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VIEIRA, C.E.D. Biomarcadores bioquimicos e genotdoxicos em duas espécies de
peixes neotropicais para avaliacdo da contaminacdo aquéatica em areas
agricolas no norte do Parana. 2014. 145 f. Dissertagdo (Mestrado em Ciéncias
Biologicas) — Universidade Estadual de Londrina, Londrina, 2014.

RESUMO

A contaminagdo quimica de origem agricola nos ecossistemas aquaticos constitui um
problema de escala global e os agrotoxicos que atingem estes ambientes podem promover
impactos em multiplos niveis, desde o molecular até o de populagéo e comunidade. A regiao
norte do Parana destaca-se no cenario agricola brasileiro, 0 que traz como consequéncia a
contaminagdo dos seus corpos hidricos. Desta forma, estudos de monitoramento de
ecossistemas aquaticos nestas areas séo fundamentais, a fim de avaliar a qualidade da agua
bem como o estado de saude da biota ali residente. O presente trabalho teve como objetivos: [)
avaliar a qualidade da agua dos ribeirdes Apertados (AP), Jacutinga (JC) e Godoy (GD), por
meio de biomarcadores bioquimicos e genotdxicos no peixe Prochilodus lineatus, submetidos a
testes in situ e verificar os efeitos de variagbes sazonais sobre as respostas destes
biomarcadores e Il) comparar as respostas de biomarcadores bioquimicos e genotdxicos na
espécie Astyanax altiparanae expostos aguda (testes in situ) e cronicamente (residentes) em
trés lagoas localizadas em areas agricolas. Também foram analisadas amostras de agua e
sedimento de alguns destes locais a fim de caracteriza-los quanto a presenca de metais e
alguns agrotdxicos. Parametros bioquimicos, tais como as enzimas de biotransformacgéo 7-
etoxiresorufina-O-desetilase (EROD) e glutationa-S-transferase (GST), tidis ndo protéicos
(NPSH), lipoperoxidagao (LPO), carbonilagdo de proteinas (PCO), acetilcolinesterase (AChE) e
proteinas semelhantes a metalotioneinas (PSMT), foram avaliados no figado e branquias dos
peixes, além dos biomarcadores genotoxicos (danos no DNA e a ocorréncia de micronucleo e
alteragbes nucleares) analisados nos eritrocitos. De acordo com os dados obtidos com os
biomarcadores analisados isolados e conjuntamente em um indice integrado de respostas de
biomarcadores (IBR), os ribeirdbes AP e JC apresentaram a pior qualidade ambiental,
corroborando os dados de analises quimicas na agua e sedimentos, enquanto o ribeirdo GD
apresentou uma melhor qualidade ambiental, em virtude de estar melhor protegido da entrada
de agrotdxicos. A relagao entre a sazonalidade e as respostas dos biomarcadores também foi
avaliada, apresentando diferencas importantes entre as estagbes, que podem estar
relacionadas com a temperatura e 0 maior aporte de contaminantes na época chuvosa. Os
resultados comparativos de peixes da espécie A. altiparanae residentes e confinados em areas
agricolas mostraram diferengcas em alguns biomarcadores de exposicdo como a GST e o
conteudo de NPSH, diferencas estas que podem estar relacionadas com fatores adaptativos a
exposicao crbnica. Ja os biomarcadores de efeito, como danos oxidativos, genéticos e
neurotdxicos mostraram semelhangas entre os individuos coletados e transplantados nestas
areas agricolas. Neste trabalho os biomarcadores que apresentaram as respostas mais
sensiveis e consistentes foram os biomarcadores de efeito, como a lipoperoxidagéo (LPO),
danos genéticos (quebras no DNA) e neurotoxicos (AChE), sendo estes, desta forma,
potenciais biomarcadores para diagnosticar e monitorar a qualidade ambiental de ambientes
aquaticos dulcicolas em areas rurais. As espécies P. lineatus e A. altiparanae podem ser
considerados bons biomonitores de contamina¢do aquatica e modelos biolégicos adequados
para futuros programas de biomonitoramento nesta regiéo.

Palavras-chave: Biotransformacgéo. Estresse oxidativo. Biomonitoramento. Astyanax
altiparanae. Prochilodus lineatus.
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ABSTRACT

Chemical contamination from agricultural sources in aquatic ecosystems is a problem of
global scale and pesticides that affect these environments can promote impacts at multiple
levels, from the molecular to the population and community. The northern region of
Parana state stands in the Brazilian agricultural scenario that brings as a consequence the
contamination of their water bodies. Thus, monitoring studies of aquatic ecosystems in
these areas are fundamental in order to assess the water quality and the health status of
the resident biota. The objectives of the present study are: |) to evaluate the water quality
of Apertados (AP), Jacutinga (JC) and Godoy (GD) streams, through biochemical and
genotoxic biomarkers in the fish Prochilodus lineatus submitted to in situ tests and to verify
the effects of seasonal variations on the responses of these biomarkers and Il) to compare
the responses of biochemical and genotoxic biomarkers in the fish Astyanax altiparanae
acutely (in situ tests) and chronically (residents) exposed in three lakes located in
agricultural area. Water and sediment samples from some of these sites were also
analyzed for the presence of metals and some pesticides. Biochemical parameters such
as the biotransformation enzymes etoxiresorufina-7-O-desetilase (EROD) and glutathione-
S-transferase (GST), non-protein thiols (NPSH), lipid peroxidation (LPO), protein
carbonylation (PCO), acetylcholinesterase (AChE) and metallothionein-like proteins (MT-
like), were evaluated in the liver and gills of fish, and biomarkers of genotoxic (DNA
damage and occurrence of micronuclei and nuclear abnormalities) were analyzed in
erythrocytes. According to the data obtained with the biomarkers analyzed alone or in an
integrated biomarker response index (IBRv2), AP and JC streams showed the worst
environmental quality corroborating data of chemical analysis in water and sediments,
while GD stream presented better environmental quality, probably due to the fact that this
stream is better protected from the input of pesticides. The relationship between
seasonality and the responses of the biomarkers was also evaluated, with significant
differences between seasons, which may be related to the temperature and the higher
amount of contaminants in the rainy season. The comparative results of resident and
caged A. altiparanae showed differences in some biomarkers of exposure, such as GST
and NPSH, which might be related to adaptive factors to the chronic exposed. Biomarkers
of effect, such as oxidative, genetic and neurotoxic damages showed similarities between
individuals collected and caged in these agricultural areas. Overall, in this work, the
biomarkers that showed the most sensitive and consistent responses were the biomarkers
of effect, such LPO, genetic (DNA break) and neurotoxic (AChE) damages and they can
be suggested as potential biomarkers for the assessment and monitoring of the
environmental quality of freshwater aquatic environments in rural areas. The fish species
P. lineatus and A. altiparanae can be considered good biomonitors for aquatic
contamination and suitable as biological models for future biomonitoring programs in this
region.

Keywords: Biotransformation. Oxidative stress. Biomonitoring. Astyanax altiparanae.
Prochilodus lineatus.
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APRESENTACAO

Esta dissertagdao foi escrita e organizada com a finalidade de facilitar a
apresentacao e discussao dos resultados obtidos ao longo do mestrado.

O CAPITULO | contém uma sucinta reviséo bibliogréafica sobre os principais
assuntos abordados ao longo do trabalho, fornecendo ao leitor o embasamento
tedrico basico e fundamental para justificar a relevancia deste estudo. O capitulo |
também traz os objetivos gerais que nortearam o desenvolvimento desta
dissertacdo, correspondentes aos conteudos abordados nos capitulos
subsequentes.

Os resultados sao apresentados na forma de dois manuscritos,
correspondentes aos CAPITULOS Il e lll, que conttm uma breve introducéo,
descrigdo metodologica, apresentam seus resultados e os discutem para, em
conjunto, alcangar os objetivos propostos.

No final desta dissertacdo encontra-se o CAPITULO IV, que traz as
conclusdes gerais sobre os resultados obtidos neste trabalho, seguido pelo
CAPITULO V que apresenta os comentarios e consideragdes finais, sintetizando de
forma integradora todos os resultados do trabalho, e evidéncias que precisavam ser

unificadas para terem maior significado.
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CAPITULO |

1.1 INTRODUCAO

1.1.1 Contaminacgao Aquatica

A raiz de grande parte dos problemas ambientais nos remete aos efeitos do
acelerado crescimento populacional. Segundo a Organizagdo das Nagdes Unidas,
no ano de 2011 a populagdo mundial atingiu a casa dos 7 bilhdes de habitantes. Um
maior numero de pessoas significa um maior consumo dos recursos renovaveis e
nao-renovaveis, maior necessidade de producao de alimentos, consequentemente
levando a uma crescente expansao agricola, cada vez mais dependente do uso de
agrotoxicos (Caldas e Souza, 2000). Aliado a este fator, o aumento no uso agricola e
industrial dos recursos hidricos superficiais e subterraneos, bem como a poluigao
resultante, sdo causas de graves alteracbes no ciclo hidrolégico e de aumentos
consideraveis de poluentes orgéanicos e inorganicos, com efeitos consideraveis na
biota aquatica e nas condi¢des fisicas e quimicas da agua.

Lagos, rios e areas costeiras marinhas tém recebido descartes derivados
diretamente de industrias, agricultura e estabelecimentos urbanos ou indiretamente
da deposicdo atmosférica de emissdes transportadas por via aérea. Assim, uma
mistura complexa de substancias toxicas estad presente nestas aguas, com um
crescente numero de contaminantes que representam uma ameacga tanto a
ecossistemas aquaticos quanto a saude e bem-estar das populagbes humanas
(Pollack et al., 2003).

Os xenobidticos sao definidos como substancias quimicas estranhas ao sistema
biologico. Muitos dos xenobidticos que sdo despejados dentro dos corpos d’agua
podem ser tOXxicos para 0s organismos aquaticos. Se a exposi¢gao a um xenobiotico
sera ou nao letal vai depender da concentracdo da substancia na agua, das
caracteristicas da agua em relagdo a paradmetros como pH, dureza, oxigénio
dissolvido, temperatura e condutividade, e do tempo de duragédo da exposi¢cao do

peixe ao agente toxico (Jobling, 1995).
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1.1.2 Uso de Agrotoxicos no Brasil e a Contaminagao Aquatica

O processo produtivo agricola brasileiro esta cada vez mais dependente dos
agrotoxicos e fertilizantes quimicos. A lei dos agrotoxicos (Brasil, 1989) e o decreto
que regulamenta esta lei (Brasil, 2002) definem que essas substancias sdo: “os
produtos e os agentes de processos fisicos, quimicos ou biolégicos, destinados ao
uso nos setores de produgdo, no armazenamento e beneficiamento de produtos
agricolas, nas pastagens, na protecdo de florestas, nativas ou implantadas, e de
outros ecossistemas e também de ambientes urbanos, hidricos e industriais, cuja
finalidade seja alterar a composigao da flora ou da fauna, a fim de preserva-las da
acao danosa de seres vivos considerados nocivos”.

Segundo dados da Agéncia Nacional de Vigilancia Sanitaria (ANVISA) e do
Observatorio da Industria dos Agrotoxicos da UFPR, divulgados em 2012, enquanto,
nos ultimos dez anos, o mercado mundial de agrotoxicos cresceu 93% o mercado
brasileiro cresceu 190%. Em 2008, o Brasil ultrapassou os Estados Unidos, se
consolidando como o maior mercado e com maior ritmo de expans&do no consumo
de agrotéxicos em todo o mundo. Apenas na safra que envolve o segundo semestre
de 2010 e o primeiro semestre de 2011, foram utilizados cerca de 853 milhdes de
litros de agrotoxicos em todo territorio nacional (Fig. 1.1) (ANVISA & UFPR, 2012).

Existe uma concentracdo do mercado de agrotoxicos em determinadas
categorias de produtos. Os herbicidas, por exemplo, representaram 45% do total de
agrotéxicos comercializados. Os fungicidas respondem por 14% do mercado
nacional, os inseticidas 12% e as demais categorias de agrotoxicos 29% (ANVISA &
UFPR, 2012).

Por sua vez, o estado do Parana ganhou um lugar de destaque no cenario
agricola brasileiro. Segundo dados do IBGE, em 2010 o estado foi lider em culturas
como o milho e o feijao, além de figurar entre os maiores produtores nacionais de
soja, trigo e cana-de-acgucar. Consequentemente, o estado é o terceiro no ranking
nacional de consumo de agrotoxicos (Fig. 1.2), o que equivale a 14,3% do total
vendido no pais (ANVISA & UFPR, 2012). O Parana utiliza 12 Kg de agrotéxico por
hectare ao ano, enquanto a média brasileira de consumo é um terco menor, de 4

Kg/ha/ano. As regides que mais consomem sao Cascavel (23 kg/ha/ano), Londrina
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(21 kg/ha/ano) e Ponta Grossa (20 kg/ha/ano). Nestas regides, ha também o uso de

agrotdxico com o maximo nivel de periculosidade (IPARDES, 2010).

Figura 1.1 - Produgéo agricola e consumo de agrotéxicos e fertilizantes

quimicos nas lavouras do Brasil, de 2002 a 2011.
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Figura 1.2- Divisado por estado do total de agrotéxicos consumidos em 2011

Divisdo por estado do total de agrotéxico consumido em 2011

Mato Grosso 18,9%
Sao Paulo 14,5%
Parand 14,3% NG

Rio Grande do Sul 10,8%

Goids 8,8% I

Minas Gerais 9,0%

Bahia 6,5% GGG

Mato Grosso do Sul 4,7%

Santa Catarina 2,1% 8

Outros estados 10,4% N

Fonte: Sindicato Nacional da Industria de produtos para Defesa Agropecuaria (2009 e 2011), IBGE
(2012), Associacao Nacional para Difusdo de Adubos (2011) e Ministério da Agricultura,
Pecuaria e Abastecimento (2010).

Os principais contaminantes de origem agricola sdo os residuos de

fertilizantes e os agrotéxicos. Estima-se que 99,9% da quantidade de agrotdxicos

utilizados nas plantagcbes nao atingem os alvos especificos, deixando grande parte
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do volume utilizado livre para se deslocar nos diferentes compartimentos ambientais,
como o solo e aguas superficiais e subterraneas (Belluck et al., 1991). Diversos
agrotoxicos podem ser aplicados diretamente a superficie da agua para o controle
de plantas aquaticas, ou podem ser transportados para aguas superficiais por meio
de diferentes vias (Fig. 1.3). A deposicdo atmosférica por pulverizagao direta ou
deriva da pulverizagdo transportada por correntes aéreas sédo rotas potenciais de
contaminagao dos ecossistemas aquaticos. Uma vez aplicado, agrotoxicos podem
ser dissipados ou degradados (Figura 1.3). A dissipacéo descreve o movimento do
agrotoxico de um local para outro, podendo ocorrer através do escoamento
superficial, deriva atmosférica, volatilizacao, lixiviagdo, adsor¢cdo e/ou dessorcao de
sedimentos e solos, ou absorgéo do ingrediente ativo por organismos. A degradagéo
descreve a conversao de uma forma molecular do agrotoxico para outra e pode ser
conduzida por processos quimicos (por exemplo, hidrélise e oxidagao), processos
fisicos (como por exemplo, fotdlise), ou processos biolégicos que ocorrem na
microbiota, plantas e animais, normalmente levando a formagao de produtos menos

toxicos do que o composto original (Solomon et al., 2014).
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Figura 1.3- Representacdo esquematica das fontes, vias de dissipacdo e
degradagdo de agrotdoxicos em aguas superficiais. Em destaque
(circulos vermelhos) estdo as principais vias de entrada de
agrotoxicos aos ambientes aquaticos.
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A preocupacdo com a contaminagcdo de sistemas aquaticos superficiais e
subterrdneos por agrotoxicos tem crescido no meio cientifico e tornou-se um
problema de grande importancia mundial. Estudos desenvolvidos em varias regides
do mundo tém mostrado que a porcentagem dos produtos utilizados na agricultura
que atingem os ambientes aquaticos & geralmente baixa (Solomon et al., 1996).
Entretanto, agrotdxicos persistentes e com grande mobilidade no ambiente tém sido
detectados em aguas superficiais e subterréaneas (Balinova e Mondesky,1999).

Mesmo as concentragdes dos agrotoxicos detectados na agua sendo
geralmente baixas (Higashi, 1991), isto, no entanto, ndo exclui a possibilidade de
que concentracbes muito altas venham a ocorrer apds pesadas chuvas,
especialmente quando as areas ao redor de um pequeno coérrego tenham sido
recentemente tratadas com altas doses destes compostos (Dores e De-Lamonica-
Freire, 2001). Mesmo em concentragbes baixas, os agrotoxicos representam riscos
para as espécies de organismos aquaticos que podem concentrar estes produtos até
1000 vezes. Desta maneira, ndo existe um nivel seguro previsivel para agrotdxicos
na agua, uma vez que a biomagnificagdo pode ocorrer (Eichelberger e Lichtenberg,
1971).
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Agrotdxicos de forma geral podem afetar diretamente ou indiretamente a vida
de muitos organismos nao-alvo, como os peixes (Bretaud et al., 2000). Atualmente,
muitos estudos tém sido desenvolvidos a fim de avaliar alteracbes causadas por
estes xenobidticos em organismos aquaticos (Sancho et al., 2000). Os processos de
transporte e impacto sobre organismos n&o-alvo sdo coordenados pelas taxas de
degradacédo e pela biodisponibilidade desses agrotdéxicos no solo ou na agua. A
biodisponibilidade do agrotdéxico depende de suas caracteristicas fisico-quimicas,
bem como, das condicbes ambientais como clima e tipo de solo onde ele se
encontra. Os efeitos sobre os peixes podem variar de acordo a espécie, o estagio de
desenvolvimento, o tipo de produto aplicado, a concentracdo do produto e o tempo

de exposicao (Glusczak et al., 2006; Cattaneo et al., 2008).

1.1.3 Biomarcadores de Contaminagcdo Ambiental

A crescente preocupagao sobre os efeitos de substancias quimicas no
ambiente e em outras espécies, além da espécie humana, refletiu no surgimento da
Ecotoxicologia, que se caracteriza como uma area de estudo preocupada com 0s
efeitos de agentes quimicos dentro do contexto da ecologia. Assim, a Ecotoxicologia
pode ser definida como o estudo dos efeitos prejudiciais de substancias quimicas no
ecossistema, incluindo o comportamento e as transformacdes desses agentes
quimicos no ambiente, bem como seus efeitos sobre os organismos vivos (Walker et
al., 1996).

O objetivo da Ecotoxicologia Aquatica é avaliar os riscos decorrentes da
exposicao a substancias toxicas, a fim de proteger e garantir a sustentabilidade das
populacdes e comunidades, como as populacbes de peixes. O uso de
biomarcadores desempenha um papel relevante para este objetivo, e a avaliagao
destas ferramentas em diferentes niveis de organizag&o bioldgica deve ser cada vez
mais incorporada em estudos de monitoramento aquatico (Janz, 2013).

Biomarcadores sao definidos como variagdes induzidas por agentes toxicos
em componentes moleculares ou celulares, processos, estruturas e fungdes,
determinaveis em sistemas bioldgicos ou amostras (Depledge, 1995) e sua principal

caracteristica é o potencial de antecipar prejuizos em niveis de organizagéo
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bioldégica superiores, sendo, portanto, utilizados de forma preventiva, antes que
disturbios ecoldgicos ocorram (Mouneyrac e Amiard-Triquet, 2013).

Um grande numero de biomarcadores relacionados a exposi¢cado a poluentes
tem sido proposto para avaliar a saude dos peixes (Vander Oost et al., 2003) como,
por exemplo, biomarcadores bioquimicos, enddcrinos, metabdlicos, hematolégicos,
ibnicos e histopatolégicos. A utilizagdo destas ferramentas em programas de
monitoramento oferece vantagens, pois eles sdo, normalmente, os primeiros a
sofrerem alteracdes, apresentam boa sensibilidade, relativa especificidade e baixo
custo de anélise quando comparados as analises quimicas convencionais (Huggett
et al., 1992).

Os efeitos de poluentes para os organismos aquaticos podem ser avaliados
em diferentes niveis de organizagao bioldgica, como demonstrado na Fig.1.4. Efeitos
subletais, avaliados por meio dos biomarcadores, podem surgir como alteragdes de
comportamento, crescimento, reproducdo, estrutura tecidual, atividade de
detoxificacao, entre outros. Em exposi¢des crénicas, os efeitos observados em nivel
individual podem evoluir para efeitos nas populagdes ou comunidades, podendo ser
observadas através de alteragdes na diversidade, densidade e abundancia das

espécies (Rand et al., 1995).

Figura 1.4- Ordem sequencial dos efeitos de poluentes para os organismos
aquaticos
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Baseado em Van der Oost, 2003.

Uma das caracteristicas mais importantes dos biomarcadores avaliados nos

menores niveis de organizagao bioldgica, como em moléculas e células € o potencial
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que estas respostas nos dao de antecipar mudangcas em niveis superiores de
organizacao biologica. Desta maneira, esta antecipagcdo oferecida pelos
biomarcadores pode ser utilizada de maneira preventiva, permitindo tracar
estratégias de remediacdo que possam ser desenvolvidas antes que danos
ambientais e ecoldgicos irreversiveis ocorram (Cajaraville et al., 2000). Desta forma,
devem ser selecionados biomarcadores capazes de indicar se o organismo foi
exposto a poluentes (biomarcadores de exposi¢céo) e/ou se a magnitude da resposta
ao poluente afeta o bem estar do organismo (biomarcadores de efeito) (Cajaraville et
al.,2000).

Recentemente, diversos autores tém sugerido a aplicagdo de metodologias
que integram as respostas de diferentes biomarcadores em um unico valor ou
grafico, pois permite uma melhor compreensédo dos resultados e implantacdo em
larga escala dessas ferramentas no monitoramento ambiental (Sanchez et al., 2011).
Dentre esses indices, o "indice Integrado de Resposta de Biomarcadores" (IBR),
descrito por Beliaeff e Burgeot (2002), € um dos mais utilizados em estudos de
campo e laboratério (Arzate-Cardenas e Martinez-Jeronimo, 2011; Serafim et al.,
2012). Sanchez e colaboradores (2013) propuseram uma segunda versdo para o
indice (IBRv2) visando eliminar alguns pontos fracos da primeira versao, e obtiveram
resultados satisfatorios.

Entre os biomarcadores mais utilizados em programas de monitoramento
estdo aqueles envolvidos em processos de detoxificagdo de xenobidticos, estresse
oxidativo e danos genéticos. Estes biomarcadores serdo tratados um pouco mais

detalhadamente a seguir.

1.1.3.1 Biomarcadores bioquimicos

Os biomarcadores bioquimicos apresentam boa sensibilidade, relativa
especificidade e baixo custo de analise, quando comparados as analises quimicas
(Schlenk, 2008). As alteragdes bioquimicas sdo as primeiras respostas detectadas e
quantificadas frente a variagdo ambiental (Bucheli e Fent, 1995). Por isso,

biomarcadores bioquimicos sado frequentemente mais sensiveis que outros em
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niveis mais elevados de organizacdo bioldgica, como células, organismos e

populacdes (Stegeman et al., 1992).

1.1.3.2 Biotransformacgao de xenobidticos

Diversos parametros bioquimicos tém sido utilizados como biomarcadores,
principalmente as enzimas envolvidas no processo de detoxificagdo de xenobidticos
e de seus metabdlitos, ou seja, as enzimas de biotransformacdo e de defesa
antioxidante. A biotransformacgao pode ser definida como a conversao catalisada por
enzimas, de um composto xenobiético em uma forma mais soluvel em agua, sendo
assim, mais facilmente excretada pelo organismo (Van der Oost et al., 2003).

A maior parte dos xenobidticos que entram nos organismos € lipofilica,
permitindo a estes compostos entrarem nas células através das membranas
lipidicas, além de serem transportados por lipoproteinas nos fluidos corpéreos. A
biotransformagao ou desintoxicagdo dos xenobioticos acontece geralmente em duas
fases. A fase | consiste em reacdes de oxidagao, reducao e hidrdlise, e os produtos
formados sao frequentemente mais reativos que os iniciais. A fase Il consiste na
conjugacgao do xenobidtico ou de substancias reativas provenientes da fase |, a fim
de serem eliminadas como substancias inertes (Hodgson e Goldstein, 2001). A
transformacdo metabdlica ou biotransformagcdo dos compostos quimicos nos
organismos € essencial para alterar a atividade biolégica do composto e,
consequentemente, cessar sua interacdo com a célula (Van der Oost et al., 2003).

As enzimas envolvidas na Fase | de biotransformacgao pertencem as familias
do citocromo P450, que sdo proteinas que contém um grupo heme envolvidas no
transporte de elétrons. Localizam-se no reticulo endoplasmatico e ocorrem em todas
as espécies de animais e plantas ja estudados. Essas enzimas catalisam reagdes
principalmente de hidroxilagdo, mas também de epoxidagdo, desalquilagao,
desaminacgao, sulfoxidacdo e desulfuragdo. Algumas formas de P450 catalisam
varias reagdes, enquanto outras sdo mais especificas. Exemplos de xenobibticos
que sao biotransformados nesta fase sao os hidrocarbonetos policiclicos aromaticos
(HPAs) e muitos agrotoxicos (Di Giulio et al., 1995). A indugao do P450 em figado de

peixes € reconhecida como um excelente biomarcador de exposigcdo a
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contaminantes organicos antropogénicos, como HPAs, bifenilas policloradas (PCBs),
dioxinas e furanos (Goksoyr e Forlin, 1992). Através da alteracdo da estrutura
quimica de compostos organicos, o citocromo P450 pode gerar compostos n&o
toxicos, menos ou mais toxicos do que a substancia original (Schlenk, 2008).

Em estudos ecotoxicoldgicos com peixes, a familia de citocromo P450 mais
estudada é a CYP1A. A atividade da etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) é uma das
reacdes catalisadas pela subfamilia CYP1A (Bucheli e Fent, 1995). Ela catalisa uma
reacao de O-desalquilacdo, dependente de NADPH, na qual o substrato é a 7-
etoxiresorufina, o produto formado na reacao, a resorufina, pode ser medida
espectrofluorimetricamente (Stegeman e Hann, 1994).

A biotransformacgéo de Fase |l consiste na conjugagdo de compostos téxicos,
diretamente ou subsequentes a Fase |, com pequenas moléculas enddgenas
presentes nas células (Hodgson et al., 2008). Diferente da Fase |, as enzimas
envolvidas encontram-se geralmente no citosol. As glutationa-S transferases (GSTs)
sdo uma familia de isoenzimas envolvidas na conjugagao de glutationa reduzida
(GSH) com compostos eletrofilicos, reduzindo a probabilidade desses compostos se
ligarem a outras moléculas celulares, como o DNA (Huggett et al.,1992).

Além de exercer o papel de conjugacgao, as GSTs apresentam outras fungdes
importantes na desintoxicagdo. Estas enzimas parecem estar envolvidas no
carreamento de compostos lipofilicos enddégenos ou xenobidticos até os locais de
ocorréncia da biotransformacgéao de Fase |, sdo capazes de se ligar covalentemente a
metabdlitos ativos, como os epodxidos gerados na Fase |, prevenindo que estes se
liguem a outras moléculas e tem papel na conjugagdo de produtos gerados na
lipoperoxidacao (Di Giulio et al.,, 1995). A GST possui ainda papel importante no
metabolismo de produtos secundarios, incluindo a estabilizagcdo de flavonoides, a
reducao de hidroperdxidos a monohidroxi-alcoois em conjunto com as peroxidases
durante o estresse oxidativo (Dixon e Lapthorn, 2002).

A elevagcao na atividade da GST hepatica foi relatada apds exposicao de
organismos aquaticos a fungicidas, herbicidas, HPAs, PCBs e organoclorados
(Kleinow et al., 1987; Almli et al., 2002; Contardo-Jara et al., 2009).
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1.1.3.3 Biomarcadores de estresse oxidativo

A molécula diatémica de oxigénio o qualifica como um radical livre (Halliwell e
Gutteridge, 2007). Teorias pioneiras propuseram que os efeitos lesivos do O, sdo
devidos a geragao de substancias toxicas, que podem ser produzidas durante o
transporte de elétrons na cadeia transportadora de elétrons da mitocdndria, durante
reagcdes enzimaticas, reagbes de auto-oxidagdo, ou ainda, pelo grupo heme de
proteinas, e sdo comumente chamadas de espécies reativas de oxigénio (ERO),
como o oxigénio singlet ('0,), o anion superdxido (Oy7), o peréxido de hidrogénio
(H20>) e o radical hidroxil (OH) (Halliwell e Gutteridge, 2007).

As ERO sao produtos da redugao parcial do O, molecular. Geralmente o O,
sofre reducdo tetravalente na cadeia transportadora de elétrons da mitocéndria
resultando na formacado de agua. Entretanto, a adi¢do sequencial de um unico
elétron ao O, (redugao univalente) gera o O,", que é reduzido a H,O, pela adi¢ao de
um segundo elétron. Com a adic&o de um terceiro elétron ocorre a fissado heterolitica
do H20,, gerando o anion hidroxila (OH") e o ‘OH. Este ultimo, ao receber mais um

elétron e um préton forma H,O (Fig.1.5) (Halliwell e Gutteridge, 2007).

Figura 1.5- Rotas do metabolismo do oxigénio.
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A parte superior do esquema demonstra a redugéo tetravalente do O, com formagao de H,O. A parte
inferior mostra a sequéncia de reducdo univalente, levando a formagao de espécies reativas de
oxigénio (ERO): radical anion superoxido (O;"), peroxido de hidrogénio (H,O,) e radical hidroxil (OH)
finalizada pela reducdo do OH e OH™ para H,O. Fonte: Lushchak (2011).

No organismo, as ERO encontram-se envolvidas na produgdo de energia,
fagocitose, regulacdo do crescimento celular, sinalizacdo intercelular e sintese se

moléculas biolégicas importantes. No entanto, seu excesso causa efeitos
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prejudiciais, tais como a oxidacdo de lipidios, proteinas e DNA (Halliwell e
Gutteridge, 2007).

Ao longo da evolugdo, os organismos desenvolveram mecanismos
adaptativos que Ihes permitiram coexistir com a exposicdo aos oxidantes. As
defesas contra esses agentes envolvem diversos mecanismos, como o0s de
prevencao e reparo. A célula possui uma série de defesas capazes de evitar o efeito
deletério das ERO geradas pelo metabolismo aerobico. Estas defesas sao
comumente chamadas de defesas antioxidantes e podem ser sintetizadas
endogenamente ou adquiridas através da dieta (Halliwell e Gutteridge, 2007). Estas
defesas podem ser enzimaticas e nao-enzimaticas. No primeiro caso, quando sao
expostos as ERO os organismos sintetizam enzimas antioxidantes, das quais
podem-se citar: superoxido dismutase (SOD), que catalisa a dismutagdo de O, em
H,0,; catalase (CAT), enzima citoplasmatica que catalisa a redu¢do do H,O, a H,O
e O, e a glutationa peroxidase (GPX) que catalisa a redugdo do peroxido de
hidrogénio e perdxidos orgénicos para seus correspondentes alcoois as custas da
conversdo da GSH (glutationa reduzida) a GSSG (glutationa oxidada); todas elas
abundantes nos tecidos de peixes (Lackner, 1998). No segundo caso, varias
moléculas com propriedades antioxidantes consumidas na dieta como o a-tocoferol
(vitamina E) e [3-caroteno, selénio, acido ascérbico (vitamina C), glutationa reduzida
(GSH) diminuem a acéao toxica das ERO produzidas intra e extracelularmente (Yu,
1994).

O tripeptideo GSH é o principal tiol ndo protéico da maioria das células,
presente em altas concentragdes (1-10 mM) (Meister, 1994; Mari et al., 2009).Devido
a presenga da cisteina em sua estrutura, a GSH é essencial na regulagcdo de
ligacdes dissulfeto de proteinas e na eliminagao de agentes eletrofilicos e oxidantes
(Deleve e Kaplowitz, 1991). Esta fungao antioxidante da GSH é mediada pelo grupo
tiol (-SH) reativo da cisteina, que confere a capacidade redutora da GSH. A oxidag&o
do grupamento -SH da GSH leva a formagédo da sua forma dissulfeto (GSSG) ou
acidos sulfénicos, sulfinico e sulfénico (Reischl et al., 2007).

As alteracdes relacionadas ao ataque de ERO podem ser causadas por sua
excessiva formacdo e/ou ineficiéncia em sua interceptacdo pelas defesas
antioxidantes, promovendo o estresse oxidativo. De forma simplificada, o estresse

oxidativo ocorre quando ha desequilibrio entre a produgdo de oxidantes e a



27

capacidade das células em elimina-los e pode ocorrer devido a acao de
contaminantes, através da alteracdo na regulagao redox celular, pelo metabolismo
de compostos orgénicos por citocromos P450, ou ainda, pela presenca de ions
metalicos livres, gerando ciclos de reagdes oxidativas (Regoli et al., 2002a; Regoli et
al., 2002b). As consequéncias do estresse oxidativo podem ser variadas, de acordo
com o tipo celular e com sua intensidade. De acordo com Halliwell e Gutteridge
(2007), os principais efeitos sao: proliferacdo celular, adaptagdo com aumento das
defesas celulares, dano celular, senescéncia e morte celular.

Em geral, agrotoxicos induzem alteragdes oxidativas, o que reflete no
acumulo de ERO, peroxidagao lipidica, oxidagao de proteinas e DNA (Bagchi et al.,
1995). Este grupo de substancias toxicas pode induzir estresse oxidativo por via
diferentes mecanismos: (i) introduzindo ciclos redox (oxidagdo reversivel)
aceitando/doando elétrons aos constituintes celulares, podendo aumentar assim o
nivel de ERO, (ii) pelo metabolismo celular alguns agrotoxicos podem necessitar do
envolvimento de redutores, como a glutationa, esgotando assim suas reservas e
resultando na diminuicdo do potencial antioxidante, (iii) inativando enzimas
antioxidantes e outras enzimas associadas, levando a diminuicdo do potencial
antioxidante celular e por fim, (iv) modificando processos vitais essenciais, tais como
a transcricdo e traducado, de forma nao direta, aumentando os niveis de ERO em
estado estacionario (Lushchak et al., 2011).

A interacdo das ERO com os constituintes celulares pode levar a peroxidagao
lipidica, oxidacdo de proteinas e danos oxidativos ao DNA (Sies, 1997). A
peroxidagao lipidica ou lipoperoxidagdo envolve a oxidagdo dos acidos graxos
polinsaturados existentes nos fosfolipidios das membranas celulares, sendo estes os
locais mais susceptiveis as reacdes de oxidacao. Entre os produtos finais formados
durante o processo de lipoperoxidagao, destacam-se gases de hidrocarbonetos e os
aldeidos, como o malondialdeido (MDA) e o 4-hidroxinonenal (4-HNE) (Halliwell e
Gutteridge, 2007). O 4-HNE em niveis elevados (acima de 1 yM) pode atuar em
processos citotoxicos e genotoxicos, provocando danos mitocondriais e inibindo a
acao de chaperonas, a sintese de DNA e de proteinas. Ja o MDA pode atacar
proteinas quando presente em ambientes de baixo pH, resultando em modificacdes

de inumeros residuos de aminoacidos (especialmente lisina), também podendo
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reagir com bases de DNA (especialmente guanina) gerando lesdes mutagénicas
(Halliwell e Gutteridge, 2007).

A lipoperoxidacdo pode ser definida como uma cascata de eventos
bioquimicos resultante da acado de radicais livres sobre os lipideos insaturados das
membranas celulares, gerando principalmente L, LO e LOO' levando a destruigao
de sua estrutura, faléncia dos mecanismos de trocas de metabdlitos e, numa
condigdo extrema, a morte celular (Benzie, 1996). A lipoperoxidacédo talvez se
constitua no evento citotoxico primario que desencadeia um sequéncia de lesdes
aos constituintes celulares. As alteracbes nas membranas levam a transtornos na
permeabilidade, alterando o fluxo i6nico e o fluxo de outras substancias, o que
resulta na perda da seletividade para entrada e/ou saida de nutrientes e substancias
téxicas a célula, alteragdes do DNA, oxidagdo da LDL e comprometimento dos
componentes da matriz celular (Baber e Harris, 1994).

A oxidacido de proteinas pode ser reversivel ou irreversivel, dependendo do
alvo e da forma de dano oxidativo. Devido a alta reatividade do ‘OH, ele exerce mais
efeitos nocivos a proteinas, enquanto que o H,O, e O2° ficam mais restritos aos
ataques de grupos facilmente oxidaveis, como os grupamentos tidlicos. Todos os
residuos de aminoacidos podem ser oxidados por ERO, podendo também sofrer
agregacao e fragmentagdo, formando grupos carbonilas (Valko et al., 2006;
Trachootham et al.,, 2008). Estudos sobre a oxidagcdo de proteinas tém sido
facilitados pela disponibilidade de um método simples e preciso, para quantificar a
oxidagcao de proteina: o ensaio da dosagem de proteinas carboniladas. O ensaio
detecta os grupos carbonila, por espectrofotbmetro, apds a sua reagdo com 2,4-
dinitrofenilhidrazina (DNPH) (Levine et al., 1990). A dosagem de proteinas
carboniladas em peixes pode fornecer informagdes uteis e ser utilizada como
biomarcador de danos oxidativos decorrentes da exposicdo a contaminantes

aquaticos.

1.1.3.4 Biomarcador de neurotoxicidade: Acetilcolinesterase

Com relagdo as fungdes neurais, a enzima de maior interesse como

biomarcador em peixes € a acetilcolinesterase (AChE) (Van der Oost et al., 2003). A
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acetilcolinesterase é uma enzima que € responsavel pela hidrolise da acetilcolina
(um éster neurotransmissor), tendo como produto o acetato e colina, com liberagao
de um proton (Romani et al., 2003).A hidrélise ocorre tdo logo o neurotransmissor
tenha cumprido seu papel, ou seja, ligar-se aos receptores da membrana pos
sindptica permitindo a abertura de canais de ifons Na®, e a consequente
despolarizagdo da membrana, o que ira proporcionar um potencial de acéo,
propagando o impulso (Stenesh, 1998). Este processo de hidrdlise evita a
propagagdo continua do impulso nervoso, que pode acarretar efeitos
comportamentais como hiperatividade, asfixia e morte (Roex, 2003).

A AChE é sensivel a exposi¢ao a inseticidas organofosforados e carbamatos,
sendo a dosagem de sua atividade frequentemente utilizada como biomarcador para
a verificagcdo dos efeitos primarios da contaminagdo em diversos organismos,
incluindo peixes, e na avaliagdo da qualidade das aguas (Sancho et al., 2000;
Lionetto et al., 2003). Estudos recentes demonstram que as acetilcolinesterases sao
também sensiveis a outros tipos de contaminantes ambientais como metais,
detergentes, agrotéxicos a base de glifosato, além de misturas complexas de
poluentes (Vale, 1998; Pena-Llopis et al., 2003; Ferrari et al., 2004; Monteiro et al.,
2004; Modesto e Martinez, 2010a; Modesto e Martinez, 2010b).

Tendo em vista que organofosforados e carbamatos possuem tempo de meia-
vida curto, a analise da inibicido da AChE é uma ferramenta util para avaliar seu
efeito na biota aquatica, mesmo quando os compostos quimicos nao sao mais

detectaveis no ambiente (Valbonesi et al, 2003).

1.1.3.5 Metalotioneinas

Outro biomarcador bioquimico importante na defesa do organismo a
xenobidticos, especificamente a metais, sdo as metalotioneinas (MT). As
metalotioneinas sao proteinas citosdlicas, de baixo peso molecular, e sua estrutura
molecular € composta de uma unica cadeia de aminoacidos dos quais 20 séo
cisteinas, que representam cerca de 30% do total de aminoacidos. Varios metais se
ligam aos grupamentos tiol dos residuos de cisteina, conferindo a metalotioneina

grande afinidade por metais, e sua indugao resulta de uma resposta especifica de



30

exposicao a metais como o cobre, zinco, cadmio e mercurio (Engel e Roesijadi,
1987; Viarengo, 1989; Viarengo et al., 1997).

As fungdes biologicas de MT incluem homeostase de metais de importancia
fisiolégica, como o cobre e o zinco, desintoxicagdo de metais essenciais e néo
essenciais e defesa antioxidante (Roesijadi, 1996; Viarengo et al, 2000). A
possibilidade de que as MT podem atuar como antioxidante pode estar relacionada
ao alto teor de grupamentos sulfidrila presentes nestas proteinas (Viarengo et al.,
2000).

Espécies de peixes expostas a metais demonstraram aumento nos niveis de
MT em experimentos voltados para analisar relagcbes de dose-resposta (George,
1989; Hogstrand e Haux, 1991; Castano et al., 1998) ou tempo-resposta (Beyer et
al., 1997). A inducdo dessa proteina pode variar, dependendo das espécies e dos

tecidos analisados (Roesijadi, 1996).

1.1.3.6 Biomarcadores genotoxicos

A exposicdo de um organismo a compostos xenobioticos pode ser também
fator indutor de uma cascata de eventos sobre o DNA, levando a formacao de
alteracbes nesta macromolécula. A detecgcdo e quantificacdo destas alteracdes
podem ser empregadas como biomarcadores em organismos expostos a
agrotoxicos no ambiente (Maroni, 2000). O DNA pode sofrer danos oxidativos, como
oxidacdo e modificacdo das bases, e tanto as pirimidinas quanto as purinas podem
ser afetadas. Adicionalmente, a mutagénese induzida por poluentes também pode
ocorrer em virtude de modificacbes no DNA pela formacdo de aductos com o
xenobidtico, seus metabdlitos ou, ainda, com os produtos de peroxidagao lipidica
(Lackner, 1998).

A fungdo primaria dos testes de toxicologia genética é investigar, usando
células ou organismos, o potencial de agentes quimicos induzirem mutagcdes nas
células somaticas, ou que possam ser transmitidas as futuras geragdes (da Silva et
al., 2003).

O impacto de materiais toxicos na integridade e no funcionamento do DNA da
célula pode ser investigado em muitos organismos sob diferentes condi¢des

(McCarthy e Shugart, 1990). Dentre os principais testes podemos citar os de
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avaliacao da frequéncia de aberragbes cromossémicas, troca de cromatides irmas,
formagao de aductos com DNA, ensaio cometa (que avalia quebras no DNA) e
avaliacdo da frequéncia de micronucleo e outras anomalias nucleares (Bombail et
al., 2001).

A deteccao de quebras nas cadeias de DNA representa uma técnica valiosa
da Ecotoxicologia, uma vez que tem revelado sensibilidade maior do que outros
métodos comumente empregados na avaliagdo de danos no material genético (Lee
e Steinert, 2003). O ensaio do cometa é extremamente sensivel e bastante util para
a deteccédo de danos no DNA (Singh et al., 1988) e tem sido amplamente utilizado
para avaliagdo de possiveis danos causados por contaminantes ambientais. Este
método é bem adequado para o monitoramento in situ de peixes devido a sua
facilidade, rapidez e baixo custo (Van der Oost et al., 2003).

Outro biomarcador genético bastante utilizado em peixes é o teste do
micronucleo (MN). O teste do micronucleo tem sido aplicado extensivamente em
testes de genotoxicidade de produtos quimicos, pois estes s&o facilmente
visualizados nos eritrécitos e sao fortes indicativos para mensuragcao de aberracoes
cromossbmicas (Campana et al, 2003). O principio do teste baseia-se no fato de
que, durante o processo de divisdo celular, principalmente na anafase, as
cromatides e os fragmentos cromossémicos acéntricos ndo s&o transportados pelas
fibras do fuso para os polos opostos, enquanto que os fragmentos com centrémero o
sao. Apos a teléfase, os cromossomos sem dano sao incluidos no nucleo de cada
uma das células filhas. No entanto, alguns elementos, normalmente muito pequenos,
nao sao incluidos nos nucleos formados e permanecem no citoplasma, constituindo
as estruturas caracterizadas como micronucleos (Schmid, 1975).

Alteracbes morfolégicas nos nucleos de eritrocitos de peixes também tém sido
descritas na literatura (Hose et al., 1987). Carrasco et al. (1990) caracterizaram
estas alteragbes como nucleos lobulados, nucleos segmentados, nucleos com
constrigdo em formato de rim e nucleos vacuolizados. Sugere-se que as alteragdes
eritrociticas nucleares devem ser incluidas nas analises de genotoxicidade em
peixes complementando a contagem de micronucleo, por apresentar resultados mais
confiaveis e mais completos (Ayllon e Garcia-Vazquez, 2001).

A utilizagdo da laranja de acridina nos procedimentos de coloragdo é um

método relativamente recente, visando aumentar a sensibilidade do teste do
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micronucleo. A laranja de acridina é capaz de se ligar ao DNA e RNA, que quando
em fluorescéncia, apresentam cores amarelo-esverdeada e avermelhada,
respectivamente, permitindo assim a diferenciacdo de eritrécitos imaturos
(policromaticos) de eritrocitos maturos (normocromaticos) (Cavas e Gozukara,
2005). Outras vantagens desta coloracao é a redugao na contabilizacdo de artefatos,
maior rapidez no processo de analise, além de permitir a analise da taxa de
renovagao celular através da analise de eritrécitos imaturos (Polard et al., 2011).

No geral, os biomarcadores de danos no DNA sdo ferramentas valiosas para
avaliar os efeitos da exposicdo aguda e crbnica de organismos aquaticos as
substancias genotdxicas. Além disso, como genotoxinas podem induzir mudangas
no DNA que sdo passadas para geragodes futuras, este tipo de biomarcador pode ser

usado de uma maneira preditiva, evitando consequéncias ecoldgicas irreversiveis.

1.1.4 Testes In Situ no Monitoramento Ambiental

Um dos métodos mais eficientes para monitorar os efeitos de misturas de
contaminantes no ambiente é o confinamento in situ de espécies, como as de peixes
(Barbee et al., 2008; Schlenk et al., 2008; Klobucar et al., 2010) pois integram maior
relevancia ecologica aos testes de toxicidade, uma vez que levam em consideragao
interagbes entre variaveis bidticas (por exemplo, interagdes multi-espécies), fisicas
(como intensidade de luz, velocidade do fluxo da agua, temperatura) e quimicas (pH,
misturas de substéncias toxicas), que nao sédo consideradas em testes de laboratério
(Bonnineau et al., 2012).

Testes in situ consistem no confinamento de organismos, como peixes e
bivalves, em camaras/gaiolas de exposicdo adaptadas, em condicbes ambientais
reais, a fim de avaliar a bioacumulacao e os efeitos de poluentes em escalas sub-
individuais (Ferrari et al., 2013). Esses testes em peixes ndo sdo padronizados, e
sua implementagao € técnica e logisticamente mais exigente do que os bioensaios
laboratoriais.

Essas ferramentas também oferecem a possibilidade de acompanhar

variaveis ecologicamente relevantes que s&o dificeis de serem avaliadas em
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métodos convencionais, como por exemplo, a taxa de crescimento de organismos
frente a exposigao a xenobidticos (Chappie e Burton, 2000; Crane et al., 2007). Por
fim, estes testes permitem um refinamento nos métodos atuais de bioavaliagéo a
nivel sub-individual, permitindo prever os efeitos em nivel de populagcdo e
comunidade (Baird et al., 2007; Crane et al., 2007; Damasio et al., 2008).

1.1.5 Peixes como Organismos Biomonitores

Organismos biomonitores, ou organismos sentinela, sdo aqueles expostos a
contaminagao do ambiente, com a finalidade de obter respostas sobre a qualidade
daquele local, e quando estas respostas sdo avaliadas periodicamente, caracteriza o
biomonitoramento. Peixes s&o ideais para estudos toxicologicos, pois tém grande
relevancia ecoldgica, possuem ampla distribuicdo geografica, sdo muito susceptiveis
a estressores, pois, permanecem com o corpo todo em contato direto com os
poluentes dissolvidos na agua (Little et al., 1993). Desta forma, s&o tidos como bons
biomonitores de qualidade da agua, além de ser um dos principais vetores de

contaminantes para o ser humano (Al-Sabti e Metcalfe,1995).

1.1.5.1 Prochilodus lineatus

O peixe Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836) (Fig. 1.6) € conhecido
popularmente como curimba, curimbata, curimatid, corimbata, papa-terra, dentre
outros e é pertencente a familia Prochilodontidae, que tem como caracteristicas
corpo de porte médio a grande, iliofagia (alimentam-se de detritos lamacentos),
reofilia e grande capacidade migratéria durante o periodo de sua piracema
compreendida entre os meses de novembro a janeiro (Castro, 1990). Apresentam
desova unica por temporada com elevado numero de 6vulos, fecundagao externa e
auséncia de cuidado parental (Lowe-McConnel, 1999). O género Prochilodus
destaca-se por sua ampla distribuicdo na regido Neotropical, podendo ser
encontrado por toda América do Sul, bacias do rio Parana, Grande, Uruguai,
Amazonas, Orinoco, Magdalena, sendo considerada uma das espécies de peixe de

agua doce mais abundante e dispersa da América do Sul (Lowe-McConnel, 1999).
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Figura 1.6 - Exemplar juvenil de Prochilodus lineatus.

Foto: LEFA/UEL.

De acordo com Shibata et al. (2007) P. lineatus € um peixe abundante na
bacia do rio Tibagi, sendo a terceira espécie de maior ocorréncia dentro da bacia
hidrografica. Outra caracteristica da espécie é a grande sensibilidade a poluentes de
naturezas diversas, verificada em exposi¢coes de laboratério aos metais chumbo
(Monteiro et al., 2011), cobre (Nascimento et al., 2012) e aluminio (Camargo et al.,
2009) e compostos organicos como os herbicidas glifosato (Langiano e Martinez,
2008) clomazone (Pereira et al., 2013), atrazina (Santos e Martinez, 2012; Paulino et
al.,, 2012), endossulfan (Bacchetta et al., 2011) e derivados de petréleo como
gasolina (Simonato et al., 2011) e diesel (Vanzela et al., 2007); como também em
trabalhos de campo (Camargo e Martinez, 2006; Cazenave et al., 2009; Lombardi et
al., 2010; Troncoso et al., 2012; Cazenave et al., 2014).

1.1.5.2 Astyanax altiparanae

Astyanax altiparanae (Garutti e Britski, 2000) (Fig. 1.7) é conhecido
popularmente como lambari-do-rabo-amarelo. Os peixes dessa espécie sao de
pequeno porte (atingem cerca de 10 cm), prolificos e servem de alimento para
peixes carnivoros maiores. Apresentam grande flexibilidade alimentar, ingerindo
principalmente insetos e sementes. Estudos de levantamento ictiofaunistico ja
constataram que os lambaris constituem um grupo muito frequente na bacia do rio
Parana. A espécie A. altiparanae distribui-se pela bacia do alto rio Tibagi (Shibatta et
al., 2002), bacia do alto rio Iguagu (Graga e Pavanelli, 2002) e em toda bacia do

Paranapanema (Duke Energy, 2003). Caracteriza-se por apresentar o corpo



35

prateado, com a regidao ventral esbranquicada e a regido dorsal cinzenta, as
nadadeiras caudal, anal e pélvicas sdo amareladas enquanto as demais s&o hialinas
ou levemente amareladas. Na caudal, ainda, ha uma faixa mediana negra estendida
a extremidade dos raios medianos, separando os lobos superior e inferior. Acima da
pupila, ha uma mancha amarelo-ferrugem (Garutti & Britski, 2000). Contudo, como
esta espécie ocorre numa grande diversidade de microambientes, as populacdes

desse lambari ndo sdo homogéneas quanto a morfologia.

Fig. 1.7- Exemplar de Astyanax altiparanae.

Foto: o autor.

A espécie A. altiparanae apresenta uma alta diversidade genética
intrapopulacional (Prioli et al., 2001). De acordo com Carvalho (1993), a diversidade
genética, expressa dentro e entre as populagdes, pode favorecer a adaptagdo a um
determinado habitat e também expandir a fronteira de colonizacao e de distribuicao,
permitindo a sobrevivéncia em uma ampla variedade de condicbes ambientais. A
espécie exibe ainda grande versatilidade ecologica, com capacidade de ajuste a
diversas situagbes ambientais e grande capacidade adaptativa exploratoria,
utilizando estratégias diferenciadas na estrutura populacional (Orsi et al., 2004).

A proposta da espécie A. altiparanae como organismo biomonitor no presente
trabalho se da pelo fato de ser esta uma espécie nativa, de ampla distribuicdo
geografica, importancia ecoldgica, valor econémico, possuir grandes populag¢des

naturais e ser suficientemente sensivel para deteccéo da toxicidade de xenobiéticos.
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Espécies do género Astyanax, tém sido apontadas como espécies sensiveis no
monitoramento ambiental em varios trabalhos em campo (Schultz e Martins-Junior,
2000; Winkaler et al., 2001; Silva e Martinez, 2007; Lemos et al., 2008) e laboratoério
(Akaishi et al., 2004; Rossi et al., 2011).

1.2 OBJETIVOS

Geral

v' Aplicar biomarcadores bioquimicos e genotoxicos em peixes residentes e
expostos in situ para avaliar a qualidade da agua em diferentes ribeirdes de
areas agricolas no norte do Parana; e verificar os efeitos desta exposigao

sobre as respostas biolégicas dos organismos.

Especificos:

v Avaliar efeitos bioquimicos e genotdxicos por meio de biomarcadores na
espécie de peixe neotropical Prochilodus lineatus submetidos a testes in situ
em ribeirdes com diferentes niveis de preservacdo em areas agricolas no
municipio de Londrina, PR, nos periodos de inverno e verao;

v Analisar as possiveis interferéncias de fatores sazonais, como a temperatura
e pluviosidade nas respostas de biomarcadores frente a contaminacédo por
agrotoxicos;

v" Verificar a eficiéncia da abordagem de multiplos biomarcadores integrados em
um indice (indice Integrado de Respostas de Biomarcadores v2) para avaliar
e distinguir os niveis de contaminagdo em diferentes ribeirdes de areas
agricolas;

v’ Comparar a sensibilidade das respostas de biomarcadores em peixes da
espécie Astyanax altiparanae expostos aguda (testes in situ) e cronicamente
(residentes) a agrotdéxicos em ambientes naturais;

v’ Verificar os efeitos da exposi¢do a agrotdxicos em condicdes de campo sobre

0s parametros biologicos dos peixes;
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v’ ldentificar quais os biomarcadores nas duas espécies de peixe mais sensiveis

para avaliacdo dos efeitos da contaminagao por mistura de agrotoxicos.
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CAPITULO I

Manuscrito em preparacao para ser submetido ao periodico Chemosphere

Respostas de multiplos biomarcadores em Prochilodus lineatus expostos in

situ para avaliacdo da contaminacdo aquatica em areas agricolas

RESUMO

A regido norte do estado o Parana se destaca no cenario de produtividade agricola
brasileiro, tendo como consequéncia a intensiva utilizacdo de agrotoxicos, que podem ter
reflexos negativos sobre as comunidades aquaticas. Neste contexto, o principal objetivo
deste trabalho foi avaliar a qualidade dos ribeirdes Apertados (AP), Jacutinga (JC) e Godoy
(GD), pertencentes a bacia do rio Tibagi, e verificar a influéncia de fatores sazonais, como a
pluviosidade e a temperatura, sobre as respostas biolégicas dos organismos. Para tanto, foi
utilizada a espécie de peixe neotropical Prochilodus lineatus, que foi submetida a testes in
situ, por um periodo de exposicdo de 96 h nestes ribeirbes. Parametros bioquimicos, tais
como as enzimas de biotransformacao 7-etoxiresorufina-O-desetilase (EROD) e glutationa-
S-transferase (GST), tidis nao protéicos (NPSH), lipoperoxidagao (LPO), carbonilagdo de
proteinas (PCO), acetilcolinesterase (AChE) e proteinas semelhantes a metalotioneinas
(PSMT), foram avaliados em diferentes 6rgaos dos peixes, além dos biomarcadores
genotdxicos (danos no DNA e a ocorréncia de micronucleo e alteragbes nucleares)
analisados em eritrécitos. Os resultados mostraram que os ribeirbes AP e JC sdo os mais
afetados pelas atividades agricolas, fato este confirmado pelos maiores valores do indice
Integrado de Resposta de Biomarcadores (IBR) e analises quimicas de agrotdxicos nestes
ribeirdes. Nao surpreendente, o ribeirdo Godoy, localizado dentro de um fragmento florestal
ao lado de unidade de conservagao (UC), apresentou um menor grau de contaminacao,
visto que os valores de IBR e analises quimicas indicaram niveis menos elevados dos
contaminantes encontrados, provavelmente relacionado a um efeito protetor da vegetacéo a
entrada de agrotéxicos. Entretanto, variagbes importantes observadas em alguns
parametros avaliados nos peixes confinados neste local ainda sim indicam os efeitos de
agrotoxicos presentes no ambiente, que podem estar chegando via atmosférica ou
subterranea. Os biomarcadores mais consistentes foram os biomarcadores de efeito, como
danos oxidativos — lipoperoxidacao (LPO), danos genotdxicos (teste do cometa) e
neurotéxicos (atividade da AChE). Os biomarcadores de exposi¢ao, tais como a atividade da
GST, e o contetdo de NPSH apresentaram variagbes importantes entre as duas épocas do
ano, que podem estar mais relacionadas com as variacbes sazonais (temperatura,
pluviosidade, diluicdo, movimentagdo de sedimentos).

Palavras-chave: biomonitoramento, estresse oxidativo, biotransformacao,
genotoxicidade, agrotoxicos.
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2.1 INTRODUCAO

A necessidade de aumento na produgcdo de alimentos tem resultado na
crescente utilizacdo de fertilizantes e agrotdxicos, que entram nos ambientes
aquaticos a partir das areas de aplicagcédo, reduzindo a qualidade da agua e
promovendo diferentes efeitos sobre os organismos nativos. O Brasil € o maior
consumidor mundial de agrotdxicos, sendo que apenas entre os anos de 2010 e
2011 foram utilizadas aproximadamente 853 milhdes de litros em todo o territorio
natural (ANVISA e UFPR, 2012). Defensivos agricolas desempenham papéis
benéficos preservando a produtividade das culturas, embora possam representar
sérias preocupagdes com o meio ambiente e os seres humanos em virtude de seu
uso/mau uso intensivo e generalizado, relacionado a aplicagées negligentes e de
alta repetibilidade e derrames acidentais.

Embora as analises quantitativas e qualitativas de compostos quimicos nos
ecossistemas aquaticos sejam de grande relevancia, as mesmas por si s6 hao sao
capazes de revelar os potenciais efeitos de misturas complexas de contaminantes
quimicos sobre a biota aquatica (Kerambrun et al., 2011). Neste contexto, os
métodos alternativos de monitoramento ambiental, envolvendo biomarcadores tém
sido desenvolvidos, buscando-se fornecer uma avaliagao confiavel da qualidade do
ambiente (Van der Oost et al.,1996).

Com o objetivo de detectar precocemente a poluicdo ambiental, prevenir seus
efeitos sobre os organismos e subsidiar agées de manejo, inumeros estudos tém
sido desenvolvidos e diversas estratégias no monitoramento tém sido empregadas
(Zagatto, 2006). Uma vez que tais estudos visam manter a integridade e qualidade
dos ecossistemas, se torna fundamental a compreensao das interagcbes entre os
contaminantes e os organismos (Bortone, 2005). Dentre os parametros avaliados
nestes organismos estdo a concentragdo quimica do contaminante em determinado
tecido e os efeitos biolégicos do contaminante. Estes efeitos bioldgicos séao
chamados de biomarcadores, que sdo definidos como variagdes induzidas por
agentes toxicos em componentes moleculares ou celulares, processos, estruturas e
funcdes, determinaveis em sistemas biolégicos ou amostras (Depledge, 1995). A

sua principal caracteristica € o potencial de antecipar prejuizos em niveis superiores
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de organizagao bioldgica, sendo, portanto, utilizados de forma preventiva, antes que
disturbios ecoldgicos ocorram (Mouneyrac e Amiard-Triquet, 2013).

No entanto, ndo existe um unico biomarcador que possa dar um diagndstico
completo dos efeitos da exposigcdo dos organismos a contaminantes ambientais.
Sendo assim, o uso de uma bateria de biomarcadores complementares é
recomendado para obter uma maior compreensdo do modo como 0s organismos
respondem frente a poluigdo de uma determinada area (Lavado et al., 2006;
Cazenave et al., 2009).

Um dos métodos mais eficientes para monitorar os efeitos de misturas de
contaminantes no ambiente é o confinamento in situ de espécies, como as de peixes
(Schlenk et al., 2008; Klobucar et al., 2010). Os testes in situ integram maior
relevancia ecologica em relagdo aos testes de toxicidade em laboratério, uma vez
que levam em consideragcdo interagbes entre variaveis bidticas (por exemplo,
interacbes multi-espécies), fisicas (como intensidade de luz, velocidade do fluxo da
agua) e quimicas (misturas de substancias toxicas) (Bonnineau et al., 2012). Além
disso, o biomonitoramento ativo usando gaiolas oferece varias vantagens: o
conhecimento preciso do lugar e a duragdo exata da exposicdo e a selegao de
espécies com a biologia e estagios de desenvolvimento especificos (constancia do
organismo-teste) (Oikari, 2006). Desta forma, os resultados de diferentes locais s&o
validamente comparaveis.

No presente trabalho, a espécie Prochilodus lineatus foi selecionada como
organismo biomonitor, sendo um representante de peixe neotropical presente nos
corpos d’agua da regido do presente estudo; com relevancia ecolégica e importancia
econdmica que apresenta respostas rapidas frente a exposi¢cao a varios poluentes,
tanto em estudos de laboratério (Parma et al., 2007; Langiano e Martinez, 2008;
Simonato et al., 2011; Bacchetta et al., 2011; Paulino et al., 2012) quanto em campo
(Camargo e Martinez, 2006; Cazenave et., 2009; Lombardi et al., 2010; Troncoso et
al., 2012; Cazenave et al., 2014).

A regido norte do Parana tem se destacado no cenario agricola do estado
como uma das regides de maior produtividade. O intensivo uso de agrotéxicos,
aliado a redugao da cobertura vegetal, faz com os corpos hidricos localizados nesta
regido tornem-se ambientes ainda mais suscetiveis a contaminag&o quimica oriunda

das atividades agricolas. Desta forma, buscou-se com este trabalho aplicar
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biomarcadores bioquimicos e genotéxicos no peixe P. lineatus submetidos a testes
in situ, para avaliar a qualidade ambiental de trés ribeirdes que fazem parte da bacia
do rio Tibagi- os ribeirbes Apertados, Jacutinga e Godoy, como também verificar a
interferéncia de variagdes sazonais nas respostas bioldgicas dos animais. A fim de
obter uma visdo mais holistica e integrada da qualidade dos ambientes, os
biomarcadores selecionados neste trabalho foram aplicados em um indice de
andlise integrada, chamado "indice Integrado de Resposta de Biomarcadores"
(IBRv2) proposto por Sanchez et al. (2013) que permite representar de forma mais

simples a qualidade dos ambientes a serem investigados.

2.2 MATERIAL E METODOS

2.2.1 Area de Estudo

Os ribeirbes avaliados neste trabalho sdo afluentes do trecho baixo do rio
Tibagi (Fig.2.1). Localizados em areas rurais do municipio de Londrina, PR,
caracterizadas pelo desmatamento e implantagdo de grandes monoculturas com
intensa utilizagdo de agrotoxicos, estes ribeirdes foram escolhidos devido as suas
condicbes ambientais, brevemente descritas a seguir e que indicam uma distingao
dos mesmos com relagao ao grau de conservacao. Além disso, constituem fontes de
recursos pesqueiros para as populagdes rurais.

Ribeirdo Godoy (GD): Este pequeno corpo d’agua sem nome € encontrado
dentro de um fragmento florestal adjacente ao Parque Estadual Mata dos Godoy,
sendo assim chamado neste trabalho de ribeirdo Godoy. Os testes foram realizados
em local bem preservado (23°27°18,7°S-51°16’33,8"W) e apresentando vegetacéo
nativa por toda sua extensdo. Apresenta aguas rasas, com fluxo rapido e substrato
argilo-arenoso, com presencga de pedras e galhos.

Ribeirdo Apertados (AP): esta localizado no sul do municipio de Londrina. O
local dos testes (23°27'44,6"S-51°07'38,6"W) apresenta suas margens fazendo
limites com culturas rotativas de milho, soja e trigo, dependendo da época do ano.
Apresenta pouca mata ciliar, com auséncia desta em alguns trechos, substrato

argilo-arenoso, com presenga de poucas rochas.
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Ribeirdo Jacutinga (JC): esta localizado no limite urbano/rural norte do
municipio de Londrina, PR. O local dos testes (23°13'36,2"S — 50°38’42,7"W) possui
sua margem direita com predominancia de capim colonido e presenga de poucas
arvores, com plantagdes de milho e soja que chegam muito proximas ao leito do
ribeirdo. O substrato é argilo-arenoso associado com matéria organica e presenga

de poucas rochas.

Figura 2.1- Localizagdo dos pontos experimentais (tridngulos) nos ribeirbes
Apertados, Jacutinga e Godoy, municipio de Londrina, PR

] .

F‘}‘ib. Godo Fragmento florestal N}vﬂgw
Rib. Apertados

Fonte: o autor.
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2.2.2 Organismos-Testes e Confinamento dos Peixes

Este experimento foi conduzido de acordo com os critérios aprovados pelo
Comité de Etica em Experimentacdo e Uso Animal da Universidade Estadual de
Londrina (protocolo n° 214/12). Individuos juvenis de P. lineatus (n = 216, peso:
25,36 + 0,76 g comprimento: 12,8 £ 0,1 cm [média + EP], idade: aproximadamente
seis meses) foram obtidos de tanques de criagdo da Estacdo de Piscicultura da
Universidade Estadual de Londrina (EPUEL). Antes da realizagao dos testes in situ,
32 individuos retirados dos tanques de criagdo foram mantidos em caixas d’agua de
500 L, contendo agua de pogo artesiano, com fluxo continuo e aeragdo constante,
sob fotoperiodo (12C:12E) e alimentados com ragdo comercial (Guabi®, 36 % de
proteinas), por um periodo de uma semana. Apos o periodo de aclimatagdo, 16
peixes foram amostrados na propria EPUEL, para a verificacdo dos niveis basais
dos biomarcadores para a espécie estudada, sendo este grupo denominado tempo
inicial (To). O restante dos peixes foi entdo transportado para o campo em sacos
plasticos contendo agua com injegado de oxigénio. Os animais foram confinados em
uma gaiola retangular (n=16 por gaiola) (60 x 50 x 40 cm; 120 L) (Fig. 2.2) com
estrutura metalica e revestida com malha plastica de 5 mm, em cada ponto
experimental, por um periodo de 96 h. As gaiolas foram completamente imersas
(profundidade < 1,5 m), ficando em contato com o sedimento para que os animais
pudessem se alimentar do substrato e ficaram firmemente ancoradas nos locais para
impedir o seu deslocamento. Os experimentos foram conduzidos individualmente,
em duas épocas do ano: inverno (periodo de seca) e verao (periodo chuvoso).

Durante as exposicbes em campo, parametros fisicos e quimicos da agua
(pH, condutividade, temperatura, turbidez) foram tomados no primeiro e ultimo dia de
confinamento dos peixes, por meio de um medidor multiparametro (HORIBA-U52).
Amostras de aguas superficiais e sedimentos foram coletadas em cada local, no
comeco e ao término do periodo de exposicao e foram levadas ao laboratério, onde
as mesmas foram devidamente processadas para analises de metais e

determinacdo da dureza da agua.
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Figura 2.2- Gaiola utilizada nos experimentos in situ. Foto: LEFA/UEL.

Foto: LEFA/UEL.

2.2.3 Analises Quimicas na Agua e Sedimentos

2.2.3.1 Metais

Nas amostras de agua e sedimentos dos trés ribeirbes foram determinados os
metais: Cr, Cu, Pb, Zn, Cd e Ni. Para isto, 50 mL de agua de cada local foram
coletados e armazenados em tubos plasticos tampados, dos quais 25 mL foram
filtrados em filtros com poros de 0,45 ym para a determinagao de metais dissolvidos
e nos 25 mL restantes foram avaliadas as concentracbes de metais totais. As
amostras de sedimento coletadas e previamente secas a 60°C, foram submetidas a
agitacdo horizontal por 2 horas com acido cloridrico (HCI) 0,1M para analise da
quantidade de metais fracamente ligados. Apds este periodo a suspensao foi filtrada
(malha de 8 ym) e no filtrado foi determinada a concentracdo dos metais. Todas as
amostras processadas, tanto de agua quanto de sedimento foram fixadas em acido
nitrico a 1%, e armazenados em geladeira em tubos devidamente vedados, para
posterior determinacédo de metais por ionizagao eletrotérmica em forno de grafite

acoplado a espectrofotdmetro de absorgcédo atémica (Perkin Elmer AAnaliyst 700).
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2.2.3.2 Caracterizagao dos locais quanto a presenga de agrotoxicos

A fim de caracterizar os ribeirbes quanto a presenca de alguns agrotoxicos,
especialmente aqueles com grande persisténcia no ambiente, amostras de aguas
superficiais e sedimentos foram coletadas de cada ribeirdo ao final da estagao
chuvosa (abril/2013) e foram processadas no Laboratério de Microcontaminantes
Organicos e Ecotoxicologia, da Universidade Federal de Rio Grande (CONECO-
FURG), onde se realizou a quantificacdo de inseticidas organoclorados e alguns
herbicidas como a trifluralina, glifosato, atrazina, ametrina, irgarol, simazina e
clomazone.

Para organoclorados, seguiu-se a metodologia descrita por Niencheski e
Fillmann (2006). A identificagdo e quantificagdo de compostos organoclorados foi
realizado em um cromatdgrafo de fase gasosa (Perkin Elmer Clarus 500) equipado
com detector de captura de elétrons ®*Ni (ECD) e um injetor automatico de amostra.
Os agrotoxicos clorados analisados foram a-HCH (hexaclorociclohexano), B-HCH, y-
HCH, 8-HCH, hexaclorobenzeno, diclorodifeniltricloroetano (somatoério dos isémeros
p,p’- e o,p-DDT), diclorodifenildicloroetileno (somatério dos isbmeros p,p’- e o,p-
DDE), diclorodifenildicloroetano (somatério dos isébmeros p,p’- € o,p-DDD), aldrim,
dieldrin, endrin, alfa-clordano, gama-clordano, transnonaclor, clortalonil, oxiclordano,
heptacloro, heptacloro epdxido, diclofluanida, endosulfan (I, Il e sulfato), metoxiclor,
mirex e trifluralina. A identificacdo dos compostos foi baseada em espectros de
massa individual e tempos de reten¢cdo no cromatoégrafo em comparagado com dados
da literatura, dados da biblioteca e padroes auténticos. Padrdes (2,4,5,6 -tetra-cloro-
m-xileno [TCMX] e PCB 209) foram injetados e analisados sob as mesmas
condigdes que as amostras. A recuperagao foi avaliada usando os PCBs 103 e 198
como padrdes de recuperacdo e o desempenho analitico foi avaliado através da
analise de materiais de referéncia certificados e brancos analiticos. A confirmagao
de alguns compostos foi feita através da analise em um cromatografo a gas (Perkin

Elmer Clarus 500) com espectrometria de massa (GC -MS).
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2.2.4 Amostragem

Apds o periodo de exposi¢cdo, os peixes foram retirados das gaiolas e
amostrados no préprio local de exposicdo. Inicialmente os animais foram
anestesiados com benzocaina (0,1g L™ de agua), medidos e pesados e tiveram
amostras de sangue retiradas a partir da veia caudal. Os peixes foram mantidos em
caixas plasticas contendo agua do proprio local, at¢é o momento de serem
amostrados individualmente. Figado, branquias, cérebro e musculo foram retirados e
armazenados em gelo até a chegada ao laboratério, onde o0s mesmos

permaneceram congelados a -80° C até o momento das analises bioquimicas.

2.2.5 Biomarcadores

As amostras de figado e branquia foram pesadas, homogeneizadas (1:10
m/v) em tampéao fosfato de potassio (0,1M, pH 7,0) e centrifugadas (10.000 g, 20
min, 4°C). O sobrenadante foi utilizado para analises dos seguintes biomarcadores

bioquimicos:

2.2.5.1 Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD)

A atividade da CYP1A foi determinada por meio da atividade da EROD,
estimada pela taxa de conversao da 7-Etoxiresorufina em resorufina, seguindo-se o
protocolo de Eggens e Galgani (1992), com algumas modificagées. A reacgao foi
iniciada pela adicdo da amostra na mistura reativa (tampéao fosfato de K 0,1M; pH
7,6: NADPH 2 mM e 7-Etoxiresorufina0,1 mM). O aumento progressivo da
fluorescéncia, resultante da formagcao de resorufina, foi medido a cada minuto,
durante 10 minutos (ex/em: 530/590nm). A atividade da EROD foi expressa em pmol
de resorufina minuto™ mg de proteina”’, baseada em uma curva padrido de

resorufina.
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2.2.5.2 Glutationa-S-transferase (GST)

A atividade da glutationa-S-transferase (GST) foi determinada pelo
monitoramento da complexagao da glutationa reduzida (GSH) com o substrato 1-
cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) em espectrofotdmetro a 340 nm, de acordo com o
método descrito por Keen et al.(1976). O aumento de CDNB conjugado foi
monitorado durante 1 minuto, em espectrofotometro a 340 nm e a atividade da

enzima foi expressa em nmol de CDNB conjugado min™' mg de proteina™.

2.2.5.3 Tidis nao proteicos (NPSH)

A concentragao de tidis ndo-proteicos (NPSH) nos tecidos foi determinada de
acordo com o método de Beutler et al. (1963), através da reagao dos grupamentos -
SH com o reagente de cor 5,5-ditiobis-2-acido nitrobenzoico (DTNB), formando o
tiolato (TNB) que foi quantificado em 412 nm. A concentragéo de tidis n&o proteicos

foi expressa em ug NPSH. mg proteina™.

2.2.5.4 Lipoperoxidacgao (LPO)

Para avaliagédo da lipoperoxidagao foi utilizado o ensaio TBARS (substancias
reativas ao acido tiobarbiturico, entre elas o malondialdeido [MDA]) de acordo com o
protocolo descrito por Camejo et al. (1998). Ao sobrenadante foi acrescentado
butilhidroxitolueno (BHT 1M), soluc¢do salina fosfatada (2 mM KCI; 1,4 mM NaH;POy;
357 mM NaCl; 10 mM NaHPO,; pH 7,4), acido tricloroacético (TCA 50%) e acido
tiobarbiturico (TBA 1,3%) dissolvido em 0,3% NaOH e a mistura foi mantida a 60°C
em estufa por 1 hora. Posteriormente, foi feita a leitura de fluorescéncia (ex/em:
535/590 nm) e a concentracdo de TBARS determinada através de uma curva padrao
de malondialdeido (MDA). A concentragdo de TBARS foi expressa em nmol de
TBARS. mg de proteina™.
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2.2.5.5 Carbonilagao de proteinas (PCO)

Para avaliagdo de danos oxidativos em proteinas foi empregado o método
descrito por Levine et al. (1994). O método consiste em reagir o 2,4-dinitrofenil-
hidrazina (DNPH) com as proteinas carboniladas, formando dinitrofenil-hidrazonas
que podem ser detectadas a 358-370 nm. Primeiramente, 200 ul do sobrenadante,
previamente normalizado para 2 mg.mL™" de proteina, foi adicionado a um eppendorf
e misturado com 500 ul de DNPH a 10 mM, preparado em HCl a 2 M. O conteudo do
eppendorf foi misturado através de vortex durante 5 min e incubados a 30°C por 1,5
h. Apés incubacgéo, as proteinas foram precipitadas em 700 pl de TCA a 28% e
centrifugados a 9.000 x g por 10 min. O pellet foi lavado trés vezes por
ressuspensdo (etanol/acetato de etila 1:1), homogeneizado em vortex e
centrifugado. As proteinas foram entdo solubilizadas em cloreto de guanidina a 6 M,
centrifugadas a 9.000 x g por 5 min para remover quaisquer residuos de material
insoluvel. O conteudo de carbonilas foi entdo determinado em espectrofotdmetro de
microplaca a 360 nm utilizando o coeficiente de absorgdo molar de 2,1x10* M™".cm™
para hidrazonas. O branco recebeu o mesmo tratamento, contudo sem a adi¢ao do

DNPH. Os resultados foram expressos nmol carbonilas por mg'1de proteina.

2.2.5.6 Proteinas semelhantes a metalotioneinas (PSMT)

O conteudo de PSMT foi determinado segundo a metodologia descrita por
Viarengo et al. (1997) com modificagdes. Os figados foram homogeneizados (1:3 -
m/v) em tampao especifico (Sacarose 0,5 M, Tris 26 mM, fluoreto de fenilmetilsulfonil
0,5 mM, B-mercaptaetanol 1,3 mM) e centrifugadas por 45 minutos (21300 g; 4 °C); o
sobrenadante foi submetido a fracionamento etanol/cloroférmio para obtencdo de
uma fragdo de metaloproteinas parcialmente purificada. Nesta fragdo foram
quantificados os grupos sulfidril (-SH) utilizando-se o reagente de Ellman, em
espectrofotdbmetro a 412 nm. A glutationa reduzida (GSH) foi utilizada como padréo

e o contetido de metalotioneinas foi expresso em nmol de PSMT. mg de proteina™.
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2.2.5.7 Acetilcolinesterase (AChE)

Amostras de tecido cerebral e muscular foram homogeneizadas em tampéo
fosfato de potassio (0,1 M; pH 7,5; 1:10 p/v) e centrifugadas (10.000 g, 20 min, 4 °C)
e 0 sobrenadante foi utilizado para a determinacéo da atividade da AChE, de acordo
com o método de Ellman et al. (1961), adaptado para microplaca por Alves Costa et
al., (2007). A quantificacdo da atividade da AChE (nmol DTNB. min™'.mg de proteina”
") ocorreu a partir da reacédo do substrato de iodeto de acetilcolina (9 mM) com o
reagente de cor contendo DTNB (0,5 mM). A tiocolina, produto da degradacdo do
iodeto de acetilcolina pela AChE reage com o DTNB, formando o nitrobenzoato, uma
anion amarelo. As leituras da variagdo da absorbancia da solugdo, durante 6
minutos, foram feitas por espectrofotometria a 415 nm e a atividade da AChE foi

expressa em nmol min™. mg proteina™.

2.2.5.8 Proteinas totais

A concentracdo de proteinas foi determinada pelo método de Bradford (1976),
que se baseia na reagao de proteinas com o corante Coomassie Brilliant Blue G-
250. A curva de calibragéo foi feita com albumina de soro bovino (BSA) e a

absorbancia lida em espectrofotdmetro a 595 nm.

2.2.5.9 Biomarcadores genotoxicos

O ensaio alcalino do cometa com eritrécitos foi realizado de acordo com Singh
et al. (1988), com algumas modificagdes descritas por Ramsdorf et al.(2009).
Apenas as amostras de sangue que apresentaram viabilidade celular superior a
80%, determinada pelo método de exclusao por azul de Trypan, foram utilizadas no
ensaio do cometa.

Apods a amostragem, uma aliquota de sangue misturado com soro bovino fetal
(1:100) foi adicionada a agarose de baixo ponto de fus&o. Esta mistura foi colocada
em lamina de vidro previamente coberta com agarose normal, coberta com laminula,

e permaneceu na geladeira por 30 min. Em seguida as laminulas foram retiradas e
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as laminas foram submetidas as seguintes etapas: a) lise: 1h, a 4°C, protegido da
luz, em solugao de lise (NaCl 2,5 M, EDTA 100 mM, Tris 10 mM, DMSO 10%, Triton
X-100 1 mL, pH 10,0); b) desnaturagdo do DNA: 30 min, no escuro, em um tamp&o
de eletroforese (NaOH 0,3 N, EDTA 1 mM, pH>13); c) eletroforese: 20 min, 300 mA,
25V, 1V cm™ e d) neutralizagdo: trés lavadas por 5 min cada com tamp&o (0,4 M
Tris, pH 7,5). As laminas foram entdo fixadas com etanol absoluto por 10 min e
acondicionadas em geladeira até 0 momento de serem analisadas.

Posteriormente, as laminas foram coradas com gelRed (Uniscience®) e
analisadas em microscépio Leica (DM 2500) adaptado para fluorescéncia/
epifluorescéncia, equipado com filtro de excitacdo azul (450-490 nm) e um filtro de
barreira de 515 nm com magnificagdo de 1000X. Todas as Iaminas foram analisadas
em teste-cego, sendo avaliados 100 nucledides por peixe. A extensdo dos danos no
DNA foi quantificada pelo comprimento da cauda formada pela migracdo dos
fragmentos de DNA, sendo classificados em quatro classes de acordo com
Kobayashi et al. (1995) (Fig.2.3): classe 0= sem dano aparente; classe 1= cauda
curta menor que o didmetro do nudcleo; classe 2=comprimento da cauda
correspondendo a uma ou duas vezes o didmetro do nucleo; classe 3=comprimento
da cauda maior que o dobro do didmetro do nucleo. O escore de danos no DNA foi
obtido pela multiplicagdo do numero de células em cada classe pelo valor da classe.
Os resultados de danos no DNA foram expressos pela média dos escores de danos
de cada grupo, em cada local de exposicao.

O teste do micronucleo (MN) foi realizado com os eritrocitos dos peixes de
acordo a técnica descrita por Heddle (1973) e Schimd (1975) e também foi analisada
a ocorréncia de alteragdes eritrociticas nucleares (AENS) de acordo com Carrasco et
al. (1990). Imediatamente ap6s a amostragem, uma pequena quantidade de sangue
retirada de cada animal foi estendida sobre duas laminas de vidro limpas, secaram
em temperatura ambiente overnight, foram fixadas com metanol por 10 min e
coradas com Giemsa (10%). Um total de 3000 eritrocitos por peixe foram
examinados em microscopio optico (1000x magnificacdo). A frequéncia média de
MN e AENS de cada ponto experimental foi calculada e expressa por 1000 células
(%0). As AENS em trés categorias: nucleo segmentado, nucleo lobulado e nucleo em

forma de rim, além da presenca de células binucleadas.
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Figura 2.3- Classes de danos no DNA em eritrécitos de Prochilodus lineatus

¥

Classe 0 Classe 1 Classe 2

Foto: o autor

2.2.6 indice Integrado de Respostas de Biomarcadores (IBR)

Os biomarcadores descritos na secdo acima foram aplicados em um indice
chamado de “indice Integrado de Resposta de Biomarcadores” (IBR) descrito por
Sanchez et al. (2013). Para o calculo do valor de IBR de cada ponto experimental
(GD, AP e JC), foram utilizados como referéncia os valores basais de cada
biomarcador, obtidos com os peixes dos grupos iniciais (Top). Desta forma, a razao
dos locais experimentais individualmente e grupos iniciais para cada biomarcador foi
logaritmizada (Y;) e posteriormente calculada a média (u) € o desvio padrao (s)
gerais para cada parametro. Em seguida, os valores de Y; foram padronizados
através da férmula: Z = (Y; - y)/s e a diferenga entre Z; e Zy (Ty) determinaram os
valores de A. Por fim, o IBR foi calculado para cada local de exposi¢ao, por meio da
somatoria dos valores de A de cada biomarcador.

Em cada local, os parédmetros foram representados em um grafico de radar,
indicando o desvio do biomarcador investigado com relagdo ao tempo inicial (0). A
area superior a 0 (zero) reflete indugdo do biomarcador, e menor que O indica

diminui¢ao da resposta do biomarcador.

2.2.7 Analises Estatisticas

Os dados dos biomarcadores foram testados quanto a normalidade e
homogeneidade de varidncia usando o teste de Shapiro Wilks e de Levene,
respectivamente. Os resultados obtidos com os biomarcadores analisados nos

peixes submetidos aos testes in situ nos trés pontos experimentais, em cada época
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do ano foram comparados entre si através de analise de variancia (ANOVA ou
Kruskal-Wallis), de acordo com a distribuicdo dos dados (normalidade e
homegeneidade da varidncia) seguida por um teste de comparagbes multiplas
quando indicado. Para as comparacdes das respostas dos biomarcadores em cada
local entre as estagdes (inverno x verao) foi utilizado o teste t ou Mann-Whitney, de
acordo com a normalidade dos dados. Foram considerados significativos valores de
p<0,05. Por fim, os dados apresentados nos graficos representam a média + erro

padrao.

2.3 RESULTADOS

2.3.1 Parametros Fisicos e Quimicos da Agua

Os resultados dos parametros fisicos e quimicos da agua, obtidos no primeiro
e ultimo dia de exposicdo dos peixes em cada local estdo apresentados na Tabela
2.1. Dentro de cada estagdo, ndo foram observadas grandes variagdes entre os
valores dos parametros fisico e quimicos entre os trés locais avaliados. Porém,
quando comparadas as duas estacgoes, sao observadas diferengas na temperatura e
na turbidez, sendo que o aumento deste ultimo parametro em todos os locais
investigados durante o verdo esta diretamente relacionada com o maior aporte de
particulas organicas e inorganicas para dentro dos ribeirbes bem como o
revolvimento de material sedimentado. No verdo os dados de O, dissolvido nao

puderam ser aferidos.
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Tabela 2.1 — Valores dos parametros fisicos, quimicos da agua aferidos no primeiro
e ultimo de exposigao dos peixes nos ribeirdes Apertados, Jacutinga e

Godoy.
H Cond. oD Temp. Dureza Turbidez
P (MS cm™) (mg.mL'1) (°C) (mg CaCO, L'1) (NTU)
Tanques de | 72+06 95+18 99+13 20,3%x1,0 45,6 1,3+0,8
aclimatagéo (To) v 6,1+15 89+3,6 - 22,3+0,9 41,6 2,6+0,7
Rib. Apertados ! 8,0-738 76-74 8,3-74 12,8 -12,2 10,2-10,2 32,6 -46,3
vV 65-68 98-106 - 21,2-21,7 10,5-10,5 101 - 38,3
Rib. Jacutinga 1 7,2-6,9 95 - 64 58-54 18,4-174 255-204 28,5 -44 1
vV 59-6,5 64 -72 - 215-216 28,4-28/4 116 - 102
Rib. Godoy | 79-73 70-70 10,9-11,3 189-17,8 357-357 21,7-209
V 68-72 74 -80 - 19,5-20,7 30,2-30,2 70,4-56,1

OD: Oxigénio dissolvido; I: inverno e V: verdo. Para os tanques de aclimatacéo (To) de cada estagéo os valores
foram agrupados e representados pela média + desvio padrdo. Para os ribeirbes Apertados, Jacutinga e Godoy
estdo representados os valores medidos no primeiro e ultimo dia de exposigéo (separados por hifen).

2.3.2 Anélises de Agrotoxicos na Agua e Sedimento

Os agrotoxicos avaliados nas amostras de agua coletadas nos ribeirbes
Apertados, Jacutinga e Godoy, no outono de 2013, sdo apresentados na Tabela 2.2.
Diversos compostos apresentaram concentragdes superiores aquelas permitidas
pela resolugdo CONAMA 357/2005, para aguas de classes | e Il. Dentre estes
destacaram o DDT e seus metabdlitos (DDE e DDD), hexaclorociclohexanos (HCH),
heptacloro, diclofluanida e aldrins. De maneira geral, o ribeirdo Apertados
apresentou as maiores concentragées dos compostos analisados, tanto na agua

quanto no sedimento, seguido pelo ribeirdo Jacutinga e Godoy.

2.3.3 Analises de Metais na Agua e Sedimento

Os resultados das concentragdes de alguns metais analisados em amostras
de agua e sedimento coletadas nos trés ribeirbes no outono de 2013 s&o
apresentados na Tabela 2.3. De maneira geral foram observadas baixas

concentragbes dos metais analisados, inferiores as permitidas pela legislagéo
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CONAMA 357/2005 para aguas de classes 1 e 2 e CONAMA 344/2004, que
apresenta limites de concentragdes de metais no sedimento para areas a serem
dragadas, que representam os limiares de baixa probabilidade (Nivel 1) ou provavel
(Nivel 2) efeito adverso a biota. Nota-se também que para a maioria dos metais, as
concentragdes dentro dos corpos d’agua variaram com a época do ano. No periodo
chuvoso, embora ainda baixas, foram encontradas maiores concentragbes dos
metais Cu, Cr, Pb e Cd nas amostras de agua e sedimento dos ribeirbes,
demonstrando um possivel aporte destes metais para os ribeirbes na estacido mais

chuvosa.
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Tabela 2.2. Concentragbes de alguns agrotdxicos nos ribeirdes Apertados, Jacutinga e Godoy.

Agua (pg.LY) LMA* Sedimento (pg.Kg™?) LMA?
APT JAC GOD APT JAC GOD
H Atrazina 0,17 0,3 0,09 2 0,69 0,4527 0,3195 -
H Glifosato nd nd nd 65 <LQMm <LQM <LOQM -
H Irgarol <LQM <LQM <LQM - <LQMm <LQM <LQM -
H Simazina 0,0074 0,07 <LQM 2 0,73 0,77309 0,4378 -
H Ametrina 0,23 0,41 0,13 - 0,013 0,1875 0,091 -
H Clomazone <LQM <LQM <LQM - <LQM <LQM <LQM -
H Trifluralina 0,159 0,099 0,014 0,2 0,349 0,298 0,033 -
I a-HCH 0,159 0,093 0,023 0,02 0,549 0,250 0,025 -
I b-HCH 0,127 0,061 0,012 0,02 0,439 0,126 0,032 -
I g-HCH 0,050 0,032 0,008 0,02 0,166 0,077 0,022 0,941 - 1,382
I d-HCH 0,001 0,000 <LQM 0,02 0,004 0,001 <LQM -
I HCB <LQM 0,001 0,001 0,0065 <LQM 0,004 0,005 -
I Clortalonil 0,002 0,001 <LQM - 0,004 0,002 0,002 -
I Oxiclordano 0,008 0,003 0,001 - 0,023 0,008 0,001 -
|  Diclofluanida 0,038 0,027 0,002 - 0,212 0,010 0,006 -
I Aldrim 0,027 0,021 0,006 0,005 0,078 0,056 0,032 -
| Fﬁ,ef,jgﬁ,{fjf nd <laM 0,001 0,01 nd <lQM 0,003 -
| Heptacloro 0,147 0,080 0,016 0,010 0,356 0,012 0,043 -
I a-clordano nd nd nd 0,04 nd nd nd -
I g-clordano 0,012 0,006 nd 0,040 0,024 0,012 nd -
| Transnonaclor nd nd nd - nd nd nd -
I Endosulfan | nd nd nd 0,056 nd nd nd -
I Endosulfan Il 0,045 0,003 0,002 0,056 0,214 0,008 0,003 -
| En;llz;:l{]; an nd nd nd 0,056 nd nd nd -
| Endrim aldeido nd nd nd 0,004 nd nd nd -
I Endrim nd nd nd 0,004 nd nd nd 2,671 - 62,42
| Endrim cetona nd 0,001 0,002 0,004 nd 0,002 0,004 -
| Dieldrin nd nd nd 0,005 nd nd nd  2,85'-6,67°
| op-DDT nd nd nd 0,002 nd nd nd 1,191 - 4,772
I pp-DDT 0,003 0,196 0,044 0,002 0,011 0,559 0,068 1,191 - 4,782
| op-DDE 0,006 0,005 0,002 0,002 0,028 0,011 0,003 1,42"-6,75
| pp-DDE 0,006 0,004 0,002 0,002 0,022 0,021 0,003 1,42"-6,75
| op-DDD nd <lQM <LlQM 0,002 <lOM <LQM <LaQM 3,54'-8,51°
I pp-DDD 0,025 0,016 0,006 0,002 0,058 0,035 0,009 3,541 -8,512
I Metoxiclor nd nd nd 0,030 nd nd nd -
I Mirex nd nd nd - nd nd nd -
H = herbicida; | = inseticida; <LQM = abaixo do limite de detecg¢édo confiavel (0,0006); nd = nao

detectado; LMA = limite maximo aceitavel, baseados na legislagdo CONAMA 357/2005 para aguas de
classe | e II* e CONAMA 344/2004* que apresenta limites de concentragbes de alguns compostos no
sedimento para areas a serem dragadas, que representam os limiares de baixa probabilidade (Nivel
1)" ou provavel (Nivel 2)* efeito adverso a biota.
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Tabela 2.3 — Concentracdes dos metais avaliados na agua (ug.L-) e sedimento (mg.Kg™') dos ribeirdes Apertados, Jacutinga
e Godoy, nos periodos de inverno e verao.

Apertados Jacutinga Godoy LMA* (ug/ L) LMA" (me/ Ke)
| \ | \' | \'

T 2,82 £0,65 7,2+1,39 nd 4,89 +0,40 2,86+0,51 12,01+0,6 35 71
Cu D 1,79+0,26 2,95+0,30 nd 3,46 £ 0,67 2,36+0,34 5,78+0,71 ‘9 19'72

S 27,53 93 47,54 - 27,87 23,5

T 0,73+0,06 7,08+3,16 0,85 1,22+0,11 0,87+0,04 8,41+0,18 373!
Cr D 0,52+0,02 0,85+0,05 0,32 0,49 +0,01 0,96+0,08 4,83+0,34 50 962

S 9,15 4,08 6,98 5,45 1,06 1,89

T nd 9,18 £ 0,57 nd 5,78 +0,19 nd 2,17+0,21 35!
Pb D nd 5,47+0,14 nd 4,29+0,16 nd 1,93+0,01 10 91 3

S 4,57 3,21 1,58 2,68 8,63 11,52 !

T 0,7 +0,07 0,92 + 0,05 nd nd nd nd 06
Cd D 0,08 +0,01 0,12+ 0,06 nd nd nd nd 1 3'52

S 0,106 0,07 nd 0,015 nd 0,023 !
7n T nd nd nd nd nd nd 1

D nd nd nd nd nd nd 180 ;ﬁz

S nd 0,0099 nd 0,017 0,006 0,001

T 1,4+0,08 1,8+ 1,42+0,2 nd 1,93+0,26 0,55+0,08 1
Ni D 0,98 +0,03 0,74 + 0,65 + 0,07 nd 1,09+0,06 0,06+0,01 25 315892

S 1,88 2,46 2,58 1,86 0,86 1,05 ’

I= inverno: V= verdo; T= total; D e %= dissolvido; S= sedimento: nd= ndo detectado. Com excegao dos valores de metais para sedimentos, os valores representam a
média + desvio padréo, obtidos a partir das amostras coletadas no primeiro e ultimo dia de exposicédo dos peixes em cada local. LMA = limite maximo aceitavel,
baseados na legislagdo CONAMA 357/2005 para aguas de classe | e [I* ¢ CONAMA 344/2004* que apresenta limites de concentragdes de alguns compostos no
sedimento para areas a serem dragadas, que representam os limiares de baixa probabilidade (Nivel 1)' ou provavel (Nivel 2)° efeito adverso a biota



69

2.3.4 Biomarcadores

Valores basais dos biomarcadores

Os valores basais para o bimarcadores analisados nos diferentes 6rgaos de
P. lineatus, em cada estacao, podem ser observados na Tabela 2.4. Dentro de cada
estacdo, as respostas dos biomarcadores para os grupos iniciais (To) foram
homogéneas e foram entdo agrupadas em um unico valor (média + EP). Porém,
quando compadas as duas estagdes nota-se variagdes em alguns parametros, como
a GST no figado, conteudo hepatico de NPSH, PCO em figado e bréanquias,

concentracdo de PSMT e atividade da AChE em cérebro e musculo.
Tabela 3.4 - Valores basais dos biomarcadores (média + EP, n=20-24) analisados em

diferentes o6rgdos de P. lineatus dentro de cada estacdo. * indica
diferenca significativa para cada biomarcador entre as estagdes (p<

0,05).
Parametro Orgido/tecido Inverno Verao
EROD :
- — 1 Figado 0,30+ 0,02 0,37 +£0,03
(pmol resorufina min™. mg ptn™)
GST Figado 80,62 4,54 155,62 +5,47*
(nmol CDNB conjugados min™.mg ptn™) Branquia 101,79 £ 6,53 92,02 + 4,68
NPSH Figado 5,46 £0,42 15,94 £+ 1,15%*
(1g-SH.mg ptn”) Branquia 15,12+ 1,50 11,63 0,93
LPO Figado 0,57+£0,04 0,59+ 0,04
(nmol TBARS.mg ptn ) Branquia 6,36 0,85 5,39+0,57
PCO Figado 0,0023 +0,0001 0,0031 + 0,0002*
(nmol carbonil.mg ptn™) Branquia 0,0026 + 0,0002 0,0039 + 0,0004*
PSMT ,
2 Figado 10,15+ 0,82 4,78 £ 0,36*
(ug PSMT.mg ptn™)
AChE Cérebro 42,62 +1,81 55,87 £ 1,94*
(nmol min™.mg ptn™) Musculo 78,73 £ 2,92 105,2 + 4,08*
Danos no DNA L
Eritrocitos 95,72 +2,19 85,46 + 3,21
(Escore de danos no DNA)
AENS
Eritrocitos 3,16 £ 0,33 2,88 £ 0,18

(Frequéncia de AENS %o)
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7-Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD)

Os resultados da atividade da EROD no figado dos peixes estao
apresentados na figura 2.4. No inverno, houve uma diminui¢do significativa na
atividade da EROD no figado dos peixes confinados no ribeirdo Apertados (p =
0,003), com relagao aos demais grupos. Ja no verao, nao foi observada diferenca
significativa na atividade da EROD no figado dos peixes confinados nos pontos
experimentais, sendo a atividade desta enzima maior no periodo do verdo quando

comparado com o inverno, no mesmo local (p = 0,036).

Figura 2.4 — Atividade da 7-etoxiresorufina-O-desetilase (EROD) em figado de P.
lineatus submetidos a testes in situ por 96 horas nos ribeirdes Godoy
(GD), Apertados (AP) e Jacutinga (JC).
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As barras representam a média e as linhas verticais o EP. Letras diferentes indicam diferenca
significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estacdo do ano: letras maiusculas - inverno e
letras minusculas — verdo. * indica diferenca significativa dentro de cada local entre as estagdes (p<
0,05).

Etoxiresorufina-O-desetilase
(pmol resorufina min” mg ptn™)

Glutationa-S-transferase (GST)

A atividade da GST mostrou-se diminuida no figado dos peixes confinados no
ribeirdo Apertados (p<0,001) durante o inverno (Fig. 2.5). O inverso foi observado no
periodo do verao, onde a atividade enzimatica mostrou-se aumentada no figado dos
peixes expostos no mesmo ribeirdo (p<0,001) quando comparado com os demais

locais. Com relagdo a atividade da GST nas branquias (Fig. 2.5), no inverno foi
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observado um aumento significativo (p<0,015) na atividade da GST nos peixes
expostos aos ribeirbes Apertados e Jacutinga quando comparados ao ribeirdo
Godoy. No veréo, foi observado um aumento na atividade enzimatica nas branquias
dos peixes confinados apenas no Jacutinga com relagdo aos demais (p<0,001).
Diferencas na atividade da GST nos peixes expostos no mesmo local entre as duas

estacdes tdo puderam ser observadas, tanto no figado quanto na branquia.

Figura 2.5 — Atividade da Glutationa-S-transferase (GST) em figado e branquia de
P. lineatus submetidos a testes in situ por 96 horas nos ribeirdes
Godoy (GD), Apertados (AP) e Jacutinga (JC
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As barras representam a média e as linhas verticais o EP. Letras diferentes indicam diferenca
significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estacdo do ano: letras maiusculas - inverno e
letras minusculas — verdo. * indica diferenca significativa dentro de cada local entre as estagdes (p<
0,05).

Tidis ndo proteicos (NPSH)

No inverno foi observado aumento significativo no conteudo de tidis nao
proteicos no figado dos peixes confinados nos ribeirdes Apertados (p<0,001) e
Jacutinga (p<0,001) (Fig.2.6). No verédo nao foi observada diferenga significativa na
concentragao de tidis ndo proteicos no figado dos peixes. A concentragado hepatica
de NPSH maior nos peixes confinados no ribeirdo Godoy durante o verdo quando
comparado com o inverno (p<0,001). Nas branquias foi observada uma diminuigéo

significativa apenas no ribeirdo Apertados, durante o periodo de inverno (p = 0,027),
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concentragcao esta menor do que daquela observada nos peixes no periodo do verao
(p = <0,001) para o mesmo local.

Figura 2.6 — Conteudo de tidis nao proteicos (NPSH) em figado e branquia de P.
lineatus submetidos a testes in situ por 96 horas nos ribeirdes Godoy
(GD), Apertados (AP) e Jacutinga (JC).
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As barras representam a média e as linhas verticais o EP. Letras diferentes indicam diferenca
significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estacdo do ano: letras maiusculas - inverno e

letras minusculas — verdo. * indica diferenca significativa dentro de cada local entre as estagdes (p<
0,05).

Lipoperoxidacéo (LPO)

No inverno, n&o foi evidenciado lipoperoxidacdo no figado dos peixes
(Fig.2.7). Ja no veréo, foi observado um aumento do conteudo de MDA no figado
dos peixes confinados nos ribeirdes Apertados e Jacutinga com relagdo aos peixes
confinados no ribeirao Godoy (p = 0,026). Nas branquias, foi observado aumento
significativo (p<0,001) da LPO apenas nos peixes confinados no ribeirdo Apertados,
durante o inverno. A LPO foi maior no figado dos peixes confinados no ribeirdo
Apertados e Jacutinga, durante o verdo, em comparagdo com o inverno. Ja nas
branquias, a LPO mostrou-se maior durante o inverno nos peixes engaiolados no rib.
Apertados (p= 0,001).
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Figura 2.7 — Lipoperoxidagao (LPO) em figado e branquia de P. lineatus submetidos
a testes in situ por 96 horas nos ribeirbes Godoy (GD), Apertados (AP)
e Jacutinga (JC).
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As barras representam a média e as linhas verticais o EP. Letras diferentes indicam diferenca
significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estacdo do ano: letras mailsculas - inverno e
letras minusculas — verdo. * indica diferenca significativa dentro de cada local entre as estacgdes (p<
0,05).

Carbonilacéo de proteinas (PCO)

O aumento da concentracido de proteinas carboniladas s6 foi evidenciado nas
branquias dos peixes confinados no ribeirdo Apertados, durante o inverno (p <0,001;
Fig. 2.8). No figado nao foi observado a ocorréncia de carbonilagao de proteinas em
nenhum dos locais, em ambas as estagbes. A ocorréncia de PCO foi
significativamente maior, tanto em figado quanto em branquia, nos peixes

confinados no ribeirdo Godoy, durante o verao.
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Figura 2.8 — Proteinas carboniladas em figado e branquia de P. lineatus submetidos
a testes in situ por 96 horas nos ribeirdes Godoy (GD), Apertados
(AP) e Jacutinga (JC). As barras representam a média e as linhas
verticais o EP
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Letras diferentes indicam diferenca significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estagéo
do ano: letras maiusculas - inverno e letras minusculas — verdo. * indica diferenga significativa dentro
de cada local entre as estagdes (p< 0,05).

Acetilcolinesterase (AChE)

Nos experimentos realizados no inverno, foi observada uma diminuicédo da
atividade da acetilcolinesterase no cérebro dos peixes expostos ao ribeirdo
Apertados (p <0,001) com relagao aos demais. No periodo do verao, foi observada
diminuicdo da atividade da AChE cerebral (p <0,001) nos peixes confinados tanto
no ribeirdo Apertados quanto no Jacutinga (Fig. 2.9). No musculo foi observado
diminuicao significativa na atividade da AChE nos peixes confinados nos ribeirdo
Apertados, tanto no inverno quanto no verao (inverno: p= 0,005; verao: p= 0,006)
(Fig.2.9) e nos peixes mantidos no ribeirdo Jacutinga durante o inverno (p= 0,005). A
atividade da AChE tanto em cérebro quanto em musculo foi maior durante o verao

em todos os grupos, quando comprado com o inverno.
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Figura 2.9 — Atividade da acetilcolinesterase em cérebro e musculo de P. lineatus
submetidos a testes in situ por 96 horas nos ribeirdes Godoy (GD),
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Letras diferentes indicam diferenga significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estagao
do ano: letras mailsculas - inverno e letras minudsculas — verado. * indica diferenga significativa dentro
de cada local entre as estagdes (p< 0,05).

Proteinas semelhantes a metalotioneinas (PSMT)

Nao houve diferengas significativas no conteudo de PSMT no figado dos

peixes expostos aos trés pontos experimentais, tanto no inverno (p= 0,161) quanto
no verao (p= 0,935) (Fig. 2.10). O conteudo hepatico de PSMT foi maior no inverno

com relacédo ao verao, em todos os pontos experimentais.
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Figura 2.10 — Concentragao de proteinas semelhantes a metalotioneinas em figado
de P. lineatus submetidos a testes in situ por 96 horas nos ribeirbes
Godoy (GD), Apertados (AP) e Jacutinga (JC).
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Letras diferentes indicam diferenga significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estagao
do ano: letras maiusculas - inverno e letras minusculas — verdo. * indica diferencga significativa dentro
de cada local entre as estag¢des (p< 0,05).

Danos no DNA- Teste do cometa

Os resultados obtidos com o ensaio do cometa mostraram aumento
significativo na ocorréncia de danos no DNA dos eritrocitos dos peixes expostos nos
ribeirdes Apertados e Jacutinga, com relagdo aos peixes expostos ao ribeirdo
Godoy, tanto no inverno (p< 0,001), quanto no verao (p< 0,001) (Fig. 2.11).

Figura 2.11 — Escore de danos no DNA em eritrécitos de P. lineatus submetidos a
testes in situ por 96 horas nos ribeirbes Godoy (GD), Apertados (AP)
e Jacutinga (JC).
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Letras diferentes indicam diferenga significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estagao
do ano: letras maiusculas - inverno e letras mindsculas — verao. * indica diferenga significativa dentro
de cada local entre as estagbes (p< 0,05).
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Micronucleo (MN) e Alterac@es Eritrociticas Nucleares (AENS)

Nado foi observado um aumento significativo na frequéncia de células
micronucleadas nos peixes confinados em nenhum dos pontos experimentais, em
ambas as estagdes (Fig. 2.12). Ja a frequéncia de AENS foi significativamente maior
nos peixes mantidos nos ribeirdo Jacutinga (p< 0,001), durante o inverno com
relacdo aos demais locais. No verdo, houve um aumento significativo (p= 0,002) na
frequéncia de AENS nos peixes confinados também no ribeirdo Jacutinga e
Apertados (Fig. 2.12). As principais AENS encontradas podem ser visualizadas na
Fig. 2.13.

Figura 2.12 — Frequéncia de micronucleos e alteragdes nucleares em eritrocitos de
em de P. lineatus submetidos a testes in situ por 96 horas nos
ribeirdes Godoy (GD), Apertados (AP) e Jacutinga (JC).
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Letras diferentes indicam diferenga significativa entre os grupos, considerando-se a mesma estagao
do ano: letras maiusculas - inverno e letras minusculas — verdo. * indica diferenga significativa dentro
de cada local entre as estagdes (p< 0,05).
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Figura 2.13 — Principais alteragcdes nucleares encontradas em eritrécitos de P.
lineatus expostos por 96 h aos ribeirdes Apertados, Jacutinga e

Godoy.
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Giemsa 10%. Barra= 10 um.

2.3.5 indice Integrado de Respostas de Biomarcadores (IBR)

Os valores de IBR para cada local de realizacdo dos testes in situ estdo
apresentados na Fig.2.14. Os resultados demostram uma possivel discriminagao
entre os locais avaliados em fungdo do nivel de contaminagdo encontrado nos
mesmos. No experimento de inverno, o ribeirdo Jacutinga apresentou o maior valor
de IBR (22,8), seguido pelo ribeirdo Apertados (16,5) e Godoy (13,3). No verado, ao
contrario, o ribeirdo Apertados apresentou o maior valor de IBR (21,5), seguido
entdo por Jacutinga (18,5) e Godoy (12,6). Desta forma, pelas respostas dos
biomarcadores pode-se diferenciar que os ribeirdbes Apertados e Jacutinga
apresentam um nivel mais elevado de contaminagado com relagao ao ribeirdo Godoy.
Pelo grafico de radar, € possivel observar que o aumento nas respostas dos
biomarcadores de efeito (LPO e danos no DNA) foram os biomarcadores mais
representativos. A atividade da AChE, tanto cerebral quanto muscular, também
mostrou-se satisfatéria para este estudo, uma vez que foram observadas
diminui¢cdes na atividade da enzima em varios pontos e em diferentes estagdes. Os
valores de IBR obtidos para o ribeirdo Godoy foram praticamente iguais entre as

duas estacoes, 0 que pode indicar uma menor oscilacdo no aporte de substancias
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quimicas oriundas das atividades agricolas do entorno entre o periodo seca e

chuvoso, uma vez que este ponto encontra-se inserido em um fragmento florestal.

Figura 2.14 — indice Integrado de Resposta de Biomarcadores (IBRv2): 7-
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Valores acima de 0 indicam um aumento na resposta do biomarcador e abaixo de 0 indicam
diminuicao da resposta do biomarcador com relagédo ao grupo inicial T, (linha tracejada).

2.4 DISCUSSAO

No presente trabalho foram utilizados varios biomarcadores na espécie de
peixe neotropical P. lineatus a fim de avaliar a qualidade da agua de trés ribeirbes
em areas agricolas, localizados no norte do Parana e como estas repostas de
biomarcadores sao influenciadas por fatores ambientais sazonais, tais como a
pluviosidade e temperatura. Os peixes apresentaram respostas nos biomarcadores
relacionadas a exposicao a contaminantes ambientais, demonstrando que todos os
ribeirdes analisados estdo sendo afetados por aportes de substancias quimicas
advindas das atividades agricolas desenvolvidas na regido, em diferentes graus de
intensidade e nas diferentes épocas do ano. Os resultados deste trabalho também
mostraram a utilidade de integrar varios biomarcadores para definir a exposigao e os
efeitos de agrotdxicos em condigdes reais de campo. Vale ressaltar, todavia, que a
interpretacdo dos resultados de campo é sempre muito complexa, pois um grande
numero de fatores pode influenciar as variaveis analisadas de maneira nao
controlada (Zanette et al., 2006).

Os dados de pluviosidade, obtidos do Instituto Ambiental do Parana,
demonstram que quantidade de chuvas (mm) durante o periodo de realizagdo dos
testes in situ no inverno (julho/agosto 2013) foi cerca de 4 X menor do que o veréao
(janeiro/fevereiro 2014) e os valores de temperatura da agua mensurados neste
trabalho permitiram identificar uma sazonalidade entre as épocas do ano, sendo que

a regido de estudo apresenta um inverno frio e mais seco e um verao quente e
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chuvoso. Também foram observadas diferencas nos valores de turbidez nas aguas
de todos os ribeirdes no periodo do verao (chuvoso), comparado com o periodo de
seca. A turbidez da agua representa a quantidade de material particulado n&o
dissolvido, encontrado suspenso no corpo d’agua, composto por substancias
inorganicas e organicas. Os sedimentos em suspensao podem carrear nutrientes e
agrotoxicos, capazes de comprometer as fungdes fisioldégicas dos peixes e até
interferir na habilidade do animal de se alimentar ou escapar de seus predadores. O
aumento da turbidez pode ocorrer em periodos chuvosos em fungdo do grande
aporte de material que é carreado para o corpo d’agua em questao.

Foram observadas variagbes sazonais para as respostas de alguns
biomarcadores nos peixes expostos in situ, tais como a EROD, GST, PCO, NPSH e
AChE. Estas variagbes podem estar relacionadas com diferentes fatores, como
variagdes pluviométricas, e consequente maior/menor aporte de xenobidticos para
os ribeirdes, como efeitos de diluicdo em decorréncia do aumento do volume de
agua. Além disso, o tipo de cultivo agricola nas diferentes esta¢cdes pode afetar
diretamente a composi¢cdo quimica da mistura de agrotoxicos presente no ambiente
aquatico, uma vez que o sistema rotativo de culturas desenvolvido pelos agricultores
da regido utiliza diferentes compostos no controle de organismos indesejaveis
aquele tipo de plantacdo especifico. Todavia, € importante ressaltar que estas
variagdes sazonais nas respostas dos biomarcadores apareceram nos peixes dos
grupos iniciais (Tp), entre as duas estagdes do ano. Estas variagbes sao de dificil
interpretacdo, mas podem ser reflexas da idade, condigdo nutricional ou mesmo
serem variagdes normais para a espeécie, decorrentes de adaptacdes
cronobioldgicas.

Na regido de estudo, a temperatura da agua nao apresentou grandes
diferencas entre o inverno e verao, ficando esta diferenga em torno de 3°C, com
excecao do ribeirdo Apertados que apresentou uma diferenga de aproximadamente
9°C entre as duas estagdes. Variagbes na temperatura da agua exercem papel
importante no controle das respostas dos organismos ectotérmicos. Em baixas
temperaturas alguns mecanismos celulares relacionados com a metabolizacdo de
xenobidticos podem apresentar atividade reduzida, afetando diretamente o processo

de detoxificagdo (Buschini et al., 2003). Ao contrario, o aumento da temperatura
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estimula todos os processos metabdlicos, de acordo com principios termodinamicos
(Lushchak et al., 2011).

Estas diferencas na temperatura podem estar relacionadas com o aumento de
algumas atividades enzimaticas nos peixes durante o verdo, como a GST no figado
e 0 aumento do conteudo de tidis ndo proteicos no mesmo 6rgao.

O aumento da temperatura da agua também promove um maior consumo de
oxigénio pelos peixes, aumentando desta forma a produgdo de ERO como produto
da intensificacdo do metabolismo, podendo resultar em estresse oxidativo (Heise et
al., 2006; Lushchak e Bagnyukova, 2006; Bagnyukova et al., 2007). Quando
observados danos oxidativos, como a LPO e PCO no figado e danos no DNA, nota-
se uma maior quantidade destes danos durante a estacdo mais quente, o que pode
estar diretamente relacionado com o aumento da temperatura da agua nos ribeirdes
investigados neste trabalho. Com a maior produgcéo de ERO, é coerente se pensar
no aumento das defesas do organismo para combater estes oxiradicais, como 0s
niveis de tidis ndo proteicos, entre eles a glutationa reduzida (GSH) e da atividade
da GST, atuando na metabolizacdo de subprodutos da peroxidacéo lipidica.

Os metais tragos sdo contaminantes ambientais comumente encontrados na
agua, ar e solo (Braconi et al.,, 2011). O uso de elementos essenciais para o
crescimento das plantas, tais como o cobre (Cu), zinco (Zn), ferro (Fe), manganés
(Mn) e boro (B), € uma pratica comum para corrigir deficiéncias do solo e, ao mesmo
tempo, muitos agrotoxicos (fungicidas, inseticidas e herbicidas) contém metais em
suas formulagdes. Como um exemplo, o Cu é comumente utilizado como um
fungicidae esta presente emanti-helminticos (inseticidas), enquanto que cadmio (Cd)
e chumbo (Pb) podem entrar no solo como impurezas de fertilizantes (He et al.,
2005). As anadlises de metais na agua e sedimento dos ribeirdes Apertados,
Jacutinga e Godoy mostraram a presenca de diferentes metais, que podem ter
origem antropogénica. Destacaram os metais Cu, Cr e Pb como os mais abundantes
nos ribeirdes acima mencionados, e os metais Ni, Zn, Cd encontrados em menores
concentragdes. Apesar disto, os niveis desses metais encontrados tanto na agua
quanto no sedimento estdo abaixo ou préoximos dos limites permitidos pelas
legislacbes vigentes (Tabela 3.3). Desta forma, os metais, de forma geral, ndo s&o
considerados o maior problema de contaminagéo agricola na regido, principalmente

pela baixa concentragdao em que foram encontrados.
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Por outro lado, as analises quimicas de alguns agrotoxicos nas aguas dos
ribeirbes revelaram niveis preocupantes de alguns compostos, muito acima
daqueles permitidos pela resolugdo CONAMA 357/2005. Entre estes, destacam-se
os organoclorados como hexaclorociclohexanos (a, B e y-HCH), que apresentaram
valores acima do recomendado pela legislagao, nas aguas dos ribeirdes Apertados e
Jacutinga e o heptacloro, com concentragdes acima do permitido nos trés ribeirbes
estudados. Além disso, os trés ribeirbes apresentaram concentracdes elevadas de
pp-DDD e pp-DDT, com destaque para as concentragdes de pp-DDT no ribeirao
Jacutinga (0,196 ug L") que foi quase 100x maior do que a concentragdo permitida
pela legislagdo. Os metabdlitos pp-DDE e pp-DDD também apresentaram
concentragbes elevadas e acima da legislagdo permitida, nas aguas dos ribeirdes
Jacutinga e Apertados. De forma geral, o ribeirdo Apertados apresentou as maiores
concentragbes da maioria dos agrotdxicos analisados, tanto na agua quanto nos
sedimentos, seguido pelo ribeirdo Jacutinga e Godoy.

A enzima EROD representa indiretamente a atividade de enzimas de
biotransformacado de Fase |, da familia CYP1A. Em muitas espécies de peixes, a
subfamilia CYP1A pode apresentar sua atividade modificada na presenca de
agrotoxicos e outros poluentes presentes no ambiente aquatico (Van der Oost et al.,
2003). No inverno, foi observada uma diminuig&o significativa na atividade da EROD
no figado dos peixes expostos no ribeirdo Apertados, com relacdo aos demais
locais, indicando possivelmente que o processo de biotransformacao de fase | ndo
esta ocorrendo devidamente. Essa inibicao da atividade da EROD pode ocorrer pela
acao dos xenobidticos que podem competitivamente se ligarem ou alostericamente
alterarem a estrutura do receptor Ah ou da CYP1A (Whyte et al.,, 2000), ou até
mesmo podem afetar o processo de transcricdo do gene da CYP1A (Salaberria,
2009). O efeito inibitério na atividade da EROD pode ser inferido pela elevada
concentragdo de organoclorados encontrados na agua. Em trabalhos de campo,
Couillard et al., 2005 encontraram forte relagdo entre a diminuicdo da EROD em
figados de peixes com a exposicdo crénica a organoclorados. Da mesma forma,
Kolankaya (2005) também verificou a diminuicdo da EROD em peixes expostos a
aguas superficiais contendo organoclorados como o BHC e HCHs. A inibicdo de
enzimas P450 por alguns organofosforados também tem sido relatada na literatura

(Fabrizi et al.,1999). Além disso, fatores abidticos, como a temperatura, ja
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comentado acima, pode ter exercido papel importante nas atividades enzimaticas,
tanto da EROD quanto da GST, uma vez que as diferengcas entre a temperatura
entre o inverno e o veréo no ribeirdo Apertados foram de aproximadamente 9°C.

Com relacédo a atividade da enzima de biotransformacgédo de fase Il, a GST
foram observadas respostas antagOnicas entre as duas estagdes. No inverno, a
atividade da GST mostrou-se diminuida no figado dos peixes confinados nos ribeirao
Apertados, e no verao foi encontrada uma diminui¢cao da atividade da enzima nos
mesmo local. O aumento da GST durante o verao pode ser facilmente relacionado
com a exposicdo a compostos organicos que sdo metabolizados pela conjugacgéao
com a GSH. Diversos autores ja relataram aumento na atividade da GST em
diferentes espécies de peixes expostos a agrotoxicos, alguns dos quais s&o
utilizados na regido do presente estudo (Oruc et al., 2004; Glusczak et al., 2006;
Modesto e Martinez , 2010a; Rossi et al., 2011; Cattaneo, 2011; Dong et al., 2013).
No verao, foi encontrada uma boa correlagédo positiva entre a atividade da EROD e
da GST no figado dos peixes (r?*=0,987), demostrando que a diminui¢do da atividade
da EROD em alguns locais avaliados tem alguma relagdo com a diminuigdo da
atividade da GST. Desta forma, os mecanismos de detoxificagdo nestes peixes
podem estar comprometidos, favorecendo a toxicidade dos xenobidticos. Nas
branquias, foi observado um aumento da atividade da GST nos peixes expostos aos
ribeirdes Apertados, no inverno e verdo, e no ribeirdo Jacutinga, durante o inverno.
Este aumento da GST no inverno é suportado pelo aumento da sintese de NPSH,
pelo figado, ja que estes dois parametros apresentaram uma boa correlagao
positiva.

Foi evidenciado no figado dos peixes expostos aos ribeirbes Apertados e
Jacutinga, a ocorréncia de lipoperoxidacdo (LPO) durante o verdo, caracterizando
um estado de estresse oxidativo. Nas branquias, foi evidenciado aumento de LPO e
PCO, nos peixes expostos ao ribeirdo Apertados, no periodo de inverno, que pode
estar relacionado com a diminuicdo do conteudo de NPSH no ¢6rgdo do peixe.
Agrotéxicos, em geral, induzem alteragbes oxidativas que refletem no acumulo de
ERO, peroxidacao lipidica, oxidagcao de proteinas e do DNA (Bagchi et al., 1995;
Franco et al., 2009). Este grupo de substéncias téxicas pode induzir estresse
oxidativo através de diferentes mecanismos: (i) introdugéo de ciclos redox (oxidagéo

reversivel) aceitando/doando elétrons aos constituintes celulares, podendo aumentar
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assim o nivel de ERO, (ii) pelo metabolismo celular alguns agrotéxicos podem
necessitar do envolvimento de redutores, como a glutationa, esgotando assim suas
reservas e resultando na diminuigdo do potencial antioxidante, (iii) inativagcdo de
enzimas antioxidantese outras enzimas associadas, levando a diminuicdo do
potencial antioxidante celular e por fim, (iv) modificagdo de processos vitais
essenciais, tais como a transcrigdo e tradugao, de forma nao direta, aumentando os
niveis de ERO em estado estacionario (Lushchak et al., 2011).

Entre os biomarcadores classicos de estresse oxidativo, a quantificacdo de
danos oxidativos € frequentemente adotada para avaliar o estresse oxidativo
induzido por agrotoxicos em varios sistemas. Varios estudos tém demonstrado o
efeito oxidativo de diferentes organoclorados, como o DDE, DDT, metoxicloro,
hexaclorociclohexano (HCH), BHC, endrin, dieldrim e endosulfan em diferentes
modelos animais (Numan, 1990; Videla et al., 1990; Bainy et al., 1994; Bachowski et
al., 1998; Simon-Giavarotti, 2002; Song et al., 2006, Hu t al., 2010). Desta forma, a
ocorréncia de lipoperoxidacdo e carbonilagdo de proteinas nos peixes avaliados
neste trabalho s&o potenciais biomarcadores de estresse oxidativo em decorréncia
da exposicao a diferentes agrotoxicos organoclorados presentes nos ribeirdes.

Em consequéncia da LPO pode haver perda de integridade da membrana
com aumento de sua permeabilidade, alteracdo no fluxo de ions transmembrana,
disfungado no transporte de Na*/K", influxo excessivo de célcio e ativagéo de enzimas
como as proteases, fosfolipases e nucleases (Meagher e Fitzgerald, 2000; Barreiros
et al., 2006; Valavanids et al., 2006). Algumas correlagdes positivas entre a LPO e
danos no DNA, nas duas estacbes, permitem inferir os efeitos adicionais dos
produtos da LPO sobre a oxidagdo de outros componentes celulares, como
proteinas e acidos nucléicos.

Agrotédxicos organofosforados (OPs) também tém sido relatados na literatura
como indutores de estresse oxidativo em peixes. Por exemplo, o diclorvos induz
estresse oxidativo em carpas Cyprinus carpio e no bagre Ictalurus nebulosus (Hai et
al., 1997) , e enguia européia Anguilla anguilla (Pena Llopis et al., 2003) , o triclorfom
em tilapia do Nilo (Thomaz et al.,2009), Folisuper 600 BR (metil-paration) em
matrinxd Brycon cephalus (Monteiro et al., 2009) e o fention em Oreochromis
niloticus (Piner et al., 2007) Da mesma forma, a indugdo de danos oxidativos em

peixes por herbicidas sdo apontados na literatura; como o paraquat, que induziu
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estresse oxidativo em Channa punctata (Parvez e Raisuddin, 2006), peixe-zebra
(Bretaud et al.,2004) e truta arco-iris (Stephensen et al.,2002); o molinato, que
também induziu o estresse oxidativo em A. Anguilla (Pena-Llopis et al.,2001) e o
aminotriazol, que mostrou induzir estresse oxidativo em goldfish (Bagnyukova et al.,
2005 a, b). Herbicidas a base de glifosato também s&o relatados como indutores de
estresse oxidativo em peixes (Lushchak et al., 2009) como Leporinus obtusidens
(Glusczak et al., 2006), Randhia quellem (Glusczak et al., 2007) e P. lineatus
(Modesto e Martinez, 2010a).

Com relacdo a atividade da AChE, foi observado uma inibicado da atividade
desta enzima tanto no cérebro quanto no musculo dos peixes expostos aos ribeirbes
Apertados (em ambas as estagdes), e no cérebro dos peixes confinados no ribeirdo
Jacutinga durante o verdo e no musculo dos peixes confinados no mesmo local
também durante o inverno. A inibicdo da AChE esta classicamente associada com o
mecanismo de acgao téxica de inseticidas organofosforados e carbamatos (Payne et
al., 1996) e disturbios na sua atividade podem afetar a locomogéo e equilibrio em
peixes, prejudicando a alimentagdo, escape e comportamento reprodutivo (Bretaud
et al., 2000; Pessoa et al., 2011). Estes compostos inibem a atividade da enzima
acetilcolinesterase (AChE), que é responsavel por encerrar a transmissao do
impulso nervoso, bloqueando a hidrélise do neurotransmissor acetilcolina (ACh) nas
sinapses neuronais do sistema nervoso central e periférico, levando ao acumulo
excessivo de ACh nas fendas sinapticas. Os efeitos téxicos de OP se devem em
grande parte a hiperatividade do sistema colinérgico, como resultado da acumulagao
de ACh na fenda sinaptica (Shih e McDonough, 1997).

A atividade da AChE em peixes também pode ser modificada por agrotéxicos
de outras classes, tais como organoclorados, como o endosulfan (Dutta e Arends,
2003) e herbicidas como o glifosato, em diferentes espécies de peixes (Glusczak et
al., 2006; Glusczak et al., 2007; Cattaneo et al., 2011) e também dos produtos
formulados a base de glifosato, o Roundup® e o Roundup Transorb®, em P. lineatus
(Modesto e Martinez, 2010a; Modesto e Martinez, 2010b).

A glutationa reduzida (GSH), um tripeptideo que tem papel fundamental em
reacdes de oxidagao/reducgao, transporte de aminoacidos e detoxificacdo de muitos
agentes toxicos, constitui a primeira linha de defesa contra lesdes celulares

mediadas por oxidantes (Van der Oost et al., 2003). O aumento da concentragao
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hepatica de tidis nao proteicos (NPSH), entre eles a GSH, nos peixes confinados
nos ribeirbes Apertados e Jacutinga durante os experimentos de inverno pode esta
relacionado com o aumento na produg¢ao de ERO, ja que a GSH pode ser utilizada
diretamente no combate destas espécies reativas de oxigénio. Nas branquias, o
conteudo de glutationa mostrou-se diminuida nos peixes confinados ao ribeirdo
Apertados, também no inverno, onde foi verificada a ocorréncia de lipoperoxidagao e
carbonilagdo de proteinas. Neste caso, a diminuicdo dos niveis do antioxidante
primario nestas células branquiais pode ter levado ao estabelecimento de estresse
oxidativo neste 6rgao.

Metalotioneinas (MT) sao proteinas importantes para a regulagdao e
detoxificacdo de metais essenciais e n&o-essenciais. Metalotioneinas também
possuem uma fung¢ao importante na protecao das células contra o estresse oxidativo
(Viarengo et al., 2000). No presente estudo, as concentragbes de proteinas
semelhantes a metalotioneinas (PSMT) avaliadas no figado de P. lineatus nao
diferiram significativamente em nenhum dos experimentos, em ambas as estagdes.
Estes resultados provavelmente podem estar relacionados com as baixas
concentragdes de metais presentes nos trés ribeirbes investigados, que nao foram
suficientes para promover a sintese de MT no figado dos peixes.

Na avaliagcdo de danos no DNA, observou-se um aumento nos escores de
danos nos eritrocitos dos peixes confinados no ribeirdo Apertados e Jacutinga, tanto
no inverno quanto no verdo. Também foi observado aumento na ocorréncia de
AENS nos eritrécitos dos peixes confinados nos ribeirbes Jacutinga, nas duas
estacdes e no ribeirdo Apertados no periodo do verdo. Os efeitos genotdxicos de
varios grupos de agrotéxicos, como os organofosforados, organoclorados e
piretréides tém sido demonstrados em testes in vivo e em in vitro (Bolognesi, 2003;
Abdollahi et al, 2004; Kaushik & Kaushik 2007).

Os efeitos do glifosato sobre a estrutura do material genético em peixes
também tém sido relatados na literatura, como nos trabalhos de Cavalcante e
colaboradores (2008) que observaram um aumento de quebras no DNA em
eritrocitos de P. lineatus expostos a formulagdo comercial do herbicida. Da mesma
forma, Rossi et al., (2011) relataram um aumento na frequéncia de MN e AENS em
individuos de Astyanax sp. expostos ao pesticida. Ramsdorf et al., (2012)

monitorando uma area potencialmente contaminada com agrotéxicos, entre eles o
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Roundup®, também observaram um aumento na frequéncia de AENS e MN e
danos no DNA em espécies de Astyanax sp. Cavas & Konen (2007) observaram
aumento na frequéncia de MN e ENA em Carassius auratus apdés quatro dias de
exposicao a diferentes concentragdes de glifosato. Além destes agrotdxicos, o
aumento na frequéncia de ENA e MN e quebras no DNA também ja foram relatados
em peixes expostos ao herbicida endosulfan (Neuparth et al., 2006; Pandey et al.,
2006), um inseticida detectado nas aguas dos ribeirdes do presente estudo.

Outro herbicida amplamente utilizado nas monoculturas de milho da regido de
estudo é a atrazina. A atrazina, devido ao uso intenso, baixa reatividade e
solubilidade, € comumente detectada no monitoramento de solos e aguas
subterraneas. Seus residuos e metabdlitos podem ser encontrados nesses locais
apos um longo tempo de aplicagao, pois seu tempo de vida médio varia de 20 até
mais de 100 dias (Meli et al., 1992). Diversos autores tém relatado o efeito
genotoéxico da atrazina para peixes. Santos e Martinez (2012) verificaram que em P.
lineatus, a atrazina mostrou-se genotoxica para células sanguineas, branquiais e
hepaticas. Cavas (2011) observou aumento significativo na ocorréncia de danos no
DNA e na frequéncia de micronucleos em eritrocitos de C. auratus, apdés a exposicao
ao herbicida. Ventura et al. (2008) observaram aumento nas quebras no DNA e na
frequéncia de MN e ENA em eritrocitos de O. niloticus expostos a diferentes
concentragbes de atrazina em apenas 72 horas de exposigdo. Da mesma forma,
Nwani et al. (2011) verificaram um aumento de MN para o peixe C. punctata apés
sete dias de exposicao a atrazina.

Apesar da frequéncia de MN nao ter sido significativa em nenhum dos
experimentos realizados, alteragbes eritrociticas nucleares (AENS) foram
observadas nos peixes confinados nos ribeirdes Apertados e Godoy. Estes
resultados corroboram os danos detectados pelo ensaio do cometa, onde foi
observada uma correlagao positiva (r>=0,999) entre estes dois parametros. Poucas
explicagbes existem acerca da origem destas AENS, sendo que uma das mais
aceitas foi sugerida por Shimizu et al. (1998), os quais afirmam que ao ser detectada
uma regidao com dano é iniciado um processo de reparo e eliminagao da cromatina.
Esta regido alterada é entdo movida para a periferia do nucleo e entao eliminada por
exocitose e antes que este processo seja concluido a membrana nuclear

naturalmente apresenta algumas imperfeicdes as quais caracterizam as AENS. Foi
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encontrada também uma correlagao positiva entre a LPO no figado e a ocorréncia
de AENS, durante o verdo. Alguns autores, como Seriani et al. (2011), apontam que
o0 estresse oxidativo pode ser responsavel pela formacdo de MN e AENS, em
decorréncia principalmente do aumento da permeabilidade da membrana nuclear
como resultado da lipoperoxidagao, tornando o nucleo mais susceptivel a alteracoes
promovidas por xenobioticos.

Recentemente, varios estudos descreveram a presenca de anormalidades
nucleares além do micronucleo, em células de peixe expostas a substancias
genotodxicas (Ayllon & Garcia-Vazquez, 2000; Cavas e Ergene-Gozukara, 2005). Em
geral essas anormalidades sao consideradas indicadoras de danos genotdxicos e,
portanto, podem complementar o escore de micronucleos em pesquisas de
genotoxicidade (Cavas e Ergene-Gozukara, 2005).

No decorrente trabalho, o estabelecimento do estado de estresse oxidativo
nos peixes, evidenciado pela LPO e PCO, em figado e branquias pode também
explicar, pelo menos em parte, a ocorréncia de danos no DNA. Das espécies
reativas de oxigénio, o radical hidroxil (HO) é o mais reativo com a molécula de
DNA, reagindo com a molécula pela adicdo de ligagdes duplas nas bases
nitrogenadas e pela remocao de um atomo de hidrogénio, tanto do grupo metil da
base timina quanto de cada uma das ligacbes C-H da pentose desoxirribose
(Lackner, 1998). Os processos de transcricdo e de tradugdo também podem ser
impedidos ou modificados, em fungao de lesdes no DNA, induzidas pelos radicais
livres.

O indice Integrado de Resposta de Biomarcadores (IBRv2) foi capaz de
discriminar os pontos de acordo com o nivel de contaminagdo de cada local, com
base nas respostas de varios biomarcadores. Os valores de IBR aferidos foram
consistentes com as diferengas encontradas nos niveis de contaminagdo em cada
local e com grau de interferéncia antrépica destes ambientes, uma vez que o menor
valor de IBR, em ambas as estagdes foi encontrado no ribeirdo Godoy, localizado
dentro da unidade florestal, confirmando seu estado de melhor conservacao entre os
locais avaliados. Podemos relacionar desta maneira o efeito protetor dessa
vegetacgao, principalmente como uma barreira ao escoamento superficial e lixiviagdo
desses contaminantes oriundos das monoculturas do entorno, além da interceptagao

da cobertura vegetal a deriva de agrotdxicos aplicados via aérea. Os ribeirdes
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Apertados e Jacutinga apresentaram diferencas nos valores de IBR entre as
estacbOes de seca e chuva, diferengas estas que podem estar relacionadas com a
dinamica de entrada/saida dos xenobibticos ao longo do ano e efeitos de diluigdo.
Em suma, através da analise integrada de diferentes biomarcadores, percebe-se
que as alteragbes bioquimicas e genéticas observadas se correlacionaram bem
com os niveis de contaminantes ambientais, demostrando a eficiéncia desta
abordagem para o biomonitoramento.

Este trabalho n&o tentou separar qual poluente presente no local de estudo foi
o responsavel pelos efeitos sobre os peixes e 0 ambiente aquatico, mas sim, que ha
uma mistura de contaminantes que promoveram efeitos  biolégicos
consequentemente podem ter um reflexo no ambiente. Apesar da dificuldade de
interpretacéo da relagédo causa-efeito de uma determinada alteragdo nos organismos
em condigdes de campo, o biomonitoramento permite uma avaliacdo mais ampla
das condi¢gdes naturais as quais os organismos estao sujeitos, o que de fato pode
colaborar na discussdo da efetividade de conservagdo de areas degradadas,
proporcionando promissores instrumentos para a identificagdo de impactos
ambientais (da Silva et al., 2003).

Desta forma, os resultados encontrados neste trabalho séo relevantes para o
desenvolvimento de novos e continuos programas de monitoramento na regiéo,
alertando para um sério problema ambiental, onde investigagdes mais detalhadas
necessitam de serem realizadas a fim de compreender melhor a dindmica do local e
as variagdes sazonais que implicam em maior ou menor toxicidade para os
organismos, bem como a elaboragdo de a¢gdes de manejo e conservagao para estes

ribeirbes.
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CAPITULO III

Manuscrito em preparagao para ser submetido ao periédico Environmental

Monitoring and Assessment

Biomarcadores bioquimicos e genéticos em Astyanax altiparanae
transplantados e residentes em areas agricolas: implicacGes para o

biomonitoramento

Resumo

O principal objetivo deste trabalho foi verificar a sensibilidade de respostas de
biomarcadores em peixes engaiolados e residentes em areas agricolas e a
capacidade destas respostas em discriminar os niveis de contaminagao em cada
local. Exemplares da espécie de peixe neotropical Astyanax altiparanae foram
confinados por 168 h em trés lagoas localizadas em uma regido de intensa atividade
agricola, no norte do Parana e também exemplares da mesma espécie foram
coletados nos mesmos locais, durante as semanas de exposi¢ao. Os biomarcadores
bioquimicos analisados foram as enzimas de biotransformacgéo de fase | e Il, como a
7-etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) e a glutationa-S-tranferase, os niveis
hepaticos e branquiais de tiois nao-proteicos (NPSH), danos oxidativos, como a
lipoperoxidagcdo (LPO), atividade da acetilcolinesterase (AChE) no musculo e
cérebro e biomarcadores genéticos, como quebras no DNA e a frequéncia de
micronucleos e alteragdes eritrociticas nucleares. Também foi avaliada a frequéncia
de eritrocitos imaturos (El). Os resultados indicaram que os biomarcadores
altamente sensiveis (tais como danos no DNA e lipoperoxidagdo) apresentaram
resultados semelhantes em peixes transplantados e residentes, e os que refletem o
produto de eventos cumulativos (como o teste de micronucleos [embora nao
estatisticamente significativo] e alteragbes eritrociticas nucleares) tém uma melhor
capacidade discriminativa quando aplicado a exemplares cronicamente expostos
(nativos). As analises integradas dos biomarcadores em um indice de analise global
(IBRv2) demostraram que a abordagem utilizando peixes engaiolados foi mais
efetiva para discriminar os niveis de contaminagdo de cada local, corroborando os
resultados de analises quimicas de alguns agrotoxicos, embora a abordagem
integrada de biomarcadores em peixes residentes tenha também mostrado um
padrdao semelhante de resposta, se mostrando também satisfatéria para o
monitoramento da qualidade destes ambientes. Estes resultados ressaltam a
importancia da selegdo dos biomarcadores e sugerem analises paralelas de peixes
‘engaiolados” e residentes para uma melhor caracterizacdo da poluigdo nestas
areas de estudo.

Palavras-chave: testes in situ, biotransformacédo, genotoxicidade, estresse oxidativo,
indice integrado de resposta de biomarcadores.
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3.1 INTRODUGAO

O processo de expansdo agricola do Brasil, relacionado com o aumento
populacional e o importante papel exercido pelo pais na produg¢do agricola mundial
(IBAMA, 2010) trouxe como consequéncia um crescimento de 190% do mercado
interno de agrotdxicos, apenas na ultima década, fazendo do pais o recordista
mundial no consumo destes produtos (SINDAG, 2009). Entre os anos de 2010 e
2011 foram utilizados cerca de 936 mil toneladas de agrotoxicos em todo o territério
nacional (ANVISA & UFPR, 2012). O estado do Parana, por sua vez, destaca-se no
cenario agricola brasileiro, ocupando o terceiro lugar no ranking nacional de
consumo de agrotéxicos, o que equivale a 13% do total vendido no pais (ANVISA &
UFPR, 2012).

A poluicdo ambiental causada por estes agrotdxicos, especialmente em
ecossistemas aquaticos, tem sido documentada no mundo inteiro e constitui um
grande problema tanto local como global (Cerejeira et al., 2003; Spalding et al.,
2003). Entretanto, trabalhos de campo que demonstrem os efeitos destes
contaminantes sobre a fauna aquatica sdo escassos, e os efeitos da reducido da
mata ciliar e do uso da paisagem adjacente sobre a qualidade dos recursos hidricos
e saude da biota aquatica tém sido pouco investigados.

Para monitorar os efeitos dos agrotdéxicos no ambiente, os testes in situ tém
se mostrado uteis, principalmente porque integram relevancia ecologica aos testes
de toxicidade, através da incorporacao de flutuacbes de campo, dentro de condi¢cdes
semi-controladas. Os peixes tém sido amplamente empregados em testes in situ,
pois o confinamento constitui uma estratégia utii no monitoramento de agentes
téxicos no ambiente aquatico (Barbee et al., 2008; Schlenk et al., 2008; Klobucar et
al.,, 2010), por meio da analise de diferentes parametros. No Brasil, ainda séo
poucos os trabalhos focando o uso de biomarcadores em espécies de peixe nativas
como ferramentas para avaliagdo da qualidade da agua (Wilhelm-Filho et al., 2001;
Winkaler et al., 2001; Akaishi et al., 2004; Ramsdorf et al., 2009). O confinamento
in situ de peixes facilita a investigacdo de areas onde espécimes nativas sdo de
dificil captura ou de baixa ocorréncia, e reduzem a influéncia de diferencas genéticas

e fendmenos adaptativos, que podem atenuar a capacidade do biomonitoramento
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em discriminar diferentes niveis de disturbios ambientais (Regoli e Principato, 1995).
Desta maneira, na escolha dos organismos em testes toxicologicos, estes fatos
devem ser levados em consideragao e os resultados cautelosamente avaliados.

Espécies do género Astyanax, tém sido apontadas como espécies uteis no
monitoramento ambiental em varios trabalhos em campo (Schultz e Martins-Junior,
2000; Winkaler et al., 2001; Silva & Martinez, 2007; Lemos et al., 2008) e laboratério
(Akaishi et al., 2004; Rossi et al., 2011). O peixe Astyanax altiparanae (Garutti e
Britski, 2000), conhecido popularmente como lambari-do-rabo-amarelo, € importante
na pesca amadora e alimentagdo humana e encontrado com grande abundancia na
bacia do rio Paranapanema, da qual faz parte o rio Tibagi e seus afluentes, o que
provavelmente ressalta a importdncia desta espécie para o sistema ecoldgico
(Shibatta et al., 2002; Orsi et al., 2002).

O principal objetivo deste trabalho foi comparar a sensibilidade de peixes da
espécie A. altiparanae confinados in situ (agudamente expostos) e residentes
(cronicamente expostos) em corpos d’agua de areas agricolas, com base em
respostas de biomarcadores bioquimicos e genotéxicos, visando também contribuir
para a selegcdo e indicagao destes organismos a programas de monitoramento

ambiental.

3.2 MATERIAL E METODOS

3.2.1 Area de Estudo

O ribeirdo avaliado no presente trabalho, denominado Uberaba faz parte da
microbacia do ribeirdo Cafezal. A bacia do ribeirdo Cafezal € o segundo principal
sistema de captacdo de agua que abastece o municipio de Londrina. Esta regido
caracteriza-se pela intensa atividade agricola, com predominancia de monoculturas
nao perenes e emprego de mecanizagdo maciga, insumos e agrotoxicos, que podem
provocar a contaminagao dos solos e das aguas subterraneas e superficiais. Foram
delimitados trés pontos ao longo do ribeirdo Uberaba (L1, L2 e L3), localizados em

represamentos artificias, na porgéo alta, média e baixa do ribeirdo (Fig.3.1). Durante
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o0 periodo dos experimentos, houve a transicdo de monoculturas de milho para
cultivos de soja, com registro de aplicacdo de herbicidas de diferentes herbicidas,

como compostos formulados a base de glifosato e triazinicos.

Figura 4.1 — Localizagdo dos pontos experimentais: Lagoa 1 (L1), Lagoa (L2) e
Lagoa 3 (L3) ao longo do cérrego Uberaba, bacia do ribeirdo Cafezal,
Londrina, PR.

.,""I:L\, .

~ PARANA

J Londrina
! -3 — s e N
\ -
~ . N
— ur
O . N\
a x\{,/ L1 ._._\ S;:Cgu Ubthb.} )
. \ L2 5 ﬁ{
- '\Wf\ W
( ~ "‘r\\
1 4
K ///

Fonte: o autor.



106

3.2.2 Organismos-Teste e Delineamento Experimental

Exemplares de peixes da espécie A. altiparanae (5,63 + 0,26g; 7,48 £ 0,10
cm) foram obtidos de uma piscicultura da regido e utilizados para os testes in situ.
Os testes in situ foram realizados em semanas diferentes, entre os meses de
maio/junho de 2013. Antes do inicio de cada teste, os peixes recém- chegados da
piscicultura foram aclimatados em laboratério, em caixas d’agua de 500 L contendo
agua limpa e desclorada, com aeragao constante, por um periodo de sete dias. Apds
o periodo de aclimatagdo, 10 animais (em cada semana de exposi¢cdo) foram
amostrados no proéprio local, sendo que as respostas obtidas com os biomarcadores
analisados nestes animais foram utilizadas para determinar os valores basais dos
parametros biolégicos (tempo inicial ou Tp), sendo que estas respostas foram
utilizadas para o célculo do indice Integrado de Resposta de Biomarcadores (IBRv2).

Apos aclimatacao, o restante dos peixes foi transportado para o campo em
sacos plasticos contendo agua com injecdo de oxigénio. Os animais foram
confinados em uma gaiola retangular (n = 20 por gaiola) (60 x 50 x 40 cm; 120 L)
confeccionada de estrutura metalica e revestida com malha plastica de 5 mm, em
cada ponto experimental por um periodo de 168 h (1 semana). As gaiolas foram
completamente imersas (profundidade < 1,5 m), ficando em contato com o
sedimento e ficaram firmemente ancoradas nos locais para impedir o seu
deslocamento.

Durante a semana de permanéncia das gaiolas nos pontos experimentais,
exemplares de A. altiparanae foram coletados nas lagoas, com o auxilio de peneiras
e tarrafas. Os peixes coletados foram rapidamente levados para o laboratério, onde
passaram pelos mesmos procedimentos amostrais adotados para os peixes
confinados in situ. Durante a exposicdo em campo, parametros fisicos e quimicos da
agua (pH, condutividade, temperatura e oxigénio dissolvido) foram mensurados no

primeiro e ultimo dia dos testes in situ.
3.2.3 Analises de Agrotoxicos na Agua e Sedimentos
A fim de caracterizar o ribeirdo quanto a presenga de alguns agrotoxicos,

amostras de aguas superficiais e sedimentos foram coletadas de cada lagoa ao final

dos experimentos in situ e enviadas ao Laboratério de Microcontaminantes
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Orgénicos e Ecotoxicologia, da Universidade Federal de Rio Grande (CONECO-
FURG), onde se realizou a quantificacdo de inseticidas organoclorados e alguns
herbicidas como a trifluralina, glifosato, atrazina, ametrina, simazina, irgarol e
clomazone.

Para organoclorados, seguiu-se a metodologia descrita por Niencheski e
Fillmann (2006). A identificacdo e quantificacdo de compostos organoclorados foi
realizado em um cromatoégrafo de fase gasosa (Perkin Elmer Clarus 500) equipado
com detector de captura de elétrons ®Ni (ECD) e um injetor automatico de amostra.
Os agrotoxicos clorados analisados foram alfa-HCH (hexaclorociclohexano), beta-
HCH, gama-HCH, delta-HCH, hexaclorobenzeno, diclorodifeniltricloroetano
(somatorio dos isbmeros p,p’- e 0,p-DDT), diclorodifenildicloroetileno (somatério dos
isbmeros p,p’- € 0,p-DDE), diclorodifenildicloroetano (somatério dos isbmeros p,p’- e
0,p-DDD), aldrim, dieldrin, endrin, alfa-clordano, gama-clordano, transnonaclor,
clortalonil, oxiclordano, heptacloro, heptacloro epdxido, diclofluanida, endosulfan (I, Il
e sulfato), metoxiclor e mirex. A identificacdo dos compostos clorados foi baseada
em espectros de massa individual e tempos de retencdo no cromatdografo em
comparagao com dados da literatura, dados da biblioteca e padrbes auténticos.
Padrées (2,4,5,6 -tetra-cloro-m-xileno [TCMX] e PCB 209) foram injetados e
analisados sob as mesmas condi¢gdes que as amostras. A recuperacgao foi avaliada
usando os PCBs 103 e 198 como padrdes de recuperagao e o desempenho analitico
foi avaliado através da analise de materiais de referéncia certificados e brancos
analiticos. A confirmagcao de alguns compostos foi feita através da analise em um
cromatégrafo a gas (Perkin Elmer Clarus 500) com espectrometria de massa (GC -
MS).

3.2.4 Amostragem

ApOs o periodo de exposicdo, os peixes foram retirados das gaiolas e
rapidamente transportados para o laboratério. Os peixes coletados também foram
imediatamente levados ao laboratério (~20 min de tempo de transporte). Os animais
foram mantidos em caixas plasticas contendo agua do préprio local de origem, até o

momento de serem sacrificados. Inicialmente, os animais foram anestesiados com



108

benzocaina (0,1 g L™ de agua), medidos e pesados e tiveram amostras de sangue
retiradas a partir da veia caudal. Aliquotas de sangue foram colocadas em tubos
plasticos contendo soro bovino fetal, mantidos em gelo e em prote¢éo da luz, para a
realizacdo do teste do cometa. Com aliquotas do sangue, também foram
confeccionadas extensdes sanguineas para analises citoldgicas. Figado, branquias,
cérebro e musculo foram retirados e armazenados em ultra-freezer a -80° C, até o

momento das analises bioquimicas.

3.2.5 Analises Bioquimicas

As amostras de figado e branquia foram pesadas, homogeneizadas (1:10
m/v) em tampao fosfato de potassio (0,1 M, pH 7,0) e centrifugadas (10.000 g, 20
min, 4°C). O sobrenadante foi utilizado para andlises dos biomarcadores

bioquimicos.

3.2.5.1 Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD)

A atividade da CYP1A foi determinada por meio da atividade da EROD,
estimada pela taxa de conversao da 7-Etoxiresorufina em resorufina, seguindo-se o
protocolo de Eggens e Galgani (1992), com algumas modificagées. A reacao foi
iniciada pela adicdo da amostra na mistura reativa (tampéao fosfato de K 0,1M; pH
7,6: NADPH 2 mM e 0,1 mM 7-Etoxiresorufina). O aumento progressivo da
fluorescéncia, resultante da formacado de resorufina, foi medido a cada minuto,
durante 10 minutos (ex/em: 530/590nm). A atividade da EROD foi expressa em pmol
de resorufina minuto™ mg de proteina”’, baseada em uma curva padrido de

resorufina.
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3.2.5.2 Glutationa-S-transferase (GST)

A atividade da glutationa-S-transferase (GST) foi determinada pelo
monitoramento da complexagdo da glutationa reduzida (GSH) com o substrato 1-
cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) em espectrofotdmetro a 340 nm, de acordo com o
método descrito por Keen et al. (1976). O aumento de CDNB conjugado foi
monitorado durante 1 minuto, em espectrofotdbmetro a 340 nm e a atividade da

enzima foi expressa em nmol de CDNB conjugado min™' mg de proteina™.

3.2.5.3 Tibis nado proteicos (NPSH)

A concentragao de tidis ndo proteicos nos tecidos foi determinada de acordo
com o método de Beutler et al. (1963) através da reagao dos grupamentos -SH com
o reagente de cor 5,5-ditiobis-2-acido nitrobenzdico (DTNB), formando o tiolato
(TNB) que foi quantificado em 412 nm. A concentragcdo de tidis nao proteicos foi

expressa em g NPSH. mg proteina™.

3.2.5.4 Lipoperoxidagédo (LPO)

Para a medida da lipoperoxidacdo (LPO) foi utilizado o ensaio TBARS
(substancias reativas ao acido tiobarbiturico, entre elas o malondialdeido [MDA] que
€ um dos subprodutos finais da LPO) de acordo o protocolo descrito por Camejo et
al. (1998). Ao sobrenadante foi acrescentado butilhidroxitolueno (BHT 1M), solugéo
salina fosfatada (2 mM KCI; 1,4 mM NaH,PO4; 357 mM NaCl; 10 mM Na;HPO4; pH
7,4), acido tricloroacético (TCA 50%) e acido tiobarbiturico (TBA 1,3%) dissolvido em
0,3% NaOH e a mistura foi mantida a 60°C em estufa por 1 hora. Posteriormente, foi
feita a leitura de fluorescéncia (ex/em: 535/590 nm) e a concentragdo de TBARS
determinada através de uma curva padrdao de malondialdeido (MDA). A

concentragdo de TBARS foi expressa em nmol de TBARS mg de proteina™.
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3.2.5.5 Acetilcolinesterase (AChE)

Amostras de tecido cerebral e muscular foram homogeneizadas em tampéo
fosfato de potassio (0,1 M; pH 7,5; 1:10 m/v) e centrifugadas (10.000 g, 20 min, 4 °C)
e 0 sobrenadante foi utilizado para a determinacéo da atividade da AChE, de acordo
com o método de Ellman et al. (1961), adaptado para microplaca por Alves Costa et
al. (2007). A quantificacdo da atividade da AChE (nmol DTNB. min™'.mg de proteina”
") ocorreu a partir da reacédo do substrato de iodeto de acetilcolina (9 mM) com o
reagente de cor contendo DTNB (0,5 mM). A tiocolina, produto da degradacdo do
iodeto de acetilcolina pela AChE reage com o DTNB, formando o nitrobenzoato, um
anion amarelado. As leituras da variacdo da absorbancia da solucido, durante 6
minutos, foram feitas por espectrofotometria a 415 nm e a atividade da AChE foi

expressa em nmol min™. mg proteina™.

3.2.5.6 Proteinas totais

A concentragéo de proteinas foi determinada pelo método de Bradford (1976),
que se baseia na reagao de proteinas com o corante Coomassie Brilliant Blue G-
250. A curva de calibracdo foi feita com albumina de soro bovino (BSA) e a

absorbancia lida em espectrofotémetro a 595 nm.

3.2.6 Andlises genotdxicas

O ensaio alcalino do cometa com eritrocitos foi realizado de acordo com Singh
et al. (1988), com algumas modificacbes descritas por Ramsdorf et al. (2009).
Apenas as amostras de sangue que apresentaram viabilidade celular superior a
80%, determinada pelo método de exclusao por azul de Trypan, foram utilizadas no
ensaio do cometa.

Apss a amostragem, uma aliquota de sangue misturado com soro bovino fetal
(1:100) foi adicionada a agarose de baixo ponto de fusdo. Esta mistura foi colocada

em lamina de vidro previamente coberta com agarose normal, coberta com laminula,
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e permaneceu na geladeira por 30 min. Em seguida as laminulas foram retiradas e
as laminas foram submetidas as seguintes etapas: a) lise: 1h, a 4°C, protegido da
luz, em solugao de lise (NaCl 2,5 M, EDTA 100 mM, Tris 10 mM, DMSO 10%, Triton
X-100 1 mL, pH 10,0); b) desnaturagdo do DNA: 30 min, no escuro, em um tampéo
de eletroforese (NaOH 0,3 N, EDTA 1 mM, pH > 13); c) eletroforese: 20 min, 300
mA, 25V, 1V cm™ e d) neutralizacdo: trés lavadas por 5 min cada com tampao (0,4
M Tris, pH 7,5). As laminas foram entdo fixadas com etanol absoluto por 10 min e
acondicionadas em geladeira até o momento de serem analisadas.

Posteriormente, as laminas foram coradas com gelRed (Uniscience®) e
analisadas em microscépio Leica (DM 2500) adaptado para fluorescéncia/
epifluorescéncia, equipado com filtro de excitagdo azul (450-490 nm) e um filtro de
barreira de 515 nm com magnificagdo de 1000X. Todas as laminas foram analisadas
em teste-cego, sendo avaliados 100 nucledides por peixe. A extensdo dos danos no
DNA foi quantificada pelo comprimento da cauda formada pela migragcdo dos
fragmentos de DNA, sendo classificados em quatro classes de acordo com
Kobayashi et al. (1995): classe 0 = sem dano aparente; classe 1 = cauda curta
menor que o didmetro do nucleo; classe 2 = comprimento da cauda correspondendo
a uma ou duas vezes o didametro do nucleo; classe 3 = comprimento da cauda
maior que o dobro do didmetro do nucleo. O escore de danos no DNA foi obtido pela
multiplicagdo pelo numero de células em cada classe pelo valor da classe. Os
resultados de danos no DNA foram expressos pela média dos escores de danos de
cada grupo, em cada local de exposicao.

O teste do micronucleo (MN) e de alteragdes eritrociticas nucleares (ENA)
com coloragao fluorescente de laranja de acridina (LA) foram realizados de acordo
com a técnica descrita por Ueda et al. (1992), com algumas modificagcdes. Uma
pequena gota de sangue foi misturada na propria lamina com soro bovino fetal (1:1)
e foi realizada uma extensédo sanguinea. As laminas secaram overnight e foram
entdo fixadas com metanol por 10 min. No momento da analise, cada lamina foi
corada com 20 yL de laranja de acridina (0,003%) e analisadas imediatamente em
microscopio de epifluorescéncia, em aumento de 1000X. Para cada peixe, foram
analisadas 3000 células, sendo avaliada a presenca de MN e alteragcdes na forma
eliptica normal dos nucleos das hemacias que nao se enquadraram no conceito de

micronucleo, sendo descritas como alteragbes eritrociticas nucleares (AENS)
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(Carrasco et al.,, 1990). As AENS foram classificadas em trés categorias: nucleo
segmentado, nucleo lobulado e nucleo em forma de rim, além da presenca de
células binucleadas.

A identificacdo de eritrécitos imaturos foi realizada segundo Cavas e Ergene-
Gozukara (2005). A laranja de acridina cora seletivamente eritrécitos imaturos ou
policromaticos. Sob microscopio fluorescente, micronucleos e os principais nucleos
apresentam forte fluorescéncia verde-amarelo e entre todas as células os eritrocitos
imaturos podem ser facilmente identificados pelo seu conteudo de RNA

citoplasmatico, apresentando fluorescéncia vermelha no citoplasma.

3.2.7 indice Integrado de Resposta de Biomarcadores (IBR)

Os biomarcadores descritos na se¢do acima foram aplicados em um indice
chamado de “indice Integrado de Resposta de Biomarcadores” (IBR) descrito por
Sanchez et al. (2013). Os valores de IBR foram calculados isoladamente para os
peixes confinados in situ e residentes em cada local. Para o célculo, a razdo dos
locais experimentais individualmente e grupos iniciais (To) para cada biomarcador foi
logaritmizada (Yi) e posteriormente calculada a média (u) e o desvio padrédo (s)
gerais para cada parametro. Em seguida, os valores de Yi foram padronizados
através da formula: Zi = (Yi - p)/s e a diferenga entre Zi e Z0 (Ty) determinaram os
valores de A. Por fim, o IBR foi calculado para cada local de exposig¢ao, por meio da
somatdria dos valores de A de cada biomarcador.

Em cada local, os parametros foram representados em um grafico de radar,
indicando o desvio do biomarcador investigado com relagdo ao tempo inicial (0). A
area superior a 0 reflete indugdo do biomarcador, e menor que 0 indica diminuigao

do biomarcador.
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3.2.8 Analises Estatisticas

Os dados dos biomarcadores foram testados quanto a normalidade e
homogeneidade de variancia usando o teste de Shapiro Wilks e de Levene,
respectivamente. Os resultados obtidos com os biomarcadores analisados nos
peixes submetidos aos testes in situ e coletados nos trés pontos experimentais
foram comparados entre si através de analise de variancia paramétrica ou nao-
paramétrica (ANOVA ou Kruskal-Wallis), isoladamente (in situ e residentes), de
acordo com a distribuicdo dos dados (normalidade e homegeneidade da variancia)
seguida por um teste de comparagbes multiplas quando indicado. Foram
considerados significativos valores de p<0,05. Por fim, os dados apresentados nos

graficos representam a média + erro padrao.

3.3 RESULTADOS

3.3.1 Biometria dos Peixes

Os dados biométricos dos peixes sao apresentados na Tabela 3.1. De
maneira geral, os peixes residentes nas trés lagoas (L1, L2 e L3) apresentaram
maiores variagbes de tamanho com relagdo aos demais grupos. Ja os peixes
utilizados nos experimentos in situ apresentaram uma maior homogeneidade com

relagdo ao tamanho.



114

Tabela 3.1- Dados biométricos em A.altiparanae utilizados nos experimentos in
situ e coletados em diferentes lagoas (L1, L2 e L3) ao longo do
cérrego Uberaba.

n Peso (9) Comprimento (cm)
Grupo inicial (To) 30 ( 2513 _ﬂ%ﬂ ) (57’,77_11%’% |
Residente L1 6 (10’116:-’ g’g) (‘;:‘:3 t g:%
Residente L2 12 (Z,’S j—’ﬁ:‘;) (58,,54 _’—f%:’io)
Residente L3 8 (%98 f 358) (2(1) f gg)
In situ L1 14 (i’,?é t g:g) (7721 g,, 51)
In situ L2 14 (5;:2 i g,’;) (752 i g’,52)
. 53+0,4 7,5+0,1
In situ L3 14 (3.6 -9.3) (6.5-90)

Os valores representam a médiat EP de cada grupo e o intervalo de tamanho.

3.3.2 Parametros Fisicos e Quimicos da Agua e Analises de Agrotéxicos

Os valores dos parametros fisicos e quimicos da agua (Tabela 3.2) nao
apresentaram grandes variag¢des entre os locais avaliados, com excegao dos valores
de oxigénio dissolvido observados na lagoa 1, que foram inferiores aos dos outros
locais. Por se tratar de um represamento artificial, logo na nascente do ribeirdo este
ambiente apresenta fluxo muito lento da agua, o que pode estar relacionado com as
baixas concentragdes de OD. Além disso, nota-se neste ambiente grande
quantidade de material orgadnico em decomposicdo, além de ser, entre as trés
lagoas, o ambiente mais susceptivel a entrada de fertilizantes quimicos advindos
das areas agricolas do entorno, podendo este local estar em inicio do processo de
eutrofizacao.

Dos 35 compostos que foram avaliados nos sedimentos das trés lagoas
(Tabela 3.3), foram detectados acima dos limites de confiabilidade 10 compostos,
dentre eles os herbicidas atrazina, simazina e ftrifluralina, e os inseticidas
organoclorados hexaclorociclohexanos (a e b-HCH), hexaclorobenzeno (HCB),
heptacloro, diclorodifeniltricloroetano (pp-DDT), dieldrin e endosulfan Il. Entre os 10
agrotoxicos detectados nas amostras ambientais, na lagoa 1 (L1) foram encontradas
as maiores concentragdes de 6 destes compostos, indicando um provavel gradiente

de contaminagao no sentido nascente—foz do ribeirdo (L1>L2>L3). Os herbicidas
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atrazina e ametrina foram detectados em amostras de agua, onde as maiores

concentragdes também puderam ser observadas na lagoa 1 (L1).

Tabela 3.2- Parametros fisicos e quimicos da agua durante os experimentos.

Variaveis da dgua Tanqueg de L1 L2 L3
aclimatacéo (Ty)
Temperatura (°C) 20,55+ 1,36 22,15 - 20,13-19,57 20,8-20,5
19,46
pH 6,82 + 0,23 5,47—- 5,61 5,81-6,25 6,8-6,08
Oxigénio diss.(mgOz.L‘1) 7,54 + 0,87 5,55-4,8 6,87-6,41 8,4-8,81
Condutividade (pS.cm'1) 83+11,0 33-34 41-37 43-51
Dureza (mg CaCOg.L'1) 57,8 + 3,2 36 38 38

Os valores dos parametros obtidos nos tanques de aclimatagéo (T,) dos animais nas diferentes
semanas foram agrupados e estdo representados pela média + EP. Nas lagoas 1, 2 e 3 estdo
representados os valores obtidos no primeiro e ultimo dia de exposi¢cdo dos peixes (separados por
hifen).
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Tabela 3.3 — Concentragdes de alguns agrotéxicos analisados na agua e sedimento
das Lagoas 1, 2 e 3.

Sedimento (pg.Kg™)

Agua (ug.L™)

Composto
Atrazina
Glifosato

Irgarol
Simazina

Ametrina

Clomazone

Trilfuralina

a-HCH
b-HCH
g-HCH
d-HCH
HCB
Clortalonil
Oxiclordano

Hepatcloro

Heptacloro
hepdxido

Diclofluanida
Transnonaclor
a-clordano
g-clordano
op-DDD
ppDDD
op-DDE
pp-DDE
op-DDT
ppDDT
Aldrim
Endrim
Endrim aldeido
Endrim cetona
Dildren
Endosulfan |
Endosulfan I

Endosulfan

sulfato
I Metoxiclor
I Mirex

— - - == —-_TITITIIIICT

L1
0,471
<LQM

nd
0,597
<LQM
<LQM
3,710
5,130
1,230
<LQM
<LQM
2,180
<LQM
<LQM
0,060

< LQM

<LQM
nd
nd
<LQM
<LQM
nd
<LQM
nd
nd
0,021
<LQM
nd
nd
0,008
0,056
nd
0,001

nd

nd
nd

L2
0,336
<LQM

nd
0,419
<LQM
<LQM
2,918
3,198
0,970
<LQM
<LQM
2,197
<LQM
<LQM
0,052

< LQM

<LQM
nd
nd
<LQM
<LQM
nd
<LQM
nd
nd
0,022
<LQM
nd
nd
0,078
nd
0,004

nd

nd
nd

L3
0,272
<LQM

nd
0,486
<LQM
<LQM
1,967
1,000
0,829
<LQM
<LQM
2,194
<LQM
<LQM
<LQM

< LQM

<LQM
nd
nd
<LQM
<LQM
nd
<LQM
nd
nd
0,003
<LQM
nd
nd
0,003
0,032
nd
<LQM

nd

nd
nd

L1
0,310
nd
nd
<LQM
0,666
nd

L2
0,130
nd
nd
<LOQM
0,397
nd

L3
0,130
nd
nd
<LQM
0,399
nd

H= herbicida; I= inseticida; LQM= abaixo de limite de deteccéo confiavel (0,0006); nd= n&o detectado.
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3.3.3 Biomarcadores

Etoxiresorufina-O-deetilase (EROD)

Os resultados da atividade da EROD no figado dos peixes estdo
apresentados na Fig. 3.2. Nas branquias a atividade enzimatica da EROD né&o foi
detectada pelo método utilizado. No figado nao foi observada nenhuma alteracéo
significativa na atividade enzimatica entre os lambaris confinados e coletados nas

trés lagoas.

Figura 3.2— Atividade da 7-Etoxiresorufina O-deetilase em figado de A. altiparanae
submetidos a testes in situ e coletados nas lagoas 1 (L1), 2 (L2) e 3
(L3) ao longo do ribeirdo Uberaba.

1,2 1 In situ
I Residente

o o o =
I » [e-] o
p ; ;
>
(]

Etoxiresorufina-O-deetilase
pmol resorufina min”. mg de proteina’
o
N

0,0

L1 L2 L3

Letras distintas indicam diferenca significativa entre os grupos (p < 0,05) dentro de cada abordagem
experimental.

Glutationa-S-transferase (GST)

A atividade da GST hepatica (Fig. 3.3) apresentou uma diminuigéo
significativa nos peixes expostos na lagoa 1 com relagdo as demais. Da mesma
forma, nos peixes residentes da lagoa 1 também foi observado uma menor atividade
da GST no figado. Nas branquias (Fig.4.3), foi observado uma diminuicdo da

atividade da GST nos peixes confinados nas lagoas 1e 2 comparada com a
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atividade enzimatica dos peixes da lagoa 3. O contrario pode ser observado nos

peixes residentes nas lagoas 1 e 2, que apresentaram uma maior atividade

enzimatica na branquia, comparado com peixes coletados na lagoa 3.

Figura

200 4

@
=}

Glutationa-S-transferase
nmol CDNB conjugados min™. mg ptna'1
g

o
=1
'

3.3 — Atividade da Glutationa-S-transferase em figado e branquia de A.
altiparanae submetidos a testes in situ e coletados nas lagoas 1 (L1),
2 (L2) e 3 (L3) ao longo do ribeirdo Uberaba.
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Letras distintas indicam diferenca significativa entre os grupos (p < 0,05) dentro de cada abordagem
experimental.

Tidis ndo proteicos (NPSH)

O conteudo de tidis ndo proteicos (Fig. 3.4) diminui no figado dos peixes

confinados na lagoa 1

residentes,

quando comparado com os demais grupos. Nos animais

nao foram encontradas diferengas significativas na concentragao

hepatica de NPSH. Nas branquias nao foi observada nenhuma alterac&o significativa

no conteudo de NPSH entre os lambaris confinados e coletados nas trés lagoas.
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Figura 3.4 — Conteudo de tidis nao proteicos no figado e branquia de A. altiparanae
submetidos a testes in situ e coletados nas lagoas 1 (L1), 2 (L2) e 3
(L3) ao longo do ribeirdo Uberaba.
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Letras distintas indicam diferenca significativa entre os grupos (p < 0,05) dentro de cada abordagem
experimental.

Lipoperoxidacao

A peroxidagéao lipidica foi evidenciada (Fig.3.5) pelo aumento de TBARS no
figado dos peixes confinados e residentes na lagoa 1, como também nos peixes
coletados na lagoa 2. Os resultados da lipoperoxidagao nas branquias indicaram um
aumento no conteudo de TBARS apenas nos peixes coletados nas lagoas 1, quando

comparada com as demais localidades

Figura 3.5— Lipoperoxidacdo em figado e branquia de A. altiparanae submetidos a
testes in situ e coletados nas lagoas 1 (L1), 2 (L2) e 3 (L3) ao longo do
ribeirdo Uberaba.
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Letras distintas indicam diferenca significativa entre os grupos (p < 0,05) dentro de cada abordagem
experimental.
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Acetilcolinesterase

Os resultados da atividade da AChE analisadas no cérebro e musculo dos
peixes estdo apresentados na Fig. 3.6. No musculo, foi observada uma diminuigao
significativa da atividade da AChE nos peixes confinados in situ nas lagoas 2 e 3. Os
animais coletados nas lagoas 1 e 2 apresentaram uma menor atividade enzimatica
quando comparado com a dos peixes da lagoa 3. Foi observada uma diminuigéo
significativa na atividade da AChE no cérebro dos peixes tanto expostos in situ

quanto coletados na lagoa 1 com relagao as demais lagoas.

Figura 3.6 — Atividade da acetilcolinesterase em musculo e cérebro de A.
altiparanae submetidos a testes in situ e coletados nas lagoas 1
(L1), 2 (L2) e 3 (L3) ao longo do ribeirdo Uberaba
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Letras distintas indicam diferenca significativa entre os grupos (p < 0,05) dentro de cada abordagem
experimental

Danos do DNA

Os resultados do teste do cometa estdo apresentados na Fig.3.7. Foi
observado que tanto os animais confinados quanto os peixes coletados na lagoa 1
apresentaram um aumento na quantidade de danos no material genético comparado

com demais locais experimentais.
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Figura 3.7 — Escore de danos no DNA em eritrécitos de A. altiparanae submetidos a
testes in situ e coletados nas lagoas 1 (L1), 2 (L2) e 3 (L3) ao longo do
ribeirdo Uberaba.
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Letras distintas indicam diferenca significativa entre os grupos (p < 0,05) dentro de cada abordagem
experimental.

Micronucleo (MN), alteracfes eritrociticas nucleares (AENS) e eritrocitos
imaturos (EI)

Nao foram observadas diferengas significativas nas frequéncias de MN entre
nenhum dos grupos analisados (Fig. 3.8), embora possa se ver uma tendéncia de
aumento nos peixes residentes nas lagoas 1 e 2. Quando analisadas as frequéncias
de alteragcbes morfolégicas nucleares (Fig. 3.9), foram observadas maiores
frequéncias destas alteragdes tanto nos peixes residentes quanto nos peixes
coletados na lagoa 1, comparadas com as frequéncia de AENS nos peixes dos
outos locais. Nao houve diferenga significatina na frequéncia de eritrécitos imaturos
(El) (Fig.3.10) entre nenhum dos grupos experimentais. As principais alteragbes
encontradas nos eritrocitos de A. altiparanae podem ser visualizadas na Fig 3.11 e a

proliferacédo de eritrécitos imaturos nos peixes € demonstrada na Fig.3.12.
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Figura 3.8 — Frequéncia de micronucleos (MN) em eritrécitos de A. altiparanae
submetidos a testes in situ e coletados nas lagoas 1 (L1), 2 (L2) e 3
(L3) ao longo do ribeirdo Uberaba.
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Letras distintas indicam diferenca significativa entre os grupos (p < 0,05) dentro de cada abordagem

experimental.

Figura 3.9 — Frequéncia de alteragbes eritrociticas nucleares (AENS) em A.
altiparanae submetidos a testes in situ e coletados nas lagoas 1 (L1),
2 (L2) e 3 (L3) ao longo do ribeirdo Uberaba.
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Figura 3.10— Frequéncia de eritrocitos imaturos (El) em A. altiparanae submetidos a

testes in situ e coletados nas lagoas 1 (L1), 2 (L2) e 3 (L3) ao longo do
ribeirdo Uberaba
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Letras distintas indicam diferencga significativa entre os grupos (p < 0,05) dentro de cada abordagem
experimental

Figura 3.11- Eritrécitos de A. altiparanae sob coloragao fluorescente de laranja de
acridina (LA).

Em A) presenga de micronucleo; B) nucleo com constrigdo em formato de rim; C) nucleo segmentado
e D) eritrécito imaturo (El). Aumento de 1000X. Barra:10 um.
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Figura 3.12- Proliferagao de eritrocitos imaturos (setas) em A. altiparanae coletados
em lagoas de regido agricola.

Coloragéo: laranja de acridina (LA). Aumento: 1000 X.

3.3.4 Comparagéao entre Peixes “Engaiolados” e Coletados: IBR

Os valores de IBRv2, bem como a representagdo grafica do indice estao
apresentados na Fig. 3.13. Com relacdo aos testes in situ, observou-se uma
possivel relagdo com o gradiente de contaminagao ao longo do ribeirdo Uberaba. Os
valores indicaram que lagoa 1 apresentou o maior valor de IBR (L1= 21,9), seguido
pela lagoa 2 (L2= 18,1) e lagoa 3 (L3= 14,4). Os resultados do indice obtidos com os
peixes residentes apresentaram valores semelhantes aqueles obtidos com os peixes
engaiolados (L1= 20,8, L2= 20,7 e L3= 14,6), porém ndao demostraram de forma téao

clara a mesma indicagao de um gradiente de contaminagao.
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Figura 3.13 - indice Integrado de Resposta de Biomarcadores (IBRv2): 7-
etoxiresorufina-O-deetilase (EROD), glutationa-S-transferase
(GST), tidis nao proteicos (NPSH), lipoperoxidacdo (LPO),
acetilcolinesterase (AChE), danos do DNA, alteragdes eritrociticas
nucleares (AENS) e frequéncia de eritrécitos imaturos (EI) em
diferentes 6rgéos (f = figado, b = branquia, ¢ = cérebro e m
musculo) em A. altiparanae submetidos a testes in situ e coletados

em diferentes lagoas de areas agricolas (L1, L2 e L3).
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3.4 DIscussAo

O presente trabalho apresentou uma abordagem pouco investigada na
Ecotoxicologia, que consiste na comparagao de respostas de organismos residentes
e confinados em areas impactadas, utilizando as respostas de diferentes
biomarcadores bioquimicos e genotoxicos para compreender como estes
organismos respondem a exposi¢cao aguda e crénica a contaminantes ambientais, e
como estas respostas refletem o padrédo de qualidade do ambiente. Alguns padrdes
semelhantes de respostas foram observados entre os peixes engaiolados e
confinados, como os biomarcadores que refletem efeitos oxidativos, genotoxicos e
neurotoxicos. Ja os biomarcadores de exposi¢gdo, como o0s niveis de tidis nao
proteicos e atividade de enzimas envolvidas na metabolizacdo de compostos
organicos apesentaram pouca consisténcia no padrdo de respostas quando
comparadas as duas abordagens metodoldgicas, uma vez que podem ser reflexo de
diferentes fatores genéticos e adaptativos dos peixes frente a exposicao ao longo
prazo.

Alguns parametros abidticos, como pH, temperatura e oxigénio dissolvido
podem afetar as respostas dos organismos. Os valores normais de O, dissolvido na
agua situam-se em torno de 8 mg.L ™" a 25°C (Derisio, 1992). Valores inferiores a este
foram encontrados nas aguas das lagoas 1 e 2 ( 5,5 — 4,8 e 6,87 — 6,41 mg.L”
respectivamente). Apesar de concentracbes abaixo de 8 mg.L'1, os valores
encontrados sdo considerados aceitaveis, sendo descartada a possibilidade de
hipoxia. Variagdes na temperatura também podem afetar o metabolismo de animais
ectotérmicos, podendo ser responsaveis por indugdo de estresse oxidativo
(Lushchak, 2011). Os valores médios de temperatura encontrados variaram de 19,5
a 22,15°C e estido dentro do esperado para a época do ano. O pH também exerce
influéncia no ecossistema aquatico, podendo afetar a fisiologia de diversos
organismos. O efeito indireto do pH, especialmente sobre a especiacdao de metais
téxicos dentro do ambiente aquatico também deve ser levado em consideragdo. Os

valores de pH nas trés lagoas variaram de 5,4 a 6,8 e estdo dentro ou proximos dos
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valores recomendados pela resolucdo CONAMA 357/2005, para protecdo das
comunidades aquaticas.

A exposicdo de organismos a contaminantes ambientais pode resultar em
disturbios bioquimicos e/ou respostas adaptativas dos organismos (Masfaraud et al.,
1992). Na maioria das vezes, os processos metabdlicos de biotransformacgéao de fase
| e fase Il sdo necessarios para desintoxicagao e excrecao de compostos toxicos em
animais aquaticos (Goksoyr e Fourlin, 1992). Em peixes, a subfamilia de enzimas
CYP1A, pertencente ao citocromo P450, é responsavel pela desintoxicagdo de uma
grande variedade de substancias toxicas (Moore et al.,, 2003). A glutationa-S-
transferase atua na segunda fase da biotransformagao, conjugando compostos
toxicos ou seus metabdlitos com moléculas endogenas, como a glutationa (GSH)
para serem eliminados do organismo (Hermes-Lima, 2004). Neste trabalho foi
observado uma diminuigdo da atividade da GST no figado dos lambaris confinados e
residentes na lagoa 1, quando comparadas com os demais locais experimentais.
Entretanto, nos peixes residentes, a atividade da GST mostrou-se maior do que a
dos outros grupos experimentais, tanto em figado quanto em branquias. Desta
forma, pode-se deduzir que o aumento da atividade da GST nos peixes residentes &
uma resposta adaptativa destes animais frente a exposi¢gao crénica a mistura de
agrotoxicos presentes nestes ambientes. Vale ressaltar que ao serem considerados
os efeitos do estresse em organismos cronicamente expostos a produtos quimicos
em seu ambiente natural (exposi¢céo a longo prazo por diversas geragdes), nenhuma
resposta simples ou geral pode ser descrita (Biagianti-Risbourg et al., 2013).

Diversos autores ja relataram aumento na atividade da GST em diferentes
espécies de peixes expostos a agrotéxicos, alguns dos quais sao utilizados na
regido do presente estudo. Por exemplo, Dong e colaboradores (2013) relataram
aumento da atividade GST em larvas de Danio rerio expostos ao organoclorado
endosulfan. Oruc et al. (2004) observaram aumento da atividade desta enzima em
duas espécies de peixes expostos ao 2,4 D. Paulino et al. (2012) observaram
aumento na atividade da GST nas branquias do peixe neotropical P. lineatus apés
exposigao sub-crénica a atrazina. Na regidao de Londrina, PR, a atrazina € um dos
herbicidas mais utilizados nas monoculturas de milho e foi detectada, embora em

baixas concentra¢des, em amostras de agua e sedimentos das lagoas.
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A glutationa reduzida (GSH) é um tripeptideo que tem papel fundamental em
reacdes de oxidagao/reducao, transporte de aminoacidos e detoxificacdo de muitos
agentes toxicos, constituindo a primeira linha de defesa contra lesbdes celulares
mediadas por oxidantes (Van der Oost et al., 2003). No figado dos lambaris
expostos in situ na lagoa 1, a diminuigdo do conteudo de GSH pode estar indicando
um esgotamento das reservas do antioxidante mediante uma grande produgao de
ERO, ou mesmo interferéncias na sintese ou reciclagem da GSH pela GR
(glutationa-reduzida). Compostos geradores de oxiradicais como os agrotdxicos,
podem alterar o metabolismo de GSH de varias formas (Otto e Moon, 1995). A
diminuicao do conteudo hepatico de NPSH nos peixes transplantados também pode
ter interferido diretamente na atividade da GST nos mesmos animais, ja que a GST
utiliza a GSH (um dos NPSH presentes em abundancia nas células) na conjugagao
com xenobioticos.

Fatores como a idade peixes, fase de desenvolvimento, condi¢gdo nutricional,
sexo e fase do ciclo reprodutivo, também pode ter efeitos profundos sobre alguns
parametros (Whyte et al., 2000; Van der Oost et al., 2003). A diferenga de tamanho
entre peixes selvagens e engaiolados no presente estudo pode oferecer uma
explicacdo para a diferenga dos niveis observados, como a GST e o conteudo de
NPSH. Os niveis hepaticos de tidis ndo proteicos nos peixes engaiolados exibiu uma
evidéncia de esgotamento nos locais mais poluidos, como geralmente pode ser
esperado sob condi¢cbes de estresse oxidativo (Lenton et al., 1999). Ja nos peixes
residentes, os niveis de NPSH mantiveram-se semelhantes entre os locais com
diferentes niveis de contaminagdo. Contudo, houve geralmente uma menor
concentragdo de NPSH nos peixes mantidos em gaiolas em comparagdo com seus
homodlogos nativos, sugerindo que os peixes engaiolados ou eram mais sujeitos a
exposicao especifica ao contaminante e/ou os peixes selvagens sao mais
resistentes aos efeitos de tal contaminagao. Alternativamente, esta diferenca pode
ser devido ao um processo de retorno, conduzindo a uma elevagédo a longo prazo
dos niveis GSH através do aumento da sintese nos peixes selvagens, apés um
esgotamento das reservas em prazo mais curto em decorréncia do estresse
oxidativo, como observado nos peixes engaiolados.

Populacdes nativas de peixes podem sofrer adaptagdo genética, o que

envolvendo transferéncia de informagdao para a prole. No pior dos casos,
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substancias quimicas podem ter efeitos severos (evasao/fuga, morte) levando a uma
queda das densidades populacionais. Se 0s organismos sobreviverem a exposicao a
estes produtos quimicos podem exercer uma pressdo seletiva que conduz a
presenca de genotipos resistentes em areas impactadas (Biagianti-Risbourg et al.,
2013). Desta forma, a compreensao das respostas destes biomarcadores de
exposicdo em peixes residentes, quando comparados com organismos
transplantados, permanece um pouco obscura. Assim, novas investigagdes devem
ser realizadas, como por exemplo, analises moleculares de genes relacionados aos
processos de detoxificacdo, que poderiam indicar se os peixes residentes em areas
agricolas estdo geneticamente adaptados as condigdes estressoras do ambiente em
que se encontram.

O estresse oxidativo ocorre quando ha um desequilibrio entre a producao de
espécies reativas de oxigénio (ERO) e a capacidade antioxidante total da célula. A
capacidade antioxidante se da por acao conjunta de enzimas, como a catalase,
superoxido dismutase e glutationa peroxidase e moléculas de pequeno peso
molecular como a glutationa reduzida, a-tocoferol e o B-caroteno (Hermes-Lima
2004). No presente trabalho, a ocorréncia de lipoperoxidagao (LPO) foi evidenciada
tanto nos peixes expostos a algumas lagoas, quanto nos animais nativos destes
ambientes. No figado, a ocorréncia de LPO pode ter sido intensificada pela
diminuigao de tidis nao proteicos, como a GSH, o antioxidante primario das células.
Nas branquias dos lambaris também ocorreu LPO, apesar dos niveis de NPSH no
6rgao nao terem sido alterados.

A ocorréncia de LPO e danos no DNA no figado e branquias de A. altiparanae
residentes das areas agricolas avaliadas podem estar indicando que uma fase de
exaustdo. Individuos expostos cronicamente a substancias quimicas (como
poluentes organicos, por exemplo), podem apresentar um aumento significativo nas
respostas de biomarcadores bioquimicos (como o metabolismo de biotransformagao,
estresse oxidativo). Entretanto, quando o estresse quimico agudo ou crénico
ultrapassa os limites de compensacao, as respostas de biomarcadores sdo muitas
vezes esgotadas e podem até diminuir abaixo dos valores controle (Biagianti-
Risbourg 1993). Durante a exaust&o, ocorre o esgotamento de reservas energéticas
e ocorrem eventos degenerativos, como por exemplo, a peroxidagao lipidica, danos

ao DNA, necrose e lise celular.
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Biomarcadores bioquimicos tém a vantagem de um tempo de resposta rapido.
No entanto, a incerteza se a resposta do biomarcador reflete um estado de
adaptacdo as condicdes de estresse ou um estado de exaustdo representa uma
limitagdo em termos de relevancia biolégica e toxicolégica da resposta do
biomarcador (Paris-Palacios, 1999). Uma analise multidisciplinar adicional, utilizando
um painel variado de biomarcadores (incluindo alteragcbes anatomo-morfoldgicas,
histopatoldgicas e imunoldgicas) é indispensavel para caracterizar o estado
funcional dos érgaos e, assim, o provavel estado de saude dos individuos (Klaunig
et al., 1979; Paris-Palacios et al., 2000).

Com relacao a atividade da AChE, foi observada uma inibicdo da atividade
desta enzima tanto no cérebro como no musculo dos peixes confinados e nos peixes
coletados em alguns dos locais experimentais. Esta enzima, presente nas sinapses
colinérgicas e placas motoras terminais, € responsavel pela hidrélise do
neurotransmissor acetilcolina em colina e acido acético. A inibicdo da AChE esta
classicamente associada com o mecanismo de agao toxica de inseticidas
organofosforados e carbamatos (Payne et al.,, 1996) e disturbios na sua atividade
podem afetar a locomogao e equilibrio em peixes, prejudicando a alimentagao,
escape e comportamento reprodutivo (Bretaud et al. 2000; Pessoa et al. 2011). A
atividade da AChE em peixes também pode ser modificada por agrotdxicos de
outras classes, tais como organoclorados, como o endosulfan (Dutta e Arends,
2003). Outros autores também ja demonstraram o efeito anticolinesterasico do
glifosato em diferentes espécies de peixes (Glusczak et al., 2006; Glusczak et al.,
2007; Cattaneo et al., 2011) e também dos produtos formulados a base de glifosato,
0 Roundup® e o Roundup Transorb®, em Prochilodus lineatus (Modesto e Martinez,
2010a; Modesto e Martinez, 2010b). Dependendo da natureza quimica do
xenobiético, a inibigdo da AChE pode ser irreversivel. Apesar do glifosato nao ter
sido detectado nas amostras de agua e sedimentos das lagoas, a inibicdo da AChE
pode refletir efeitos de exposicdes anteriores ao herbicida.

Com relagao aos biomarcadores genotdxicos, foi observado um aumento na
quantidade de quebras no DNA (escore de danos), detectadas pelo teste do cometa
tanto nos peixes confinados quanto coletados na lagoa 1, que apresenta as maiores
concentracdes dos contaminantes avaliados. Estes resultados corroboram os dados

encontrados na literatura para peixes expostos a diferentes agrotoxicos utilizados
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em grande escala na regiao de estudo, como a atrazina (Ventura et al., 2008; Cavas,
2011; Nwani et al., 2011; Santos e Martinez, 2012) e herbicidas a base de glifosato,
tanto em exposi¢cées de laboratério como em trabalhos de campo em areas
potencialmente contaminadas com o herbicida (Cavas e Konen, 2007; Cavalcante et
al., 2008; Rossi et al., 2011; Ramsdorf et al., 2012)

Neste trabalho ndo foram observadas diferencas significativas na frequéncia
de micronucleos em nenhum dos grupos experimentais, embora possa ser
observada uma tendéncia de aumento na frequéncia de MN nos peixes residentes,
quando comparados ao grupo controle. A frequéncia de MN em eritrécitos periféricos
de peixes é geralmente baixa e pode ocorrer espontaneamente a taxas que variam
de acordo com a manipulagao dos peixes e técnica empregada (Al-Sabti e Metcalfe,
1995). Apesar da ampla utilizacdo de eritrocitos na avaliagcdo de genotoxicidade,
alguns autores consideram ser menos sensivel do que outros tecidos, como
branquias (Hayashi et al., 1998; Cavas e Ergene-Gozukara, 2005).

Apesar da ocorréncia de MN nao ter sido significativa, alteragdes eritrociticas
nucleares (AENS), como nucleo em forma de rim, nucleos lobulados e segmentados,
além de células binucleadas, foram observadas em maior frequéncia nos peixes
coletados na lagoa, quando comparados com as demais. Varios autores tem
demonstrado uma relagdo positiva entre a frequéncia de AENS e micronucleos,
sugerindo assim que a identificagdo dessas alteragbes pode ser util como uma
analise complementar em estudos de genotoxidade em peixes (Ferraro et al., 2004;
Ergene et al.,, 2007). Sendo assim, a nao significancia estatistica para as
frequéncias de micronucleos nao refletem auséncia de mutagenicidade dos
compostos presentes nos locais experimentais.

A avaliacdo da frequéncia de eritrocitos imaturos (ElI) ndo demonstrou
diferenga significativa em nenhum dos grupos analisados. De acordo com Udroi,
2006, alteragbes na dinamica hematopoiética podem gerar conflitos de resultados,
pois diversos agentes genotdxicos podem promover uma reduc¢do da eritropoiese,
por outro lado em animais manipulados em laboratério varios fatores podem
contribuir com a indugao de eritrécitos imaturos, levando a ocorréncia de falsos-
positivos. A analise da frequéncia de El em peixes € importante para a compreensao
da dinamica eritropoiética, porém a sua analise isolada nido permite uma

identificacao precisa das causas desse aumento.
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A abordagem utilizando organismos engaiolados ofereceu algumas
vantagens, como a padronizagcdo dos peixes com relagdo ao tamanho e idade,
menor estresse durante a manipulacdo, facilidade de obtencdo de individuos em
numero satisfatério e reflexdo mais confiavel do nivel de contaminacdo de cada
local. Os valores de IBR obtidos com estes peixes inidicaram um gradiente de
contaminagdo ao longo do ribeirdo, fato este que pode ser confirmado com as
analises quimicas da agua e sedimento. O gradiente observado no sentido nascente
— foz (L1>L2>L3) indicada o maior aporte de contaminantes na nascente do ribeir&o,
que encontra-se totalmente cercada por cultivos agricolas que chegam a poucos
metros do corpo d’agua, faciltando o escoamento superficial ou mesmo a
contaminagdo das aguas subterraneas que formam esta nascente. Por tratar-se de
lagoas, portanto ambientes Iénticos, os agrotdxicos tendem a ser acumular mais
nestes locais, diminuindo seu transporte com o fluxo da agua. Quando observados
os valores de IBR nos peixes residentes, observa-se algumas semelhangas com os
peixes engaiolados, embora tenha sido verificado uma menor capacidade de
discriminagao do gradiente de contaminac&o ao londo do ribeirdo. Estas diferengas
podem, pelo menos em parte, estar relacionadas com fatores adaptativos e a
mobilidade destes animais dentro do seu ambiente. Apesar disto, esta abordagem
utilizando peixes nativos pode também ser considerava satisfatoria neste estudo,
uma vez que houve uma correspondéncia das respostas de biomarcadores
integradas no IBR com o local mais e menos contaminado.

Nossos resultados demonstraram que os biomarcadores altamente sensiveis
(tais como Ensaio Cometa e lipoperoxidacdo) dao resultados semelhantes em
peixes transplantados e residentes, e os que refletem o produto de eventos
cumulativos (como o teste de micronucleos [embora n&o tenha sido significativo] e
alteragdes eritrociticas nucleares) tém uma melhor capacidade discriminativa
quando aplicado a exemplares cronicamente expostos (nativos). Estes resultados
ressaltam a importancia da selecdo dos biomarcadores e sugerem analises
paralelas de peixes “engaiolados” e residentes para uma melhor caracterizacdo da
poluicdo nestas areas de estudo. Para fins de diagndstico e monitoramento da
qualidade da agua nestas areas agricolas, a utilizagdo de biomarcadores de efeito,

como LPO, danos no DNA e AChE é mais indicada, uma vez que as respostas
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puderam ser detectadas tanto em exposi¢des agudas (testes in situ) quanto crbénicas

(coleta de animais residentes).
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CAPITULO IV

CONCLUSOES GERAIS

Os ribeirbes avaliados neste trabalho, de forma geral, apresentam uma
comprometimento da qualidade de suas aguas em consequéncia da

contaminagao de origem agricola;

As espécies P. lineatus e A. altiparanae mostraram-se sensiveis aos efeitos da

exposigao a agrotoxicos em condi¢gées de campo;

Diferengcas sazonais, principalmente a temperatura e a entrada/diluicao de
contaminantes em decorréncia de variagdes pluviométricas sazonais podem ter

efeitos nas respostas dos organismos aquaticos frente a contaminagao;

Os potenciais biomarcadores mais adequados para o monitoramento de areas
agricolas sao os biomarcadores de efeito: danos oxidativos (LPO), danos no
DNA (teste do cometa) e AChE;

Peixes em ambientes agricolas podem ter a sua saude comprometida, visto a
ocorréncia de danos oxidativos, genéticos e neurotdxicos que podem
comprometer fungdes bioldgicas importantes para a sobrevivéncia dos animais,

como o comportamento crescimento e reprodugao.

Para fins de monitoramento e diagndstico da qualidade da agua em regides
rurais, os testes in situ mostraram-se bastante sensiveis e adequados;
permitindo uma melhor discriminacdo dos niveis de contaminacdo dos locais

investigados;

As andlises integradas das respostas de biomarcadores, propostas pelo IBR
mostraram uma boa relacdo com os niveis de contaminantes presentes nos

ribeirbes investigados.
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CAPITULO V

CONSIDERACOES FINAIS

O capitulo 3 teve como objetivo avaliar a qualidade de trés ribeirbes,
pertencentes a bacia do rio Tibagi, no municipio de Londrina, PR e verificar a
influéncia de fatores sazonais, como a pluviosidade e temperatura, sobres as
respostas bioldgicas dos organismos. Os resultados mostraram que os ribeirbes
Apertados e Jacutinga sdo os mais afetados pelas atividades agricolas, fato este
confirmado pelos maiores valores do indice Integrado de resposta de Biomarcadores
(IBR) e analises quimicas de agrotdxicos nestes ribeirdes. Nao surpreendente, o
ribeirdo Godoy, localizado dentro de um fragmento florestal ao lado de unidade de
conservagao (UC), apresentou um menor grau de contaminacgdo, visto que os
valores de IBR e analises quimicas demonstraram niveis menos elevados dos
contaminantes analisados. Desta forma, podemos inferir o efeito protetor dessa
vegetagdo, como uma barreira ao escoamento superficial e lixiviagdo desses
contaminantes e interceptacdo dos agrotoxicos aplicados via pulverizagdo area.
Entretanto, variacbes importantes observadas em alguns parametros avaliados nos
peixes confinados neste local ainda sim indicam os efeitos de agrotdxicos presentes
no ambiente, que podem estar chegando via atmosférica ou subterranea. Os
biomarcadores mais consistentes, facilmente observados nos graficos de radar do
IBR, sdo os biomarcadores de efeito, como danos oxidativos— lipoperoxidacao
(PCO) -danos genotoéxicos (teste do cometa) e neurotdxicos (atividade da AChE). Os
biomarcadores de exposi¢do, tais como a GST, EROD, GSH apresentaram
variagdes importantes entre as duas épocas do ano, que podem estar mais
relacionadas com as variagdes sazonais (temperatura, pluviosidade, ressurgimento
dos sedimentos). Apesar da importancia destes biomarcadores, principalmente
quando se necessita compreender mecanismos de toxicidade e adaptacdo dos
organismos frente a exposicédo; para fins de monitoramento e diagndstico de

qualidade ambiental em areas agricolas ndo sao os mais indicados. Para atender a



144

este objetivo, deve-se entdo selecionar aqueles biomarcadores mais consistentes e
que dao respostas rapidas, tais como os biomarcadores de efeito acima citados.

Analises quimicas que englobem uma maior gama de contaminantes
(agrotoxicos) devem ser realizadas, tanto em amostras de agua e sedimento dos
ribeirbes, em diferentes épocas do ano, a fim de se estabelecer uma melhor relacao
destes compostos com as respostas bioldégicas dos organismos, e compreender 0s
potenciais efeitos destas misturas presentes nos ambientes aquaticos.

O capitulo 4 trouxe uma abordagem diferente, muito pouco explorada na
literatura, buscando comparar respostas biolégicas em peixes transplantados (testes
in situ) e peixes residentes em areas agricolas. A espécie Astyanax altiparanae foi
selecionado para este objetivo e assim como P. lineatus mostrou-se sensivel aos
efeitos dos contaminantes ambientais. Novamente os biomarcadores mais
consistentes foram LPO, danos no DNA e AChE, que apresentaram respostas
semelhantes tanto em peixes residentes quanto em peixes coletados nestas areas
agricolas, confirmando ser estes o0s biomarcadores mais indicados no
monitoramento e diagndsticos da contaminagcdo em areas agricolas. Os niveis dos
biomarcadores de exposig¢ao (GST e GSH) apresentaram diferencas entre os peixes
confinados e residentes. Estas diferengas sao de dificil interpretagdo, uma vez que
podem estar relacionadas a fatores como adaptacao e tolerancia de peixes expostos
cronicamente a contaminantes, fatores genéticos, nutricionais, etc. A caréncia de
dados sobre os efeitos de misturas de agrotoxicos em condigdes de campo,
sobretudo em populagdes naturais, reforcam a necessidade de mais estudos
relacionados ao tema, a fim de se compreender como estas populagdes respondem
adaptativamente a exposigédo crénica. As duas abordagens foram eficientes para
diagnosticar a qualidade da agua destes locais, embora a utilizagdo de organismos
engaiolados tenha sido mais sensivel quando utilizada para discriminar e indicar um
gradiente de contaminag&o ao longo do ribeirdo.

As alteragdes bioquimicas e genéticas observadas neste trabalho, podem
interferir, a longo prazo, em niveis mais elevados de organizagdo bioldgica e,
portanto de maior relevancia ecolégica, como alteragcbes comportamentais,
reprodutivas e de sobrevivéncia, que direta ou indiretamente interferem na

manutencgado da espécie em seu ambiente natural.
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Em conjunto, os resultados deste trabalho alertam para deterioracdo da
qualidade dos nossos corpos hidricos e para o comprometimento da saude dos
peixes residentes nestes locais. Estes resultados contribuiram com a compreensao
dos efeitos agudos de agrotdéxicos sobre espécies de peixes em condigdes de
campo, bem como selecionar os biomarcadores mais sensiveis, e que, portanto
podem ser incorporados e utilizados confiavelmente em programas de

monitoramento e gestdo de corpos d’agua em areas agricolas.



