquáticos. Se nos atentarmos ao cenário de acidificação previsto 

para os próximos 100 anos, a CE50 de TBT para Nitokra sp está muito abaixo do que é 

considerado como nível 1, ou seja, abaixo da concentração que, teoricamente, não causa efeito 

deletério à biota. 

Apesar dos esforços internacionais acerca do banimento do TBT em produtos anti-

incrustantes (IMO, 2001), nos países em desenvolvimento o uso desta substância ainda é 

frequente (Castro et al., 2011; Zeidan & Boehs, 2015; Paz-Vilarraga et al., 2015; Artifon et al., 

2016; Martínez et al., 2017). Apesar dos inúmeros estudos sobre o comportamento do TBT no 

ambiente aquático, pouco se sabe sobre a mobilidade deste entre os compartimentos ambientais, 
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principalmente em estuários tropicais. Com exceção de Brasil e Austrália todos os outros países 

com regulamentação sobre os limites ambientais do TBT são de clima temperado (Europa, EUA 

e Canadá) e dizem respeito apenas ao ambiente sedimentar. No entanto, além dos impactos 

evidentes sobre a biota bentônica é preciso considerar que a redisponibilização ocorre durante 

a ressuspensão e causa efeitos sobre organismos da coluna d’água em concentrações abaixo do 

que é preconizado como seguro pela legislação vigente, o que destaca a necessidade de revisão 

dos valores guia atuais para TBT, a fim de proteger a biota aquática e a saúde dos ecossistemas 

costeiros.  

4. Conclusão 

Com base nos resultados expostos é possível concluir que no ambiente sedimentar a 

redução do pH causa efeito sobre a fecundidade de Nitokra sp e que o aumento da acidez 

intensifica o efeito tóxico do TBT. Esta relação entre toxicidade e pH não foi observada nos 

ensaios de elutriação e interface sedimento-água, no entanto não é possível descartá-la, uma 

vez que não foram analisadas concentrações intermediárias entre 500 e 1000µg/kg, nas quais 

este efeito poderia se manifestar. Nas exposições ao elutriado e à ISA, os efeitos se deram 

apenas na maior concentração de TBT e já de forma muito drástica, onde nenhum indivíduo 

apresentou desenvolvimento embriolarval normal. Nestes ensaios, a toxicidade pode estar 

associada à redução do Kd do TBT devido ao alto nível de contaminação. Os efeitos da 

perturbação também não foram observados, mas assim como para o pH, este pode se manifestar 

em concentrações entre 500 e 1000µg/Kg, o que sugere a realização de novos ensaios a fim de 

elucidar estas questões. 

Independentemente das mudanças de pH previstas para os próximos 100 anos, nas 

condições atuais o TBT se mostra extremamente tóxico para diversas espécies em 

concentrações abaixo do preconizado pela legislação como limiar de efeito provável (Nível 2). 

Nas concentrações consideradas seguras para dragagem (≤1000µg/Kg) foram observados 
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efeitos severos aos organismos expostos ao sedimento contaminado, elutriado e à ISA. 

Considerando as concentrações de efeito (CE50) calculadas para as 3 matrizes analisadas com 

dois organismos distintos, somadas aos resultados obtidos por outros autores, os resultados 

sugerem indícios de que os valores de TBT constantes na legislação vigente que regula a 

qualidade do sedimento dragado (CONAMA 454/2011) são inadequados 

Recomenda-se ainda, com o fim de se estabelecer concentrações seguras de TBT voltadas 

à proteção dos ecossistemas marinhos e estuarinos, que os estudos de revisão dos valores-guia 

de qualidade de matrizes ambientais considerem os cenários acidificados previstos para o 

próximo século. Uma vez que este e outros estudos identificaram que a biodisponibilidade do 

TBT está diretamente relacionada ao pH e que a persistência dele no ambiente, além da 

continuidade irregular de seu uso como anti-incrustante, deve representar um passivo ambiental 

para as próximas décadas, é importante ponderar o comportamento deste contaminante em 

cenários futuros na determinação de concentrações ambientalmente seguras.
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