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RESUMO  
 
 

A presença de agrotóxicos no meio ambiente é alvo de diversos estudos 
ecotoxicológicos, principalmente relacionados aos efeitos promovidos pela presença 
de herbicidas e inseticidas em diferentes compartimentos ambientais. Os fungicidas 
são compostos amplamente utilizados para o controle de pragas no Brasil e no mundo, 
porém, os efeitos adversos que estes podem provocar no meio ambiente ainda são 
pouco esclarecidos. Os fungicidas azoxistrobina (AZX), carbendazim (CBZ) e 
tebuconazol (TBZ) têm se destacado como contaminantes comuns no ambiente 
aquático e são causadores de efeitos que podem interferir na qualidade de vida de 
diferentes organismos. Diante disso, o objetivo deste trabalho foi avaliar os efeitos da 
exposição aguda a dois fungicidas isolados, o CBZ e TBZ e a mistura dos fungicidas 
CBZ, AZX e TBZ, para o peixe neotropical Prochilodus lineatus, por meio de diferentes 
biomarcadores, em período de 24h de exposição. Desta forma, peixes juvenis foram 
colocados em aquários contendo água limpa (CTRL), concentrações de 5, 50 e 500 
µg L-1, de cada fungicida isolado (CBZ5, CBZ50 e CBZ500 para o CBZ e TBZ5, TBZ50 
e TBZ500 para o TBZ) e a uma mistura de fungicidas em concentrações intermediárias 
(100 µg L-1, de CBZ, TBZ e AZX) e ao solvente metanol (solvente de TBZ e AZX). 
Peixes também foram expostos à água de manancial do Rio Tibagi, onde já havia sido 
detectada a presença destes fungicidas. Dos resultados obtidos, pode-se destacar 
que o CBZ promoveu a diminuição do hematócrito, aumento da glicemia e 
hipernatremia, aumento da defesa antioxidante com glutationa (GSH) no fígado e 
também aumento da atividade da acetilcolinesterase (AChE) em cérebro.O TBZ foi 
responsável por desencadear aumento do hematócrito e no número de eritrócitos 
circulantes (RBC), hiperglicemia e aumento de íons plasmáticos, menor concentração 
de GSH hepática e aumento da atividade da glutationa-S-transferase (GST) hepática. 
Ainda, promoveu peroxidação lipídica e aumento da atividade da anidrase carbônica 
branquial e de danos ao DNA em eritrócitos. A análise de contaminantes da água de 
manancial mostrou a presença de agrotóxicos como AZX, os herbicidas atrazina e 
diuron e o inseticida imidacloprid, que também promoveram efeitos adversos, como 
aumento de íons plasmáticos, menor concentração de GSH hepática e aumento da 
AChE cerebral e muscular. Já a mistura de fungicidas também se mostrou nociva para 
P. lineatus, uma vez que promoveu aumento de hematócrito e da glicemia, alterações 
em íons plasmáticos, diminuição da concentração de GSH hepática e aumento na 
atividade de AChE de cérebro e músculo, bem como induziu ao aumento de danos ao 
DNA de eritrócitos. Em conjunto, nossos resultados demonstram que os fungicidas 
isolados e em mistura são capazes de promover estresse oxidativo bem como 
desequilíbrio iônico e danos no DNA de P. lineatus. Deve-se ressaltar que estes 
fungicidas não estão presentes na legislação ambiental e que, devido às alterações 
significativas promovidas na espécie estudada após exposição aguda, reforçamos a 
sugestão de que estes sejam monitorados e estudados, para entendimento do seu 
comportamento no meio ambiente, principalmente em situações de exposições 
crônicas. 
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ABSTRACT 
 
 

The presence of pesticides in the environment is the target of several ecotoxicological 
studies, mainly related to the effects promoted by the presence of herbicides and 
insecticides in different environmental compartments. Fungicides are compounds 
widely used for pest control in Brazil and worldwide, however, the adverse effects they 
can cause on the environment are still poorly understood. The fungicides azoxystrobin 
(AZX), carbendazim (CBZ) and tebuconazole (TBZ) have stood out as common 
contaminants in the aquatic environment and cause effects that can interfere with the 
quality of life of different organisms. Therefore, the aim of this study was to evaluate 
the effects of acute exposure to two isolated fungicides, CBZ and TBZ and the mixture 
of fungicides CBZ, AZX and TBZ, for the neotropical fish Prochilodus lineatus, through 
different biomarkers, in 24h exposure. Thus, juvenile fish Prochilodus ineatus were 
placed in aquariums containing clean water (CTRL), concentrations of 5, 50 and 500 
µg L-1, of each fungicide isolated (CBZ5, CBZ50 and CBZ500 for CBZ and TBZ5, 
TBZ50 and TBZ500 for TBZ) and a mixture of fungicides in intermediate concentrations 
(100 µg L-1, from CBZ, TBZ and AZX) and to the methanol solvent (TBZ and AZX 
solvent). Fish were also exposed to spring water in the Tibagi River, where the 
presence of these fungicides had already been detected. From the results obtained, it 
can be highlighted that CBZ promoted a decrease in hematocrit, increased glycemia 
and hypernatremia, induced an increase in antioxidant defense glutathione (GSH) in 
the liver and also increased acetylcholinesterase (AChE) activity in the brain. TBZ was 
responsible for triggering an increase in hematocrit and in the number of circulating 
red blood cells (RBC), hyperglycemia and an increase in plasma ions, lower 
concentration of hepatic GSH and increased activity of hepatic glutathione-S-
transferase (GST). Furthermore, it promoted lipid peroxidation and increased activity 
of branchial carbonic anhydrase and DNA damage in erythrocytes. The analysis of 
contaminants in spring water showed the presence of pesticides such as AZX, the 
herbicides atrazine and diuron and the insecticide imidacloprid, which also promoted 
adverse effects, such as increased plasma ions, lower concentration of hepatic GSH 
and increased cerebral and muscle AChE . The mixture of fungicides was also harmful 
to P. lineatus, since it promoted an increase in hematocrit and glycemia, changes in 
plasma ions, a decrease in hepatic GSH concentration and an increase in AChE 
activity in the brain and muscle, as well as induced increased damage to erythrocyte 
DNA. Together, our results demonstrate that fungicides alone and in mixture are 
capable of promoting oxidative stress, as well as imbalance ion regulation and DNA 
damage in P. lineatus. It should be noted that these fungicides are not present in the 
environmental legislation and that, due to the significant changes promoted in the 
studied species after acute exposure, we reinforce the suggestion that these be 
monitored and studied, in order to understand their behavior in the environment, 
especially in chronic exposure situations. 
 
Keywords: azoxystrobin; carbendazim; tebuconazole; AChE.
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APRESENTAÇÃO 

 

Esta tese foi organizada de maneira a atender as exigências do Programa de 

Pós-Graduação em Ciências Biológicas, da Universidade Estadual de Londrina. 

Inicialmente, no Capítulo 1, é apresentada uma Introdução Geral, que contextualiza o 

cenário de contaminação ambiental por fungicidas estudados neste trabalho, com 

justificativa e objetivo. Posteriormente, são apresentados três capítulos que 

representam cada manuscrito produzido para esta tese. 

O Capítulo 2, intitulado “Alterações hematológicas e bioquímicas no teleósteo 

Prochilodus lineatus após exposição aguda ao fungicida carbendazim se refere ao 

ensaio ecotoxicológico referente à exposição aguda (24H) do peixe Prochilodus 

lineatus ao fungicida Carbendazim, com apresentação dos resultados de 

biomarcadores bioquímicos, fisiológicos e genotóxicos. 

O Capítulo 3, refere-se ao manuscrito “Avaliação dos efeitos da exposição 

aguda do peixe teleósteo Prochilodus lineatus ao Tebuconazol” e aborda a exposição 

do peixe P. lineatus ao fungicida Tebuconazol, durante 24 horas. Este trabalho aborda 

os resultados obtidos com a avaliação de biomarcadores genotóxicos, fisiológicos e 

bioquímicos. 

E finalmente, o Capítulo 4, intitulado “Efeitos da exposição aguda à mistura 

de agrotóxicos para o peixe teleósteo Prochilodus lineatus” refere-se ao ensaio de 

exposição aguda à uma mistura de fungicidas frequentemente detectados em águas 

superficiais, sendo eles o Carbendazim, o Tebuconazol e o Azoxistrobina, fungicida 

recém lançado no mercado, bem como foram avaliados efeitos da água de manancial, 

para o peixe P. lineatus, para a avaliação dos mesmos biomarcadores mensurados 

nos demais capítulos. 

Por fim, a tese é finalizada com as considerações finais (Capítulo 5), em que 

há a apresentação das conclusões referentes aos resultados do trabalho. 
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CAPÍTULO 1  
_______________________________________________________________ 

 
1. INTRODUÇÃO GERAL 

 

1.1. CRESCIMENTO POPULACIONAL E DA AGRICULTURA 

A população mundial tem crescido de forma exponencial, de maneira que este 

fato resulta em maior necessidade de produção alimentar, para garantir a vida desse 

volume de pessoas. Atualmente, a estimativa da população mundial é de 7,75 bilhões 

de pessoas (WORLDOMETERS, 2020). De acordo com dados da ONU (2017), a 

previsão é de que a população tem aumentado na média de 83 milhões de pessoas 

por ano e deve chegar a 8,6 bilhões de pessoas em 2030 e de 11,2 bilhões em 2100. 

O aumento demográfico resulta em maior necessidade de produção de 

alimentos e a manutenção da agricultura, da forma como é realizada atualmente, 

resulta em maior consumo hídrico, com grande parte de áreas agricultáveis sendo 

geralmente localizadas próximas a corpos d´água (STEFFEN et al., 2011). 

Juntamente a isso, o crescimento das cidades e o aumento do consumo per capita 

mostram que o modelo atual de produção precisa ser revisto, para atender as 

necessidades por alimentos (SAATH E FACHINELLO, 2018; CARRIQUIBORDE et al., 

2014). 

Alertas da Food and Agriculture Organization (FAO) mostram a necessidade 

da ampliação da produção e do desenvolvimento agrícola sustentável para a produção 

de alimentos, uma vez que, see o ritmo do consumo alimentar continuar da forma 

como é realizado atualmente, em 2050 serão necessários 60% a mais de alimentos, 

50% mais energia e 40% mais água disponível para a população, o que demonstra o 

mau uso dos recursos naturais e o desperdício de alimentos ao redor do mundo (ONU, 

2015). 

Ao longo da história humana, a agricultura exerceu um papel extremamente 

importante para o desenvolvimento das civilizações e para o crescimento 

demográfico, pois foi a partir dela que surgiram culturas mais poderosas e inclusive 

aquelas que sofreram e se tornaram vulneráveis devido à fome e escassez de 

alimentos (LIMA, 2017). No entanto, o uso inadequado das terras agrícolas é extenso, 

e em 2017 cerca de 25% de todas as terras agrícolas já apresentavam características 

de serem altamente degradadas e cerca de 44% apresentam degradação moderada 
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ou leve (DE CLERCQ et al., 2018). Juntamente com a degradação de solos, existe a 

preocupação com os recursos hídricos, que também sofrem impacto com a ampliação 

da agricultura, e devido a diversos outros fatores, como as mudanças climáticas e 

contaminação antrópica (ALISSON, 2013). 

O modelo atual de agricultura despertou preocupação mundial devido ao seu 

impacto ambiental, principalmente no que se refere à contaminação dos recursos 

hídricos por diversos compostos, como nutrientes, agrotóxicos, dentre outros 

(RIBEIRO E DORES, 2013). A modernização da agricultura é uma necessidade real, 

pois há uma quantidade limitada de terras adequadas à produção e o uso de habitats 

naturais para a agricultura não deve mais ser uma opção (CARRIQUIBORDE et al., 

2014).  

 

1.2. UTILIZAÇÃO DE AGROTÓXICOS NO BRASIL E NO MUNDO 

 

O crescimento populacional e a maior demanda por alimentos culminaram no 

aumento da necessidade de novas técnicas que promovessem o aumento da 

produtividade, como o uso de agrotóxicos (STEFFEN et al., 2011). De acordo com 

Fan (2017), em 2015 a China liderou a produção de agrotóxicos, com média de 3,75 

milhões de toneladas e a comercialização destes, com 1,7 milhões de toneladas, o 

que estimulou a fundação do Escritório de Gerenciamento de Pesticidas, neste país, 

para regularização da produção, venda e utilização destes produtos.  

Os agrotóxicos são produtos químicos utilizados em diversos setores de 

produção, armazenamento ou beneficiamento de produtos agrícolas, de pastagens, 

para ambientes urbanos ou rurais, com o intuito de proteção contra a ação danosa de 

diversos tipos de organismos indesejáveis, entretanto seu uso, pode ter efeitos 

adversos em organismos não alvos (BRASIL, 1989; MONTAGNER et al., 2014; 

CHOULDHARY et al., 2018;). A grande variedade de pragas existentes pode afetar a 

produção, com estimativa que ao redor do mundo chega em torno de 9000 espécies 

de insetos e ácaros, 50000 espécies de patógenos vegetais e 8000 mil plantas 

daninhas, fato que estimula a utilização de produtos para o controle destes (ZHANG 

et al., 2011; ZHANG, 2018). 

A utilização de agrotóxicos no mundo pode ser dividida em três fases ou 

etapas. Na primeira fase (período anterior a 1870), eram utilizados basicamente 
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pesticidas naturais, como o enxofre, que foi muito utilizado na Grécia Antiga; na 

segunda fase (período entre 1870 e 1945), os sintéticos inorgânicos foram 

amplamente utilizados, bem como sustâncias naturais e inorgânicas. Já na terceira 

fase (a partir de 1945), destacaram-se os agrotóxicos sintéticos, como DDT, 2,4-D e 

desde então, a maior parte dos agrotóxicos é sintética, o que levou ao termo 

“pesticidas químicos” (ZHANG et al., 2001; ZHANG, 2018); O uso destes compostos 

pelo mundo é amplo, de forma que nos EUA 80% das culturas de frutas e legumes 

utilizam fungicidas e estima-se que sem o uso de agrotóxicos, a produção e 

exportação de trigo, soja e algodão diminuiriam em torno de 27% (ZHANG et al., 2011; 

ZHANG, 2018).  

A partir da Revolução Verde, iniciada na década de 1950 no Brasil, houve a 

implementação de novas tecnologias, como aumento de insumos químicos e 

mecanização e resultou no aumento do uso de agrotóxicos (Brasil, 2015). O comércio 

brasileiro destas substâncias tem aumentado com o passar dos anos, com 

crescimento de 190% no país até 2015, quando comparado ao restante do mundo, 

que cresceu 93% (ANVISA, 2012; BORSOI et al., 2014; SINPAF,2015). Dados da 

FAO (2019) também destacam o crescimento da utilização de agrotóxicos, 

principalmente a partir de 2006, com maior pico de uso ocorrido no ano de 2015, e 

com uso de 5,95 kg/ha em 2017, conforme demonstrado na Figura 1.1. 

 

 
Figura 1.1. Crescimento da utilização de agrotóxicos no Brasil (FAO, 2019). 

 

Sabe-se que o consumo de agrotóxicos no mundo já chegou em torno de 2 
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milhões de toneladas, sendo a Europa responsável por cerca de 45% deste total, os 

EUA cerca de 24% e o restante distribuído entre os demais países do mundo 

(ABHILASH E SINGH, 2009; UQAB et al., 2016).  

Atualmente, utilizando dados do comércio de agrotóxicos comparados à área 

utilizada, o Brasil lidera como maior consumidor mundial de agrotóxicos, o que chama 

a atenção para a presença destes como um dos principais contaminantes encontrados 

em corpos d´águas e consequentemente, sua relação com a toxicidade e efeitos 

adversos a organismos não alvos (MONTAGNER et al., 2014). Sabe-se que o 

consumo global de agrotóxicos aumentou muito nos últimos anos, de forma a atingir 

o mercado atual de $45 bilhões (CHLOUDHARY et al., 2018). Em 2016, estimou-se 

que os agricultores chineses utilizaram três vezes a média global de agrotóxicos 

(ZHANG, 2018). O mercado mundial de agrotóxicos se concentra em 42% de 

inseticidas, 27% de herbicidas, 22% para fungicidas e o restante, para as demais 

categorias de compostos (CHLOUDHARY et al., 2018). A ampla utilização de 

agrotóxicos pode prejudicar o meio ambiente e principalmente, o ambiente aquático, 

ao atingir rios, lagos e até mesmo os lençóis freáticos, o que tem diminuído a 

quantidade de água doce limpa disponível no planeta (CALDAS et al., 2011; UQAB et 

al., 2016).  

 

1.2.1. Utilização de fungicidas 

 

Dentre os agrotóxicos amplamente utilizados no Brasil, destacam-se os 

fungicidas, que são compostos destinados a atingir um grupo específico ou uma 

variedade de fungos patogênicos (KARLSSON et al., 2014; CHOUDHURY, 2018). 

Atualmente, apenas na União Européia, o comércio de fungicidas representa cerca de 

40% da venda total de agrotóxicos, sendo que a venda dos fungicidas orgânicos 

representa quase 60% de todos os fungicidas comercializados (ZUBROD et al., 2019).  

A utilização dos fungicidas geralmente é realizada com aplicação em 

sementes ou uso direto nas diversas culturas e muitos deles apresentam efeitos 

sistêmicos, com absorção pela planta ao qual foi aplicado (ZUBROD et al., 2019). 

Assim como os demais agrotóxicos, os fungicidas podem ser nocivos para os 

organismos não alvos, de forma a influenciar o metabolismo, mesmo quando 

presentes em concentrações muito baixas, alterando as atividades enzimáticas e 



Capítulo 1 
 

 
 

25 
 

interferindo no equilíbrio fisiológico destes organismos (EKINCI E SENTURK, 2010).  

Dentre uma grande variedade de fungicidas utilizados no Brasil e no mundo e 

que tem sido frequentemente detectados em corpos d´água, destaca-se o 

azoxistrobina (AZX), o carbendazim (CBZ) e o tebuconazol (TBZ) como importantes 

contaminantes (MONTAGNER et al., 2014), os quais já foram relacionados a efeitos 

nocivos em diferentes organismos (EPA, 2014), como em peixes (CHOUDHURY et 

al., 2017; JIANG et al., 2015; RODRIGUES et al., 2015; RAMA et al., 2014; PINHEIRO 

et al., 2010; PAN, 2006) e até na espécie humana (MERCADANTE et al., 2014). 

O fungicida AZX, pertencente ao grupo químico das estrobilurinas, tem ampla 

utilização em diversas culturas de frutas e grãos (ANVISA, 2014). Com ação sistêmica, 

o AZX rapidamente se tornou um dos fungicidas mais utilizados no mundo 

(RODRIGUES et al., 2015; Han et al., 2016), com vendas mundiais em torno de 1,16 

bilhões apenas no ano de 2016 (LU et al., 2019) e tem se destacado como 

contaminante de águas (WU E TIEDEMAN, 2001; ANDRADE, 2011; SOUZA et al., 

2019). O AZX é classificado como muito tóxico para organismos aquáticos, além de 

possuir persistência de moderada a alta no meio ambiente (LU et al., 2019). Seu 

mecanismo de ação envolve a atuação no complexo respiratório mitocondrial III, o que 

interfere na transferência de elétrons e resulta na morte dos fungos devido ao estresse 

oxidativo (RODRIGUES et al., 2015). 

O fungicida CBZ, da classe dos benzimidazóis, apresenta seu mecanismo 

pela ação em microtúbulos, dada sua afinidade à tubulina β, o que já é relacionado 

com alterações no desenvolvimento e morte celular (NWANI et al., 2015). Este 

fungicida é utilizado no Brasil para diferentes culturas, como grãos e frutas. O CBZ é 

altamente persistente no meio ambiente, muito tóxico para organismos aquáticos e 

tóxico para outras espécies, como abelhas e aves (IBAMA, 2010).  Diversos trabalhos 

apontam a toxicidade do CBZ para espécies de peixes, como zebrafish (JIANG et al., 

2015; JIANG et al., 2014), bagres africanos (NWANI et al., 2015) e em mamíferos, 

como ratos (MIN E KANG, 2008). 

O TBZ é um fungicida amplamente utilizado para diversas culturas, com ação 

na síntese do ergosterol, componente estrutural da membrana de fungos, que resulta 

na morte dos fungos (ALTHENHOFEN et al., 2017; KUMAR et al, 2019). Alguns 

trabalhos já demonstram que o TBZ é um composto tóxico para organismos aquáticos, 

sendo que a preocupação aumenta em vista de ser facilmente carreado por chuvas 
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para os compartimentos aquáticos, bem como pela sua facilidade de adsorção nestes 

ambientes (ESPENSHADE E HUGHES, 2007; SKOLLNESS et al., 2013; CUI et al., 

2018). No Brasil, a concentração máxima de TBZ permitida na água para consumo 

humano é de 180 µg L-1 (Portaria da Consolidação nº5/2017; Portaria MS 2914, 2011), 

entretanto, este fungicida também não está incluído na Resolução CONAMA 357 

(2005). Os grupos químicos dos fungicidas estão descritos na Figura 1.2. 

 

 

Figura 1.2. Classe dos fungicidas Azoxistrobina, Carbendazim e Tebuconazol e suas respectivas 
estruturas químicas e número CAS (número de referência de compostos e substâncias químicas 
adotados pelo Chemical Abstract Service).

 

1.2.2. Contaminação aquática por fungicidas 

 

Atualmente, os recursos hídricos têm sido alvo de estudos e preocupação com 

relação à contaminação por agrotóxicos, devido à qualidade da água distribuída para 

a população e para uso por animais e ainda, para preservação de organismos 

aquáticos, uma vez que diversos trabalhos já demonstram riscos relacionados à 

exposição a estes compostos (SILVA, 2013; CLIMENT et al., 2018). A contaminação 

dos ecossistemas aquáticos pode ocorrer de diversas maneiras, sendo a lixiviação e 

o escoamento superficial (ou deflúvio superficial) as vias mais importantes, as quais 

permitem o carreamento de substâncias acompanhando o fluxo das águas resultando 

na chegada desses compostos nas águas superficiais e até mesmo profundas (Figura 

1.3). Neste contexto, é importante ressaltar que trabalhos sugerem cerca de 55% do 

agrotóxico utilizado contamina o ambiente, sem sequer atingir os organismos alvos 
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(GRAVILESCU, 2005; MARTINI, 2012). No entanto, de acordo Zhang et al (2011) a 

estimativa de contaminação pode ser ainda maior. Estes autores sugerem que 99% 

dos agrotóxicos aplicados são liberados em solos, corpos d´água e atmosfera, com 

absorção por quase todos os organismos expostos. 

 

 
Figura 1.3. Fontes de contaminação ambiental por agrotóxicos (Veiga et al., 2006). 

 

Também é importante ressaltar que a escassa assistência técnica recebida 

por produtores rurais é um fator que contribui para a contaminação aquática, devido à 

destinação incorreta de agrotóxicos utilizados durante a limpeza de equipamentos e 

instrumentos (FELSOT; et al., 2003; ALMEIDA et al, 2019;). A presença de 

agrotóxicos em compartimentos aquáticos tem chamado a atenção, devido à ampla 

quantidade de compostos detectados, muitas vezes em concentrações maiores do 

que as estabelecidas pelas legislações (CHOULDHARY et al., 2018).  

Cabe ressaltar que na maior parte das vezes a detecção não é de apenas um 

contaminante, mas de vários que chegam ao ambiente, dos quais pouquíssimos são 

legislados e monitorados, ou seja, os efeitos que a mistura de compostos provoca em 

organismos aquáticos ainda são pouco conhecidos (SOUZA et al., 2019; ALMEIDA et 

al., 2019) e a portaria COMAMA 357/2005 que regulamenta os corpos hídricos no 

Brasil não comtempla boa parte dos contaminantes que vem seNdo detectados na 

água (BRASIL, 2005) 

Ao contaminar um corpo de água, os agrotóxicos podem sofrer volatilização, 

serem degradados de maneira total ou parcial, se manterem inalterados ou serem 

sedimentados, o que pode promover a sua acumulação em organismos aquáticos 
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(CLIMENT et al, 2018). O monitoramento da utilização de fungicidas ao redor do 

mundo é importante, uma vez que o aumento do seu uso pode resultar em aumento 

nas concentrações traços destes compostos no meio ambiente (BATTAGLIN et al., 

2010). Diversos fungicidas têm sido detectados em corpos de água ao redor do 

mundo, como na Espanha (HERRERO-HERNANDEZ et al., 2012; HERRERO-

HERNANDEZ et al., 2013; MORENO-GONZÁLEZ et al., 2013;), Alemanha 

(BEREZEN et al., 2005), Suíça (KAHLE et al., 2008), Portugal (GONÇALVES et al., 

2007), Estados Unidos (BATTAGLIN et al., 2011; REILLY et al., 2012; BOESTEN et 

al., 2017;), Costa Rica (ECHEVERRÍA-SÁENZ et al., 2012) e Austrália (WIGHTWICK 

et al, 2012), o que reforça a importância do monitoramento dos efeitos adversos 

destes compostos. 

Apesar de ser amplamente utilizado, ainda são poucos os estudos que 

abordam a presença e os efeitos do fungicida AZX em corpos de água e seus efeitos 

em organismos aquáticos (CHOUDHURY et al., 2017; LU et al., 2019;), bem como de 

seus metabólitos, os quais são considerados menos perigosos que o AZX (EFSA, 

2010; RODRIGUES et al., 2013). A presença de AZX em compartimentos aquáticos 

chama a atenção em diversos países, como na Alemanha, onde a concentração de 

29,7 µg L-1 já foi detectada (BEREZEN et al., 2005) e nos Estados Unidos, onde a 

AZX foi o fungicida mais detectado em amostras de águas de riachos (BATTAGLIN et 

al., 2011). No Brasil, alguns trabalhos também já mostram a presença de AZX em 

corpos de água em diferentes cidades. Em Londrina (PR), a presença de AZX foi 

detectada em 95% das amostras de água do Rio Tibagi e de abastecimento público, 

com concentrações máximas de 0,0491 µg L-1 (SOUZA et al., 2019). Em amostras de 

água e de esgoto do estado de São Paulo a AZX foi abundantemente encontrada, 

com concentração máxima de 0,0 431 µg L-1 (MONTAGNER et al., 2019). 

A presença de CBZ também tem se mostrado comum em corpos de água em 

diferentes regiões do mundo. Em dezembro de 2019, a ANVISA publicou um edital de 

chamamento público, que visa a reavaliação dos agrotóxicos à base de CBZ (ANVISA, 

2019). No Brasil, a concentração máxima de CBZ permitida na água para consumo 

humano é de 120 µg L-1 (Portaria da Consolidação nº 5/2017; Portaria MS 2914/2011), 

entretanto, o CBZ não está incluído na Resolução que estabelece limites individuais 

para diferentes substâncias para diferentes classes de corpos de água (Resolução 

CONAMA 357/2005). Em um estudo realizado na bacia do Rio Traiguen, localizada 
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na região Sul do Chile, o CBZ já foi detectado em concentrações de até 1200 ng L-1 

(PALMA et al., 2004). Em estudo realizado na bacia do Rio Guadalquivir, na Espanha, 

o CBZ também foi detectado em 17% das amostras e em diferentes concentrações 

(MASIÁ et al., 2013). Em Portugal, o CBZ foi o fungicida mais detectado em amostras 

de águas superficiais e subterrâneas (DUJAKOVIC et al., 2010). A utilização urbana 

do CBZ tem se mostrado como potencial contaminante de águas, uma vez que foi 

detectada a presença do CBZ em concentrações maiores do que as permitidas pela 

legislação suíça para a potabilidade da água (BURKHARDT, 2007). No Brasil, o CBZ 

também já foi detectado em diferentes corpos de água, em diferentes pontos de 

amostragem no Estado de São Paulo, onde este foi o fungicida mais frequente e com 

as maiores concentrações detectadas, com variação de 0,8 a 4520 ng L-1 

(MONTAGNER et al., 2019). Na região de nascente do Rio São Lourenço, estado do 

Mato Grosso, o CBZ já foi detectado em amostras de águas superficiais, com 

concentrações variando entre 4 a 28 µg L-1 (RIBEIRO et al., 2013). No município de 

Londrina (PR), o CBZ foi detectado em 83% das amostras de águas coletadas no Rio 

Tibagi e em 8% das amostras de água para abastecimento público, com concentração 

máxima de 86,50 ng L-1, a partir de coletas realizadas com amostras antes e após o 

tratamento, por LC-MS/MS (SOUZA et al., 2019). Como foi analisado 

Em estudos de avaliação da contaminação de águas superficiais argentinas, 

o TBZ foi detectado em concentrações médias de 0,035 µg L-1 (GERONIMO et al., 

2014). Amostras de águas superficiais e subterrâneas avaliadas na região de área 

vinícola, em La Rioja (Espanha), mostraram o TBZ como um dos contaminantes mais 

presentes na água, durante o período estudado (HERRERO-HERNANDEZ et al., 

2016). Na região de lagos suíços, o TBZ foi detectado em amostras de águas residuais 

tratadas e não tratadas, de forma que os autores sugerem que este composto não é 

afetado pelos tratamentos realizados nas estações de tratamento (KAHLE et al., 

2008). O TBZ também foi detectado em 33% das amostras de águas do Rio Tibagi e 

para abastecimento público, na região de Londrina (PR), em concentrações abaixo do 

limite de quantificação (SOUZA et al., 2019). Em diferentes regiões do Estado de São 

Paulo, o TBZ foi detectado em 31% das amostras, com concentração média de 39 ng 

L-1, porém, houve detecção de concentração de até 1071 ng L-1 (MONTAGNER et al., 

2019). 

A presença simultânea de AZX e TBZ também já foi detectada. Amostras de 
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água coletadas em 29 córregos, de 13 estados americanos entre 2005 e 2006 

mostraram que o AZX foi o fungicida mais frequentemente detectado (45% das 

amostras, concentração máxima de 1,13 µg L-1) e que o TBZ também é contaminante 

comum das águas (6% das amostras, com máxima concentração de 0,11 µg L-1) 

(BATTAGLIN et al., 2011). Estes autores sugerem que a presença comum de AZX em 

amostras de água podem estar relacionadas à sua alta solubilidade e sua ampla 

utilização nos EUA. No Brasil, em pesquisa de resíduos de agrotóxicos, o TBZ e AZX 

juntos foram detectados em amostras de águas do rio Camanducaia, região de 

fronteira entre o Estado de Minas Gerais e São Paulo, sendo o TBZ detectado em 

concentrações de 0,1 µg L-1 e AZX em concentração de 0,25 µg L-1 (BARIZON et al., 

2019).

 

1.3. ECOTOXICOLOGIA AQUÁTICA 

 

No contexto da ecotoxicologia, os efeitos adversos promovidos pelos 

fungicidas receberam muito menos atenção, quando comparados aos inseticidas e 

herbicidas, com cerca de apenas 13% dos estudos realizados entre 1991 a 2013 

(KOHLER et al, 2013; ZUBROD et al., 2019). Os estudos da ecotoxicologia são 

ferramentas importantes para a avaliação de efeitos adversos promovidos nos 

ecossistemas, principalmente o aquático, que sofre com a descarga de grandes 

volumes de contaminantes oriundos da agricultura (DEPLEDGE, 2009; SALAMAT E 

ZARIE, 2012).  

Ao longo dos últimos anos, a toxicologia aquática mudou a forma de investigar 

os efeitos adversos promovidos por contaminantes aos diferentes organismos, com 

menos estudos utilizando concentrações muito elevadas, incompatíveis com a vida e 

mais pesquisas para avaliar os efeitos ocasionados por concentrações baixas, que 

não necessariamente levam à morte em menores períodos de exposição mas que 

fazem com que os indivíduos expostos apresentem alterações biológicas (HOGARH 

et al., 2008; LAM, 2009; SALAMAT E ZARIE., 2012). 

A utilização de organismos aquáticos, como os peixes, é fundamental para o 

monitoramento de efeitos induzidos por contaminantes (OOST et al., 2003; 

KAPTANER et al., 2014). A exposição aos diferentes tipos de xenobióticos pode 

ocasionar diversos danos à saúde de peixes, como alterações estruturais, que podem 
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afetar toda uma população exposta, em graus variáveis de toxicidade ou ainda, 

promover efeitos adicionais, através de interações aditivas, antagonistas ou até 

mesmo sinérgicas, em situação de exposição a mais de um composto (LAM, 2009).

 

1.4. BIOMARCADORES 

 

O uso de biomarcadores tem sido fundamental para o entendimento dos 

efeitos provocados pelos poluentes em ecossistemas aquáticos, uma vez que permite 

a identificação de alterações morfológicas, fisiológicas e bioquímicas, o que favorece 

o entendimento e mensuração da avaliação dos riscos pela presença dos xenobióticos 

no meio ambiente (JANZ et al., 2013). Os biomarcadores apresentam como função 

principal mostrar sinais de alertas precoces, antes que sejam desenvolvidos efeitos 

biológicos mais significativos ou irreversíveis, sendo considerados ferramentas 

sensíveis e rápidas para demonstrar efeitos adversos ou letais em organismos de 

diferentes ecossistemas (LAM, 2009; COLIN et al, 2016). 

O conceito de biomarcador consiste em variação bioquímica, celular, 

fisiológica, genototóxica, histológica ou até comportamental, que pode ser mensurada 

em tecidos ou fluidos e demonstrar um ou mais efeitos frente à exposição a 

contaminantes, que atuam de forma complementar a análises químicas ou outras 

(DEPLEDGE, 1993; FORBES et al., 2006; Lam, 2009; LIEBEL; TOMOTAKE E 

RIBEIRO, 2013; VIEIRA et al., 2014). A utilização conjunta de diversos biomarcadores 

é extremamente benéfica, uma vez que o uso único pode não demonstrar ou refletir o 

grau de comprometimento da saúde de um organismo, ou a maneira como este pode 

se adaptar em um ambiente contaminado (ZORITA et al., 2008; LUNARDELLI et al., 

2018). 

Inicialmente, os efeitos ocorrem em nível molecular, seguidos de respostas 

bioquímicas, teciduais, em órgãos e finalmente, acometem todo o organismo animal, 

sendo que as respostas encontradas nos níveis moleculares e bioquímicos, apesar 

de serem individuais de cada organismo, podem ajudar na percepção de uma 

interferência mais relevantes aquele ecossistema e serem incorporados em 

programas de biomonitoramento (FORBES E FORBES, 1994; CHAFFAI, 2014). 

Diversas agências ambientais mundiais têm utilizado os biomarcadores como 

ferramenta para a avaliação de contaminação ambiental, principalmente pela 
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possibilidade de detecção de danos de maneira precoce. No entanto, deve-se levar 

em consideração que existem componentes bióticos e abióticos que podem interferir 

nas respostas (CHAFFAI, 2014).

 

1.4.1. Biomarcadores fisiológicos  

 

A resposta de estresse é considerada uma adaptação induzida no organismo 

em situações adversas ou alteradas, que desencadeiam uma série de reações que 

preparam o animal para situações de alerta, de forma a garantir que este tenha 

capacidade energética, perceptiva e emocional para a sobrevivência naquele 

ambiente (VOLPATO, 2014). No entanto, se houver uma intensa resposta ao 

estressor ou a situação estressora está prolongada, os mecanismos fisiológicos de 

resposta podem ser comprometidos, o que pode prejudicar a saúde do peixe 

(BEITINGER, 1990; BARTON, 2002). 

Ao ocorrer uma situação estressora, respostas diferentes podem ocorrer em 

estágios ou etapas (Figura 1.4). A primeira resposta se dá pela ativação do sistema 

simpático e respostas adaptativas com o objetivo de tentar promover o retorno à 

homeostase que e, finalmente, a terceira etapa que ocorre em situações de longos 

períodos estressores, que culminam em exaustão biológica e morte do animal 

(URBINATI et al., 2014).  
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Figura 1.4. Em situação de estresse, diversos efeitos fisiológicos são desencadeados, em respostas 

primárias, secundárias ou terciárias (Adaptado de Barton 2002). 

 

Inicialmente, em situação de estresse, são desencadeados complexos 

mecanismos neurais e neuro-hormonais mediados pelo sistema nervoso simpático, 

com estimulação da liberação de catecolaminas e de cortisol, pelo sistema 

hipotálamo-hipófise-interenal (HHI) (BARTON, 2002; VOLPATO, 2014).   

Ao ser exposto a um agente estressor, a resposta se inicia com percepção da 

ameaça, realizada pelo SNC e então, há estimulação das células cromafins que são 

inervadas por fibras nervosas simpáticas, com liberação de catecolaminas, de forma 

que a liberação de adrenalina e noradrenalina é realizada muito rapidamente, o que 

gera o aumento destas imediatamente à situação de estresse (Barton, 2002). A partir 

da liberação das catecolaminas, diversos ajustes e respostas ocorrem no organismo 

para promover maior oxigenação tecidual e mobilização energética, como a contração 

esplênica e liberação de eritrócitos, aumento da ventilação e capacidade respiratória, 

aumento da glicemia pela glicogenólise hepática, além de efeitos inotrópicos e 

cronotrópicos no coração (GAMPERL et al., 1994; BARTON, 2002; FABBRI et al., 

1998). Após alguns minutos da ativação das células cromafins, se dá a ativação do 

eixo HHI, em uma cascata de reações: estimulação do hipotálamo a liberar o fator de 

liberação de corticotropina (CRH), seguido da liberação de adrenocorticotropina 
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(ACTH) pela hipófise e então, a estimulação das células interrenais a aumentarem a 

produção de cortisol (URBINATI et al., 2014).  

Em situação de novas e prolongadas condições estressoras, se inicia a 

resposta adaptativa, para a manutenção das funções celulares e metabólicas, no 

sistema imunológico e osmorregulação (NARDOCCI et al., 2014). Ocorre a perda de 

íons plasmáticos, principalmente sódio e cloreto e as altas concentrações de cortisol 

promovem a manutenção da hiperglicemia e podem desencadear, juntamente com a 

glicogenólise, a mobilização de aminoácidos oriundos da quebra de proteínas 

orgânicas (URBINATI et al., 2014). Ainda, as alterações moleculares induzidas pelo 

estresse resultam em alterações na função mitocondrial e nos sistemas de defesas 

antioxidantes (WENDERLAAR BONGA, 1997). 

Por fim, devido à mobilização energética para a resposta de alarme, como 

para a manutenção das funções cardiovasculares e respiratórias e osmorregulatórias 

e para o reparo tecidual, há prejuízo em outras funções como a defesa imunológica, 

crescimento, reprodução e comportamentais, o que caracteriza a resposta terciária 

(BARTON, 2002; URBINATI et al., 2014). 

Dentre os biomarcadores para a avaliação do estresse em peixes, o aumento 

da glicemia tem sido relacionada com a presença de contaminantes, sendo que a 

concentração da glicose tem sido bastante utilizada para mensurar a resposta ao 

estresse de peixes, quando expostos a agrotóxicos  (YEKENN et al., 2013; URBINATI 

et al., 2014), como o CBZ (NWANI et al., 2015) e TBZ (TONI et al., 2016). Em 

decorrência da liberação de catecolaminas e contração esplênica, frequentemente se 

observa que o estresse promove o aumento dos valores hematológicos, como 

hematócrito, RBCs e hemoglobina, em exposição a contaminantes (SANCHO et al., 

2010; WENDERLAAR BONGA, 2011). Em situações estressoras, o cortisol também 

pode fornecer informações sobre a resposta dos peixes, uma vez que tende a 

aumentar frente à exposição de agrotóxicos, o que pode prejudicar a osmorregulação 

(WENDERLAAR BONGA, 2011; URBINATI et al., 2014).  

Além dos biomarcadores diretamente associados à resposta de estresse, 

variáveis relacionadas à manutenção do equilíbrio osmoiônico também podem ser 

utilizadas como biomarcadores fisiológicos. Os peixes teleósteos dulcícolas são 

hiperosmóticos, ou seja, mais concentrados em relação à água doce e, portanto, 

precisam manter o equilíbrio iônico por meio do balanço entre a entrada de água e a 
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saída de íons. O balanço de água nestes peixes é regulado pela filtração glomerular 

e consequente grande produção de urina e para que não haja extensa perda de sais, 

há reabsorção tubular de íons importantes para a manutenção da homeostase, como 

Na+, Cl-, K+ e Ca2+, sendo o Na+ e Cl- principalmente encontrados no fluido extracelular 

e K+, no fluido intracelular (BECKER E BALDISSEROTTO, 2014) (Figura 1.5). 

Para a manutenção do equilíbrio iônico, existem mecanismos que são 

regulados pelas brânquias, rins e intestinos dos teleósteos. Nas brânquias, existem 

células com adaptação específica para estas funções, como as células ricas em 

mitocôndrias (células de cloreto e células pavimentosas). Na membrana basolateral 

das células de cloreto, pode-se encontrar bombas de Na+/K+, o que facilita a entrada 

de Na+ e a bomba de H+ (HATPase), que são responsáveis por eliminar o H+ e 

favorecer a entrada do Na+ pelo canal de Na+, pela membrana apical e ainda, há o 

trocador Na+/H+, que atua para a manutenção do pH (HWANG, LEE E LIN, 2011; 

BECKER E BALDISSEROTTO, 2014). O equilíbrio do pH dos peixes se dá pelo 

controle da concentração de bicarbonato plasmático, com excreção de H+ ou do 

próprio bicarbonato. A anidrase carbônica (AC) é uma metaloenzima presente no 

citosol, responsável pela hidratação de CO2, com formação de HCO3- e H+, que serão 

excretados pela HATPase presente na membrana apical (EVANS; PIERMARINI E 

CHOE, 2005; GILMOUR E PERRY, 2009) (Figura 1.6). 

 

Figura 1.5. Fluxo de íons nas células de cloreto das brânquias de teleósteos de água doce. Os círculos 
representam os sistemas de transporte. Setas laranja: difusão; ma: membrana apical; mb: membrana 
basolateral; ac: naidrase carbônica. Adaptado de Becker e Baldisserotto, 2014. 
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Os agrotóxicos e demais contaminantes podem promover diversos efeitos 

relacionados à desequilíbrios iônicos em peixes, alterando a permeabilidade branquial 

a íons e água, de forma que a avaliação das atividades das ATPases branquiais são 

importantes para avaliação de danos e são indicadoras de toxicidade, uma vez que 

estas podem sofrer inativação ou interferência de suas atividades (CHOWDHURY et 

al., 2016). Somando-se a estas análises, a atividade da AC pode também fornecer 

informações importantes sobre o equilíbrio iônico e osmótico, pois contaminantes 

podem provocar menor eficiência na eliminação de CO2 e alterar a função desta 

enzima (KAVIRAJ et al., 2004; GILMOUR E PERRY, 2009).

 

1.4.2. Biomarcadores de neurotoxicidade 

 

A determinação da atividade da acetilcolinesterase (AChE) é um importante 

indicador da exposição a agrotóxicos, uma vez que esta possui papel fundamental na 

transmissão sináptica colinérgica central e neuromuscular e está presente em 

vertebrados e invertebrados (SANTI et al, 2011; MURUSSI et al., 2014;). Esta enzima 

é sítio de ação para os compostos organofosforados e carbamatos, que inibem a sua 

função de hidrolisar a acetilcolina (ACh) em acetato e colina, de forma a acumular este 

neurotransmissor na fenda sináptica, promovendo estimulação excessiva de 

receptores colinérgicos (FUKUTO, 1990; YI et al., 2006; THAM et al, 2009;). O 

mecanismo de ação da AChE na fenda sináptica está representado na Figura 1.6.  

Apesar de ser muito relacionada à exposição aos carbamatos e 

organofosforados, a atividade da AChE tem sido amplamente estudada para avaliação 

de toxicidade de diversos outros contaminantes em peixes, como em situações de 

associação a agrotóxicos (Vieira et al., 2014), ou isolados, como a herbicidas 

(MODESTO E MARTINEZ, 2010), inseticidas (VIEIRA E MARTINEZ, 2018) e 

fungicidas (KOLESÁROVÁ et al. 2013; JIANG et al., 2015; SILVA et al., 2019). Apesar 

de comumente os agrotóxicos causarem a sua inibição, alguns fungicidas estão sendo 

relacionados ao aumento da atividade desta enzima, uma vez que parecem 

desencadear apoptose com a diminuição da ACh (JIANG et al., 2014; ANDRADE et 

al., 2016; SILVA et al., 2019).  
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Figura 1.62. Representação esquemática do mecanismo de ação da AChE e da hidrólise da ACh 
(Adaptado de Socratic.org). 

 

1.4.3. Biomarcadores bioquímicos 

 

Uma vez no ambiente, os contaminantes podem causar efeitos, 

principalmente pela formação de espécies reativas de oxigênio (ERO), que podem 

promover danos em macromoléculas orgânicas, como lipídios da membrana, 

proteínas e até mesmo o DNA (KAPTANER et al., 2014). As espécies reativas do 

oxigênio (ERO), como o peróxido de hidrogênio (H2O2), o ânion superóxido (O2•-), 

radicais hidroxil (•OH), dentre outras, podem promover efeitos indesejáveis para o 

metabolismo celular (VALKO et al., 2006). Com o desequilíbrio entre a sua geração e 

neutralização, o excesso de ERO promove a oxidação de biomoléculas celulares, o 

que pode culminar em diminuição da homeostase e alteração das funções biológicas 

e consequentemente, gerar eventos patológicos, como processos carcinogênicos e 

degenerativos (BARBOSA et al., 2010; NIKINMAA, 2014; KAPTANER et al., 2014).  

O uso de ensaios para mensurar a defesa antioxidante e outros parâmetros 

para danos oxidativos são importantes para avaliação do estresse oxidativo, como por 

exemplo a peroxidação lipídica (KAPTANER et al., 2014). Em condições subtóxicas, 

há ativação de defesas antioxidantes, o que resulta em resposta adaptativa ao 

estresse. No entanto, em situações que ocasionam o aumento da peroxidação lipídica, 
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a extensão do dano oxidativo acaba sendo maior que a capacidade de reparo, os 

radicais formados podem atacar as membranas biológicas, o que poderia culminar em 

indução de apoptose (GROTTO et al., 2009; AYALLA, MUÑOZ E ARGUELLES, 

2014).  

A excessiva formação de ERO pode também promover danos como a 

oxidação das proteínas, uma vez que estes podem alterar a atividade biológica de 

diversas macromoléculas, de maneira que se modifica a atividade catalítica e provoca 

desorganizações estruturais na membrana da célula e consequentemente, ficam mais 

sujeitas à citólise ou apoptose (SUZUKI, CARINI E BUTTERFIELD, 2010). A 

carbonilação de proteínas pode ser então considerada um dos principais distúrbios 

resultantes do estresse oxidativo (FEDOROVA; BOLLINENI E HOFFMANN, 2013). 

Alguns ensaios podem facilitar a avaliação do estresse oxidativo, como o teste 

de substâncias reativas ao ácido tiobarbitúrico (TBARS), que mede a peroxidação 

lipídica através da formação do malondialdeído (MDA) (FERERICI et al., 2007) e o 

teste para carbonilação de proteínas, pela determinação de grupamentos carbonilas 

presente nas amostras (LEVINE et al., 1994).  

Quando há estresse oxidativo, diversas respostas antioxidantes podem ser 

desencadeadas para aumentar a proteção celular, como o aumento de glutationa 

reduzida (GSH) e da atividade da glutationa-S-transferase (GST) (Li, 2009). A GST 

constitui uma família de enzimas relacionadas com funções de conjugação e 

detoxificação de compostos tóxicos ou de metabólitos da reação de fase 1 (Figura 1.7) 

(NIKINMAA, 2014). A GST tem como sua principal função detoxificar os produtos do 

estresse oxidativo oriundos principalmente a partir da oxidação de lipídios, ácidos 

nucléicos e proteínas, e ainda protege o DNA contra danos que poderiam promover 

ou induzir a carcinogênese (HERMES-LIMA, 2005; ALLOCATI et al., 2018;). Durante 

a metabolização, já foi descrito que o CBZ utiliza a glutationa durante a conjugação 

(Hámilton, 2004) e o TBZ utiliza o ácido glicurônico ou grupos sulfatos (FAO, 2008). 

A GSH é um tripeptído endógeno, que pode ser considerado um dos agentes 

mais importantes do sistema de defesa antioxidante e ainda atua como substrato para 

a ação da GST. Ao participar nas reações redox, a GSH atua como antioxidante não 

enzimático e elimina uma grande variedade de ERO formadas, bem como espécies 

reativas ao nitrogênio, que foram geradas de maneira endógena ou a partir de 

compostos tóxicos ou pró oxidantes (ALLOCATI et al., 2018; NIKINMAA, 2014; Li, 
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2009). 

 
Figura 1.7. Xenobióticos tóxicos podem ser difundidos pela membrana plasmática e ao chegarem 
dentro da célula, são direcionados para a reação de fase 1, das quais as principais enzimas são 
pertencentes à família do citocromo P450. Ao entrar na reação de fase 2, as GST promovem a 

conjugação dos metabólitos da fase 1 com GSH endógeno e o conjugado será eliminado da célula 
por diferentes bombas de efluxo transmembrana. (Allocati et al., 2018) 

 

Para mensuração do estresse oxidativo provocado por contaminantes como 

os agrotóxicos, pode-se utilizar da análise de diversos biomarcadores, como as 

enzimas antioxidantes GST, catalase (CAT), superóxido dismutase (SOD), glutationa 

peroxidase (GPx) e glutationa redutase (GR). Ainda, análises da concentração de 

antioxidantes não enzimáticos, como a GSH e o ácido ascórbico também podem ser 

ferramentas importantes para avaliação do estresse oxidativo (BARBOSA et al., 2010; 

POLAT et al., 2012;). O aumento da LPO, já descrito como efeito à agrotóxicos como 

os fungicidas pode auxiliar na mensuração de danos à membrana e possível morte 

celular (CLASEN et al., 2018; TONI et al., 2011). O estresse oxidativo também pode 

ser mensurado pela formação de proteínas carboniladas, resultando inclusive em 

morte celular, que já foram detectados em exposição a agrotóxicos (STADMAN E 

LEVINE, 2000; VIEIRA et al., 2018;) e fungicidas (FEDOROVÁ et al., 2014; 

SCHARBACHEROVÁ et al., 2016).

 

1.4.4. Biomarcadores genotóxicos 

 

Mesmo cercado de defesas antioxidantes, o excesso de ERO pode provocar 

o surgimento de danos ao material genético, em decorrência da oxidação de bases, 
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formação de adutos ou até mesmo por alterações durante os processes de reparo e 

replicação do DNA (GUPTA E LUZ, 1999; OHE et al., 2004). 

A utilização do teste do cometa pode demonstrar quebras nas ligações na 

molécula de DNA, uma vez que essa metodologia tem se demonstrado bastante 

sensível para a detecção destes danos (SINGH et al., 1988; OOST et al., 2003). Neste 

teste, baseado na eletroforese celular após exposição a um xenobiótico, pode ser 

observada a fragmentação do DNA, uma vez que há migração mais rápida do DNA 

fragmentado do que do DNA intacto, o que leva à formação de cauda e quanto maior 

esta cauda, maior é a fragmentação do DNA (FRENZILLI; NIGRO E LYONS, 2009; 

NIKINMAA, 2014;).  

Outros testes que podem ser utilizados para avaliação de danos genotóxicos 

é o ensaio do micronúcleo (MN) e de alterações eritrocíticas nucleares (ENA). Os MN 

em eritrócitos de peixes são formados durante a divisão celular e demoram em torno 

de uma semana para que estes sejam liberados na circulação, de maneira que 

geralmente não são encontrados em exposições curtas a contaminantes (NIKINMAA, 

2014). Os MN são formados em decorrência da condensação de fragmentos 

cromossômicos ou por cromossomos que não foram incluídos no núcleo após a 

anáfase, permanecendo no citoplasma (AL-SABTI E METCALFI, 1995). Já as ENA, 

podem se apresentar como alterações no formato do núcleo dos eritrócitos, como em 

núcleos segmentados, lobulados ou em formato de rim e complementam os resultados 

para avaliação da genotoxicidade (AYLLÓN E GARCIA-VAZQUEZ, 2001).  

O aumento de danos ao DNA e de MN já foram relacionados à exposição a 

agrotóxicos, como a inseticidas da classe dos piretróides e de neonicotinóides 

(VIEIRA E MARTINEZ, 2018; ALVIM E MARTINEZ, 2019) e inclusive fungicidas (AL-

SABDI E METCALFE, 1995; TAXVIG et al., 2007; PALANIKUMAR et al., 2014; 

CASTRO et al., 2018), de maneira que o uso destes biomarcadores são fundamentais 

para a mensuração de danos mutagênicos. 

 

1.5. Prochilodus lineatus COMO MODELO BIOLÓGICO 

 

Diversos trabalhos ecotoxicológicos utilizam os peixes como modelo biológico 

para a avaliação de efeitos provocados por xenobióticos, tanto pela facilidade em 

realização de estudos em campo ou laboratoriais como também porque estes animais 



Capítulo 1 
 

 
 

41 
 

demonstram respostas adaptativas e de estresse quando em ambientes 

contaminados (NIKINMAA, 2014). 

O peixe Prochilodus lineatus (VALENCIENNES, 1836) (Figura 1.8), conhecido 

popularmente como curimba, é uma espécie neotropical dulcícola, pertencente à 

ordem Characiformes, família Prochilodontidae. Estes peixes apresentam corpo de 

tamanho médio a grande, lábios grossos com dentículos, escamas ctenóides e 

coloração prateada. Esta espécie tem distribuição restrita ao sul da América do Sul 

(bacias Paraná-Paraguai e Paraíba do Sul) e é um dos peixes mais utilizados para 

consumo humano na região sul e sudeste do Brasil. Apresenta comportamento 

detritívoro e devido à sua sensibilidade a diversos tipos de poluentes, tem sido 

amplamente utilizado para ensaios ecotoxicológicos (SHIBATTA et al., 2007; COSTA 

et al., 2018; SANTOS et al., 2018).  Por ser um peixe de fundo, é mais suscetível à 

contaminação por substâncias presentes tanto na água como no sedimento e mostra 

alterações fisiológicas na presença de diversos agrotóxicos, mesmo em exposições 

curtas ou em baixas concentrações (LANGIANO E MARTINEZ, 2008; VIEIRA et al., 

2018; ALVIM E MARTINEZ, 2019; VIEIRA et al., 2019; ANDRADE et al., 2019). 

 

 

Figura 1.8. Peixe nativo dulcícola Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836) (BIRINDELLI, MZ/UEL). 
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2. JUSTIFICATIVA 

 

Os fungicidas são compostos amplamente utilizados na agricultura e pecuária 

brasileira para o controle de diversos tipos de fungos patogênicos. No entanto, a 

presença destes no ambiente tem chamado a atenção, principalmente devido à 

detecção frequente em corpos de água, em diferentes regiões do planeta. Apesar de 

serem encontrados em concentrações baixas, os efeitos da exposição a estes 

compostos ainda são pouco estudados e a preocupação aumenta com a falta de 

legislação e de dados que confirmem sobre a segurança de seu uso. 

Dentre os fungicidas que são utilizados em escala mundial, a azoxistrobina, o 

carbendazim e o tebuconazol têm sido frequentemente detectados em amostras de 

águas e de esgoto, no Brasil e no mundo. A presença destes fungicidas em ambientes 

dulcícolas desperta atenção pois são compostos tóxicos para organismos aquáticos. 

Em um cenário de contaminação ambiental por fungicidas, os estudos 

ecotoxicológicos são ferramentas importantes para a avaliação de toxicidade destes 

compostos para os organismos aquáticos, que estão frequentemente expostos a 

contaminantes de diferentes origens e efeitos. A utilização de peixes como modelos 

biológicos para estudos de toxicidade é relevante para a avaliação de risco frente à 

exposição por esta classe de agrotóxicos, que ainda é pouco estudada, quando 

comparada aos inseticidas e herbicidas. A utilização de biomarcadores auxilia na 

avaliação dos impactos provocados por contaminantes, bem como as alterações 

fisiológicas e bioquímicas que podem ser desencadeadas em um organismo 

contaminado. Ao se utilizar espécies nativas em ensaios laboratoriais, pode-se 

estimar um pouco dos efeitos que estes animais sofrem no ambiente natural e pode 

colaborar com o entendimento de efeitos ecotoxicológicos reais.  

Desta forma, este trabalho visa contribuir com informações a respeito dos 

efeitos que estes três fungicidas podem provocar em uma espécie nativa de peixe, 

expostas a concentrações ambientalmente relevantes, considerando-se diferentes 

biomarcadores, para fornecer subsídios para regulamentação de concentrações 

seguras destes no ambiente aquático. 
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3. HIPÓTESES  

 

• Os fungicidas azoxistrobina, carbendazim e tebuconazol promoverão 

alteração em parâmetros fisiológicos, bioquímicos e genotóxicos nos peixes 

testados, nas diferentes concentrações utilizadas; 

• Os peixes expostos à mistura dos fungicidas, em concentrações próximas às 

encontradasa na legislação para TBZ e CBZ demonstrarão efeitos em 

biomarcadores; 

• Peixes expostos à água de manancial coletadas na Estação de Tratamento 

de Água Tibagi (ETA Tibagi – SANEPAR) apresentarão alterações nos 

biomarcadores relacionadas com a presença dos fungicidas; 
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4. OBJETIVOS 

 

4.1. OBJETIVO GERAL 

 

Avaliar os efeitos dos fungicidas carbendazim e tebuconazol, isolados e a 

mistura destes com o fungicida azoxistrobina, bem como os possíveis efeitos da água 

coletada na Estação de Tratamento de Água Tibagi (SANEPAR), por meio da análise 

de diversos biomarcadores, integrando diferentes níveis de organização biológica, 

utilizando como modelo biológico o peixe neotropical Prochilodus lineatus.  

 

4.2. OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

• Avaliar os efeitos do carbendazim e tebuconazol em parâmetros fisiológicos, 

bioquímicos e genotóxicos de P. lineatus; 

• Comparar os efeitos destes fungicidas em mistura com a azoxistrobina e 

analisar as interações entre esses agrotóxicos e se eles promoverão efeitos 

nos mesmos biomarcadores do que quando expostos isoladamente; 

• Quantificar a presença destes fungicidas em água de manancial, coletada na 

Estação de Tratamento de Água (ETA TIBAGI – SANEPAR) e os efeitos desta 

água para P. lineatus, considerando-se os mesmos biomarcadores descritos 

anteriormente; 

• Elencar os melhores biomarcadores para avaliar a resposta a esses 

fungicidas; 
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RESUMO 

 

A contaminação em corpos hídricos pelo fungicida carbendazim (CBZ) tem chamado 

a atenção devido ao seu potencial extremamente tóxico para organismos aquáticos. 

O objetivo deste trabalho foi avaliar os efeitos do CBZ (Derosal 500®) por meio de 

biomarcadores em peixes da espécie Prochilodus lineatus, em concentrações de 5, 

50 e 500 µg L-1, durante 24 h. Foi observado que o CBZ induziu a diminuição do 



Capítulo 2 
 

 

64 
 

hematócrito, promoveu hiperglicemia, hipernatremia, aumento da glutationa hepática 

(GSH) e da atividade cerebral de acetilcolinesterase (AChE). Assim, a exposição 

aguda ao CBZ provocou toxicidade aos peixes testados, com alterações em diferentes 

biomarcadores, que sugerem resposta de estresse e ativação das defesas 

antioxidantes. Efeitos como o aumento da AChE demonstram que o CBZ pode 

interferir na função neural, bem como ele pode promover um quadro de anemia em 

peixes, devido a hemólise. Nosso trabalho reforça a importância do monitoramento 

deste fungicida, uma vez que mesmo concentrações baixas demonstraram efeitos 

nocivos e que podem afetar a qualidade de vida de organismos aquáticos. 

 

Palavras-chave: benzimidazóis, estresse oxidativo, biomarcadores, AChE, 

carbendazim 

 

1. INTRODUÇÃO 

Diversos novos compostos são produzidos com o intuito de beneficiar a vida 

humana e animal, otimizar a produção de alimentos, para o tratamento de doenças e 

pragas em humanos e animais, mas os resíduos dessas substâncias podem atingir o 

meio ambiente e contaminar solo, água e ar (Montagner et al., 2019). Dentre os 

diferentes tipos de contaminantes, se destacam os agrotóxicos, que estão 

relacionados a diversos efeitos nocivos em organismos não alvos (Albuquerque et al., 

2016). 

A intensificação do uso dos agrotóxicos no Brasil se iniciou a partir da 

Revolução Verde e logo depois surgiram os primeiros relatórios sobre o impacto 

ambiental causado por essas substâncias, com objetivo de conscientizar sobre outras 

formas de controle de pragas e para o controle da contaminação (Costa et al., 2016). 
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Entretanto, estes produtos são extensamente difundidos nas práticas agrícolas atuais, 

culminando no aumento crescente de sua comercialização e uso. A partir de 2008, o 

Brasil se tornou o maior consumidor mundial de agrotóxicos, sendo que somente em 

2019, até o mês de julho, foi autorizada a comercialização de 260 novos produtos 

(Brasil, 2019).  

São grandes as perdas econômicas decorrentes de contaminação fúngica, 

que pode ocorrer em várias etapas do processamento de grãos, de forma que os 

fungicidas são utilizados para melhorar a produção e sua qualidade com diferentes 

modos de ação (Singh et al., 2016; Karlsson et al., 2014). Apesar da grande utilização 

de fungicidas, as informações referentes aos seus efeitos nocivos aos diferentes 

ecossistemas são escassas (Regueiro et al., 2015; Cuppen, 2000). 

No Brasil, o fungicida Carbendazim (metil-1-benzimidazol-2-ilcarbamato) 

(CBZ) tem uso autorizado pela ANVISA para diferentes culturas, como algodão, soja 

e trigo (Brasil, 2011). Pertencente ao grupo dos benzimidazóis, fungicidas com 

atuação sistêmica de amplo espectro em fungos (Singh et al., 2016). O CBZ é um 

composto considerado altamente persistente no ambiente (incluído na classe 

ambiental III – produto perigoso) e muito tóxico para organismos aquáticos e abelhas 

(classe toxicológica II – altamente tóxico), porém com baixa capacidade de 

bioacumulação (PAN, 2014; IBAMA, 2010).  Apesar de possuir uma porção carbamato 

na molécula, o carbendazim não apresenta atividade como inibidor das colinesterases 

(O´Malley, 2010). 

Atualmente, o carbendazim se destaca como um dos contaminantes 

ambientais mais utilizados, com alto potencial de lixiviação e escoamento para 

ecossistemas aquáticos e já sabe-se que este é capaz de promover efeitos 

prejudiciais aos animais (incluindo humanos), como alterações imunotóxicas e 
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desregulação endócrina (Silva et al., 2019; Jiang et al., 2015; Jiang et al., 2014 ; Rama 

et al., 2014; Ludwikowska et al., 2013; Rajeswary et al., 2007).  

De acordo com Gupta (2018), o carbendazim atua através da alteração da 

ligação da tubulina e da formação de microtúbulos, o que pode estar relacionado às 

alterações de desenvolvimento. Os microtúbulos são componentes do citoesqueleto 

de eucariotos e apresentam duas subunidades, a α e β, sendo que o carbendazim tem 

maior afinidade pela subunidade β, de forma que pode induzir à mutação por não 

disjunção cromossômica, inibição da mitose e morte celular (Nwani et al., 2015; 

Hollomon et al, 1997; Davidse, 1986). O carbendazim não tem concentração máxima 

prevista pela Resolução CONAMA 357/2005 para corpos de água, mas está 

contemplado na Portaria 2914/2011 do Ministério da Saúde, que determina a 

concentração máxima de 120 µg L-1 e foi mantido pela Portaria de Consolidação nº5 

(2017) (Brasil, 2017; Brasil, 2011).  

Estudos já têm demonstrado a presença do carbendazim em águas 

superficiais, em diferentes regiões brasileiras, como em diferentes regiões de São 

Paulo (SP) e Rio de Janeiro (Starling et al., 2019), na região de Londrina (PR) (Souza 

et al., 2019; Almeida et al., 2019), o que reforça a importância do monitoramento dos 

efeitos nocivos que este composto pode provocar em organismos não alvo, 

principalmente para a comunidade aquática ( Dores e De-Lamonica-Freire, 2001).  

Alguns estudos já demonstram efeitos prejudiciais em peixes expostos ao 

CBZ, em diferentes concentrações e exposições. Estudos feitos com zebrafish (Danio 

rerio) expostos por 96 horas a este fungicida mostraram diversas anomalias de 

desenvolvimento e comportamentais, o que pode interferir diretamente na fase adulta 

dos animais expostos (Andrade et al., 2016). Ludwikowska et al. (2013) também 

demonstraram que o carbendazim interfere na sobrevivência e sucesso da eclosão de 



Capítulo 2 
 

 

67 
 

embriões de carpa da Prússia (Carassius gibelio). Jiang et al. (2014) sugerem que a 

exposição embrionária ao composto promove alteração na expressão de genes 

relacionados à apoptose, imunotoxicidade e desregulação endócrina em zebrafish.  

O peixe nativo dulcícola Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836), tem sido 

amplamente utilizado como modelo biológico para o estudo dos efeitos de diversos 

contaminantes, uma vez que se mostra sensível aos efeitos de diferentes agrotóxicos, 

como inseticidas e herbicidas e tem sua biologia e fisiologia conhecidas (Vieira et al., 

2019; Alvim e Martinez, 2019; Santos et al., 2018; Vieira et al., 2018; Santos e 

Martinez, 2012; Modesto e Martinez, 2010; Langiano e Martinez, 2008). 

Estudos desenvolvidos por Oliveira et al. (2015) em Prochilodus costatus, na 

Bacia do São Francisco, detectou o carbendazim em 38,9% dos peixes coletados, em 

amostras de músculo e vísceras, por LC-MS/MS. A CL50 do carbendazim para peixes 

varia entre 0,36 a 5,5 mg L-1 (Rebelo e Caldas, 2014), de forma que é considerado um 

composto extremamente tóxico para estes organismos. 

O objetivo deste trabalho foi avaliar os efeitos da exposição de 24h ao CBZ, 

em concentrações subletais e avaliar os efeitos em biomarcadores bioquímicos, 

fisiológicos e genotóxicos em diferentes órgãos do peixe P. lineatus, em 

concentrações próximas às previstas na legislação de potabilidade. 

 

2. MATERIAL E MÉTODOS 

2.1. Desenho experimental 

Exemplares de peixes juvenis da espécie P. lineatus, conhecido popularmente 

como curimba ou curimbatá, (n=24, peso médio 31,6 ±1,2 g; 13,7 ± 0,2 cm), fornecidos 

da piscicultura Schneider (Toledo, PR, Brasil), foram aclimatados durante cinco dias, 
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em tanques de 300 L, contendo água limpa desclorada e com aeração constante, com 

fotoperíodo de 12h:12h (claro/escuro). Durante o período de aclimatação, a renovação 

de água ocorreu a cada 48 h, com fornecimento de ração comercial realizada antes 

da renovação, sendo suspensa em 24 h antes da montagem dos experimentos. 

Durante todo o período de experimento, houve o monitoramento dos parâmetros 

físicos e químicos da água (23ºC ±0,07; pH 7,95±0,05; 120 µS cm-1 ±0,0; 6,97±0,2 mg 

L-1 de O2 dissolvido e 83,09 ±3,3 de % O2). 

Após o período de aclimatação, os peixes foram divididos em 4 grupos (n=6 

peixes/grupo) e mantidos em 2 aquários com 50 L de água desclorada para cada 

grupo. O grupo CTRL foi mantido apenas com água desclorada e os demais grupos 

foram expostos também a diferentes concentrações nominais de produto comercial 

Derosal 500®, a partir de uma solução estoque de 5 g L-1 (carbendazim 500 g L-1, 

Bayer®), durante 24h, nas seguintes concentrações: 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 

(CBZ500) µg L-1. No dia do experimento, as doses de Derosal® foram distribuídas 

sobre a água e misturadas, antes da inserção dos peixes. 

Com o final do período de exposição, os animais foram anestesiados com 

benzocaína 0,5% (0,1 g.L-1), pesados, medidos e posteriormente, o sangue foi retirado 

da veia caudal com o uso de seringas heparinizadas. Logo após, os animais foram 

mortos por secção medular para a retirada de fígado, brânquia, cérebro e músculo. 

Uma alíquota de sangue total foi utilizada para análises hematológicas e para a 

realização do ensaio do cometa. O restante do sangue foi centrifugado para 

separação do plasma, o qual foi armazenado em ultrafreezer (-72ºC) para realização 

de análises de íons e glicose. Os órgãos foram então armazenados em ultrafreezer (-

72ºC) até a realização dos ensaios. Os procedimentos utilizados neste estudo foram 

autorizados pelo Comitê de Ética no Uso de Animais da Universidade Estadual de 
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Londrina (Protocolo n. 17279.2019.28). 

Amostras de água foram coletadas em tubos falcon (50mL) imediatamente 

antes da inserção dos peixes no aquário para análises cromatográficas, mantidas sob 

refrigeração e enviadas no dia seguinte para o Laboratório de Química Ambiental da 

UNICAMP, para determinação da concentração do CBZ.  Para a extração em fase 

sólida (SPE), foram utilizados 250 mL de amostra filtrada em membrana de nylon (0,22 

m x 47 mm) e cartuchos para SPE com sorvente C-18 500 mg/3 mL. A eluição dos 

analitos foi realizada com 3 mL de metanol e 3 mL de acetonitrila, após foram 

evaporados em fluxo de nitrogênio ultra puro, com recuperação do composto de 

interesse com volume final de 1 mL em solução de água e metanol 70/30 (v/v). As 

análises cromatográficas foram realizadas em LC-MS/MS em cromatógrafo Agilent 

1200 Series LC acoplado a espectrômetro de massas Agilent 6410, com fonte de 

ionização por electrospray (ESI) e analisador triplo quadrupolo e software 

MassHunter para controle e instrumentação de dados cromatográficos. A separação 

cromatográfica foi obtida a 30ºC, com coluna da fase reversa Zorbax SB-C18 (2.1 x 

30 mm, tamanho de partícula 3,5 m). As análises cromatográficas foram realizadas 

de acordo com o método descrito por Montagner et al., 2014. 

 

2.2. Biomarcadores Fisiológicos 

A partir de uma alíquota de sangue total, foi realizada a determinação do 

hematócrito (Hct), com uso de microcapilares de vidro heparinizados, centrifugados 

(1200 g, 7 min, em centrífuga Luguimac S.R.L, Modelo L5, Argentina), para realização 

de leitura em cartão padronizado, que determina a porcentagem de eritrócitos na 

amostra. A determinação da hemoglobina (Hb) foi realizada pelo método de cianeto 

de metahemoglobina, utilizando-se kit comercial (Labtest Diagnóstica, Brasil), em 
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espectrofotômetro (Libra, S32, Biochrom, Reino Unido), a 540 nm. Outra alíquota de 

sangue (5 µL) foi diluída em solução tampão de formol citrato (1:200), para a contagem 

de eritrócitos (RBC), por mm³ de sangue, em câmara de Neubauer sob microscópio 

óptico. Para a mensuração dos índices hematimétricos e auxiliar na classificação da 

anemia quanto ao tamanho das hemácias e o teor de hemoglobina, calculou se o VCM 

(Volume Corpuscular Médio), CHCM (Concentração de Hemoglobina Corpuscular 

Média) e o HCM (Hemoglobina Celular Média). O VCM (fL) é obtido a partir da fórmula 

Hct (%) x 10/He (milhões/ µL); O CHCM (%) é obtido a por Hb(g/dL) x 100/Hct (%) e 

o HCM (pg) por Hb (g/dL) x 10/He (milhões/ µL). 

A concentração de glicose foi determinada utilizando kit comercial 

colorimétrico (Doles Reagentes Ltda, Brasil), com base no método da glicose oxidase 

e leitura em espectrofotômetro (Victor TM³, Perkin Elmer, USA) à 550 nm. Do plasma 

ainda foram analisadas as concentrações de sódio (Na+), potássio (K+) e Cloreto(Cl-). 

As concentrações de Na+e K+ foram realizadas após diluição do plasma em água 

deionizada (1:100), com leitura em fotômetro de chama (DM-62, Digimed, Brasil). A 

concentração do cloreto (Cl-) foi determinada com uso de kit comercial (Labtest 

Diagnóstica, Brasil), pelo método do tiocianato de mercúrio, com leitura em 

espectrofotômetro a 490 nm.  

A atividade da anidrase carbônica (AC) foi realizada nos filamentos 

branquiais, de acordo com Vitale et al. (1999). As amostras foram homogeneizadas 

(1:10 m:v) em solução tampão (manitol 225 mM, sacarose 75mM, tris-base 10 mM, 

NaH2PO4 10 mM, pH 7,4) e centrifugados (1000 g, 20 min, 4ºC). A atividade da 

anidrase carbônica foi realizada com adição de água saturada com CO2 ao 

sobrenadante, sendo a enzima quantificada de acordo com a variação do pH, 

determinada por 20 segundos, com uso de pHmêtro (Jenway 3510, USA). A partir da 
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variação do pH ao longo do tempo, é gerada uma taxa de reação catalisada (TC) e de 

reação não catalisada (TNC), gerada pela ausência da amostra, da qual foi substituída 

pelo tampão e então obtêm-se uma inclinação da reta. A partir das duas medições, 

calcula-se a atividade da anidrase carbônica pela fórmula: AC = [TC/TNC].mg ptn-1. A 

concentração da proteína para o cálculo da AC, também foi determinada pelo método 

de Bradford (1976). 

A concentração das proteínas foi realizada através do método de Bradford 

(1976), do qual se baseia na reação das proteínas da amostra com o corante 

Coomassie Brilliant Blue G-250, sendo a curva de calibração determinada com uso de 

soro de albumina bovina (BSA) e a absorbância lida em leitora de ELISA (Bio-

TekInstruments, ELX 800, USA) a 595 nm.  

 

2.3. Biomarcadores Bioquímicos 

Para análise dos biomarcadores relacionados ao estresse oxidativo, as 

amostras de fígado armazenadas em ultrafreezer foram descongeladas, 

homogeneizadas (1:10 m:v) em solução tampão de fosfato de potássio (0,1 M, pH 

7,0), centrifugadas (20 min, 16000 g, 4ºC) e a partir do sobrenadante, foram realizadas 

os ensaios bioquímicos.  

O ensaio para a atividade da glutationa-S-transferase (GST) do fígado foi 

realizado a partir da complexação da glutationa reduzida (GSH) com 1-cloro-2,4-

dinitrobenzeno (CDNB), com leitura em espectrofotômetro a 340 nm (Victor TM³, 

Perkin Elmer, USA) e expressa em nmol CDNB conjugados min-1mg de proteína-1 

(Keen et al., 1976). 

A concentração do tripeptídeo glutationa (GSH) foi determinada pela reação 

da glutationa com o substrato, através da reação dos grupamentos –SH com o 
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reagente de cor 5,5 ditiobis-2-ácido nitrobenzóico (DTNB), com formação do tiolato 

(TNB), quantificado em espectrofotômetro (Victor TM³, Perkin Elmer, USA) a 412 nm, 

de acordo com o método de Beutler et al. (1973).  

A peroxidação lipídica (LPO) foi determinada através do método TBARS, por 

meio da quantificação de um de seus produtos, o malondialdeído, em 

espectrofotômetro de fluorescência (ex/em: 535/590) e a concentração de TBARS 

determinada através de uma curva padrão de malondialdeído (MDA) e a concentração 

expressa em nmol de MDA mg de proteína-1  (Camejo et al, 1998) 

Os danos oxidativos em proteínas podem ser mensurados a partir da reação 

de 2,4-dinitrofenil-hidrazina (DNPH) com as proteínas carboniladas, com formação de 

dinitrofenil-hidrazonas, detectadas a 358-370 nm (Levine et al., 2014). Para o ensaio, 

200 µl do sobrenadante foram normalizados para 2 mg.mL-1 de proteína e adicionados 

em eppendorf e misturados com 500 µl de DNPH a 10 mM, preparado com HCl a 2M. 

O conteúdo foi agitado em vórtex por 5 minutos e incubados a 30ºC por 90 minutos. 

Após essa etapa, foi realizada a precipitação de proteínas em 700 µl de TCA (28%) e 

a centrifugação a 9000 g por 10 minutos. Foi realizada a lavagem do pellet três vezes 

por ressuspensão (etanol/acetato de etila 1:1), homogeneização em vórtex e 

centrifugados. A solubilização das proteínas foi realizada com hidrocloreto de 

guanidina a 6M, centrifugadas a 9000 g por 5 minutos, de forma a retirar resíduos. 

Para o branco, não houve adição do DNPH. A expressão dos resultados se deu por 

nmol carbonilas por mg-1 de proteína. 

A atividade da acetilcolinesterase (AChE) foi realizada utilizando tecido 

muscular e cerebral. As amostras foram homogeneizadas em tampão fosfato de 

potássio (0,1 M; pH 7,5; 1:10 m:v) e centrifugadas (16000 g, 20 min, 4ºC), de acordo 

com o método de Ellman et al. (1961) e adaptado por Alves-Costa et al. (2007), com 
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leitura em microplacas a 415 nm (Victor TM³, Perkin Elmer, USA). A atividade da AChE 

(nmol DTNB.min-1.mg ptn-1) é determinada pela reação do iodeto de acetilcolina (9 

nM) com ditionitrobenzoato (0,5 mM), um reagente de cor. A mensuração do produto 

de degradação do iodeto de acetilcolina pela AChE após reação com o DTNB  é feita 

com espectrofotômetro (Victor TM³, Perkin Elmer, USA) a cada 3 minutos, por 6 

minutos, com atividade da enzima expressa em nmol DTNB.min.prot-1. 

 

2.4. Biomarcadores Genotóxicos  

Os biomarcadores genotóxcos foram avaliados pelo ensaio do cometa com 

eritrócitos (SINGH et al., 1988 modificado por VIEIRA et al., 2016). Os danos 

genotóxicos foram quantificados pela extensão da migração do DNA, com leitura de 

100 nucleoides por lâminas e classificação visual em quatro classes, de acordo com 

a migração dos fragmentos de DNA, sendo classe 0, nucleoides sem danos 

aparentes; classe 1, com comprimento da cauda menor do que o diâmetro do 

nucleoides; classe 2 aquelas com comprimento da cauda duas vezes maiores do que 

o diâmetro do nucleoides e por fim, classe 3, com comprimento de cauda três vezes 

maiores que o diâmetro do nucleoides. A partir desta classificação, determinou-se o 

valor de escore de danos ao DNA através da multiplicação do total de células para 

cada classe, pelo valor da classe, o que gera valores entre 0 a 300. 

Os testes de micronúcleo (MN) e de alterações eritrocíticas nucleares (AENs), 

foram determinados a partir de uma gota de sangue em esfregaço em lâmina e 

posteriormente coradas com 20 µL de laranja de acridina (0,003%) e imediatamente 

analisadas em microscópio de epifluorescância, em aumento de 1000x, com 

contagem de 3000 eritrócitos para cada amostra. Durante a leitura, foram pesquisadas 

células com a presença de MN e AENs, sendo estas classificadas em núcleo lobulado, 
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segmentado ou em formato de rim, além de células binucleadas (Ueda et al, 1992).  

 

2.5. Análises Estatísticas 

Os resultados obtidos para cada tecido foram analisados com uso do software 

Sigma Plot. Inicialmente foram testados quanto à normalidade e homogeneidade da 

variância e em seguida, utilizou-se a análise de variância paramétrica (ANOVA) ou 

não paramétrica (Kruskal-Wallis), seguida de testes de comparação múltipla (teste de 

Student-Newman-Keuls ou Dunns), quando indicado, sendo consideradas as 

diferenças significativas cujo o p<0,05.  

 

3. RESULTADOS 

3.1. Determinação de CBZ na água 

As concentrações iniciais determinadas do CBZ na água se apresentam na 

Tabela 2.1, com taxa de recuperação variando entre 68 a 91% para os grupos. 

 

Tabela 2.1. Concentração do fungicida CBZ, para os aquários controle (CTRL) e para as diferentes2 
concentrações de Derosal 500® (5, 50 e 500 µg L-1). 

Concentração de CBZ (LC-MS/MS) 

CTRL CBZ5 CBZ50 CBZ500 

0 µg L-1 3,4 µg L-1 33,0 µg L-1 454,5 µg L-1 

 

3.2. Biomarcadores Fisiológicos 

Durante os experimentos, não houve mortalidade de peixes em nenhum 

tratamento experimental. Foi observada maior quantidade de muco na pele dos peixes 

expostos à maior concentração do CBZ. 

De acordo com a análise de variância, houve diferença significativa para do 

hematócrito (p=0,033; F=0,033), sendo que o CTRL apresentou maior média, com 



Capítulo 2 
 

 

75 
 

diminuição significativa nas maiores concentrações do CBZ. Para a concentração de 

hemoglobina (p=0,20; F=1,48), para os números de RBC (p=0,36; F=0,603) e para os 

valores de VCM (p=0,34; H=10,09) e HCM (p=0,32; H=10,31) não houve diferenças 

significativas, porém, houve diferenças entre o CHCM do grupo controle e grupos 

testados, com aumento dos valores (p=<0,001; H=37,07) (Tabela 2.2). 

 
Tabela 2.2. Parâmetros hematológicos de P. lineatus, sob condição controle (CTRL) ou expostos ao 
CBZ 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24h. 

Parâmetros 

Hematológicos 
CTRL CBZ5 CBZ50 CBZ500 

Hemoglobina (mg.dL-1) 16,1 ± 1,04 a 13,71 ± 1,11 a 13,26 ± 1,80 a 11,7 ± 1,08 a 

Hematócrito (%) 37 ± 2,10a 35 ± 1,90a 32,6 ± 2,20b 28,1 ± 1,70b 

RBCs (x106 cel.mm³) 1,6 ± 0,11 a 1,4 ± 0,03 a 1,31 ± 0,15 a 1,38 ± 0,12 a 

VCM (fL) 226,98±  17,44 a 201,73±19,98 a 196,30±13,65 a 177,95±9,90 a 

HCM (pg) 11,26±0,80 a 10,41±0,35 a 10,28±1,49 a 9,13±0,77 a 

CHCM (%) 33,09±1,22a 48,41±4,96b 51,91±2,68 b 55,66±3,89 b 

Os dados representam a média±EP, n=6. Letras diferentes indicam diferença significativa entre os 
grupos (p<0,05). 

 

Com relação à concentração da glicose, foram observados valores maiores 

de concentração da glicose em CBZ 500 (p <0,001; H=22,74), quando comparado ao 

grupo controle e todos os demais (Figura 3.1).  

 
Figura 2.1. Concentração de glicose em plasma de P. lineatus, mantidos em situação controle e 
expostos ao carbendazim a 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24 h. Os dados 
representam a média ± EP, n=10. Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos 
(p<0,05). 
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Houve aumento significativo para as concentrações de Na+ (p=0,001), entre o 

CTRL e os grupos expostos ao CBZ. Para os parâmetros de K+ e Cl-, não houveram 

diferenças significativas entre os grupos testados (p=0,69 e p=0,32, respectivamente) 

(Tabela 2.3). 

Tabela 2.3. Parâmetros fisiológicos de P. lineatus, sob condição controle (CTRL) ou expostos ao CBZ 
a 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24h. 

Íons 

plasmáticos 
CTRL CBZ5 CBZ50 CBZ500 

Na+ (mM) 149,9 ± 3,33a 156,5 ± 2,46b 175,0 ± 5,8 b 177,6 ± 6,6 b 

K+ (mM) 5,15 ± 0,66 a 4,64 ± 0,59 a 4,70 ± 0,31 a 4,38 ± 0,36 a 

Cl- (mM) 104,76 ± 2,39 a 105,54 ± 2,05 a 113,79 ± 3,58 a 114,44 ± 3,19 a 

Os dados representam a média ±EP, n=6. Letras diferentes indicam diferença significativa entre os 
grupos (p<0,05). 

 

Não foram observadas diferenças (p=0,97) na atividade da AC entre os 

animais do grupo CTRL e os grupos de exposição ao CBZ (Figura 2.2). 

 
Figura 2.2. Atividade da anidrase carbônica (AC) de P. lineatus em situação controle (CTRL) e expostos 
ao carbendazim nas concentrações de 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24h. Não 
houve diferença significativa entre os grupos testados (p=0,97). Os dados representam a média ± EP, 
n=6. 
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3.3. Biomarcadores bioquímicos 

 

A exposição ao CBZ promoveu aumento na atividade da AChE no cérebro dos 

peixes expostos, nas três concentrações testadas (p=0,001) (Figura 2.3 (A)). Já para 

a atividade da AChE no músculo, não foram observadas alterações significativas para 

a AChE (p=0,24) (Figura 2.3 (B)). 

 

Figura 2.3. (A) Atividade da acetilcolinesterase em cérebro (A) e músculo (B) de P. lineatus sob 
condição controle (CTRL) ou expostos ao carbendazim, nas concentrações de 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) 
e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24 h.  Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos 
testados (p<0,05). Os dados representam a média ± EP, n=6. 

 

A análise da GST hepática não demonstrou diferenças significativas entre o 

grupo CTRL e os grupos expostos ao CBZ (p=0,10) (Figura 2.4). 

 
Figura 2.4. Atividade da glutationa-S-transferase (GST) em fígado de P. lineatus, em exposição controle 
(CTRL) ou expostos ao carbendazim a 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24 h de 
exposição. Não houve diferença significativa entre os grupos. Os dados representam a média ± EP, 
n=6. 
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Com relação à GSH hepática, houve aumento significativo (p=0,001) entre o 

grupo exposto ao CBZ50 e CBZ500 em relação ao CTRL e CBZ5 (Figura 2.5). 

 
Figura 2.5. Concentração da glutationa (GSH) em fígado de P. lineatus, em exposição controle (CTRL) 
ou expostos ao carbendazim a 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24 h. Houve 
diferença significativa entre os grupos, durante o período de exposição (p=0,001). Os dados 
representam a média ± EP, n=6. 

 

Os peixes dos grupos CBZ50 e CBZ500 apresentaram valores de 

lipoperoxidação significativamente menores (p=0,049), quando comparados ao CTRL 

(Figura 2.6). 

 
Figura 2.6. Lipoperoxidação (LPO) em fígado de P. lineatus, em exposição controle (CTRL) ou expostos 
ao carbendazim a 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24 h.  Houve diferença 
significativa entre os grupos, durante o período de exposição (p=0,049) Os dados representam a média 
± EP, n=6. 

  



Capítulo 2 
 

 

79 
 

Para os peixes expostos ao CBZ e comparados ao controle, não foi observada 

diferença estatística para as proteínas carboniladas (p=0,39) (Figura 2.7). 

 
Figura 2.7. Níveis de proteínas carboniladas (PCC), em fígado de P. lineatus, em exposição de 24 h ao 
carbendazim, a 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 24h. Não houve diferença 
significativa entre os grupos, durante o período de exposição (p=0, 39). Os dados representam a média 
± EP, n=6 

 

3.4. Biomarcadores genotóxicos 

Durante o período de exposição, a exposição ao CBZ não promoveu 

alterações significativas no escore de danos ao DNA dos eritrócitos dos animais 

testados, quando comparados ao grupo controle (p=0,96) (Figura 2.8). 

 
Figura 2.8. Escore de danos no DNA em hemácias de P. lineatus em situação controle (CTRL) e 
expostos ao carbendazim, nas concentrações de 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 
24 h. Não houve diferença significativa entre os grupos testados (p=0,96). Os dados representam a 
média ± EP, n=6. 
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No período experimental utilizado, não foi encontrada a presença de MN 

(p=1,0) e não houve diferenças para a frequência de AENs (p=0,14) (Tabela 2.4). 

 
Tabela 2.4. Frequência de MN e AENs em hemácias de P. lineatus em situação controle (CTRL) e 
expostos ao carbendazim nas concentrações de 5 (CBZ5), 50 (CBZ50) e 500 (CBZ500) µg L-1, durante 
24 h. Não houve diferença significativa entre os grupos testados (p=0,14).  

 

  MN N. SEGMENTADO N. RIM N.  LOBULADO BINUCLEADO 

CTRL 0 9 13 0 0 

CBZ5 0 8 4 0 0 

CBZ50 0 18 9 2 0 

CBZ500 0 11 3 7 0 

Total 0 46 29 9 0 
 

 

4. DISCUSSÃO 

Nossos resultados apontaram para a diminuição do hematócrito dos animais 

expostos CBZ, bem como a hiperglicemia e hipernatremia, o aumento da atividade da 

AChE no cérebro, diminuição de LPO e aumento de GSH, o que demonstra que 

mêsmo em um curto período de exposição, o composto pode interferir em diversos 

biomarcadores. 

Os resultados da concentração do CBZ na água mantiveram o gradiente de 

concentração estipulados para o trabalho, apesar dos valores quantificados terem sido 

menores do que os valores calculados para a exposição. Isso pode ter ocorridodevido 

à sedimentação do composto, uma vez que apresenta tendência de incorporação e 

baixa solubilidade (Da Costa et al., 2018; IUPAC, 2016; Coutinho et al., 2006; Cuppen 

et al., 2000). 

Os parâmetros hematológicos dos peixes testados foram afetados pela 

exposição aguda ao CBZ, uma vez que se observou diminuição nos valores de 

hematócrito, quando comparados ao grupo controle. Geralmente, em situação de 

estresse, há a liberação de catecolaminas, o que pode promover o aumento dos 
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parâmetros hematológicos devido a contração esplênica como forma de aumentar o 

fornecimento de oxigênio para os órgãos mais ativos, o que pode induzir ao aumento 

do hematócrito, RBC e hemoglobina em peixes (Wendelaar Bonga, 2011). Entretanto, 

a exposição ao CBZ neste estudo parece estar relacionada à hemólise devido à 

diminuição do hematócrito e aumento de CHCM.  

Estudos desenvolvidos com a exposição de peixes bagres africanos (Clarias 

gariepinus) ao CBZ, em concentrações de 0,22 e 043 mg L-1, demonstraram 

diminuição significativa nos valores de RBC após 10 dias de exposição e aumento 

significativo nos valores de hemoglobina após 5 dias de exposição ao composto 

(Nwani et al., 2015). Em Oreochomis niloticus expostos ao benomil, um dos 

metabólitos do CBZ, observou-se a diminuição no hematócrito, quando comparados 

ao controle em exposição de 400 µg L-1 por 5 semanas, de forma que a diminuição no 

hematócrito pode ser indicativo de anemia, pela possível diminuição na hematopoiese 

ou por hemólise (Min e Kang, 2008).  Ratos expostos ao ao benomil (200 mg kg-1) 

apreesentaram diminuição dos valores de RBC, hemoglobina e hematócrito (Balkan e 

Aktaç, 2005). Patil et al. (2018) avaliaram possíveis efeitos hematológicos 

ocasionados pela exposição de ratos machos e observaram efeitos dose dependentes 

do CBZ (doses de 100, 200 e 400 mg kg-1, durante 28 dias), com diminuição de RBC, 

em decorrência de aumento da destruição dos eritrócitos, ou por interrupção da 

eritropoiese. Ainda em ratos, trabalhos sugerem que o CBZ pode induzir à diminuição 

(dose dependente) do número de hemácias, por prejuízo na capacidade eritropoiética 

em decorrência do estresse induzido pelo composto ou até mesmo por aumento na 

taxa de hemólise, o que pode levar a condições anêmicas (Zari e Al-Attar, 2011; 

Selmanoglu et al., 2001).  

De acordo com os resultados obtidos neste trabalho, em 24h o CBZ poderia 
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ter induzido à hemólise nos animais testados, o que provocou a diminuição do 

hematócrito, apesar de que não foi observado o aumento de K+. O aumento do sódio 

poderia estar relacionado com alterações na função da membrana, de forma que as 

células poderiam ter sofrido perda de água, diminuindo o seu tamanho, sem que ainda 

tivessem sido destruídas, o que pode ter interferido na captação do sódio pela 

hemácia, provocando o seu aumento no plasma. Portanto, o CBZ pode favorecer a 

hemólise, uma vez que em 24h de período experimental dificilmente seriam 

observados efeitos relacionados à diminuição da eritropoiese, como descrito em 

alguns trabalhos realizados em períodos maiores de exposição. É importante ressaltar 

que o aumento do CHCM, conforme há o aumento da concentração do CBZ é outro 

fator que sugere que o composto promove hemólise. As alterações morfológicas de 

RBC, poderiam ter sido melhor evidenciadas em esfregaço sanguíneo, para 

observação de hemácias crenadas ou pelo aumento de poiquilocitose.  

A exposição ao CBZ, na maior concentração testada (CBZ 500), promoveu 

hiperglicemia nos peixes, o que pode indicar resposta de estresse fisiológico induzido 

pelo fungicida. A hiperglicemia é causada em decorrência do aumento da 

glicogenólise hepática, para suprir o aumento da demanda energética durante o 

período estresso. Juntamente com a ativação simpática, há efeitos no eixo 

hipotálamo-hipófise-interrenal, que respondem aumentando as concentrações de 

cortisol, o que aumenta a mobilização energética para a resposta de luta e fuga. De 

forma semelhante, Clarias gariepinus expostos ao CBZ também demonstraram 

aumento significativo da glicose em concentrações de 0,22 e 0,43 mg L-1, quando 

comparados ao grupo controle (Nwani et al., 2015). Outros trabalhos realizados em 

peixes demonstram que a hiperglicemia pode ser atribuída ao estresse fisiológico 

causado por agrotóxicos (Yekeen et al., 2013; Min e Kang, 2008). Já se observou que 
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ratos expostos em concentrações subletais ao CBZ apresentaram menor 

disponibilidade de insulina, devido à inibição a glicogenólise (Zari e Al-Attar, 2011; 

Selmanoglu, et al., 2001).  

A AC é uma metaloenzima, presente nas células branquiais de peixes, que 

promove hidratação do CO2, com formação de HCO3
- e H+, sendo fundamental para 

regulação da respiração e do equilíbrio ácido básico (Shekh et al. 2012; Evans et al., 

2005), mas nosso trabalho não mostrou alterações na função desta enzima, o que 

sugere que em 24h não houve alteração no tecido branquial, ou que essa resposta 

não foi evidente no período. 

A atividade da AChE é amplamente utilizada para avaliar a atividade nervosa, 

uma vez que diversos agrotóxicos promovem a sua inibição e ocasionam 

hiperestimulação dos receptores pós-sinápticos da acetilcolina (Vieira et al., 2014; 

Vieira e Martinez, 2008;). Apesar de possuir um grupamento carbamato na molécula, 

os quais são conhecidos por promover inibição da atividade da AChE, o CBZ tem se 

mostrado como indutor desta enzima, fato que foi percebido em todas as 

concentrações desta enzima de cérebro de P. lineatus expostos ao Derosal 500®, 

porém sem promover alterações na atividade desta enzima no músculo. É importante 

ressaltar que o aumento da AChE pode promover alterações importantes relacionadas 

à sobrevivência do peixe, como comportamento de luta ou fuga, reprodução e 

alimentação. Corroborando nosso resultado, em Daphnia magna expostas ao CBZ (5 

µg L-1) em diversas gerações, percebeu-se também valores significantemente maiores 

da AChE do que nos organismos do grupo controle (Silva et al., 2019). 

Alguns autores sugerem que a AChE está envolvida em outros processos 

fisiológicos, como na indução da apoptose. Jiang et al (2014) desenvolveram estudos 

em Danio rerio em diversas concentrações (4, 20, 100 e 500 µg L-1) para avaliar como 
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o CBZ induz a apoptose e observou-se que o fungicida provoca alterações 

significativas na expressão de diversos genes envolvidos neste processo, com maior 

expressão destes genes na maior concentração (500 µg L-1).  

Apesar do mecanismo não ser totalmente esclarecido, sugere-se também que 

a AChE atue na regulação da proliferação celular e da apoptose, uma vez que a 

acetilcolina (ACh) possui ação anti-inflamatória, através da supressão da produção de 

citocinas pró inflamatórias ativadas por macrófagos, linfócitos e outras células (Jiang 

et al., 2008). Os inibidores da AChE podem atuar na diminuição da proliferação de 

linfócitos e das secreções destas citocinas, o que diminui a inflamação, pelo aumento 

da ACh na fenda sináptica. Já moléculas que possam atuar como indutoras da AChE, 

como o CBZ, podem atuar no estímulo das citocinas, o que pode culminar na ativação 

do processo inflamatório e consequentemente, na apoptose (Jiang et al., 2015; 

Andrade et al. 2016; Jiang e Zhang, 2008; Gwilt et al., 2007; Nizri et al., 2006; Zhang 

et al., 2002). Em contrapartida, a exposição de Chanos chanos a uma mistura de CBZ 

e clorpirifós demonstrou diminuição na atividade da AChE, quando comparados ao 

controle (Palanikumar et al, 2014), provavelmente em decorrência de efeitos mais 

intensos relacionados ao organofosforado do que pelo CBZ. 

A análise da atividade da GST e da concentração da GSH são amplamente 

utilizadas para avaliar a resposta antioxidante e ainda se esta via é usada pelos 

compostos para detoxificação, uma vez que autores sugerem que a atividade das GST 

pode não mostrar diferenças significativas em peixes, o que pode sugerir que a GST 

não atue na biotransformação do CBZ (Palanikumar et al., 2014; Rajeswary et al., 

2007). Em Oreochromis niloticus expostos ao benomil, não houve aumento 

significativo na atividade das GST, em testes realizados com 100 µg L-1 por 5 semanas 

de exposição, mas somente para as concentrações de 200 e 400 µg L-1 durante o 
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mesmo período (Min e Kang, 2008).  

A glutationa reduzida (GSH) é um tripeptídeo endógeno, com importante 

função antioxidante não enzimática, a qual pode auxiliar na conjugação para inativar 

moléculas ou metabólitos reativos que poderiam se ligar a moléculas celulares, como 

o DNA. A GST é importante para a biotransformação e excreção de xenobióticos, de 

maneira que a depleção da glutationa pode ser considerada um biomarcador de 

estresse oxidativo em peixes expostos a contaminantes e o aumento da GSH em 

CBZ50 e CBZ500 pode sugerir que houve resposta para combater o estresse 

oxidativo, provocado pelo fungicida.  

A LPO pode ser considerada como indicador de danos oxidativos, 

principalmente em lipídios da membrana celular, após sequenciais lesões aos 

constituintes celulares. Uma vez que a LPO ocorre apenas quando os mecanismos 

antioxidantes não são eficazes, o resultado deste biomarcador pode ser associado 

aos resultados obtidos com a GSH, de forma que pode-se sugerir que o aumento da 

GSH foi suficiente para defesa antioxidante do organismo durante o período de 

exposição ou ainda, que tenha ocorrido LPO, porém sem o aumento do MDA. Em 

ratos expostos ao benomil, foi observada a diminuição da concentração da GSH e a 

indução da peroxidação lipídica (Baanks e Soliman, 1997). Alguns trabalhos 

descrevem que o CBZ pode induzir a lipoperoxidação, como demonstrado em Chanos 

chanos expostos ao composto durante 96h (Palanikumar et al., 2014) e em ratos 

expostos por 48 dias, de forma que o composto também foi relacionado com prejuízos 

reprodutivos devido ao aumento no estresse oxidativo, interferência nos microtúbulos 

e consequente inibição da mitose (Rajeswary et al., 2007).  

O aumento da liberação de radicais livres pode resultar em formação de 

proteínas carboniladas, o que poderia resultar em desestruturação celular e de seus 
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transportes, bem como favorecer a apoptose (Vieira et al., 2018 Andrade et al., 2016; 

Scwarzbacherová et al., 2016; Coughlan et al., 2015; Itiziou et al., 2011; Pilka et al., 

2009; Stadtman e Levine, 2006). Com relação à carbonilação de proteínas nos peixes 

testados, não houve diferenças significativas em comparação do grupo controle às 

diferentes concentrações do CBZ Uma vez que trabalhos já demonstraram que o 

peixe apresenta semsibilidade a este biomarcador com outros agrotóxicos (Vieira et 

al., 2018; Andrade et al., 2016), possivelmente não observamos esta resposta devido 

ao periodo de exposição utilizado neste trabalho.  

O CBZ pode levar a danos em lipídios e em proteínas celulares em tempos 

mais prolongados de exposição e maiores concentrações, de forma que resultem em 

apoptose ou a danos ao DNA. Nos P. lineatus expostos, não foi observado aumento 

nos danos ao DNA promovidos pelo CBZ, em relação ao controle, o que pode ser em 

decorrência do curto tempo de exposição utilizado neste trabalho e da resposta à 

peroxidação lipídica, uma vez que estudos de exposição contínua ao CBZ já 

demonstraram aumentos significativos de danos ao DNA. Pesquisas com efeitos do 

CBZ em Daphnia magna, em exposições multigeracionais, demonstraram que o CBZ 

foi capaz de induzir a danos ao DNA (Silva et al., 2019; Silva et al., 2017; Silva et al., 

2015).  

Palanikumar et al. (2014) observaram que o CBZ promove alterações nas 

atividades enzimáticas antioxidantes, o que pode favorecer ao surgimento de danos 

ao DNA. Pesquisas que evidenciam os efeitos apoptóticos do CBZ também 

relacionam que, em maiores tempos de exposição, os mecanismos regulatórios de 

apoptose podem ser afetados, o que poderia envolver danos ao DNA (Jiang et al., 

2014). Estudos desenvolvidos por Huan et al. (2016), a partir da exposição de 

minhocas Eisenia foetida ao CBZ por 21 dias, demonstraram que o composto 
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provocou danos ao DNA. Ainda, o CBZ quando associado a outros contaminantes, 

como o triclosan, demonstrou aumento mais significativo de danos ao DNA, conforme 

demonstrado por Silva et al. (2015).  

De acordo com Nikinmma (2014), em peixes a formação de MN geralmente 

não ocorre em exposições agudas, uma vez que estas células podem ser encontradas 

na circulação a partir de 7 dias após a exposição. Nossos resultados demonstram que 

o CBZ nas concentrações testadas não foi capaz de induzir a formação de MN, nem 

de aumentar a frequência de AEN, o que pode ocorrer em períodos mais longos de 

exposição. O ensaio de MN é importante para avaliar os danos ao DNA em diversos 

tecidos, de forma que Al-Sabti e Metcalfe (1995) sugerem que a presença de MN 

tende a aumentar entre 1 a 5 dias de exposição. Estudos feitos com a exposição de 

eritrócitos de C. chanos, por 96h ao CBZ e de CBZ associado ao clorpirifós 

demonstraram o aumento da frequência de MN, o que sugere que os compostos 

associados são capazes de induzir a danos genotóxicos (Palanikumar et al., 2014). 

Desta forma, os resultados demonstram que o peixe P. lineatus pode ser 

sensível à exposição ao carbendazim, uma vez que demonstrou efeitos de toxicidade, 

mesmo em baixas concentrações, apesar de curto período de exposição. É importante 

ressaltar que apesar de poucas variações significativas com relação à toxicidade, 

resultados como estes podem sugerir que a espécie pode sim sofrer efeitos biológicos 

importantes com relação a sua capacidade de alimentação, comportamento, 

imunidade e reprodução em exposições com maior duração. Assim, nossos resultados 

demonstram a importância que demais efeitos da exposição ao CBZ em peixes sejam 

monitorados, uma vez que é um composto que tem se destacado como contaminante 

comum de águas superficiais. 
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5. CONCLUSÃO 

No presente trabalho, foi demonstrado que a exposição aguda ao CBZ 

promoveu efeitos em P. lineatus, os quais foram evidentes na concentração máxima 

testada. As análises mostraram aumento da GSH, o que levou à proteção contra a 

peroxidação lipídica, carbonilação de proteínas e danos ao DNA. Estudos realizados 

por diversos autores demonstraram que os danos oxidativos podem ser percebidos 

em exposições mais longas ao CBZ. No entanto, as alterações observadas com 

relação ao aumento da AChE no cérebro reforçam a importância da avaliação da 

presença deste composto ao ambiente. Desta forma, é importante que mais estudos 

sejam realizados para avaliar a toxicidade do carbendazim e esclarecimento dos 

mecanismos que possam ser prejudiciais para organismos aquáticos. 

 

6. REFERÊNCIAS 

Albuquerque, A. F.; Ribeiro, J. S.; Kummrow, F.; Nogueira, A. J. A; Montagner, C. C.; 

Umbuzeiro, G. A. 2016. Pesticides in Brasilian freshwaters: a critical review. 

Environmental Science: Processes & Impacts, v.7 (1). 

Almeida, M. B.; Madeira, T. B.; Watanabe, L. S.; Meletti, P. C.; Nixdorf, S. L. 2018 

Pesticide determination in water samples from a rural área by multi-target method 

apllying Liquid Chromatography-Tandem Mass Spectrometry. Journal of the 

Brazilian Chemical Society, 30 (8), 1657-1666. 

Alves-Costa, J. R. M.; Mela, M.; Assis, H. C. D. S.; Pelletier, E.; Randi, M. A.; Oliveira 

Ribeiro, C. A. 2007. Enzymatic inhibition and morphological changes in Hoplias 

malabaricus from dietary exposure to lead (II) or methylmercury. Ecotoxicology 

and Environmental Safety, 67 (1), 82-88. 



Capítulo 2 
 

 

89 
 

Alvim, T. T.; Martinez, C. B. R. 2019. Genotoxic and oxidative damage in the 

freshwater teleost Prochilodus lineatus exposed to the insecticides lambda-

cyhalothrin and imidacloprid alone and in combination. Mutation Research – 

Genetic Toxicology and Environmental Mutagenesis, 842, 85-93. 

Al-Sabti, K.; Metcalfe, C. D. 1995. Fish micronuclei for assessing genotoxicity in water. 

Mutation Research/ Genetic Toxicologiy, 343 (2-3), 121-135. 

Andrade, T. S.; Henriques, J. F.; Almeida, A. R.; Machado, A. L.; Koba, O.; Giang, P. 

T.; Soares, A. M. V. M.; Domingues, I. 2016. Carbendazim exposure induces 

developmental, biochemical and behavioural disturbance in zebrafish embryos. 

Aquatic Toxicology, 170, 390-399. 

Balkan, S.; Aktaç, T. 2005. Study on the liver funcions in rats exposed to benomyl. 

Journal of Biological Sciences, 5 (5), 666-669. 

Brasil. 2019. Ministério da Agricultura, Pecuária e Abastecimento. Ato nº49, de 19 de 

julho de 2019. Autoriza o uso de produtos agrotóxicos à base de Thiram. Diário 

Oficial da União, Brasília. 

Brasil. 2017. Ministério da Saúde. Portaria de Consolidação n.5, de 28 de setembro 

de 2017. Consolidação das normas para as ações e os serviços de saúde do 

Sistema Único de Saúde. Diário Oficial da União, Brasília.  

Brasil. 2011. Ministério da Saúde, Portaria n.2914 de 12 de dezembro de 2011. Dispõe 

sobre os procedimentos para controle e de vigilância da água para consumo 

humano e seu padrão de potabilidade. Diário Oficial da União, Brasília, DF.  

Brasil. 2005. Ministério da Saúde. Resolução CONAMA n.357, de 17 de março de 

2005. Dispõe sobre a classificação dos corpos de água e diretrizes ambientais 

para o seu enquadramento, bem como estabelece as condições e padrões de 



Capítulo 2 
 

 

90 
 

lançamento de efluentes e outras providências. Diário Oficial da União, Brasília, 

18 mar.  

Beutler, E.; Duron, O.; Kelly, B. M. 1963. Improved method for the determination of 

blood glutathione. Journal of Laboratory and Clinical Medicine, 61, 882-888.  

Bradford, M. M. 1976. A rapid and sensitive method for the quantitation of microgram 

quantities of protein utilizing the principle of protein-dye binding. Analytical 

Biochemistry, 72 (1-2), 248-254. 

Camejo, G.; Wallin, B. Enojarvi, M. 1998. Analysis of oxidation and antioxidants using 

microtiter plates. Free radical and antioxidant protocols. Humana Press, 377-387. 

Colin, N.; Porte, C.; Fernandes, D.; Barata, c.; Padrós, F.; Carrassón, M.; Monroy, M.; 

Cano-Rocabayera, O.; Sostoa, A.; Pina, B.; Maceda-Veiga, A. 2016. Ecological 

relevance of biomarkers in monitoring studies of macro-invertebrates and fish in 

Mediterranean rivers. Science of Total Environmental, 540, 307-323.  

Costa, M. B. B.; Souza, M.; Muller Junior, V.; Comin, J. J.; Lovato, P. E. 2016. 

Agroecology development in Brazil between 1970 and 2015. Agroecology and 

Sustainable Food Systems, 41 (3), 276-295. 

Coutinho, C. B.; Galli, A.; Mazo, L. H.; Machado, S. A. S. 2006. Carbendazim e o meio 

ambiente: Degradação e Toxidez. Revista de Ecotoxicologia e Meio Ambiente, 

16, 63-70, jan.dez. 

Cuppen, J. G. M.; Van den Brink, P.; Camps, E.; Uil, K. F.; Brock, T. C. M. 2000. Impact 

of the pesticide carbendazim in freshwater microcosms. I. Water quality, 

breakdown of particulate organic matter and responses of macroinvertebrates. 

Aquatic Toxicology, 48, 233-250.  



Capítulo 2 
 

 

91 
 

Davidse, L. C. 1986. Benzimidazole Fungicides: mechanism of action and biological 

impact. Annual Review of Phytopathology, 24, 43-65. 

Da Costa, E. P.; Bottrel, S. E. C.; Starling, M. C. V. M.; Leão, M. M. D.; Amorim, C. C. 

2018. Degradation of carbendazim in water via photo-Fenton in Raceway Pond 

Reactor: assessment of acute toxicity and transformation products. 

Environmental Science and Pollution Research, 26 (5) 4324-4336. 

Depledge, M. H. 2009. Novel approaches and  Technologies in pollution assessment 

and monitoring: a UK perspective. Ocean & Coastal Management, 52, 336-341. 

Dores, E. F. G.; De-Lamonica Freire, E. M. 2001. Contaminação do ambiente aquático 

por pesticidas. Estudo de Caso: águas usadas para consumo humano em 

Primavera do Leste, Mato Grosso – Análise preliminar. Revista Química nova, 

São Paulo, 24 (1), 27-36. 

Evans, D. H.; Piermarini, P. M.; Choe, K. P. 2005. The multifunctional fish gill: dominant 

site of gas exchange, osmoregulation, acid base regulation, and excretion of 

nitrogenous waste. Physiological reviews, 85 (1), 97-177. 

Forbes, V. E.; Palmqvist, A.; Bach, L.2006. The use and misuse of biomarkers in 

toxicology. Environmental Toxicology and Chemistry, 25, 272-280. 

Gupta, P. K. 2018. Toxicity of fungicides. In: Gupta, R. C. Veterinay Toxicology. 3 ed. 

Science Direct, 569-580.  

Gwilt, C. R.; Donnely, L. E.; Rogers, D. F. 2007. The non-neuronal cholinergic system 

in the aiwrways: an unappreciated regulatory role in pulmonary inflammation? 

Pharmacology & Therapeutics, 115 (2), 208-222. 

Hollomon, D. W.; Butter,s, J. A.; Kendall, S. J. 1997. Mechanism of resistante to 



Capítulo 2 
 

 

92 
 

Fungicides. In: Molecular Mechanisms of Resistance to Agrochemicals. 

Chemistry of Plant Protection, 13, Springer, Berlin, Heidelberg. 

Huan, Z.; Luo, J.; Xie, D. 2016. Acute toxicity and genotoxicity of carbendazim, main 

impurities and metabolite to Earthworms (Einsenia foetida). Bulletin of 

Environmental Contamination and Toxicology, 96 (1), 62-69. 

IBAMA. 2009. Produtos agrotóxicos e afins comercializados em 2009 no Brasil: uma 

abordagem ambiental. Disponível em: 

http://www.ibama.gov.br/phocadownload/Qualidade_Ambiental/produtos_agroto

xicos_comercializados_brasil_2009.pdf>. Acesso em 27 mai 2019.  

Itziou, A.; Kaloyianni, M.; Dimiatriadis, V. K. 2011. Effects of organic contaminants in 

reactive oxygen species, protein cabonylation and DNA damage on digestive 

gland and haemolymph of land snails. Chemosphere, 85, 1101-1007. 

IUPAC. 2016. Carbendazim. Disponível em < 

http://sitem.herts.ac.uk/aeru/iupac/Reports/116.htm>. Acesso em 14 set. 2019. 

Kaptaner, B.; Kankaya, E.; Dogan, A.; Çelik, I. 2014. Histopathology and oxidative 

stress in the liver of Chalcalburnus tarichi living in lake Van, Turkey. Life Science 

Journal, 11 (8). 

Karlsson, I.; Friberg, H.; Steinberg, C.; Persson, P. 2014. Fungicide effets of fungal 

community composition in the wheat phyllosphere. Plos One, 9 (11), 01-12. 

Janz, D. M. 2013. Biomarkers in Fish Ecotoxicology, Encyclopedia of Aquatic 

Ecotoxicology. Berlin: Férard, J & C. Claise (Eds), 2013. 

Jiang, J.; Wu, S.; Wang, Y.; An, X.; Cai, L.; Zhao, X.; Wu, C. 2015. Carbendazim has 

the potential to induce oxidative stress, apoptosis, immunotoxicity and endocrine 



Capítulo 2 
 

 

93 
 

disruption during zebrafish larvae development. Toxicology in Vitro, 29, 1473-

1481. 

Jiang, J.; Wu, S.; Wu, C.; An, X.; Cai, L. 2014. Embryonic exposure to carbendazim 

induces the transcription of genes related to apoptosis, immunotoxicity and 

endocrine disruption in zebrafish (Danio rerio). Fish & Shelfish Immunology, 41, 

493-500. 

Jiang, H.; Zhang, X. J. 2008. Acetylcholinesterase and apoptosis – A novel perspective 

for an old enzyme. FEBS Journal, 275, 612-617. 

Langiano, V. C.; Martinez, C. B. R. 2008. Toxicity and effects of a glyphosate-based 

herbicide on the Neotropical fish Prochilodus lineatus. Comparative Biochemistry 

and Physiology Part C: Toxicology & Pharmacology, 147 (2), 222-231. 

Levine, R. L.; Garland, D.; Oliver, C. N.; Aamici, A.; Climent, I.; Lenz, A. G.; ... & 

Stadtman, E. R. 1990. Determination of carbonyl contente in oxidatively modified 

proteins. In: Methods in enzymology, 186, 464-478. 

Ludwikowska, A.; Bojarski, B.; Socha, M.; Lutnika, H.; Trzeciak, K. B. 2013. The effect 

of carbendazim on embryonic Prussian carp (Carassius gibelio) development and 

hatching. Archives of Polish Fisheries, 21 (4), 367-371. 

Min, E. Y.; Kang, J. C. 2008. Effect of waterbone benomyl on the hematological and 

antioxidante parameters of the Nile tilapia, Oreochromis niloticus. Pesticide 

Biochemistry and Physiology, 92, 138-143. 

Modesto, K. A.; Martinez, C. B. R. 2010. Effects of Roundup Transorb on fish: 

hematology, antioxidant defenses and acetylcholinesterase activity. 

Chemosphere, 81 (6), 781-787. 



Capítulo 2 
 

 

94 
 

Montagner, C. C.; Sodré, F. F.; Acayaba, R. D.; Vidal, C.; Campestrini, I.; Locatelli, M. 

A.; Pescara, I. C.; Albuquerque, A. F.; Umbuzeiro, G. A.; Jardim, W. F. 2019. Ten 

years-snapshot of the ocurrence of emerging contaminantes in drinking, surface 

and ground waters and wastewaters from São Paulo State, Brazil. Journal 

Brazilian Chemistry Society, v.30, n.3, 614-632. 

Montagner, C. C.; Vidal, C. Acayaba, R. D.; Jardim, W. C.; Umbuzeiro, G. A. 2014. 

Trace analysis of pesticides and an assessment of their occurrence in surfasse 

and drinking water from the State of São Paulo (Brazil). Royal Society of 

Chemistry. 

Nwani, C. D.; Omah, M. C.; Ivoke, N.; Nwamba, H. O.; Ani, C.; Ogbonna, S. U. 2015. 

Biochemical, haematological and morphological variations in juvenile Clarias 

gariepinus exposed to Carbendazim fungicide. African Journal of Aquatic 

Science. 40 (1), 63-71. 

Nizri, E.; Hamra-Amitay, Y.; Sicsic, C.; Lavon, I.; Brenner, T. 2006. Anti-inflamatory 

properties of cholinergic up-regulation? A new role for acetylcholinesterase 

inhinitors. Neuropharmacology, 50 (5), 540-547. 

Selmanoglu, G.; Barlas, N.; Songur, S.; Kochaya, E. A. 2001. Carbendazim induced 

haematological, biochemical and histopathological chances to the liver and 

kidney of male rats. Human & Experimental Toxicology, 20, 625-630. 

Shekh, A. Y.; Krishnamurthi, K.; Mudliar, S. N.; Yadav, R. R.; Fulkr, A. B.; Devi, S. S.; 

Chakrabarti, T. 2012. Recent advancements in carbonic anhydrase – Driven 

processes for CO2 sequestration: Minireview. Critical Reviews in Environmental 

Science and Technology, 42 (14), 1419-1440. 

Oliveira, F. A.; Reis, L. P. G.; Soto-Blanco, B.; Melo, M. M. 2015. Pesticides residues 



Capítulo 2 
 

 

95 
 

in the Prochilodus costatus (Valenciennes, 1850) fish caught in the São 

Franscisco River, Brazil. Journal of Environmental Science and Health, 50, 398-

405. 

Oost, R. V. D.; Beyer, J; Vermeulen, N. P. E. 2003. Fish bioaccumulation and 

biomarkers in environmental risk assessment: a review. Environmental 

Toxicology and Pharmacology, 13, 57-149. 

O´Malley, M. 2010. The Regulatory Evaluation of the Skin Effets of Pesticides. In: 

Krieger, R. Hayes´Handbook of Pesticide Toxicology. 3 ed. Science Direct, 701-

787, 2010. 

Palanikumar, L.; Kumaraguru, A. K.; Ramakritinam, C. M.; Anand, M. 2012. Toxicity, 

biochemical and clastogenic response of chlorpyrifos and carbendazim in milkfish 

Chanos chanos. Ecotoxicology and Environmental Safety, 75 (1), 187-197. 

PAN. Pesticide Action Network Europe. Carbendazim. Disponível em: 

<https://www.pan-europe.info/old/Resources/Factsheets/PANE%20-

%202014%20-%20Factsheet%20carbendazim%202014.pdf>. Acesso em 13 

jun. 2019. 

Patil, N. V.; Lonare, M. K.; Sharma, M.; Lalhriatpuia, P. C.; Saini, S. P. S.; Rampal, S. 

2018. Hemato-Biochemical Alterations Mediated by Carbendazim Exposure and 

Protective Effects of Quercetin in Male Rats. Toxicology International, 25 (1), 7-

18. 

Pilka, E. S.; Niesen, F. H.; Lee, W. H.; El-Hawari, Y.; Dunford, J. E.; Kochan, G.; Wsol, 

V.; Martin, H. J.; Maser, E.; Oppermann, U. 2009. Structural basis for substrate 

specificity in Human Monomeric Carbonyl Reductases. Plos One, 4 (10), 1-10. 

Puymirat, A.; Etongue-Mayer, P.; Dussalt, J. H. 1995. Thyroid hormones stabilize 



Capítulo 2 
 

 

96 
 

acetylcholinesterase mRNA in Neuro-2A cells that overexpress the 1 thyroid 

receptor. Journal of Biological Chemistry, 270, 30651-30656. 

Rama, E. M.; Bortolan, S.; Vieira, M. L.; Gerardin, D. C. C.; Moreira, E. G. 2014. 

Reproductive and possible hormonal effects of carbendazim. Regulatory 

Toxicology and Pharmacology, 69, 476-486. 

Rajeswary, S.; Kumaran, B.; Ilangovan, R.; Yuvaraj, S.; Sridhar, M.; Venkataraman, 

P.; Srinivasan, N.; Aruldhas, M. M. 2007. Modulation of antioxidante defense 

system by the environmental fungicide carbendazim in Leydig cells of rats. 

Reproductive Toxicology, 24, 371-380. 

Rebelo, R. M.; Caldas, E. D. 2014. Avaliação de risco ambiental de ambientes 

aquáticos afetados pelo uso de agrotóxicos. Revista Química Nova, 37 (7), 1199-

1208. 

Regueiro, J.; Olguin, N.; Silam-Gándara, J.; Suñol, C. 2015. Toxicity evaluation of new 

agricultural fungicides in primary cultured cortical neurons. Environmental 

Research, 140, 37-44. 

Sakr, S. A.; Shalaby, S. 2012. Carbendazim-induced testicular damage and oxidative 

stress in albino rats: ameliorative effect of licorine aqueous extract. Toxicology 

and Industrial Health, 30 (3). 

Santos, T. G.; Martinez, C. B. 2012. Atrazine promotes biochemical changes and DNA 

damage in a Neotropical fish species. Chemosphere, 89 (9), 1118-1125. 

Santos, C.; Oliveira, M. T.; Cólus, I. M. S.; Sofia, S. H.; Martinez, C. B. R. 2018. 

Expression of cyp1a induced by benzo(A)pyrene and related biochemical and 

genotoxic biomarkers in the neotropical freshwater fish Prochilodus lineatus. 

Environmental Toxicology and Pharmacology, 61, 30-37. 



Capítulo 2 
 

 

97 
 

Scharbacherová, V.; Wnuk, M.; Lewinska, A.; Potocki, L.; Zebrowski, J.; Koziorowski, 

M.; Holecková, B.; Siviková, K.; Dianovský, J. 2016. Evaluation of cytotoxic and 

genotoxic activity of fungicide formulation Tango Super® in bovine lymphocytes. 

Selmanoglu, G.; Barlas, N.; Songur, S.; Koçkaya, E. A. 2001. Carbendazim-induced 

haematological, biochemical and histopathological changes to the liver and 

kidney of male rats. Human & Experimental Toxicology, 20, 625-630. 

Silva, A. R. R.; Santos, C.; Ferreira, N. G. C.; Morgado, R.; Cardoso, D. N.; Cruz, A.; 

Mendo, S.; Soares, A. M. V. M.; Loureiro, S. 2019. Multigenerational effects of 

carbendazim in Daphnia magna: From a subcellular to a population level. 

Environmental Toxicology and Chemistry, 38, 412-422. 

Silva, A. R.; Cardoso, D. N.; Cruz, A.; Pestana, A. C.; Mendo, S.; Soares, A. M. V. M.; 

Loureiro, S. 2017. Multigenerational effects of Carbendazim in Daphnia magna. 

Environmental Toxicology and Chemistry, 36 (2), 383-394. 

Silva, A. R.; Cardoso, D. N.; Cruz, A.; Lourenço, J.; Mendo, S.; Soares, A. M. V. M.; 

Loureiro, S. 2015. Ecotoxicity and genotoxicity of a binary combination of 

triclosan and carbendazim to Daphnia magna. Ecotoxicology and Environmental 

Safety, 115, 279-290. 

Singh, S.; Singh, N.; Kumar, V.; Datta, S.; Wani, A. B.; Singh, D.; Singh, K.; Singh, J. 

2016. Toxicity, monitoring and biodegradation of the fungicide carbendazim. 

Environmental Chemistry Letters, v.14, 317-329. 

Souza, L. F. C. B.; Montagner, C. C.; Almeida, M. B. Kuroda, E. K.; Vidal, C.; Freire, 

R. L. 2019. Determination of pesticides in the source and drinking Waters in 

Londrina, Paraná, Brazil. Semina Ciências Agrárias, 40 (3), 1153-1164.  

Sposito, J. C. V.; Montagner, C. C.; Casado, M., Navarro-Martín, M.; Solórzano, J. C. 



Capítulo 2 
 

 

98 
 

J.; Grisolia, A. B. 2019. Emerging contaminants in Brazilian rivers: Occurrence 

ad effects on gene expression. In zebrafish (Danio rerio) embryos. 

Chemosphere, 209, p.696-704. 

Starling, M. C., V. M.; Amorin, C. A.; Leão, M. M. D. 2019. Occurrence, control and 

fate of contaminants of emerging concern in environmental compartments in 

Brazil. Jounal of Hazardous Materials, 372, 17-36. 

Stadtman, E. R.; Levine, R. L. 2000. Protein oxidation. Annals of the New York 

Academy of Sciences, 899 (1), 191-208. 

Vieira, C. E. D.; Perez, M. R.; Acayaba, R. D. A.; Raimundo, C. C. M.; Dos Reis 

Martinez, C. B. 2018. DNA damage and oxidative stress induced by imidacloprid 

exposure in diferente tissues of the Neotropical fish Prochilodus lineatus. 

Chemosphere, 195, 125-134. 

Vieira, C. E. D.; Costa, P. G.; Lunardelli, B.; Oliveira, L. F.; Cabrera, L. C.; Risso, W. 

E.; Primel, E. G.; Meletti, P. C.; Fillman, G.; Martinez, C. B. R. 2016. Multiple 

biomarker responses in Prochilodus lineatus subjected to short-term in situ 

exposure to streams from agricultural areas in Southern Brazil. Science of Total 

Environmental, 542, 44-56.  

Vieira, C. E. D.; Almeida, M. S.; Galindo, B. A.; Pereira, L.; Martinez, C. B. R. 2014. 

Neotropical Ichthology, 12 (1), 153-164. 

Vitale, A. M.; Montserrat, J. M.; Castilho, P.; Rodriguez, E. M. 1999. Inhibitory effects 

of cádmium on carbonic anhydrase activity and ionic regulation of the estuarine 

crab Chasmagnathus granulata (Decapoda, Grapdidae). Comparative 

Biochemistry and Physiology Part C: Pharmacology, Toxicology and 

Endocrinology, 122(1), 121-129.  



Capítulo 2 
 

 

99 
 

Wendelaar Bonga, S. E. 2011. Hormonal responses to stress. Encyclopedia of fish: 

fish physiology from genome to environment, 2, 1515-1523. 

Yekeen, T. A.; Fawole, O. O.; Bakare, A. A. 2013. Evaluation of toxic effects of 

lambdacyhalothrin on the haematology and selected biochemical parameters of 

African catfish Clarias gariepinus. Zoology and Ecology, 23 (1), 45-52. 

Zari, T. A.; Al-Attar, A. M. 2011. Therapeutic effects of olive leaves extract on rats 

treated with a sublethal concentrations of carbendazim. European Review for 

Medical and Pharmacological Sciences, 15, 413-426. 

Zhang, X. J.; Yang, L.; Zhao, Q.; Caen, J. P.; He, H. Y.; Jin, Q. H.; Guo, L. H.; Alemany, 

M.; Zhang, L. Y.; Shi, Y. F. 2002. Induction of acetylcholinesterase expression 

during apoptosis in various cell types. Cell Death & Differentation, 9 (8),790-800.



 
 

100 
 

CAPÍTULO 3  
_______________________________________________________________ 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Avaliação dos efeitos da exposição aguda do teleósteo Prochilodus lineatus ao 

fungicida tebuconazol 
 
 
 

Laura Fernanda Condota Borba de Souza; Claudia Bueno dos Reis Martinez 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Manuscrito a ser submetido ao periódico para avaliação no Environmental 

Toxicology and Chemistry 

Normas disponíveis em:  

https://setac.onlinelibrary.wiley.com/hub/journal/15528618/author-guidelines

https://setac.onlinelibrary.wiley.com/hub/journal/15528618/author-guidelines


Capítulo 3 
 

 

101 
 

Avaliação dos efeitos da exposição aguda do teleósteo Prochilodus lineatus ao 

fungicida tebuconazol 

 

 

Laura Fernanda Condota Borba de Souza¹; Claudia Bueno dos Reis Martinez¹ 

 

¹ Departamento de Ciências Fisiológicas, Universidade Estadual de Londrina (UEL), 

Londrina, Paraná, Brasil. 

 

* Autor correspondente: 

Claudia Bueno dos Reis Martinez – Laboratório de Ecofisiologia Animal, 

Departamento de Ciências Fisiológicas, Universidade Estadual de Londrina, Rodovia 

Celso Garcia Cid, km380, Campus Universitário, Londrina, Paraná, Brasil, CEP 

86057-970. Tel: +55 (43)3371-5146. Email: claudiabrmartinez@gmail.com; 

cbueno@uel.br. 

 

Agradecimento: Este trabalho foi realizado com apoio da Coordenação de 

Aperfeiçoamento de Pessoal de Nível Superior – Brasil (CAPES – Código de 

Financiamento 001.) 

 

Acessibilidade de dados: Dados e ferramentas de cálculos estão disponíveis através 

do autor correspondente (cbueno@uel.br) 

 

RESUMO 

 

O fungicida tebuconazol (TBZ) tem ampla utilização global e tem sido detectado em 

diferentes corpos de água. No entanto, os efeitos que o TBZ pode promover em 

organismos aquáticos ainda são escassos. Neste contexto, avaliamos os efeitos 

agudos do TBZ em três concentrações diferentes (5, 50 e 500 µg L-1) em exposição 

do peixe teleósteo Prochilodus lineatus durante 24h. Foram avaliados biomarcadores 

bioquímicos, fisiológicos e genotóxicos em diferentes órgãos do peixe. A exposição 
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ao TBZ induziu o aumento de hematócrito e RBC, da glicemia e de íons plasmáticos, 

com diminuição da concentração de GSH e aumento da enzima GST hepática. A 

peroxidação lipídica foi observada em fígado dos peixes. Foi observado também o 

aumento da anidrase carbônica branquial. Além disso, foram observados aumentos 

aos danos de DNA de eritrócitos de peixes expostos em todas as concentrações do 

TBZ. Desta forma, nossos resultados demonstram que o fungicida provocou distúrbios 

hematológicos, osmorregulatórios, estresse oxidativo e danos ao DNA em P. lineatus, 

o que demonstra que a espécie é sensível aos efeitos adversos provocados pelo TBZ. 

 

Palavras-chave: azóis, biomarcadores, estresse oxidativo 

 

1. INTRODUÇÃO 

A utilização de agrotóxicos para o controle de diversos tipos de pragas tem 

aumentado intensamente. Uma vez que o uso incorreto destes produtos pode 

provocar contaminação ambiental e, consequentemente, efeitos adversos a 

organismos, principalmente em exposições contínuas, o que representa uma ameaça 

para diferentes tipos de ecossistemas (Altenhofen et al., 2017). Dentre os agrotóxicos 

com ampla utilização, destaca-se o tebuconazol (TBZ), fungicida da classe dos 

conazóis ou azóis, utilizado para controle de doenças fúngicas na agricultura que 

podem atacar diversos tipos de plantações, como arroz, soja, trigo e cana de açúcar, 

e em doenças humanas e animais (Kumar et al., 2019).  

Estudos têm demonstrado a presença do TBZ em corpos de água e no solo, 

bem como seus efeitos nocivos para organismos não alvo, sendo que foi demonstrado 

que o TBZ é altamente persistente no solo e que sua meia vida pode chegar até 600 

dias (Cui et al., 2018). Diversos trabalhos apontam a presença do TBZ como 
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contaminante de águas superficiais em áreas agrícolas e urbanas, em vários países, 

como na Índia (Ablilash e Singh, 2009), Alemanha (Berenzen et al., 2005), Chile 

(Climent et al., 208), Argentina (DE Geronimo et al., 2014) e Estados Unidos (Bradley 

et al., 2017; Battaglin et al., 2011). Apesar de ser considerado seguro pela OMS, 

atualmente, o TBZ é classificado como agente possível de risco aos fetos pela 

Autoridade Europeia de Segurança dos Alimentos, uma vez que alguns estudos in 

vitro e in vivo destacaram a possibilidade de o TBZ causar malformações quando há 

exposições a altas doses (UE, 2014). 

Sabe-se que o TBZ tem seu efeito pela inibição da biossíntese do ergosterol 

através do bloqueio da lanosterol 14 α-desmetilase, pertencente a CYP51, o que 

ocasiona menor estabilidade da membrana, estresse oxidativo e peroxidação lipídica 

(Kumar et al., 2019). O TBZ se liga ao grupo heme da proteína CYP51, promovendo 

alteração da função enzimática, o que pode afetar outras espécies, além dos fungos 

(Skollness et al., 2013; Henry e Sisler, 1984). O ergosterol é um dos componentes 

mais importantes das membranas celulares em fungos, pois promove a estabilidade 

da membrana. Já em vertebrados, o CYP51 está relacionado com a biossíntese de 

esteroides, como os hormônios esteroidais e o colesterol (Espenshade e Hughes, 

2007), de forma que os conazóis podem interferir na síntese destas substâncias, 

atuando como disruptor endócrino (Skolness et al., 2013).  

Os fungicidas azólicos interferem na função da enzima aromatase 

(CYP19A1), durante o período transcricional, o que pode prejudicar a biossíntese de 

hormônios e seus precursores, como estradiol, estrona, androstenediona e 

testosterona (Egbuta et al., 2014; Diamanti-Kandarakis et al, 2009). Atualmente, 

trabalhos têm demonstrado que a exposição a esse fungicida e seus metabólitos pode 

estar relacionada à diversos tipos de tumores, como em testículos, na bexiga e fígado 
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de ratos expostos, bem como efeitos em peixes (Perkins et al., 2013) e humanos 

(Mercadante et al., 2014;).  

Pesquisas realizadas observaram que o TBZ ocasionou menor taxa de 

crescimento, induziu ao estresse oxidativo e provocou maior metabolismo do 

glicogênio, em carpa comum (Cyprinus carpio) expostas (Toni et al., 2011). Trabalhos 

realizados com o paulistinha Danio rerio demonstraram diversos efeitos adversos, 

como aumento do estresse oxidativo e peroxidação lipídica, alterações reprodutivas e 

danos ao DNA e aumento de micronúcleos nos eritrócitos (Li et al., 2019; Castro et 

al., 2018; Ferreira et al., 2013). Ainda, outros autores demonstraram que a exposição 

ao TBZ promoveu alterações morfológicas e estruturais em brânquias de Danio rerio 

(Macirella et al., 2019).  

Assim, considerando-se que o TBZ já foi descrito como um contaminante 

comum de águas superficiais (Souza et al., 2019) e que pode produzir efeitos a 

diversos organismos aquáticos, o objetivo deste trabalho foi avaliar os efeitos agudos 

(24h) de diferentes concentrações subletais de TBZ, em biomarcadores bioquímicos, 

fisiológicos e genotóxicos, em diferentes órgãos do teleósteo de água doce 

Prochilodus lineatus, popularmente conhecido como curimba. O uso desta espécie 

neotropical como modelo biológico em estudos toxicológicos é frequente, 

principalmente por ser sensível aos efeitos de contaminantes, bem como ter sua 

fisiologia conhecida (Vieira et al., 2019; Alvim e Martinez, 2019; Santos et al., 2018). 

 

2. MATERIAL E MÉTODOS 

2.1. Desenho experimental 

Juvenis de Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836), obtidos de psicultura 

da região (n=30, 13,5 ± 0,3 g; 10,2 ± 0,0), foram aclimatados durante sete dias em 
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tanques de 300 L, em água desclorada e aeração constante, com fotoperíodo 12:12h 

(claro/escuro). Os peixes foram alimentados com ração comercial antes da renovação 

de água, da qual foi realizada a cada 48h. A alimentação foi suspensa 24 h antes da 

montagem do experimento. Houve monitoramento dos parâmetros físicos e químicos 

da água durante o período experimental (22,35 ºC ±0,04; pH 8,71±0,01; condutividade 

90 µS cm-1; 7,03±0,26 mg L-1 de O2 dissolvido). Após o período de aclimatação, os 

peixes foram distribuídos em 5 grupos (n=6 peixes/grupo), em 2 aquários de 50 L de 

água desclorada para cada grupo. Um dos grupos foi colocado em condição controle 

apenas contendo água desclorada e limpa (CTRL), um grupo controle para o metanol 

(MeOH), com 500 µg L-1 por aquário (5 mL por aquário) , que foi utilizado para a 

dissolução do fungicida, foi colocado em água desclorada e limpa, com 500 µg L-1 e 

os demais grupos foram expostos à diferentes concentrações de TBZ (Tebuconazole, 

97,6%, ADAMA Brasil,), durante 24 h, nas concentrações de 5 (TBZ5), 50 (TBZ50) e 

500 (TBZ500) µg L-1, a partir de uma solução mãe (5 g L-1). No dia do experimento, foi 

realizada a diluição dos contaminantes na água dos aquários e misturadas, antes da 

inserção dos peixes.  

Após 24h, os peixes foram anestesiados com benzocaína 0,5% (0,1 g.L-1), 

foram pesados e medidos. Após, foi realizada a coleta de sangue da veia caudal, com 

seringas heparinizadas e então, os animais foram eutanasiados por secção medular 

para retirada do fígado, cérebro e músculo. Para realização do ensaio do cometa, foi 

utilizado uma alíquota de sangue e outra alíquota foi separada para análises 

hematológicas. O restante do sangue foi centrifugado e utilizado para análises 

plasmáticas, como íons e glicose. As amostras foram mantidas em ultrafreezer (-80ºC) 

até a realização dos ensaios. Os procedimentos foram aprovados pelo Comitê de 

Ética no Uso de Animais da Universidade Estadual de Londrina (Protocolo n. 
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17279.2019.28). 

 

2.2. Análise de Biomarcadores 

A determinação do hematócrito (Hct) foi obtida com uma alíquota de sangue 

total, coletados em microcapilares heparinizados. Após a centrifugação (1200 g, 7 min, 

centrífuga Luguimac S. R. L., Modelo L5, Argentina), foi realizada a leitura em cartão 

padronizado para determinação da porcentagem de eritrócitos na amostra. Uma 

alíquota de sangue (5 µL) foi diluída em solução tampão de formol citrato (1:200), para 

a quantificação do número de eritrócitos (RBC) em mm³ de sangue, lidas em câmara 

de Neubauer sob microscópio óptico. A concentração de hemoglobina (Hb) foi 

realizada pelo cianeto de metahemoglobina, com kit comercial (labtest Diagnóstica, 

Brasil), em espectrofotômetro (Libra, S32, Biochrom, Reino Unido), a 540 nm. 

Para as análises plasmáticas, foram realizadas as concentrações de sódio 

(Na+), potássio (K+) e cloreto (Cl-). O plasma foi diluído em água deionizada (1:100), 

para leitura de Na+ e K+ em fotômetro de chama (DM-62, Digimed, Brasil). A 

concentração do Cl- foi determinada pelo método de tiocianato de mercúrio, com uso 

de kit comercial (Labtest Diagnóstica, Brasil) e leitura em espectrofotômetro a 490 nm 

(Victor TM³, Perkin Elmer, USA). A concentração da glicose foi obtida com uso de kit 

comercial colorimétrico (Labtest, Brasil), com uso do método da glicose oxidase e 

leitura em espectrofotômetro, à 550 nm (Victor TM³, Perkin Elmer, USA). 

Os biomarcadores de estresse oxidativo foram obtidos a partir de amostras de 

fígado, músculo e cérebro mantidas em ultrafreezer até o momento da análise. Após 

descongelamento, as amostras foram homogeneizadas (10x volume) em solução 

tampão de fosfato de potássio (0,1 M, pH 7,0, centrifugadas (20 min, 16000 g, 4ºC, 20 

min.) e com o sobrenadante, foram realizados os ensaios bioquímicos.  
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As proteínas foram determinadas de acordo com o método de Bradford 

(1976), pela reação de proteínas da amostra com o corante Coomassie Brilliant Blue 

G-250, com curva de calibração determinada pelo uso de soro de albumina bovina 

(BSA) e a absorbância obtida pela leitura em ELISA (Bio-TekInstruments, ELX 800, 

USA) a 595 nm. 

A determinação da concentração do tripeptídeo glutationa hepático (GSH) foi 

obtida pela reação da glutationa com o substrato, pela reação dos grupamentos –SH 

com 5,5 ditiobis-2-ácido nitrobenzóico (DTNB) e formação do tiolato (TNB), 

quantificado em espectrofotômetro a 412 nm (Victor TM³, Perkin Elmer, USA) (Beutler 

et al., 1973). 

A atividade da glutationa-S-transferase (GST) do fígado foi obtida com a 

complexação da GSH com 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) e lida em 

espctrofotômetro a 340 nm (Victor TM³, Perkin Elmer, USA) e expressa em nmol 

CDNB conjugados a min-1 mg de ptn-1, de acordo com o ensaio descrito por Keen et 

al., 1976. 

A determinação da peroxidação lipídica (LPO) hepática foi obtida a partir do 

método TBARS, com a quantificação do malondialdeído (Camejo et al., 1998), pela 

adição de butilhidroxitolueno (BHT 1M) solução salina fosfatada (2 mM KCl; 1,4 mM 

Na2PO4; 357 nM NaCl; 10 nM Na2HPO4; ph 7,4), ácido tricloroacético (TCA 50%) e 

ácido tiobarbitúrico (TBA 1,3%), dissolvido em 0,3% NaOH ao sobrenadante. Após, a 

mistura foi mantida em estufa a 60ºC durante 1h e então, foi realizada a leitura em 

fluorescência a 530 nm (Victor TM³, Perkin Elmer, USA), sendo a concentração de 

TBARS obtida a partir de curva padrão de malondialdeído (MDA) e concentração 

expressa em nmol de MDA.mg de proteína-1.   

A partir de tecido muscular e cérebro, foi determinada a atividade da 
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acetilcolinesterase (AChE), após homogeneização em tampão fosfato de potássio (0,1 

M; pH 7,5; 1:10 p/v) e centrifugação (16000 g, 20 min, 4ºC) (Ellman et al., 1961 

adaptado por Alves-Costa, 2007). A atividade da AChE é realizada a partir da reação 

do iodeto de acetilcolina (9nM) com o reagente de cor ditionitrobenzoato (0,5 mM) e a 

partir da degradação do iodeto de acetilcolina pela AChE, após a reação com o DTNB, 

é feita a leitura em espectrofotômetro (Victor TM³, Perkin Elmer, USA), a 415 nm, a 

cada 3 minutos, por 6 minutos, com atividade da enzima expressa em nmol 

DTNB.min.prot-1. 

Para avaliação de biomarcadores genotóxicos, foi realizado o ensaio do 

cometa com eritrócitos (SINGH et al., 1988 modificado por VIEIRA et al., 2016). A 

determinação dos danos genotóxicos foi quantificada pela extensão da migração do 

DNA, com leitura de 100 nucleoides por lâminas e classificação visual em quatro 

classes, de acordo com a migração dos fragmentos de DNA: classe 0, nucleoides sem 

danos aparentes; classe 1, comprimento da cauda menor do que o diâmetro do 

nucleoides; classe 2, com comprimento da cauda duas vezes maiores do que o 

diâmetro do nucleoides e classe 3, com comprimento de cauda três vezes maiores 

que o diâmetro do nucleoides. A partir desta classificação, determinou-se o valor de 

escore de danos ao DNA através da multiplicação do total de células para cada classe, 

pelo valor da classe, o que gera valores entre 0 a 300. 

A análise da frequência de micronúcleo (MN) e demais alterações eritrocíticas 

nucleares (AENs) foi realizada segundo o protocolo descrito por Ueda et al (1992). 

Para a leitura, as lâminas foram coradas com 20 µL de laranja de acridina (0,003%) e 

imediatamente analisadas em microscópio de epifluorescência, em aumento de 

1000x, com contagem de 3000 eritrócitos para cada peixe. Durante a leitura, foram 

observadas células com a presença de MN e AENs, sendo estas classificadas em 
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núcleo lobulado, segmentado ou em formato de rim, além de células binucleadas.  

 

2.3. Análises Estatísticas 

Após a verificação da normalidade e homocedasticidade, os resultados dos 

diferentes parâmetros obtidos para cada tratamento, foram comparados entre si 

(CTRL x MEOH x TBZ5 x TBZ50 x TBZ500) por meio de análise de variância 

paramétrica (ANOVA) ou não paramétrica (Kruskal-Wallis), seguido de teste de 

comparação múltipla (testes de Student Newman-Keuls ou Dunns, respectivamente) 

quando indicado. Foram considerados significativos valores de p< 0,05. As análises 

foram realizadas com auxílio do software Sigma Plot 11.0.  

 

3. RESULTADOS 

Os resultados dos parâmetros fisiológicos avaliados em P. lineatus expostos 

ao TBZ estão demonstrados na Figura 3.1. Com relação aos parâmetros 

hematológicos, em relação ao grupo controle, houve aumento significativo do 

hematócrito nos grupos testados (p <0,001, H=62,318), bem como na contagem de 

RBCs (p <0,001, H=57,974), porém não houve diferenças significativas para a 

hemoglobina (p=0,24; H=17,261).  
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Figura 3.1. Resultados dos parâmetros hematológicos, (A) porcentagem de hematócrito, (B) 
concentração de hemoglobina e (C) número de eritrócitos de P. lineatus, expostos durante 24 h apenas 
à água (CTRL), ao solvente metanol (MEOH) ou ao tebuconazol nas concentrações de 5 µg L-1 (TBZ5), 
de 50 µg L-1 (TBZ50) e 500 µg L-1 (TBZ500). Os dados representam a média, ±EP, n=6. Letras 
diferentes indicam diferença significativa entre os grupos (p <0,001, p=0,243 e p< 0,001, 
respectivamente. 

 

Para as concentrações iônicas, em relação ao grupo aumento na 

concentração de Na+ em TBZ50 (p=0,003, F=7,334). Pode-se observar aumento na 

concentração de K+ para TBZ50 e TBZ500 (p <0,001, H=19,543) e redução para 

TBZ5. O aumento na glicemia foi observado nos grupos TBZ50 E TBZ500 (p<0,001, 

F=47,361). Com relação ao cloreto, pode-se observar também o aumento na 

concentração nos grupos MEOH e todas as concentrações de TBZ (p<0,001, 

H=60,575) (Figura 3.2). 
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Figura 3.2. Concentrações plasmáticas de sódio (A), potássio (B), glicose (C) e cloreto (D) em P. 
lineatus, expostos durante 24 h apenas à água (CTRL), ao solvente metanol (MEOH) ou ao tebuconazol 
nas concentrações de 5 µg L-1 (TBZ5), de 50 µg L-1 (TBZ50), de 500 µg L-1 (TBZ500). Os dados 
representam a média, ±EP, n=6. Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos (p 
<0,01) 

 

Com relação ao CTRL, pode-se observar diminuição significativa do conteúdo 

de GSH hepático dos peixes expostos em todos os grupos (p<001, H=67,487). 

Também pode-se observar que houve aumento significativo na atividade da GST nos 

animais para TBZ500 (p<0,001, H=46,291), conforme demonstrado na Figura 3.3 (A) 

e (B), respectivamente. 
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Figura 3.3. Concentração da glutationa (GSH) e glutationa-S-transferase (GST) em fígado de P. 
lineatus, expostos durante 24 h apenas à água (CTRL), ao solvente metanol (MEOH) ou ao tebuconazol 
nas concentrações de 5 µg L-1 (TBZ5), 50 µg L-1 (TBZ50) e 500 µg L-1 (TBZ500). Letras diferentes 
indicam diferenças significativas entre os grupos (p=0,001). Os dados representam a média ± EP, n=6.  

 

Em relação à ocorrência de dano oxidativo, verificou-se o aumento 

significativo de peroxidação lipídica nos fígados dos peixes dos grupos TBZ5 e TBZ50 

(p=0,001, H=35,303), quando comparados ao grupo CTRL (Figura 3.4). 
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Figura 3.4. Lipoperoxidação (LPO) em fígado de P. lineatus, expostos durante 24 h apenas à água 
(CTRL), ao solvente metanol (MEOH) ou ao tebuconazol nas concentrações de 5 µg L-1 (TBZ5), 50 µg 
L-1 (TBZ50) e 500 µg L-1 (TBZ500). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos 
(p=0,001). Os dados representam a média ± EP, n=6.  

 

A exposição ao MEOH e TBZ não promoveu alterações significativas na 

atividade da AChE no cérebro de peixes (p=0,12, F=1,587), porém, o grupo MEOH 

promoveu diminuição na atividade da AChE em músculo dos peixes expostos 

(p=0,009, H=17,819) (Figura 3.5 (A) e (B), respectivamente). 
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Figura 3.5. Atividade da acetilcolinesterase em cérebro (A) e músculo (B) de P. lineatus, expostos 
durante 24 h apenas à água (CTRL), ao solvente metanol (MEOH) ou ao tebuconazol nas 
concentrações de 5 µg L-1 (TBZ5), de 50 µg L-1 (TBZ50) e 500 µg L-1 (TBZ500). Os dados representam 
a média ± EP, n=6.  

 

De acordo com os resultados do teste do cometa, pode-se observar que tanto 

o MEOH quanto o TBZ em diferentes concentrações, foram capazes de promover o 

aumento de danos ao DNA de eritrócitos de P. lineatus, principalmente com o aumento 

de frequência de nucleoides classe 3 em TBZ500 (p=<0,001, H=28,881), como 

demonstra a Figura 3.6. 
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Figura 3.6. Escore de danos ao DNA de eritrócitos de P. lineatus, em exposição controle (CTRL) ou 
expostos ao MEOH ou TBZ a 5 (TBZ5), 50 (TBZ50) e 500 (TBZ500) µg L-1, durante 24 h. Letras 
diferentes indicam diferença significativa entre os grupos, durante o período de exposição (p<0,05). Os 
dados representam a média ± EP, n=6. 

 

Para o período experimental, não foi observada a presença de MN para 

nenhum dos grupos estudados. Em relação à ocorrência de AEN, não foram 

observadas diferenças significativas entre os grupos (p=0,18). Dentre as AEN 

observadas, a maior frequência foi de segmentados (Tabela 3.1). 

  

Tabela 3.1. Frequência de AENs de eritrócitos de P. lineatus, em exposição controle (CTRL) ou 
expostos ao MEOH ou TBZ a 5 (TBZ5), 50 (TBZ50) e 500 (TBZ500) µg L-1, durante 24 h. Não houve 
diferença significativa entre os grupos testados (p=0,18). Os dados representam a média ± EP, n=6. 

 

 
 

4. DISCUSSÃO 

Os resultados deste trabalho demonstram que o peixe P. lineatus se mostra 

MN N. SEGMENTADO N. RIM N.  LOBULADO BINUCLEADO

CTRL 0 2 2 0 0

MEOH 7 2 0 0

TBZ5 0 6 1 0 0

TBZ50 0 11 0 0

TBZ500 0 3 6 0 0

Total 0 29 11 0 0
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sensível à exposição ao fungicida TBZ e ao solvente metanol, uma vez que foram 

observadas alerações em diferentes biomarcadores demonstraram que o MEOH e o 

TBZ são capazes de promover efeitos em P. lineatus, sendo que o TBZ pode promover 

estes efeitos, em diferentes concentrações. Apesar de ainda serem informações 

escassas, alguns autores já relataram diversos efeitos nocivos do TBZ provocados 

em diferentes espécies animais (Ferreira et al., 2012; Toni et al., 2011). 

O metanol, utilizado como solvente neste trabalho, pode apresentar toxicidade 

em determinadas situações, com concentrações similares às usadas neste trabalho 

(Kaviraj et al., 2004; Busby et al., 1998) e embora alguns trabalhos sugiram que ele 

pode não interferir em resultados de ensaios ecotoxicológicos (Mezzelani et al., 2016; 

Binelli, 2009), pudemos observar que houveram danos oxidativos resultantes da 

exposição ao metanol, e que mesmo em um curto período experimental, este solvente 

foi capaz de provocar resposta de estresse, danos oxidativos e ao DNA dos peixes 

testados. A toxicidade do solvente promoveu interferência em alguns dos nossos 

resultados, o que dificultou esclarecer se os efeitos adversos provocados foram em 

decorrência do TBZ ou se foram provocados pelo próprio solvente.  A toxicidade do 

metanol pode ser variável entre as espécies e o período de exposição, mas que tende 

a aumentar quando há menor capacidade de metabolização (Kariraj et al., 2004; Johlin 

et al., 1987). Este trabalho demonstrou que o metanol pode provocar resposta de 

estresse, com aumento do hematócrito, aumento de Cl- e interferência no estresse 

oxidativo, como aumentando o consumo de GSH hepático e reduzindo a AChE em 

tecido muscular.  

No entanto, apesar dos efeitos promovidos pelo solvente, pode-se perceber 

que a exposição ao TBZ foi capaz de alterar diversos biomarcadores, induzindo ao 

aumento da peroxidação lipídica em TBZ5 e TBZ50 e da GST em TBZ500, bem como 
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as alterações plasmáticas, como promoveu hipernatremia em TBZ50 e hipercalemia 

em TBZ50 e TBZ500. 

Pode-se observar que os parâmetros fisiológicos foram alterados após a 

exposição ao MEOH e TBZ. Houve o aumento do hematócrito e RBCs para a 

exposição ao MEOH e TBZ500 e também hiperglicemia, fato que pode ser relacionado 

ao estresse ocasionado pelos contaminantes. Em situações estressantes, pode haver 

a liberação de catecolaminas, com consequente contração esplênica, o que pode 

resultar em aumento dos parâmetros hematológicos, como o hematócrito, 

hemoglobina e RBCs e maior oxigenação tecidual (Wenderlaar Bonga, 2011).  

O aumento da glicose pode ser relacionado a uma estratégia fisiológica, para 

maior mobilização energética (Wenderlaar Bonga, 2011), fato que foi evidenciado em 

TBZ50 e TBZ500. Em carpas (Cyprinus carpio) expostas ao TBZ durante 96h, 

demonstraram o aumento da glicemia em decorrência do aumento da necessidade 

energética (Toni et al., 2011). O mesmo efeito foi observado em peixes zebra (Danio 

rerio) expostos ao TBZ por 96h, uma vez que o composto promoveu resposta de 

estresse e consequentemente, a hiperglicemia, sendo que o estresse pode estimular 

processos como lipólise ou proteólise, para melhorar a liberação energética obtidas a 

partir do metabolismo de lipídeos ou proteínas (Sancho et al., 2010). Desta forma, o 

aumento do hematócrito e da glicose em P. lineatus demonstram que a exposição ao 

TBZ em diferentes concentrações, induziu os peixes a uma resposta de estresse.  

A atividade da GST e a concentração de GSH são extremamente importantes 

para se mensurar os efeitos nas defesas antioxidantes que podem ocorrer em 

decorrência da exposição a contaminantes. Uma vez que a GSH tem papel 

fundamental na defesa antioxidante, este tripeptídeo endógeno auxilia na conjugação 

e inativação de xenobióticos tóxicos, principalmente através da remoção de radicais 
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livres formados nestes processos (Ferreira et al., 2012) e a GST promove a 

detoxificação de produtos do estresse oxidativo (Nikinma, 2014). Nossos resultados 

apontaram que houve a diminuição da concentração da GSH para todas as 

concentrações testadas e o aumento da GST apenas em TBZ500, com consequente 

ativação da detoxificação promovida pelo organismo. No entanto, não podemos 

afirmar que o aumento no consumo da GSH nas diferentes concentrações testadas 

do TBZ seja pelo efeito do fungicida, uma vez que o grupo MEOH demonstrou a 

mesma resposta, porém os dados relacionados a esse tipo de resposta são escassos 

na literatura, mas sabe-se que o solvente ao ser metabolizado no fígado, é convertido 

em ácido formaldeído ou fórmico, o que já foi descrito como causador de intoxicação 

em peixes, o que poderia ocorrer em decorrência de menor defesa antioxidante 

(Kaviraj et al., 2004).  

Juntamente com as respostas relacionadas à GST e GSH, a LPO pode 

fornecer informações importantes no que se refere à formação de danos oxidativos, 

uma vez que a LPO demonstra efeitos em lipídios e consequentemente, a lesões na 

membrana celular, principalmente quando há menor eficiência na defesa antioxidante. 

O aumento da LPO pode sugerir que a defesa antioxidante ficou prejudicada, quando 

houve a exposição ao TBZ. Entretanto, o aumento na LPO ocorreu apenas em TBZ5 

e TBZ50, o que poderia estar relacionado que em TBZ500 houve o aumento da GST 

como resposta aos danos oxidativos, o que pode ter evitado o aumento da 

peroxidação lipídica neste grupo, o que não ocorreu em TBZ 5 e TBZ50.  

Estudos realizados a partir da exposição de Rhamdia quelen ao TBZ por 96h 

também demonstraram que o composto foi capaz de promover o aumento na 

lipoperoxidação em fígado, rins e cérebro (Ferreira et al., 2012). Para a mesma 

espécie, a exposição ao TBZ também provocou o aumento da peroxidação lipídica 
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hepática, o que inclusive promoveu diversas alterações patológicas, como destruição 

de hepatócitos e colestase (Ferreira et al., 2010). Ainda, em estudos com carpas 

(Cyprinus carpio), expostas a diferentes concentrações de TBZ, foi observado 

aumento da LPO em todas as concentrações testadas (Toni et al., 2011) e em 

exposições de 100 dias ao TBZ, foi observado o aumento da LPO em fígado, 

brânquias e músculos (Clasen et al, 2018). Sancho et al. (2010) avaliaram que o TBZ 

pode promover efeitos deletérios em lipídios e carboidratos, o que pode levar à 

peroxidação lipídica e a efeitos genotóxicos.  

Alguns estudos sobre o desenvolvimento de ratos expostos ao TBZ 

demonstraram que há possível estresse oxidativo que podem resultar em danos ao 

DNA (Taxvig et al, 2007). Os resultados obtidos em danos no DNA podem ainda estar 

relacionados com a peroxidação lipídica, também provocada pelos compostos. 

Corroborando nossos resultados, foi observado que o TBZ provocou genotoxicidade 

em D. rerio em células branquiais e sanguíneas, com o aumento da frequência de 

nucleoides (Castro et al., 2018). A exposição ao TBZ não foi capaz de aumentar a 

frequência de MN em linfócitos bovinos expostos ao contaminante após 24 e 48hs de 

incubação (Siviková et al, 2013), de maneira semelhante ao observado neste trabalho. 

Porém, no caso deste trabalho, não podemos afirmar que os danos ao DNA 

observados são em decorrência da exposição do TBZ ou do próprio solvente, uma 

vez que houve aumento também no grupo apenas com metanol. 

Ainda são raros os trabalhos que demonstram os efeitos do TBZ para a 

atividade da AChE. Sabe-se que diversos contaminantes, como os organosfosforados 

e carbamatos, têm como característica um efeito de redução da AChE e 

consequentemente, promovem estimulação exacerbada de receptores colinérgicos 

(Vieira et al., 2014 Printes & Callaghan, 2006) e que outros fungicidas, como os da 
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classe dos benzimidazóis, podem promover o aumento da atividade da AChE (Silva 

et al., 2019). A AChE tem papel fundamental na transmissão nervosa através da 

hidrólise da acetilcolina na fenda sináptica, de forma que a inibição da AChE gera o 

acúmulo deste neurotransmissor, o que pode interferir na vida do animal, com o 

aparecimento de tremores musculares, convulsões, distúrbios comportamentais e 

morte (Chovanec, et al., 2003). Kaviraj et al (2004) demonstraram que o metanol pode 

promover toxicidade nervosa central, com alterações comportamentais, hiperatividade 

e convulsão, em concentrações maiores do que as utilizadas neste estudo, mas que 

de certa forma, pode corroborar os nossos resultados obtidos para a atividade da 

AChE.  

Neste estudo, pode-se perceber que não houve diferença na atividade da 

AChE em cérebro de P. lineatus expostos, tanto para o TBZ quanto apenas ao MEOH. 

No entanto, para a atividade da AChE em músculo, foi observado que o MEOH foi 

capaz de provocar a redução da enzima, a qual foi revertida nos peixes expostos ao 

TBZ, inclusive na maior concentração testada, uma vez que a concentração do 

solvente foi a mesma nos grupos MEOH e TBZ500. Apesar de que os dados 

encontrados na literatura para os efeitos da exposição ao TBZ são contraditórios, 

estudos realizados por Toni et al. (2011) demonstraram que o TBZ foi capaz de induzir 

ao aumento na atividade da AChE em cérebro de carpas expostas a diferentes 

concentrações (0.59, 1.19, 1.78 e 2.37 mg L-1), por 7 dias, o que poderia corroborar 

nosso resultado, sugerindo que o TBZ também atue como indutor desta enzima ou 

que talvez o metanol possa ter atuado como um antagonista do TBZ. De maneira 

contrária, em Cyprinus carpio demonstraram diminuição na atividade da AChE, em 

exposição múltipla a fungicidas, incluindo o TBZ, em exposição por 100 dias (Clasen 

et al., 2018). O TBZ promoveu menor atividade da AChE em exposição de larvas e 
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adultos de Danio rerio reduziu a capacidade exploratória para esta espécie, em 

exposições de 120 dias (Altenhofen et al., 2017), de forma que estes dois trabalhos 

se diferem do nosso pelo período experimental.  

Outro trabalho avaliou a atividade das colinesterases de eritrócitos de bovinos, 

em testes in vitro, que se mostrou menor em mistura d e dois fungicidas azóis a partir 

de 150 µg mL-1, o que levou os autores a sugerir que estes compostos juntos são 

inibidores das colinesterases (Kolesárová et al, 2013). Alterações na atividade da 

AChE podem ocasionar alterações comportamentais e prejudicar a sobrevivência dos 

peixes, fato que foi evidenciado em exposições de D. rerio ao TBZ, por 120 h e que 

demonstraram maior mortalidade e alterações comportamentais evidentes, como 

preferência por áreas escuras em testes comportamentais, o que pode sugerir maior 

ansiedade nos peixes, bem como aumento no tempo de eclosão de larvas expostas 

(Perez-Rodrigues et al, 2019). 

Diversos contaminantes têm sido relacionados com os danos ao DNA de 

eritrócitos de peixes (Alvim e Martinez, 2019; Vieira e Martinez, 2018; Vieira et al., 

2014), bem como ao aumento de MN e de AENS. Foi observado que o TBZ e o MEOH 

promoveram aumento nos dados ao DNA de P. lineatus, fato que fica mais evidente 

em TBZ500, mesmo em 24h de exposição, mas não foi capaz de ocasionar a 

formação de MN, nem de aumentar a frequência de AENS.  

Apesar da interferência de efeitos do metanol aos efeitos do TBZ, nossos 

resultados demonstram que o fungicida pode sim promover uma resposta de estresse 

em peixes, bem como aumento em danos oxidativos. 

 

5. CONCLUSÃO 

Sendo o TBZ um contaminante encontrado com frequência no ambiente 
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aquático, percebeu-se que ele afeta a defesa antioxidante dos peixes, como o 

aumento da peroxidação lipídica e aumento de GST. Com relação aos efeitos em 

AChE, nossos resultados sugerem que o TBZ pode atuar como indutor desta enzima, 

o que pode interferir no comportamento de peixes expostos. Também deve-se 

ressaltar que o MEOH, um comum solvente de compostos orgânicos, quando 

presentes no meio aquático, podem ser nocivos aos organismos, bem como sua 

associação com contaminantes pode também mascarar efeitos adversos provocados. 
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Highlights:  

• A mistura de fungicidas promoveu estresse e alterações em íons plasmáticos 

• A presença de agrotóxicos na água promoveu desequilíbrio de Na+ e K+ 

• A mistura de fungicidas e a presença de agrotóxicos na água diminuíram a 

concentração de GSH hepático 

• A mistura de fungicidas promoveu aumento de danos em DNA 

• Houve aumento da atividade da AChE muscular e cerebral 
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RESUMO 

 

O estudo de efeitos adversos provocados pela exposição a agrotóxicos em 

organismos não alvos deve levar em consideração que comumente, o ambiente 

encontra-se contaminado por mais de desses compostos. Este trabalho avaliou os 

efeitos agudos de uma mistura de agrotóxicos presentes em água de manancial e de 

uma mistura de fungicidas (azoxistrobina, carbendazim e tebuconazol) no peixe 

Prochilodus lineatus durante 24h de exposição. Avaliou-se biomarcadores fisiológicos, 

bioquímicos e genotóxicos em diferentes órgãos do peixe. Na água de manancial, 

além do azoxistrobina, foi detectado a presença de atrazina, imidacloprido e diuron. 

Os peixes expostos à essa água apresentaram aumento de íons plasmáticos, redução 

da concentração de glutationa (GSH) hepática e aumento na atividade da 

acetilcolinesterase (AChE) em cérebro e músculo. Já a mistura de fungicidas 

promoveu aumento de hematócrito e de glicose plasmática, alterações em íons 

plasmáticos, redução em GSH hepática, aumento da atividade da AChE cerebral e 

muscular e aumento em danos ao DNA de eritrócitos. Portanto, nossos resultados 

demonstram que os agrotóxicos em mistura, mesmo em concentrações abaixo da 

legislação disponível até o momento, demonstram efeitos nos biomarcadores 

analisados em P. lineatus, como alterações hematológicas, hiperglicemia, variações 

em íons plasmáticos e aumento da AChE cerebral.  

 

Palavras chave: acetilcolinesterase, água de manancial, fungicidas, estresse 

oxidativo. 
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1. INTRODUÇÃO 

A ampla atividade agrícola, somada ao aumento populacional e expansão de 

áreas de agricultura, está relacionada ao aumento do consumo de agrotóxicos para o 

combate de diversos tipos de pragas, mas que podem afetar negativamente o meio 

ambiente e organismos não alvo (Albuquerque et al., 2016; Costa et al, 2016; Singh 

et al., 2016). A contaminação do meio ambiente por estes compostos pode acontecer 

por lixiviação, escoamento superficial, deriva ou também por uso incorreto destes 

produtos, de forma que, ao contaminar o ecossistema aquático, estes podem ser 

acumulados em vários organismos, como peixes por exemplo, e ao longo da cadeia 

alimentar, afetar a saúde humana (Althenhofen et al., 2017; Toni et al, 2011). 

A presença de agrotóxicos na água afeta a saúde dos peixes, uma vez que 

se sabe que diversos compostos podem interferir em organismos não alvo, mesmo 

quando em baixas concentrações (Montagner et al., 2014). Dentre as diferentes 

classes de agrotóxicos, tanto os inseticidas quanto os herbicidas podem promover 

estresse oxidativo e danos ao DNA em peixes, como no caso dos inseticidas 

imidacloprid (Vieira et al., 2018), cialotrina (Vieira e Martinez, 2018) e a associação 

destes (Alvim e Martinez, 2019), bem como efeitos relacionados a herbicidas que são 

comuns contaminantes de águas superficiais, como a atrazina (Andrade et al., 2019; 

Owolabi e Omotosho, 2016) e diuron (Moon et al., 2019; Velki et al., 2017). Apesar de 

menos frequentes, estudos que testaram efeitos adversos promovidos por fungicidas 

também já detectaram uma variedade de efeitos em biomarcadores (Althenhofen et 

al., 2017; Andrade et al., 2016; Jiang et al., 2015). 

Existem diversos tipos de fungicidas, com grande variedade de mecanismos 

de ação ou grupos alvos de fungos (Karlsson et al., 2014; Ekinci & Senturk, 2010), 

sendo os benzimidazóis, triazóis e estrobilurinas amplamente utilizados e já 
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detectados como contaminantes aquáticos (Souza et al., 2019; Rodrigues et al., 2015; 

Althenhofen et al., 2017). A partir da contaminação ambiental, os fungicidas, podem 

afetar o metabolismo de organismos não alvo, mesmo em concentrações muito 

baixas, o que pode interferir em diversas funções orgânicas e processos enzimáticos, 

uma vez que estes compostos podem ter efeitos neurotóxicos, genotóxicos, 

hepatotóxicas e nefrotóxicas importantes (Ekinci & Senturk, 2010).  

O azoxistrobina (AZX) foi o primeiro fungicida da classe das estrobilurinas a 

ser patenteado e atualmente é o principal fungicida utilizado no mundo, com sua ação 

no complexo respiratório mitocondrial do fungo, pela inibição da respiração a partir do 

bloqueio da transferência de elétrons entre o citocromo b e c1, o que promove estresse 

oxidativo nos fungos expostos (Han et al, 2016; Rodrigues et al., 2015; Bartlet et al, 

2002). Apesar de alguns autores considerarem o AZX como baixo potencial de 

toxicidade para mamíferos, aves e abelhas, sabe-se que é um composto 

extremamente tóxico para organismos aquáticos (Rodrigues; Lopes & Pardal, 2013; 

Bartlet et al, 2002). 

O fungicida carbendazim (CBZ), da classe dos benzimidazóis, também chama 

a atenção pela ampla utilização mundial e é classificado como persistente no ambiente 

e extremamente tóxico para organismos aquáticos e abelhas (Patil et al, 2018; Pan, 

2014). Diversos trabalhos mostram que possui toxicidade a outras espécies animais 

e inclusive, para humanos (Silva et al, 2019; Jiang et al, 2014). O CBZ possui como 

mecanismo de ação a ligação à tubulina β, componente de microtúbulos, o que leva 

à morte celular devido às alterações no desenvolvimento (Nwani et al, 2015). 

O tebuconazol (TBZ), pertencente à classe dos triazóis ou azóis, representa 

cerca de 20% do comércio mundial de fungicidas, é classificado como contaminante 

emergente e persistente no meio ambiente, bem como tóxico para organismos 
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aquáticos (Althenhofen et al., 2017). O TBZ promove ação pelo bloqueio da lanosterol 

α-desmetilase, na biossíntese do ergosterol, o que promove baixa estabilidade da 

membrana, peroxidação lipídica e morte fúngica (Kumar et al., 2019). Este composto 

já é relacionado inclusive com efeitos de desregulação endócrina, com efeitos na 

síntese de hormônios esteroides e colesterol (Espenshade & Hughes, 2007). 

Estes fungicidas têm sido relacionados com desregulação endócrina e estão 

cada vez mais difundidos no ambiente aquático, de forma que sabe-se que os 

organismos em fase inicial de formação e desenvolvimento são considerados 

extremamente sensíveis à contaminação, pois muitos compostos podem afetar a 

sobrevivência e o sucesso de eclosão de peixes, bem como sofrer apoptose a partir 

da expressão gênica alterada (Santos et al., 2014; Jiang et al, 2015; Jiang et al., 2014). 

O desenvolvimento de estudos que avaliem o impacto toxicológico no meio 

ambiente se intensificou, uma vez que há a necessidade de monitoramento de efeitos 

de diferentes substâncias que acabam afetando o meio ambiente e os ecossistemas 

envolvidos (Kaptaner et al., 2014). Desta forma, a utilização de biomarcadores e 

bioindicadores são ferramentas importantes para a avaliação dos efeitos adversos que 

podem ser provocados pelos contaminantes, que podem ocorrer em diferentes níveis 

de organização biológica, química e física (Colin et al., 2016; Silva et al, 2013; Salamat 

& Zarie, 2012; Lam et al., 2009). 

Diversos trabalhos têm demonstrado que o CBZ, TBZ e AZX podem afetar 

negativamente diferentes espécies de animais. Além de ser considerado desregulador 

endócrino para peixes, o CBZ é associado com teratogenia e outros efeitos tóxicos, 

como apotose, imunotoxicidade e menor sucesso na sobrevivência em peixes 

(Andrade et al, 2016; Jiang et al, 2014; Ludwikowska et al, 2013). O TBZ, pelo seu 

efeito na biossíntese do ergosterol nos fungos, é relacionado com peroxidação lipídica 
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e menor estabilidade da membrana, uma vez que também afeta a síntese de 

hormônios esteróis e colesterol em animais (Skollness et al, 2013; Espenshade & 

Hughes, 2007). Apesar de ainda escassos, alguns trabalhos já demonstram efeitos de 

toxicidade da AZX e de seus metabólitos para organismos não alvo, como peixes 

(Rodrigues et al., 2015; Rodrigues; Lopes & Pardal, 2013; Olsvik et al., 2010). 

Os corpos de água ácabam atuando como integradores de diversos 

processos biogeoquímicos, uma vez que os agrotóxicos utilizados podem acabar 

atingindo mananciais (Silva et al., 2011). Mesmo presentes em concentrações traços, 

a exposição a esses compostos pode resultar em efeitos em diversos sistêmicos de 

organismos não alvo, o que reforça a importância do monitoramento de 

comtaminantes (Souza et al., 2019; Montagner et al., 2019; Montagner et al., 2014;)  

O objetivo deste trabalho foi avaliar os efeitos de exposição aguda a esses 

três fungicidas associados e a água de manancial potencialmente contaminada por 

agrotóxicos, uma vez que os organismos são expostos a mais de um composto ao 

mesmo tempo e monitorar os efeitos em biomarcadores fisiológicos, bioquímicos e 

genotóxicos, em baixa concentração, para diversos órgãos do peixe Prochilodus 

lineatus. O peixe dulcícola nativo P. lineatus (Valenciennes, 1836) é utilizado como 

modelo biológico para ensaios de toxicidade, pela sua sensibilidade à contaminantes 

e pela biologia conhecida (Vieira et al., 2019; Alvim e Martinez, 2019; Santos et al., 

2019; Modesto e Martinez, 2009. 

 

 

2. MATERIAL E MÉTODOS 

2.1. Aclimatação 

Juvenis de P. lineatus (n=24, peso médio 13,5 ±0,3 g; 10,2± 0,0 cm) fornecidos 
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pela piscicultura Schneider (Toledo, PR, Brasil), foram aclimatados durante cinco dias, 

em tanques de 300 L, contendo água limpa e desclorada, aeração constante, 

fotoperíodo de 12h claro: 12h escuro. Durante o período de aclimatação, os peixes 

foram alimentados com ração comercial, antes da renovação de água, a cada 48h. A 

alimentação foi suspensa 24h antes da montagem dos experimentos. Os parâmetros 

físicos e químicos foram monitorados durante todo o período experimental (22.35ºC  

± 0,04; pH 8,71 ± 0,01; condutividade 90 µs cm; 7,03 ± 0,26 mg L-1 de O2 dissolvido) 

e não houve diferenças para esses parâmetros, entre os grupos experimentais.  

 

2.2. Coleta de água  

Amostras de água foram coletadas em uma Estação de Tratamento de Água 

(ETA) localizada no bairro Cafezal (Londrina, Paraná), que realiza a captação de água 

do manancial Rio Tibagi, com média de captação de 1446 L por segundo. Após o 

tratamento, há a distribuição da água tratada para a maior parte da cidade de 

Londrina. Foram coletados 150 L de água diretamente da torneira de captação da 

ETA, armazenadas em galões de 50 L, previamente lavados com água ultrapura. 

 

2.3. Desenho experimental e amostragem 

Após a aclimatação, os peixes foram submetidos a ensaios de toxicidade 

aguda (24h), em  aquários contendo 50 L de água e três animais, sendo dois aquários 

para cada grupo (n=6), grupo contendo apenas água desclorada (CTRL), contendo 

água desclorada e 300 µL de metanol (MEOH); grupo AGUA contendo água de 

captação da ETA Tibagi e grupo mistura (MIS), contendo carbendazim(100 µL  de 

CBZ ADAMA, 99.2%), azoxistrobina (100 µL de AZX ADAMA, 98,8%) e tebuconazol 

(100 µL  de TBZ ADAMA, 97,6%) diluídos em metanol. As concentrações dos 
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fungicidas são próximas daquelas presentes na legislação para o CBZ e TBZ. Após 

24h, os animais foram anestesiados com benzocaína (0,1 g L-1), foram pesados e 

medidos e então, o sangue foi retirado pela veia caudal, com uso de seringas 

heparinizadas. Posteriormente, os animais foram eutanasiados por secção medular 

para a retirada de fígado, cérebro e músculo, com armazenamento a -72ºC até o 

momento da análise dos biomarcadores. Uma alíquota de sangue total foi 

disponibilizada para análises hematológicas e para o ensaio do cometa. O restante do 

sangue foi centrifugado, para separação do plasma, que ficou armazenado a -72ºC 

até o momento da análise. Os procedimentos foram aprovados pelo Comitê de Ética 

no Uso de Animais da Universidade Estadual de Londrina (Protocolo n. 

17279.2019.28). 

 

2.4. Determinação da concentração dos fungicidas na água 

As amostras de água dos aquários foram armazenadas em tubos falcon de 50 

mL para as análises cromatográficas. As amostras CTRL, MEOH e MIS foram 

injetadas após extração em fase sólida, após filtração em membrana de nylon 0,22 

mm x 47 mm (FilterPro). Foram usados cartuchos C18 Strata® Sep-pak 

(Phenomenex®), de 500 mg de fase e após, foram acondicionados com 3 mL de 

metanol (MeOH) grau HPLC, seguido de 3 mL de água ultrapura. A eluição foi feita 

com 3 mL de MeOH e 3 mL de acetonitrila. O eluato foi seco com fluxo de gás 

nitrogênio e ressuspendido com 1 mL de solução H2):MeOH 70;30 v/v, para 

quantificação dos fungicidas AZX, CBZ e TBZ para a amostra MIS. Na amostra do 

manancial (ÁGUA), após a mesma extração, além de AZX, CBZ e TBZ, investigou-se 

a ocorrência dos agrotóxicos malation, imidacloprido, haxazinona, clomazona, diuron, 

tebutiuron, ametrina, carbofurano, atrazina e simazina. 
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2.5. Biomarcadores 

2.5.1. Fisiológicos 

Para a determinação de hematócrito (Hct) uma alíquota de sangue foi 

adicionada a microcapilares de vidro heparinizados, centrifugadas (1200 g, 7 min, 

centrífuga Luguimac S.R.L., modelo L5, Argentina) e lidas em cartão padronizado, 

para determinação da porcentagem de eritrócitos de cada amostra. A concentração 

de hemoglobina (Hb) foi determinada pelo método colorimétrico de cianeto de 

metaemoglobina (kit comercial, Labtest Diagnóstica, Brasil), com leitura em 

espectrofotômetro (540 nm). O valor de eritrócitos (RBC) foi realizado a partir da 

adição de uma alíquota de sangue (5 µL) a solução tampão de formol citrato (1:200), 

para contagem de eritrócitos por mm³ de sangue, contabilizados em câmara de 

Neubauer, sob microscópio de luz.  

A glicose plasmática foi determinada pelo método da glicose oxidase, com 

leitura em espectrofotômetro (kit comercial, Doles Reagentes Ltda, Brasil), à 550 nm. 

As concentrações de Na+ e K+ foram mensuradas em espectrofotômetro de absorção 

atômica (Perkin Elmer A700), com atomizador de chama.  

 

2.5.2. Bioquímicos  

Para análise dos biomarcadores relacionados aos danos oxidativos e defesas 

antioxidantes as amostras de fígado foram descongeladas, homogeneizadas (1:10 

m:v) em solução de tampão fosfato de potássio (0,1 M, pH 7,0), centrifugadas (20 min, 

13000 g, 4ºC) e foi utilizado o sobrenadante para os ensaios bioquímicos. 

A atividade da glutationa-S-transferase (GST) hepática foi determinada de 

acordo com Keen et al. (1976), a partir da complexação da glutationa reduzida (GSH) 
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com 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB), com leitura em espectrofotômetro a 340 nm 

(Victor TM³, Perkin Elmer, USA) e expressa em nmol CDNB conjugados min-1mg de 

proteína-1. A análise para determinação do tripeptídeo glutationa (GSH) foi realizada 

de acordo com o método de Beutler et al (1973), pela reação da glutationa com o 

substrato, através da reação dos grupamentos –SH com o reagente de cor 5,5 ditiobis-

2-ácido nitrobenzóico (DTNB), com formação do tiolato (TNB), quantificado em 

espectrofotômetro (Victor TM³, Perkin Elmer, USA) a 412 nm. 

A determinação da peroxidação lipídica (LPO) hepática foi realizada pelo 

método TBARS (Camejo et al, 1998), a partir da quantificação de um de seus 

produtos, como o malondialdeído, com adição ao sobrenadante o butilhidroxitolueno 

(BHT 1M), solução salina fosfatada (2 mM KCl; 1,4 mM Na2PO4; 357 nM NaCl; 10 nM 

Na2HPO4; pH 7,4), ácido tricloroacético (TCA 50%) e ácido tiobarbitúrico (TBA 1,3%), 

dissolvido em 0,3% NaOH. A mistura foi mantida em estufa a 60ºC em placa de leitura, 

durante 1 hora. Então, foi realizada a leitura em fluorescência em 530 nm, com a 

concentração de TBARS determinada através de uma curva padrão de 

malondialdeído (MDA) e a concentração expressa em nmol de TBARS.mg de 

proteína-1.   

A atividade da acetilcolinesterase (ACh) foi determinada em amostras de 

cérebro e músculo. Para tanto, os tecidos foram homogeneizados em tampão fosfato 

de potássio (0,1 M; pH 7,5; 1:10 m:v) e centrifugados (16000 g, 20 min, 4ºC), de acordo 

com o método de Ellman et al. (1961) e adaptado por Alves-Costa et al. (2007). A 

partir da reação do iodeto de acetilcolina (9 nM) com ditionitrobenzoato (0,5 mM), um 

reagente de cor, é determinada a atividade da AChE, com com leitura em microplacas 

a 415 nm (Victor TM³, Perkin Elmer, USA) e resultados expressos em nmol min-1 mg 

proteína-1. 
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A concentração das proteínas foi determinada pelo método de Bradford 

(1976), que se baseia na reação das proteínas da amostra com o corante Coomassie 

Brilliant Blue G-250, sendo a curva de calibração determinada com uso de soro de 

albumina bovina (BSA) e a absorbância lida a 595 nm, em leitora de ELISA (Bio-

TekInstruments, ELX 800, USA).  

 

2.5.3. Genotóxicos 

Os danos no DNA foram quantificados a partir da extensão da migração do 

DNA, a partir do proposto por Singh et al., 1988 (modificado por Vieira et al., 2016). 

Desta forma, foi realizada leitura de 100 nucleoides por lâmina e classificadas 

visualmente em classes distintas, de acordo com a migração do DNA: sendo 

nucleoides sem dano aparetne (classe zero), com comprimento de cauda menor do 

que o diâmetro do nucleoide (classe 1), comprimento de cauda duas vezes maior que 

o diametro do nucleoide (classe 2) e cauda três vezes maior que o nucleoide (classe 

3). O escore de danos emtão foi determinado pela multiplicação do total de células 

por classe pelo valor da classe, o que resulta em valores que variam entre 0 a 300. 

A análise da frequência de micronúcleo (MN) e alterações eritrocíticas 

nucleares (AENs) foi determinada segundo a determinação proporsta por Ueda et al 

(1992). As lâminas foram coradas com 20 µL de laranja de acridina (0,003%), para a 

leitura e imediatamente analisadas em microscópio de epifluorescência, em aumento 

de 1000x, com contagem de 3000 eritrócitos para cada peixe. Foram observadas 

células com a presença de MN e AENs, sendo estas classificadas em núcleo lobulado, 

segmentado ou em formato de rim, além de células binucleadas.  

 

2.6. Análises Estatísticas 
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Inicialmente, os dados foram testados para determinação de normalidade e 

homogeneidade de variâncias. Após, foram realizadas análises de variância 

paramétrica (ANOVA) ou não paramétrica (Kruskal-Wallis), com comparação múltipla 

(testes de Newman-Keuls ou Dunns), quando sugeridas, a partir do uso do software 

Sigma Plot 11.0. Foram consideradas as diferenças significativas quando p<0,05.  

 

3. RESULTADOS 

3.1. Determinação de fungicidas na água 

As concentrações dos fungicidas na água estão demonstradas na Tabela 4.1 

Percebe-se que para AZX e CBZ os valores se mantiveram próximos das 

concentrações nominais, com perda de 66% dos valores nominais para o TBZ. As 

concentrações utilizadas foram subletais e próximas de concentrações para a 

legislação atual que contempla o CBZ e TBZ. Para a amostra ÁGUA, além do AZX, 

foram detectados atrazina (87 ng L-1), imidacloprido (<5 ng L-1) e diuron (<13 ng L-1). 

 

Tabela 4.1. Concentração de fungicidas para condição controle (CTRL), metanol (MEOH), água do Rio 
Tibagi (ÁGUA) e para a mistura dos fungicidas AZX, CBZ e TBZ. 

Concentração de fungicidas (LC-MS/MS) 

 CTRL MEOH ÁGUA MIS 

AZX < LDI < LDI 4 ng L-1 105 ± 5µg L-1 

CBZ < LDI < LDI ND 116 ± 14 µg L-1 

TBZ < LDI < LDI ND 34 ± 3 µg L-1 

<LDI: menor que o limite de detecção instrumental, sendo 3 µg L-1 para AZX, 4 µg L-1para TBZ e 9 µg 
L-1para CBZ. 

 

3.2. Parâmetros fisiológicos 

A exposição à mistura de fungicidas foi capaz de promover o aumento do 

hematócrito (p<0,05; F=3,96), mas sem diferenças para os grupos MEOH e ÁGUA. 
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Para os parâmetros de hemoglobina e RBCs, não houve diferenças, quando 

comparados ao grupo CTRL (p=0,15; F=18 e p=0,33; 1,133, respectivamente). Com 

relação à glicemia, pode-se observar que não houve diferenças para os grupos MEOH 

e ÁGUA, com relação ao controle. No entanto, houve o aumento da concentração da 

glicose para o grupo MIS (p=0,05, F=44,68). Para o parâmetro de Na+, houve o 

aumento da concentração apenas para o grupo MEOH e houve hiponatremia para o 

grupo MIS (p=0,05; F=2,95). Para o K+, pode-se perceber que o MEOH apresentou a 

diminuição da concentração. No entanto, para os grupos ÁGUA e MEOH, houve o 

aumento da concentração de K+ (p=0,001; F=10,82) (Tabela 4.2). 

 

Tabela 4.2.  Parâmetros hematológicos e iônicos em P. lineatus expostos, durante 24h, apenas à água desclorada 
(CTRL), ao metanol (MEOH), à água de manancial (ÁGUA) e à mistura de fungicidas (MIS). 

 

 
Os dados representam a média ±EP, n=6. Letras diferentes indicam diferenças significativas entre os 
grupos experimentais (p<0,05). 

 

3.3. Danos oxidativos e defesa antioxidante 

Não houve alteração significativa na atividade da GST hepática nos peixes 

dos três grupos testados (p=0,11; F=2,27) (Figura 4.1). No entanto, para a 

concentração de GSH hepática (Figura 4.2), pode-se observar valores 

significativamente menores nos peixes dos grupos ÁGUA e MIS, enquanto que para 

o grupo MEOH, foi observado um valor significativamente maior deste parâmetro, em 

relação ao respectivo grupo controle (p=0,02; F=3,84). 
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Figura 4.1. Atividade da glutationa-S-transferase (GST) em fígado de P. lineatus expostos durante 24h, 
apenas à água desclorada (CTRL), ao metanol (MEOH), a água de manancial (AGUA) e à mistura de 
fungicidas (MIS). Não foram detectadas diferenças significativas en entre os grupos testados (p=0,11). 
Os dados representam a média ± EP, n=6. 

 
Figura 4.2. Concentração da glutationa (GSH) em fígado de P. lineatus expostos durante 24h, apenas 
à água desclorada (CTRL), ao metanol (MEOH), a água de manancial (AGUA) e à mistura de fungicidas 
(MIS). Houve diferença significativa entre os grupos testados (p=0, 02). Os dados representam a média 
± EP, n=6. 

 

 

Com relação aos danos oxidativos, não foi observado diferenças na LPO 

(p=0,67; H=1,52) em fígado de P. lineatus, entre os grupos testados e comparados ao 

grupo CTRL (Figura 4.3). 
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Figura 4.3. Lipoperoxidação (LPO) em fígado de P. lineatus expostos durante 24h, apenas à água 
desclorada (CTRL), ao metanol (MEOH), a água de manancial (ÁGUA) e à mistura de fungicidas (MIS). 
Não foram detectadas diferenças significativas entre os grupos testados (p=0,67). Os dados 
representam a média ± EP, n=6. 

 

3.4. Atividade da AChE 

Houve o aumento da atividade cerebral da AChE nos peixes dos grupos 

ÁGUA e MIS, em relação aos grupos CTRL e MEOH (p=0,001; F=40,18) (Figura 4.4A). 

Para a atividade de AChE em tecido muscular, pode-se observar que houve o 

aumento para todos os grupos experimentais em relação ao CTRL (p=0,005; H=12,82) 

(Figura 4.4B). 
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Figura 4.4. Atividade da acetilcolinesterase em cérebro (A) e musculo (B) de P. lineatus expostos 
durante 24h, apenas à água desclorada (CTRL), ao metanol (MEOH), a água de manancial (ÁGUA) e 
à mistura de fungicidas (MIS). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos testados 
(p<0,001). Os dados representam a média ± EP, n=6. 

 

3.5. Danos genotóxicos 

O teste do Cometa indicou o aumento de danos ao DNA para os grupos 

MEOH e MIS em relação ao grupo CTRL e ÁGUA (p=<0,001, F=7,744) (Figura 4.5). 
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Figura 4.5. Escore de danos ao DNA de eritrócitos de P. lineatus, expostos durante 24h, apenas à água 
desclorada (CTRL), ao metanol (MEOH), a água de manancial (ÁGUA) e à mistura de fungicidas (MIS). 
Houve diferença significativa entre os grupos testados (p <0, 001). Os dados representam a média ± 
EP, n=6. 

 

Não foi observada a ocorrência de micronúcleos nos peixes de nenhum dos 

grupos experimentais, bem como não houve diferenças entre os grupos na frequência 

de AENs (p=0,99; H=0,11) (Tabela 4.3). 

 

Tabela 4.3. Frequência de micronúcleo (MN) e ouras AENs (núcleo segmentado, em forma de rim, 
lobulado e células binucleatas) em eritrócitos de P. lineatus expostos durante 24h, apenas à água 
desclorada (CTRL), ao metanol (MEOH), a água de manancial (ÁGUA) e à mistura de fungicidas (MIS). 
Não houve diferença significativa entre os grupos testados (p=0,99). Os dados representam a média ± 
EP, n=6. 

 

 
 

4. DISCUSSÃO 

Este trabalho pode demonstrar que mesmo em baixas concentrações a 

presença de contaminantes na água pode provocar efeitos adversos em P. lineatus. 

Os contaminantes presentes em água de manancial também promoveram efeitos 

adversos, como diminuição da concentração de GSH e o aumento da atividade da 

MN N. SEGMENTADO N. RIM N.  LOBULADO BINUCLEADO

CTRL 0 9 13 0 0

MEOH 0 1 1 3 0

AGUA 0 3 0 1 0

MIS 0 1 1 2 0

Total 0 14 15 6 0
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AChE muscular e cerebral. Já a mistura dos fungicidas AZX, CBZ e TBZ se mostrou 

também nociva para os peixes, pois foi capaz de promover o aumento do hematócrito 

e da glicemia, hiponatremia e hipercalemia, menor concentração de GSH hepática e 

o aumento da atividade da AChE tanto para o tecido muscular quanto cerebral.  

A água de manancial coletada se mostrou contaminada com diferentes 

agrotóxicos, além do fungicida AZX. Já foi demonstrado que o imidacloprid pode 

ocasionar efeitos adversos em peixes e induzir o aumento de defesas antioxidantes, 

além de promover aumento de lipoperoxidação e danos ao DNA em eritrócitos de 

peixes (Vieira et al., 2018). A atrazina é um herbicida amplamente utilizado no Brasil, 

sendo que a exposição de peixes ao composto promove efeitos nocivos, como 

diminuição da defesa antioxidante (Owolabi e Omotosho, 2016; Santos e Martinez, 

2012). O diuron, herbicida considerado perigoso para o ecossistema aquático, foi 

detectado no grupo AGUA e já se demonstrou que este composto pode promover 

alterações em proteínas celulares e mecanismos tóxicos que podem resultar em 

malformações e alterações de desenvolvimento em peixes (Moon et al., 2019). 

Inclusive, estudos com Danio rerio mostraram que o diuron é moderadamente tóxico 

para esta espécie, com percepção de alterações comportamentais (Velki et al., 2017) 

e estresse oxidativo na mesma espécie, com citotoxicidade evidenciada, em 

exposição aguda (Kao et al., 2019). Nossos resultados para o grupo ÁGUA mostraram 

que a associação de contaminantes pode resultar em menor defesa antioxidante, fato 

evidenciado pela diminuição na concentração de GSH, apesar de que não foi 

observado aumento em GST e de LPO. 

É bem esclarecido que peixes em situação de estresse demonstram o 

aumento da porcentagem de eritrócitos circulantes e da glicose, como resposta à 

maior liberação de catecolaminas e pela contração esplênica, para promover aumento 
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da oxigenação tecidual e maior fornecimento energético para os tecidos, como 

resposta de luta e fuga (Wenderlaar Bonga, 2011). O estresse pode ser considerado 

como uma resposta a um estímulo nocivo, de forma que é importante que o peixe 

desenvolva uma resposta adaptativa, que será necessária para a manutenção do 

equilíbrio orgânico, sendo que estas respostas podem surgir em minutos ou horas 

após da ativação simpática. A partir do início da resposta de adaptação, ocorrem 

reações em cascata, que vão promover efeitos no Sistema Nervoso Autônomo e no 

eixo hipotálamo-hipófise-interrenal, com liberação de catecolaminas e cortisol, que 

resultarão no aumento da mobilização energética (Wenderlaar Bonga, 2011; 

Wenderlaar Bonga, 1997). 

A presença de contaminantes na água pode provocar respostas de aumento 

de eritrócitos e hiperglicemia, como pode-se observar nos resultados referentes ao 

hematócrito e glicemia, para o grupo MIS. A AZX foi capaz de promover o aumento 

do hematócrito e da concentração da glicose em salmões (Salmo salar L.) expostos 

ao composto por 96h (Olsvik, et al., 2010). De forma semelhante, em exposição de 

carpas (Cyprinus carpio) e de zebrafish (Danio rerio) ao TBZ por 96h promoveram o 

aumento da glicemia, como resposta ao estresse provocado pelo composto (Toni et 

a., 2011; Sancho et al, 2010). Estes resultados corroboram os resultados obtidos com 

a exposição do curimba à mistura destes compostos. Entretanto, o fungicida CBZ 

promove o efeito contrário com relação ao hematócrito, fato já relatado por diversos 

autores, que mostraram que este composto pode promover a diminuição do 

hematócrito, pela interferência na hematopoiese e por hemólise em peixes (Nwani et 

al., 2015; Min & Kang, 2008), em ratos (Patil et al., 2018; Zari & Al-Attar, 2011; 

Selmanoglu et al., 2001) e para a mesma espécie, como descrito no capítulo 2. Mas 

de forma semelhante aos resultados promovidos pelo AZX e TBZ, que induziram a 
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hiperglicemia, o CBZ também é capaz de promover resposta ao estresse, aumentando 

a liberação de glicose na corrente sanguínea, fato já observado em peixes bagres 

africanos (Nwani et al., 2015) e em ratos (Zari & Al-Attar, 2011; Selmanoglu et al., 

2001). Com relação aos resultados obtidos no hematócrito dos peixes expostos à 

mistura, pode-se suspeitar que os efeitos de estresse foram mais evidentes pela 

exposição a AZX e TBZ do que ao CBZ, uma vez que o CBZ promove diminuição do 

hematócrito em peixes (Capitulo 2). Já com relação à hiperglicemia, diversos autores 

corroboram nossos resultados, uma vez que os contaminantes promoveram sim uma 

resposta de mobilização energética (Wenderlaar Bonga, 2011; Toni et al., 2011; 

Wenderlaar Bonga, 1997) 

A hiponatremia pode ser extremamente nociva para peixes de água doce, 

uma vez que este desequilíbrio osmorregulatório pode inclusive promover a morte 

destes peixes (Grosell et al., 2002). O balanço iônico é importante para a manutenção 

da homeostase em peixes, de forma que muitos contaminantes afetam a 

permeabilidade do epitélio branquial à H2O e íons, sendo o Na+ em maior 

concentração no fluido extracelular e o K+ no fluido intracelular. A hiponatremia foi 

observada neste estudo, apenas para o grupo MIS, bem como hipercalemia para os 

grupos ÁGUA e MIS. Em peixes de água doce, a ativação de resposta ao estresse, 

com mobilização energética pode favorecer a perda de Na+ pelas brânquias 

(Wenderlaar Bonga, 2011), o que pode ter favorecido o desequilíbrio iônico observado 

em MIS. No caso de exposição a contaminantes, as brânquias rapidamente sofrem 

efeitos, com alteração no seu tecido e consequentemente, na função devido à 

disfunção celular e circulatória (Fernandes e Moron, 2014).  

O papel da GSH é bem esclarecido, uma vez que esta atua como defesa 

antioxidante não enzimática celular e é capaz de facilitar a conjugação de 
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xenobióticos, bem como pode ser considerada importante sistema de defesa 

antioxidante da célula, de maneira que defende a célula contra agentes oxidantes, 

podendo atuar sozinha ou como substrato para as reações da GST (Nikinmaa, 2014; 

Ferreira et al., 2012). Já a GST, é uma família de enzimas antioxidantes, também 

responsável pela proteção celular (Nikinmaa, 2014; Hermes, Lima, 2005) e nosso 

trabalho demonstrou que não houve diferenças com relação à GST, com diminuição 

de GSH biodisponível para os grupos AGUA E MIS , possivelmente devido ao 

aumento do consumo promovido pelo CBZ, uma vez que ele utiliza a glutationa 

durante a reação de fase 2 (FAO, 2008). 

O imidacloprid, detectado no grupo ÁGUA é considerado muito tóxico para a 

vida aquática e pode interferir na defesa antioxidante dos peixes testados (Polat et al., 

2012). No entanto, estudos com a mesma espécie utilizada neste trabalho sugerem 

que este inseticida promove o aumento de GST (Vieira et al., 2018). 

Mesmo com a redução da concentração de GSH, os danos oxidativos em 

lipídeos (LPO) não foram detectados pelo ensaio TBARS nos grupos ÁGUA e MIS, 

apesar de uma tendência de aumento. A LPO ocorre quando a defesa antioxidante do 

organismo não é suficiente para proteger a célula de lesões em fosfolipídios da 

membrana, o que evita a morte celular (Nikinmaa, 2014).  De maneira contrária, de 

acordo com os resultados obtidos nos capítulos anteriores (Cap. 2 e 3), pode-se supor 

que houve antagonismo entre CBZ e TBZ, uma vez que houve menor LPO em CBZ 

(CBZ50 e CBZ500) e aumento em TBZ (TBZ5 e TBZ50). Já é relatado que o CBZ 

pode induzir ao aumento da LPO e diminuição de GSH, em períodos mais prolongados 

de exposição (Palanikumar et al., 2014). O TBZ também já foi relacionado à maior 

taxa de LPO hepática, em carpas (Cyprinus carpio) (Toni et al., 2011; Ferreira et al., 

2010) e com destruição de hepatócitos e colestase (Ferreira et al., 2010). De maneira 
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semelhante a estes autores, a exposição ao AZX promoveu o aumento na atividade 

da GST, porém em 21 dias de exposição, bem como ao aumento da LPO (Han et al., 

2016). 

Muitos agrotóxicos são relacionados à interferência na atividade da AChE, 

principalmente através da inibição enzimática, o que promove acúmulo de acetilcolina 

na fenda sináptica e consequentemente, maior estimulação de receptores colinérgicos 

(Vieira et al., 2014; Murussi et al., 2014; Santi et al., 2011; Vieira & Martinez, 2018; 

Printes & Callaghan, 2006). Entretanto, alguns fungicidas parecem estar relacionados 

ao aumento da atividade da AChE, como o CBZ. Apesar de não ter o mecanismo 

ainda totalmente esclarecido, alguns autores sugerem que o CBZ atua como indutor 

da AChE e consequentemente, pode estimular a apoptose celular (Silva et al., 2019; 

Jiang et al., 2015; Jiang et al., 2014; Puymirat; Etongue-Mayer & Dussalt, 1995). Os 

efeitos promovidos pelo TBZ na atividade da AChE ainda são contraditórios, uma vez 

que já se percebeu que este fungicida pode promover o aumento da AChE, em 

diferentes concentrações, (Toni et al., 2011). Porém, o contrário foi observado por 

Clasen et al. (2018), que observaram a diminuição da atividade para esta enzima, em 

carpas (Cyprinus carpio), em associação da exposição do TBZ a diversos fungicidas, 

incluindo o TBZ, em exposição de 100 dias. Trabalhos com larvas e adultos de Danio 

rerio expostos ao TBZ por 120 dias também apresentaram diminuição da atividade da 

AChE. Desta forma, nossos resultados demonstram que os efeitos da associação 

destes fungicidas deve ser melhor estudados, para esclarecer o real efeito de uma 

mistura de contaminantes na enzima, bem como os efeitos isolados promovidos pelo 

TBZ e AZX. Devido à menor estimulação de receptores colinérgicos muscarínicos e 

nicotínicos, o aumento da AChE pode resultar em menor capacidade adaptativa e de 

sobrevivência, uma vez que o estímulo da ACh na fenda sináptica é importante para 
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a função de diversos sistemas biológicos, bem como o aumento da AChE pode ainda 

induzir células a apoptose e menor expressão de genes relacionados à enzima (Jiang 

et al., 2014; Murussi et al, 2014; Santi et al., 2011).  

Os efeitos relacionados à genotoxicidade são comuns em exposições a 

diversos tipos de contaminantes, uma vez que xenobióticos podem promover 

alterações na estrutura do DNA, sendo geralmente os efeitos relacionados a mutações 

pontuais, com mudanças em nucleotídeos, que pode ocasionar a formação de 

aminoácidos codificados e consequentemente, em produção de proteínas alteradas 

ou até mesmo em alterações no próprio material genético (Nikinmaa, 2014). O 

aumento de danos ao DNA observado no grupo MIS condiz com resultados 

encontrados na literatura. Estudos desenvolvidos por Han et al (2016) demonstraram 

o aumento de danos ao DNA em exposição de D. rerio ao AZX durante 21 dias, em 

diferentes concentrações, o que foi relacionado ao aumento da LPO provocado pelo 

composto neste estudo. Também já foi demonstrado que o TBZ foi capaz de aumentar 

a fragmentação de moléculas de DNA, em estudos realizados nesta mesma espécie 

(Castro et al., 2018). Já o CBZ também pode estar relacionado ao aumento de danos 

ao DNA, em diversas espécies, possivelmente devido ao seu potencial apoptótico e 

de peroxidação lipídica, no entanto, nossos resultados não observaram o aumento da 

LPO, apesar de ter ocorrido o aumento de danos ao DNA (Palanikumar et al., 2014; 

Jiang et al., 2014). Uma vez que o metanol também promoveu aumento de danos ao 

DNA, não podemos afirmar que a mistura de fungicidas pode promover o aumento de 

danos ao DNA. 

A formação de micronúcleos e o aumento da formação de AENs em eritrócitos 

de peixes geralmente são encontrados em exposições crônicas, uma vez que em 

peixes, os MN são formados durante a fase de divisão celular e podem demorar em 
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torno de 7 dias para entrar na circulação (Nikinmaa, 2014). Este tempo para o 

“turnover” celular pode explicar nossos resultados, uma vez que não foram 

encontrados MN em nenhum dos grupos experimentais, bem como não houve 

diferenças significativas com relação à formação de AENs. Entretanto, estudos 

realizados com a exposição de zebrafish (D. rerio) ao TBZ mostraram o aumento da 

presença de micronúcleo em diferentes concentrações e diferentes períodos 

experimentais, sendo a menor frequência destes na concentração de 100 µg L -1 em 

24h (Castro et al., 2018). De maneira contrária, Siviková et al (2013) não observaram 

o aumento da formação de MN em linfócitos bovinos expostos in vitro ao TBZ, em 

exposições de 48h.  A exposição ao CBZ de forma isolada não promoveu diferenças 

para a formação de MN, em hepatócitos de camundongos, mas sim quando 

combinado a outros agrotóxicos, em exposições de 28 dias (Dikic et al., 2012).  Apesar 

de não ter sido observada a formação de MN para os grupos experimentais, isto não 

exclui a possibilidade de que a presença destes contaminantes na água e para o grupo 

MIS, em maiores períodos experimentais, possa sim induzir a genotoxicidade, uma 

vez que diversos outros estudos já puderam perceber estes efeitos para os compostos 

em exposições isoladas ou em mistura. 

 

5. CONCLUSÃO 

Este trabalho reforça a ideia de que a presença na água de fungicidas isolados 

ou em diferentes tipos de mistura promove efeitos tóxicos em P. lineatus. Mesmo com 

exposições em baixas concentrações e por um curto período de tempo, percebe-se 

que estes contaminantes podem prejudicar as defesas antioxidantes, promover 

alterações iônicas e efeitos na AChE, além de induzir respostas de estresse, como o 

aumento do hematócrito e a hiperglicemia. Ainda, devemos ressaltar que a presença 
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de contaminantes na água de manancial promoveu efeitos nos peixes expostos. 

Embora os resultados ainda sejam escassos na literatura, já se sabe que AZX, TBZ e 

CBZ são capazes de promover efeitos adversos a diferentes espécies de animais, 

inclusive em peixes. Ainda, reforçamos a ideia de que os efeitos destes fungicidas 

devem ser monitorados, em virtude de sua ampla utilização e com resposta de 

biomarcadores de estresse oxidativo.  
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CAPÍTULO 5  

 
CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 

O presente trabalho teve como objetivo avaliar a resposta de diferentes 

biomarcadores em um peixe neotropical exposto à fungicidas amplamente utilizados 

no Brasil e já descritos como contaminantes comumente presentes em ambientes 

aquáticos em diversas regiões do país. Este trabalho gerou três manuscritos (Capítulo 

2, 3 e 4) a serem submetidos para avaliação e possível publicação em revistas 

científicas, de forma que a discussão referente aos trabalhos citados foi realizada 

individualmente. Este capítulo abordará as conclusões finais obtidas a partir das 

hipóteses levantadas no início deste estudo.   

Com base nos resultados obtidos, a espécie Prochilodus lineatus se mostrou 

sensível aos fungicidas testados, o que resultou em estresse oxidativo, mesmo em 

exposições isoladas. Apesar de sua ampla utilização, estudos sobre os efeitos nocivos 

provocados pelos fungicidas a partir de contaminação ambiental ainda são escassos, 

principalmente com relação a sua presença em compartimentos aquáticos. Mesmo 

que estes fungicidas tenham sido encontrados em concentrações mais altas em 

diversas regiões do planeta, concentrações menores também foram capazes de 

promover alterações em biomarcadores de P. lineatus, fato que já é relatado em outras 

espécies de peixes.  

As concentrações utilizadas nos experimentos com os fungicidas isolados (5, 

50 e 500 µg L-1) foram escolhidas com base em levantamento de concentrações já 

detectadas em corpos d´água, uma vez que a legislação CONAMA 357/2005 ainda 

não estabelece concentrações máximas permitidas para estes fungicidas. A 

concentração utilizada para o experimento da mistura dos fungicidas (100 µg L-1) de 

AZX, CBZ e TBZ foi escolhida como uma concentração intermediária entre as duas 

maiores concentrações e mais próxima das concentrações estabelecidas pela Portaria 

da Consolidação nº5/2017, que trata de potabilidade. 

A escolha dos biomarcadores e dos órgãos analisados foi importante para a 

investigação dos efeitos adversos induzidos no peixe, uma vez que o fígado é o 

principal responsável pela biotransformação de xenobióticos, o cérebro e o músculo 

estão relacionadas à locomoção do peixe e sua interação com o ambiente e as 

brânquias têm papel fundamental na respiração e estão em contato direto com os 
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contaminantes. 

Um dos nossos objetivos era verificar se a exposição aguda ao carbendazim 

(obtido a partir do produto Derosal 500®), em diferentes concentrações, seria capaz 

de induzir ao estresse oxidativo para a espécie estudada. Nosso trabalho demonstrou 

que o P. lineatus se mostrou sensível a este fungicida, uma vez que foi observada a 

diminuição do hematócrito, aumento na mobilização energética da glicose e maior 

concentração de GSH hepática e da atividade de AChE cerebral. O aumento da 

atividade da AChE como efeito ao composto, mesmo em um curto período de 

exposição (24 h) reforça que este é um biomarcador para avaliação da presença do 

fungicida. No entanto, não podemos afirmar que houve estresse oxidativo, uma vez 

que parece ter havido uma resposta compensatória com o aumento da GSH e controle 

de peroxidação lipídica.  

Já com relação à exposição aguda ao TBZ, o trabalho demonstrou que o P. 

lineatus é sensível a este fungicida, uma vez que houve aumento da atividade de GST. 

A resposta de estresse também pode ser observada devido ao aumento da glicemia. 

Alterações na osmorregulação também foram observadas, com alteração em íons. 

Entretanto, pode-se observar que o solvente utilizado para a diluição do composto 

também foi capaz de promover efeitos nocivos aos peixes expostos. 

A hipótese de que P. lineatus se mostraria sensível à mistura de agrotóxicos 

presentes na água de manancial do Rio Tibagi foi confirmada. Apesar de poucos 

efeitos terem sido observados, a diminuição na concentração da GSH hepática e o 

aumento na atividade da AChE cerebral e muscular reforçam a ideia de que o peixe 

pode ter sua saúde prejudicada mesmo quando os contaminantes estão em baixas 

concentrações.  

A mistura de fungicidas promoveu alteração em diversos biomarcadores, o que 

corrobora a hipótese de que estes compostos precisam ser melhor estudados e seus 

efeitos monitorados. Uma resposta ao estresse provocada por contaminantes foi 

observada e condizente com o descrito na literatura para a espécie, com aumento do 

hematócrito e da glicemia. Apesar de escassas, as análises de alterações 

osmorregulatórias relacionadas a estes fungicidas, indicaram que a mistura foi capaz 

de afetar o equilíbrio iônico de P. lineatus. Ainda, a mistura afetou a defesa 

antioxidante, uma vez que foi observada a diminuição de GSH hepática. Os efeitos do 

TBZ e do AZX para a atividade da AChE ainda são controversos, no entanto, a mistura 
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de fungicidas foi capaz de afetar a AChE, com aumento da sua atividade, o que pode 

resultar em efeitos neurotóxicos importantes e que podem interferir na sobrevivência 

do animal.  

Portanto, este trabalho indicou biomarcadores mais sensíveis para a exposição 

aos fungicidas testados, como o sódio plasmático e a atividade daAChE em situação 

de contaminação ambiental real, e mostrou os efeitos que podem causar em uma 

espécie de peixe neotropical. Estudos que monitorem e avaliem efeitos dos fungicidas 

em peixes neotropicais ainda são escassos, o que novamente reforça a importância 

deste trabalho para o entendimento das alterações que possam interferir na 

homeostase de P. lineatus e que possam afetar a sobrevivência da espécie. 
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ANEXO A  

Aprovação dos procedimentos com animais pela Comissão de Ética no Uso de 

Animais da Universidade Estadual de Londrina 

 

 


