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RESUMO 

 

A incapacidade de induzir o citocromo P4501A (CYP1A) por compostos 

semelhantes às dioxinas é uma característica bem estudada em populações de peixes que 

habitam em locais altamente contaminados na América do Norte. O objetivo deste 

estudo foi investigar a existência do fenótipo refratário do CYP1A em populações de 

guarús sul-americanos Poecilia vivipara e Phalloceros caudimaculatus de dois locais na 

cidade de Rio Grande (RS, Brasil) com diferentes níveis de Hidrocarbonetos 

Policíclicos Aromáticos (HPAs) no sedimento. Os alevinos de primeira geração (F1) 

foram expostos durante 24 horas às concentrações de 0, 10, 100, 1.000 e 10.000 ηM de 

beta-naftoflavona (BNF), um conhecido indutor do CYP1A. A expressão de mRNA do 

CYP1A foi determinada usando PCR em tempo real (RT-qPCR). Primeiramente, foi 

utilizado o endpoint usual para avaliação do fenótipo refratário do CYP1A, comparando 

peixes expostos a BNF com o controle. A concentração de 10 ηM evidenciou um 

fenótipo refratário do CYP1A em P. vivipara do local poluído (P), mas não foi 

evidenciado para concentrações mais elevadas de BNF e foi ausente para P. 

caudimaculatus. Então, foram usados dois endpoints alternativos para avaliação das 

capacidades de resposta alteradas do CYP1A em populações distintas: 1) a comparação 

estatística de EC50 e de curvas dose-resposta de BNF usando o pacote DRC do 

programa R e 2) comparação estatística do nível máximo de CYP1A através da 

exposição a 10.000 ηM BNF. Os valores de EC50 para os locais de referência (R) e P 

indicaram uma capacidade de indução do CYP1A alterada para P. vivipara (190,8 ηM e 

15905,7 ηM BNF, respectivamente, p <0,05) mas não para P. caudimaculatus (220,2 e 

265,2 ηM BNF, respectivamente p = 0,47). O nível do CYP1A a 10.000 ηM BNF foi 

maior na população do local R (P. vivipara 0,22 ± 0,06; P. caudimaculatus 0,39 ± 0,11) 

do que no local P (P. vivipara 0,02 ± 0,01; P. caudimaculatus 0,17 ± 0,03) para ambos 

guarús. Este é o primeiro estudo a avaliar sistematicamente o fenótipo refratário do 

CYP1A em guarús. Os resultados indicam que o valor de EC50 comparado 

estatisticamente e a indução máxima de CYP1A a 10.000 ηM de BNF são endpoints 

promissores para a identificação do fenótipo refratário de CYP1A em peixes. 

 

Palavras-chave: AHR, CYP1A, Fenótipo refratário, PAHs, Poluição aquática.  
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ABSTRACT 

 

The inability to induce cytochrome P4501A (CYP1A) by dioxin-like compounds 

is a well studied characteristic of fish populations inhabiting highly contaminated sites 

in North America. The aim of this study was to investigate the existence of the CYP1A 

refractory phenotype in populations of South American guppies Poecilia vivipara and 

Phalloceros caudimaculatus from two sites in the Rio Grande city (RS, Brazil) with 

different levels of Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHs) in sediment. First-

generation (F1) fingerling were 24-h waterborne exposed to concentrations of 0, 10, 

100, 1,000 and 10,000 ηM of beta-naphthoflavone (BNF), a known inducer of CYP1A. 

A mRNA expression of the CYP1A was determined using real time PCR (RT-qPCR). 

Firstly, the usual endpoint for CYP1A refractory phenotype evaluation was used, by 

comparing fish exposed to BNF and control. The concentration of 10 ηM evidenced a 

CYP1A refractory phenotype in P. vivipara from polluted site (P) but was not evident 

for higher BNF concentrations and was absent for P. caudimaculatus. Then, two 

alternative endpoints for evaluation of altered CYP1A response capacities in distinct 

populations was used: 1) the statistical comparison of EC50 of BNF dose-response 

curves using the DRC package of the R program and 2) statistical comparison of 

maximum CYP1A level through exposure to 10,000 ηM BNF. The EC50 values for 

reference (R) and P sites, denoted an altered CYP1A induction capacity for P. vivipara 

(190.8 ηM and 15905.7 ηM BNF, respectively, p<0.05) but not for P. caudimaculatus 

(220.2 and 265.2 ηM BNF, respectively, p=0.47). The CYP1A level to 10,000 ηM BNF 

was higher in population from R site (P. vivipara 0.22±0.06; P. caudimaculatus 

0.39±0.11) than P site (P. vivipara 0.02 ±0.01; P. caudimaculatus 0.17±0.03) for both 

guppies. This is the first study to systematically evaluate the CYP1A refractory 

phenotype in guppies. The results point out that EC50 and maximum CYP1A induction 

to 10,000 ηM BNF are promise endpoints to identification of CYP1A refractory 

phenotype in fish. 

 

Keywords: AHR, Aquatic pollution, CYP1A, PAH, Refractory phenotype. 
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1. INTRODUÇÃO 

 

1.1 Características dos poecilideos: Poecilia vivipara e Phalloceros 

caudimaculatus 

 

Peixes Cyprinodontiformes são amplamente distribuídos na região Neotropical e 

usam micro hábitats deteriorados em rios onde poucas espécies podem ocorrer (Araujo 

et al., 2009).  

Os Poeciliidae é uma grande família de peixes nativos das Américas do Norte, 

Central e do Sul e inclui muitas espécies que foram transportadas ao redor do mundo, 

principalmente pelo comércio de aquários (Rowley et al., 2005) 

Esta família apresenta uma notável variedade de adaptação reprodutiva, apenas 

uma das 150 espécies conhecidas não é vivípara; tem desenvolvido a capacidade de 

fertilização interna, mudando assim o conjunto de estratégias reprodutivas utilizadas 

(Thibault & Scheultz, 1978).  

Poecilia vivipara (figura 1) pertence a esta família, possuem cabeça e corpo 

moderadamente robustos, moderadamente comprimidos para trás, cabeça deprimida, 

narina frontal não tubular, boca pequena ligeiramente oblíqua, maxilar inferior 

ligeiramente saliente e o superior protrátil. Uma barbatana dorsal com base curta; a 

barbatana anal nos machos é modificada para formar um órgão sexual alongado que é 

relativamente curto e com uma ponta reta que tem pequenos espinhos e um tentáculo 

carnudo. a barbatana caudal é arredondada com base relativamente estreita; coloração 

cinza-amarelada, com prata na barriga e bochechas, geralmente com uma grande 

mancha negra na parte superior do corpo, abaixo da barbatana dorsal em ambos os 

sexos, atinge 7,2 cm e está presente em águas salgadas e doces resistente a variações 

ambientais, distribuído desde a  Venezuela, ao longo da costa Brasileira até a Argentina 

(Robertson et al., 2015; Froese & Pauly 2018).  

 

Classe Actinopterygii 

Ordem Cyprinodontiformes 

Família Poeciliidae 

Gênero Poecilia 

Espécie Poecilia vivipara 
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Figura 1. Poecilia vivipara, esquerda fêmea, direita macho. 

 

Phalloceros caudimaculatus (figura 2), possue nadadeira dorsal curta; nadadeira 

peitoral pequena, não alcançando o nível das bases da nadadeira pélvica; corpo e 

nadadeiras cobertos com uma profusão de manchas pretas; ponta de gonopodium do 

macho com um gancho distintamente virado; após 24 dias de gestação nascem de 10 a 

50 alevinos. Distribuído em ambientes de água doce e estuarinos do Brasil, Argentina, 

Paraguai e Uruguai, sendo também introduzidas em países de outros continentes, como 

Malawi e Nova Zelândia (Lucinda 2008) 

 

Classe Actinopterygii 

Ordem Cyprinodontiformes 

Família Poeciliidae 

Gênero Phalloceros 

Espécie Phalloceros caudimaculatus 

 

 
Figura 2. Phalloceros caudimaculatus, esquerda fêmea, direita macho. 

 

1.2 Uso de poecilidedos em estúdios ecotoxicologicos 

 

Os poecilideos têm sido amplamente usados em estudos ecotoxicologicos, 

particularmente P. vivipara tem sido usado como modelo em estudos de testes de 

toxicidade, avaliação de biomarcadores e monitoramento ambiental (Harayashiki et al., 

2013, de Souza Machado et al., 2013, de Souza Machado et al., 2014), alguns desses 

estudos incluem como biomarcador de avaliação do CYP1A (Mattos et al., 2010).  
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Recentemente P. caudimaculatus ao encontrar-se em ambientes aquáticos 

contaminados (Araújo et al., 2009), também tem sido uma espécie modelo para estudos 

de biologia molecular relacionados à ecotoxicologia (Shiogiri et al., 2010), incluindo 

também estudos com CYP1A (Chivittz et al., 2016; Ferreira et al., 2016) 

 

1.3 Fenótipo Refratário do Citocromo P450 1A 

 

Peixes de estuários urbanos e industrializados estão expostos a níveis de 

contaminação mais altos do que qualquer população de vertebrados (Wirgin & 

Waldman, 2004). Algumas populações de peixes da América do Norte, como Fundulus 

heteroclitus, Fundulus grandis e Microgadus tomcod, desenvolveram alterações 

moleculares que permitem que habitem em locais com altos níveis de hidrocarbonetos 

aromáticos polihalogenados e policíclicos aromáticos (HPA) (Elskus et al., 1999; 

Wirgin & Waldman, 2004; Nacci et al., 2010; Wills et al., 2010; Oziolor et al., 2014; 

Wojdylo et al., 2016; Lindberg et al. al., 2017).  

A resistência pode ser causada pela adaptação genética ou aclimatização 

fisiológica. A distinção entre essas possibilidades é importante para prever a 

persistência da resistência e os possíveis custos para as populações e comunidades 

afetadas (Meyer et al., 2002; Ownby et al., 2002; Wirgin & Waldman, 2004). A 

adaptação é o processo genético pelo qual uma população muda para se acomodar aos 

fatores ambientais e a aclimatação são as mudanças fisiológicas que um indivíduo faz 

para minimizar os efeitos dos estressores (Meyer et al., 2002; Ownby et al., 2002). 

Em alguns casos, a resistência é transferida para as gerações seguintes (Meyer et 

al., 2002; Ownby et al., 2002; Oziolor et al., 2014; Lindberg et al., 2017). Mutações no 

receptor de hidrocarbonetos aromáticos isoforma 2 (AHR2) foram observadas nesses 

peixes e estão relacionadas com uma alteração na resposta transcricional de genes 

regulados por este receptor como o citocromo CYP1A (Wirgin & Waldman , 2004; 

Yuan et al., 2006; Wirgin et al., 2011; Wojdylo et al., 2016). Mudanças na sinalização 

ou controle do receptor podem acontecer (Willis et al., 2010; Oziolor et al., 2014; 

Wojdylo et al., 2016), evidenciando uma rápida evolução (Wirgin et al., 2011). 

A ausência ou resistência à indução da resposta de atividade do CYP1A é 

conhecida como resposta refratária do CYP1A e pode ser detectada por exposição em 

laboratório a substâncias agonistas do AHR (Wills et al., 2010). Em alguns casos, os 
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autores fazem referência à ausência de indução do CYP1A como resposta refratária 

(Elskus et al., 1999; Burnett et al., 2007; Jung & Di Giulio, 2010; Willis et al., 2010; 

Wojdylo et al. , 2016), resposta recalcitrante (Oziolor et al., 2014; Lindberg et al., 2017) 

ou fenótipo refratário (Meyer et al., 2002; Powell et al., 2004; Wirgin & Waldman, 

2004; Willis et al., 2009;). Nesses estudos, peixes de diferentes populações de locais 

contaminados e de referência foram expostos em experimentos de laboratório a 

concentração ou dose de um composto (por exemplo, BaP, BkF, BNF e PCB126) e a 

resposta do CYP1A é comparada com um grupo controle (Arzuaga & Elskus, 2002; 

Meyer et al., 2002; Willis et al., 2009; Jung & Di Giulio, 2010; Willis et al., 2010; 

Oziolor et al., 2014; Williams & Hubberstey, 2014; Wojdylo et al., 2016; Lindberg et 

al., 2017).  

Ainda é desconhecido se este tipo de resposta ou fenótipo está presente em 

populações de peixes da América do Sul que habitam em locais com diferentes níveis 

históricos de poluição. Peixes Cyprinodontiformes que habitam o litoral sul-americano, 

como P. vivipara, e P. caudimaculatus, têm sido propostas como espécies modelo para 

avaliação de biomarcadores em toxicologia ambiental (Amado et al., 2009; Ferreira et 

al., 2012; Pinto et al., 2015; Ferreira et al., 2016).  

As espécies estudadas têm alguma semelhança com outros peixes 

cyprinodontiforme, incluindo o killifish (por exemplo, Fundulus heteroclitus), por 

possuírem características que incluem abundância nos ambientes, ampla distribuição 

geográfica e adaptabilidade para viver sob diferentes condições ambientais. 

O objetivo deste estudo foi avaliar a existência do fenótipo refratário do CYP1A 

em duas espécies de peixes da América do Sul presentes em locais com diferentes 

histórias de contaminação por HPA. Além disso, identificar se essa resposta ocorre em 

níveis de concentração que podem ser observados usando a abordagem tradicional de 

avaliação de fenótipo refratário, que consiste em comparar a resposta do CYP1A em 

peixes expostos a uma ou mais concentrações e um controle e duas novas abordagens 

alternativas, a comparação estatística dos valores de EC50 obtidos através de curvas 

dose-resposta de BNF a qual chamaremos de agora em diante, “comparação dos valores 

de EC50-CYP1A” e finalmente a comparação estatística do nível máximo de expressão 

obtido sob uma exposição a 10.000 ηM de BNF, que chamamos de “expressão máxima” 

na concentração de exposição a 10.000 ηM de BNF. Isso foi realizado com o propósito 
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de sugerir abordagens alternativas para avaliação da adaptação à contaminação dessas 

populações através da análise das respostas do CYP1A. 

 

2. MATERIAL E MÉTODOS 

 

2.1. Coleta e manutenção de peixes. 

 

Machos e fêmeas de Poecilia vivipara e Phalloceros caudimaculatus foram 

coletados de dois sítios localizados em áreas adjacentes ao estuário da Lagoa dos Patos, 

no sul do estado do Rio Grande do Sul. A escolha destes locais foi baseada nos 

diferentes tipos e níveis de contaminação presentes nos sedimentos de cada local. O 

local poluído (P) está localizado próximo a um polo petroquímico (distribuidor e 

refinaria de petróleo) do município de Rio Grande com potencial contaminação por 

HPAs (32 ° 02 '56.48 "S, 52 ° 05' 06.98" O), com 4.414,0 ηg HAP g -1 de sedimento (16 

HPAs prioritários da EPA), enquanto que o sítio considerado como referência (R), um 

curso de água na praia de Cassino com 62,8 ηg de HAP. g -1 de sedimento (32 ° 10'53,71 

"S, 52 ° 8'51,97" O). Estes níveis de HPAs mencionados acima, para os locais P e R 

foram publicados por Chivittz e colaboradores (2016). Estudos anteriores também 

sugerem que o local P é contaminado por HPAs (Medeiros et al., 2005). 

Os peixes foram levados ao laboratório e mantidos sob condições controladas 

com temperatura de 24ºC, fotoperíodo 12:12, salinidade 5 e alimentação duas vezes ao 

dia com os ração comercial Tetra Color Bits Tropical (Tetra, São Paulo, SP, Brasil), até 

a produção de alevinos. As condições de manutenção foram aprovadas pelo Comitê de 

Ética em Uso Animal da Universidade Federal do Rio Grande (P009 / 2018) e 

autorização de pesquisa científica do ICMBio (SISBIO 60981-1). 

 

2.2. Exposição dos peixes ao BNF. 

 

Os alevinos de primeira geração foram expostos em água sob concentrações de 0 

ηM, 10 ηM, 100 ηM, 1000 ηM e 10000 ηM de BNF para obter uma curva de 

sensibilidade de indução do CYP1A. Todos os grupos receberam como veículo DMSO a 

0,5%. Os alevinos de dez dias de nascimento (n = 10 por grupo experimental) foram 
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expostos por um período de 24 horas em iguais condições da manutenção em 

laboratório na ausência de alimentação. Ao final do experimento, os alevinos foram 

anestesiados e eutanasiados por imersão em 500 mg.L-1 de tricaína MS-222 (Sigma, St 

Louis, MO, EUA) e armazenados a -80 °C em Reagente TRIzol (Invitrogen, Carlsbad, 

CA. , EUA). 

 

2.3 Avaliação dos níveis de mRNA do CYP1A. 

 

O RNA total foi isolado utilizando o reagente TRIzol e o mRNA foi convertido 

em cDNA com o kit de Transcrição Reversa de cDNA High Capacity (Applied 

Biosystems, Foster City, CA, EUA).  

As análises de PCR em tempo real foram realizadas com o kit GoTaq qPCR 

Master Mix (Promega, Madison, WI, EUA) e o sistema de PCR em tempo real 7300 

(Applied Biosystems) usando o seguinte programa: 50 ° C por 2 min, 95 ° C por 2 min e 

40 ciclos de 95 ° C por 15 se 60 ° C por 30 s para análise dos níveis transcricionais de 

CYP1A usando os primers específicos de P. vivipara forward 5´-

CCGGAAGCTGGATGAGAACTCCAA-3´ e reverse 5´-

TCACTGCCCATGACAGACCAGTAG-3´ para CYP1A e forward 5´-

ACCATCACCGGAGTCCATGACGA-3´ e reverse 5´-

ATGTACGTTGCCATCCAGGCCGT-3´ para β-actina, os primeirs foram previamente 

testados e usados por Dorrington et al. (2012) e Ferreira et al. (2012). Os primers 

específicos para PCR em tempo real de P. caudimaculatus foram, forward 5´-

GAGGACCGGAAGCTGGATGAGAA-3´ e reverse 5´-

GCCCATGACAAACCAGTAGAGATGG-3´ para CYP1A e forward 5´-

ATGTACGTTGCCATCCAGGCCGT-3´ e reverse 5´-

ACCATCACCGGAGTCCATGACGA-3´ para β-actin usados por Ferreira et al. (2016). 

Os valores de RT-qPCR obtidos foram relativizados utilizando a metodologia 

proposta por Schmittgen & Livak (2008) para obter valores finais de expressão relativa 

E-ΔCt. 

2.4. Análise estatística 

Avaliação do fenótipo refratário por comparação de grupos expostos e controle: 

A expressão relativa (E-Δct) foi transformada logaritmicamente para atingir os 
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pressupostos de normalidade e homocedasticidade da ANOVA. A existência de 

diferenças na expressão do CYP1A entre os diferentes grupos expostos a BNF e controle 

foi verificada usando ANOVA de um fator e o teste de Tukey Pos Hoc com nível de 

significância de p <0,05. 

Para comparação dos valores de EC50-CYP1A foram testados múltiplos modelos 

de curvas de tendências para se ajustarem à expressão relativa dos valores de CYP1A (E-

Δct) dos locais R e P para as duas espécies. 

Modelos dose-resposta abrangem uma série de modelos estatísticos de regressão 

não linear, regressão linear (não) generalizada e análise de sobrevivência paramétrica 

(Ritz et al., 2015). Os parâmetros denotados com b, c, d, e, são estimados determinando 

valores de parâmetros que ajustam os dados de dose-resposta o mais próximo possível, 

conforme julgado por algum critério, que reflete os pressupostos de distribuição como 

mínimos quadrados ou máxima verossimilhança (Ritz 2010). 

No nosso caso utilizamos o pacote DRC do Programa R (Ritz, 2016), para testar 

diferentes modelos que se ajustam às curvas dose-resposta, pois mais de sessenta 

funções para modelos dose-resposta conhecidas são parte do pacote. Os dados de 

sensibilidade de indução do CYP1A para verificar fenótipos refratários podem ser 

ajustados a essas curvas. 

Testamos cinquenta e três modelos (logísticos, log-logísticos, log-normal, 

Weibulls, Cedergreen-Ritz-Streibig, etc.), com um, dois, três e quatro parâmetros 

específicos das equações dos modelos, especificando apenas um objeto para testar a 

falta de ajuste, comparando o modelo de regressão não linear com um modelo de 

ANOVA unidirecional ou bidirecional mais geral (função modelfit). Nesse caso, p 

>0,05 indicará um modelo com bom ajuste, p <0,05 (significante), isto significa que os 

dados não correspondem à regressão solicitada.  

Modelos dose-resposta com o maior ajuste foram selecionados para as 

populações R e P, permitindo testar experimentos independentes simultaneamente. 

Gráficos para visualizar a eficácia do ajuste de nossos dados de indução foram 

construídos. 

A curva de tendência fornecida pelo modelo permite observar a sensibilidade de 

indução do CYP1A obtido através das concentrações testadas.  
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A função ED foi usada para estimar a dose efetiva (ECp / EDp / ICp). Usamos a 

função comParm, um teste para comparar os parâmetros (EC50) de diferentes ensaios 

com os valores de p para a hipótese nula de que a diferença é igual do que 0, se os 

valores de p forem menores que 0,05, existem diferenças entre os parâmetros de acordo 

com as funções desenvolvidas por Ritz, 2016. 

Para avaliar a “expressão máxima” de CYP1A foi realizada a comparação 

estatística do nível de expressão do CYP1A obtido pela exposição a 10.000 ηM BNF 

nos sítios R e P das duas espécies, aplicando-se um teste de t-Student com nível de 

significância de p <0,05. Os dados foram logaritmicamente transformados para atingir 

os pressupostos de normalidade e homocedasticidade do t-Student. 

 

3. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

A exposição das diferentes concentrações e do controle permitiu aplicar três 

abordagens para avaliação do fenótipo refratário do CYP1A. O primeiro amplamente 

utilizado para avaliar essa característica, consistindo na comparação estatística de 

grupos expostos e o controle de duas populações (R e P) e duas novas abordagens que 

sugerimos neste estudo, a comparação dos valores de EC50 do CYP1A e a comparação 

dos valores de expressão do CYP1A na concentração máxima testada nas duas 

populações de P. vivipara e P. caudimaculatus. 

 

3.1 Respostas transcricionais do CYP1A à BNF, comparado com o controle. 

 

A exposição a concentrações de BNF testadas em alevinos de P. viviara, não 

causou indução significativa de CYP1A (p> 0,05) em comparação com o controle na 

menor concentração testada de BNF (10 ηM) no local P, enquanto diferenças para a 

população do local R foram encontradas (Figura 3). Isto sugere, sob a definição 

tradicional de resposta refratária, a existência de um fenótipo refratário do CYP1A em 

uma baixa concentração de exposição para a população do local P. 
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Figura 3. Níveis de CYP1A em alevinos F1 de Poecilia vivipara expostos a diferentes 

concentrações de BNF por 24h (média ± DP). Letras diferentes indicam diferenças 

significativas entre os grupos (ANOVA one-way, teste de Tukey pos hoc, p <0,05); e 

curva dose-resposta do modelo ajustado ao local de referência e poluído (Weibull 2,4; p 

= 0,63). 

Não foi possível identificar a existência de um fenótipo refratário do CYP1A em 

populações de P. caudimaculatus, devido a que os alevinos de ambas populações 
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apresentaram indução significativa de CYP1A em todas as concentrações de BNF 

testadas em relação ao controle (Figura 4). 

 

 

 

Figura 4. Níveis de CYP1A em alevinos F1 de Phalloceros caudimaculatus expostos a 

diferentes concentrações de BNF por 24h (média ± DP). Letras diferentes em cada 

indicam diferenças significativas entre os grupos (ANOVA one-way, teste de Tukey pos 

hoc, p <0,05); e curva dose-resposta do modelo ajustada ao local de referência e 

contaminada (Weibull 2,3; p = 0,30). 
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Respostas semelhantes foram obtidas por Willis e colaboradores (2010), eles 

também utilizaram a técnica de RT-qPCR para quantificação do CYP1A em embriões de 

F. heteroclitus de locais referência e poluídos, encontrando diferenças significativas em 

relação ao controle e respostas recalcitrantes de expressão na população do local 

poluído. 

No estudo de Oziolor e colaboradores (2014), indivíduos da espécie F. grandis 

foram expostos a quatro concentrações de PCB126 ou de uma mistura de PAHs, assim 

como um controle, e a atividade de CYP1A foi quantificada pelo ensaio enzimático 

EROD. Semelhante ao presente estudo, não foram encontradas diferenças significativas 

nas duas menores concentrações que foram testadas (0.03 e 0.3 ηM) enquanto no resto 

das concentrações testadas (1.5-306 ηM) foram encontradas diferenças. Como no 

presente estudo, eles concluem a existência de fenótipo refratário, mesmo tendo 

encontrado indução de CYP1A em parte das concentrações testadas, tendo encontrado 

diferenças significativas na maioria das concentrações testadas. 

 

3.2. Comparação dos valores de EC50-CYP1A 

 

A resposta do CYP1A ao BNF nos peixes pode ser ajustada a uma curva dose-

resposta, permitindo obter valores de concentração que causem cinquenta por cento de 

efeito (EC50) e uma comparação da sensibilidade em diferentes populações com base 

na comparação da EC50 obtida. 

A fim de definir a sensibilidade da indução do CYP1A sob a exposição a BNF, 

testamos diferentes modelos dose-resposta para populações de peixes. Esta abordagem 

permitiu encontrar valores de EC50. Para P. vivipara do local R e P foi através de um 

modelo Weibull tipo 2, de quatro parâmetros (modelfit p = 0,63, Tabela 1). Para P. 

caudimaculatus, o modelo Weibull tipo 2 de três parâmetros foi o mais apropriado para 

o sítio R e P (p = 0,3, Tabela 1). 

 

Tabela 1. Modelos com diferentes testes de falta de ajuste / adequação e valores EC50 

de indução do CYP1A para exposição ao BNF. Valores de P abaixo de 0,05 indicam que 

o modelo não apresenta bom ajuste, neste caso são apresentados modelos com melhor 
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ajuste para as populações de Phalloceros caudimaculatus e Poecilia vivipara. * indica o 

modelo com o melhor ajuste. 

 

 Phalloceros 

caudimaculatus 

Poecilia 

vivipara 

Log-logistic  (3 parms) 0.28 0.52 

Log-logistic (4 parms) 0.09 0.22 

Logistic (3 parms) 0.03 0.00 

Logistic (4 parms) 0.04 0.00 

Log-normal  (3 parms) 0.28 0.62 

Log-normal (4 parms) 0.09 0.29 

Weibull (type 1, 4 parms) 0.09 0.61 

Weibull (type 2, 3 parm) 0.30 * 0.20 

Weibull (type 2, 4 parms) 0.09 0.63 * 

   

 

As curvas de indução do CYP1A para P. vivipara mostraram importantes 

diferenças nas respostas das populações P e R (Figura 1) enquanto que as duas 

populações de P. caudimaculatus foram semelhantes (Figura 4). 

Os valores de EC50 foram calculados para duas populações através dos modelos 

escolhidos para cada espécie (Tabela 2), para determinar se as populações possuem ou 

não sensibilidade diferente e se poderiam ter uma resposta refratária que pode ser 

evidenciada em diferentes níveis de sensibilidade para a indução do CYP1A. Estes 

valores de EC50 permitiram comparar   a sensibilidade das espécies em estudos de 

ecotoxicologia de xenobióticos (Ritz et al., 2005). 

 

Tabela 2. Valores de EC50 da indução do CYP1A para exposição a BNF nas populações 

do local de referência e poluído para as duas espécies de guarús avaliadas, obtidos a 

partir dos modelos dose-resposta mais adequados aos nossos dados. *indica diferenças 

estatísticas entre os valores de EC50 do local de referência e poluído. 

Espécies Modelo Local EC50 

ηM 

Phalloceros caudimaculatus 
Weibull (type 2, 3 

parms) 

Referência 220.2 

Poluído 265.2 

Poecilia vivipara 
Weibull (type 2, 4 

parms) 

Referência 190.9 

Poluído 15905.8* 
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Se os valores de EC50 do CYP1A são estatisticamente significativos, podemos 

afirmar que as populações desenvolveram diferentes níveis de sensibilidade à indução 

do CYP1A e que, neste caso, a resposta refratária estaria se desenvolvendo em diferentes 

níveis de sensibilidade dentro da faixa de concentrações testadas. 

Os valores de EC50 para populações de P. vivipara foram 190,9 e 15905,8 ηM 

para o local de referência e poluído, respectivamente. Esses valores apresentaram 

diferenças estatísticas entre eles (p <0,05). Para a espécie P. caudimaculatus, os valores 

de EC50 foram 220,2 e 265,2 ηM BNF para os locais poluídos e de referência, 

respectivamente (p> 0,05), sendo a sensibilidade da indução do CYP1A semelhantes. 

Os alevinos de P. vivipara do local P apresentaram diferenças na sensibilidade 

da indução do CYP1A, o que pode representar uma adaptação no nível molecular nessa 

população. Com base nisso, sugere-se que valores de EC50 sejam utilizados para avaliar 

a adaptação de populações de peixes poecilídeos da América do Sul, ao invés da 

ausência de resposta que caracteriza a "resposta refratária" do CYP1A, classicamente 

usada em estudos com populações de peixes como killifish na América do Norte. 

 

3.3 Comparação da expressão máxima de CYP1A a 10.000 ηM BNF 

 

O nível de expressão do CYP1A após a exposição à 10.000 ηM de BNF foi alta 

em relação aos controles nas populações de referência para ambas as espécies. Para o 

sítio R, os valores médios de expressão foram 0,22 ± 0,06 para P. vivipara e 0,39 ± 0,11 

para P. caudimaculatus, enquanto que para o sítio P 0,02 ± 0,01 para P. vivipara e 0,17 

± 0,03 para P. caudimaculatus (Figura 5). Esta abordagem permitiu encontrar diferenças 

significativas entre as duas populações das duas espécies (p <0,05), evidenciando que 

estão em diferentes estágios de sensibilidade de indução do CYP1A. 



19 
 

 
 

  

Figura 5. Níveis de expressão de CYP1A em alevinos após exposição à maior 

concentração testada de 10.000 ηM BNF. Phalloceros caudimaculatus (A) e Poecilia 

vivipara (B) que nasceram em laboratório a partir de peixes coletados nos locais de 

referência e poluído. *indicam diferenças estatísticas (n = 6 por grupo, T-student p 

<0,05). 

 

3.4. Avaliação do fenótipo refratário do CYP1A em guppies 

 

Este estudo foi capaz de sugerir, pela primeira vez, abordagens alternativas para 

comparar as capacidades adaptativas de populações de poecilídeos de dois locais com 

diferentes históricos de contaminação ambiental. 

O uso do endpoint usual para avaliação do fenótipo refratário do CYP1A, comparando 

peixes expostos a compostos semelhantes à dioxina e controle, é comum em estudos 

com peixes norte-americanos (Willis et al., 2009; Wills et al., 2010). No caso dos 

guppies sul-americanos, a ausência de indução do CYP1A pela exposição a uma 

concentração fixa de BNF em comparação com o controle não parece ser o critério mais 

apropriado para avaliar as adaptações relacionadas ao CYP1A em populações de peixes. 

Esta abordagem diferencia as populações de P. vivipara dos sítios P e R em apenas uma 

das concentrações de BNF testadas (10 ηM) e não diferenciou as populações de P. 
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caudimaculatus dos sítios P e R. A segunda abordagem, pela comparação do EC50 das 

curvas de resposta do CYP1A para exposição ao BNF, mostrou resultados semelhantes, 

evidenciando uma resposta refratária do CYP1A para P. vivipara do sítio P, e não 

evidenciando esta resposta para P. caudimaculatus do sítio P. Assim, sugerimos o uso 

da comparação estatística dos valores de EC50 usando o pacote DRC do programa R 

como um caminho promissor para avaliar a existência de respostas refratárias do 

CYP1A em populações de peixes adaptados a locais impactados por contaminantes. 

Além da abordagem de análise da curva dose-resposta, a comparação estatística dos 

níveis de expressão do CYP1A obtidos após a exposição a 10.000 ηM parece ser a 

melhor alternativa para diferenciar a sensibilidade das populações de peixes da América 

do Sul com diferentes contaminações históricas pelos HPA. Esta abordagem poderia ser 

testada isolada ou complementada com a análise de curvas dose-resposta e valores de 

EC50 comparados estatisticamente, proporcionando maior robustez aos estudos 

relacionados aos fenótipos refratários do CYP1A. 

Segundo Wirgin e Waldman (2004), a resistência à indução do CYP1A parece estar 

associada a custos significativos para as espécies de peixes. Por exemplo, o  Fundulus 

heteroclitus que se adaptou ou evoluiu para sobreviver a poluição da HAP 

conseqüentemente tem alterações no metabolismo energético (Lindberg et al., 2017). A 

diminuição da capacidade de indução do CYP1A observada aqui para duas espécies de 

populações de guppies sul-americanos que habitam um local historicamente 

contaminado com HPA poderia ter implicações ecológicas para eles. Futuros estudos 

poderiam ser realizados, utilizando a abordagem aqui apresentada para identificar novas 

populações de peixes silvestres que desenvolveram adaptação à poluição e estudando os 

mecanismos moleculares envolvidos nessas adaptações.  
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Abstract 16 

The inability to induce cytochrome P4501A by dioxin-like compounds is a well 17 

studied characteristic of fish populations inhabiting highly contaminated sites in North 18 

America. We aimed to investigate the existence of the CYP1A refractory phenotype in 19 

populations of South American guppies Poecilia vivipara and Phalloceros 20 

caudimaculatus from two sites in the Rio Grande city (RS, Brazil) with different levels 21 

of Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAHs) in the sediment. First-generation (F1) 22 

fingerling were 24-h waterborne exposed to concentrations of 0, 10, 100, 1,000 and 23 

10,000 ηM of beta-naphthoflavone (BNF) and CYP1A mRNA expression was 24 

determined using RT-qPCR. Firstly, we used the usual endpoint for CYP1A refractory 25 

phenotype evaluation, by comparing fish exposed to BNF and control. The 26 

concentration of 10 ηM evidenced a CYP1A refractory phenotype in P. vivipara from 27 

polluted site (P) but was not evident for higher BNF concentrations and was absent for 28 

P. caudimaculatus. Then, we used two alternative endpoints for evaluation of altered 29 

CYP1A response capacities in distinct populations: 1) the statistical comparison of EC50 30 

of BNF dose-response curves using the DRC package of the R program and 2) 31 

statistical comparison of maximum CYP1A level through exposure to 10,000 ηM BNF. 32 

The EC50 values for reference (R) and P sites, denoted an altered CYP1A induction 33 

capacity for P. vivipara (190.8 ηM and 15905.7 ηM BNF, respectively, p<0.05) but not 34 

for P. caudimaculatus (220.2 and 265.2 ηM BNF, respectively, p=0.47). The relative 35 

CYP1A level to 10,000 ηM BNF was higher in population from R site (P. vivipara 36 

0.22±0.06; P. caudimaculatus 0.39±0.11) than P site (P. vivipara 0.02 ±0.01; P. 37 

caudimaculatus 0.17±0.03) for both guppies. This is the first study to systematically 38 

evaluate the CYP1A refractory phenotype in guppies. The results point out that EC50 39 
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and maximum CYP1A induction to 10,000 ηM BNF are promise endpoints to 40 

identification of CYP1A refractory phenotype in fish. 41 

 42 

Keywords: PAH, AHR, aquatic pollution, CYP1A, refractory phenotype. 43 

 44 

1. Introduction 45 

Fish from urban and industrialized estuaries are exposed to the highest 46 

contaminant levels of any vertebrate population (Wirgin and Waldman, 2004). Some 47 

fish populations in North America as Fundulus heteroclitus, Fundulus grandis and 48 

Microgadus tomcod, have developed molecular alterations that allowed them to inhabit 49 

sites with high levels of polyhalogenated and polycyclic aromatic hydrocarbons 50 

(pHAHs and PAHs) (Elskus et al., 1999; Wirgin and Waldman, 2004; Nacci et al., 51 

2010; Wills et al., 2010; Oziolor et al., 2014; Wojdylo et al., 2016; Lindberg et al. al., 52 

2017). The resistance may be caused by genetic adaptation or physiological acclimation, 53 

the distinction between these possibilities is important to predict the persistence of 54 

resistance and its possible costs to affected populations and communities (Meyer et al., 55 

2002; Ownby et al., 2002; Wirgin and Waldman, 2004). Adaptation is the genetic 56 

process by which a population changes to accommodate environmental factors and 57 

acclimatization are the physiological changes that an individual makes to minimize the 58 

effects of stressors (Meyer et al., 2002; Ownby et al., 2002). 59 

In the case of adaptation, the resistance to contaminants is transferred to the 60 

following generations (Meyer et al., 2002; Ownby et al., 2002; Oziolor et al., 2014; 61 

Lindberg et al., 2017). For example, mutations in the aryl hydrocarbon receptor 2 62 

(AHR2) have been observed in fish and are related to an alteration in the transcriptional 63 

response of genes regulated by this receptor as the cytochrome P450 1A (CYP1A; 64 
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Wirgin and Waldman , 2004; Yuan et al., 2006; Wirgin et al., 2011; Wojdylo et al., 65 

2016). Changes in the receptor signaling or control is likely (Willis et al., 2010; Oziolor 66 

et al., 2014; Wojdylo et al., 2016), evidencing a rapid evolution in fish (Wirgin et al., 67 

2011).  68 

The lack of induction of CYP1A mRNA or CYP1A activity (i.e. EROD) is 69 

known as the CYP1A refractory response, and can be detected by exposure in laboratory 70 

to AHR agonist substances such pHAHs and PAHs (Wills et al., 2010). In some cases, 71 

authors have reference to the absence of induction of CYP1A as refractory response 72 

(Elskus et al., 1999; Burnett et al., 2007; Jung and Di Giulio, 2010; Willis et al., 2010; 73 

Wojdylo et al. , 2016), recalcitrant response (Lindberg et al., 2017; Oziolor et al., 2014) 74 

or refractory phenotype (Meyer et al., 2002; Powell et al., 2004; Willis et al., 2009; 75 

Wirgin and Waldman, 2004). In most of those studies, fish from different populations 76 

from contaminated and reference sites were exposed to concentration or dose of the 77 

compound (e.g. BaP, BkF, BNF and PCB126) and the CYP1A response was compared 78 

with a control group in laboratory experiments (Arzuaga and Elskus, 2002; Meyer et al., 79 

2002; Willis et al., 2009; Jung and Di Giulio, 2010; Willis et al., 2010; Oziolor et al., 80 

2014; Williams and Hubberstey, 2014; Wojdylo et al., 2016; Lindberg et al., 2017). It is 81 

unknown if this type of response is present in fish populations of the South America 82 

inhabiting sites with different historical levels of pollution. Cyprinodontiform fish that 83 

inhabit the South American Coast, such as Poecilia vivipara (Poecilidade) from 84 

Suriname to Brazil (Froese and Pauly 2018), and Phalloceros caudimaculatus 85 

(Poecillidae) in freshwater and  estuarine environments of Brazil,  Argentina,  Paraguay  86 

and  Uruguay,  have been suggested as model species for biomarkers evaluation in 87 

environmental toxicology (Amado et al., 2009; Ferreira et al., 2012; Pinto et al., 2015; 88 
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Ferreira et al., 2016). Those fishes have some similarity to other cyprinodontiforme 89 

fishes including killifish (e.g. Fundulus heteroclitus), by possessing characteristics that 90 

include abundance in the environment, a wide geographic distribution, and adaptability 91 

to live in different environmental conditions. 92 

The aim of this study was to evaluate, for the first time, the existence of the 93 

CYP1A refractory phenotype in two species of South American fish present in sites with 94 

different histories of contamination by PAHs. Firstly, we tested the usual endpoint, 95 

which consists in comparing the CYP1A response of fish exposed to one or more 96 

concentrations of an AHR agonist (i.e. beta-naphthoflavone; BNF) and compared to a 97 

control. Then, we tested two alternative endpoints for evaluation of altered CYP1A 98 

response capacities in distinct populations: 1) the statistical comparison of EC50 of 99 

BNF dose-response curves using the DRC package of the R program and 2) statistical 100 

comparison of maximum CYP1A level through exposure to 10,000 ηM BNF.  101 

 102 

2. Materials and Methods 103 

2.1. Fish collection and maintenance 104 

Male and female Poecilia vivipara and Phalloceros caudimaculatus were 105 

collected from two sites located in areas adjacent of the Patos Lagoon Estuary in the 106 

southern state of Rio Grande do Sul, RS, Brazil. The sites were selected to represent 107 

different magnitudes of contamination. The polluted site (P) is close to places that have 108 

historically received effluent of domestic and industrial activities (Medeiros et al., 2005; 109 

Garcia et al.,2010; Chivittz et al., 2016) and is located near a petrochemical pole 110 

(petroleum distributor and refinery) of the city with potential PAH contamination 111 

(Medeiros et al., 2005) (32° 02' 56.48"S, 52° 05' 06.98"O). The site considered here as a 112 

reference site (R) is a watercourse at Cassino Beach distant approximately 15 Km from 113 
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the P site (32°10'53.71"S, 52° 8'51.97"O). The evaluation of the sum of 16 priority 114 

PAHs in sediment of those two streams was performed by our research group before 115 

(Chivittz et al., 2016) and confirmed the presence of higher PAH levels in the P site 116 

than R site (4414.0 ng g-1dw and 62.8 ng g-1 dw, respectively, considering the Σ 16 EPA 117 

priority PAHs).  118 

The fish were taken to the laboratory and kept under controlled conditions at 119 

temperature 24ºC, photoperiod 12:12, salinity 5 and feeding twice a day with the 120 

commercial Tetra Color Bits Tropical Granules (Tetra, Sao Paulo, SP, Brazil), until 121 

producing fingerlings. The maintenance conditions were approved by the Ethics 122 

Committee on Animal Use of the Rio Grande Federal University (P009/2018) and 123 

authorization of scientific research of ICMBio (SISBIO 60981-1). 124 

2.2. BNF exposure experiment 125 

First generation fingerlings were waterborne exposed to 0 ηM, 10 ηM, 100 ηM, 126 

1000 ηM and10000 ηM of BNF to obtain an induction sensitivity curve of CYP1A. All 127 

groups received the vehicle DMSO at 0.5%. The fingerlings of ten days of birth (n = 10 128 

per experimental group) were exposed for a period of 24 h on the same conditions of 129 

maintenance in the laboratory in the absence of feeding. At the end of the experiment, 130 

the fingerlings were anesthetized and euthanized by immersion in 500 mg.L-1 tricaine 131 

MS-222 (Sigma, St Louis, MO, USA) and stored at - 80 °C in TRIzol Reagent 132 

(Invitrogen, Carlsbad, CA, USA). 133 

2.3 Quantification of CYP1A mRNA levels 134 

Total RNA was isolated using TRIzol Reagent and mRNA was converted to 135 

cDNA with the High Capacity cDNA Reverse Transcription kit (Applied Biosystems, 136 

Foster City, CA, USA). Real-time PCR analyses were performed with GoTaq qPCR 137 
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Master Mix kit (Promega, Madison, WI, USA) and real time PCR System 7300 138 

(Applied Biosystems) using the following program: 50 °C for 2 min, 95 °C for 2 min 139 

and 40 cycles of 95 °C for 15 s and 60 °C for 30 s for analysis of CYP1A transcriptional 140 

levels using the P. vivipara specific primers forward 5´-141 

CCGGAAGCTGGATGAGAACTCCAA-3´and reverse 142 

5´TCACTGCCCATGACAGACCAGTAG-3´ for CYP1A and forward 5´-5´-143 

ACCATCACCGGAGTCCATGACGA-3´ and reverse 144 

ATGTACGTTGCCATCCAGGCCGT-3´ β-actin were previously tested and used by 145 

Dorrington et al. (2012) and Ferreira et al. (2012). The P. caudimaculatus specific 146 

primers for real time forward 5´-GAGGACCGGAAGCTGGATGAGAA-3´ and reverse 147 

5´-GCCCATGACAAACCAGTAGAGATGG-3´ for CYP1A and forward 5´-148 

ATGTACGTTGCCATCCAGGCCGT-3´ and reverse 5´-149 

ACCATCACCGGAGTCCATGACGA-3´ for β-actin used by Ferreira et al. (2016). 150 

The RT-qPCR values obtained were relativized using the methodology proposed by 151 

Schmittgen and Livak (2008) to obtain final values of relative expression as E-ΔCt. 152 

 153 

2.4. Statistical analyses 154 

Refractory phenotype evaluation by comparison of exposed groups and control: 155 

The relative expression (E-Δct) were logarithmically transformed to fit the ANOVA 156 

assumptions of normality and homoscedasticity and the existence of differences in the 157 

expression of CYP1A among the different BNF exposed groups and control were done 158 

by one-way ANOVA and Tukey Pos Hoc test with significance level of p <0.05.  159 

For comparison of CYP1A-EC50 values, multiple models of trend curves were 160 

tested to fit relative expression of CYP1A values (E-Δct) of the R and P sites for the two 161 
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fishes. Dose-response models encompass a range of statistical models from nonlinear 162 

regression, generalized (non) linear regression, and parametric survival analysis (Ritz et 163 

al., 2015). The parameters denoted with b, c, d, e, are estimated by determining 164 

parameter values such that f fits the dose–response data as closely as possible as judged 165 

by some criterion, which reflects the distributional assumptions as least squares or 166 

maximum likelihood (Ritz 2010).  167 

In our case we used the Program R, with the package DRC (Dose Response 168 

Curves; Ritz, 2016), to test different models that fit to dose-response curves, because 169 

more than sixty well-known model functions are built-in in this package. CYP1A 170 

induction sensitivity data to test refractory responses can be fitted to these curves.  171 

We tested fifty-three models (e. g. logistic, log-logistic, log-normal, Weibulls, 172 

Cedergreen-Ritz-Streibig, etc.), with one, two, three and four specific parameters of the 173 

equations of the models, specifying only a single object gives a test for lack-of-fit, 174 

comparing the non-linear regression model to a more general one-way or two-way 175 

ANOVA model (modelfit function).  In this case, p> 0.05 will indicate a model good fit, 176 

and p<0.05 (significant) will indicate that the data do not correspond to the requested 177 

regression. Concentration-response models with the best adjustment were selected to the 178 

R and P populations, allowing to test independent experiments simultaneously. Graphs 179 

to visualize the effectiveness of the adjustment of our induction data was constructed.  180 

The trend curve provided by the model allows to observe the sensitivity of 181 

induction of the CYP1A obtained through the concentrations tested. The ED function 182 

was used to estimate the effective dose (ECp/EDp/ICp). We used the comParm 183 

function, a test to compare parameters (EC50) from different assays with the p-values 184 
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for the null hypothesis that the difference equals 0. If p values are less than 0.05 there 185 

are differences between the parameters. 186 

The analysis of maximum expression of exposed concentration was done by 187 

statistical comparison of the maximum level of expression of CYP1A obtained through 188 

exposure to 10,000 ηM BNF in the R and P sites of the two species. The comparison 189 

was done by applying a t-Student test with a significance level of p <0.05 on the R and 190 

P sites of P. vivipara and P caudimaculatus. Data were logarithmically transformed to 191 

fit the t-Student assumptions of normality and homoscedasticity. 192 

  193 

3. Results and Discussion 194 

 195 

3.1 CYP1A transcriptional responses to BNF, compared to the control 196 

Exposure of P. vivipara fingerlings to the lowest tested BNF concentration of 10 197 

ηM did not cause significant induction of CYP1A compared to control for the population 198 

of P site (p > 0.05), while 10 ηM BNF caused induction of CYP1A for the population of 199 

R site (p < 0.05) (Figure 1). This result suggests, under the traditional definition of 200 

refractory response, the existence of a refractory phenotype of CYP1A in the population 201 

of P. vivipara from the site P. For BNF concentration between 100 and 10,000 ηM 202 

BNF, the CYP1A induction comparing to control, was observed for P and R 203 

populations, and thus, the CYP1A refractory response for P was not detected using those 204 

concentrations.  205 

Most studies evaluating CYP1A refractory response in fish uses the laboratory 206 

exposure to a fixed dose of concentration of a AHR agonist compound and comparison 207 

to a control to identify the possible inability to induce CYP1A (Elskus et al., 1999; 208 
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Arzuaga and Elskus 2002; Willis et al 2009; Jung and Di Giulio 2010; Williams and 209 

Hubberstey 2014; Wojdylo et al., 2016; Lindberg et al., 2017). Few studies have 210 

compared the CYP1A responses for multiple concentrations or doses of those 211 

compounds (Nacci et al., 2002; Oziolor et al., 2014; Brown et al., 2016; Brown and Di 212 

Giulio 2016). Oziolor et al. (2014) tested four concentrations plus one control in the 213 

killifish Fundulus grandis quantifying EROD activity using the PCB126 and a mixture 214 

of PAHs. Similar with the present study, they not found significant differences between 215 

exposed and control in the two lowest tested concentrations (0.03 e 0.3 ηM), while in 216 

the rest of the concentrations the CYP1A induction occured (1.5-306 ηM) when levels 217 

were compared to control. They conclude the existence of recalcitrant responses, even 218 

considering significant CYP1A induction in the majority of tested concentrations 219 

comparing to control. Those results suggest that the use of multiple concentrations of 220 

AHR agonist compounds could be preferred to test the CYP1A refractory phenotype in 221 

fish populations.  222 

We were not able to find the existence of a CYP1A refractory phenotype in 223 

populations of P. caudimaculatus using this approach because there was significant 224 

induction in all tested concentrations compared to the control in fingerlings of both P 225 

and R populations (Figure 2). 226 

 227 

3.2. Comparison of CYP1A-EC50 values 228 

Using the DRC package of the R program we were able to choose the best 229 

models to adjust the CYP1A response curves under BNF exposure. For P. vivipara, the 230 

Weibull type 2 model of four parameters was chosen (modelfit p=0.63) and to P. 231 

caudimaculatus the Weibull type 2 of three parameters was chosen (modelfit p=0.3) 232 



36 
 

 
 

(Table 1). The CYP1A induction curves for the P. vivipara from P and R populations are 233 

showed in Figure 1, while the curves for P. caudimaculatus are showed in Figure 2. 234 

Fifty percent effective concentrations (EC50) for populations were calculated using the 235 

DRC package of the R program through the models chosen for each species (Table 2). 236 

The EC50 for P. vivipara populations was significantly lower in the fingerlings from R 237 

population than in the fingerlings from P population (190.9 and 15905.8 ηM, 238 

respectively; p<0.05). Based on that statistical EC50 comparison we could conclude that 239 

P. vivipara fish from P site showed a distinct sensitivity for CYP1A induction, in respect 240 

to R site, which may represent CYP1A refractory response in this fish population. For 241 

the case of P. caudimaculatus the EC50 values were 220.2 and 265.2 ηM BNF for 242 

polluted and reference sites, respectively (p>0.05), so statistical EC50 comparison did 243 

not indicate the existence of a CYP1A refractory phenotype in the guppy population 244 

from P site.   245 

3.3 Comparison of the maximum level of CYP1A to 10,000 ηM BNF 246 

An interesting trend that was observed from the analysis of dose response curves 247 

(Figure 1 and 2) was that populations from R site may reach higher levels of CYP1A 248 

transcription than populations from P site when exposed to the higher tested 249 

concentrations of BNF. Based on that observation, we hypothesize that the CYP1A 250 

refractory response would be related to a decrease in the ability to reach maximum 251 

levels of CYP1A induction and decided to test this parameter as an alternative endpoint 252 

to identify the CYP1A refractory responses in guppies. The level of CYP1A expression 253 

after exposure to the higher BNF concentration of 10,000 ηM was high in population of 254 

R site than P site (p<0.05). This was observed for both guppy species. For the R site, the 255 

mean values of expression were 0.22±0.06 for P. vivipara and 0.39±0.11 for P. 256 
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caudimaculatus, while for the population of P site were 0.02 ±0.01 and 0.17±0.03, 257 

respectively (Figure 3). This approach allowed to find significant differences between 258 

the R and P populations of both species (p<0.05) suggesting the existence of a distinct 259 

ability for CYP1A induction in P. vivipara and P. caudimaculatus populations of P sites. 260 

 261 

3.4. The evaluation of CYP1A refractory phenotype in guppies  262 

This study was able to suggest, for the first time, alternative approaches to 263 

compare the adaptive capacities of poecilid populations from two sites with different 264 

history of environmental contamination.  265 

The use of the usual endpoint for CYP1A refractory phenotype evaluation, by 266 

comparing fish exposed to dioxin like compounds and control, is common in studies 267 

with North American fishes (Willis et al., 2009; Wills et al., 2010). In the case of South 268 

American guppies, the absence of induction of CYP1A by exposure to a fixed 269 

concentration of BNF compared to control does not appear to be the most appropriate 270 

criterion for assessing CYP1A related adaptations in fish populations. This approach 271 

differentiates the populations of P. vivipara from P and R sites in just one of the tested 272 

BNF concentrations (10 ηM) and did not differentiates the populations of P. 273 

caudimaculatus from P and R sites. The second approach used, by the comparison of 274 

EC50 of CYP1A response curves for BNF exposure, showed similar results, by 275 

evidencing an CYP1A refractory response for P. vivipara from P site, and did not 276 

evidencing this response for P. caudimaculatus from P site. Thus, we would suggest the 277 

use of the statistical comparison of EC50 values using the DRC package of the R 278 

program as an promising way to evaluate the existence of CYP1A refractory responses 279 

in populations of fish adapted to contaminant impacted sites. 280 
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In addition to the dose response curve analysis approach, the statistical 281 

comparison of CYP1A expression levels obtained after exposure to 10,000 ηM seems to 282 

be the best alternative to differentiate the sensitivity of South American fish populations 283 

with different historical contamination by PAHs. This approach could be tested isolated 284 

or complemented with the analysis of dose response curves and EC50 values compared 285 

statistically, providing greater robustness to studies related to CYP1A refractory 286 

phenotypes.  287 

According to Wirgin and Waldman (2004), the induction resistance of CYP1A 288 

seems to be associated with significant costs for the fish species. For example, the 289 

killifish Fundulus heteroclitus that have adapted or evolved to support PAH pollution 290 

consequently have alterations in energy metabolism (Lindberg et al., 2017). The 291 

diminished capacity of CYP1A induction observed here for two species of South 292 

American guppies populations that inhabit a site historically contaminated with PAHs 293 

could have ecological implications for them. Future studies could be carried out, using 294 

the approach showed here to identify new populations of wild fish that developed 295 

adaptation to pollution and studding the molecular mechanisms involved in those 296 

adaptations. 297 
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