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RESUMO 

 
 

Com a crescente poluição aquática, muitos contaminantes vêm causando efeitos 
deletérios nos organismos devido a sua persistência no ambiente e seu potencial de 
acumulação na biota, dentre eles destacam-se os metais. Estes podem ser 
essenciais ao metabolismo de organismos vivos, e, ao mesmo tempo, dependendo 
de suas concentrações, altamente tóxicos. Diante disso, o objetivo deste trabalho foi 
determinar o acúmulo de níquel em diversos tecidos do peixe neotropical 
Prochilodus lineatus e caracterizar os efeitos deste metal em parâmetros de estresse 
oxidativo, conteúdo de metalotioneínas e na integridade da molécula de DNA 
utilizando para tal, biomarcadores bioquímicos e genéticos. Juvenis de P. lineatus 
foram submetidos a três diferentes concentrações de níquel (0,025, 0,25 e 2,5 mg.L-

1) ou somente água (grupo controle), em testes semi-estáticos por 24 e 96 h com 
renovação total da água. Após cada período de exposição os peixes foram 
anestesiados para a coleta de sangue e mortos por secção medular para a retirada 
dos órgãos. Para quantificar o acúmulo tecidual do níquel foram utilizados as 
brânquias, fígado, rim e músculo. Para as análises bioquímicas foram utilizadas as 
brânquias e fígado, a fim de determinar a atividade da glutationa S-transferase 
(GST), superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT), glutationa peroxidase (GPx), 
glutationa redutase (GR), bem como a peroxidação lipídica (LPO), o conteúdo de 
glutationa reduzida (GSH), e metalotioneínas (MT). Para as análises genéticas foram 
utilizadas células sanguíneas e branquiais a fim de verificar possíveis danos no DNA 
através do ensaio do cometa. Verificou-se que o acúmulo de Ni foi maior no rim, 
seguido pelo fígado e brânquias, sendo que o músculo foi o tecido que menos 
acumulou Ni. Em relação aos peixes do grupo controle verificou-se que o conteúdo 
de MT aumentou nos peixes expostos ao Ni, nos dois tempos experimentais, tanto 
nas brânquias quanto no fígado. Com relação às enzimas antioxidantes nas 
brânquias, houve aumento das atividades da SOD, CAT, GPx, GR e GST. No 
fígado, houve inibição da atividade da SOD e CAT e ocorrência de  peroxidação 
lipídica. Verificou-se aumento na frequência de danos no DNA das células 
sanguíneas e branquiais dos peixes expostos ao Ni. Com este trabalho evidencia-se 
que a concentração máxima de Ni permitida pelo legislação brasileira (Resolução 
CONAMA 357, 2005) para águas doces (0,025 mg Ni.L-1) não é segura para P. 
lineatus podendo ocasionar danos oxidativos e danos no DNA, comprometendo 
assim a saúde desta espécie.  
 
 
Palavras-chave: Biomarcadores. Defesas antioxidantes. Ensaio do cometa 

estresse oxidativo. Genotoxicidade. Prochilodus lineatus. 
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ABSTRACT 

 
 

With increasing water pollution, many contaminants are causing deleterious effects 
on organisms due to their persistence in the environment and its potential to 
accumulate in biota, among them stand out from the metals. These may be essential 
to the metabolism of living organisms, and at the same time, depending on their 
concentrations, highly toxic. Therefore, the objective was to determine the 
accumulation of nickel in various tissues of the neotropical fish Prochilodus lineatus 
and characterize the effects of this metal in oxidative stress parameters, 
metallothionein content and integrity of the DNA molecule using for that purpose, and 
biochemical biomarkers genetic. Juveniles of P. lineatus were submitted to three 
different concentrations of nickel (0.025, 0.25 and 2.5 mg l-1) or water alone (control 
group) in semi-static tests for 24 and 96 h with total renewal of water. After each 
exposure period the fish were anesthetized to collect blood and killed by spinal 
section for the removal of organs. To quantify the tissue accumulation of nickel were 
used gills, liver, kidney and muscle. For biochemical analysis were used gills and 
liver in order to determine the activity of glutathione S-transferase (GST), superoxide 
dismutase (SOD), catalase (CAT), glutathione peroxidase (GPx), glutathione 
reductase (GR) and and lipid peroxidation (LPO), the content of reduced glutathione 
(GSH), and metallothionein (MT). For the genetic analyzes were used gill blood cells 
and to verify possible DNA damage by comet assay. It was found that Ni was greater 
accumulation in the kidney, followed by the liver and gills, and muscle tissue that has 
been accumulated less Ni. In relation to the fish in the control group it was found that 
the content of MT in fish exposed to increased Ni in both experimental times, both in 
the liver as gills. Regarding the antioxidant enzymes in the gills, there was increased 
activity of SOD, CAT, GPx, GR and GST. In the liver, there was inhibition of SOD and 
CAT and the occurrence of lipid peroxidation. An increase in the frequency of DNA 
damage of blood cells and gill of fish exposed to Ni. This work shows that the 
maximum concentration of Ni allowed by Brazilian legislation (CONAMA Resolution 
357, 2005) for fresh water (0.025 mg Ni.L-1) is not safe for P. lineatus may cause 
oxidative damage and DNA damage, thus compromising the health of this species.  
 
 
Keywords: Antioxidant defenses. Biomarkers. Comet assay. Genotoxicity. 

Oxidative stress. Prochilodus lineatus. 
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1 INTRODUÇÃO GERAL 

 

1.1 CONTAMINAÇÃO AQUÁTICA 

 

A crescente urbanização e industrialização nas últimas décadas têm 

gerado consequências indesejáveis aos ecossistemas. Dentre as atividades 

antrópicas que geram essas alterações destacam-se as atividades domésticas, 

industriais e agrícolas, que são as maiores responsáveis pelo aumento dos níveis de 

contaminantes no ambiente aquático (BINEY, 1994; COONEY, 1995; CAJARAVILLE 

et al., 2000; ZAGATTO, 2006; FREIRE et al., 2008). 

Nos últimos anos a preocupação com a contaminação aquática vem 

recebendo mais atenção tanto das autoridades quanto de pesquisadores, pois o 

comprometimento de nossos recursos hídricos acaba por comprometer também 

nossa existência. Segundo Tundisi (2003) a água é o bem natural mais importante e 

sua ausência exterminaria a vida na terra, pois é ela que determina a dinâmica da 

natureza e participa de todos os ciclos ecológicos; é o meio de sobrevivência de 

várias espécies aquáticas úteis ao homem e participa ativamente dos ciclos 

biogeoquímicos, proporcionando uma grande diversidade biológica.  

Os ecossistemas aquáticos são considerados receptores finais de 

contaminantes liberados no ambiente. A prática de lançar poluentes nos recursos 

hídricos foi, por muito tempo, considerada a mais barata, prática e eficiente para 

eliminar os despejos e resíduos (MASON, 1996). Entretanto, esta prática gera 

grandes quantidades de substâncias tóxicas e prejudiciais a toda biota que se 

encontra naquele meio, e como consequência gera danos irreversíveis aos 

ecossistemas aquáticos. 

Os contaminantes podem entrar no ambiente aquático por vias 

diferentes, caracterizando assim dois tipos de poluição: pontual ou difusa (GUEDES, 

2011). A poluição pontual tem origem específica, em determinado ponto do corpo 

hídrico, e os poluentes encontram-se em elevadas concentrações, são exemplos 

desse tipo de poluição os despejos domésticos, industriais e urbanos. Já na poluição 

difusa os contaminantes estão dispersos ao longo do rio, não havendo um local 

específico de origem, e como exemplo temos o escoamento superficial, que pode ter 

origem agrícola ou urbana. A concentração de material tóxico proveniente da 
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poluição difusa apresenta-se mais baixa quando comparada com a primeira, mas 

está sujeita ao acúmulo progressivo com o passar do tempo. 

 

1.2 CONTAMINAÇÃO POR METAIS 

 

Com o aumento das atividades antrópicas e consequente aumento 

da poluição aquática os diversos poluentes passam a integrar os corpos d´águas de 

forma constante, e a contaminação da água por metais é uma das que tem trazido 

maiores preocupações aos pesquisadores e órgãos governamentais envolvidos no 

controle de poluição (OLIVEIRA et al., 2001). Como consequência da liberação de 

metais pode-se citar os danos e prejuízos que eles causam à vida animal e vegetal, 

ocasionando mudanças tanto na riqueza quanto na composição das espécies 

(BERVOETS et al., 2003; JARDIM, 2008).  Apesar de também agir como 

poluentes, alguns metais apresentam papel fundamental para a realização das 

funções vitais nos organismos, são os chamados metais essenciais, que, em 

pequenas quantidades, são necessários para o bom funcionamento desses animais, 

possuindo importante papel no metabolismo desses organismos. Quando 

encontrados em níveis excessivos, tais elementos podem ser extremamente tóxicos. 

São elementos essenciais, cobalto (Co), cromo (Cr), cobre (Cu), iodo (I), ferro (Fe), 

manganês (Mn), molibdênio (Mo), níquel (Ni), selênio (Se) e zinco (Zn), que 

geralmente são usados em processos catalíticos ou em reações redox. Outros 

metais não exercem função nenhuma no interior dos organismos, e sua acumulação 

pode provocar diversos distúrbios no seu funcionamento.  

A entrada de metais na água e sedimentos pode acontecer de forma 

natural ou antropogênica. Na primeira, eles podem ser disponibilizados para o meio 

através de erosões, intemperismo, e erupções vulcânicas. Já na segunda, através 

das atividades industriais e agrícolas, e podem ser encontrados em ambiente 

aquáticos oriundos das descargas direta de efluentes, escoamento superficial e 

lixiviação e também na atmosfera, provenientes dos resíduos de incinerações, 

queimas, vapores de soldagens e chuva ácida (AGUIAR et al., 2002).  

Uma vez lançado no meio esses metais podem permanecer e se 

acumular no ambiente, pois não possuem propriedades biodegradáveis, e assim, 

permanecem no ecossistema podendo ser absorvidos pelos animais e vegetais que 

ali se encontram, e podem provocar intoxicações ao longo da cadeia alimentar 
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(PEREIRA & EBECKEN, 2009). Os metais podem se acumular no solo e sedimento, 

podendo assim, potencializar sua toxicidade. O processo de bioacumulação direta 

ou indireta de metais traços nos organismos aquáticos é significante, podendo afetar 

a cadeia alimentar e provavelmente atingindo os peixes (BAIRD, 2002; TAGLIARI et 

al., 2004; MARTÍNEZ-LÓPEZ et al., 2005; BURATINI & BRANDELLI,  2006). 

No meio aquático os metais podem passar por diversas alterações 

químicas e o processo pelo qual se determina a forma que ele será encontrado 

denomina-se especiação. Esta determinará a disponibilidade desses metais para a 

biota que ali vive, e assim, dependendo da forma com que o organismo absorve este 

metal, ele pode ser benéfico ou não (BIANCHINI et al., 2009). Os metais podem ser 

encontrados livres e dissolvidos, como íons metálicos mono ou polivalentes 

hidratados; complexados, junto à matéria orgânica e inorgânica; adsorvidos, junto à 

partículas em suspensão, componentes orgânicos e inorgânicos suspensos na 

coluna d’água; ou insolúveis, como sulfetos e carbonatos, e que passam pelo 

organismo sem causar grandes danos (BAIRD, 2002)  

Existem alguns fatores químicos e físicos da água que podem 

interferir no processo de especiação e modificam a toxicidade dos metais. São eles: 

pH, oxigênio dissolvido, dureza, temperatura, matéria orgânica, salinidade (HEATH, 

1995; PAQUIN et al., 2000; BIANCHINI et al., 2009). Outro fator que determina a 

biodisponibilidade dos metais para os organismos vivos é a capacidade que estes 

possuem de absorção do metal, e esta irá depender das características e biologia de 

cada espécie, sendo que, fatores como idade, tamanho, fase de desenvolvimento e 

estágio de maturação gonadal são determinantes para estabelecer a toxicidade do 

metal em cada espécie (ATLI & CANLI, 2007; DI GIULIO & HINTON, 2008).  

Um caso que chamou a atenção do mundo com relação à 

intoxicação por metais foi o caso da Baía de Minamata no Japão em 1932, onde 

milhares de pessoas ficaram intoxicadas por metil-mercúrio, ocasionando muitas 

mortes e consequências drásticas até nos dias de hoje. Neste caso, ocorreu 

biomagnificação de mercúrio através da cadeia trófica e como consequência a séria 

intoxicação de seres humanos que se alimentavam de peixes contaminados.  Depois 

desse acidente o mundo se viu obrigado a controlar os teores de metais nos 

ambientes aquáticos (VASQUEZ, 1999). 

Como consequência da interação entre metais e organismos pode-

se listar alguns distúrbios relacionados aos mecanismos fisiológicos e bioquímicos 
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de peixes, que são importantes para o equilíbrio do ecossistema (ATLI & CANLI, 

2007; BASHA & RANI, 2003). Quando os peixes são expostos aos metais pode 

ocorrer o aumento da geração de espécies reativas de oxigênio (ERO), que podem 

ocasionar estresse oxidativo, e algumas disfunções osmorregulatórias associadas 

com a inibição de determinadas enzimas e danos aos tecidos (AHMAD, 1995). 

Os metais podem ser absorvidos pelos peixes por diversas formas, 

tais como através da pele, pelas brânquias, via alimentação ou via tomada de água, 

no caso dos peixes marinhos. Quando absorvidos, esses metais podem se ligar a 

proteínas e serem transportados pelo sangue, podendo acumular nas brânquias, 

tecidos adiposos, rins, músculos e fígado. No fígado e no rim os metais podem 

sofrer detoxificação para serem eliminados através de metabólitos. Estes últimos 

poderão ser excretados via pele, através da produção de muco; via brânquias; via 

fígado, através de fezes; e via rim, pela urina. A excreção via fezes e urina é mais 

significativa do que as duas primeiras vias (HEATH, 1995) (Figura 1). 

 

Figura 1 –Diagrama das possíveis rotas e destinos dos metais depois de absorvidos 
pelos peixes 

 
Fonte: adaptado de Heath (1995). 
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1.3 NÍQUEL 

 

O níquel (Ni) é um dos maiores constituintes da crosta terrestre e 

seus sais são altamente solúveis. É um metal branco-prateado, dúctil, maleável que 

corresponde ao 24° metal mais abundante da Terra, e o sulfeto é o principal mineral 

utilizado, contribuindo com mais de 90% do níquel extraído (SILVA, 2001). O Ni é 

um metal essencial ao homem, animais e plantas, mas em excesso acaba por ser 

prejudicial (MALIK et al., 2010). Pequenas quantidades de níquel são essenciais 

para o crescimento normal e reprodução em algumas espécies animais, significando 

que este metal pode também ser considerado como um oligoelemento (WOO et al., 

de 2009). Nos animais é importante no crescimento, reprodução, metabolismo do Fe 

e Zn e para hematopoiese (EVANGELISTA, 2000; COZZOLINO, 2005). Para as 

plantas o Ni é essencial para a síntese de urease, atuando como cofator desta 

enzima que catalisa a reação de hidrólise da uréia a duas moléculas de amônia e 

uma de dióxido de carbono (HAUSINGER, 1993). O Ni, em altas concentrações nas 

plantas, acaba por inibir a fotossíntese e a respiração (DORDAS et al., 2001).   

Dada sua grande resistência mecânica à corrosão e à oxidação o Ni 

é muito utilizado para proteger peças metálicas, e esta niquelagem é feita através do 

processo de galvanoplastia. Pode ser utilizado também em ligas ferrosas, material 

militar e na fabricação de moedas (SILVA, 2001); e é amplamente utilizado nas 

atividades industriais, tais como: mineração, metalurgia, siderurgia e fabricação de 

baterias níquel-cádmio, que pode resultar em resíduos com descargas diretas na 

água e ar (GALVIN, 1996).  

O níquel forma uma grande quantidade de compostos e complexos 

com número de oxidação variando de -1 a +4, sendo que o estado de oxidação +2 é o 

mais comum. Os sais de cloreto, nitrato e sulfato de Ni são altamente solúveis. Em 

águas naturais aeradas, os ânions que limitam a solubilidade deste metal são os 

fosfatos, carbonatos e hidróxidos. Nas águas que possuem pH alcalino, os  

compostos de Ni com hidróxidos são solúveis, mantendo a concentração de Ni+2 

(WHO 2001; CHAU & KULIKOVSKY-CORDEIRO 1995). 

Grandes quantidades de Ni são eliminadas através das atividades 

antropogênicas e são liberadas diretamente nos corpos hídricos, ultrapassando 

assim, o limite máximo permitido por lei. De acordo com a Resolução CONAMA n° 

357 de 2005, a concentração limite de Ni para as águas doces é de 0,025 mg.L-1. 
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Alguns trabalhos já relataram que a concentração de níquel ultrapassou a permitida 

acarretando danos ao meio e a biota (RIETZLER et al., 2001; UNIVILLE, 2004). 

Há poucas referências bibliográficas sobre a toxicidade do Ni, e 

aquelas disponíveis referem-se principalmente aos efeitos para mamíferos. Alguns 

estudos já demonstraram que o Ni pode ser carcinogênico (VALKO, et al., 2006; 

SIMÕES, 2007), capaz de induzir aberrações cromossômicas em células nos seres 

humanos e outros mamíferos (COEN et al., 2001). Para animais aquáticos Leonard 

e colaboradores (2011) estudaram a relação entre a salinidade e toxicidade do Ni, 

tanto aguda como crônica, para dois crustáceos marinhos. Neste estudo 

constataram que a salinidade protege contra a toxicidade aguda do Ni, já a crônica 

no entanto, é independente da salinidade. Outros autores verificaram que o Ni 

interfere na fisiologia de diferentes espécies de peixes (VALKO et al., 2006; 

VINODHINI e VARAYANAN, 2009; MALIK, 2010; PARTHIBAN e MUNIYAN, 2011). 

 

1.4 BIOINDICADORES  

 

Devido às intensas descargas de poluentes e compostos químicos 

provenientes de atividades antropogênicas nos ambientes aquáticos foi necessário 

criar um método para avaliar as condições ambientais desses ambientes frente à 

presença desses xenobióticos. Para tal, muitas espécies animais são utilizadas com 

esse fim, determinando assim o uso de bioindicadores para inferir a qualidade do 

ambiente em que se encontra.  

Autores como Goulart & Callisto (2003), Arias e colaboradores 

(2007), e Buss (2008) relatam que as metodologias tradicionais de análises físicas, 

químicas e bacteriológicas da água não são suficientes para a avaliação de 

impactos ambientais em ecossistemas aquáticos, e que essas técnicas apresentam 

algumas desvantagens, tais como não possuir caráter preditivo de uma possível 

mudança da qualidade da água sobre as comunidades biológicas; serem pouco 

eficientes na detecção de alterações na diversidade de hábitats e microhábitats; 

apresentarem descontinuidade temporal e espacial das amostras; não detectarem 

mudanças sutis do meio pelas análises feitas em diferentes momentos. A fim de 

resolver estes problemas os aspectos biológicos do ambiente em estudo começaram 

a fazer parte das análises ambientais, e com isso, os parâmetros biológicos 

passaram a ser utilizados para medir a qualidade da água, pois os organismos 
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reagem de acordo com a situação em que se encontra seu meio (BUSS et al., 2003). 

Dessa forma surgiu o termo bioindicador. De acordo com Van der Oost (2003) 

define-se bioindicador como um organismo que fornece informações sobre as 

condições ambientais de seu hábitat por sua presença ou ausência ou pelo seu 

comportamento. 

Muitos organismos podem ser utilizados como bioindicadores, tendo 

como critério para a escolha espécies que são representativas nos ecossistemas 

monitorados (BURGER & GOCHFELD, 2000), além do que ter uma taxonomia bem 

definida, ser facilmente coletado, apresentar baixa variabilidade genética, baixa 

mobilidade, e assim, possibilitar os trabalhos em laboratórios (BUSS et al., 2003). 

Animais como aves, peixes, moluscos, invertebrados aquáticos são amplamente 

utilizados no monitoramento ambiental.  

 

1.5 USO DE PEIXES COMO BIOINDICADORES  

 

Dentre os vários animais utilizados como bioindicadores os peixes 

destacam-se em vários estudos, pois eles são muito utilizados na alimentação 

humana em vários países, possuem grande importância ecológica ocupando uma 

posição chave na cadeia trófica (FLOTEMERSCH et al., 2006; VIARENGO et al., 

2007) e são capazes de bioacumular poluentes 

De acordo com Chovanec e colaboradores (2003) os peixes são 

considerados bons indicadores por apresentarem diversas características favoráveis 

para essa prática, como por exemplo, estar em intenso contato com a água; a ampla 

distribuição de algumas espécies; a facilidade de captura; distribuição em diferentes 

níveis tróficos; possuir tamanho adequado para realização de diversos 

procedimentos analíticos e relativa longevidade. De acordo com Martinez e 

colaboradores (2004) estudos com peixes nativos neotropicais ainda são escassos, 

e assim, pouco se sabe da sensibilidade destes frente a diversos poluentes. 

 

1.6 MODELO EXPERIMENTAL: PROCHILODUS LINEATUS 

 

Uma espécie bem-sucedida no biomonitoramento de ambientes 

aquáticos em regiões neotropicais é o peixe Prochilodus lineatus (VALENCIENNES, 

1947) (Figura 2). Popularmente é conhecido como curimba ou curimbatá, 
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pertencente à ordem Characiformes, família Prochilodontidae e superordem 

Ostariophysi. Possui grande importância econômica na região sudeste e sul do 

Brasil, sendo muito utilizado na alimentação humana (MARTINEZ, 2006). Em um 

estudo realizado com diversos pescadores de vinte e dois municípios que fazem 

divisa entre os estados do Paraná e São Paulo e que realizam suas atividades nos 

reservatórios de Capivara, Rio Paranapanema e Tibagi, ficou constatada a 

importância do curimba para a economia desta região, visto que esses peixes 

ocupam o segundo lugar de espécies mais consumidas (Pilla et al., 2003). 

Os peixes da espécie P. lineatus possuem escamas acinzentadas 

escuras na parte superior do dorso e que vão clareando em direção à parte inferior, 

tornando-as claras. Sua boca é circular e lábio carnoso com dentes pequenos; sua 

nadadeira dorsal possui um espinho característico; podem atingir de 30 a 80 cm de 

comprimento e pesar até 6 kg. Esses peixes possuem o hábito detritívoro e 

aumentam assim a probabilidade de serem contaminados por metais que se 

encontram acumulados nos sedimentos (MARTINEZ, 2006). 

Esta espécie de peixe é restrita a locais pouco impactados e é 

bastante sensível a ambientes contaminados, demonstrando-se um bioindicador em 

potencial (MARTINEZ & CÓLUS, 2002). Por tratar-se de uma espécie sensível a 

diversos xenobióticos, cuja biologia e fisiologia é conhecida, esta espécie já foi alvo 

de muitos estudos de toxicidade  (CAVALCANTE et  al., 2008;  LANGIANO  &  

MARTINEZ,  2008; CAMARGO et al., 2009; GALINDO et al., 2010, MODESTO et al., 

2010;  MONTEIRO, et al., 2011; SIMONATO et al., 2011) e também foi escolhido 

como modelo experimental para o estudo de acúmulo do níquel e seus efeitos 

genotóxicos e bioquímicos. 

 

Figura 2 – Exemplar de juvenil de Prochilodus lineatus. 

 
Fonte: LEFA-UEL 
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1.7 BIOMARCADORES 

  

Os metais são agentes tóxicos geralmente encontrados como 

misturas complexas, dificultando assim a identificação dos seus efeitos específicos 

da interação com a biota. A fim de superar essa dificuldade, o uso de biomarcadores 

pode oferecer uma avaliação integrada dos efeitos dos poluentes na população alvo 

do estudo (FERREIRA et al., 2003). Neste contexto, chama-se de biomarcador 

qualquer substância, ou seu derivado, estrutura ou processo, que possa ser medido 

no organismo e que possa predizer ou influenciar a incidência de um acontecimento 

ou doença (WHO, 2001). O uso de biomarcadores está intimamente associado com 

a ecotoxicologia, um domínio da ciência cujo objetivo é entender e prever efeitos de 

xenobióticos em comunidades naturais sob pressão antrópica (CHAPMAN, 2002).  

Os biomarcadores refletem a interação entre o sistema biológico e 

um ou mais contaminantes e são normalmente os primeiros sinais de alterações 

biológicas a serem detectados. Além disso, são sensíveis a várias classes de 

poluentes, apresentam alta especificidade e fornecem informações a respeito do 

efeito metabólico causado pelo contaminante (VAN DER OOST et al., 2003). Dentre 

os biomarcadores bioquímicos os mais investigados são enzimas envolvidas na 

detoxificação de xenobióticos e de seus metabólitos, as enzimas de defesa 

antioxidante, os antioxidantes não enzimáticos, os marcadores de danos oxidativos 

e a ocorrência de danos no DNA.  

Para os metais o uso de biomarcadores é indicado para verificar 

alterações nas funções moleculares quando eles se encontram em elevadas 

concentrações no ambiente, e assim, acabam por produzir efeitos tóxicos para a 

biota. Em nível celular os metais se ligam às proteínas denominadas 

metalotioneínas (MT), sendo estas consideradas importantes biomarcadores quando 

se trata de estudo com metais.  

A Figura 3 representa um diagrama esquemático do metabolismo e 

toxicidade de metais em células eucarióticas. Como representado, a captação de 

metais são resultados da interação entre o íon metálico livre, e diversos grupos 

ligantes. No ambiente aquático, o metal pode interagir com uma série de ligantes 

abióticos, tais como o sedimento e ligantes solúveis na coluna d’água (1). Este é um 

importante controle da absorção de metais pelas células, porque existe uma relação 

direta entre o íon metálico livre e ativo no meio ambiente e o transporte de metal na 
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célula (por exemplo, brânquias). Metais geralmente entram nas células através de 

interações com proteínas ou canais de íons na membrana plasmática (2). Uma vez 

no citoplasma, o íon metálico livre interage com proteínas de baixo peso molecular 

(como as glutationas), e com as MTs (3). Este íon também pode se ligar a sítios de 

transcrição (ST) específicos promotores do gene da MT aumentando a transcrição e, 

consequentemente sua síntese (3). Elevações desses íons livres também podem 

aumentar a concentração de metais em outros compartimentos celulares que são 

frequentemente sítios de toxicidade. Por exemplo, na mitocôndria eles podem se 

ligar às enzimas e complexos de proteínas na cadeia respiratória, reduzindo a 

conversão de energia, e assim, sua eficiência, pois interrompem a fosforilação 

oxidativa levando à geração de espécies reativas de oxigênio (ERO) que podem 

atuar sobre a membrana plasmática, causando peroxidação lipídica (LPO), ou agir 

diretamente na molécula de DNA causando danos (4). Os metais podem também 

através dos lisossomos ser exportados diretamente para fora da célula por exocitose 

(5). 

 

Figura 3 –Diagrama esquemático da entrada dos metais em células eucarióticas. 
Vide explicação dos números no texto. 

 
Fonte: Adaptado de Di Giulio et al. (1995). 
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Apesar dos organismos possuírem defesas antioxidantes para 

proteger os tecidos contra danos oxidativos, se a taxa de produção de ERO exceder 

a capacidade dos mecanismos de defesa, ocorrerá lesão nas células e dentre elas o 

DNA (CADET et al., 2003). Estes danos são considerados biomarcadores 

importantes na avaliação da resposta de organismos expostos a metais. Outros 

biomarcadores também são amplamente utilizados para avaliar a exposição e os 

efeitos causados pelos metais, como as defesas antioxidantes. 

 

1.7.1 Estresse Oxidativo e Defesas Antioxidantes 

 

O oxigênio é essencial para a manutenção da vida em organismos 

aeróbicos, pois é fundamental no processo de produção de energia (ATP). E para 

tal, as moléculas de oxigênio são reduzidas a água, através de reações de oxidação 

por complexos que compõem a cadeia respiratória, e como resultado dessas 

reações podem ser formados vários produtos do metabolismo do oxigênio, dando 

nome ao que chamamos de espécies reativas de oxigênio (ERO) (FERRANTE et al., 

2008; AMADO et al., 2009). Entre as ERO estão incluídos o ânion radical superóxido 

(O2
-•), o radical hidroxil (•OH) e o peróxido  de  hidrogênio  (H2O2 ),  que  em  altas  

concentrações podem ser perigosos.  Segundo Hermes & Lima (1998) o radical 

hidroxil é considerado o de maior toxicidade dentre eles e pode promover danos nas 

membranas, proteínas e ao DNA. 

Os danos oxidativos surgem quando os mecanismos de defesa do 

animal responsáveis pela remoção de ERO são inadequadas ou insuficientes para 

combater o excesso dessas espécies reativas, prejudicando a capacidade oxidante 

da célula e promovendo o que chamamos de estresse oxidativo (MASELLA et al., 

2005; MONTEIRO et al., 2006). Dentre os danos causados por esse estresse 

podemos citar a lipoperoxidação, oxidação de proteínas e danos à molécula de DNA 

(Figura 4). Estes danos são considerados como biomarcadores importantes na 

avaliação das alterações de organismos expostos a xenobióticos (MÉNDEZ-

ARMENTA & RÍOS, 2007; STURVE et al., 2008). 
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Figura 4 –Representação esquemática de danos celulares causados por 
espécies reativas de oxigênio mostrando que os xenobióticos. 
podem induzir a formação de espécies reativas de oxigênio, as 
quais podem causar danos a proteínas, lipídios e DNA, caso as 
defesas antioxidantes celulares não sejam capazes de neutralizar 
seus efeitos.  O2

•- - ânion superóxido; H2O2 - peróxido de 
hidrogênio; OH - radical hidroxil; SodMn - superóxido dismutase-
manganês; SodCuZn - superóxido dismutase-cobre/zinco; GPx - 
glutationa peroxidase; CAT - catalase  

 
Fonte: Adaptado de Ramakrishnan et al. (2007). 

 

Os animais apresentam um sistema de defesa antioxidante, 

responsável pela detoxificação dessas ERO, constituído por defesas antioxidantes 

enzimáticas e não enzimáticas, que podem reagir com esses intermediários reativos, 

e também reparar os danos causados pelos mesmos (MARTINEZ, 2006; 

VALAVANIDIS et al., 2006; HALLIWELL & GUTTERIDGE, 2007). As defesas 

antioxidantes não enzimáticas possuem baixo peso molecular e são representadas 

principalmente pelas moléculas hidrossolúveis como o tripeptídeo glutationa na sua 

forma reduzida (GSH), o ácido ascórbico (vitamina C), e por moléculas lipossolúveis 

como o  β-caroteno (vitamina B) e o  α-tocoferol (vitamina E). Já as defesas 

enzimáticas são representadas principalmente pela superóxido dismutase (SOD), 

catalase (CAT), glutationa peroxidade (GPx) e glutationa  redutase  (GR) 

(LUSHCHAK & BAGNYUKOVA, 2006; STURVE et al., 2008). 
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A GSH é um tripeptídeo endógeno que atua no sequestro de radicais 

livres, mas também como cofator para a ação da enzima GPx, que atua na 

eliminação de peróxido de hidrogênio e de hidroperóxidos orgânicos, bem como 

para a ação da GST, que participa da detoxificação de substâncias químicas 

(HERMES-LIMA, 2004; MARAN et al., 2009). De acordo com Halliwell & Gutteridge 

(2005) a GSH pode ser considerada um dos agentes mais importantes de defesa 

antioxidante da célula, conferindo proteção contra danos.  Autores como Hermes-

Lima (2004) e Martinez (2006) ressaltam que se a disponibilidade de GSH for 

alterada, a atividade de algumas enzimas, como por exemplo, GST, GPx e GR 

também podem sofrer alterações em suas atividades. 

A GST está associada à desintoxicação de poluentes através da 

conjugação com GSH (glutationa), promovendo sua excreção (LACKNER, 2008). A 

GST é uma família de enzimas multifuncionais, primariamente citosólica, mas 

também presente no núcleo. São bem distribuídas na natureza, sendo encontradas 

em bactérias, fungos, plantas e animais. Elas podem ser agrupadas em diferentes 

classes: alfa, mi, pi,  teta  e  omega,  com  duas    classes  menores,  sigma  e  kapa,  

sendo  que  em  laboratório  é geralmente medido a atividade total da GST 

(HERMES-LIMA, 2004). Esta enzima oferece um papel protetor contra danos 

oxidativos por conjugar produtos da oxidação de lipídios, como aldeídos e 

hidroperóxidos com a GSH (BARATA et al., 2005; MASELLA et al., 2005). Os 

conjugados formados nestas reações de desintoxicação são geralmente excretados 

na bile, através de mecanismos de extrusão dependentes de ATP, ou podem 

também ser degradados e acetilados para formar ácidos mercaptúricos, os quais 

são excretados na urina (HERMES-LIMA, 2004). 

A SOD é a primeira via de defesa antioxidante da célula e é 

encontrada tanto no citosol (CuZn-SOD) quanto no  interior  das  mitocôndrias  (Mn-

SOD).  Constitui uma família de metaloenzimas presentes em todos os organismos 

aeróbicos e responsáveis por catalisar a dismutação de duas moléculas de O2
-• em 

O2 e H2O2 (BARATA et al., 2005; ÜNER et al., 2005; MONTEIRO et al., 2006). 

A CAT atua degradando o H2O2 em H2O e O2. Esta enzima está 

presente principalmente nos peroxissomos e também faz parte das enzimas 

primárias da via antioxidante (BARATA et al., 2005; ORUÇ & USTA, 2007; 

SAMPAIO et al., 2008). A CAT é específica em reduzir H2O2 e quanto maior for a 
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concentração dessa espécie na célula, maior será sua atividade (HERMES-LIMA, 

2004). 

A enzima que atua sobre o H2O2 em baixas concentrações é a GPx, 

que também metaboliza uma série de hidroperóxidos orgânicos. Esta enzima é 

encontrada no citosol e na mitocôndria, possui selênio no seu sítio catalítico e utiliza 

GSH como co-fator para fazer a redução do H2O2 a H2O, envolvendo a oxidação 

concomitante da GSH para sua forma oxidada (GSSG). 

A enzima responsável pela oxidação da GSH para a forma oxidada 

GSSG, produzida durante o processo catalítico realizado pela GPx, é a GR. Esta 

enzima é considerada chave no metabolismo da GSH, essencial na manutenção da 

homeostase GSSG/GSH sob condições de estresse oxidativo (TEKMAN et al., 

2008). Esta enzima utiliza os elétrons e prótons do NADPH+ que é reduzido para 

NADP pela glicose 6 fosfato desidrogenase (G6PDH), promovendo a reciclagem 

deste tripeptídeo (VAN DER OOST et al. 2003; DI GIULIO & MEYER, 2008). Desta 

forma pode-se dizer que a GR é uma enzima auxiliar no processo de detoxificação 

do xenobiótico, porém a sua presença é imprescindível, uma vez que ela mantém a 

concentração de GSH na célula, podendo-se assim evitar maiores danos ao 

organismo. 

Um esquema que representa a síntese do funcionamento integrado 

do sistema de defesa antioxidante está apresentado na Figura 5. Depois que o 

xenobiótico entra no corpo do animal é ativado o sistema de defesa antioxidante 

para combater as ERO. A SOD catalisa a dismutação do O2
-• e o produto desta 

reação é o H2O2, que é metabolizado pela CAT e/ou pela GPx. A GSH atua como 

um substrato para as reações da GPx e GST e a GR recicla a GSH às custa de 

energia. Se o mecanismo de defesa responsável pela remoção das ERO for 

insuficiente ou inadequado, ocorre o que denominamos de estresse oxidativo, 

resultando em danos oxidativos como a peroxidação lipídica (LPO), danos ao DNA e 

oxidação de proteínas (MONTEIRO et al., 2006). 

 
 
 
 
 
 
 
 



27 
 

Figura 5 –efesas antioxidantes após a entrada do xenobiótico no organismo. ERO - 
espécie reativa de oxigênio; SOD- superóxido dismutase; CAT- catalase; 
GPx - glutationa  peroxidase;  GSH – glutationa reduzida; GSSG – 
glutationa oxidada; GR - glutationa redutase; GST - glutationa S-
transferase; O2

-• - ânion radical superóxido; H2O2 - peróxido de hidrogênio; 
•OH -radical hidroxil; G6PDH - glicose 6 fosfato desidrogenase 

 

Fonte: Adaptado de Hermes-Lima (2004). 
 

1.7.2 Peroxidação Lipídica 

 

As ERO podem causar danos nas membranas celulares como, por 

exemplo, devido a oxidação dos ácidos graxos polinsaturados dos fosfolipídios das 

membranas celulares, ocasionando a peroxidação lipídica ou lipoperoxidação (LIMA 

& ABDALLA, 2001; VALAVANIDIS et al., 2006; ORUÇ & USTA, 2007). A 

peroxidação lipídica (LPO) pode ocorrer como consequência do desequilíbrio entre o 

sistema antioxidante e o estado pró-oxidante gerado pela toxicidade de metais 

(BALLESTEROS et al., 2009). O processo de LPO é composto por uma série de 

reações em cadeia (Figura 6) e é iniciado quando uma ERO retira um átomo de 

hidrogênio do grupo metileno dos ácidos graxos insaturados (PUFAs), e então o 

radical formado pode reagir com um átomo de oxigênio formando o radical 

lipoperoxil, que pode continuar a cadeia ou interagir com outros PUFAs, 

recomeçando a reação (DI GIULIO & MEYER, 2008). 
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Como consequência da LPO os danos celulares são muitos, dentre 

eles podemos listar a perda da integridade da membrana com aumento de sua 

permeabilidade, resultando assim na perda da seletividade para entrada e/ou saída 

de nutrientes e substâncias tóxicas; alteração no fluxo transmembrana; disfunção no 

transporte de Na+/K+; comprometimento dos componentes da matriz extracelular 

(colágeno, elastina, proteoglicanos) (LIMA & ABDALLA, 2001; BARREIROS et al., 

2006). Dentre os produtos finais da LPO está o malondialdeído (MDA), que pode 

reagir com o ácido tiobarbitúrico (TBA) produzindo substâncias intermediárias 

coloridas (substâncias reativas ao ácido tiobarbitúrico ou TBARS) que são usadas 

para quantificar a peroxidação lipídica (ALMROTH et al., 2005; OROPESA  et  al., 

2009). Níveis elevados de MDA induzem a formação de lipoperóxidos e indicam um 

aumento da LPO (LUSHCHAK & BAGNYUKOVA, 2006).   

 

Figura 6 – Processo de lipoperoxidação. A abstração de átomos de hidrogênio 
de um ácido graxo polinsaturado (neste esquema representado por 
três ligações duplas) leva à formação de um dieno conjugado por 
rearranjo molecular. Esta molécula pode sofrer o ataque de oxigênio, 
formando um radical peroxil. Este radical pode continuar o ciclo de 
lipoperoxidação através da abstração de átomos de hidrogênio de 
cadeias polinsaturadas próximas, transformando-se em um peróxido 
lipídico 

 
Fonte: Adaptado de Södergren (2000). 
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1.7.3 Danos no DNA 

 

Existem alguns agentes ambientais que tem a capacidade de 

interagir e danificar a estrutura da molécula do DNA e são denominados genotóxicos 

(SHUGART, 2000). Os danos no DNA podem ocorrer devido a diversos agentes, 

sejam eles endógenos ou exógenos. Os metais podem ser considerados agentes 

exógenos com grande potencial genotóxico que acabam por provocar danos no DNA 

de forma direta ou indireta através da formação das ERO (BENASSI, 2004). Os 

danos gerados pela ação de metais podem ser reparados ou então poderá ocorrer a 

indução de mutações, aberrações cromossômicas, mal formação embrionária e 

efeitos a logo prazo, como câncer em animais vertebrados (FRENZILLI et al., 2004) 

(Figura 7). 

 

Figura 7 –Diagrama com as possíveis vias de ações dos 
metais até o DNA e seus efeitos. ERO: Espécie 
reativa de oxigênio 

 

Fonte: Adaptada de Galaris e Evangelou (2002). 
 

Os danos ocasionados por agentes químicos podem ser 

mensurados através do ensaio do cometa. Este teste é amplamente utilizado em 
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testes ecotoxicológicos, pois trata-se de um teste de custo relativamente baixo, 

simples, rápido e sensível (OLIVE & BANATH, 2006; DHAWAN et al., 2009). Os 

danos mais facilmente detectados no DNA são quebras (simples ou duplas), danos 

alcali-lábeis, crosslinks, e quebras resultantes de reparo por excisão (SINGH, 1996; 

TICE, 2000; SILVA et al., 2000), que são passíveis de reparos, mas se não forem 

devidamente reparados, poderá ocorrer à indução de mutações. De acordo com Jha 

(2008) os danos causados ao material genéticos são os mais importantes em nível 

molecular, e o ensaio do cometa é muito eficiente para detectar essas quebras nas 

fitas do DNA.   

O ensaio do cometa surgiu em 1978 quando Rydeberg & Johanson 

detectaram os primeiros danos no DNA nas células usando a técnica de eletroforese 

em gel. Já em 1984 Johanson com ajuda de Ostling modificaram a técnica a fim de 

avaliar as quebras em fitas duplas sob condições neutras. E 1988 Singh e 

colaboradores adaptaram o ensaio para condições alcalinas (pH = 13),  que 

determinaria não somente as quebras na fita dupla, mas também quebras nas fitas 

simples a ainda os sítios álcali-lábeis (DHAWAN et al., 2009). Popularmente 

conhecido como ensaio do cometa, ele recebe este nome devido à migração dos 

fragmentos do DNA durante a corrida de eletroforese, nos quais os menores 

fragmentos migram mais rápidos formando assim longas caudas partindo do núcleo 

(Figura 8). Muitos são os tecidos que podem ser utilizados para a realização do 

ensaio do cometa. Para peixe podemos destacar as células sanguíneas, fígados, e 

brânquias (LEE & STEINERT, 2003). 

 

Figura 8 – Danos nos eritrócitos verificados pelo ensaio do cometa. 
A) Classe 0 (sem danos aparente), B) Classe 1 (cauda 
curta menor que o diâmetro do núcleo), C) Classe 2 
(comprimento da cauda correspondendo a uma ou duas 
vezes o diâmetro do núcleo), D) Classe 3 (comprimento 
da cauda maior que o dobro do diâmetro do núcleo). 
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1.7.4 Metalotioneínas  

 

As metalotioneínas (MTs) são proteínas citosólicas de baixo peso 

molecular, presentes em quase todos os organismos vivos. As MTs são ricas em 

cisteína, aminoácido que possui grupamentos tiol (-SH) em sua estrutura que 

conferem uma alta afinidade por íons metálicos livres, tornando-as proteínas de 

grande interesse sob o ponto de vista bioquímico (NORDBERG, 1998). Essas 

proteínas atuam como quelantes de metais e quando estes se encontram em 

excesso nas células desempenham um importante papel, atuando na desintoxicação 

e excreção contribuindo para um aumento na tolerância dos metais (LINDE et. al., 

2001; GOPAL, 2009).  

As MTs estão envolvidas na regulação de metais essenciais, como o 

cobre e zinco, assim como na desintoxicação de metais não-essenciais (AMIARD et 

al., 2006). Por isso, as MTs passaram a ter grande importância como biomarcador 

relacionado com a poluição dos recursos hídricos por metais, principalmente em 

organismos aquáticos (ANDREWS, 2000). A partir das últimas décadas as 

metalotioneínas passaram a ser vistas como potenciais biomarcadores de metais em 

peixes para avaliar a poluição aquática e passaram a ser fundamentais em estudos 

relacionados com metais (GEORGEN & OLSSEN 1994; OLSVICK et al., 2000; 

LANGSTON et al., 2002; SARKAR et al., 2006;. AMIARD  et  al.,  2006;  NESTO et 

al., 2007; FERNANDES et al., 2008). 

Além de atuar como quelantes de metais, as MTs apresentam 

propriedades antioxidantes importantes, inibindo reações de propagação de radicais 

livres através da ligação seletiva de íons de metais pró-oxidantes, tais como ferro e 

cobre, e dos potencialmente tóxicos, como cádmio e mercúrio. Além disso, é um 

potente sequestrador de espécies reativas de oxigênio, limitando as possíveis lesões 

por elas ocasionadas (SUZUKI et al., 2002).  
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2 OBJETIVOS 

 

2.1 OBJETIVOS GERAIS 

 

Investigar o acúmulo de níquel em diferentes tecidos do peixe 

neotropical Prochilodus lineatus e caracterizar os efeitos deste metal nas defesas 

antioxidantes, conteúdo de metalotioneínas e a ocorrência de danos oxidativos e 

lesões no DNA. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS  

 

Realizar testes de toxicidade semi-estáticos e agudos (24 e 96 

h) com jovens de P. lineatus expostos a três concentrações de 

níquel (0,025; 0,25 e 2,5 mg Ni.L-1), sendo a menor delas 

correspondente à concentração máxima deste metal permitida 

para águas doces brasileiras (Resolução CONAMA 357, 2005); 

Determinar o acúmulo de níquel nos seguintes tecidos dos 

peixes: brânquias, fígado, rim e músculo;  

Avaliar os efeitos do níquel na atividade de enzimas 

antioxidantes (SOD, CAT, GPx, GST e GR),  conteúdo de 

antioxidantes não enzimáticos (GSH), ocorrência de danos 

oxidativos teciduais (peroxidação lipídica) em diferentes tecidos 

de P. lineatus; 

Determinar a concentração de metalotioneínas em fígado e 

brânquias de P. lineatus após exposição ao níquel; 

Averiguar se a exposição a diferentes concentrações de níquel 

produz danos no DNA de eritrócitos e células branquiais de P. 

lineatus 
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BIOACUMULAÇÃO E EFEITOS DO NÍQUEL EM UMA ESPÉCIE DE PEIXE 

NEOTROPICAL 

 

 

Francine Fernandes Palermo1, Cláudia B. R. Martinez1* 

 

 

Resumo 
Juvenis de Prochilodus lineatus foram expostos a diferentes concentrações nominais 
de níquel (0,025; 0,25 e 2,5 mg.L-1) e somente a água por 24 e 96 h (com renovação 
de água a cada 24 h), a fim de verificar os efeitos referentes à bioacumulação deste 
metal e sua influência em relação às defesas antioxidantes, ao conteúdo de 
metalotioneínas e a ocorrência de danos no DNA. Após as exposições os animais 
foram amostrados e os órgãos foram retirados (brânquias, fígado, rim e músculo) 
para verificação do acúmulo de níquel, e também, para análises bioquímicas 
(brânquias e fígado) e genéticas (células sanguíneas e branquiais). Os resultados 
mostraram que o níquel acumulou em diferentes proporções nos órgãos (rim > 
fígado > brânquias > músculo) variando também de acordo com o tempo 
experimental. Com relação às defesas antioxidantes pode-se inferir que a exposição 
ao níquel promoveu alterações em algumas enzimas evidenciando a ocorrência de 
estresse oxidativo que gerou anos evidenciados através da peroxidação lipídica em 
fígado, e danos no DNA nos dois tempos experimentais. As metalotioneínas 
apresentaram aumento em sua atividade confirmando seu papel protetor em relação 
à presença de metais nas células. Este trabalho mostrou que o níquel ocasionou 
alterações nas atividades das enzimas antioxidantes e danos no DNA. Assim, pode-
se concluir que o níquel é um metal importante para estudos em peixes, visto que, 
mesmo em baixas concentrações ocasionou danos oxidativos nestes animais, e que 
a concentração máxima de Ni permitida pela legislação brasileira (Resolução 
CONAMA 357), que é de 0,025 mg. L-1, não é segura para esta espécie. 
 
 
Palavras-chave: Acúmulo. Enzimas antioxidantes. Estresse oxidativo. 

Metalotioneínas. Prochilodus lineatus. Danos ao DNA.  
 

3.1 INTRODUÇÃO 

 

Os ambientes aquáticos como rios, lagos e reservatórios recebem 

constantemente resíduos industriais, urbanos e da agricultura gerados pela atividade 

humana. Atualmente, a contaminação dos ecossistemas aquáticos por metais é um 

                                                      
1  Departamento de Ciências Fisiológicas, Universidade Estadual de Londrina. C.P. 6001. CEP: 

86051-990. Londrina, Paraná, Brasil. *Autor para correspondência. Tel: +55 43 3371.4650 – Fax: 
+55 43 4471.4467 E-mail: cbueno@uel.br 
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problema crítico, pois estes poluentes podem causar efeitos adversos à biota 

(Almeida et al., 2001; Romani et al., 2003; Ribeiro et al., 2006). Os metais são 

capazes de induzir estresse oxidativo em organismos aquáticos, incluindo os peixes 

(Lionetto et al., 2003; Gioda et al., 2007), e  assim, estimulam a formação de 

espécies reativas de oxigênio (ERO) como o ânion radical superóxido (O2
•-), radical 

hidroxil (•OH) e peróxido de hidrogênio (H2O2)., iniciando processos degenerativos e 

causando danos e mutações ao DNA.  

Enzimas como a catalase (CAT), a superóxido dismutase (SOD), a 

glutationa peroxidase (GPx) e glutationa redutase (GR) e a glutationa S-transferase 

(GST) fazem parte do sistema antioxidante presente nas células para proteger o 

organismo contra os danos causados por essas ERO. As atividades destas enzimas 

quando alteradas podem ser indicadores de exposição a poluentes aquáticos, bem 

como ferramentas utilizadas em avaliações toxicológicas (Almeida et al., 2001; 

Monteiro et al., 2006). O aumento na formação das ERO pode causar danos em 

muitos constituintes celulares, incluindo proteínas, ácidos nucléicos e lipídios 

(Almroth et al., 2005; Bagnyukova et al., 2005).  

O níquel (Ni) é um dos metais que pode estar presente em águas 

contaminadas podendo ser tóxico aos organismos deste ecossistema. É um 

elemento comumente encontrado na biosfera e é um componente natural presente 

nas águas doces em virtude da erosão e intemperismo (Eisler, 1998), sua 

concentração típica em águas doces varia de 0,001 a 0,010 mg.L-1 (Galvin, 1996). 

Entretanto, o níquel e seus compostos são amplamente utilizados em 

galvanoplastia, na fabricação de aço inoxidável, manufatura de baterias Ni-Cd, 

moedas, pigmentos, entre outros. Assim, concentrações de níquel em águas 

superficiais podem chegar a 0,1 mg.L-1 e valores ainda mais elevados podem ser 

encontrados em áreas de mineração (Cetesb, 2010). No Brasil, de acordo com a 

Resolução CONAMA 357 (2005), o nível máximo de níquel permitido para águas 

doces é de 0,025 mg Ni total.L-1. Em peixes de água doce o acúmulo de níquel pode 

variar de 10 a 120 μg.g-1 e sua distribuição varia muito de tecido para tecido (Vos e 

Hovens, 1986). 

Apesar da importância do níquel como contaminante aquático, o 

conhecimento sobre seus efeitos é muito limitado se comparado com outros metais 

como o cobre ou o zinco (Deleebeeck et al., 2007). Os mecanismos de toxicidade do 

níquel para peixes jovens parecem estar associados a um distúrbio respiratório nas 



36 
 

brânquias, causado por alterações estruturais (Pane et al., 2003, 2004), entretanto, 

muitos efeitos associados à presença do níquel na água precisam ser elucidados. 

Khangarot e Ray (1990) relataram que os sinais do envenenamento de níquel em 

peixes incluem movimentos rápidos da boca e dos opérculos e, antes da morte, 

convulsões e perda de equilíbrio. Ellgaard e colaboradores (1995) descreveram a 

destruição das lamelas branquiais por níquel iônico e a consequente redução na 

taxa de ventilação podendo causar hipóxia e morte dos peixes. Outros sinais de 

intoxicação por níquel em peixes incluem diminuição das concentrações de 

glicogênio no músculo e fígado, com aumentos simultâneos nos níveis de ácido 

láctico e de glicose no sangue (Ghazaly 1992).  

Os possíveis efeitos genotóxicos do níquel para peixes ainda são 

amplamente desconhecidos, mas já se sabe que este metal é capaz de causar 

câncer e mutações em mamíferos (Ptashynski et al., 2002) e produzir efeitos 

teratogênicos e mutagênicos em anfíbios (Eisler, 1998). Os efeitos tóxicos e 

carcinogênicos de compostos de níquel já foram associados com danos oxidativos 

no DNA e proteínas e à inibição das defesas antioxidantes (Rodriguez et al.,1996). 

Além disso, alguns trabalhos já mostraram que o níquel pode inibir a indução de 

enzimas da família do citocromo P-450 (Iscan, 1992; Brüschweiler, 1996) e dessa 

forma, este metal pode interferir na metabolização de xenobióticos orgânicos. Diante 

destes fatos e devido à necessidade de informações sobre a toxicidade do níquel em 

organismos aquáticos o objetivo deste trabalho foi caracterizar o acúmulo de níquel 

em diferentes tecidos e seus efeitos no peixe neotropical Prochilodus lineatus, com 

enfoque nas defesas antioxidantes, danos no DNA e no conteúdo de 

metalotioneínas. Esta espécie de peixe foi escolhida por tratar-se de uma espécie 

sensível a diversos xenobióticos e que possui fisiologia conhecida (Martinez e Cólus, 

2002).  

 

3.2 MATERIAL E METÓDOS 

 

3.2.1 Animais 

 

Juvenis de Prochilodus lineatus pesando 10,16 ± 0,36 g e medindo 

8,95 ± 0,87 (média ± EP, n= 279) foram fornecidos pela Estação de Piscicultura da 

Universidade Estadual de Londrina (EPUEL) e levados para a sala de bioensaios do 
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Laboratório de Ecofisiologia Animal (LEFA-UEL), onde foram aclimatados por até 

uma semana (5 a 7 dias) em tanques de 300 litros, contendo água desclorada e 

aeração constante, e as condições de temperatura, pH, condutividade e oxigênio 

dissolvido foram monitoradas. Os animais foram submetidos a um fotoperíodo de 12 

h claro e 12 h escuro, e alimentados a cada 48 h com ração comercial, sendo que, 

48 h antes dos testes de toxidade e durante o experimento a alimentação foi 

suspensa.  

 

3.2.2 Testes de Toxicidade e Amostragem 

 

Os animais foram submetidos a testes de toxicidade semi-estáticos, 

com renovação de água a cada 24 h, por 24 e 96 h. Para cada tempo experimental 

foram realizados experimentos independentes. Foram utilizados quatro aquários de 

100 litros, contendo 8 peixes cada; um dos aquários continha apenas água 

desclorada (grupo controle ou CTR) e os outros três (grupos experimentais ou EXP) 

receberam níquel nas seguintes concentrações nominais: 0,025, 0,25 e 2,5 mg Ni.L-

1. Utilizou-se cloreto de níquel (marca Synth) para realização dos testes que era 

adicionado nos aquários 24 h antes dos peixes. Durante as exposições os seguintes 

parâmetros da água: temperatura, pH, condutividade e oxigênio dissolvido, foram 

monitorados. 

Durante os testes foram realizadas coletas diárias de água com 

seringas de vidro, tanto do aquário controle quanto dos experimentais para a 

determinação da concentração de níquel total e dissolvido. Após a coleta de água as 

amostras para a detecção de níquel total eram acidificadas (2% HNO3 da marca 

FMaia). Para a análise de níquel dissolvido a água coletada era filtrada (malha de 45 

µm) e posteriormente acidificada. Após fixadas as amostras de água eram 

armazenadas em tubos e conservadas na geladeira para análises de acúmulo deste 

metal. 

Após as exposições (24 ou 96 horas) os animais eram anestesiados 

com benzocaína (0,6 g de benzocaína e 70 mL de álcool adicionados em 2 L de 

água) e submetidos à retirada de sangue pela veia caudal, com seringas 

heparinizadas. As amostras de sangue eram armazenadas em tubos plásticos, 

contendo 700 µL de salina tamponada com fosfato (PBS: NaCl 126,6 mM, KCL 4,8 

mM, CaCl 1,5 mM, NaHCO3 3,7 mM, Na2HPO4 8,9 mM, NaH2PO4 2,9 mM) e 
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conservados na geladeira durante o período de amostragem, para em seguida, 

realizar o  ensaio do cometa. Em seguida os peixes eram pesados, medidos e 

mortos por secção medular para a retirada das brânquias, fígado, rim e músculo 

para futuras análises. 

 

3.2.3 Determinação de Níquel nos Tecidos 

 

Para a quantificação de níquel foram utilizados os seguintes tecidos: 

brânquias, fígados, rins e músculos. Os órgãos foram pesados e colocados em 

tubos criogênicos e mantidos a 60°C até que o peso permanecesse constante, para 

a obtenção do peso seco. Às amostras de tecido seco foi adicionado ácido nítrico 

(65% Supra Puro - Merck) na proporção de 1:10 (peso:volume) e as amostras 

colocados em estufa (60° C) novamente até a digestão completa do tecido. Após a 

digestão as amostras foram centrifugadas (14.000 x g, 20 min) e o sobrenadante foi 

armazenado em tubos plásticos para posterior determinação de níquel. As análises 

foram realizadas utilizando-se um espectrofotômetro de absorção atômica com forno 

de grafite (Perkin Elmer – AA700) através de uma curva padrão construída a partir 

de uma solução padrão de Ni diluída em solução de ácido nítrico 0,2 %. As amostras 

foram analisadas em duplicatas. 

 

3.2.4 Análises Bioquímicas 

 

Para análises de defesas antioxidantes e peroxidação lipídica foram 

utilizadas amostras de brânquias e fígado, que foram devidamente pesadas e 

homogeneizadas em tampão fosfato de potássio (0,1 M), pH 7,0, na proporção de 

1:5 (peso:volume) para brânquias e 1:10 (peso:volume) para o fígado. Depois de 

homogeneizadas as amostras foram centrifugadas (13.200 x g, 4°C, 20 min) e em 

seguida foram separados os sobrenadantes para realização dos ensaios 

bioquímicos.  

 

3.2.4.1 Defesas antioxidantes 

 

A atividade da superóxido dismutase (SOD) foi determinada pela 

inibição da taxa de redução do citocromo c pelo radical superóxido, proveniente do 
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sistema xantina/xantina oxidase, em 550 nm a 25° C em pH 7,8, de acordo com 

McCord e Fridovich (1969). A atividade da enzima foi expressa em U de SOD.mg de 

proteína-1. Uma unidade (U) de SOD representa a quantidade de enzima necessária 

para produzir 50% de inibição da taxa de redução do citocromo c.  

A atividade da catalase (CAT)  foi determinada seguindo-se a 

velocidade de decomposição do H2O2, através do decréscimo de absorbância em 

240 nm (Beutler, 1975). A atividade da enzima foi expressa em µmol H2O2 

metabolizado.min-1.mg de proteína-1.  

A atividade da glutationa peroxidase (GPx) selênio-dependente foi 

determinada pelo método de Hopkins e Tudhope (1973), baseado na oxidação do 

NADPH + H+ em presença de H2O2, em 340 nm. A atividade da enzima foi expressa 

em µmol NADPH oxidado.min-1.mg de proteína-1.   

A glutationa redutase (GR) foi determinada indiretamente pela 

redução do NADPH mediante a presença da glutationa oxidada (GSSG), em 340 nm 

(Carlberg e Mannervik, 1975). A atividade da enzima foi expressa em µmol NADPH 

oxidado.min-1.mg  de proteína-1.  

A concentração de glutationa reduzida (GSH) foi determinada de 

acordo com o método de Beutler e colaboradores (1963). Inicialmente foi adicionado 

ácido tricloroacético (TCA) às amostras, na proporção de 1:1 (volume:volume com 

TCA 6%). Após centrifugação (1.200 g), foi adicionado tampão fosfato de potássio 

0,1 M, pH 7,9, e DTNB 2,5 mM (5,5-ditiobis-2-nitrobenzóico) formando o ânion 

tiolato, determinado em 412 nm. O conteúdo de GSH foi expresso em µg de 

GSH.mg de proteína-1, a partir de uma curva padrão de 10 a 200 µM de GSH.   

A conjugação de GSH como substrato clorodinitrobenzeno (CDNB), 

catalisada pela GST produz um composto que pode ser detectado em 340nm, e a 

atividade enzimática é proporcional à velocidade de produção do composto 

conjugado (KEEN et al., 1974). O ensaio enzimático de 1 minuto foi realizado em 

tampão fosfato de potássio 0,1 mM, pH 7,0 contendo 0,1 mM GSH. Como substrato 

foi utilizado 100 mM de CDNB. As análises foram feitas em duplicatas e os valores 

da atividade da enzima expressas em nmol de CDNB. min –1.mg –1  de proteína. 

 

3.2.4.2 Peroxidação lipídica 
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A peroxidação lipídica foi estimada pela produção de malondialdeído 

(MDA) que corresponde a um dos produtos finais da LPO. Foi utilizado o ensaio 

TBARS, de acordo com Camejo e colaboradores (1998), que consiste em quantificar 

o MDA pela reação com o ácido tiobarbitúrico (TBA) em 530 nm. A peroxidação 

lipídica foi expressa em equivalentes de MDA, como µmol MDA.mg de proteína-1, 

usando uma curva padrão de MDA.   

 

3.2.4.3 Conteúdo de metalotioneínas  

 

O conteúdo de metalotioneinas foi determinado pela metodologia 

descrita por Viarengo e colaboradores (1999) com modificações, utilizando-se como 

padrão a glutationa reduzida (GSH). Para esse ensaio foram utilizadas amostras de 

tecido branquial e hepático homogeneizadas em tampão Tris-HCl 20 mM, contendo 

sacarose 0,5 Mm e β-Mercaptoetanol 0,01%, pH 8,6. O conteúdo de MTs foi 

quantificado por espectrofotômetro em 412 nm, utilizando-se o reagente de Ellman 

(NaCl  2M, DTNB 0,43 M em tampão fosfato 0,2 M; pH 8,0). Os resultados foram 

expressos em µM GSH.mg de proteína-1, a  partir de uma curva padrão de GSH.  

 

3.2.4.4 Concentração de proteínas 

 

A concentração de proteína foi determinada de acordo com a 

metodologia de Lowry e colaboradores (1951) utilizando-se albumina de soro bovino 

como padrão. A absorbância foi lida em espectrofotômetro a 700 nm.  Os dados das 

concentrações de proteínas foram utilizados para a expressão dos resultados 

obtidos nos demais ensaios bioquímicos.   

 

3.2.5 Ensaio Cometa 

 

O ensaio cometa foi realizado de acordo com a metodologia descrita 

por Singh e colaboradores (1988), com modificações para as células sanguíneas, de 

acordo com Vanzella e colaboradores (2007) e para brânquias, de acordo com 

Cavalcante e colaboradores (2008). 

A metodologia para a preparação da suspensão celular foi baseada 

no protocolo de Kilemade et al. (2004), com modificações de Cavalcante et al. 
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(2008). As brânquias foram limpas com salina tamponada com fosfato (PBS: NaCl 

126,6 mM, KCL 4,8 mM, CaCl 1,5 mM, NaHCO3  3,7 mM, Na2HPO4 8,9 mM, 

NaH2PO4 2,9 mM)  e em seguida os filamentos foram seccionados e o material 

resultante foi mantido, por 15 min, em microtubo contendo tripsina a 0,05 % para a 

dissociação celular; para cessar esta etapa foi adicionado soro bovino fetal. Em 

seguida, a solução foi filtrada obtendo-se assim as células em suspensão que 

posteriormente foi centrifugada (10.000 x g 10 min) e o pellet foi ressuspendido com 

PBS. 

Antes de iniciar o ensaio cometa foram realizados testes de 

viabilidade celular tanto em células sanguíneas quanto branquiais, utilizando-se o 

método de exclusão de células pelo corante azul de Trypan 1 %. Para tanto, um 

volume de 20 µL de amostra foi misturado em 50 µL do corante e analisados em 

câmara de Neubauer espelhada, discriminando-se as células viáveis (incolores) e as 

células inviáveis (azuis). O ensaio cometa só foi realizado com amostras 

apresentando viabilidade de no mínimo 80% (Tice et al., 2000). 

Para a realização do ensaio cometa utilizou-se uma mistura de 10 µL 

de solução contendo as células em suspensão (sanguíneas e/ou branquiais) com 

120 µL de agarose de baixo ponto de fusão a 0,5 %. Esta mistura foi colocada em 

lâmina de vidro previamente coberta com agarose normal (ponto de fusão de 1,5%), 

coberta com lamínula, e permaneceu na geladeira por 30 min. Em seguida as 

lamínulas foram retiradas e as lâminas foram colocadas em solução de lise (2,5 M 

NaCl, 100 mM EDTA, 10 mM Tris, 10 % DMSO, 1 mL Triton X-100, pH 10,0) por, no 

mínimo, 1 hora. Após esse tempo as lâminas foram transferidas para cubas de 

eletroforese contendo solução tampão (0,3 N NaOH/1 mM EDTA, pH > 13) e 

permaneceram por 30 minutos. Logo depois foram submetidas à eletroforese por 20 

minutos (300 mA, 25 V, 1 V.cm−1), sendo que após as lâminas foram neutralizadas 

com tampão (0,4 M Tris, pH 7,5), em 3 lavagens de 5 min, e fixadas em etanol por 

10 minutos.  

Para cada peixe, para cada tipo celular (células sanguíneas ou 

branquiais), foram feitas duas lâminas. As lâminas foram coradas com gelRed e 

analisadas em microscópio de fluorescência com objetiva 100X em teste cego. 

Foram analisadas 100 células por lâmina. Os danos no DNA foram classificados de 

acordo com Kobayashi e colaboradores (1995), considerando-se o tamanho da 

cauda do cometa, em 4 classes: classe 0 = sem dano aparente; classe 1 = cauda 
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curta menor que o diâmetro do núcleo; classe 2 = comprimento da cauda 

correspondendo a uma ou duas vezes o diâmetro do núcleo; classe 3 = comprimento 

da cauda maior que o dobro do diâmetro do núcleo. A partir dessa classificação foi 

calculado o escore médio de danos no DNA para cada tecido, de cada indivíduo, 

pela soma do valor da multiplicação do número de nucleóides encontrados em cada 

classe pelo valor da classe. Também foi calculado o número de nucleóides 

danificados através da soma do total de nucleóides encontrados nas classes 1, 2 e 

3. 

 

3.2.6 Análises Estatísticas 

 

As diferenças entre o grupo controle e os grupos experimentais de 

cada tempo de exposição foram comparadas entre si de acordo com a distribuição 

dos dados (normalidade e homogeneidade das variâncias). As comparações foram 

feitas independentes, uma vez que os experimentos de 24 e 96 h foram realizados 

em datas diferentes. Utilizou-se o teste paramétrico de análise de variância 

(ANOVA), seguido do teste Student-Newman-Keuls quando necessário, ou o teste 

não-paramétrico Kruskal-Wallis seguido pelo teste de Dunn´s. Foram considerados 

significativos valores de p ≤ 0,05. Os resultados foram expressos pela média ± erro 

padrão da média. 

 

3.3 RESULTADOS 

 

3.3.1 Parâmetros da Água  

 

Ao longo dos experimentos os valores de temperatura, pH, 

condutividade e oxigênio dissolvido (OD) foram monitorados a cada 24 horas e não 

variaram significativamente nesse período (Tabela 1). A água utilizada apresentou 

dureza de 35 mg.L-1 CaCO3. 
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Tabela 1 – Parâmetros físicos e químicos da água analisados durante o 
período experimental (24 e 96 h). 

Tratamento 
Temperatura 

(°C) 
pH 

Condutividade 
(µS.cm‐1) 

OD 
 (mg.L‐1) 

Aclimatação (8)  20,36 ± 1,12   7,12 ± 0,250  82 ± 0,001  7,66 ± 0,660 

24 h (8)  21,77 ± 0,85   7,00 ± 0,003  80 ± 0,044  8,07 ± 0,570 

48 h (4)  21,53 ± 1,67   7,02 ± 0,080  78 ± 0,004  7,28 ± 0,015 

72 h (4)  20,89 ± 2,02  7,00 ± 0,010  79 ± 0,007  7,44 ± 0,080 

96 h (4)  21,33 ± 0,80  7,07 ± 0,010  78 ± 0,004  7,34 ± 0,140 

Valores indicam a média ± EP e o valor de n entre parênteses. 
 

3.3.2 Concentração de Níquel na Água 

 

Os resultados das concentrações de níquel total e dissolvido na 

água coletada tanto dos aquários controles quanto nos experimentais, ao longo de 

toda a exposição (96 h) estão apresentados na Tabela 2. A concentração de níquel 

total apresentou-se maior que a dissolvida em todas as análises e verificou-se que 

as concentrações totais detectadas foram muito próximas das nominais. 

 

Tabela 2 – Concentração de níquel total e dissolvido (mg.L-1) na água dos 
aquários contendo as concentrações nominais de Ni correspondentes 
a 0 (CTR), 0,025, 0,25 e 2,5 mg.L-1, nos períodos de 0, 24, 48, 72 e 
96 h.  

[Ni] 
nominal 
(mg.L‐1) 

[Ni]  0 h  24 h  48 h  72 h  96 h 

                    
Total   ND  ND  ND  ND  ND 

0  
Dissolvido   ND  ND  ND  ND  ND 

                    
Total  0,0241 ± 0,0012 0,023 ± 0,0009 0,0228 ± 0,0017 0,0223 ± 0,0019  0,0218 ± 0,0019

0,025  
Dissolvido  0,0237 ± 0,0016 0,022 ± 0,0015 0,0218 ± 0,0087 0,0222 ± 0,0021  0,0196 ± 0,0017

                    
Total  0,252 ± 0,0014  0,246 ± 0,0016 0,235 ± 0,0017  0,231 ± 0,0021  0,227 ± 0,0018 

0,25 
Dissolvido  0,233 ± 0,0019  0,221 ± 0,0035 0,224 ± 0,0023  0,219 ± 0,0018  0,211 ± 0,0015 

                    
Total  2,48 ± 0,0024  2,42 ± 0,0018  2,37 ± 0,0019  2,29 ± 0,0018  2,21 ± 0,0014 

2,5 
Dissolvido  2,37 ± 0,0021  2,31 ± 0,0149  2,22 ± 0,0029  2,17 ± 0,0023  2,21 ± 0,0028 

Valores indicam a média ± EP. n = de 8-16. N/D: valores não detectados. Limite de detecção: 0,005 
mg.L‐1 
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3.3.3 Acúmulo de Níquel nos Tecidos 

 

De acordo com as análises dos tecidos (brânquias, fígado, rim e músculos, ficou 

evidente que no tempo experimental de 96 h houve maior acúmulo nesses tecidos 

que no menor tempo de exposição (24 h), exceto para fígado, que no tempo 24 h 

apresentou acúmulo maior que em 96 h. Os diferentes órgãos analisados 

acumularam o metal de forma distinta, sendo que, o padrão de acúmulo de Ni 

observado nos tecidos de P. lineatus, independente do tempo de exposição, foi rim > 

fígado > brânquias > músculo. O rim foi o órgão que mais acumulou níquel (2 a 16 

µg Ni.g tec-1) (Figura 9 A), seguido pelo fígado (1,8 a 3,8 µg Ni.g tec-1) (Figura 9 B), 

brânquias (0,2 a 3,1 µg Ni.g tec-1) (Figura 9 C), e músculos (0,07 a 0,8 µg Ni.g tec-1) 

(Figura 9 D). Em todos os órgãos houve aumento significativo do acúmulo de Ni nos 

peixes expostos a maior concentração (2,5 mg.L-1) quando comparados com seus 

respectivos controles, nos dois tempos experimentais (24 e 96 h). Ficou evidente 

também uma tendência de aumento do acúmulo tecidual de níquel com o aumento 

da concentração do metal na água, tanto em 24 quanto em 96 h. Apenas no rim, o 

acúmulo de Ni dos animais da exposição de 24 h não variou significativamente entre 

o grupo CTR e aqueles expostos ao metal. 
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Figura 9 –Concentração de níquel (µg.g-1 tecido seco) nos tecidos: rim (A) fígado 
(B), brânquias (C) e músculo (D) de Prochilodus lineatus expostos apenas 
à água (CTR) e 0,025; 0,25 e 2,5 mg.L-1 de níquel durante 24 e 96 h. As 
barras representam as médias e as linhas verticais o erro padrão. Letras 
diferentes representam diferenças significativas entre as concentrações 
para o mesmo tempo experimental (p ≤ 0,05). 
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3.3.4 Metalotioneínas 

 

Os resultados de concentração de metalotioneínas no fígado (Figura 

10 A) e brânquias (Figura 10 B) mostrou que em 24 h os valores foram maiores que 

em 96 h. Sendo que para o fígado, no primeiro tempo experimental, todas as 

concentrações de níquel foram significativamente diferentes do CTR. Já para as 

brânquias, as concentrações de metalotioneína não diferiram significativamente uma 

das outras após 24 h de exposição, apesar de ficar evidente a tendência de aumento 

com o aumento da concentração de Ni na água. Após 96 h de exposição ás 

concentrações de 0,25 e 2,5 mg.L-1, a concentração de MTs, tanto no fígado como 

nas brânquias, foi significativamente maior em relação aos grupos controle (Figura 

10). 

 

Figura 10 – Concentração de metalotioneína no fígado (A) e nas brânquias (B) de 
Prochilodus lineatus expostos apenas à água (CTR) e 0,025; 0,25 e 2,5 
mg.L-1 de níquel durante 24 e 96 h. As barras representam as médias e 
as linhas verticais o erro padrão. Letras diferentes representam 
diferenças significativas entre as concentrações para o mesmo tempo 
experimental (p ≤ 0,05). 
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3.3.5 Defesas Antioxidantes 

 

As atividades da SOD e CAT hepáticas não variaram 

significativamente entre os peixes do grupo CTR e dos grupos expostos ao Ni no 

tempo experimental de 24 h (Figuras 11 A e 11 B). Após 96 h, a atividade da SOD 

hepática mostrou redução significativa nos peixes expostos a todas as 

concentrações de Ni em relação aos peixes do grupo CTR (Figura 11 A). A atividade 

da CAT hepática, apresentou diminuição significativa após 96 h de exposição a 0,25 

e 2,5 mg.L-1 de Ni, e quanto maior a concentração de Ni, maior a inibição da 

atividade enzimática (Figura 11 B) Com relação à atividade hepática da enzima GPx, 

não foram verificadas variações significativas entre os peixes do grupo CTR e dos 

grupos Ni em nenhum dos dois tempos experimentais (Figura 11 C). 

 

Figura 11 – Atividade da SOD (A), CAT (B), GPx (C) no fígado de Prochilodus 
lineatus exposto apenas à água (CTR) e 0,025; 0,25 e 2,5 mg.L-1 de 
níquel durante 24 e 96 h. As barras representam as médias e as linhas 
verticais o erro padrão. Letras diferentes representam diferenças entre 
as concentrações para o mesmo tempo experimental (p ≤ 0,05). 
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A atividade branquial da SOD aumentou significativamente nos 

peixes expostos a 0,25 e 2,5 mg.L-1 de Ni, após 24 e 96 h de exposição, em relação 

aos respectivos grupos CTR (Figura 12 A). Já as atividades da CAT e GPx nas 

brânquias não variaram significativamente entre peixes do grupo CTR e dos grupos 

expostos ao Ni (Figura 12 B e 12 C). 

 

Figura 12 – Atividade da SOD (A), CAT (B), GPx (C) nas brânquias de Prochilodus 
lineatus expostos apenas à água (CTR) e 0,025; 0,25 e 2,5 mg.L-1 de 
níquel durante 24 e 96h. As barras representam as médias e as linhas 
verticais o erro padrão. Letras diferentes representam diferenças entre 
as concentrações para o mesmo tempo experimental (p ≤ 0,05). 
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Quanto à atividade da GST no fígado, não foi observada diferença 

significativa entre os peixes do CTR e dos grupos Ni, em nenhum dos tempos 

amostrais (Figura 13 A). Por outro lado, a atividade da GR hepática aumentou 

significativamente nos peixes expostos a maior concentração de níquel, em relação 

aos respectivos grupos CTR, em ambos os tempos experimentais (Figura 13 B). O 

conteúdo hepático de GSH não variou significativamente entre os grupos de peixes 

expostos ao Ni e seus respectivos controles em nenhum tempo experimental (Figura 

13 C).  

 

Figura 13 – Atividade da GST (A) e GR (B) hepática e conteúdo hepático de GSH 
(C) em Prochilodus lineatus expostos apenas à água (CTR) e 0,025; 
0,25 e 2,5 mg.L-1 de níquel, durante 24 e 96h. As barras representam as 
médias e as linhas verticais o erro padrão. Letras diferentes representam 
diferenças entre as concentrações para o mesmo tempo experimental (p 
≤ 0,05). 
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Nas brânquias, a atividade da GST não variou significativamente no 

tempo de 24 h, mas houve aumento da atividade desta enzima após 96 h de 

exposição a maior concentração de Ni em relação ao CTR (Figura 14 A). A atividade 

branquial da GR não apresentou nenhuma variação significativa após a exposição 

ao Ni, em nenhum tempo experimental (Figura 14 B). O conteúdo de GSH nas 

brânquias também não variou significativamente, após a exposição ao Ni, em 

nenhum dos tempos de exposição (Figura 14 C). 

 

Figura 14 – Atividade branquial da GST (A) e GR (B) e conteúdo branquial de GSH 
(C) de Prochilodus lineatus expostos apenas à água (CTR) e 0,025; 0,25 
e 2,5 mg. L-1 de níquel durante 24 e 96h. As barras representam as 
médias e as linhas verticais o erro padrão. Letras diferentes representam 
diferenças entre as concentrações para o mesmo tempo experimental (p 
≤ 0,05). 
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3.3.6 Peroxidação Lipídica 

 

Os resultados do conteúdo de MDA, determinado pelo ensaio 

TBARS para fígado e brânquias, estão representados na Figura 14. Verificou-se 

aumento significativo de MDA apenas no fígado dos peixes exposto a maior 

concentração de Ni testada (2,5 mg.L-1), durante 96 h (Figura 15 A). Para brânquias 

não foram constatadas diferenças significativas em nenhum dos tempos 

experimentais (Figura 15 B). 

 

Figura 15 – Conteúdo de MDA no fígado (A) e nas brânquias (B) de Prochilodus 
lineatus expostos à somente a água (CTR) e 0,025; 0,25 e 2,5 mg.L-1 de 
níquel durante 24 e 96h. As barras representam as médias e as linhas 
verticais o erro padrão. Letras diferentes representam diferenças 
significativas entre as concentrações para o mesmo tempo experimental 
(p ≤ 0,05). 

 

 

3.3.7 Danos no DNA 

 

Através do ensaio cometa foram evidenciados os danos no DNA 

ocasionados pelo Ni em células branquiais e eritrócitos de P. lineatus. Na Figura 16 

estão os escores médios dos danos no DNA nesses tecidos. Nos dois órgãos 

analisados foi observado aumento significativo no escore de danos no DNA após 24 

e 96 h de exposição às diferentes concentrações de Ni.  
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Figura 16 – Escores médios de danos em células sanguíneas (A) e branquiais (B) de 
Prochilodus lineatus expostos à somente a água (CTR) e 0,025, 0,25 e 
2,5 mg.L-1 de níquel durante 24 e 96 h. As barras representam as 
médias e as linhas verticais o erro padrão. Letras diferentes representam 
diferenças significativas entre as concentrações para o mesmo tempo 
experimental (p ≤ 0.05). 

 

 

Na Tabela 3 estão apresentados os resultados da frequência de 

nucleóides danificados em eritrócitos de P. lineatus de acordo com as classes de 

danos (0, 1, 2 e 3). Nos peixes do grupo CTR observou-se maiores percentuais de 

nucleóides na classe 0 com 81,13 % (24 h) e 71,88 % (96 h). Na concentração de 

0,025 mg.L-1 de Ni houve aumento de nucleóides de classe 1 para 24 h (47,13 %). 

Em 0,25 mg.L-1 observou-se aumento na frequência de nucleóides de classe 2 em 

96 h, com 52,56%. E na concentração de 2,5 mg.L-1 a maior frequência de 

nucleóides foi na classe 3, com 38,8 % em 24 h. Estes resultados mostram que nas 

maiores concentrações de Ni foram observados os maiores danos.  
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Tabela 3 – Frequência média de nucleóides danificados observados em cada uma 
das classes do cometa (0, 1, 2 e 3) e número de nucleóides danificados 
(média ± EP) nos eritrócitos de Prochilodus lineatus expostos a 0,025, 
0,25 e 2,5 mg.L-1 de níquel ou somente a água (CTR), durante 24 e 96 h.  

Tratamento  N  Tempo  CLASSES DE DANOS 
Nucleóides danificados 

(média ± EP) 

         0  1  2  3    

8  24h  81,13  17,75  1,13  0  18,88 ± 4,57 (a) 
CTR 

8  96h  71,88  19,75  7,13  1,25  28,13 ± 5,98 (A) 

8  24h  19,25  47,13  22,38  10,00 79,50 ± 3,43 (b) 
0,025 

8  96h  49,38  44,00  6,63  0  50,63 ± 3,22 (A,C) 

7  24h  15,86  42,14  20,71  21,19 84,14 ± 4,46 (b) 
0,25 

9  96h  7,89  19,33  52,56  18,44 90,33 ± 3,02 (B,C)  

8  24h  8,00  25,13  27,75  38,88 91,75 ± 3,21 (b) 
2,5 

8  96h  33,63  39,63  19,38  7,38  66,38 ± 3,06 (C) 

Letras diferentes (minúsculas para 24 e maiúsculas para 96 h) representam diferenças significativas 
entre as concentrações para o mesmo tempo experimental (p ≤ 0,05) com relação aos nucleóides 
danificados. 
 

Nas brânquias dos peixes do grupo CTR observou-se maiores 

percentuais de nucleóides na classe 0, com 71,25% em 24 h e 71% em 96 h. Na 

menor concentração de Ni (0,025 mg.L-1) foi encontrada maior frequência de 

nucleóides de classe 1 com 56,88% em 24 h. Já na concentração intermediária 

verificou-se maior frequência de danos na classe 2 (49,13%) em  96 h. Na maior 

concentração de Ni testada (2,5 mg.L-1) foi observada maior frequência de 

nucleóides de classe 3, com 54,5% em 24h (Tabela 4). 
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Tabela 4 – Frequência média de nucleóides danificados observados em cada uma 
das classes do cometa (0, 1, 2 e 3) e número de nucleóides danificados 
(média ± EP) nas células branquiais de Prochilodus lineatus expostos a 
0,025; 0,25; 2,5 mg.L-1 de níquel ou somente a água (CTR), durante 24 e 
96 h.  

Tratamento  N  Tempo  CLASSES DE DANOS 
Nucleóides danificados 

(média ± EP) 

         0  1  2  3    

8  24h  71,25  18,88  9,88  0  28,75 ± 3,32 (a) 
CTR 

8  96h  71,00  22,50  5,38  1,13  29,0 ± 4,35 (A) 

8  24h  35,50  56,88  7,50  0,10  64,50 ± 5,47 (a,b) 
0,025 

8  96h  43,63  43,88  11,5  1,00  56,38 ± 4,03 (B) 

7  24h  24,00  50,71  19,0  6,29  76,0 ± 5,45 (b) 
0,25 

9  96h  15,25  20,50  49,13  18,38  88,0 ± 2,00 (C)  

8  24h  4,88  17,25  23,38  54,50  95,13 ± 0,76 (b,c) 
2,5 

8  96h  24,25  35,75  25,75  14,25  75,75 ± 3,96 (D) 

Letras diferentes (minúsculas para 24 e maiúsculas para 96 h) representam diferenças significativas 
entre as concentrações para o mesmo tempo experimental (p ≤ 0,05) com relação aos nucleóides 
danificados. 
 

3.4 DISCUSSÃO  

 

Diante dos resultados apresentados evidenciou-se a importância do 

estudo dos efeitos do níquel em peixes, pois, além de alterar as defesas 

antioxidantes, este metal pode causar danos em seu DNA. Já é comprovado que o 

níquel possui potencial carcinogênico tanto para animais quanto humanos 

(Ptashynski et al., 2002; Chiu et al., 2004; Malik et al., 2010), comprovando assim a 

relevância que este metal oferece para estudos. Porém, apesar deste fato, trabalhos 

referentes à toxicidade deste metal ainda são escassos; e neste sentido o presente 

trabalho apresenta grande relevância a fim de elucidar os efeitos tóxicos que o 

níquel exerce sobre um peixe neotropical, muito importante para a economia da 

região sul e sudeste do Brasil, onde ele é usado na dieta alimentar (Martinez, 2006). 

Neste trabalho a menor concentração de níquel à qual os animais 

foram expostos (0,025 mg.L-1) equivale à concentração máxima de Ni total permitida 

pelo CONAMA (Resolução 357, de 2005) para águas doces. As outras duas 

concentrações testadas (0,25 e 2,5 mg.L-1) equivalem a valores 10 e 100 vezes 

maiores do que a concentração permitida. Concentrações próximas a essas já foram 

detectadas em corpos de água doce no Brasil. Por exemplo, valores de níquel total 
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de 0,19 e 0,40 mg.L-1 já foram determinados, respectivamente nos córregos Sarandi 

e Ressaca, principais tributários da represa da Pampulha em Minas Gerais (Rietzler 

et al., 2001).  

A concentração de níquel dissolvido encontrada nos tempos 

experimentais analisados reflete a interação entre as características físicas e 

químicas da água com a quantidade total do metal que foi colocada na mesma. Para 

explicar como os parâmetros físicos e químicos da água exercem influência na 

biodisponibilidade e especiação de metais em sistemas aquáticos foi proposta uma 

ferramenta denominada Modelo do Ligante Biológico (Bianchini et al., 2009). Dentre 

o parâmetros mais importantes estão a dureza da água, que é inversamente 

proporcional à toxicidade dos metais (Heat, 1995; Paquin et al., 2000; Bianchini et 

al., 2009); o pH, que aumenta a toxicidade do metal de acordo com o sua 

diminuição, pois assim, aumenta a dissociação do metal e eleva as concentrações 

iônicas deste no meio (Heath, 1995; Bianchini, et al., 2009); a salinidade, onde seus 

ânions se ligam aos metais e diminuem sua biodisponibilidade (Bianchini, et al., 

2009); a temperatura, que está inversamente relacionada com a solubilidade  dos  

compostos  químicos  na  água (Bianchini, et al., 2009); e a matéria orgânica 

dissolvida na água e sedimento, pois apresenta grupamentos fenólicos e 

carboxílicos, os quais apresentam alta afinidade pelos metais (Richards  et  al.,  

2001; Bianchini, et al., 2009).   

Acredita-se que os parâmetros encontrados nas águas dos aquários 

não tenham interferido nos resultado dos testes, uma vez que eles permaneceram 

constantes. Pôde-se observar neste trabalho uma diminuição da concentração de Ni 

na água dos aquários com o passar dos tempos experimentais, pois é esperado que 

este metal sofra precipitação, complexação, adsorção e/ou absorção, sendo estes 

processos de especiação comuns para espécies metálicas (Paquin et al., 2000,  

2002;  Peakall e Burger, 2003; Martinez et  al., 2004). Pode-se inferir também que a 

biota absorveu parte do metal colocado na água, processo denominado de 

bioacumulação. 

A bioacumulação é muito estudada quando se trata de trabalhos 

relacionados com metais, pois a biota possui a capacidade de absorver e reter 

substâncias provenientes do meio em que ela se encontra através da via oral, 

pericutânea e/ou respiratória. Além do que, os metais podem se acumular nos 

tecidos desses animais e ocasionar danos ao seu metabolismo (Vinodhini e 
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Narayanan, 2008). O acúmulo de metais irá depender de fatores como: 

concentração da espécie metálica disponível no meio, tempo de exposição em que o 

animal ficou em contato com o poluente e também dependerá da capacidade de 

absorção de cada organismo, que varia de espécie para espécie, dependendo 

assim, da biologia de cada animal (Atli e Canli, 2007; Zhou et al., 2008). 

Com relação ao acúmulo de Ni nos tecidos observou-se neste 

trabalho um maior acúmulo no rim, seguido pelo fígado, brânquias e músculo. Diante 

destes resultados podemos traçar a cinética deste metal, sendo que, o Ni foi 

absorvido pelos peixes através das brânquias, que são os primeiros órgãos de 

contato com o poluente. Com o passar do tempo, essas brânquias apresentaram-se 

com seus sítios de ligações saturados, e então o metal segue para os órgãos de 

detoxificação. No rim a concentração de Ni aumentou de acordo com o aumento do 

tempo experimental. Já no fígado, o animal consegue eliminar o metal com o 

aumento da exposição, portanto diminuindo o acúmulo neste órgão. Assim, o metal 

que não foi para esses órgãos acabou por se acumular nos músculos, sendo que 

este acúmulo foi muito pequeno, sendo estatisticamente insignificante.  

Autores como Vinodhini e Narayanan (2008) detectaram em seu 

trabalho um maior acúmulo de níquel nas brânquias, seguido pelo fígado, rim e 

músculos de Cyprinus carpio. Já Malik e colaboradores (2010) demonstraram que 

este metal se acumulou de forma distinta nos órgãos de duas espécies de peixes 

(Ctenopharyngodon idella e Labeo rohita) sendo que, na primeira espécie o acúmulo 

seguiu ordem: brânquias > rim > fígado > músculo, e para a outra espécie: fígado > 

rim > brânquias > músculo. Assim, fica evidente que o acúmulo de níquel pode variar 

de acordo com a espécie animal em estudo. Em todos os trabalhos mencionados o 

músculo foi o órgão que menos acumulou níquel, fator este relevante, uma vez que 

o músculo é a principal fonte de massa de carne consumida na alimentação humana 

(Nussey et al., 2000; Malik, 2010).  

O maior acúmulo de níquel no rim e fígado, conforme observado no 

presente trabalho, pode estar relacionado com o fato de que após exposição aguda 

os órgãos com maior atividade metabólica tendem a acumular mais metais em 

decorrência da presença de proteínas envolvidas em sua eliminação, as 

metalotioneínas (Klavins et al., 2009). O rim corresponde ao principal órgão de 

desintoxicação (excreção - via urina) de metais (Vinodhini e Narayanan, 2008). 

Resultado similar também foi encontrado em mamíferos após a ingestão oral de 
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níquel, onde o maior teor de acúmulo foi encontrado principalmente nos rins 

(USPHS 1993). O fígado é considerado um órgão-alvo de grande importância para 

os peixes, pois participa dos processos de desintoxicação e armazenamento de 

metais, e estes são finalmente excretados pela bile. O excesso de metal pode 

estimular a produção de proteínas quelantes de metais, como as metalotioneínas, 

que são armazenadas nos hepatócitos. O fígado participa da biotransformação e 

eliminação de xenobióticos e, por isso, pode ser utilizado no biomonitoramento, 

devido à sua alta sensibilidade a poluentes (Thophon et al., 2003). As brânquias 

constituem o órgão mediador entre o meio externo e o interior do organismo, sendo 

assim, constitui um órgão multifuncional com funções vitais, incluindo respiração, 

osmorregulação, equilíbrio ácido-básico, e excreção. É através das brânquias que 

ocorre o contato direto dos organismos com os xenobióticos presentes no meio 

externo, que é a principal porta de entrada dos metais, e o acúmulo destes podem 

provocar lesões e danos neste órgão (Bols et al., 2001). O estudo do acúmulo 

tecidual em brânquias tem sido frequentemente utilizado na avaliação de impactos 

tanto de hábitats marinhos quanto dulcícolas (Evans et al., 2005). 

As metalotioneínas são proteínas de baixo peso molecular (5 a 10 

KDa) e ricas em cisteínas, que agem como quelantes de metal, protegendo as 

células de danos ocasionados por este (Coyle, et al., 2002; Nordberg et al., 2007; 

Sigel, et al., 2009). Além de diminuírem o potencial tóxico dos metais, as MT podem 

atuar como reservas não tóxicas de metais para a síntese de metaloenzimas. De 

acordo com alguns autores as MT também auxiliam na prevenção do estresse 

oxidativo, atuando como antioxidante, e limitam as possíveis lesões ocasionadas 

pelas espécies reativas de oxigênio (Correia et al., 2002; Paris-Palacios et al., 2003; 

Falfushynska e Stolyar, 2009).   

Neste trabalho as análises realizadas em fígados e brânquias de P. 

lineatus demonstraram que em 24 h a produção de MT nas brânquias foi em média 

duas vezes maior que em fígado, e em 96 h chegou a ser em média três vezes 

maior. Isto pode indicar que a MT branquial no P. lineatus pode atuar como reforço 

para a eliminação de ERO. Autores demonstram que a maior indução de MT está 

relacionada com os órgãos envolvidos na captação, acúmulo e excreção, como 

brânquias e fígado (Roesijadi e Robinson, 1994; Filipovi e Raspor, 2003; Amiard et 

al., 2006). Giguére e colaboradores (2006) relataram que a MT em indivíduos de 



58 
 

Perca flavescens, induzida por cobre, zinco, níquel e cádmio, juntamente com a 

bioacumulação destes metais, auxiliou na proteção contra os agentes oxidantes.  

Sabe-se que a indução da síntese de MT por metais é uma resposta 

direta ao aumento da concentração intracelular do metal que é mediada por fatores 

regulatórios, assim sendo, acredita-se que a presença do níquel tenha estimulado 

esta síntese por estar em quantidades maiores que as necessárias para o 

organismo, pois vários estudos em diferentes espécies de peixe e com outros metais 

têm demonstrado que as MT se ligam a esses íons metálicos e que seus níveis 

estão correlacionados com os níveis teciduais desses metais (Hylland et al., 1992; 

Schlenk et al., 1995; Olsvik et al., 2000; Filipovi e Raspor, 2003; De Boeck et al., 

2010). A MT também pode ter sido um sistema de defesa importante contra os 

efeitos danosos do níquel para P. lineatus, já que as enzimas antioxidantes tiveram 

suas atividades inibidas em parte dos tratamentos.  

Com relação às defesas antioxidantes enzimáticas de P. lineatus, 

após 96 h de exposição ao níquel, observou-se que a atividade da SOD hepática 

diminuiu significativamente. Com essa inibição a quantidade de H2O2 fica aumentada 

nas células do fígado, podendo influenciar a atividade das enzimas CAT e GPx. A 

SOD apresenta sensibilidade ao peróxido de hidrogênio, sendo inativada na 

presença desse composto (Sampson e Beckman, 2001). Já nas brânquias a 

atividade da SOD teve aumento significativo e dose dependente nos dois tempos 

experimentais, quanto maior a concentração de níquel, maior a atividade desta 

enzima. O aumento desta atividade nas brânquias pode estar ligado a uma resposta 

de defesa contra as ERO formadas na presença do níquel, evidenciando o esforço 

do animal para combater essas espécies reativas. Além de Parthiban e Muniyan 

(2011) apresentaram dados de diminuição da atividade da SOD em fígado da 

espécie de peixe Cirrhinus mrigala expostos durante 30 dias à concentração sub-

letal de 3,75 ppm de níquel. Já Vinodhini e Varayanan (2009) evidenciaram o 

contrário deste trabalho, pois o nível de SOD aumentou em fígados de Cyprinus 

carpio após 16 dias de exposição ao níquel, cádmio, cromo e chumbo evidenciando 

o estresse crônico provocado pelos metais em estudo. Essa diferença pode ser 

devido à maior sensibilidade da espécie utilizada por esses autores e o maior tempo 

experimental. 

No fígado a diminuição de SOD foi acompanhada pela diminuição 

significativa na atividade da CAT em 96 h. Quanto à GPx  não foram observadas 
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diferenças em relação ao CTR, o que pode ser explicado pelo fato desta enzima 

degradar H2O2 quando este se encontra em pequenas quantidades, e supõe-se que 

existisse grandes quantidades de H2O2  devido a inibição da atividade da SOD; 

portanto a atividade da CAT foi mais afetada, sendo insuficiente ou inibida perante a 

presença de níquel. A inibição da CAT também pode estar associada à ligação dos 

metais aos grupamentos-SH da enzima, alterando sua atividade (Atli e Canli, 2007). 

Romeo e colaboradores (2000) relatam que os metais podem causar alterações na 

mitocôndria, facilitando a liberação de O2
- e favorecendo a inibição da CAT. 

Chandravathy e Reddy (1999) afirmam que o níquel interage com os tecidos e acaba 

por inibir as atividades das enzimas antioxidantes. Nas brânquias as atividades das 

enzimas CAT e GPx não tiveram diferenças significativas em relação ao controle. 

A glutationa reduzida (GSH) faz parte das defesas antioxidantes não 

enzimáticas e é considerada um dos principais antioxidantes, participando da 

primeira linha de defesa contra as ERO, neutralizando diretamente os pró-oxidantes 

ou como substrato para as reações enzimáticas catalisadas pela GST e GPx 

(Halliwell e Gutteridge, 2005). Nas brânquias dos peixes expostos a maior 

concentração de níquel o conteúdo de GSH diminuiu significativamente em 24 e 

após 96 h sofreu aumento, evidenciando que com o passar do tempo o organismo 

tentou se proteger contra o estresse oxidativo.  O aumento no conteúdo de GSH é 

considerado benéfico para combater o estresse ambiental (Ballesteros et al., 2009). 

Nas brânquias a atividade da GR não foi significativa. 

No fígado não foi observada variação significativa no conteúdo de 

GSH. Esse resultado pode ter influenciado no aumento na atividade da GR hepática, 

que é a enzima responsável em catalisar a redução de GSSG (forma oxidada) em 

GSH (forma reduzida), necessária para proteção da célula contra as substâncias 

tóxicas, reduzindo assim, as injúrias celulares (Maran et al. 2009; Modesto et al. 

2010). Assim, esse aumento significativo na atividade da GR nos dois tempos 

experimentais com as maiores concentrações, pode ter ocorrido de forma 

compensatória, para garantir a manutenção do conteúdo de GSH no tecido hepático. 

A enzima GST possui uma função importante na proteção dos 

tecidos contra os efeitos de xenobióticos (Monteiro  et  al.,  2006;  Ferrari  et  al.,  

2004). Neste trabalho verificamos que no fígado a atividade da GST não sofreu 

variação significativa, mas nas brânquias houve um aumento significativo em 96 h 

na maior concentração. Esse aumento de GST nas brânquias pode ser relacionado 
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à proteção celular e eliminação dos compostos, já que as brânquias constituem o 

principal órgão de contato entre meio interno (do organismo) e externo (do ambiente 

aquático) e é responsável por diversos mecanismos de regulação do peixe, como: 

as trocas gasosas, excreção via epitélio, regulação ácido-base, transporte de íons, 

etc. Segundo Ballesteros e colaboradores (2009) os estudos com esta enzima têm 

se mostrado inconclusivos, e os efeitos dos poluentes mostram grandes diferenças, 

ora induzindo, ora alterando ou simplesmente sem alteração na atividade desta 

enzima.  

Quando o sistema de defesa antioxidante é insuficiente ou inativado 

podem ocorrer danos oxidativos como a peroxidação lipídica. O dano oxidativo aos 

lipídios é uma das consequências geradas pelo estresse oxidativo. No presente 

trabalho evidenciou-se que a ativação das defesas antioxidantes não foi suficiente 

para evitar esses danos nas células hepáticas, dado o aumento significativo nos 

níveis de MDA no fígado, na maior concentração de níquel testada, durante 96 h. O 

excesso de níquel pode ter interagido com o H2O2 resultando em um aumento na 

concentração de radical hidroxil (reação de Fenton), principal responsável pela 

peroxidação lipídica (Florence et al., 2002). Este aumento provavelmente está 

relacionado com a diminuição das atividades hepáticas da SOD e CAT em 96 h, 

uma vez que Bagnyukova e colaboradores relataram que a diminuição da CAT afeta 

a reação de Fenton e aumenta a possibilidade de peroxidacao lipídica. Com a 

presença do níquel ocorreu a diminuição dessas enzimas e gerou o que chamamos 

de estresse oxidativo que acabou inativando tais enzimas. Che e colaboradores 

(2007) afirmam que o estresse oxidativo causado por metais pode dar origem a 

modificações estruturais nas enzimas e inativá-las.  

É sabido que o níquel pode ocasionar peroxidação lipídica 

(Ptashynski et al., 2001, 2002). Valko e colaboradores (2006) afirmam que este 

metal em concentrações consideradas tóxicas para determinadas espécie geram a 

peroxidação lipídica. Gopal e colaboradores (2009) demostraram que o cloreto de 

níquel induziu a peroxidação lipídica em brânquias, fígado, rim e músculo de 

Cirrhinus mrigala durante 28 dias de exposição a este poluente. Parthiban e Muniyan 

(2011) também constataram diminuição das defesas antioxidantes (SOD, CAT e 

GPx) evidenciando que o níquel induziu a LPO na mesma espécie de peixe do 

trabalho anterior.  
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A ocorrência de uma situação de lipoperoxidação indica a existência 

de radicais livres em excesso nas células e é sabido que estes radicais podem inibir 

as defesas antioxidantes gerando danos ao organismo em questão.  (Vutukuru et al., 

2006). Esta inibição na atividade hepática das enzimas antioxidantes foi observada 

no presente estudo, sugerindo um comprometimento nos mecanismos de defesas 

antioxidantes em resposta ao excesso de geração de espécies reativas de oxigênio 

ocasionando o dano verificado em 96 h. 

Após a análise em ambos os órgãos foi possível perceber que a 

toxicidade do níquel aumenta significativamente com o aumento do período 

experimental e observando os resultados quanto à linha de defesa antioxidante no 

fígado e brânquias após os tempos experimentais, foi possível observar que o 

sistema de defesa antioxidante foi suficiente para impedir danos oxidativos aos 

lipídeos somente nas células branquiais, pois nas hepáticas evidenciamos a 

ocorrência de LPO. As brânquias são o primeiro órgão de contato com os 

contaminantes na água, e, como tal, é uma das primeiras portas de entrada para os 

poluentes, dada a sua grande superfície de contato e permeabilidade (Wendelaar 

Bonga, 1997). Portanto, as suas defesas antioxidantes foram ativadas logo no início 

da exposição pelo níquel, e assim, foram capazes de evitar a ocorrência de LPO nos 

tempos analisados. Desta forma foi possível verificar que os órgãos analisados 

possuem níveis de sensibilidade diferente ao níquel, sendo que o fígado apresentou 

maior sensibilidade, respondendo mais rápido a este poluente que as brânquias.   

O grau de integridade do DNA tem sido proposto como um indicador 

de genotoxicidade sensível e eficaz para o monitoramento ambiental (Frenzili et al., 

2004). No que se refere à utilização de peixes para ensaios de toxicidade, o uso de 

eritrócitos para avaliar danos no DNA através do ensaio do cometa parece ser 

vantajoso devido a facilidade de coleta deste material (Sharma et al. 2007) e pelo 

fato destas células estarem entre as primeiras a sofrer efeitos tóxicos (Ruas et al., 

2008). Já em relação ao uso das células branquiais, estas vêm sendo bastante 

utilizadas devido ao fato deste órgão estar em contato direto com os contaminantes 

presentes na água. Motivos estes, que levaram a realização dos testes com esses 

dois tecidos. 

Nesse trabalho foi utilizado para mensurar danos nesses tecidos o 

teste do cometa, sendo ele um dos testes mais utilizados para avaliação de quebras 

na fita do DNA em animais aquáticos, em exposições in vivo, in vitro e in situ (Ohe et 
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al., 2004). De acordo com os resultados obtidos foi verificada a ocorrência de danos 

na molécula de DNA de eritrócitos e brânquias. Com a realização deste teste foi 

possível evidenciar que o níquel é genotóxico para P. lineatus, uma vez que em 

todas as concentrações de níquel ao qual esta espécie foi submetida no período 

experimental de 24 e 96 h, foi verificado aumento significativo no escore de dano. 

Provavelmente, a ativação das defesas antioxidantes (SOD, CAT, GPx e GR) 

desses peixes não tenha sido suficiente para protegê-lo contra os possíveis efeitos 

prejudiciais que o níquel é capaz de desencadear no DNA, e assim ocasionaram os 

danos observados.  

Ficou evidente que no tempo experimental de 96 h, tanto em 

eritrócitos quanto em células branquiais, os danos diminuíram em relação ao tempo 

experimental de 24 h, este fato de diminuição no maior tempo experimental e na 

maior concentração em ambos os tecidos pode ser devido à atividade do sistema de 

reparo do DNA, atuando para reparar as quebras ocasionadas pela exposição do 

níquel. A fim de lidar com esses danos provocados pelo níquel existem alguns 

mecanismos de reparos, caso estes não forem ativados, poderá ocorrer morte 

celular por necrose e apoptose (Sandrini  et  al., 2009). Pode-se sugerir também que 

talvez tenha ocorrido morte celular nesse maior tempo experimental, pois os danos 

diminuíram drasticamente. O trabalho de revisão de Franco (2009) relata que vários 

estressores ambientais relacionam o estresse oxidativo com a apoptose, dentre 

esses estressores estão os herbicidas, as partículas que ficam em suspensão na 

água, radiação, hidrocarbonetos poliaromáticos, os pesticidas, e os metais, que é o 

enfoque deste trabalho.  

Existe um consenso geral que o níquel intracelular acumula-se no 

núcleo, especialmente a fração nucleolar (NAS 1975; USEPA, 1980). De acordo com 

Kasprzak (2003) os efeitos epigenéticos do níquel incluem alterações na expressão 

dos genes resultantes da metilação do DNA e modificação nas histonas, 

aumentando assim a sua capacidade genotóxica. São raros os estudos que relatam 

o efeito genotóxico do níquel em peixes. Em estudos com células de ratos expostos 

de 5 a 40 mg de carbonato de níquel Valko e colaboradores (2006) evidenciaram 

quebras no DNA. Efeitos semelhantes ocorreram em células de hamster expostas 

de 2 a 10 mg de cloreto de níquel e em células humanas com sulfato de níquel 

(OMS 1991). 
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Em resumo, o presente estudo apresentou evidências de que o 

níquel alterou as defesas antioxidantes do peixe neotropical P. lineatus, e promoveu 

assim, a ocorrência de peroxidação lipídica no figado e danos na molécula de DNA 

em células branquiais e eritrócitos. Os íons metálicos que adentraram o corpo do 

peixe pela absorção no epitélio e brânquias, atingiram diversos outros tecidos 

através da circulação sanguínea, acumulando-se em maiores proporções em órgãos 

que tem a função de retirar a substância tóxica de circulação, proporcionando 

proteção ao organismo. As metalotioneínas também foram induzidas a fim de 

minimizar os efeitos provocados por este metal. Os diferentes tratamentos com 

níquel tiveram efeitos significativos sobre as variantes bioquímicas (SOD, CAT, GST, 

GSH, e GR), sendo que estes parâmetros podem ser utilizados como biomarcadores 

de exposição ao níquel a fim de elucidar seus mecanismos de toxicidade, 

juntamente com o ensaio cometa. Por sua vez,, o peixe em estudo (P.lineatus) pode 

ser considerado como um biomonitor adequado de exposição ao níquel. 
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CONCLUSÕES GERAIS 

 

Os resultados deste trabalho demonstraram o acúmulo de níquel em 

tecidos de P. lineatus e os órgãos relacionados à captação e desintoxicação do 

níquel, rim e fígado, foram os que mais acumularam este metal. Na Tabela 5 temos 

o resumo dos resultados obtidos com relação aos biomarcadores. E baseados nos 

mesmos evidenciamos que o sistema de defesa antioxidante foi mais eficiente nas 

brânquias que no fígado, sendo que neste ultimo revelou-se a ocorrência de 

peroxidação lipídica após 96 h de exposição. Isso pode indicar uma deficiência das 

defesas antioxidantes do fígado com o passar do tempo experimental. Com relação 

ao conteúdo de metalotioneínas foram verificados aumentos significativos em ambos 

os tecidos, uma vez que estas proteínas atuaram a fim de minimizar os danos que o 

níquel provocaria nas células hepáticas e branquiais. Em contrapartida, observou-se 

o aumento na ocorrência de danos no DNA das células branquiais e em eritrócitos, 

evidenciando o potencial genotóxico do níquel. Estes parâmetros se mostraram 

eficientes biomarcadores para avaliar os efeitos tóxicos do níquel, mesmo em baixas 

concentrações para os peixes. Com a realização deste trabalho ficou evidente que a 

concentração máxima de níquel em águas doces naturais, estabelecidas pela 

Resolução CONAMA 357 (2005) não é segura para a espécie P. lineatus. 
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Tabela 5 – Resultados obtidos para P. lineatus expostos a 0,025; 0,25 e 2,5 
mg.L-1 de níquel por 24 e 96 h. Os  sinais = ,  e  indicam, 
respectivamente, ausência de diferença, aumento ou redução 
significativa em relação ao respectivo controle. 

    Níquel 
      0,025 mg.L‐1      0,25 mg.L‐1    2,5 mg.L‐1 

        24 h       96 h     24 h       96 h  24 h     96 h 

Brânquias  =  =  =    =   
Metalotioneínas

Fígado    =         

Brânquias  =  =         
SOD 

Fígado  =    =    =   

Brânquias  =  =  =  =  =  = 
CAT 

Fígado  =  =  =    =   

Brânquias  =  =  =  =  =  = 
GPx 

Fígado  =  =  =  =  =  = 

Brânquias  =  =  =  =  =   
GST 

Fígado  =  =  =  =  =  = 

Brânquias  =  =  =  =  =  = 
GR 

Fígado  =  =  =  =     

Brânquias  =  =  =  =     
GSH 

Fígado  =  =  =  =  =  = 

Brânquias  =  =  =  =  =  = 
LPO 

Fígado  =  =  =  =  =   

Brânquias  =           
Danos no DNA 

Sangue    =         

SOD: superóxido dismutase; CAT: catalase;  GPx: glutationa peroxidase; GST: glutationa S-
transferase; GR: glutationa redutase; GSH: glutationa reduzida; LPO: lipoperoxidação   
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