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RESUMO 
 

O intenso crescimento demográfico aliado à expansão mundial do mercado de produção 

agrícola, tem sido alvo de debates atuais acerca dos potenciais efeitos da contaminação 

agrícola, complexa e difusa, sobre o meio ambiente, em particular para os ecossistemas 

aquáticos. As abordagens atuais em Ecotoxicologia nem sempre representam a 

realidade ecológica, pois não incorporam as variáveis naturais de campo e a 

complexidade das misturas de contaminantes em concentrações flutuantes que podem 

interagir entre si e com outros fatores abióticos, resultando em efeitos tóxicos 

imprevisíveis. Neste contexto, nesta Tese buscou-se verificar como estes fatores em 

situações reais de exposição afetam as respostas bioquímicas, fisiológicas, genéticas, 

histológicas e comportamentais em juvenis do teleósteo dulcícola Prochilodus lineatus, 

que representa uma espécie de grande importância ecológica, econômica e comercial. 

Os peixes foram confinados in situ por um período de 120 dias em dois locais 

caracterizados por diferentes níveis de impacto antrópico em áreas agrícolas do Sul do 

Brasil. Os dois ambientes foram caracterizados quanto à presença de alguns agrotóxicos 

de uso atual (CUPs), organoclorados (OCPs) e metais, e adicionalmente, a 

bioacumulação destes compostos em diferentes órgãos dos peixes também foi 

verificada. O confinamento in situ ao longo de  120 dias à mistura de contaminantes em 

maior concentração no local experimental (EXP), manifestou nestes peixes, de maneira 

geral, prejuízos em sua homeostasia, como a ocorrência de danos oxidativos em 

proteínas (PCC) e lipídeos (LPO), quebras no DNA e a ocorrência de danos mutagênicos 

(micronúcleos), danos histológicos pontuais no fígado, brânquia e rim, alterações 

metabólicas relacionadas à resposta de estresse, desajustes osmoiônicos e diminuição 

do crescimento e da capacidade de resistência natatória ao longo do tempo de 

exposição, quando comparado aos animais confinados no local com menores 

concentrações de contaminantes (REF). Adicionalmente, os peixes confinados em EXP 

bioacumularam mais OCPs no fígado, com destaque para o endossulfan, e grande parte 

das respostas biológicas observadas podem estar relacionadas com o maior acúmulo 

destas substâncias reconhecidamente tóxicas no organismo. Os resultados de campo 

foram integrados em índices de biomarcadores e análises multivariadas e, em conjunto, 

demonstraram que os endpoints biológicos avaliados foram sensíveis e se 

correlacionaram bem com o nível de contaminação dos locais. Assim sendo, foi 

demonstrado de forma mais realista que misturas de contaminantes agrícolas podem 

afetar a qualidade dos ecossistemas aquáticos e diminuir o fitness de peixes expostos a 

estes xenobióticos, e por conseguinte, alterações em endpoints ecologicamente 



 
 

relevantes, tais como o crescimento e capacidade natatória, podem afetar as 

populações naturais e o ecossistema. Na outra perspectiva desta Tese, foram realizados 

experimentos de laboratório para verificar a toxicidade isolada de inseticidas de 

crescente uso mundial, potenciais substitutos aos inseticidas organofosforados e 

carbamatos, em concentrações ambientalmente relevantes. Após 120 h de exposição 

ao neonicotinóide imidacloprid (IMI), P. lineatus apresentaram respostas adaptativas, 

como alterações em enzimas de biotransformação e defesa antioxidante, que foram 

responsáveis pela proteção de alguns órgãos, em concentrações mais elevadas, embora 

em outros, como a brânquia, rim e fígado o sistema de defesa celular não foi suficiente 

para prevenir a ocorrência de danos oxidativos (LPO e PCC). O potencial genotóxico do 

IMI foi evidenciado pela ocorrência de danos no DNA e de alterações eritrocíticas 

nucleares. Por último, a toxicidade do piretróide lambda-cialotrina (CL) para a mesma 

espécie também foi verificada, e diversos efeitos deletérios foram observados em 

diferentes órgãos do peixe, indicando que CL em 96 h de exposição foi capaz de 

desencadear respostas de estresse, danos oxidativos em brânquia e rim, 

neurotoxicidade, desajustes osmorregulatórios (alterações das ATPases branquiais com 

consequente hiponatremia e hipocalcemia) e danos no DNA. Através da utilização de 

abordagens variadas e de múltiplos biomarcadores, foi possível contribuir para o 

conhecimento das respostas biológicas desencadeadas por agrotóxicos em peixes, na 

presença destes contaminantes agrícolas. Em última análise, esta Tese mostrou que 

ambas as abordagens experimentais (campo e laboratório) demonstraram que os 

agrotóxicos são prejudiciais para peixes neotropicais e os biomarcadores mais sensíveis 

foram os biomarcadores de efeito (danos oxidativos e genéticos), constituindo 

promissoras ferramentas para monitoramento da qualidade ambiental em áreas 

agrícolas. O peixe P. lineatus pode ser considerado um excelente modelo biológico para 

futuros programas de biomonitoramento nestas regiões. 

 

Palavras-chave: agrotóxicos, metais, biomonitoramento ativo, bioensaios, estresse 

oxidativo, danos no DNA, respostas de estresse, osmorregulação, histopatologia. 

 

 

 



 
 

VIEIRA, Carlos Eduardo Delfino. An integrated approach to assessing the effects of 

agricultural contaminants on fish: in situ and laboratory tests, bioaccumulation and 

responses of multi-biomarkers. 2018. 253f. Ph.D Thesis (Biological Sciences) 

Universidade Estadual de Londrina, Londrina. 

ABSTRACT 

The intense population growth together with the large worldwide expansion of the 

agricultural production market has been the subject of ongoing discussions about the 

potential effects of complex and diffuse agricultural contamination on the environment, 

particularly for aquatic ecosystems. Current approaches in Ecotoxicology do not always 

represent ecological realism as they do not incorporate the natural field variables and 

the complexity of floating mixtures of contaminants that may interact with each other 

and with abiotic factors, resulting in unpredictable toxic effects. In this context, this 

thesis aimed to identify the influence of these factors on the biochemical, physiological, 

genetic, histological and behavioral responses in juveniles of the fish Prochilodus 

lineatus, which represents a species of great ecological, economic and commercial 

importance. The fish were confined in situ for a period of 120 days in two sites 

characterized by different levels of anthropic impact in agricultural areas of southern 

Brazil. The two environments were characterized for the presence of some current use 

pesticides (CUPs), organochlorines (OCPs) and metals, and additionally, the 

bioaccumulation of these compounds in different organs of the fish was evaluated. In 

situ confinement over 120 days to the mixture of contaminants in the highest 

concentration at the experimental site (EXP), these fish showed, in general, losses in 

their homeostasis, such as the occurrence of oxidative damage in proteins (PCC) and 

lipids (LPO), DNA breaks and the occurrence of mutagenic damages (micronuclei), 

focused histological damage in the liver, gill and kidney, metabolic changes related to 

stress response, osmotic disturbances and decrease in growth and swimming resistance 

over the time of exposure, when compared to animals confined in the place with lower 

concentrations of contaminants (REF). In addition, fish confined to EXP site 

bioaccumulated more OCPs in the liver, especially endosulfan, and much of the 

biological responses observed may be related to the increased accumulation of these 

substances known to be toxic to the organism. Field results were integrated into 

biomarkers indexes and multivariate analyzes and, together, demonstrated that the 

biological endpoints evaluated were sensitive and correlated well with the level of 

contamination of the sites. Thus, it has been shown more realistically that mixtures of 

agricultural contaminants can affect the quality of aquatic ecosystems and decrease the 

fitness of fish exposed to these xenobiotics, which therefore changes in ecologically 

relevant endpoints such as growth and swimming capacity, can affect the natural 

populations and thus the ecosystem. In the other perspective of this thesis, laboratory 



 
 

experiments were carried out to verify the isolated toxicity of insecticides of increasing 

global use, potential substitutes for organophosphorus and carbamate insecticides, in 

environmentally relevant concentrations. After 120 h of exposure to the neonicotinoid 

imidacloprid (IMI), P. lineatus presented adaptive responses, such as alterations in 

biotransformation enzymes and antioxidant defense, which were responsible for the 

protection of some organs, in higher concentrations, although in others, such as gill, 

kidney and liver the cellular defense system was not sufficient to prevent the occurrence 

of oxidative damage (LPO and PCC). The genotoxic potential of IMI was evidenced by the 

occurrence of DNA damage and nuclear erythrocytic alterations. Finally, the toxicity of 

lambda-cyhalothrin (CL) pyrethroids for the same species was also verified, and several 

deleterious effects were observed in different fish organs, indicating that CL in 96 h of 

exposure was able to trigger stress responses, damage oxidative effects on gill and 

kidney, neurotoxicity, osmoregulatory disorders (changes in gill ATPases with 

consequent hyponatremia and hypocalcemia) and DNA damage. Despite the use of 

several approaches and multiple biomarkers, it was possible to contribute to the 

knowledge of the biological responses triggered by pesticides in fish, in the presence of 

these agricultural contaminants. Finally, this thesis showed that both experimental 

approaches (field and laboratory) showed that pesticides are harmful to neotropical fish, 

and the most sensitive biomarkers were the effect biomarkers (oxidative and genetic 

damage), constituting promising tools for monitoring environmental quality in 

agricultural areas. P. lineatus can be considered an excellent biological model for future 

biomonitoring programs in these regions. 

Keywords: pesticides, metals, active biomonitoring, bioassays, oxidative stress, DNA 

damage, stress responses, osmoregulation, histopathology. 
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4-HNE   hidroxinonenal 

2,4-D   ácido diclorofenoxiacético 

AC   anidrase carbônica 

ACh   acetilcolina 
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AEN   alteração eritrocítica nuclear 

Al   alumínio 

ATP   adenosina trifosfato 
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Ca2+   cálcio 

CaATP   cálcio ATPase 

CAT   catalase 
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CC   célula de cloreto  

Cd   cádmio 

CDNB   1-cloro-2,4-dinitrobenzeno 

Cl-   cloreto 

CONAMA  Conselho Nacional do Meio Ambiente 

CPV   célula pavimentosa 

CRM   célula rica em mitocôndrias 

Cu   cobre 

CUPs   agrotóxicos de uso atual 

DDD   diclorodifenildicloroetano 

DDE   diclorodifenildicloroetileno 

DDT   diclorodifeniltricloroetano 

DNPH   dinitrofenilhidrazina 

DTNB   ácido 5,5'-ditio-bis-(2-nitrobenzóico) 



 
 

EDTA   ácido etilenodiamino tetra-acético 

ERO   espécie reativa de oxigênio 

EROD   7-etoxiresorufina-O-desetilase 

FC   fator de condição 

GC-ECD  cromatografia gasosa com detector de captura de elétrons 

GCL   glutamato-cisteína ligase  

GPx   glutationa peroxidase 

GR   glutationa redutase 

GSSG   glutationa oxidada 

GSH   glutationa reduzida 

GST   glutationa S-transferase 

H+   próton 

H202   peróxido de hidrogênio 

HA   bomba de prótons ou próton ATPAse 

Hb   hemoglobina 

HCH   hexaclorocicloexano 

HCO3
-    bicarbonato 

HCl   ácido clorídrico 

Hct   hematócrito 

HE   hematoxilina e eosina 

HHI   eixo hipotálamo-hipófise-interrenal 

HPAs   hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 

HPLC   cromatografia líquida de alta eficiência 

HSC   eixo hipotálamo-simpático-cromafins 

IAH   índice de alteração histológica 

IBGE   Instituto Brasileiro de Geografia e Estatística 

IHS   índice hepatossomático 

IRB   Índice de Respostas de Biomarcadores 

IRN   Índice de Resistência Natatória 

K+   potássio 

LC-ESI-MS/MS cromatografia líquida acoplado a espectrometria de massas no 

modo tandem 



 
 

LDH   lactato desidrogenase 

LPO   lipoperoxidação 

MDA   malondialdeído 

Mg2+   magnésio 

MgATP  magnésio ATPase 

MN   micronúcleo 

MT   metalotioneínas 

Na+   sódio 

NAD   nicotinamida adenina dinucleotídeo 

NADPH  nicotinamida adenina dinucleótido fosfato 

NDA   naftaleno dicarboxílico 

Ni   níquel 

NKA   bomba sódio-potássio 

O2
.-   radical superóxido 

OCPs   pesticidas organoclorados 

OH.   radical hidroxil 

Pb   chumbo 

PCA   análise de componentes principais  

PCBs   bifelinas policloradas 

PCC   proteínas carboniladas 

PEP   fosfoenolpiruvato 

PEPCK   fosfoenolpiruvato carboxiquinase 

Pi   fosfato inorgânico 

PK   piruvato quinase 

PON   paraoxonases 

RBC   número de eritrócitos 

SCGE   single cell gel electhrophoresis  

SOD   superóxido dismutase 

SPE   extração em fase sólida 

TBA   ácido tiobarbitúrico 

TBARS   substâncias reativas com o ácido tiobarbitúrico 



 
 

TCA   ácido tricloroacético 

TCMX   tetracloro-m-xileno 

TNB   ânion tiolato 

TRIS   tris(hidroximetil)aminometano 

U   unidade 

XOD   xantina oxidase 

Zn   zinco 

γ-HCH   gama-hexaclorociclohexano (lindano) 

γ-GC   gama-glutamilcisteína 
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APRESENTAÇÃO  

 

A tese foi organizada de modo a atender às exigências do Programa de Pós-graduação 

em Ciências Biológicas. Primeiramente, é apresentada uma Introdução geral (Capítulo I) que 

contempla a contextualização do trabalho desenvolvido, sua justificativa e objetivos. Então, são 

apresentados os cinco capítulos que correspondem a cada manuscrito gerado na presente tese. 

Uma visão geral da estrutura da tese pode ser contemplada na Figura I.  

Os Capítulos II, III e IV referem-se aos manuscritos referentes aos testes “in situ” com o 

peixe Prochilodus lineatus em áreas com diferentes níveis de contaminação ambiental. O 

Capítulo II refere-se ao manuscrito intitulado “Uma abordagem integrada em Ecotoxicologia: 

ocorrência de agrotóxicos, bioacumulação e respostas de múltiplos biomarcadores em peixes 

submetidos a testes in situ em áreas agrícolas” onde são apresentados os resultados de 

caracterização química dos ambientes, bioacumulação de organoclorados e respostas de 

múltiplos biomarcadores bioquímicos, genéticos e histológicos. O Capítulo III refere-se ao 

manuscrito intitulado “Efeitos de multi-estressores em peixes expostos a áreas agrícolas: 

alterações no metabolismo, crescimento e performance natatória” e aborda também um 

estudo de campo realizado com o peixe P. lineatus, que visa investigar os efeitos de multi-

estressores, como os contaminantes químicos, em respostas adaptativas relacionadas ao 

estresse, tais como ajustes  hematológicos e metabólicos e inter-relacionar estes parâmetros 

com endpoints em nível individual, como o taxa de crescimento e resistência natatória. O 

Capítulo IV, por sua vez, refere-se ao manuscrito intitulado “Efeitos da exposição in situ em 

áreas agrícolas na osmorregulação e morfologia branquial e renal do teleósteo dulcícola 

Prochilodus lineatus” que investiga a ocorrência de metais nos ambientes investigados, a 

bioacumulação e os possíveis efeitos nas funções osmorregulatórias e morfologia de órgão-alvo 

para entrada (brânquia) e eliminação de xenobióticos (rim).  

Os Capítulos V e VI referem-se aos testes de laboratório realizados com a mesma espécie 

de peixe para investigar os efeitos isolados de inseticidas de utilização mundial crescente. O 

Capítulo V refere-se ao manuscrito intitulado “Efeitos agudos do piretroide lambda-

cialotrina em parâmetros bioquímicos, genéticos e fisiológicos do teleósteo Prochilodus 

lineatus” e o Capítulo VI intitulado “DNA damage and oxidative stress induced by 

imidacloprid exposure in different tissues of the Neotropical fish Prochilodus lineatus” 

encontra-se publicado no periódico Chemosphere (FI = 4,20) e por isso é inserido na sua 

forma integral como anexo desta tese.  

Por fim, a tese é finalizada com as considerações finais (Capítulo VII), nas quais são 

apresentados os comentários e conclusões gerais, sintetizando de forma integradora todos os 

resultados do trabalho, e evidências que precisavam ser unificadas para terem maior significado.  



 
 

Figura I – Representação esquemática do desenho experimental e da estrutura da tese. Legenda: CUPs = agrotóxicos 
de uso atual; OCPs = organoclorados; EROD = etoxiresorufina-O-desetilase; GST = glutationa S-transferase; SOD = 
superóxido dismutase; CAT = catalase; GPx = glutationa peroxidase; GSH = glutationa total; GR = glutationa redutase; 
GCL = glutamato-cisteína ligase; LPO = lipoperoxidação; PCC = conteúdo de proteínas carboniladas; MN = 
micronúcleo; AENs = alterações eritrocíticas  nucleares; IAH = índice de alteração histológica; Hct = hematócrito; Hb 
= hemoglobina; RBC = número de células vermelhas; FC = fator de condição; IHS = índice hepatossomático; AChE = 
acetilcolinesterase; IRN = índice de resistência natatória; NKA = Na+K+ATPase; HA = H+ATPase; AC = anidrase carbônica; 
α/β-EST = alfa e beta esterases; CaATP = Ca2+ATPase; MgATP = Mg2+ATPAse.
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Introdução geral 
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1 INTRODUÇÃO GERAL 1 

 2 

1.1 CRESCIMENTO POPULACIONAL E PRODUÇÃO DE ALIMENTOS 3 

 4 
 5 

A população humana cresceu de forma exponencial a partir da revolução industrial 6 

(Figura 1.1) e, atualmente existem cerca de 7,6 bilhões de pessoas no planeta, com mais de 85 7 

milhões de pessoas nascendo a cada ano. A estimativa é de chegarmos a 9,7 bilhões de 8 

habitantes até o ano de 2050 (Miller e Spoolman, 2015). Consequentemente, nas próximas 9 

décadas o mundo enfrentará desafios significativos na produção de alimentos em quantidade 10 

suficiente para sustentar a população mundial em expansão, ao mesmo tempo em que 11 

necessitará utilizar as paisagens e os recursos de água doce de forma mais sustentável 12 

(Carriquiriborde et al., 2014).  13 

 14 

 15 

Figura 1.1- Crescimento exponencial da população global. A curva em forma de J representa o 16 
crescimento exponencial da população mundial, com projeções para 2100 mostrando uma possível 17 
estabilização da população, uma vez que a curva de crescimento em forma de J muda para uma curva em 18 
forma de S. Fonte: Miller e Spoolman, 2015.  19 
 20 

Grande parte do crescimento da produção agrícola virá do hemisfério sul, e espera-se 21 

que a América Latina represente uma importante área para o crescimento da agricultura 22 

(Carriquiriborde et al., 2014). Uma das alternativas para sustentar esse crescimento é a 23 

intensificação da produção agrícola através de melhorias nas tecnologias de campo. 24 

Simplesmente expandir o território agrícola não é uma opção viável, uma vez que há uma 25 

quantidade limitada de terras adicionais que são adequadas para a agricultura e a transformação 26 
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de habitats naturais para usos agrícolas é considerado insustentável (Carriquiriborde et al., 1 

2014). Entretanto, a expansão das fronteiras agrícolas com um aumento concomitante no uso 2 

de agrotóxicos têm sido evidentes na América Latina desde o final da década de 1990 3 

(Brannstrom 2009; Richards et al., 2012; Schreinemachers e Tipraqsa 2012), levantando maiores 4 

preocupações relacionadas aos efeitos de agrotóxicos no ambiente. 5 

Os agrotóxicos desempenham um papel fundamental no aumento da produção agrícola, 6 

protegendo as culturas de danos causados por insetos e doenças patogênicas e reduzindo a 7 

competição por plantas daninhas. No entanto, como os agrotóxicos são projetados para serem 8 

biologicamente ativos, eles também podem ser perigosos para certos organismos não-alvo, e  9 

são tipicamente introduzidos nos agrossistemas em grandes quantidades. Desta forma, é 10 

necessário e urgente avaliar se o uso destes produtos pode representar riscos potenciais para 11 

os organismos não-alvo, incluindo aqueles que vivem em ambientes fora do alvo direto, como 12 

em águas superficiais. Os relatórios de contaminação dos ecossistemas aquáticos por 13 

agrotóxicos na América Latina suscitaram preocupações quanto ao seu potencial de promover 14 

efeitos ecológicos adversos (Palma et al., 2004; Marino e Ronco, 2005; Carriquiriborde et al., 15 

2007; Dores et al., 2008), embora poucos estudos sobre avaliação de risco de agrotóxicos para 16 

os ecossistemas aquáticos da América Latina tenham sido relatados (Waichman et al., 2002; 17 

Resgalla et al., 2007; Venturino et al., 2007; Ronco et al., 2008; Di Marzio et al., 2010; Rico et al., 18 

2011; Chelinho et al., 2012; Martini et al., 2012, Schiesari et al., 2013; Vieira et al., 2016). Como 19 

os dados locais muitas vezes são incipientes, as avaliações de risco desta classe de 20 

contaminantes também são frequentemente baseadas em dados de outras regiões, e que 21 

aumentam as incertezas e preocupações quanto a obtenção de avaliações locais adequadas.  22 

O crescimento agrícola no Brasil, em particular, embora tenha sido impulsionado 23 

principalmente pela produtividade em forte ascensão, está associado a uma expansão das terras 24 

agrícolas, que aumentaram em 34 milhões de hectares entre os anos de 1990 e 2012 (FAO-25 

OECD, 2015). Em escala global, esta foi uma das maiores expansões durante esse período. Em 26 

contrapartida, as décadas recentes também presenciaram uma redução da área florestal nativa, 27 

que caiu de 68% para 61% entre os anos de 1990 e 2001 (FAO-OECD, 2015). Aliado à expansão 28 

do território agrícola, o Brasil consome cerca de 20% do total de agrotóxicos comercializados 29 

mundialmente (Albuquerque et al., 2016) e, ressalta-se, este consumo tem aumentado de forma 30 

muito significativa nos últimos anos. O consumo total de agrotóxicos no Brasil (Fig.1.2), saltou 31 

de cerca de 170 mil toneladas no ano de 2000 para 500 mil toneladas em 2014, ou seja, um 32 

aumento de 135% em um período de apenas 15 anos.  33 
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 1 

Figura 1.2: Consumo de agrotóxicos nas lavouras do Brasil entre 2012 e 2014 (milhões de litros). Fonte: 2 
Dossiê Abrasco, 2015. Retirado de: http://www.r7.com/r7/media/2016/2016-agrotoxicos/index.html 3 
 4 

Com relação ao consumo de agrotóxicos por UF, o estado do Mato Grosso é o maior 5 

consumidor de agrotóxicos, representando 18,9%, seguido de São Paulo (14,5%), Paraná 6 

(14,3%), Rio Grande do Sul (10,8%), Goiás (8,8%), Minas Gerais (9,0%), Bahia (6,5%), Mato 7 

Grosso do Sul (4,7%) e Santa Catarina (2,1%). Os demais estados consumiram 10,4% do total 8 

consumido no Brasil (ABRASCO, 2015). 9 

 10 

 11 

1.2  MISTURAS DE AGROTÓXICOS E OS DESAFIOS PARA A ECOTOXICOLOGIA  12 

 13 

A agricultura em geral e em particular a produção de grãos, representam  a espinha 14 

dorsal da economia de muitos países da América Latina, e a crescente dependência de culturas 15 

transgênicas resultaram em uma rápida expansão do uso de agrotóxicos na região (Tomei e 16 

Upham 2009; Carneiro et al., 2012), que representa 52% do consumo mundial destes produtos 17 

(FAO - OECD, 2015). 18 

 Contaminantes relacionados às atividades agrícolas, urbanas e industriais são 19 

introduzidos coletivamente em recursos hídricos. Alguns desses contaminantes (por exemplo, 20 

agrotóxicos) são avaliados e classificados quanto aos seus riscos ambientais, mas essas análises 21 

são feitas individualmente, enquanto os riscos da contaminação difusa e os efeitos de misturas 22 

de múltiplos de contaminantes são raramente entendidos (Brodeur et al., 2014, 2016). Por 23 

exemplo, há informações escassas sobre o impacto real da contaminação agroquímica difusa 24 

nos ecossistemas agrícolas e nas suas funções. Sabe-se que o uso de agrotóxicos no campo 25 

envolve misturas de diferentes compostos para as quais podem ser esperados efeitos adversos 26 

http://www.r7.com/r7/media/2016/2016-agrotoxicos/index.html
https://www.google.com.br/url?sa=i&rct=j&q=&esrc=s&source=images&cd=&cad=rja&uact=8&ved=2ahUKEwi-y7fwlr_ZAhWBGZAKHa8wAhEQjRx6BAgAEAY&url=http://www.r7.com/r7/media/2016/2016-agrotoxicos/index.html&psig=AOvVaw0ivk9kl47YaLcZpAz6GioL&ust=1519582573321380
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desconhecidos (Miglioranza et al. 2013; Ondarza et al., 2014; Lupi et al., 2016; Silva Barni et al., 1 

2016). Neste contexto, Furley et al. (2018) destaca que é necessário desenvolver ferramentas e 2 

implementar regulamentações que caracterizem os riscos do uso simultâneo de no mínimo 2 ou 3 

mais agrotóxicos. 4 

Devido aos riscos associados ao uso de agrotóxicos, os países estabeleceram leis e 5 

regulamentos para controlar a produção e uso destes produtos. Esses regulamentos são 6 

geralmente baseados em dados de toxicidade gerados a partir de protocolos padronizados que 7 

normalmente exigem exposições contínuas de animais, tipicamente do hemisfério norte, a um 8 

único agrotóxico. No entanto, observaram-se diferenças entre a toxicidade de alguns 9 

agrotóxicos testados em cenários mais representativos das condições de campo nos Pampas 10 

argentinos em comparação com métodos laboratoriais  de toxicidade padronizados 11 

(Carriquiriborde et al., 2007).  12 

Adicionalmente, as exposições reais no ambiente normalmente ocorrem sob a forma de 13 

picos de concentrações de agrotóxicos em misturas, separadas por períodos de exposição a 14 

concentrações muito baixas (Ronco et al., 2008, Dennis et al., 2012; King et al., 2016). Esta 15 

dicotomia entre métodos padronizados e exposições no ambiente real põe em questionamento 16 

a adequação dos protocolos de teste de toxicidade atuais para prever os efeitos dos agrotóxicos 17 

liberados no meio ambiente (Furley et al., 2018). Para avaliar com mais precisão os riscos 18 

ecológicos destes contaminantes nos ecossistemas, é essencial desenvolver novos e modernos 19 

protocolos de monitoramento e testes de toxicidade que melhor representem a complexidade 20 

das exposições em campo, ao mesmo tempo que integrem os resultados de laboratório e 21 

estudos de campo de forma mais efetiva e ambientalmente realista. 22 

Os campos da Ecotoxicologia e da avaliação de risco ecológico realizaram progressos 23 

consideráveis nos últimos 50 anos, reduzindo significativamente os riscos da exposição aguda e 24 

do aumento do volume de contaminantes nos ecossistemas. Entretanto, a comunidade 25 

científica agora reconhece que os procedimentos de avaliação de risco em que esses campos de 26 

pesquisa normalmente se baseiam podem ser carentes de realismo ecológico e podem ser 27 

simplesmente inadequados para caracterizar os riscos para os ecossistemas e a saúde humana 28 

após exposições crônicas a baixas concentrações de um número crescente de contaminantes 29 

(Eggen et al., 2004; Vighi e Villa, 2013). Por exemplo, algumas das importantes limitações do 30 

campo da Ecotoxicologia incluem (Furley et al., 2018): 31 

1) realismo ecológico limitado dos atuais procedimentos de teste de toxicidade; 32 

2) dificuldade em detectar efeitos de exposição crônica a produtos químicos em baixas 33 

concentrações; 34 
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3) desafios na associação de respostas mecanicistas (por exemplo, moleculares, 1 

bioquímicas) com níveis mais elevados de organização biológica; 2 

4) dificuldade em avaliar e prever efeitos sobre populações e comunidades; 3 

5) problemas associados com a avaliação de efeitos ecológicos indiretos (e.g. 4 

competição, predação). 5 

A Ecotoxicologia deve continuar a avançar além dos limites atuais para atingir seu 6 

objetivo final de determinar, prever e evitar efeitos de contaminantes nos ecossistemas em 7 

grandes escalas espaciais (Beketov e Liess, 2012). Embora a transposição de estudos de 8 

laboratório para campo tenha ocorrido há décadas (Dickson et al., 1992, La Point and Waller, 9 

2000), foram propostos esquemas conceituais adicionais para reduzir a incerteza na 10 

extrapolação laboratorial (Vignati et al., 2007) e para ligar mecanicamente as respostas aos 11 

produtos químicos em todos os níveis de organização biológica e os efeitos adversos em 12 

indivíduos e populações (Ankley et al., 2010). Por exemplo, um estudo integrado de laboratório-13 

campo foi utilizado com sucesso para avaliar os riscos de uso de um piretróide utilizado na soja 14 

em peixes da região dos Pampas argentinos (Carriquiriborde et al., 2007).  Estes autores 15 

demostraram que embora a cipermetrina tenha sido considerada altamente tóxica para o peixe 16 

Cnesterodon decemmaculatus em condições de laboratório, no campo este composto 17 

representa um baixo risco de toxicidade aguda para esta espécie em córregos ricos em carbono 18 

orgânico total (COT), uma vez que no laboratório a LC50 da cipermetrina foi significativamente 19 

menor em meios de exposição filtrados e pobres em COT.   20 

Em conclusão, avaliar os efeitos de misturas complexas de contaminantes e suas 21 

interações com as diversas variáveis no ambiente natural é um dos principais desafios para 22 

Ecotoxicologia (Quadro 1.1) (Eggens et al, 2004; Furley et al., 2018). 23 

 24 

 25 

 26 

 27 

 28 

 29 

 30 

 31 

 32 

 33 

 34 
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Quadro 1- Principais desafios atuais para a Ecotoxicologia. Adaptado de Eggens et al., 2004. 1 

Exemplos de desafios atuais em Ecotoxicologia  

Desafios em Ecotoxicologia 
 

Exemplos 
 

1 - Baixas concentrações de 
contaminantes e períodos de exposição 
prolongados (efeitos crônicos) 

 Disrupção endócrina 

 Danos no DNA/mutagênese 

 Deficiências no sistema imune 

 Efeitos neurológicos 

2 - Múltiplos efeitos de contaminantes 
isolados 

 Múltiplos locais-alvo e múltiplos modos de ação 
tóxica  

 Efeitos dependentes do tempo e dos tecidos  

3 - Misturas complexas de 
contaminantes 

 Efluentes de estações de tratamento de águas 
residuais  

 Escoamentos agrícolas 

 Contaminantes e seus produtos de degradação 

 Complexos de compostos químicos 

4 - Múltiplos estressores 

 UV e contaminantes 

 Temperatura e contaminantes 

 Patógenos e contaminantes 

5 - Complexidade do ecossistema 

 Variações nas sensibilidades das espécies  

 Efeito da propagação de organismos para 
populações e ecossistemas  

 Identificação da relação estressor-efeito  

 2 

 3 

 4 

1.3. CONTAMINANTES AGRÍCOLAS NO AMBIENTE AQUÁTICO 5 

 6 

 7 

Os principais contaminantes de origem agrícola são os resíduos de fertilizantes e os 8 

agrotóxicos. Estima-se que 99,9% da quantidade de agrotóxicos utilizados nas plantações não 9 

atingem os alvos específicos, deixando grande parte do volume utilizado livre para se deslocar 10 

nos diferentes compartimentos ambientais, como o solo e águas superficiais e subterrâneas 11 

(Belluck et al., 1991). Diversos agrotóxicos podem ser aplicados diretamente à superfície da água 12 

para o controle de plantas aquáticas, ou podem ser transportados para águas superficiais por 13 

meio de diferentes vias de entrada (Fig. 1.3). A deposição atmosférica por pulverização direta 14 

ou deriva da pulverização transportada por correntes aéreas são rotas potenciais de 15 

contaminação dos ecossistemas aquáticos. Uma vez aplicado, agrotóxicos podem ser dissipados 16 

ou degradados (Figura 1.3). A dissipação compreende o movimento do agrotóxico de um local 17 

para outro, podendo ocorrer através do escoamento superficial, deriva atmosférica, 18 
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volatilização, lixiviação, adsorção e/ou dessorção de sedimentos e solos, ou absorção do 1 

ingrediente ativo por organismos. A degradação compreende a conversão de uma forma 2 

molecular do agrotóxico para outra e pode ser conduzida por processos químicos (por exemplo, 3 

hidrólise e oxidação), processos físicos (como por exemplo, fotólise), ou processos biológicos 4 

que ocorrem na microbiota, plantas e animais, normalmente levando a formação de produtos 5 

menos tóxicos do que o composto original (Solomon et al., 2013). 6 

 7 

 8 

Figura 1.3 - Representação esquemática das fontes, vias de dissipação e degradação de agrotóxicos em 9 
águas superficiais. Em destaque (vermelho) estão as principais vias de entrada de agrotóxicos aos 10 
ambientes aquáticos. Fonte: adaptado de Solomon et al. (2013). 11 

 12 

 13 

Dentre os agrotóxicos que vêm ganhando destaque mundial pelo crescente uso em 14 

substituição aos tradicionais compostos organofosforados e carbamatos, podemos citar a classe 15 

de inseticidas neonicotinóides e piretróides. Inseticidas neonicotinóides foram desenvolvidos na 16 

década de 1980, e o imidacloprid (IMI), tornou-se o primeiro neonicotinóide comercialmente 17 

disponível (Goulson, 2013; Jeschke et al., 2011). A partir de 2008, os neonicotinóides passaram 18 

a representar 24% do mercado global de inseticidas e 80% do mercado de produtos para 19 

tratamento de sementes (Jeschke et al., 2011) e constituem a classe química de inseticidas que 20 

cresceu mais rapidamente no mercado mundial nas últimas duas décadas (Jeschke et al., 2011; 21 

Tomizawa e Casida, 2001). Segundo dados do IBAMA (2013), o IMI destacou-se como décimo 22 

ingrediente ativo mais vendido no Brasil durante o ano de 2013, o que corresponde a 23 

aproximadamente 8 mil toneladas do composto. 24 
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Apesar das concentrações ambientais de IMI serem de 2 a 7 ordens de magnitude 1 

menores do que as CL50 determinadas para peixes (SERA, 2005; Cox, 2001; Tišler et al., 2009), a 2 

possibilidade de danos subletais, como estresse fisiológico e danos no DNA não pode ser 3 

descartada (Gibbons et al., 2015), embora estudos sobre efeitos subletais em peixes ainda sejam 4 

incipientes. Apenas um pequeno número de espécies de peixes foi avaliado quanto à 5 

sensibilidade a neonicotinóides, tonando-se clara a necessidade de mais estudos acerca da 6 

toxicidade destes compostos para organismos aquáticos, sobretudo em regiões tropicais e em 7 

áreas com histórico crescente de aplicação destes compostos. 8 

Da mesma forma que os neonicotinóides, inseticidas do grupo químico dos piretróides 9 

exercem menor toxicidade em mamíferos, mas estudos com organismos aquáticos, como os 10 

peixes, são necessários devido a potencial toxicidade destes compostos e ao seu ritmo mais 11 

lento do metabolismo e eliminação em comparação com aves ou mamíferos (Bradbury e Coats, 12 

1989). As meias-vidas de eliminação de várias piretróides por peixes são todos superiores a 48 13 

horas, enquanto o tempo de meia-vida para aves e mamíferos variam de 6 a 12 horas (Bradbury 14 

e Coats 1989). 15 

Ao mesmo tempo, piretróides também exibem fortes propriedades de ligação ao solo, 16 

devido ao seu elevado coeficiente de adsorção (He et al. 2008). Esta característica de piretróides 17 

pode aumentar a sua concentração em sedimentos de corpos d'água, podendo desta forma, 18 

cumulativamente aumentar o risco para a saúde de peixes dulcícolas, principalmente de 19 

espécies associadas a estratos inferiores, como o sedimento, dos corpos hídricos que recebem 20 

runoffs agrícolas. 21 

Estudos toxicológicos recentes mostraram que os piretróides estão entre os agrotóxicos 22 

mais tóxicos para organismos aquáticos, tais como peixes e crustáceos (Barrionuevo e Lanças, 23 

2001; US EPA, 2001, Pimpão et al., 2007; Saxena e Seth, 2002; Gu et al., 2007). Devido ao seu 24 

caráter lipofílico, estes compostos possuem uma alta taxa de absorção através das brânquias, o 25 

qual pode explicar, em parte, a alta sensibilidade de espécies de peixes à exposição por 26 

piretróides (Polat et al., 2012). Além disso, estes organismos parecem ser deficientes no sistema 27 

enzimático que hidrolisa estes compostos (Viran et al., 2003). 28 

A CL, assim como outros piretroides podem se acumular em sedimentos de corpos 29 

d’água, e assim, organismos não-alvo como os peixes podem ser afetados pela exposição a estes 30 

contaminantes (Marino e Ronco, 2005; Velmurugan et al, 2007). Atualmente, piretróides podem 31 

ser detectados em águas naturais em todo o mundo após aplicações agrícolas, urbanas e 32 

residenciais (Weston et al, 2009; Domagalski et al., 2010; Weston e Lydy, 2012; Jabeen et al., 33 

2015; Stehle e Schulz, 2015). A presença da CL foi verificada em sedimentos de rios brasileiros, 34 

como tributários da bacia do rio Cuiabá, em concentração que variaram de 19,7 a 60,0 ng.g-1 35 
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(Possavatz et al., 2014); e em tributários do rio São Francisco no estado do Paraná, na 1 

concentração máxima de 1,32 ng.g-1 (Hunt et al., 2016). Miranda et al. (2008) analisaram 2 

sedimentos de 17 rios da região do Pantanal brasileiro e detectaram concentrações de CL que 3 

variaram de 1 a 5 ng.g-1. 4 

Além dos agrotóxicos, os metais-traço são contaminantes ambientais comumente 5 

encontrados na água, ar e solo em áreas agrícolas (Braconi et al., 2011). O uso de elementos 6 

essenciais para o crescimento das plantas, tais como o cobre (Cu), zinco (Zn), ferro (Fe), 7 

manganês (Mn) e boro (B), é uma prática comum para corrigir deficiências do solo e, ao mesmo 8 

tempo, muitos agrotóxicos (fungicidas, inseticidas e herbicidas) contêm metais em suas 9 

formulações. Como um exemplo, o Cu é comumente utilizado como um fungicida e está 10 

presente em anti-helmínticos, enquanto que cádmio (Cd) e chumbo (Pb) podem entrar no solo 11 

como impurezas de fertilizantes (He et al., 2005). Portanto, a intensa aplicação de fertilizantes 12 

e agrotóxicos que contêm metais traço em sua formulação pode levar à contaminção de 13 

ambientes aquáticos em áreas agrícolas, sendo estes elementos passíveis de serem 14 

bioacumulados e biomagnificados, promovendo efeitos diretos na biota aquática. 15 

 16 

 17 

 18 

1.4 EFEITOS DE AGROTÓXICOS EM COMUNIDADES E ECOSSISTEMAS AQUÁTICOS 19 

 20 

 21 

Devido à sua alta dispersão ambiental, é provável que os agrotóxicos entrem em contato 22 

com muitas espécies não-alvo. É importante notar que, embora os agrotóxicos 23 

sejam"direcionados" para atuar sobre um grupo específico de organismos vivos (plantas, 24 

insetos, fungos), eles nunca são totalmente específicos para essas espécies. Eles agem 25 

quimicamente sobre as funções vitais ou a reprodução desses organismos, através da ruptura 26 

da ou sinalização neural e  hormonal, da respiração celular, da divisão celular ou da síntese de 27 

proteínas ou lipídios (Krieger, 2010) . Devido à sua origem comum, todos os organismos vivos 28 

compartilham processos metabólicos, celulares e fisiológicos. A disrupção na reprodução de 29 

aves (Risebrough, 1986), o declínio das populações de anfíbios (Davidson e Knapp, 2007), o 30 

comprometimento do estado de saúde dos peixes (Agbohessi et al., 2015) assim como o 31 

desenvolvimento de patologias cancerosas ou neurológicas em seres humanos (Mostafalou e 32 

Abdollahi, 2013) têm sido identificadas como prováveis consequências da exposição à 33 

agrotóxicos. 34 

Os riscos da agrotóxicos para os ecossistemas aquáticos têm se baseado em estudos de 35 

modelos de ecossistemas (micro ou mesocosmos) com diferentes grupos taxonômicos e níveis 36 
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tróficos, empregados para  investigar  a resposta das comunidades quando exposta à estes 1 

contaminantes. Relyae (2005) testou o efeito de inseticidas e herbicidas em concentrações 2 

ambientalmente relevantes em mesocosmos contendo algas e 25 espécies de animais, incluindo 3 

zooplâncton (cladóceros e copépodos), insetos (odonatas), gastrópodes e girinos e adultos de 4 

diferentes espécies de anfíbios. Os resultados mostram uma redução na riqueza de espécies de 5 

até 30% sob o efeito de inseticidas e herbicidas. Enquanto os inseticidas afetaram 6 

principalmente o zooplâncton e os insetos, os herbicidas apresentaram efeitos significativos nas 7 

populações de anfíbios, levando ao desaparecimento completo de girinos de algumas espécies. 8 

Maltby e colaboradores (2009) publicaram um estudo comparativo sobre a susceptibilidade de 9 

produtores primários (algas e macrófitas), artrópodes e peixes expostos isoladamente ou em 10 

mesocosmos a 42 fungicidas diferentes. Os resultados mostram que a sensibilidade dos 11 

diferentes grupos taxonômicos foi influenciado pelo nível trófico, mas depende do modo de 12 

ação dos fungicidas. As plantas foram especialmente sensíveis aos inibidores da síntese de 13 

esteróis, enquanto os artrópodes e os peixes foram principalmente impactados por fungicidas 14 

com ação multi-local. 15 

Além dos efeitos tóxicos diretos sobre os organismos, esses estudos também mostraram 16 

que os agrotóxicos podem influenciar indiretamente as comunidades de animais aquáticos. 17 

Alguns inseticidas afetam, de forma positiva ou negativa, certos grupos taxonômicos, 18 

diminuindo os recursos alimentares para algumas espécies e alterando as pressões de predação 19 

e competição por recursos alimentares (Barry e Logan, 1998; Relyea e Hoverman, 2008). Os 20 

herbicidas também apresentaram efeitos indiretos nas comunidades aquáticas através da 21 

diminuição da biomassa de plantas aquáticas, o que, por sua vez, leva à diminuição da 22 

oxigenação da água e ao aumento dos níveis de dióxido de carbono, níveis de amônia e fósforo 23 

e destruição de habitat (Newbold, 1975). Esses efeitos nos recursos e na qualidade físico-24 

química do meio ambiente provavelmente terão impacto em todos os organismos e, 25 

consequentemente, no funcionamento do ecossistema (Brock et al., 2005). A diminuição da 26 

biomassa vegetal e do fitoplâncton também afeta os recursos alimentares dos consumidores 27 

primários, de modo que, em cascata, toda a cadeia trófica aquática é afetada, em concentrações 28 

muitas vezes menores que aquelas que resultam em efeito direto (Graymore et al., 2001). Da 29 

mesma forma, os fungicidas afetam as comunidades de fungos aquáticos, que desempenham 30 

um papel fundamental na degradação da liteira vegetal e afetando assim a alimentação de 31 

macroinvertebrados (Zubrod et al., 2015). Os agrotóxicos podem, portanto, influenciar 32 

indiretamente as populações naturais de peixes. Um estudo de Noyelles et al. (1989) mostrou 33 

que a destruição de macrófitas em corpos d’água tratados com atrazina resultou em uma 34 

diminuição de 50 a 80% na biomassa do bluegill Lepomis macrochirus. Este efeito está 35 
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relacionado (1) com a diminuição dos macroinvertebrados associados a essas macrófitas e 1 

presas do peixe e (2) ao aumento da predação de peixes juvenis por adultos na ausência de 2 

proteção fornecida pelas plantas . 3 

Além destes efeitos indiretos, os agrotóxicos podem afetar diretamente a sobrevivência, 4 

reprodução ou crescimento de vertebrados aquáticos (Sekine et al., 1996; Graymore et al., 2001; 5 

Hayes et al., 2006). Nos peixes, eles podem induzir neurotoxicidade, danos oxidativos, 6 

genotoxicidade, perturbar o sistema olfativo e imunológico e prejudicar a integridade dos 7 

órgãos (Graymore et al., 2001; Tierney et al., 2010; Polard et al., 2011; Tierney et al., 2013).  8 

Os efeitos dos inseticidas em peixes são relativamente bem documentados, e sua 9 

toxicidade para estes organismos é difundida na comunidade científica. Esta classe de 10 

agrotóxicos apresenta o maior quociente de risco para organismos aquáticos em ecossistemas 11 

dulcícolas brasileiros (Albuquerque et al., 2016). Por outro lado, a toxicidade de herbicidas e 12 

fungicidas para os vertebrados aquáticos, que constituem grande parte dos agrotóxicos 13 

detectados em águas superficiais no Brasil, ainda é objeto de debate nos dias atuais. Dois 14 

comentários  sobre os efeitos dos herbicidas em geral (Solomon et al., 2013) e a atrazina em 15 

particular (Van der Kraak et al., 2014) em peixes e anfíbios apontam para muitas lacunas e 16 

deficiências nos estudos sobre o efeito dessas substâncias. Essas deficiências incluem o uso de 17 

concentrações não representativas de contaminação ambiental, falta de relação dose-resposta, 18 

falta de transparência de resultados, falhas no projeto experimental, resultados contraditórios 19 

entre estudos ou a ausência de marcadores de efeito em todo o organismo (ou seja, reprodução, 20 

crescimento ou sobrevivência). Através de uma análise baseada em peso quantitativo de 21 

evidência, que incorporou uma avaliação detalhada da relevância das respostas observadas aos 22 

endpoints diretamente relacionados à sobrevivência, crescimento, desenvolvimento e 23 

reprodução, bem como a força e adequação dos métodos experimentais empregados, Van der 24 

Kraak et al. (2014) concluíram que os herbicidas não têm toxicidade comprovada para peixes e 25 

anfíbios em concentrações presentes no meio ambiente. Por outro lado, uma meta-análise de 26 

Rohr e McCoy (2010) sobre os efeitos da atrazina em anfíbios e peixes leva à conclusão oposta. 27 

Além disso, um estudo de Hayes et al. (2006) em várias espécies de anfíbios expostos a uma 28 

mistura de herbicidas e fungicidas em concentrações ambientais, apresentou efeitos 29 

significativos sobre crescimento, desenvolvimento, metamorfose e imunidade. Os autores 30 

concluem que a falta de estudos sobre a toxicidade de herbicidas e  fungicidas provavelmente 31 

leva a uma subestimação do risco desses contaminantes para animais selvagens. 32 

 33 

 34 



12 
 

 
 

1.5  BIOMARCADORES DE CONTAMINAÇÃO AQUÁTICA 1 

 2 

 3 

O objetivo final do monitoramento ambiental é a proteção dos sistemas biológicos. 4 

Deste modo, é imprescindível estudar os efeitos biológicos da exposição a substâncias presentes 5 

no meio ambiente, dado que a mera quantificação destas substâncias em matrizes ambientais 6 

não revela a biodisponibilidade das mesmas nem permite estabelecer eventuais efeitos nocivos 7 

(Cajaraville et al., 2000; Barsiene et al., 2006). Além disso, os sistemas biológicos são 8 

frequentemente expostos a misturas de contaminantes, os quais podem interagir de diferentes 9 

formas (efeitos aditivos, antagonistas ou sinérgicos). 10 

Os organismos, quando confrontados com modificações no ambiente (frequentemente 11 

prejudiciais aos processos vitais), desencadeiam mecanismos adaptativos que lhes permitem 12 

sobreviver, crescer e reproduzir-se, refletindo as interações com os contaminantes. Desta 13 

forma, os efeitos que estas substâncias estranhas para o organismo (xenobióticos) causam nos 14 

indivíduos podem ser utilizados como biomarcadores para avaliar o impacto dos contaminantes 15 

na qualidade ambiental (Wells et al., 2001). Um biomarcador pode ser definido como ''uma 16 

variação bioquímica, celular, fisiológica ou comportamental que pode ser medida no tecido ou 17 

amostras de fluidos corporais ou ao nível do organismo e que fornece evidências de exposição 18 

a e/ou efeitos de um ou mais poluentes químicos (e/ou radiação)'' (Depledge, 1993). Há, no 19 

entanto, alguma controvérsia em torno do uso deste termo, dado que alguns investigadores 20 

consideram biomarcadores apenas respostas ao nível molecular, bioquímico ou fisiológico (Lam, 21 

2009). Neste contexto, os biomarcadores podem ser considerados ferramentas integradoras, 22 

complementares às análises químicas e ecológicas classicamente usadas no monitoramento 23 

ambiental (Sanchez et al., 2008).  24 

Os biomarcadores podem ser utilizados em três abordagens: 1) biomonitoramento 25 

passivo, ou seja, comparando a resposta do biomarcador em animais de locais contaminados e 26 

referência (não-contaminado); 2) biomonitoramento ativo, com o transplante ou confinamento 27 

de espécies sentinelas para o local de estudo num período determinado, a fim de induzir as 28 

respostas dos biomarcadores; 3) ensaios de laboratório, onde as espécies são expostas a 29 

contaminantes sob condições controladas. Ambas as abordagens de biomonitoramento são 30 

geralmente utilizadas para a avaliação ambiental, enquanto a abordagem laboratorial é utilizada 31 

para investigar relações de causa e efeito (Losso e Ghirardini, 2009). 32 

Alguns autores (Livingstone et al., 2000) consideram crucial a distinção entre 33 

biomarcadores gerais – que respondem aos principais tipos de estresse ambiental, fornecendo 34 

uma medida quantitativa da performance ou condição física do organismo – e específicos – que 35 
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respondem a grupos particulares de compostos químicos e, por este motivo, são indicadores do 1 

grau de exposição ou dos possíveis efeitos de um composto ou grupo de compostos 2 

semelhantes (Livingstone, 1993). No entanto, várias respostas historicamente descritas como 3 

altamente específicas (por exemplo, a indução de metalotioneínas por metais) podem ser 4 

perturbadas por outros compostos químicos (Davies et al., 1994). Além disso, a relação entre a 5 

resposta do biomarcador e a exposição a substâncias químicas não é estritamente linear, devido 6 

a fenômenos adaptativos ou transitórios, como verificado para os parâmetros antioxidantes 7 

(Sanchez et al., 2005). Assim, a aplicação de um conjunto de biomarcadores com base em 8 

medições de parâmetros complementares é uma ferramente valiosa para diferenciar ambientes 9 

limpos de ambientes contaminados ou para descrever com precisão os efeitos da contaminação 10 

nos peixes (Flammarion et al., 2002; Galloway et al., 2004; Sanchez et al., 2007). 11 

As respostas ao nível bioquímico e molecular tendem a ocorrer primeiro, sendo 12 

seguidas por respostas ao nível da célula, tecido, órgão e organismo (Fig.1.4). Assim, as respostas 13 

ao nível bioquímico e molecular podem funcionar como um instrumento de vigilância ambiental 14 

(Aprea et al., 2002), ajudando a identificar o início de um possível impacto e permitindo uma 15 

ação corretiva antes que os efeitos adversos sejam observados a níveis superiores, ou seja, 16 

população, comunidade e ecossistema (Monserrat et al., 2003; Lam, 2009). Como os aspectos 17 

comuns entre organismos diferentes se acentuam principalmente ao nível molecular, muitos 18 

biomarcadores moleculares possuem a vantagem de poder ser aplicados a uma ampla variedade 19 

de espécies (Lam e Gray, 2003). Por sua vez, os efeitos ao nível do indivíduo são respostas a 20 

longo prazo com grande relevância ecológica (Lam, 2009) e, deste modo, mais aplicáveis aos 21 

processos de análise de risco ecológico para gestão ambiental. 22 

 23 
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 1 
Figura 1.4 – Esquema simplificado que ilustra os potenciais impactos da exposição a contaminantes em 2 
níveis sucessivos de organização biológica. Fonte: Adaptado de Galloway et al. (2017).  3 

 4 

 5 

 6 

1.5.1 Biomarcadores fisiológicos: respostas de estresse em peixes 7 

 8 

 9 

O termo "estresse" refere-se à diferentes idéias (Romero, 2004): (1) ao estímulo gerado 10 

por uma situação perigosa para o organismo ou percebida como tal; (2) a reação a este estímulo, 11 

compreendendo todos as alterações fisiológicos, hormonais e comportamentais - ou respostas 12 

- iniciados pelo corpo para lidar e manter sua estabilidade interna; (3) a doença resultante da 13 

estimulação prolongada das respostas do organismo. A partir dessa percepção comum, mas 14 

falsa, o estresse é considerado prejudicial para os organismos (Barton, 2002). Na realidade, o 15 

estresse é uma resposta adaptativa necessária, permitindo que os organismos mantenham sua 16 

homeostase interna através um conjunto complexo de ajustes bioquímicos, fisiológicos e 17 

comportamentais (Chrousos, 1998). No entanto, quando o estressor se estabelece ao longo do 18 

tempo ou torna-se muito intenso, essas respostas adaptativas podem ser comprometidas ou 19 

torarem-se desadaptativas, promovendo efeitos deletérios sobre os organismos (Selye, 1950).  20 

O endocrinologista Hans Selye, define o estresse como "a resposta não específica do 21 

corpo a qualquer necessidade de adaptação". Em 1946 e 1950, ele publicou o conceito de 22 

"Síndrome de Adaptação Geral (SAG)" que descreve todas as reações neurológicas, endócrinas 23 

e fisiológicas desencadeadas por um estressor (Selye, 1946; 1950). Também é interessante notar 24 

que a resposta ao estresse, seus mecanismos e as moléculas envolvidas são extremamente 25 
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similares entre diferentes espécies e têm sido fortemente conservadas durante a evolução 1 

(Ottaviani e Franceschi, 1996).  2 

A SAG possui três fases, independentemente da natureza do agente estressor (Selye, 3 

1946; 1950): 4 

(1)  Fase de alarme: a cascata de resposta ao estresse é iniciada pelo sistema 5 

nervoso central (SNC) que percebe e reconhece a "ameaça", seja real ou não. O SNC atua 6 

paralelamente ao sistema nervoso simpático (SNS) e ao eixo Hipotálamo-Hipófise-Interrenal 7 

(HHI) que produzem "hormônios do estresse", catecolaminas (adrenalina, noradrenalina) e 8 

glicocorticóides (cortisol), respectivamente. É uma resposta imediata do corpo que visa 9 

promover uma reação rápida para escapar através de uma significativa mobilização de energia 10 

para os músculos, conhecida como resposta  de "luta ou fuga". 11 

(2)  Fase de resistência: é colocada em prática quando o corpo não pode fugir da 12 

fonte de estresse. Esta fase é mais específica do que a primeira e as respostas geradas 13 

dependem em parte da natureza do estresse. É uma fase essencialmente "adaptativa" destinada 14 

a manter uma certa homeostase do corpo. Particularmente, é baseada na indução de sistemas 15 

de defesa que promovem a neutralização ou eliminação de moléculas tóxicas, a proteção de 16 

constituintes celulares ou a reparação dos danos causados. 17 

(3)  Fase de exaustão: quando as capacidades adaptativas de defesa e resistência 18 

do organismo são excedidas, a homeostase fisiológica e energética não pode ser mantida. Esta 19 

fase resulta em uma diminuição da capacidade do corpo de se alimentar, crescer e se reproduzir, 20 

o que pode estar associado a uma deterioração do funcionamento de certos órgãos e um 21 

enfraquecimento dos mecanismos de defesa imune. 22 

Estas três fases da síndrome de adaptação geral envolvem respostas bioquímicas, 23 

fisiológicas e comportamentais, descritas como a cascata de resposta ao estresse (Barton, 2002). 24 

Barton (2002) descreveu três tipos principais de resposta ao estresse em peixes: respostas 25 

primárias, secundárias e terciárias (Fig.1.5). Essas respostas podem resultar de efeitos diretos 26 

do estresse ou fazer parte de uma cascata de respostas adaptativas que permitem ao corpo fugir 27 

ou resistir ao estresse. A resposta primária é a secreção de hormônios do estresse, 28 

catecolaminas e glicocorticóides, pelo sistema endócrino. As respostas secundárias referem-se 29 

a todas as mudanças moleculares, celulares e fisiológicas induzidas pelo estresse (por exemplo, 30 

indução de sistemas de defesa, perturbações da osmoregulação, alterações metabólicas e 31 

imunológicas). As respostas terciárias dizem respeito às consequências da resposta ao estresse 32 

no nível individual, como alterações comportamentais, efeitos no crescimento, reprodução e 33 

resistência à doença.  34 
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 1 

Fig. 1.5 - Representação esquemática dos níveis de respostas ao estresse, classificadas em Primárias, 2 
Secundárias ou Terciárias. Esquema confeccionado com base nas revisões realizadas por Wendelaar 3 
Bonga (1997), van der Oost et al. (2003) e Wendelaar Bonga (2011).  4 

 5 

 6 

A resposta primária é chamada de "neuroendócrina". Sob o efeito do estresse, o SNC 7 

ativa o sistema nervoso simpático (SNS) e o eixo hipotálamo-hipófise-interrenal (HHI), levando 8 

à secreção de "hormônios do estresse" (Barton, 2002). O equivalente da glândula adrenal em 9 

peixes é o tecido interrenal localizado na região anterior dos rins e composto de células 10 

interrenais e cromafins (Hontela, 1997; Mommsen,1999). A ativação do sistema nervoso 11 

simpático leva à secreção de catecolaminas (adrenalina, norepinefrina e dopamina) pelas células 12 

cromafins. Esta resposta extremamente rápida leva a um aumento imediato na concentração 13 

destes hormônios no sangue (Wenderlaar Bonga, 2011). Em paralelo, a ativação do eixo HHI leva 14 

à secreção do fator de liberação de corticotropina (CRH) pelo hipotálamo. O CRH atua sobre a 15 

hipófise que secreta adrenocorticotropina (ACTH). Este hormônio, por sua vez, induz a secreção 16 

de corticosteróides ou glicocorticóides  pelas células interrenais (Hontela, 1997; Mommsen, 17 

1999). Em teleósteos, o principal hormônio glicocorticóide é o cortisol. Esta resposta, é mais 18 

lenta do que a primeira, e leva a um aumento da concentração plasmática de cortisol após 19 

minutos ou horas da percepção do estressor (Wenderlaar Bonga, 2011). 20 

 As secreções de catecolaminas e cortisol são reguladas por feedbacks. Parece que as 21 

catecolaminas têm um feedback positivo, o aumento da concentração plasmática de uma das 22 



17 
 

 
 

três catecolaminas estimula a liberação dos outros dois hormônios no sangue (Reid et al., 1998). 1 

Em contraste, o cortisol é regulado por feedback negativo (Figura 1.6). À medida que a 2 

concentração de cortisol aumenta, inibe a secreção de CRH pelo hipotálamo e do ACTH pela 3 

glândula pituitária, o que diminui a síntese de cortisol (Hontela, 1997). Esses hormônios do 4 

estresse promoverão uma série de respostas coordenadas, do nível molecular ao indivíduo. 5 

Essas respostas "secundárias" e "terciárias" permitem aos organismos fugir ou resistir ao 6 

estresse. 7 

 8 

Figura 1.6: Representação esquemática dos mecanismos de liberação, das vias de regulação (feedback) 9 
e das funções fsisiológicas afetadas pelo cortisol. Fonte: adaptado de Wenderlaar Bonga (2011). 10 
 11 

As respostas secundárias incluem todas as respostas moleculares e celulares, bem como 12 

ajustes fisiológicos induzidos pelo estresse. Essas respostas podem ser iniciadas pelos 13 

hormônios do estresse ou diretamente pelo próprio agente estressor (Barton, 2002). Embora os 14 

padrões de resposta variem de acordo com a espécie e a natureza, intensidade ou duração do 15 

estresse, ocorre a indução de uma resposta de estresse geral no nível molecular, que inclui 16 
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mudanças no metabolismo energético, função mitocondrial, ciclo de vida e estrutura celular, 1 

bem como sistemas de defesa (por exemplo, proteínas chaperonas, defesas antioxidantes) e 2 

reparação de danos (Kassahn, 2009). 3 

Sob o efeito do estresse, os organismos também podem modular as suas vias 4 

energéticas. A ação combinada, sinérgica ou antagônica de diferentes fatores permite uma 5 

regulação fina e específica da mobilização de substratos energéticos ao nível molecular, bem 6 

como ao nível do organismo todo. As reações metabólicas intracelulares são assim moduladas 7 

por diferentes enzimas cuja atividade e/ou expressão estão sob o controle de dois hormônios, 8 

insulina e glucagon. Sob o efeito do estresse, a secreção de catecolaminas e glicocorticóides irá 9 

modificar a regulação dessas vias metabólicas, a fim de fornecer a energia necessária para 10 

diferentes respostas adaptativas (Mommsen,1999).  11 

Um dos principais papéis dos hormônios do estresse é mobilizar a energia necessária 12 

para as respostas de fuga, combate e resistência ao estresse. A regulação do metabolismo 13 

energético sob o efeito do estresse é apresentada em detalhes em várias revisões (Fabbri et al., 14 

1998; Mommsen, 1999; Moon, 2004). Resumidamente, as catecolaminas e, em seguida, o 15 

cortisol causarão o aumento da produção de glicose no fígado (gliconeogênese), e em seguida, 16 

sua liberação no sangue, a fim de fornecer energia facilmente utilizável para os órgãos e tecidos 17 

periféricos (ou seja, músculos, coração). Para isso, os hormônios do estresse coordenam a 18 

ativação/inibição de determinadas vias metabólicas em todo o corpo (Figura 1.7), tais como: 19 

 a degradação das reservas de glicogênio no fígado para produzir glicose; 20 

 a inibição da atividade de enzimas hepáticas envolvidas na glicólise; 21 

 o aumento da atividade das enzimas envolvidas na gliconeogênese hepática a partir de 22 

outros  substratos (por exemplo, ácidos graxos, determinados aminoácidos, etc.), 23 

 a degradação de lipídios e proteínas nos tecidos adiposos e musculares para fornecer 24 

substratos para a gliconeogênese hepática. 25 

 26 

 27 

 28 

 29 
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 1 

Fig. 1.7: Efeitos do cortisol sob o metabolismo energético: sob efeito do cortisol, as proteínas e/ou 2 
lipídios presentes nos músculos e nos tecidos adiposos são degradadas para formar aminoácidos, glicerol 3 
e ácidos graxos. Essas moléculas são liberadas no sangue e capturadas pelos hepatócitos. Estes substratos 4 
são então utilizados principalmente para produzir glicose através da gliconeogênese. A glicose assim 5 
produzida é liberada no sangue para fornecer energia aos vários órgãos. Setas azuis: caminhos 6 
metabólicos afetados pelo cortisol. ↑: aumento da via metabólica ou metabólito. Adaptado de Mommsen 7 
et al. (1999). 8 
 9 
 10 

Na fase de alarme, a resposta "luta ou fuga" é iniciada por uma descarga do sistema 11 

nervoso simpático (SNS) que gera uma série de ajustes fisiológicos coordenados que permitem 12 

ao corpo lutar ou fugir (McCarty, 2010; Romero, 2010). Esses ajustes estão sob o efeito de um 13 
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duplo controle do SNS: direto, através da inervação simpática de vários órgãos e indiretamente 1 

sob a ação das catecolaminas (Perry e Bernier, 1999). 2 

O SNS causa através da inervação dos órgãos vasculares e respiratórios a aceleração do 3 

batimento cardíaco e da ventilação branquial, respectivamente. Nos peixes, as catecolaminas 4 

também desempenham um papel no controle da frequência cardíaca, mas têm pouco efeito 5 

sobre a ventilação (Perry e Bernier, 1999). O SNS leva simultaneamente à contrações de vasos 6 

sanguíneos em certas partes do corpo e a dilatação dos vasos que suprem os músculos, 7 

possibilitando aumentar o fluxo sanguíneo (e, portanto, a glicemia) para os músculos em 8 

atividade. As catecolaminas também aumentam a afinidade da hemoglobina com o oxigênio e, 9 

portanto, a quantidade de oxigênio no sangue (Perrye e Bernier, 1999). Todas essas respostas 10 

destinam-se a aumentar a velocidade e a força muscular e, assim, permitir uma ação natatória 11 

intensa. 12 

Por outro lado, o cortisol é um hormonônio glicocorticóide que atua na osmorregulação 13 

dos peixes, especialmente nas brânquias (Hontela, 2005; Wenderlaar Bonga, 2011). Em espécies 14 

aquáticas, aumenta o fluxo de sódio e o transporte iônico através das brânquias, mucosa 15 

intestinal e nos rins, aumentando a atividade da Na+K+ ATPase (Mommsen, 1999). O cortisol 16 

permite a aclimatação de espécies anádromas à água do mar, como salmonídeos, estimulando 17 

a diferenciação celular de células ricas em mitocôndrias (CRM) e aumentando a atividade da 18 

NA+K+ATPase (Mommsen, 1999). O cortisol também aumenta a absorção de cálcio, sugerindo 19 

um papel na aclimatação à água doce (Mommsen, 1999). 20 

As respostas terciárias estão relacionadas aos efeitos no nível do organismo que afetam 21 

o desempenho e a aptidão física dos indivíduos: comportamento, reprodução, crescimento e 22 

resistência a doenças. Esses efeitos são diretamente induzidos por hormônios do estresse 23 

(principalmente cortisol) ou resultam de distúrbios fisiológicos (ou seja, respostas secundárias), 24 

como a alteração do metabolismo energético. 25 

O estresse também tem efeitos importantes sobre o comportamento dos peixes 26 

(Beitinger, 1990). Na fase de alarme, os comportamentos de esquiva podem ocorrer se o animal 27 

detectar o estresse. O comportamento de prevenção reduz a exposição ao estresse e mantém 28 

o desempenho "normal" uma vez que o estresse é evitado. Numerosos estudos foram realizados 29 

em peixes expostos à contaminantes ou estresse físico, mostrando na maioria dos casos reações 30 

de evitação em níveis de estresse abaixo dos limites de tolerância letal (Beitinger, 1990). No 31 

entanto, a resposta de evitação só é possível se houver um habitat alternativo, se o estresse for 32 

suficientemente intenso para ser detectado e depender das capacidades de detecção e 33 

deslocamento das espécies (Beitinger, 1990). 34 
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Outros tipos de comportamento podem ser afetados pelo estresse. Em peixes, o cortisol 1 

é geralmente considerado um inibidor do comportamento alimentar (McCormick e Shrimpton, 2 

1998; Bernier e Peter, 2001). O estresse também pode afetar a locomoção de peixes (Handy et 3 

al., 1999; Herrera et al., 2014), a capacidade de enfrentamento de riscos (Herrera et al., 2014) e 4 

o comportamento social, incluindo a agressão e as relações de dominância (Pottinger e Carrick, 5 

2001; Herrera et al., 2014). As causas dessas mudanças comportamentais são complexas e 6 

provavelmente multifatoriais, incluindo a interrupção do metabolismo energético sob a 7 

influência do estresse, o efeito direto do cortisol ou o efeito de outros hormônios envolvidos no 8 

metabolismo e comportamento do peixe e cuja produção e/ou atividade são afetadas pelo 9 

estresse (Pottinger e Carrick, 2001; Herrera et al., 2014). 10 

O estresse também influencia o crescimento principalmente através de mudanças no 11 

metabolismo energético, no comportamento alimentar, na eficiência de conversão alimentar 12 

e/ou estimulação hormonal (Gregory e Wood, 2010; Pankhurst e Van Der Kraak, 2011). A 13 

mobilização de recursos energéticos (ou seja, para compensar o custo energético necessário 14 

para evitar ou desenvolver respostas de resistência ao estresse) sob a ação combinada de 15 

catecolaminas e glicocorticóides, bem como a inibição do comportamento alimentar, explicam 16 

em grande medida a inibição do crescimento observado em peixes sob condições estressoras 17 

(Gregory e Wood, 2010; Pankhurst e Van Der Kraak, 2011). No entanto, mudanças na 18 

concentração de hormônio do crescimento (GH) foram demonstradas em peixes sob estresse 19 

agudo ou crônico, indicando a interrupção do controle endócrino do crescimento (Pickering et 20 

al., 1991).  21 

O crescimento, a reprodução e as várias atividades de manutenção do corpo (ventilação, 22 

osmorregulação, batimentos cardíacos, etc.) requerem grandes quantidades de energia, provida 23 

pelos nutrientes e pelas reações catabólicas associadas (Kooijman, 2000; 2010). A alocação de 24 

energia para essas diferentes atividades variam ao longo da vida dos animais, de um tecido para 25 

outro, mas também de acordo com o contexto ambiental (Kooijman, 2000; 2010). A regulação 26 

dos recursos e a modificação das diferentes vias metabólicas energéticas  possibilitam modular 27 

e direcionar a energia de acordo com as necessidades específicas de células, tecidos e órgãos, 28 

com consequentes trade-offs de energia entre manutenção, desenvolvimento, crescimento e 29 

reprodução (Kooijman, 2000; McGeer et al., 2000; Rajotte e Couture, 2002).  30 

Quando os organismos estão sob estresse prolongado, a energia normalmente alocada 31 

para crescimento e reprodução é investida em tolerância e resistência ao estresse (manutenção) 32 

(Fig. 1.8). A longo prazo, essa demandas de energia para manutenção pode levar a uma 33 

diminuição das reservas energéticas, crescimento e reprodução (Smolders et al., 2005).  34 
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 1 

Figura 1.8 – Efeitos do estresse na mobilização dos recursos energéticos. O aumento da demenda 2 
energética para manutenção da homeostase leva a uma diminuição da energia disponível para as funções 3 
relacionadas ao crescimento e reprodução. Fonte: adaptado de Smolders et al., 2015.  4 
 5 

O custo bioenergético de manter a homeostase e a indução de sistemas de defesa e 6 

reparação de danos aumenta com a intensidade e duração do estresse, levando a diferentes 7 

estratégias de compensação metabólica (Figura 1.9) (Sokolova et al, 2012). Quando o estresse é 8 

moderado (Figura 1.9-bI), a demanda de energia para a manutenção aumenta, diminuindo a 9 

energia disponível para crescimento, reprodução, atividade e armazenamento de energia sob a 10 

forma de reservas energéticas. Se os processos de assimilação ou metabolismo energético são 11 

perturbados pelo estresse (Figura 1.9-bII), a energia disponível diminui. Em ambos os casos, a 12 

capacidade metabólica aeróbica diminui. É uma estratégia de compensação metabólica que 13 

permite que o corpo se adapte ao estresse à custa de processos não vitais, como crescimento, 14 

reprodução e atividade. As reservas de energia também são usadas para fornecer energia aos 15 

vários processos envolvidos. 16 

Quando o estresse é extremo (Figura 1.9 c), a demanda de energia para a manutenção 17 

aumenta além da capacidade metabólica aeróbica (cI), ou a interrupção do metabolismo 18 

aeróbio  resulta em uma diminuição da energia disponível abaixo da demanda de energia (cll). 19 

Em ambos os casos, o metabolismo aeróbio não pode suprir a demanda de energia. A 20 

capacidade metabólica aeróbica desaparece e o metabolismo entra em anaerobiose parcial para 21 

sustentar o custo de manutenção. É uma estratégia de conservação, permitindo a sobrevivência 22 

a curto prazo do corpo até que as condições voltem ao normal. Quando a compensação pelo 23 

metabolismo anaeróbio não é suficiente, os organismos podem entrar em "parada metabólica". 24 

A parada metabólica é caracterizada por uma diminuição da atividade, a interrupção do 25 

investimento em reprodução e crescimento, uma diminuição no catabolismo de carboidratos e 26 

aminoácidos, bem como um aumento nas reservas de glicogênio. 27 
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Quando o desequilíbrio entre demanda de energia e a energia disponível não pode mais 1 

ser compensado, o cessamento do metabolismo leva à morte dos indivíduos. Este é o limite letal 2 

da tolerância ao estresse. Deste ponto de vista, o balanço energético determina os limites da 3 

tolerância dos organismos ao estresse . A análise combinada de diferentes marcadores ligados 4 

ao metabolismo energético permite determinar a estratégia metabólica utilizada pelo corpo e, 5 

portanto, seus limites de tolerância.Todas essas respostas secundárias e terciárias geralmente 6 

são temporárias e são revertidas quando os hormônios do estresse retornam aos níveis basais. 7 

No entanto, quando os organismos estão sob estresse crônico, como em situações de exposição 8 

em campo a multiplos contaminantes, o feedback negativo do cortisol pode ser interrompido 9 

(Romero, 2004). Nesse caso, o aumento da resposta ao estresse a longo prazo pode ter efeitos 10 

significativos na competência e sobrevivência dos peixes. Como resultado, as populações 11 

naturais de peixes sob estresse crônico podem sofrer queda uma na taxa de crescimento, 12 

expectativa de vida e reprodução, com potenciais consequências para as comunidades e o 13 

funcionamento dos ecossistemas (Gotto e Wallace, 2010).  14 

 15 

Figura 1.9. Estratégias metabólicas em resposta ao estresse moderado ou extremo. 16 
(a) na situação normal, a energia do corpo é alocada para manutenção, atividade, crescimento, 17 
reprodução ou desenvolvimento. O exceso de energia é depositado em compostos de armazenamento, 18 
como glicogênio e lipídeos. A energia na forma de ATP é proporcionada pelo metabolismo aeróbio.  19 
Durante o estresse moderado os custos para manutenção aumentam e atendem as demandas de energia 20 
adicional para proteção contra o estresse e para reparação de danos (bI) ou (dependendo do estressor) a 21 
assimilação de alimentos e/ou capacidade de metabolismo aeróbio são prejudicadas (bII). Em ambos os 22 
casos, a capacidade aeróbica (escopo aeróbio, na parte inferior do esquema) diminui. São utilizadas 23 
reservas de energia e a energia atribuída a funções não vitais, como o crescimento e a reprodução, 24 
diminui. Durante o estresse extremo, o aumento progressivo da demanda de ATP para manutenção e/ou 25 
o comprometimento progressivo do metabolismo aeróbio supera o fornecimento de ATP através do 26 
metabolismo aeróbio (cI) e/ou a diminuição do metabolismo aeróbico resulta em um decréscimo 27 
significativo da energia disponível (cII). Em ambos os casos, o escopo metabólico aeróbico desaparece e 28 
o metabolismo anaeróbio compensa a falta de energia. Se isso não for suficiente, o organismo entra em 29 
"depressão metabólica" que reduz as taxas de turnover de energia à custa de desligar funções exigentes 30 
da ATP que não são essenciais para a sobrevivência imediata. (Adaptado de Sokolova et al., 2012). 31 
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1.5.2  Biomarcadores bioquímicos 1 

 2 

1.5.2.1 Enzimas de biotransformação 3 

 4 

Diversos parâmetros bioquímicos têm sido utilizados como biomarcadores, 5 

principalmente as enzimas envolvidas no processo de detoxificação de xenobióticos e de seus 6 

metabólitos, ou seja, as enzimas de biotransformação e de defesa antioxidante.  7 

A maior parte dos xenobióticos que entram nos organismos é lipofílica, permitindo a 8 

estes compostos entrar nas células através das membranas, além de serem transportados por 9 

lipoproteínas nos fluídos corpóreos. O processo de biotransformação, de um ponto de vista 10 

fisiológico/toxicológico, tem como principal função a conversão de xenobióticos lipofílicos em 11 

produtos mais hidrossolúveis, facilitando a sua conjugação e respectiva excreção, reduzindo, 12 

deste modo, a sua atividade biológica. Este processo pode ser estruturado em reações de fase I 13 

e reações de fase II (Van der Oost et al., 2003), mantendo-se, contudo, presentes os conceitos 14 

de interdependência e continuidade entre estas duas etapas. Alguns autores consideram ainda 15 

a existência de uma fase III. Apesar da maioria dos xenobióticos serem submetidos 16 

consecutivamente às reações de fase I e de fase II, alguns podem ser sujeitos apenas a uma 17 

dessas fases. 18 

A fase I consiste em reações de oxidação, redução e hidrólise, e os produtos formados 19 

são frequentemente mais reativos que os iniciais. A fase II consiste na conjugação do xenobiótico 20 

ou de substâncias reativas provenientes da fase I, a fim de serem eliminadas como substâncias 21 

inertes (Hodgson e Goldstein, 2001). A transformação metabólica ou biotransformação dos 22 

compostos químicos nos organismos é essencial para alterar a atividade biológica do composto 23 

e, consequentemente, cessar sua interação com a célula (Van der Oost et al., 2003).  24 

As enzimas envolvidas na Fase I de biotransformação pertencem às famílias do 25 

citocromo P450, que são proteínas que contém um grupo heme envolvidas no transporte de 26 

elétrons. Localizam-se no retículo endoplasmático e ocorrem em todas as espécies de animais e 27 

plantas já estudados. Essas enzimas catalisam reações principalmente de hidroxilação, mas 28 

também de epoxidação, desalquilação, desaminação, sulfoxidação e desulfuração. Algumas 29 

formas de P450 catalisam várias reações, enquanto outras são mais específicas. Exemplos de 30 

xenobióticos que são biotransformados nesta fase são os hidrocarbonetos policíclicos 31 

aromáticos (HPAs) e muitos agrotóxicos (Di Giulio et al., 1995). A indução do P450 em fígado de 32 

peixes é reconhecida como um excelente biomarcador de exposição a contaminantes orgânicos 33 

antropogênicos, como HPAs, bifenilas policloradas (PCBs), dioxinas e furanos (Goksoyr e Förlin, 34 

1992).  35 
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Através da alteração da estrutura química de compostos orgânicos, o citocromo P450 1 

pode gerar compostos não tóxicos, menos ou mais tóxicos do que a substância original (Schlenk, 2 

2008). Em estudos ecotoxicológicos com peixes, a família de citocromo P450 mais estudada é a 3 

CYP1A. A atividade da etoxiresorufina-O-deetilase (EROD) é uma das reações catalisadas pela 4 

subfamília CYP1A (Bucheli e Fent, 1995). Ela catalisa uma reação de O-desalquilação, 5 

dependente de NADPH, na qual o substrato é a 7-etoxiresorufina, o produto formado na reação, 6 

a resorufina, pode ser medida espectrofluorimetricamente (Stegeman e Hann, 1994). 7 

A biotransformação de Fase II consiste na conjugação de compostos tóxicos, 8 

diretamente ou subsequentes à Fase I, com pequenas moléculas endógenas presentes nas 9 

células (Hodgson et al., 2007). Diferente da Fase I, as enzimas envolvidas encontram-se 10 

geralmente no citosol. As glutationa-S transferases (GSTs) são uma família de isoenzimas 11 

envolvidas na conjugação de glutationa reduzida (GSH) com compostos eletrofílicos, reduzindo 12 

a probabilidade desses compostos se ligarem a outras moléculas celulares, como o DNA 13 

(Huggett et al., 1992). 14 

Além de exercer o papel de conjugação, as GSTs apresentam outras funções importantes 15 

na desintoxicação. Estas enzimas parecem estar envolvidas no carreamento de compostos 16 

lipofílicos endógenos ou xenobióticos até os locais de ocorrência da biotransformação de Fase 17 

I, são capazes de se ligar covalentemente a metabólitos ativos, como os epóxidos gerados na 18 

Fase I, prevenindo que estes se liguem a outras moléculas e tem papel na conjugação de 19 

produtos gerados na lipoperoxidação (Di Giulio et al., 1995). A GST possui ainda papel 20 

importante no metabolismo de produtos secundários, incluindo a estabilização de flavonoides, 21 

a redução de hidroperóxidos a monohidróxi-álcoois em conjunto com as peroxidases durante o 22 

estresse oxidativo (Dixon e Lapthorn, 2002). A elevação na atividade da GST hepática foi relatada 23 

após exposição de organismos aquáticos a fungicidas, herbicidas, HPAs, PCBs e organoclorados 24 

(Van der Oost et al., 2003).  25 

Como as fases I e II transformam compostos lipofílicos em compostos mais hidrofílicos, 26 

a difusão destes para fora das células através da bicamada lipídica se reduz. Assim, 27 

transportadores de membrana do tipo ABC (ATP binding cassete), responsáveis pelo mecanismo 28 

de resistência a multixenobióticos (MXR), fazem o efluxo destes metabólitos, caracterizando a 29 

fase III de biotransformação (Bard, 2000). Acredita-se que, como em mamíferos, estes 30 

transportadores nos peixes promovam a extrusão de xenobióticos não modificados e também 31 

de metabólitos advindos da fase I ou da fase II de biotransformação (Fig. 1.10) (Epel et al., 2008). 32 
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 1 

Figura 1.10 - Biotransformação de xenobióticos (X) dividida em três fases (I, II e III). Baseada em Bard 2 
(2000). 3 

 4 

É importante realçar que, apesar da maior parte dos compostos serem desintoxicados e 5 

inativados por estas reações, alguns, que per se não são tóxicos, podem ser bioativados 6 

originando intermediários reativos com potencial toxicidade. Os xenobióticos podem 7 

igualmente causar o aumento da produção de ERO nas células por processos como a inibição do 8 

transporte de elétrons nas mitocôndrias e consequente acumulação de intermediários 9 

reduzidos (Nohl et al., 1981), inativação de enzimas antioxidantes (Odajima e Yamazaki, 1972; 10 

Kono e Fridovich, 1932) e depleção de sequestradores de radicais (Winston e Di Giulio, 1991). 11 

Compostos como metais de transição, quinonas, bipiridilos, herbicidas e compostos 12 

nitroaromáticos são capazes de entrar em ciclo redox (que envolve a redução univalente do 13 

xenobiótico a um intermediário reativo, por enzimas como a xantina oxidase e NADPH 14 

citocromo P450 redutase, o qual transfere um elétron para o O2, produzindo •-O2 e regenerando-15 

se o composto parental) e causar estresse oxidativo (Kappus e Sies, 1981). O ciclo redox 16 

consome equivalentes celulares redutores, como o NADPH, o que poderá ter consequências ao 17 

nível de outros processos metabólicos (Kappus e Sies, 1981). O ciclo pode ser repetido até que 18 

o metabolito radical forme um aducto com uma macromolécula endógena (por exemplo, DNA 19 

ou enzima) ou seja conjugado e eliminado. 20 

 21 

 22 
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1.5.2.2  Estresse oxidativo 1 

 2 

As espécies reativas, ou mais conhecidas como radicais livres, podem ser definidos como 3 

moléculas ou fragmentos moleculares contendo, em seus orbitais atômicos um ou mais elétrons 4 

desemparelhados (Halliwell e Gutteridge, 1999), os quais geralmente lhes conferem uma 5 

considerável reatividade. O estresse oxidativo está associado com a superprodução de espécies 6 

reativas de oxigênio (ERO) pelas células, como por exemplo: o ânion superóxido (O2
●-), peróxido 7 

de hidrogênio (H2O2), radical hidroxila (●OH), ou por espécies reativas de nitrogênio (ERN), como 8 

o peroxinitrito (ONOO-), óxido nítrico (●NO) e o radical dióxido de nitrogênio (●NO2), os quais 9 

podem levar a processos de oxidação de moléculas celulares. Estas espécies reativas são 10 

produtos do metabolismo celular normal, reconhecidos por desempenharem um duplo papel, 11 

deletério e benéfico (Valko et al., 2006).  12 

As ERO podem ser geradas em vários locais nas células (nas mitocôndrias, retículo 13 

endoplasmático, lisossomos, membranas celulares, peroxissomos e citosol), durante processos 14 

metabólicos normais, na sequência de processos de transporte de elétrons e da atividade 15 

catalítica de algumas enzimas, autoxidação de compostos solúveis no citosol, bem como por 16 

exposição a radiações e metabolização de xenobióticos. A produção de ERO pode ocorrer 17 

intencionalmente como no caso da produção de •–O2, HOCl (ácido hipocloroso) e H2O2 por 18 

fagócitos ativados ou acidentalmente nos sistemas oxidativos catalisados por metais e 19 

compostos orgânicos (Stadtman e Levine, 2000). 20 

Em condições normais, as ERO desempenham um papel importante na regulação dos 21 

processos celulares, incluindo a manutenção do potencial redox e a transmissão de sinais 22 

celulares (Halliwell e Gutteridge, 1999). Elas também são usadas para combater invasões do 23 

corpo por microorganismos (Lushchak, 2011; Regoli e Giuliani, 2014). No entanto, o aumento 24 

intracelular de ERO pode causar danos aos lipídios da membrana, proteínas e DNA, resultando 25 

em danos celulares e teciduais (Valavanidis et al., 2006).  26 

Devido ao seu potencial prejudicial, uma regulação muito fina entre a produção e a 27 

degradação das ERO são realizadas nas células. No entanto, em algumas situações, o saldo de 28 

síntese/eliminação pode ser perturbado (Fig. 1.11). A maioria dos estressores provavelmente 29 

causará formação excessiva de ERO em organismos aquáticos, incluindo estresse químico 30 

(Slalinová et al., 2009; Lushchak, 2011), temperatura (Lushchak, 2011), nível de O2 e CO2 no 31 

ambiente (Lushchak et al., 2011; Matoo et al., 2013), alterações na salinidade (Lushchak, 2011, 32 

Wu et al., 2013) ou estresse biológico, como a predação (Guerra et al., 2013) e infecções 33 

parasitárias (Lushchak, 2011). Isso é chamado de "estresse oxidativo". Muitos mecanismos estão 34 

envolvidos na formação de ERO pelo estresse: aumento do metabolismo energético, ruptura do 35 
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equilíbrio de oxigênio celular ou funcionamento das mitocôndrias, perda de elétrons por metais, 1 

desintoxicação de xenobióticos etc. Estes mecanismos são discutidos em Luschchak (2011) e 2 

Regoli e Giuliani (2014). 3 

 4 

 5 

Figura 1.11 – Representação esquemática do desequilíbrio redox celular e o consequente estresse 6 
oxidativo, que afeta os componentes celulares. Adpatado de Braconi et al., 2011. 7 
 8 

Estressores químicos, como os  herbicidas, inseticidas e fungicidas, são moléculas pro-9 

oxidantes porque causam a sobreprodução de espécies reativas de oxigênio (ERO) nas células 10 

do organismos (Slalinová et al., 2009). Os mecanismos de produção de ERO por agrotóxicos são 11 

variados e dependem da molécula, incluindo alterações na cadeia transportadora de elétrons 12 

e/ou a perturbação do metabolismo mitocondrial, ciclos redox, metabolismo intracelular de 13 

xenobióticos, fotossensibilização, inibição de sistemas de defesa antioxidantes ou atividade 14 

anticolinérgica (Slalinová et al., 2009). O estresse oxidativo é cada vez mais frequentemente 15 

usado como biomarcador de poluição de ambientes aquáticos (Van der Oost et al., 2003; 16 

Valavanidis et al., 2006) para avaliar não só os efeitos da exposição, mas também entender o 17 

modo de ação dos contaminantes. 18 

Existem várias maneiras de demonstrar a indução do estresse oxidativo sob o efeito do 19 

estresse químico, incluindo a medição da atividade de enzimas antioxidantes (por exemplo, a 20 

superóxido dismutase (GPx), catalase (CAT), glutationa S-transferase (GST), glutationa redutase 21 

(GR), glutationa peroxidase(GPx)) ou a concentração de antioxidantes não enzimáticos (p. ex. 22 
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glutationa reduzida, ácido ascórbico, tióis, etc.). A resposta dos sistemas oxidantes depende do 1 

órgão estudado (por exemplo, fígado, brânquias, rim, cérebro), a espécie, o tempo de exposição 2 

e a concentração dos agrotóxicos na água. O fígado é alvo da maioria desses estudos, uma vez 3 

que desempenha um papel importante na desintoxicação de poluentes e geralmente mostra 4 

maior sensibilidade ao estresse oxidativo induzido por herbicidas do que as brânquias (Xing et 5 

al., 2012) ou o cérebro (Sinhorin et al., 2014). Além disso, para a mesma espécie, o mesmo 6 

contaminante e o mesmo órgão, cada sistema de defesa possui um padrão de resposta 7 

diferente, particularmente em termos do limite de indução da resposta.  8 

A interação das ERO com os constituintes celulares pode levar a lipoperoxidação (LPO), 9 

oxidação de proteínas e danos oxidativos ao DNA (Sies, 1997). A LPO pode ser definida como 10 

uma cascata de eventos bioquímicos resultante da ação de radicais livres sobre os lipídeos 11 

insaturados das membranas celulares, gerando principalmente L●, LO● e LOO●  levando à 12 

destruição de sua estrutura, falência dos mecanismos de trocas de metabólitos e, numa 13 

condição extrema, à morte celular (Benzie, 1996). A LPO envolve a oxidação dos ácidos graxos 14 

polinsaturados existentes nos fosfolipídios das membranas celulares, sendo estes os locais mais 15 

susceptíveis às reações de oxidação. Entre os produtos finais formados durante o processo de 16 

lipoperoxidação, destacam-se gases de hidrocarbonetos e os aldeídos, como o malondialdeído 17 

(MDA) e o 4-hidroxinonenal (4-HNE) (Halliwell e Gutteridge, 2007). O 4-HNE em níveis elevados 18 

(acima de 1 µM) pode atuar em processos citotóxicos e genotóxicos, provocando danos 19 

mitocondriais e inibindo a ação de chaperonas, a síntese de DNA e de proteínas. Já o MDA pode 20 

atacar proteínas quando presente em ambientes de baixo pH, resultando em modificações de 21 

inúmeros resíduos de aminoácidos (especialmente lisina), também podendo reagir com bases 22 

de DNA (especialmente guanina) gerando lesões mutagênicas (Halliwell e Gutteridge, 2007). A 23 

LPO talvez se constitua no evento citotóxico primário que desencadeia um sequência de lesões 24 

aos constituintes celulares. As alterações nas membranas levam a transtornos na 25 

permeabilidade, alterando o fluxo iônico e o fluxo de outras substâncias, o que resulta na perda 26 

da seletividade para entrada e/ou saída de nutrientes e substâncias tóxicas à célula, alterações 27 

do DNA, oxidação da LDL e comprometimento dos componentes da matriz celular (Halliwell e 28 

Gutteridge, 2007). 29 

A oxidação de proteínas pode ser reversível ou irreversível, dependendo do alvo e da 30 

forma de dano oxidativo. Devido a alta reatividade do ●OH, ele exerce mais efeitos nocivos a 31 

proteínas, enquanto que o H2O2 e O2
●- ficam mais restritos aos ataques de grupos facilmente 32 

oxidáveis, como os  grupamentos tiólicos. Todos os resíduos de aminoácidos podem ser 33 

oxidados por ERO, podendo também sofrer agregação e fragmentação, formando grupos 34 

carbonilas (Valko et  al., 2006; Trachootham et al., 2008). Estudos sobre a oxidação de proteínas 35 
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têm sido facilitados pela disponibilidade de um método simples e preciso, para quantificar a 1 

oxidação de proteína: o ensaio da dosagem de proteínas carboniladas. O ensaio detecta os 2 

grupos carbonila, por espectrofotômetro, após a sua reação com 2,4-dinitrofenilhidrazina 3 

(DNPH) (Levine et al., 1990). A dosagem de proteínas carboniladas em peixes pode fornecer 4 

informações úteis e ser utilizada como biomarcador de danos oxidativos decorrentes da 5 

exposição a contaminantes aquáticos. 6 

 7 

 8 

1.5.3  Biomarcadores de danos no DNA 9 

 10 

 11 

O DNA nos organismos aeróbicos está sempre sendo danificado e reparado, mesmo na 12 

ausência de exposição a substâncias genotóxicas. Os processos causadores de dano incluem 13 

fontes endógenas – como instabilidade do DNA (e.g. depurinação), erros espontâneos durante 14 

a replicação e reparação do DNA, grandes quantidades de ERO resultantes do metabolismo do 15 

oxigênio e produtos da LPO – e fontes exógenas, como radiação e xenobióticos. Apesar dos 16 

sistemas biológicos estarem protegidos por antioxidantes e por mecanismos de reparação do 17 

DNA, que reduzem substancialmente os níveis de dano, existe sempre um nível basal (Gupta e 18 

Lutz, 1999). 19 

Muitos compostos xenobióticos ou os seus metabólitos apresentam propriedades 20 

genotóxicas, que lhes permitem induzir alterações no material genético. Alguns compostos 21 

podem formar uma ligação covalente com DNA produzindo aductos (Dolcetti et al., 2002; Hellou 22 

et al., 2006), os quais podem ser responsáveis por mutações impedindo a replicação fidedigna 23 

do DNA ou desencadeando processos de reparação do mesmo, nem sempre efetivos 24 

(Maccubbin, 1994). Existem igualmente outras alterações estruturais como quebras de cadeia 25 

de DNA, perdas de bases, metilação e mutações que sugerem a exposição a compostos 26 

genotóxicos. 27 

Dentre as diferentes metodologias disponíveis para a avaliação de dano genético, a 28 

avaliação das quebras de cadeia de DNA conjuntamente com o micronúcleo (MN) e as alterações 29 

eritrocíticas nucleares (ENA) demonstraram elevada sensibilidade à exposição a compostos 30 

xenobióticos, fornecendo informações relacionadas à danos moleculares (facilmente reparáveis 31 

– quebras de cadeia) e danos subcelulares (irreversíveis – anomalias) (Oliveira et al., 2008). A 32 

detecção de quebras nas cadeias de DNA representa uma técnica valiosa da Ecotoxicologia, uma 33 

vez que tem revelado sensibilidade maior do que outros métodos comumente empregados na 34 

avaliação de danos no material genético (Lee e Steinert, 2003). O ensaio alcalino do cometa (Fig. 35 
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1.12)  é extremamente sensível e bastante útil para a detecção de danos no DNA (Singh et al., 1 

1988) e tem sido amplamente utilizado para avaliação de possíveis danos causados por 2 

contaminantes ambientais. Este método é adequado para o monitoramento in situ de peixes 3 

devido à sua facilidade, rapidez e baixo custo (Van der Oost et al., 2003).  4 

 5 

Figura 1.12 – Nucleóides de células sanguíneas de Prochilodus lineatus, com diferentes níveis de dano. 6 
Foto: C.E.D. Vieira  7 
 8 

Outro biomarcador genético bastante utilizado em peixes é o teste do micronúcleo 9 

(MN). O teste do micronúcleo tem sido aplicado extensivamente em testes de genotoxicidade 10 

de produtos químicos, pois estes são facilmente visualizados nos eritrócitos e são fortes 11 

indicativos para mensuração de aberrações cromossômicas (Campana et al, 2003). O princípio 12 

do teste baseia-se no fato de que, durante o processo de divisão celular, principalmente na 13 

anáfase, as cromátides e os fragmentos cromossômicos acêntricos não são transportados pelas 14 

fibras do fuso para os polos opostos, enquanto que os fragmentos com centrômero o são. Após 15 

a telófase, os cromossomos sem dano são incluídos no núcleo de cada uma das células filhas. 16 

No entanto, alguns elementos, normalmente muito pequenos, não são incluídos nos núcleos 17 

formados e permanecem no citoplasma, constituindo as estruturas caracterizadas como 18 

micronúcleos (Schmid, 1975). 19 

Alterações morfológicas nos núcleos de eritrócitos de peixes também têm sido descritas 20 

na literatura (Hose et al., 1987). Carrasco et al. (1990) caracterizaram estas alterações como 21 

núcleos lobulados, núcleos segmentados, núcleos com constrição em formato de rim e núcleos 22 

vacuolizados (Fig. 1.13). Sugere-se que as alterações eritrocíticas nucleares devem ser incluídas 23 

nas análises de genotoxicidade em peixes complementando a contagem de micronúcleo, por 24 

apresentar resultados mais confiáveis e mais completos (Ayllón e Garcia-Vazquez, 2001). 25 

No geral, os biomarcadores de danos no DNA são ferramentas valiosas para avaliar os 26 

efeitos da exposição aguda e crônica de organismos aquáticos às substâncias genotóxicas. Além 27 

disso, como genotoxinas podem induzir mudanças no DNA que são passadas para gerações 28 

futuras, este tipo de biomarcador pode ser usado de uma maneira preditiva, evitando 29 

consequências ecológicas irreversíveis (Jha, 2008). 30 

 31 
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 1 

Figura 1.13 -  Representação das principais alterações eritrocíticas nucleares e micronúcleo encontrados 2 
em peixes. Adaptado de Carrola et., 2014. 3 
 4 

 5 

1.5.4  Biomarcadores de neurotoxicidade 6 

 7 

Uma das atividades enzimáticas mais utilizadas para a avaliação de neurotoxicidade em 8 

peixes é a acetilcolinesterase (AChE). Visto que essa enzima é o alvo de inseticidas 9 

organofosforados e carbamatos, esse biomarcador é amplamente empregado em toxicologia 10 

aquática e um dos biomarcadores mais antigos (Payne et al., 1996). A AChE é uma enzima chave 11 

no processo de transmissão do impulso nervoso, sendo responsável pela hidrólise da acetilcolina 12 

em acetato e colina (Fig. 1.14). Durante a transmissão normal do impulso nervoso, a acetilcolina 13 

é liberada na sinapse para excitar um receptor. Se ela não for rapidamente hidrolisada, a célula 14 

pós-sináptica será constantemente excitada, resultando em estimulação contínua, o que pode 15 

levar à tetania, paralisia e até a morte do animal. 16 

Embora a atividade da AChE tenha sido relacionada à exposição a inseticidas 17 

organofosforados e carbamatos, estudos recentes demonstram que as acetilcolinesterases são 18 

também sensíveis a outros tipos de contaminantes ambientais como metais, detergentes, 19 

agrotóxicos a base de glifosato, piretróides, além de misturas complexas de poluentes (Vale, 20 

1998; Penã-Llopis et al., 2003; Ferrari et al., 2004; Monteiro et al., 2004; Modesto e Martinez, 21 

2010a; Modesto e Martinez, 2010b; Piner e Üner, 2014). Classicamente, a atividade a AChE tem 22 

sido frequentemente utilizada como biomarcador para a verificação dos efeitos primários da 23 

contaminação em diversos organismos, incluindo peixes, e na avaliação da qualidade das águas 24 

(Sancho et al., 2000; Lionetto et al., 2003; Vieira et al., 2016; 2017). 25 
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 1 

Figura 1.14-  Representação esquemática da síntese e reciclagem da acetilcolina e da ação da 2 
acetilcolinesterase (AChE) na sinapse. Fonte: adaptada de http://peaknootropics.com 3 

 4 

1.5.5  Biomarcadores osmoiônicos 5 

 6 

Nos organismos aquáticos, a manutenção de um equilíbrio iônico interno é de suma 7 

importância para o balanço entre a entrada de água e a saída de íons. Teleósteos dulcícolas são 8 

hiperosmóticos em relação à água-doce, situação que estabelece um constante gradiente 9 

osmótico para entrada de água no organismo, ao mesmo tempo em que favorece a perda 10 

difusional de íons através do epitélio branquial. A captação de água nos teleósteos dulcícolas é 11 

balanceada através de altas taxas de filtração glomerular e da produção de uma copiosa 12 

quantidade de urina, sendo que a perda de sais advinda desses processos é compensada por 13 

meio da reabsorção tubular dos íons necessários. A perda de íons na urina e por difusão através 14 

das brânquias é balanceada por mecanismos ativos de captação existentes no epitélio branquial, 15 

além do ganho iônico que ocorre através da alimentação (Evans et al., 2005). Os íons inorgânicos 16 

Na+, K+ e Ca2+ têm papel essencial em funções metabólicas e fisiológicas; o Na+ e o Cl- são os 17 

principais cátion e ânion do fluido extracelular, ao passo que o K+ é o cátion principal do fluido 18 

intracelular (Sathya et al., 2012). 19 

Os eletrólitos plasmáticos perfazem a maior parte das partículas osmoticamente ativas, 20 

além de exercerem importantes funções, como proporcionar sistemas tampão e os mecanismos 21 

para o equilíbrio ácido-base. Além disso, esses íons fornecem o balanço iônico adequado e 22 

http://peaknootropics.com/
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necessário para as funções tissulares, especialmente nas porções neuromusculares (Suvetha et 1 

al., 2010). 2 

Desequilíbrios iônicos em peixes podem levar a danos às funções fisiológicas destes 3 

animais. Segundo Evans (1990), os peixes possuem problemas crônicos no balanço hídrico e de 4 

sais, devido aos gradientes iônicos e osmóticos que atuam através do fino epitélio branquial. Os 5 

peixes são extremamente sensíveis a contaminantes presentes na água, tendo em vista que 6 

estes afetam as brânquias ao aumentar a permeabilidade do epitélio branquial à água e aos íons, 7 

além de inibir a atividade de troca iônica das células cloreto (CC), ionócitos ou células ricas em 8 

mitocôndrias (CRM) (Bonga e Lock, 1992). As ATPases são enzimas altamente conservadas, 9 

desempenham um importante papel nos transportes de membrana, inclusive nos transportes 10 

iônicos (Reddy e Phillip, 1994), e podem ser consideradas indicadores de toxicidade (Yadwad et 11 

al., 1990).  12 

A brânquia desempenha papel principal na respiração, regulação ácido-básica e 13 

osmótica, além da excreção de resíduos nitrogenados. Exceto pela função respiratória, o rim 14 

também é um órgão multifuncional e age como coadjuvante da brânquia nas demais atividades 15 

de manutenção da homeostase.  16 

A Na+/K+-ATPase (NKA) está localizada na membrana basolateral das CRM (Fig. 1.15) e 17 

está envolvida na geração de força motriz para o transporte ativo de eletrólitos através dos 18 

epitélios. Para obtenção de cálcio exógeno e demais íons, os peixes de água doce dependem dos 19 

componentes da dieta, ou da captação ativa realizada pela brânquia (Hwang et al., 1996). A Ca2+-20 

ATPase (CATPase) branquial é responsável pela absorção dos íons cálcio (Ca2+) (Fig. 1.15) 21 

presente em baixas concentrações na água doce, enquanto a CATPase renal é responsável pela 22 

reabsorção do Ca2+ do filtrado glomerular para o plasma sanguíneo. 23 

Em peixes dulcícolas, os processos bioquímicos envolvidos com a regulação iônica não 24 

podem ser separados do controle ácido-básico, porque ambos ocorrem nos mesmos locais e 25 

compartilham as mesmas vias.  A maioria dos peixes mantêm o pH interno ajustando a 26 

concentração de bicarbonato plasmático pela excreção preferencial de H+ ou HCO3
-, e assim 27 

como a regulação osmoiônica o rim tem papel secundário na manutenção ácido-básica em 28 

relação às brânquias (Evans et al., 2005). 29 

Os efluxos dos íons H+ e do HCO3
- estão acoplados ao influxo de Na+ e Cl- 30 

respectivamente. Para excreção de H+ existe uma H+-ATPase (HATPase) (Fig. 1.15) na região 31 

apical das membranas de células epiteliais, que bombeia prótons da célula para o meio externo, 32 

o que por sua vez gera um gradiente elétrico intracelular negativo (Lin et al., 1994; Lin e Randall, 33 

1995). Esta condição favorece o influxo do Na+ por difusão via canal de sódio (Fig 1.15), o 34 

principal mecanismo osmorregulatório em peixes de água-doce para absorção de Na+ (Lin e 35 
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Randal, 1995). A metaloenzima anidrase carbônica (AC) citosólica, catalisa a hidratação do CO2 1 

para formar HCO3
- e H+ que é secretado pela HATPase apical. A NKA bombeia Na+ através da 2 

membrana basolateral, favorecendo a entrada de Na+ do meio aquático para as células. O Na+, 3 

em conjunto com o HCO3
-, produzido pela AC, é transportado pelo cotransportador Na+-HCO3

- 4 

(Fig. 1.15) (Evans et al., 2005). 5 

 6 

 7 

Figura 1.15 - Modelos de CRM de peixes de água doce. Transporte de H+, HCO3
-, Na+, K+ e de Ca2+, AC – 8 

anidrase carbônica; TNH – transportador Na+/H+; HA – HATPase; TCB – transportador Cl-/HCO3
-; CNB – 9 

cotransportador de Na+ e HCO3
-;  NKA - Na+K+ ATPase; CA – CATPase,  Adaptado de Evans, 2005; Gilmour 10 

e Perry, 2009 11 
 12 

1.5.6  Biomarcadores histológicos 13 

 14 

Modificações morfológicas em diferentes órgãos de peixes também são 15 

frequentemente associadas a exposição à contaminantes ambientais. A histologia representa 16 

um instrumento útil para a avaliação do grau de contaminação aquática, como um indicador de 17 

exposição a contaminantes (Cengiz, 2006). A análise histológica é um método rápido e eficiente 18 

para se determinar os efeitos dos agentes químicos em tecidos e órgãos, pois ocorrem 19 

alterações na morfologia em resposta ao estresse sub-letal ou crônico (Johnson, 1993).  Há um 20 

grande número de estudos de avaliações de risco ambientais que utilizam os biomarcadores 21 

histopatológicos, todavia, a ausência de dados numéricos dificulta o estabelecimento de 22 
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relações de causa e efeito entre a patologia observada e os contaminantes. Dessa forma, tais 1 

estudos têm focado em índices histopatológicos que forneçam dados numéricos baseados em 2 

abordagens semi-quantitativas (Costa et al., 2009). 3 

Em termos gerais, os resultados obtidos na avaliação de níveis de organização biológica 4 

mais baixos, como as respostas bioquímicas e moleculares, são mais específicos, sensíveis e 5 

apresentam alta reprodutibilidade. No entanto, estes são mais difíceis de ser correlacionados a 6 

efeitos ecológicos. Por outro lado, as respostas obtidas em níveis mais altos de organização, 7 

como por exemplo em populações e comunidades, indicam diretamente o status do 8 

ecossistema, sendo relevantes em avaliações ambientais; entretanto, essas respostas são de 9 

difícil acesso, principalmente considerando-se as avaliações in loco. Dessa forma, as avaliações 10 

histopatológicas, as quais são relativamente fáceis de ser determinadas, atuam como um vínculo 11 

entre o fitness individual e os efeitos ecológicos, permitindo a extrapolação das respostas 12 

individuais a populações (Au, 2004; Schlenk et al., 2008).  13 

Os principais tecidos selecionados para avaliação de efeitos histopatológicos são 14 

aqueles envolvidos nas rotas de exposição ao xenobiótico, assim com a metabolização do 15 

mesmo. Os sintomas histopatológicos descritos em peixes expostos a contaminantes podem 16 

afetar o organismo através de perturbações na homeostase e no funcionamento adequado de 17 

importantes processos biológicos, como a desintoxicação, osmoregulação, respiração, entre 18 

outros (Au, 2004). O fígado é o principal órgão de biotransformação de xenobióticos e 19 

provavelmente de excreção de metais pesados, além de atuar na digestão, no armazenamento 20 

de energia e no metabolismo de hormônios sexuais (Hinton et al., 2001). De acordo com Hinton 21 

e Laurén (1990), este órgão é essencial para o metabolismo e a excreção de substância tóxicas. 22 

Dessa forma, a avaliação histopatológica de fígado em peixes expostos a poluentes fornece 23 

subsídios para a elucidação da toxicidade que prejudica tais funções. O rim dos peixes recebe 24 

grande quantidade de sangue que parte das brânquias, eportanto é passível de sofrer alterações 25 

promovidas pelos contaminantes transportados pelo sangue, e desempenha funções 26 

importantes relacionadas ao balanço hídrico e à manutenção de um ambiente interno estável, 27 

atuando assim nos processos de excreção de resíduos nitrogenados e de osmorregulação 28 

(Cengiz, 2006). As brânquias dos peixes são órgãos multifuncionais responsáveis pela respiração, 29 

osmorregulação, equilíbrio ácido-base e excreção de produtos nitrogenados. Este órgão é 30 

bastante sensível a alterações da água e poluentes, visto que os filamentos branquiais e as 31 

lamelas fornecem uma grande superfície de contato direto e contínuo com a água (Au, 2004). 32 

As principais histopatologias encontradas nas brânquias são ilustradas na Fig. 1.16. 33 
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 1 

Figura 1.16 - Diagrama esquemático das lesões branquiais mais comuns, induzidas por irritantes. Seis 2 
lamelas respiratórias são mostradas: A (normal), B a F (alteradas). Abreviações: lb – lâmina basal; cc 3 
– célula de cloreto; mu – célula mucosa; pi – célula pilar; ce – célula epitelial lamelar; svl – seio venoso 4 
lamelar; csm – canal sangüíneo marginal (modificada de Mallat, 1985). 5 

 6 
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1.6   Prochilodus lineatus COMO MODELO BIOLÓGICO 1 

 2 

Os peixes possuem muitas características que justificam seu uso em análises 3 

ecotóxicológicas: são componentes críticos do ecossistema pois podem estar no ápice da cadeia 4 

alimentar aquática, funcionando como bioacumuladores de contaminantes; servem como 5 

modelos para outros vertebrados (anfíbios, aves, répteis, mamíferos e seres humanos), têm o 6 

metabolismo adaptado para inativar muitos toxicantes potenciais além de ser passíveis de 7 

estudos de campo e de laboratório (Embry et al., 2010). Por apresentar todas essas vantagens, 8 

os peixes têm sido utilizados em ensaios de avaliação do impacto ambiental de produtos 9 

químicos diversos, para avaliações de efluentes e monitoramento da qualidade de águas 10 

superficiais (García-Cambero et al. 2012; Galus et al. 2013). 11 

 12 

 13 

 14 

 15 

  16 

 17 

 18 

 19 

 20 

 21 

 22 

 23 
Figura 1.17 – (A) Exemplar adulto de P. lineatus se alimentando em seu ambiente natural, (B) mapa da 24 
distribuição nativa da espécie na América do Sul e (C) exemplar juvenil utilizado nos experimentos desta 25 
tese.  Fonte: (A) http://criapeixe.blogspot.com.br/2013/04/curimba-criacao-em-consorcio-com-outras.html; (B) 26 
http://www.fishbase.org/summary/SpeciesSummary.php?id=13056&lang=portuguese; (C) C.E.D.Vieira.  27 

 28 

 29 

Segundo Valenciennes (1836), a espécie P. lineatus ocupa a seguinte classificação sistemática: 30 

  Classe: Osteicthyes 31 

Subclasse: Actinopterigii 32 

Divisão: Teleostei 33 

Superordem: Acanthopteygii 34 

Ordem: Characiformes 35 

Família: Prochilodontidae 36 

Gênero: Prochilodus 37 

Espécie: Prochilodus lineatus 38 

 39 

As espécies da família Prochilodontidae (onde está incluído o gênero Prochilodus) 40 

possuem como características em comum corpo de porte médio a grande, iliofagia (alimentam-41 

se de detritos nos fundos lamacentos), reofilia (dependem da correnteza do ambiente natural 42 

1 cm 

B 

C 

A 
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fluvial) e capacidade migratória durante o período de piracema. O gênero Prochilodus destaca-1 

se por sua ampla distribuição na região Neotropical, e possui 13 espécies descritas até o 2 

momento (Reis et al., 2003). 3 

Quanto à morfologia, os representantes desse gênero possuem lábios grossos, móveis 4 

e providos de dentículos, escamas ctenóides (Castro, 1990) formando o anel etário durante a 5 

época da desova (Godoy, 1975). Espécies de Prochilodus são conhecidas no Brasil pelos nomes 6 

populares de curimbatá, curimba, curimatã, curimatã-pioa, curimatã-pacu, papa-terra e 7 

corimbatá. As espécies de Prochilodus possuem características reprodutivas em comum, tais 8 

como: desova única por temporada com elevado número de óvulos, fecundação externa e 9 

ausência de cuidado parental (Lowe-McConnell, 1999).  10 

A espécie P. lineatus (Valenciennes, 1836), conhecida popularmente como curimbatá, 11 

encontra-se amplamente distribuída em toda a bacia dos rios Paraná-Paraguai e no Rio Paraíba 12 

do Sul (na costa sudeste do Brasil) (Castro, 1990). Entre as características diagnósticas de P. 13 

lineatus estão: nadadeira caudal sem manchas negras, presença de linha lateral completa com 14 

44 a 50 escamas e presença de 42 a 44 vértebras (Castro, 1990) e é a maior espécie da família, 15 

podendo atingir até 74 cm de comprimento (Nelson et al., 2016). 16 

Esta espécie é abundante na região do Alto rio Paraná e segundo Shibata et al. (2007) é 17 

a terceira espécie de maior ocorrência na bacia hidrográfica do rio Tibagi. Os indivíduos da 18 

família Prochilodontidae chegam a representar de 50 a 80% da biomassa de peixes em um rio 19 

(Taylor et al., 2006). Além disso, P. lineatus desempenha importante papel ecológico (Botta et 20 

al., 2010; Costa Filho e Gaya, 2012) e tem grande importância econômica, destacando-se como 21 

fonte de renda e proteína para a população humana (Agostinho e Gomes, 2005). 22 

Outra característica importante de P. lineatus é a sensibilidade a xenobióticos avaliada 23 

em testes ecotoxicológicos com poluentes de naturezas diversas e as características alimentares 24 

desta espécie, que o torna vulnerável a contaminantes presentes tanto na água quanto no 25 

sedimento. Entre os poluentes que conhecidamente geram efeitos tóxicos agudos nesta espécie 26 

estão os metais chumbo (Monteiro et al., 2011, Ribeiro et al., 2014), cobre (Nascimento et al., 27 

2012; Simonato et al., 2016), alumínio (Camargo et al., 2009), níquel (Palermo et al., 2015) e 28 

cádmio (Silva e Martinez, 2014) e compostos orgânicos como os herbicidas glifosato (Langiano 29 

e Martinez, 2008), atrazina (Santos e Martinez, 2012) e clomazone (Pereira et al., 2013) e o 30 

inseticida endosulfan (Bacchetta et al., 2011), além de derivados do petróleo, como a gasolina 31 

(Simonato et al., 2011) e diesel (Vanzela et al., 2007). Esta espécie também já foi empregada 32 

satisfatoriamente em estudos in situ para monitoramento da qualidade de ambientes aquáticos 33 

sobre influência de diversas atividades humanas (Camargo e Martinez, 2006; Cazenave et al., 34 

2014; Vieira et al., 2016; Lunardelli et al., 2018; Pérez et al., 2018). 35 
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1.7  JUSTIFICATIVA 1 

 2 

Esta tese visa contribuir para preencher algumas lacunas dentro da Ecotoxicologia, 3 

buscando uma melhor compreensão de como a contaminação complexa e difusa em ambientes 4 

agrícolas sul-americanos pode afetar a saúde de peixes expostos a estes contaminantes, por 5 

meio de múltiplos endpoints em diferentes níveis de organização biológica e em tempos curtos 6 

e prolongados de exposição.  7 

Apesar da ênfase dada aos estudos de campo e ao maior realismo ecológico desta 8 

abordagem, os testes em laboratório também são de extrema relevância e indispensáveis 9 

dentro da Ecotoxicologia, pois permitem o estabelecimento das relações de causa e efeito, assim 10 

como comparações entre a toxicidade de compostos isolados ou em misturas mais simples. O 11 

mercado mundial de agrotóxicos passa por constantes modificações, e os padrões de consumo 12 

assim como os ingredientes ativos utilizadas são substituídos por outros que sejam mais efetivos 13 

no controle do organismo-alvo indesejado e “menos” prejudiciais ao ambiente. Neste contexto, 14 

é importante avaliar os efeitos isolados destes “novos” contaminantes liberados no ambiente 15 

sobre os organismos não-alvo, como os inseticidas neonicotinóides e piretróides, buscando-se 16 

compreender melhor os mecanismos de toxicidade e relações causa e efeito nestas espécies.   17 

Os biomarcadores são ferramentas amplamente difundidas dentro da Ecotoxicologia 18 

aquática. Entretanto, a importância de estudos ambientais baseados nestas ferramentas tem 19 

sido questionada, principalmente pelo fato de que os mesmos não necessariamente têm 20 

reflexos negativos em níveis mais elevados de organização biológica. O maior problema pode 21 

estar relacionado com a falta de conhecimento sobre as relações entre biomarcadores com os 22 

parâmetros considerados "ecologicamente relevantes” e mais pesquisas são necessárias para 23 

que se possa tirar o máximo proveito dessas ferramentas. Neste contexto, buscamos nesta tese 24 

utilizar múltiplos biomarcadores em nível molecular, celular e tecidual e integrar estas respostas 25 

com biomarcadores em nível individual, como o crescimento e o comportamento, em múltiplos 26 

tecidos e órgãos dos peixes, de maneira a obter uma visão mais holística dos efeitos de 27 

contaminantes agrícolas em espécies de ambientes tropicais.  28 

 29 

 30 

 31 

 32 

 33 
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1.8   OBJETIVOS 1 

 2 

1.8.1  Objetivo geral 3 

 4 

 Avaliar os efeitos promovidos pela exposição a contaminantes agrícolas, tanto em 5 

situações de misturas complexas de campo quanto isoladamente, em laboratório, por 6 

meio da análise de bioacumulação e de múltiplos biomarcadores em diferentes órgãos 7 

do teleósteo neotropical Prochilodus lineatus. 8 

 9 

1.8.2  Objetivos específicos 10 

Considerando o objetivo geral do trabalho, os objetivos específicos foram:  11 

 12 

I. Avaliar a ocorrência de agrotóxicos de uso atual (CUPs) e organoclorados (OCPs) em dois 13 

ambientes dulcícolas susceptíveis à contaminação agrícola e verificar a bioacumulação 14 

destes compostos bem como os potenciais efeitos destes contaminantes em juvenis de 15 

curimbas confinados in situ nestes locais por 120 dias; 16 

II. Avaliar os efeitos destes contaminantes no fígado dos peixes por meio de 17 

biomarcadores relacionados a processos de desintoxicação, defesas antioxidantes, 18 

danos oxidativos e genéticos e comprometimento morfofuncional do órgão; 19 

III. Identificar as alterações metabólicas e fisiológicas promovidas pela exposição à 20 

multiestressores em campo e como estas alterações em nível subindividual podem 21 

afetar o crescimento e performance natatória dos peixes ao longo do tempo; 22 

IV. Quantificar a presença de metais no ambiente e em diferentes órgãos dos peixes 23 

confinados in situ ao longo de 120 dias e as possíveis inferferências destes metais em 24 

parâmetros osmorregulatórios e na morfologia das brânquias e rim;  25 

V.  Integrar as múltiplas análises químicas e de biomarcadores buscando-se determinar 26 

quais as respostas mais sensíveis e como estas se correlacionam espacial e 27 

temporalmente; 28 

VI. Verificar os efeitos agudos isolados dos inseticidas imidacloprid e lambda-cialotrina, em 29 

concentrações ambientalmente relevantes, nos diferentes órgãos de P. lineatus; 30 

VII. Definir endpoints adequados para diagnosticar e monitorar os efeitos de contaminantes 31 

agrícolas em peixes em diferentes abordagens ecotoxicológicas.  32 

 33 

 34 

 35 
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2.1   INTRODUÇÃO 

 

As práticas agrícolas atuais constituem uma das principais fontes de contaminação 

dos ambientes aquáticos, tendo em vista que o atual modelo agrícola é caracterizado por 

uma produção intensiva e fortemente dependente de agrotóxicos, adubos e fertilizantes 

químicos (Carriquiriborde et al., 2014). Consequentemente, estas atividades podem 

contribuir para a deterioração da qualidade da água devido a liberação de diferentes 

poluentes (Ongley, 1996; FAO, 2002), levando à ocorrência de misturas complexas de 

compostos orgânicos e inorgânicos no ambiente, que por sua vez podem interagir e 

produzir efeitos aditivos, sinérgicos ou antagônicos nos organismos. 

Os agrotóxicos sintéticos constituem um grupo de produtos químicos criados para 

serem lançados no meio ambiente para o controle de organismos vivos, implicando 

também em um risco intrínseco para os organismos não-alvo (Harrison e Hester, 2012; 

Ongley, 1996). Ao redor do mundo, ambientes de água doce em regiões agrícolas estão 

contaminados por misturas de diversos agrotóxicos (Konstantinou et al., 2006; Gilliom, 

2007; Moreira et al., 2012; Bereswill et al., 2013; Bonansea et al., 2013; Smiley et al., 2014; 

De Geronimo et al., 2014; Albuquerque et al., 2016; Vieira et al., 2016; 2017) que 
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representam uma ameaça para a biodiversidade, para os serviços ecossistêmicos e para a 

saúde humana.  

O Brasil é o maior consumidor mundial de agrotóxicos e em 2014 foram utilizados  

aproximadamente 508 mil toneladas (IBGE, 2014), correspondendo a cerca de 20% do total 

do consumo mundial e 86% do total consumido na América Latina (Albuquerque et al., 

2016). Este consumo exagerado desperta uma grande preocupação ambiental, 

principalmente devido à contaminação histórica por agrotóxicos organoclorados (OCPs) e 

por agrotóxicos de uso atual (CUPs) (Caldas et al., 1999, Dores et al., 2016). O uso de OCPs 

na agricultura, tais como o endossulfan, aldrin, dieldrin e heptacloro foi oficialmente 

banido no Brasil em 1985, com algumas poucas exceções, enquanto o endossulfan somente 

em 2014 (ANVISA, 2014). Apesar da proibição de uso, estes compostos foram detectados 

na água e nos sedimentos de vários ecossistemas aquáticos brasileiros (Rissato et al., 2006; 

Paulino et al., 2014; Vieira et al., 2016, 2017), demostrando a grande persistência destes 

compostos no ambiente.  

OCPs são contaminantes ubíquos nos ecossistemas aquáticos e podem ser 

adsorvidos por materiais em suspensão na água e posteriormente depositados nos 

sedimentos. O comportamento ambiental e os efeitos ecotoxicológicos destas moléculas 

são de grande preocupação, devido ao seu caráter semivolátil, persistente, bioacumulável 

e tóxico, tanto para animais silvestres quanto para humanos (Guzzella et al., 2005; 

Muhayimana et al. 2009; Eqani et al., 2013). A alta estabilidade e as características 

lipofílicas dos OCPs contribuem para o seu potencial de bioacumulação nos tecidos 

adiposos dos animais e sua biomagnificação através da cadeia alimentar, que pode afetar 

tanto a vida aquática quanto a saúde humana (Lie et al., 2003; Guzzella et al., 2005; Thomas 

et al., 2012; Eqani et al., 2013; Chen et al., 2013; Paulino et al., 2014).  Em geral, OCPS ainda 

estão presentes e dispersos no ambiente em grande escala geográfica, sendo capazes de 

promover efeitos tóxicos nos organismos cronicamente expostos, como os peixes, mesmo 

em níveis baixos pois os mesmos estão constantemente expostos aos poluentes através da 

respiração, alimentação ou do meio em que vivem (Stanley e Preetah, 2016). 

Além dos OCPs, agrotóxicos de uso atual (CUPs) também são frequentemente 

detectados em corpos hídricos ao redor do mundo, com destaque para os herbicidas e 

atrazina, presente em quase todas as avaliações, além da presença frequente de simazina, 

metolacloro e trifluralina e inseticidas diversos (Konstantinou et al., 2006; Gilliom, 2007; 
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Moreira et al., 2012; Bereswill et al., 2013; Bonansea et al., 2013; Smiley et al., 2014; De 

Geronimo et al., 2014; Albuquerque et al., 2016; Vieira et al., 2016; 2017). Esses CUPs 

agravam a preocupação ambiental, uma vez que novos compostos são lançados a cada ano 

no mercado mundial, sem mesmo conhecermos todos os efeitos tóxicos dos compostos já 

existentes para a biota aquática.  

Neste contexto, espécies de peixes têm sido empregadas como bons indicadores 

ecológicos para monitorar os padrões e os níveis de contaminação no ambiente em vários 

programas de monitoramento de águas costeiras e continentais ao redor do mundo (Besse 

et al., 2012; Vieira et al., 2016; 2017), pois refletem a fração biodisponível e acumulativa 

de contaminantes e têm sido utilizadas para estimar o risco de exposição em níveis tróficos 

superiores (Blocksom et al., 2010; Guo et al., 2012). Entretanto, alguns autores ressaltam 

que a maioria do nosso conhecimento sobre os efeitos de agrotóxicos em peixes provém 

de estudos em laboratório com substâncias  isoladas (Stanley e Preetah, 2016), que 

carecem de realismo ecológico e são pouco adequados para entender as consequências 

reais da contaminação por misturas de agrotóxicos em ambientes naturais (Vighi e Villa, 

2013), uma vez que as exposições a agrotóxicos em corpos d’água normalmente ocorrem 

sob a forma de pulsos isolados ou sequenciais de misturas complexas, em concentrações 

flutuantes (Eggen et al. , 2004; Ashauer et al., 2006; Bundschuh et al., 2014). Um número 

limitado de estudos que representem de forma realista a complexidade de variáveis de 

campo é encontrado na literatura  (Carriquiriborde et al., 2007; Bony et al., 2008; Moreira 

et al., 2010; Vieira et al., 2016, 2017) e neste contexto, é fundamental o desenvolvimento 

de trabalhos de campo que investiguem os efeitos de agrotóxicos em situações 

ambientalmente realistas. 

Estudos prévios de biomonitoramento ativo mostraram que diferentes ambientes 

aquáticos da região Norte do Paraná, Sul do Brasil, apresentaram níveis elevados de 

agrotóxicos na água e sedimentos, destacando-se os OCPs, alguns dos quais em níveis 

superiores aqueles estabelecidos pela legislação ambiental brasileira (Vieira et al., 2016, 

Vieira et al., 2017). A espécie de peixe neotropical Prochilodus lineatus (Valenciennes, 

1836) apresenta-se como um potencial organismo biomonitor devido à sua importância 

ecológica e econômica, sendo um importante recurso pesqueiro comercializado no 

mercado nacional e que compreende grande parte da ictiomassa de um rio, podendo 

chegar a representar de 50 a 80% da biomassa de peixes de um ambiente (Taylor et al., 
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2006). Adicionalmente, esta espécie de peixe mostra-se sensível a exposição à mistura de 

contaminantes, pois é uma espécie detritívora de fundo e que portanto está em contato 

tanto com os contaminantes no sedimento, bem como àqueles dissolvido na coluna de 

água, sendo empregada com sucesso em diversos estudos de monitoramento ambiental 

(Camargo e Martinez, 2006; Cazenave et al., 2009, 2014; Troncoso et al., 2012; Vieira et al., 

2016, Pérez et al., 2018).  

As correlações entre as concentrações ambientais de contaminantes, sua 

bioacumulação e as respostas biológicas nos organismos devem ser integradas para melhor 

compreender os riscos ambientais (Van der Oost et al., 2003). Neste contexto, o uso de 

múltiplos biomarcadores em diferentes níveis de organização biológica constitui uma 

abordagem adequada para detectar respostas biológicas desencadeadas por 

contaminantes e deve ser incorporada em estudos de monitoramento aquático, 

fornecendo assim um diagnóstico ecotoxicológico necessário para o gerenciamento 

ambiental (Vieira et al., 2016, Ghisi et al., 2017). 

Em nível subindividual, biomarcadores bioquímicos, genotóxicos e histológicos têm 

sido amplamente utilizados em peixes, uma vez que são as primeiras alterações a surgir 

frente à exposição a um contaminante (Van der Oost et al., 2003).  Biomarcadores 

bioquímicos como as enzimas envolvidas na metabolização de compostos orgânicos, como 

as enzimas da família da CYP1A (7-etoxiresorufina-O-desetilase – EROD) e da glutationa S-

transferase (GST) e as enzimas envolvidas na defesa antioxidante e manutenção do 

equilíbrio redox celular, tais como superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT), glutationa 

peroxidase (GPx), glutationa redutase (GR) e glutamato-cisteína ligase (GCL), além dos 

antioxidantes não enzimáticos, como a glutationa (GSH), têm um potencial considerável 

para avaliar os efeitos de produtos químicos em condições de campo, uma vez que são as 

primeiras respostas a serem detectadas frente a exposição à contaminantes ambientais  

(Van der Oost, 2013). Os biomarcadores genotóxicos, como as quebras no DNA e danos 

clastogênicos e aneugênicos podem refletir em doenças carcinogênicas e anormalidades 

morfológicas, que afetam a aptidão física, adaptabilidade e sobrevivência dos animais (Jha 

et al., 2008. Araldi et al., 2015) e por fim, as análises histopatológicas de órgãos alvo 

também são biomarcadores importantes que podem detectar a exposição aguda e crônica 

e integrar respostas moleculares/celulares com patologias em nível orgânico/individual 

(Schlenk et al., 2008).  A integração desses biomarcadores, em conjunto com o perfil 



66 
 

 
 

químico da água e sedimentos e a bioacumulação de contaminantes fornece uma avaliação 

de risco confiável para a biota exposta. 

O biomonitoramento ativo é um dos métodos mais eficientes para avaliar os efeitos 

de misturas de contaminantes no ambiente e os seus efeitos sobre os organismos, e dentro 

desta perspectiva o confinamento in situ de espécies de peixes integram maior relevância 

ecológica em relação aos testes de toxicidade em laboratório, uma vez que levam em 

consideração interações entre variáveis bióticas, físicas e químicas do ambiente, além de 

permitir o exato conhecimento do período de exposição, bem como a padronização dos 

organismos utilizados nos testes, como a idade, sexo e tamanho, possibilitando a 

comparação dos resultados de  diferentes locais (Schlenk et al., 2008, Vieira et al., 2014; 

2016; 2017, Pérez et al., 2018). Desta forma, os objetivos do presente trabalho foram: I -  

avaliar os níveis de OCPs e CUPs presentes na água e sedimentos de ambientes dulcícolas 

localizados em áreas com diferentes níveis de perturbação antrópica no Sul do Brasil; II – 

verificar a ocorrência e bioacumulação de OCPs no fígado de P. lineatus ao longo de 120 

dias de confinamento in situ nestes ambientes; III- verificar os efeitos prejudiciais das 

exposições à mistura destes contaminantes, por meio de biomarcadores bioquímicos, 

genotóxicos e histológicos nos peixes confinados ao longo de 120 dias de exposição e IV – 

integrar estes resultados buscando compreender de forma mais realista os impactos destes 

contaminantes sobre a qualidade e saúde de ecossistemas aquáticos sob influência de 

atividades agrícolas. 

   

 

2.2 MATERIAL E MÉTODOS 
 

 

2.2.1  Área de estudo 

 
 

Os dois locais de confinamento dos peixes (Fig. 2.1) são ambientes lacustres 

construídos ao longo de ribeirões, localizados no município de Londrina (norte do estado 

do Paraná, Sul do Brasil), que se distinguem pelo grau de impacto antrópico:  

Local de referência (REF) (23°20’01.35” S e 51°12’31.22”W): localizado em uma 

sequência de lagos ao longo de um pequeno afluente da microbacia do Ribeirão Cafezal, 
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que constitui a Estação de Piscicultura da Universidade Estadual de Londrina (EPUEL), 

sendo um local com um menor nível de perturbação antrópica, com presença de maior 

vegetação ciliar e, portanto, menos susceptível à entrada de contaminantes. 

Local experimental (EXP) (23°25,50.43” S e 51°20’28.84’W): lago construído em um 

afluente da bacia do Ribeirão Apertados, localizado em uma região de intensa atividade 

rural, caracterizada pela ausência de vegetação ciliar, prevalência de cultivo de 

monoculturas não perenes e utilização de agrotóxicos, com o risco de contaminação do 

solo, bem como as águas subterrâneas e superficiais. 

 

 

Figura 2.1:  Mapa do Brasil mostrando o Estado do Paraná (canto superior direito) em cinza escuro 
e em detalhe a porção alta da bacia do rio Tibagi, destacando os dois pontos de confinamento in 
situ do peixe Neotropical P. lineatus: ponto de referência – REF (triângulo laranja), localizado na 
Estação de Piscicultura da Universidade Estadual de Londrina e o local experimental – EXP (triângulo 
azul) em área de intensa atividade agrícola.  
 
 

2.2.2   Desenho experimental 
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Juvenis de P. lineatus (n= 1000; tamanho médio inicial = 12,94 ± 3,98 g; 10,57 ± 1,16 

cm [média ± DP]; aproximadamente seis meses de idade) foram fornecidos pela EPUEL. Os 

peixes foram divididos em dois grupos: grupo de referência (REF), no qual os animais (n = 

500) foram confinados em uma grande gaiola constituída de flutuadores de polietileno e 

tela de poliéster recoberta com PVC com abertura de malha de 5 mm (2 x 2 x 1,5 m; 6000 

L) na própria EPUEL; e um grupo experimental (EXP), constituído por exemplares (n= 500) 

que foram transportados para o campo em sacos plásticos contendo água e oxigênio e 

confinados no local EXP, sob as mesmas condições experimentais que o grupo REF. Anterior 

à introdução dos peixes nas gaiolas, um grupo de animais (n = 30) foi amostrado na própria 

EPUEL para determinação dos valores basais de cada biomarcadores (T0). Os experimentos 

foram conduzidos durante os meses de março a julho de 2015. 

As gaiolas foram instaladas com quatro semanas de antecedência à introdução dos 

peixes para que pudesse ocorrer a entrada de material particulado e sedimento dentro 

deste compartimento e foram mantidas no local de maneira que a parte inferior 

permanecesse em contato direto com o fundo dos lagos, possibilitando aos peixes o acesso 

ao sedimento. Os animais foram alimentados três vezes por semana com ração comercial 

(Guabi®, 36% de conteúdo proteico), de maneira equivalente em ambos os locais de 

exposição.  

 Os peixes permaneceram confinados durante um período de 120 dias e, ao longo 

desse período, foram realizadas amostragens periódicas, especificamente após 5 (t5), 15 

(t15), 30 (t30), 60 (t60), 90 (t90) e 120 (t120) dias de exposição. Decorrido cada tempo 

experimental pré-estabelecido, um grupo de animais (n= 50) foi retirado de cada local e 

imediatamente transportado ao laboratório (em trânsito < 1 hora) em caixas plásticas 

contendo água do próprio local e oxigenação.  

Durante a realização dos experimentos, parâmetros físicos e químicos da água (pH, 

temperatura, oxigênio dissolvido, condutividade) foram monitorados por meio de um 

medidor multiparâmetro (YSI ProDSS, USA).  

No laboratório, os peixes foram anestesiados com benzocaína (0,1 g.L-1), medidos 

(cm) e pesados (g) e em seguida mortos por secção medular. Os animais tiveram uma 

amostra de sangue coletada a partir da veia caudal com o auxílio de seringas heparinizadas 

para realização dos ensaios genotóxicos. Amostras de fígado (n = 20) foram retiradas e 

armazenadas em tubos criogênicos e imediatamente mantidas a -80°C até o momento das 
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análises. Outros 10 animais foram mortos e tiveram o fígado retirado para a análise 

histológica. Estes procedimentos foram realizados de acordo com o protocolo aprovado 

pelo Comitê de Ética em Experimentação Animal da Universidade Estadual de Londrina 

(Processo 10493.2014.27).  

 

 

2.2.3 Análises de OCPS em água superficial, sedimentos e biota 

 

 

Um litro de amostra de água de cada local e em cada tempo experimental foi 

coletado em uma garrafa de vidro âmbar lavada com acetona e seca à 100°C. Antes da 

coleta, os frascos foram enxaguados com água do próprio local e as amostras foram 

armazenadas a 4°C até o processamento, que ocorreu no mesmo dia. As amostras de água 

foram pré-concentradas e extraídas em tubos SPE contendo 500 mg de octadecilsilano 

(Chroma Bond C18) com tamanho médio de partícula de 45 μm. Para as análises de 

agrotóxicos organoclorados (OCPs), um volume de 250 mL de água  foi fortificado pela 

adição de 100 μL do padrão de recuperação (PCB 103 e PCB 198). Subsequentemente, os 

tubos foram eluídos com acetato de etila e n-hexano. Os extratos foram reduzidos em um 

evaporador rotativo e fluxo de nitrogênio para um volume final de 1 mL  e transferidos para 

vials onde receberam 100 µL de padrão interno (2,4,5,6 -tetra-cloro-m-xileno [TCMX] e 

PCB-209). Uma alíquota de 2 μL de cada extrato foi analisada por cromatografia de fase 

gasosa com detector de captura de elétrons (GC-ECD). 

A análise de OCPs em sedimentos e biota, incluindo extração, purificação, 

fracionamento e análise cromatográfica foi realizada de acordo com a metodologia descrita 

por Niencheski e Fillmann, 2006. As sub-amostras de sedimentos secos (10 g) foram 

fortificadas com 30 ng de PCB-103 como padrão de recuperação e após 12 horas de 

repouso para estabilização, os compostos foram extraídos em Soxhlet com 200 mL de uma 

mistura n-hexano/diclorometano (1:1) por 12 horas. Na sequência, os extratos foram 

reduzidos no evaporador rotativo e fluxo de nitrogênio para um volume final de 1 mL. Uma 

alíquota de 2 μL de extrato foi analisada por cromatografia. Cada análise foi realizada em 

triplicada.  
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A identificação e quantificação dos compostos organoclorados foi realizada em um 

cromatógrafo de fase gasosa (GC-17-A Schimadzu) equipado com detector de captura de 

elétrons 63Ni (ECD) e injetor automático de amostra e uma coluna capilar de sílica Elite-5MS 

(5% de difenil / 95% dimetil polissiloxano, 30 m × 0,25 mm × 0,25 μm). Os OCPs 

determinados em amostras de água, sedimento e fígado foram: HCHs (α, β, γ e δ-

hexaclorociclohexano); ciclodienos (aldrin, endrin, dieldrin, endrin cetona, heptacloro, 

heptacloro epóxido, α e y-clordano, trans e cis-nonaclor e mirex); DDTs 

(diclorodifeniltricloroetano - DDT, diclorodifenilcloroetileno - DDE, 

diclorodifenildicloroetano, DDD e metoxicloro) e endosulfans (α-endosulfan, β-endosulfan, 

endossulfan sulfato). 

Procedimentos de controle e garantia de qualidade (QC/QA) incluíram análises em 

triplicata, materiais de referência certificados e brancos analíticos. Os resultados 

mostraram que não houve contaminação nem interferência durante o manuseio no 

laboratório. As concentrações nas amostras foram baseadas nos padrões de recuperação 

que foram adicionados a elas. A identificação dos compostos foi baseada em espectros de 

massa individual e tempos de retenção no cromatógrafo em comparação com dados da 

literatura, dados da biblioteca e padrões autênticos.  Padrões foram utilizados para calcular 

as recuperações acima de 70% para todos os grupos de contaminantes.  

 

 

2.2.4  Análises de CUPs em amostras de água  

 
 

Em amostras de água superficial, 33 agrotóxicos de uso atual (CUPs)  e alguns 

metabólitos foram analisados simultaneamente: 2,4-D, 3,4-dicloroanilina, 3-hidroxi-

carbofuran, atrazina, azoxistrobina, bentazona, bispyribac-sódio, carbendazim, carbofuran, 

ciproconazol, clomazone, difenoconazol, diuron, epoxiconazol, fipronil, imazapic, 

imazaphyr, iprodione, irgarol, malation, metalaxil-M, metilsulfuron-metil, molinato, 

penoxsulan, pirazosulfuran-etil, pirimifós-metil, propanil, propiconazol, quinclorac, 

simazina, tebuconazol, tiabendazol e trifloxistrobina; de acordo com a metodologia 

descrita por Caldas et al. (2013). 

As amostras de água foram divididas em duas sub-amostras: uma teve o pH 

ajustado para 3 com ácido fosfórico e a outra não sofreu ajuste de pH. Posteriormente, as 
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amostras (250 mL) foram bem misturadas e passaram através de um tubo SPE (500 mg C18), 

com tamanho médio de partícula de 45 μm previamente acondicionado com 3 mL de 

metanol, 3 mL de água purificada e 3 mL de água purificada pH 3,0,  a  10 mL min-1. Para as 

amostras de água não acidificadas, a coluna SPE foi condicionada passando 

consecutivamente 6 mL de metanol e 6 mL de água purificada. Após o procedimento de 

SPE, os analitos foram eluídos com 2 mL (1 +1 mL) de metanol. Os extratos orgânicos finais 

foram analisados diretamente por LC-ESI-MS / MS. 

As determinações foram realizadas em um cromatógrafo liquido Waters Alliance 

2695 acoplado a um detector de massas tipo triplo quadrupolo com fonte de ionização por 

elestrospray (Waters, Milford, MA, USA). A separação cromatográfica foi realizada em uma 

coluna analítica Kinetex C18 (3,0 mm × 50 mm d.i., 2,6 μm) marca Phenomenex (Torrance, 

CA, USA). A fase móvel foi composta por (A) água ultrapura 0,1% ácido acético e (B) 

metanol, com eluição no modo gradiente. O volume de injeção foi de 10 μL. Métodos de 

controle e garantia de qualidade (QC / QA) foram empregados, de acordo com a 

metodologia descrita por Caldas et al. (2013). 

 

 

2.2.5 Biomarcadores bioquímicos 

 

 

As amostras de fígado foram pesadas, homogeneizadas (1:10 w/v) em tampão 

fosfato de potássio (0,1M, pH 7,0) e centrifugadas (10.000 g, 20 min, 4ºC). O sobrenadante 

foi utilizado para análises dos seguintes biomarcadores bioquímicos: 

 

Enzimas de biotransformação 
 

A atividade da CYP1A foi determinada por meio da atividade da EROD, estimada 

pela taxa de conversão da 7-Etoxiresorufina em resorufina, seguindo-se o protocolo de 

Eggens e Galgani (1992), com algumas modificações. A reação foi iniciada pela adição da 

amostra na mistura reativa (tampão fosfato de K 0,1M; pH 7,6: NADPH 2 mM e 7-

Etoxiresorufina 0,1 mM). O aumento progressivo da fluorescência, resultante da formação 

de resorufina, foi medido a cada minuto, durante 30 minutos (ex/em: 530/590nm). A 
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atividade da EROD foi expressa em pmol de resorufina min-1 mg de proteína-1, baseada em 

uma curva padrão de resorufina. 

A atividade da glutationa-S-transferase (GST) foi determinada pelo monitoramento 

da complexação da glutationa reduzida (GSH) com o substrato 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno 

(CDNB) em espectrofotômetro 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 

espectrofotômetro a 340 nm e a atividade da enzima foi expressa em nmol de CDNB 

conjugado min-1 mg de proteína-1. 

 

 

Antioxidantes enzimáticos e não-enzimático 
 

A atividade da Cu-Zn superóxido-dismutase (SOD) foi determinada pela medida da 

inibição da taxa de redução do citocromo c pelo radical superóxido em espectrofotômetro, 

a 550 nm, de acordo com McCord e Fridovich (1969). A atividade da enzima foi expressa 

em U de SOD.mg de proteína-1, sendo que U representa a quantidade de SOD que promove 

a inibição de 50% da taxa de redução do citocromo c.  

A atividade da catalase (CAT) foi determinada através da velocidade de 

decomposição de peróxido de hidrogênio pela enzima, sendo quantificado o decréscimo 

de absorbância em espectrofotômetro a 240 nm (Beutler, 1975). As amostras (1:100) foram 

adicionadas a um meio de reação (H2O2 0,03%, Tris-HCl 50 mM, EDTA 0,25 mM), e o 

decréscimo de sua absorbância a 240 nm determinado durante 1 min.  A atividade da 

enzima foi expressa em µmol de H2O2 degradado.min-1.mg proteína-1. 

 A atividade da glutationa peroxidase (GPx) foi estimada indiretamente através da 

oxidação do NADPH em presença de glutationa redutase (GR) e o substrato glutationa 

oxidada, produzida pela ação da GPx. Uma alíquota (10 µL) das amostras foi misturada 

concomitantemente a 1 mL do tampão (NaH2PO4, 25 mM, Na2HPO4, 25 mM, EDTA 2 mM, 

NaN3 5 mM, NADPH 0,2 mM, GSH 1 mM, 25oC e protegido da luz), à GR (1 U) e ao H2O2 (0,4 

mM) e a cinética da reação foi analisada por 1 minuto em espectrofotômetro a 340 nm. Os 

resultados foram expressos em µmol de NADP.min-1.mg proteína-1 (Hopkins e Tudhope, 

1973). 
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A atividade da glutamato-cisteína ligase GCL (também conhecida como γ-

glutamatilcisteína sintetase) foi determinada de acordo com o método descrito por White 

et al. (2003), que baseia-se na reação do naftaleno dicarboxialdeído (NDA) com a GSH ou 

γ-glutamilcisteína (γ-GC) para formar produtos cíclicos altamente fluorescentes. Para 

tanto, as amostras do homogenato (25 µL) foram  misturadas com o meio de reação para 

GCL (Tris 400 mM, ATP 40 mM, ácido L-glutâmico 20 mM, EDTA 2,0 mM, borato de sódio 

20 mM, serina 2 mM e MgCl2 40 mM) e a reação foi iniciada pela adição de 25 µL  de cisteína 

(2 mM). A concentração de GSH basal de cada amostra foi determinada simultaneamente 

no ensaio, e utilizada para determinar a atividade da GCL, e neste caso, a cisteína não foi 

adicionada aos poços da GSH basal neste momento. Após 60 min, a reação da GCL foi 

interrompida pela adição de ácido sulfosalicílico (200 mM) em todos os poços, e em 

sequência  adicionou-se cisteína 2 mM aos poços da GSH basal. Uma alíquota  da reação  

foi misturada com a solução de NDA (Tris 50 mM, NaOH 0,5 N e NDA 10 mM [pH 12,5] em 

dimetil sulfóxido [1,4/0,2/0,2 v/v/v, respectivamente]) em uma placa branca de 96 poços 

e após a incubação de 30 minutos, no escuro, mediu-se a intensidade de fluorescência (472 

nm de excitação / 528 nm de emissão) em espectrofluorímetro (Victor 3, Perkin Elmer) e a 

concentração NDA-GC ou GSH  foi determinada através de uma curva padrão de GSH (2,5 

– 40 nM), sendo  a atividade da enzima expressa em [GSH] . hora-1 .mg de proteína-1. 

A atividade da glutationa-redutase (GR) foi determinada indiretamente pela 

redução do NADPH mediante a presença da glutationa oxidada (Carlbert e Mannervik, 

1975), em espectrofotômetro a 340 nm. A atividade da enzima foi expressa em µmol 

NADPH oxidado.min-1.mg de proteína-1 

A concentração de glutationa (GSH) no fígado foi determinada de acordo com o 

método de Beutler et al. (1963), através da reação dos grupamentos -SH com o reagente 

de cor 5,5-ditiobis-2-ácido nitrobenzóico (DTNB), formando o tiolato (TNB) que foi 

quantificado em 412 nm. A concentração de glutationa foi expressa em µg GSH. mg 

proteína-1. 

 

 

Danos oxidativos 
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Para avaliação da lipoperoxidação foi utilizado o ensaio TBARS (substâncias reativas 

ao ácido tiobarbitúrico, entre elas o malondialdeído [MDA]) de acordo com o protocolo 

descrito por Camejo et al. (1998). Ao sobrenadante foi acrescentado butilhidroxitolueno 

(BHT 1M), solução salina fosfatada (2 mM KCl; 1,4 mM NaH2PO4; 357 mM NaCl; 10 mM 

Na2HPO4; pH 7,4), ácido tricloroacético (TCA 50%) e ácido tiobarbitúrico (TBA 1,3%) 

dissolvido em 0,3% NaOH e a mistura foi mantida a 60ºC em estufa por 1 hora. 

Posteriormente, foi feita a leitura de fluorescência (ex/em: 535/590 nm) e a concentração 

de TBARS determinada através de uma curva padrão de malondialdeído (MDA). A 

concentração de TBARS foi expressa em nmol de TBARS. mg de proteína-1. 

Para avaliação de danos oxidativos em proteínas foi empregado o método descrito 

por Levine et al. (1994). O método consiste em reagir o 2,4-dinitrofenil-hidrazina (DNPH) 

com as proteínas carboniladas, formando dinitrofenil-hidrazonas que podem ser 

detectadas a 358-370 nm. Primeiramente, 200 μl do sobrenadante, previamente 

normalizado para 2 mg.mL-1 de proteína, foi adicionado a um eppendorf e misturado com 

500 μl de DNPH a 10 mM, preparado em HCl a 2 M. O conteúdo do eppendorf foi misturado 

através de vortex durante 5 min e incubados a 30°C por 1,5 h. Após incubação, as proteínas 

foram precipitadas em 700 μl de TCA a 28% e centrifugados a 9.000 x g por 10 min. O pellet 

foi lavado três vezes por ressuspensão (etanol/acetato de etila 1:1), homogeneizado em 

vortex e centrifugado. As proteínas foram então solubilizadas em hidrocloreto de guanidina 

a 6 M, centrifugadas a 9.000 x g por 5 min para remover quaisquer resíduos de material 

insolúvel. O conteúdo de carbonilas foi então determinado em espectrofotômetro de 

microplaca à 360 nm utilizando o coeficiente de absorção molar de 2,1x104 M-1.cm-1 para 

hidrazonas. O branco recebeu o mesmo tratamento, contudo sem a adição do DNPH. Os 

resultados foram expressos nmol carbonilas por mg-1 de proteína. 

 

 

Concentração de proteínas totais 

A concentração de proteínas foi determinada pelo método de Bradford (1976), que 

se baseia na reação de proteínas com o corante Coomassie Brilliant Blue G-250. A curva de 

calibração foi feita com albumina de soro bovino (BSA) e a absorbância lida em 

espectrofotômetro a 595 nm. 

 



75 
 

 
 

 

2.2.6  Biomarcadores genotóxicos 

 

Single Cell Gel Electrophoresis (SCGE) 

 

O ensaio alcalino do cometa foi realizado com eritrócitos, com base na metodologia 

descrita por Singh et al. (1988), com algumas modificações. Após a amostragem, uma 

alíquota de sangue foi adicionada à solução de soro bovino fetal (SBF, 1:100) e misturado 

com agarose de baixo ponto de fusão. Esta mistura foi colocada em lâmina de vidro 

previamente coberta com agarose normal, coberta com lamínula, e permaneceu na 

geladeira por 30 min. Em seguida as lamínulas foram retiradas e as lâminas foram colocadas 

em solução de lise (2,5 M NaCl, 100 mM EDTA, 10 mM Tris, 10 % DMSO, 1 mL Triton X-100, 

pH 10,0) por, no mínimo, 1 hora. Após esse tempo as lâminas foram transferidas para cubas 

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

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

minutos (300 mA, 25 V, 1 V.cm−1), e após as lâminas foram neutralizadas com tampão (0,4 

M Tris, pH 7,5), em 3 lavagens de 5 min, e fixadas em etanol por 10 minutos.  

Para as análises, as lâminas foram coradas com o corante GelRed (Uniscience) e 

cobertas com lamínula. Foram examinadas em microscópio de fluorescência na objetiva de 

40x em teste cego. Foram analisados 100 nucleóides por lâmina. Os danos no DNA foram 

classificados visualmente conforme a migração dos fragmentos de DNA em quatro classes: 

0: sem dano visível; 1: cauda menor que o diâmetro do núcleo; 2: comprimento de cauda 

de 1 a 2 vezes o diâmetro do núcleo; 3: comprimento da cauda maior que duas vezes o 

diâmetro do núcleo. Para cada peixe o escore foi calculado multiplicando-se o número dos 

nucleóides observados em cada classe de dano pelo valor da classe (0, 1, 2 e 3), gerando 

um valor entre 0 e 300. 

 

 

Teste do MN e AENS 

 

O teste do micronúcleo (MN) e de alterações eritrocíticas nucleares (ENA) com 

coloração fluorescente de laranja de acridina (LA) foram realizados de acordo com a técnica 
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descrita por Ueda et al. (1992), com algumas modificações. Uma pequena gota de sangue 

foi misturada na própria lâmina com soro bovino fetal (1:1) e foi realizada uma extensão 

sanguínea.  As lâminas secaram overnight e foram então fixadas com metanol por 10 min. 

No momento da análise, cada lâmina foi corada com 20 µL de laranja de acridina (0,003%) 

e analisadas imediatamente em microscópio de epifluorescência, em aumento de 1000X. 

Para cada peixe, foram analisadas 3000 células, sendo avaliada a presença de MN e 

alterações na forma elíptica normal dos núcleos das hemácias que não se enquadraram no 

conceito de micronúcleo, sendo descritas como alterações eritrocíticas nucleares (AENS) 

(Carrasco et al., 1990). As AENS foram classificadas em três categorias: núcleo segmentado, 

núcleo lobulado e núcleo em forma de rim, além da presença de células binucleadas. 

 

 

2.2.7  Histopatologia de fígado 

 

Para as análises histológicas o lobo direito do fígado (n = 8) foi separado no 

momento da amostragem, fixado em Bouin (4 – 5 h), conservado em álcool 70%, e 

posteriormente processado segundo protocolo histológico de rotina passando por 

processos de desidratação alcoólica seriada, diafanização em xilol e inclusão em parafina a 

60°C. Os blocos foram cortados em micrótomo rotativo semiautomatizado (Leica 

Biosystems, RM2245) para montagem das lâminas com 5 μm de espessura, que foram 

coradas com hematoxilina e eosina (HE) e analisadas em microscópio de luz (Zeiss, Primo 

Star, Alemanha) com uma câmera acoplada (Zeiss, AxiocamERc 5S, Alemanha) e um sistema 

computacional de análise e captura de imagens (Zeiss, AxioVision 4.8, Alemanha). A 

avaliação semiquantitativa das alterações histológicas hepáticas baseou-se na severidade 

de cada lesão, segundo critério estabelecido por Poleksid e Mitrovic-Tutundžic (1994), 

fornecendo o Índice de Alteração Histológica (IAH). A análise avalia progressivamente o 

grau de comprometimento da funcionalidade do órgão da seguinte forma: alterações de 

estágio I, que não comprometem o funcionamento do tecido; de estágio II, mais severas e 

que prejudicam o funcionamento normal do órgão; e de estágio III, muito severas e 

irreversíveis. Para o cálculo do IAH de cada animal utilizou-se a seguinte fórmula: IAH = 100

ΣI + 101ΣII + 102 ΣIII, de modo que I, II e III correspondem ao número de alterações de 
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estágio I, II e III, respectivamente. A classificação do prejuízo funcional do tecido foi 

estabelecida segundo o valor obtido para o IAH da seguinte forma: 0 a 10 –funcionamento 

normal do órgão; 11 a 20 – danos de leves a moderados; 21 a 50 – danos de moderados a 

severos; 51 a 100 – danos muito severos; > 100 – danos irreparáveis. 

 

2.2.8 Análises estatísticas 

 

Após a verificação da normalidade (teste de Shapiro Wilk) e homocedasticidade 

(teste de Levene) dos dados, os resultados encontrados de cada parâmetro para os grupos 

REF e EXP foram comparados entre si usando o teste t de Student ou Mann-Whitney, para 

cada um dos tempos experimentais (t5, t15, t30, t60, t90 e t120). Os resultados obtidos 

para cada local de exposição (REF e EXP) também foram comparados entre si nos diferentes 

tempos experimentais usando análise de variância paramétrica (ANOVA) ou não 

paramétrica (Kruskall Wallis).  As diferenças, quando indicadas, foram localizadas pelo teste 

de comparações múltiplas SNK (paramétrico) ou Dunn’s (não paramétrico). O uso da 

estatística paramétrica ou não paramétrica foi definido dependendo da distribuição dos 

dados (normalidade e homogeneidade de variância). Foram considerados significativos 

valores de p < 0,05. 

Adicionalmente, a análise de componentes principais (PCA) foi aplicada com os 

diferentes biomarcadores e os níveis de OCPs no fígado (Zar, 1996).  

O Índice de Resposta de Biomarcadores (IRB) proposto por Hagger et al. (2008, 

2010) foi calculado para cada local experimental (REF e EXP) e para os diferentes tempos 

de exposição (t5, t15, t30, t60, t90 e t120), com algumas modificações propostas por 

Parolini et al. (2013). O grupo basal (T0) foi utilizado como valores de referência e os locais 

de confinamento in situ (REF e EXP) nos diferentes tempos (t5 a t120) foram classificados 

de acordo com o estado biológico. Os biomarcadores foram categorizados em termos de 

alterações moleculares, celulares e teciduais de acordo com o nível de organização 

biológica e foram estabelecidos diferentes pesos para cada categoria. De acordo com 

Parolini et al. (2013), as alterações histológicas no fígado foram ponderadas com peso 3; os 

biomarcadores de danos celulares (danos do DNA, ocorrência de MNs, ENAs, LPO e PCC) 

foram ponderados com peso 2, enquanto os ensaios moleculares (atividade da EROD, GST, 

SOD, CAT, GPx, GCL, GR e a concentração de GSH) foram ponderados como 1, com base no 
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pressuposto de que uma alteração em nível de órgão/tecido terá um impacto maior no 

estado de saúde do organismo do que as variações em nível celular e assim por diante. A 

porcentagem de alteração foi calculada para cada biomarcador a partir da % de variação 

dos valores médios do local experimental com relação aos valores do grupo basal, e depois 

classificou-se em categorias com pontuações de 1 a 4. Os biomarcadores com diferenças 

pequenas (± 20%) receberam uma pontuação de 4, com diferenças entre ± 20% a ± 50% 

uma pontuação de 3, com diferenças maiores (± 50 -100%) uma pontuação de 2 e desvios 

que excederam significativamente o nível basal correspondente (± 100%) uma pontuação 

de 1. Finalmente, o IRB foi calculado utilizando a seguinte equação:  

 

IRB = 
Σ (score biomarcador 𝑛  x peso biomarcador)

Σ peso biomarcador 𝑛
 

 

O IRB foi relacionado com o estado de saúde do animal que representa o grau de 

variação dos biomarcadores a partir dos níveis normais/ basais, de acordo com as seguintes 

categorias, conforme definido por Hagger et al. (2008): bom - nenhuma ou pequenas 

alterações a partir da resposta basal (valor de IRB:  3,01 – 4,0); moderado - alterações 

moderadas (valor de IRB: 2,76 - 3,00); pobre - alterações importantes (valor  de IRB: 2,51 – 

2,75); ruim - respostas severamente alteradas (valor de IRB:  0 - 2,5). 

 

 

2.3  RESULTADOS 

 

 

2.3.1 Parâmetros físicos e químicos da água 

 

Os parâmetros físicos e químicos da água aferidos em ambos os locais de exposição, 

em cada tempo experimental estão apresentados na tabela 2.1. As maiores diferenças 

nestes parâmetros entre o local REF e o local EXP foram observadas nas concentrações de 

oxigênio dissolvido, que se mostraram maiores em todos os tempos experimentais no local 

EXP e na condutividade elétrica, que contrário ao OD se mostrou mais elevada no local REF 

em comparação ao local EXP. Em ambos os locais, variações foram observadas na 
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temperatura da água, que diminui progressivamente ao longo do período experimental de 

120 dias, em virtude de mudanças sazonais esperadas para a região.  

 

Tabela 2.1 - Parâmetros físicos e químicos da água aferidos durante a exposição in situ de P. lineatus 

em dois locais de áreas agrícolas no norte do Paraná: ponto de referência (REF) e ponto 

experimental (EXP).  

    Tempo de exposição (dias) 

Parâmetros da água   0 5 15 30 60 90 120 

Oxigênio Dissolvido  REF 5.7 5.45 5.58 5.62 6.09 7.03 6.53 

(mg L-1) EXP 7.69 7.57 7.37 6.66 7.47 7.59 7.78 

Temperatura  REF 24.9 24.6 24.7 24.2 21.5 17.6 17.5 

(°C) EXP 26 25.1 25.8 25.1 20.4 20 19.7 

pH 
REF 7.26 7.24 7.31 7.42 7.08 7.26 7.44 

EXP 7.99 7.63 7.66 7.62 7.17 7.54 7.4 

Condutividade REF 63.8 60.9 63.5 62.8 56.2 50.6 52 

(µS cm-1) EXP 31.9 31.8 31.9 31.9 28 27.7 26.4 

Dureza REF 40.4 42.6 41.2 40.6 45.4 42.8 44.6 

(mg L-1  CaCO3) EXP 37.4 37.2 35.4 38.8 36.6 34.4 37.8 

Potencial de Oxirredução REF 175.3 170.9 174.6 172.7 196.4 185.4 187.7 

(mV) EXP 173.7 191.2 174.5 155.1 209.1 202.5 207 

 

 

 

2.3.2 Concentrações de agrotóxicos na água e sedimentos 

 

As concentrações de agrotóxicos na água e sedimentos estão apresentadas na Tabela 

2.2. Nestas amostras, as concentrações de OCPs mostraram-se relativamente baixas, 

possivelmente em decorrência da baixa solubilidade destes compostos na água, sendo 

detectados apenas o α-HCH, em ambos os locais de exposição e o α-endossulfan apenas 

em uma amostra do local EXP, no tempo experimental de cinco dias (t5). Dos 33 CUPs 

analisados, foram detectados apenas 5 acima do limite de quantificação os herbicidas 2,4-

D e atrazina, os inseticidas malation e fipronil e o fungicida carbendazim. A atrazina foi 

detectada em todas as amostras, de ambos os locais, indicando a grande utilização deste 

herbicida nas práticas agrícolas locais, e percebe-se uma diminuição temporal nas suas 

concentrações, possivelmente em decorrência da diminuição do seu uso nas lavouras com 

o fim das safras de culturas específicas que utilizam este composto. Por outro lado, 

percebe-se um aumento relevante das concentrações de 2,4-D e fipronil ao longo do tempo 

experimental no local EXP, possivelmente em virtude do aumento de utilização destes 
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produtos em outras culturas específicas em desenvolvimento no local no período amostral. 

O fungicida carbendazim foi detectado em todas as amostras do local EXP, em contraste 

com apenas uma amostra positiva no local de REF.  

Com relação as concentrações de OCPs nos sedimentos, as diferenças mais 

relevantes foram observadas nas concentrações de aldrin, β-HCH, α-endossulfan e 

heptacloro, detectados em maiores concentrações nas amostras coletadas no local EXP em 

comparação com o local REF. A Σ[OCPs] no local REF foi de 0,20 ± 0,07 (média ± DP) e no 

local experimental a 0,78 ± 0,11 (média ± DP) µg . Kg -1. 

 

 

2.3.3  Ocorrência e perfil de OCPs no fígado de P. lineatus  

 

As concentrações médias de OCPs (ng. g peso lipídico -1) no fígado dos peixes estão 

apresentadas na Figura 2.2a. Todos os resultados foram baseados na porcentagem do peso 

lipídico das amostras. A média da ΣOCPs (Fig.2.2a) nos peixes mantidos em REF variaram 

de 8,61 ± 3,73 a 27,56± 3,04 ng. g-1 peso lipídico enquanto nos animais mantidos no local 

EXP variaram de 11,77 ± 6,24 a 60,40 ± 8,31 ng. g-1 peso lipídico. Maiores concentrações de 

OCPs foram observadas nos peixes confinados em EXP em t5, t90 e t120, em relação a REF. 

O endossulfan foi o organoclorado que apresentou maior potencial bioacumulativo no 

fígado de P. lineatus ao longo do tempo de exposição, e um aumento expressivo na 

concentração do inseticida foi observado nos peixes confinados em EXP após 120 dias de 

exposição (Fig. 2.2b).  
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Tabela 2.2 - Concentrações de agrotóxicos em amostras de água (µg.L-1) e sedimento (µg.Kg-1) coletadas 

ao longo da exposição in situ de Prochilodus lineatus em dois locais: referência (REF) e experimental (EXP), 

em áreas agrícolas do Sul do Brasil. 

n.d = não detectado 

< LOQ = menor que o limite de quantificação do instrumento 

 

 

  Tempo de exposição (dias) 

  5 15 30 60 90 120   5 15 30 60 90 120 

  REF       EXP       

Água              

α-HCH <LOQ <LOQ <LOQ 0.005 0.003 <LOQ  0.01 0.01 <LOQ <LOQ 0.001 0.07 

α-Endossulfan <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ  0.004 <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ 

2,4 D  <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ <LOQ  n.d. n.d. n.d. 0.01 0.024 0.032 

Atrazine 0.025 0.031 0.031 0.006 0.004 0.003  0.032 0.034 0.029 0.020 0.009 0.004 

Carbendazim  n.d. n.d. 0.004 n.d. n.d. n.d.  0.004 0.004 0.004 0.004 0.004 0.004 

Fipronil n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d.  n.d. 0.0056 0.002 n.d. 0.372 0.708 

Malation n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. n.d.  0.002 n.d. n.d. n.d. n.d. n.d. 

               

Sedimento              

Aldrin 0.01 0.02 0.01 0.02 0.01 0.01  0.08 0.03 0.07 0.06 0.03 0.04 

α-HCH 0.03 <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ  <LQ <LQ 0.13 <LQ 0.01 0.01 

β-HCH <LQ 0.04 0.01 0.01 <LQ <LQ  0.16 0.06 <LQ 0.06 0.27 0.19 

δ-HCH <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ  <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ 0.01 

γ-HCH (Lindane) 0.02 <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ  <LQ <LQ 0.13 <LQ <LQ <LQ 

α-Endossulfan 0.01 0.01 0.06 0.11 0.07 <LQ  0.24 0.41 0.09 0.3 0.26 0.50 

β-Endossulfan 0.03 <LQ <LQ 0.01 0.01 <LQ  <LOQ <LOQ 0.02 <LQ <LQ <LQ 

p,p-DDT 0.01 <LQ <LQ <LQ <LQ <LQ  0.01 0.02 0.04 <LQ <LQ <LQ 

4,4-DDD <LQ <LQ 0.02 <LQ 0.05 0.1  0.02 0.05 0.11 0.01 0.01 0.01 

o,p-DDE <LQ <LQ 0.01 <LQ <LQ <LQ  <LQ <LQ 0.03 <LQ 0.03 0.02 

Heptachlor 0.03 <LQ <LQ 0.01 0.03 0.04  <LQ <LQ 0.06 0.29 0.14 0.07 

Metoxichlor 0.003 0.002 <LOQ <LOQ 0.0021 0.003  0.011 0.008 0.007 0.012 0.007 0.005 
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Figura 2.2:  Total de organoclorados (A) no fígado de Prochilodus lineatus confinados in situ no local de 
referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam a média e as linhas 
verticais o desvio padrão (n = 4). As linhas tracejadas representam o valor basal médio para o parâmetro 
apresentado (4,84 ± 1,42 [média ± DP]). Letras diferentes indicam diferenças significativas (p < 0,05) entre os 
tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam diferença significativa entre os 
grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,001***). (B) Perfil de OCPs no fígado dos peixes, 
agrupagados por classes: HCHs (α, β, γ e δ-hexaclorociclohexano); ciclodienos (aldrin, endrin, dieldrin, endrin 
cetona, heptacloro, heptacloro epóxido, α e y-clordano, trans e cis-nonaclor e mirex); DDTs 
(diclorodifeniltricloroetano - DDT, diclorodifenilcloroetileno - DDE, diclorodifenildicloroetano, DDD e 
metoxicloro) e endosulfans (α-endosulfan, β-endosulfan e endossulfan sulfato). 
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2.3.4 Biomarcadores bioquímicos 

 

Enzimas de biotransformação 

 

Os resultados das enzimas de biotransformação no fígado estão apresentados na 

Fig. 2.3. Com relação à EROD (Fig.2.3 A), houve uma diminuição na atividade da enzima em 

t15, t30 e t60 nos peixes confinados em EXP em relação aos demais tempos experimentais, 

e significativamente menor que a atividade observada nos peixes mantidos em REF nos 

mesmos tempos experimentais. A atividade da GST (Fig.2.3 B) também apresentou 

variações ao longo do tempo em ambos os locais, mostrando uma diminuição na atividade 

da enzima em t30 e t60, comparado a outros tempos de exposição. Foi observado um 

aumento da atividade enzimática em t5 e t120 nos animais expostos a EXP em relação aos 

demais tempos. Quando comparados os dois locais de exposição, os níveis de atividade 

enzimática mostraram-se maiores em EXP em relação à REF, nos tempos t5, t30, t60 e t120.  

 

Figura 2.3: Atividade da 7-etoxiresorufina-O-desetilase - EROD (A) e glutationa-S-transferase – GST 

(B) no fígado de Prochilodus lineatus confinados in situ no local de referência (REF) e experimental 

(EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam a média e as linhas verticais o erro padrão (n = 

10 - 15). As linhas tracejadas representam o valor basal (t0) médio para o parâmetro apresentado 

(EROD = 3,39 ± 0,14; GST = 219,19 ± 13,04). Letras diferentes indicam diferenças significativas (p < 

0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam diferença 

significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  

 

 

Defesas antioxidantes  
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Com relação à atividade da SOD (Fig. 2.4 A) não houve diferenças significativas entre 

os tempos experimentais e entre os dois locais de exposição. A atividade da CAT (Fig. 2.4 

B) mostrou-se maior nos três primeiros tempos de exposição ao local EXP em relação à t60 

e t90, e maior em t5 em comparação ao nível de atividade enzimática observada nos peixes 

confinados em REF. A atividade da GPx (Fig. 2.4 C) manteve-se constante ao longo do tempo 

experimental nos peixes mantidos em REF, por outro, nos peixes mantidos em EXP, houve 

um aumento em t60 tanto em relação aos outros tempos como também em relação aos 

animais engaiolados em REF, no mesmo tempo de exposição. A atividade da GCL (Fig. 2.4 

D) mostrou-se maior nos peixes mantidos em EXP nos tempos de t30 e t60 em comparação 

ao local de REF para os mesmos tempos. A atividade da GR (Fig. 2.4 E) mostrou-se diminuída 

em EXP após 5 dias de exposição, em comparação à REF, e contrariamente, em t60 um 

aumento na atividade da enzima foi observado em EXP em relação à REF. Os níveis de GSH 

(Fig. 2.4 F) mostraram-se aumentados nos peixes mantidos em EXP quando comparados à 

REF em diferentes tempos de exposição, especificamente em t15, t30 e t60.  
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Figura 2.4: Atividade da superóxido dismutase - SOD (A), catalase – CAT (B), glutationa peroxidase 
– GPx (C), glutamato-cisteína ligase – GCL (D), glutationa redutase – GR (E) e concentração de 
glutationa – GSH (F) no fígado de Prochilodus lineatus confinados in situ no local de referência (REF) 
e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam a média e as linhas verticais o 
erro padrão (n = 10 - 15). As linhas tracejadas representam o valor basal médio (t0) para o 
parâmetro apresentado (SOD = 42,42 ± 3,70; CAT = 43,94 ± 1,35; GPx = 136,67 ± 3,69; 105,01 ± 
2,79; GR = 81,21 ± 6,46; GSH = 15,39 ± 1,15). Letras diferentes indicam diferenças significativas (p 
< 0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam diferença 
significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  
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Danos oxidativos 
 

Concentrações mais elevadas de subprodutos da LPO (Fig.2.5 A) foram detectadas 

nos peixes mantidos em EXP após 5, 15, 60, 90 e 120 dias de exposição, em relação à REF, 

bem como o conteúdo de proteínas carboniladas (Fig.2.5 B) após 15, 60, 90 e 120 de 

exposição, quando comparado à REF para os mesmos tempos experimentais.  

Figura 2.5: Níveis de lipoperoxidação – LPO (A) e conteúdo de proteínas carboniladas – PCC (B), no 
fígado de Prochilodus lineatus confinados in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) 
ao longo de 120 dias. As barras representam a média e as linhas verticais o erro padrão (n = 10 - 
15). As linhas tracejadas representam o valor basal médio (t0) para o parâmetro apresentado (LPO 
= 0,20 ± 0,026; PCC = 0,105 ± 0,007). Letras diferentes indicam diferenças significativas (p < 0,05) 
entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam diferença 
significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  

 

 

2.3.5 Biomarcadores genotóxicos 

 

Com relação as quebras no DNA evidenciadas por meio do ensaio do cometa (Fig. 

2.6 A), foram observados maiores escores de danos nos eritrócitos dos peixes mantidos em 

EXP em todos os tempos experimentais, quando comparados àqueles do local REF. 

Variações nos níveis destes danos ao DNA foram constatadas ao longo do tempo de 

exposição nos animais mantidos em EXP, enquanto naqueles mantidos em REF estes níveis 

não oscilaram durante o período experimental. A frequência de MN (Fig. 2.6 B) aumentou 

nos animais mantidos em EXP após 90 e 120 dias de exposição, em comparação à REF, e 

similarmente, um aumento da frequência de AENS (Fig. 2.6 C) também foi constatado, 

porém, a partir do décimo quinto dia de exposição, permanecendo maior em t30, t60, t90 

e t120 nos peixes mantidos no local EXP em relação à REF. 
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Figura 2.6: Escore de danos no DNA (A), frequência de micronúcleos – MN (B) e alterações eritrocíticas 

nucleares – AENS (C) em eritrócitos de Prochilodus lineatus confinados in situ no local de referência (REF) e 

experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam a média e as linhas verticais o erro padrão 

(n = 10). As linhas tracejadas representam o valor basal médio (t0) para o parâmetro apresentado (DNA dam 

= 71,62 ± 7,35; MN = 0,000013 ± 0,000013; AENS = 0,54 ± 0,43). Letras diferentes indicam diferenças 

significativas (p < 0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam 

diferença significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  
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2.3.6  Histopatologia de fígado 

 

A arquitetura hepática padrão dos animais do grupo basal está detalhada na Fig.2.7 

A. O parênquima hepático mostrou-se bem homogêneo e com hepatócitos com formatos 

poligonais, núcleos esféricos e nucléolos evidentes e presença de sinusóides delgados em 

contato com os hepatócitos. As Figs.2.7 B-F mostram as principais alterações morfológicas 

na arquitetura hepática dos animais confinados in situ, principalmente no local EXP. A 

Tabela 2.3 apresenta a frequência de ocorrência das alterações encontradas, destacando-

se: estagnação biliar, agregados de melanomacrófagos, desarranjo dos cordões hepáticos 

e vacuolização citoplasmática, desarranjo do contorno celular. O IAH (Fig.2.8) foi maior nos 

tempos de 60, 90 e 120 dias de exposição ao local EXP, em relação aos três tempos mais 

curtos. Um aumento significativo na ocorrência de alterações hepáticas foi observado nos 

animais do local EXP em t5 e t90 em relação aos animais do local REF, nos mesmos tempos 

de exposição. Os valores IAH dos animais mantidos em REF variaram de 18 -51 e indicam a 

ocorrência de danos leves a severos. Já para os animais mantidos em EXP valores de IAH 

acima de 51, em t60, t90 e t120, indicam a ocorrência de danos mais severos no tecido e 

que, portanto, podem comprometer o funcionamento normal das funções hepáticas.  
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Figura 2.7: Arquitetura hepática de Prochilodus lineatus do grupo basal (A) indicando os hepatócitos 
com formato poligonal (seta branca) e núcleo esférico com presença de nucléolo (ponta de seta), 
sinusóides (*), e estagnação biliar (seta preta), presente em todos animais, entretanto, em 
diferentes intensidades. Histopatologias presentes nos animais expostos ao local EXP, indicando 
em (B) vacuolização citoplasmática (seta preta) e deformação do contorno nuclear (seta branca); 
(C) aumento do volume dos vasos (seta preta) e deformação do contorno celular (seta branca); (D) 
rompimento celular (seta); (E) – hiperemia (*), vacuolização citoplasmática (seta preta) que levou 
à deformação do contorno celular e ao desarranjo dos cordões hepáticos e agregado de 
melanomacrófagos (seta branca); (F) - vacuolização nuclear (seta preta), deformação do contorno 
nuclear (seta branca), rompimento celular (*), todos os hepatócitos nesta imagem apresentam 
deformação do contorno celular e degeneração citoplasmática. Também é possível observar o 
desarranjo dos cordões hepáticos. Escala: 20 µm. Coloração H&E. 
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Tabela 2.3 - Alterações histológicas em fígado de P. lineatus do grupo basal (t0) bem como 

confinados in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias.  

Alterações Estágio 

REF EXP 

t0 t5 t15 t30 t60 t90 t120 t5 t15 t30 t60 t90 t120 
 

Celulares 
              

Estagnação biliar I 
+ + 

+ 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ + 

+ 
+ + + 

Agregados de 

melanomacrófagos 
I + + + + + + + + 

+ + 

+ 

+ + 

+ 
+ + + + + + + + 

+ + 

+ 
+ + + + 

Desarranjo dos 

cordões hepáticos 
I 0 0+ + 

+ + 

+ 
+ + + + + + 0+ + + 

+ + 

+ 

+ + 

+ + 
+ + + 

Deformação do 

contorno celular 
I 0 0+ + 

+ + 

+ 
+ + + + + + 0+ + + 

+ + 

+ 

+ + 

+ + 
+ + + 

Deformação do 

contorno nuclear 

I 
0 + + + + + + + + + + 0+ + + + + 

Degeneração 

citoplasmática 
II 0 0 0+ + + + + 0+ + 0+ 

+ + 

+ 

+ + 

+ + 
+ + + 

Degeneração nuclear II 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0+ 0 0 0+ 

Vacuolização 

citoplasmática 
I 0 0+ 0+ + + + + + + + + + + + + 

+ + 

+ 

+ + 

+ + 
+ + 

Vacuolização nuclear II 0 0 0+ 0 0 0 + + 0 0 0 + + 

Rompimento celular II 0 0 0+ 0+ + + + 0 0+ 0+ + + + + 

Sanguíneas               

Hiperemia II + + + + + + + + + + + + + + + + + + + 

Aumento do volume 

dos vasos 
I + + + + + + 0+ + + + + + + + + 0 + 

0, ausente; 0+, raro; +, pouco frequente; ++, frequente; +++, muito frequente; ++++, extremamente frequente. 

 

 
Figura 2.8: Índice de Alteração Histológica (IAH) no fígado de Prochilodus lineatus confinados in situ 
no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam a 
média e as linhas verticais o erro padrão (n = 8). A linhas tracejada representa o valor basal médio 
(t0) para o parâmetro apresentad (15,62 ± 6,00). Letras diferentes indicam diferenças significativas 
(p < 0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam 
diferença significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 
0,001***).  
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2.3.7 Análises integradas 

 

A análise de componentes principais (PCA) foi aplicada com os diferentes 

biomarcadores e as concentrações de OCPs no fígado e os resultados são apresentados em 

um digrama de ordenação biplot (Figura 2.9). Os dois primeiros eixos da PCA (PC1 e PC2) 

representaram 39,1% da variância total; por outro lado, os outros eixos foram 

negligenciados porque não forneceram informações adicionais significativas. O primeiro 

eixo (horizontal) explicou 26,8% da variabilidade total, e separou as unidades amostrais do 

local de EXP do local REF, sendo quase todos os biomarcadores positivamente relacionados 

com as amostras do local EXP, e negativamente relacionadas com o local REF, com exceção 

da EROD e da CAT. O segundo eixo (vertical) explicou 12,3% da variabilidade total e foi 

responsável por uma separação temporal das unidades amostrais do local EXP, onde as 

amostras de t5 e t120 tiveram uma relação positiva com a GST e os níveis de aldrin, HCHs 

e DDTs no fígado e na parte negativa as amostras dos tempos t60 e t90 foram fortemente 

influenciadas pela frequência de AENS, GSH, danos histológicos (DTC) e o conteúdo de PCC.  

 

 

Figura 2.9: Análise de Componentes Principais (PCA) realizada com as concentrações de organoclorados no 

fígado (liv), incluindo: hexaclorociclohexanos (HCHs liv), diclorodifeniltricloroetano e seus metabólitos (DDTs 

liv), endossulfans (ENDs liv) e drins  (Drins liv) e diferentes biomarcadores, incluindo as enzimas 7-

etoxiresorufina-O-desetilase (EROD), glutationa S-transferase (GST), catalase (CAT), superóxido dismutase 

(SOD), glutationa peroxidase (GPx), glutationa redutase (GR), glutamato-cisteína ligase (GCL),  danos 

oxidativos – lipoperoxidação (LPO), proteínas carboniladas (PCC), danos no DNA (SCGE), alterações 

eritrocíticas nucleares (ENA) e índice de alteração histológica (DTC)  mensurados em Prochilodus lineatus 

confinados in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias.  
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Os resultados do índice de resposta de biomarcadores (IRB) estão apresentados na 

Fig.3.10. Os valores de IRB para o local REF variaram de 2,62 a 3,19 e para o local EXP 

variaram de 1,90 a 2,38. O estado de saúde dos animais mantidos em REF apresentou um 

leve decréscimo no IRB nos tempos intermediários de exposição (t30 e t60), com uma leve 

recuperação em t90 e t120. Por outro lado, no local EXP, em todos os tempos de exposição 

houve um decréscimo nos valores do índice em relação à REF, indicando um mau estado 

de saúde destes animais.  

 

 
Figura 2.10: Índice de Resposta de Biomarcadores (BRI) e o respectivo estado de saúde calculado 
para P. lineatus confinados in situ por 120 dias no local de referência (REF) e experimental (EXP). As 
cores das barras indicam as seguintes categorias, conforme definido por Hagger et al. (2008): verde 
– nenhuma ou alterações leves a partir da resposta normal (BRI:  3,01 – 4,0); amarelo - alterações 
moderadas (BRI:  2,76 - 3,00); laranja – grandes alterações (valor BRI 2.51 - 2.75); vermelho - 
respostas severamente alteradas (BRI 0 - 2,5). 

 
 
 

2.4 DISCUSSÃO 

 

O presente estudo demonstrou que concentrações subletais de agrotóxicos em 

condições de campo afetaram negativamente o estado de saúde de P. lineatus ao longo de 

120 dias de exposição in situ. Diversas alterações prejudiciais foram evidenciadas nos 

animais confinados em ambos os locais de exposição. Entretanto, os animais provenientes 
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do local com níveis mais elevados de contaminantes agrícolas (EXP) apresentaram maiores 

níveis de danos oxidativos, genéticos e histológicos, como também apresentaram maior 

acúmulo de OCPs no fígado, que possivelmente está relacionado com as alterações 

biológicas observadas.   

As variáveis limnológicas dos locais REF e EXP estavam dentro dos padrões 

recomendados para a biota aquática pela Resolução CONAMA 357 (2005).  No entanto, os 

OCPs e CUPs detectados na água e sedimentos e sua presença ou acumulação no fígado de 

P. lineatus confirmaram a contaminação destes locais, em graus de intensidade diferentes. 

Com relação aos parâmetros físicos e químicos da água, a condutividade elétrica no local 

REF mostrou-se mais elevada que o local EXP em todos os tempos experimentais. Por 

tratar-se de um local de cultivo de peixes, o local REF possui uma maior densidade de 

animais em um espaço menor, e pode apresentar uma maior concentração de compostos 

iônicos como nitratos e fosfatos e cátions de amônio dissolvidos na água, que elevam a 

condutividade elétrica neste local. Por outro lado, as concentrações de oxigênio dissolvido 

foram menores no local REF em comparação ao local EXP, o que também pode estar 

relacionado à uma maior densidade de animais no local REF e, portanto, um maior 

consumo aeróbico, ressaltando que não foram observadas concentrações de OD críticas 

para peixes (< 5 mg. L-1). A temperatura da água foi a variável que mais oscilou ao longo do 

período experimental, apresentando um decréscimo gradativo ao longo do tempo, em 

ambos os locais, o que também já era esperado, uma vez que os experimentos foram 

conduzidos durante outono e transição para o inverno no hemisfério Sul, que corresponde 

aos meses onde a temperatura do ar sofre as maiores quedas. Estas temperaturas são 

naturalmente encontradas nos locais de ocorrência da espécie. 

No presente trabalho foram detectados nas amostras de água alguns CUPS 

amplamente utilizados em práticas agrícolas ao redor do mundo. Concentrações de 

atrazina foram detectadas em todas as amostras de água, em ambos os locais de exposição, 

e sua presença na água está relacionada com o uso intensivo deste composto em culturas 

da região (Vieira et al., 2014; 2016; 2017), além da sua alta solubilidade em água, sendo 

um herbicida comumente detectado no monitoramento de solos e águas subterrâneas no 

Brasil (Albuquerque et al., 2016). No presente estudo, as concentrações de atrazina na água 

diminuíram ao longo do tempo de exposição, em ambos os locais experimentais. Este fato 

pode estar relacionado com a diminuição na utilização deste herbicida ao longo do período 
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experimental, pois sua maior utilização na região ocorre nos meses mais quentes do final 

do verão e início do outono (março/abril), que antecedem o plantio de culturas de inverno, 

como as culturas de milho. Montagner et al. (2014) analisando diferentes rios do estado de 

São Paulo, Brasil, verificaram que a atrazina foi o segundo composto mais detectado, numa 

frequência de 46% das amostras. Estes mesmos autores verificaram que o fungicida 

carbendazim foi o contaminante mais frequentemente detectado, pois ocorreu em 85% 

das águas dos rios investigadas. Concentrações de carbendazim também foram detectadas 

em todas as amostras do local EXP, indicando a utilização frequente deste fungicida nas 

lavouras da região. Similarmente, Caldas et al. (2013) investigaram os níveis de agrotóxicos 

em águas superficiais do Sul do Brasil e também detectaram a presença de atrazina e 

carbendazim. 

Ao contrário da atrazina, outros agrotóxicos foram detectados no local EXP em 

concentrações maiores nos tempos mais longos (t90 e t120), tais como o herbicida 2,4-D e 

o inseticida fipronil, bastante utilizados para o controle de pragas nas culturas de milho. O 

fipronil foi o inseticida mais frequentemente encontrado em águas superficiais brasileiras 

e ocorreu em 54% das 251 amostras analisadas em concentrações de 0,05 a 26,2 µg.L-1 

(Albuquerque et al., 2016). Na literatura, os menores valores de critério de qualidade de 

água reportados para o fipronil são de 0,012 µg.L-1 para águas superficiais da Suíça 

(Moschet et al., 2014) e para atrazina são 0,01 µg.L-1 para águas superficiais da Alemanha 

(Moltmann, 2007), e portanto, as concentrações detectadas neste estudo, embora baixas, 

podem oferecer algum risco à vida aquática. No Brasil, a concentração máxima de atrazina 

para águas de classe I e II é de 2 µ.L-1, já o fipronil não está contemplado na legislação 

ambiental brasileira (CONAMA, 2005). Também é importante salientar que esses produtos 

são utilizados de forma intermitente em várias culturas ao longo do ano em grandes áreas 

ao redor dos corpos d’água locais. 

Com relação a ocorrência de OCPs na água, apenas o α-HCH e o α-endossulfan 

foram detectados acima do limite de quantificação, embora em amostras pontuais. Estes 

resultados podem estar relacionados com a baixa solubilidade destes compostos na água 

e sua maior solubilidade em solventes orgânicos, o que os tornam mais tóxicos quando 

presentes nos sedimentos. Na maioria dos casos, as concentrações de α-HCH detectadas 

na água estão dentro do limite permissível para proteção da vida aquática (0,02 μg.L-1), 

estabelecido pela legislação ambiental brasileira (CONAMA, 2005), com exceção da 
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amostra coletada em t120 no local EXP, que apresentou uma concentração de 0,07 μg.L-1 

de α-HCH.  O α-endossulfan foi detectado no local EXP, em apenas um tempo (t5), na 

concentração de 0,004 μg.L-1, a qual é inferior ao limite máximo permitido pela legislação 

(CONAMA, 2005) que é de 0,056 μg L-1. Entretanto, Nogueira et al. (2012) já relataram 

valores que atingiram 0,94 μg.L-1 de endossulfan em águas superficiais brasileiras.  

Por outro lado, em amostras de sedimentos de ambos locais outros compostos 

foram detectados, como aldrin (0,01 a 0,08 μg.Kg-1), α-HCH (0,01 a 0,13 μg.Kg-1), β-HCH 

(0,01 a 0,27 μg.Kg-1), α (0,01 a 0,50 μg.Kg-1) e β-endossulfan (0,01 a 0,03 μg.Kg-1), p,p-DDT 

(0,01 a 0,04 μg.Kg-1), 4,4-DDD (0,01 a 0,11 μg.Kg-1), o,p-DDE (0,01 a 0,03 μg.Kg-1 ), 

heptacloro (0,01 a 0,29  μg.Kg-1), clorotalonil (0,007 a 0,11 μg.Kg-1) e o metoxicloro (0,002 

a 0,012 μg.Kg-1). De maneira geral, o local EXP apresentou maiores concentrações de aldrin, 

β-HCH, α-endossulfan, p,p-DDT, o’p-DDE, heptacloro e metoxicloro, comparadas as 

concentrações detectadas no local REF. A concentração média de OCPs no local EXP (0,78 

± 0,11 µg.Kg-1) foi cerca de 4x maior que a concentração encontrada no ponto REF (0,20 ± 

0,07 µg.Kg-1). Estes valores foram comparados com os de outros trabalhos em regiões 

tropicias e subtropicais. Comparando os níveis de p’p-DDT encontrados no local EXP, 

concentrações similares foram encontradas no Rio Densu, em Gana (Kuranchie-Mensah et 

al., 2012), na Baía Xinghua (Zhang et al., 2011) e no lago Poyang, na China (Lu et., 2012), e 

no mar Egeu, na Turquia (Kucuksezgin e Tolga Gonul, 2012). Concentrações superiores já 

foram detectadas no Brasil, no Rio Jaguaripe (Oliveira et al., 2016) e na Baia de Guanabara 

(Souza et al., 2008). Aldrin, dieldrin, heptacloro e endossulfan também foram detectados 

na água e no sedimento de muitos outros ecossistemas aquáticos no Brasil (Rissato et al., 

2006; Souza et al., 2008; Figueiredo et al., 2013, Vieira et al., 2016, 2017). 

Entre os OCPs estudados, o α-endossulfan foi o inseticida com os níveis mais altos 

dectados no sedimento. Li e Macdonald (2005) estimaram que, entre os anos de 1958 e 

2000, o Brasil usou 23 toneladas de α-endossulfan e nesse período ocupou a terceira 

posição na lista dos maiores consumidores mundiais deste inseticida. Ao longo destas 

décadas, o α-endossulfan foi amplamente utilizado no Brasil como um dos principais 

agrotóxicos na agricultura, e seu uso, comércio e manufatura foram proibidos desde 2013. 

Tal como outros agrotóxicos, o endossulfan pode atingir os corpos aquáticos e a 

mortalidade de peixes é uma consequência do seu escoamento em rios de áreas agrícolas 
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(Naqvi e Vaishnavi, 1993). A natureza hidrofóbica desse inseticida impede sua degradação 

rápida e agrava ainda mais a sua toxicidade no meio aquático (Weber et al., 2010). 

As maiores concentrações de endossulfan sulfato detectadas no fígado dos peixes 

engaiolados no local EXP durante 120 dias refletem as maiores concentrações de 

endossulfan no sedimento deste local, em comparação ao local REF. Desta forma, admite-

se que a contaminação subcrônica via trófica teve grande contribuição para os níveis de 

OCPs encontrados no fígado destes peixes detritívoros. A biotransformação do α e β - 

endossulfan ocorre no fígado, através da oxidação do citocromo P450 (Lee et al., 2006). 

Esta via metabólica conduz à formação de endossulfan sulfato, o principal produto de 

biotransformação de ambos os isômeros (α e β ) em organismos aquáticos, e aquele que 

se acumula, predominantemente no fígado e nos rins, sendo considerado seu principal 

metabolito tóxico, uma vez que é mais estável no ambiente do que a sua forma original 

(Wan et al., 2005). Diversos estudos demonstram que o endossulfan atua como 

neurotoxina induzindo distúrbios comportamentais em peixes (Da Cuna et al., 2013). Este 

composto também é pró-oxidante e manifesta seus efeitos prejudicando as atividades de 

enzimas antioxidantes e promovendo peroxidação lipídica (Crupkin et al., 2013; Dar et al., 

2015). Sabe-se também que o endosulfan interfere nas propriedades bioquímicas do 

plasma (Kumar et al., 2016), além de aumentar o nível de glicose no sangue em peixes 

(Tripathi e Verma, 2004). Também pode atuar como disruptor endócrino (Coimbra et al., 

2005; Milla et al., 2011; Da Cuna et al., 2013) afetando o eixo reprodutivo (Da Cuna et al., 

2013), reduzindo o desenvolvimento e a maturação dos espermatozoides e ovos, produção 

e armazenamento de vitelogenina (Han et al., 2011; Da Cuna et al., 2013). Há relatos que 

documentam efeitos transgeracionais induzidos pelo endossulfan, levando à formação de 

embriões deformados (Velasco-Santamaria et al., 2011), além de induzir genotoxicidade 

nos peixes (Pandey et al., 2006; Sharma et al., 2007; Dar et al., 2015). 

Uma vez expostos a contaminantes ambientais, os peixes podem apresentar uma 

série de repostas bioquímicas, visando principalmente sua metabolização e prevenção de 

danos celulares direta ou indiretamente promovidos por estes contaminantes. Neste 

estudo, foram observados valores significativamente maiores na atividade da GST nos 

animais mantidos em EXP durante 5 e 120 dias, indicando um aumento na metabolização 

de compostos orgânicos via conjugação com a GSH, destacando que em t5 e t120 foram 

detectadas as maiores concentrações de atrazina e fipronil, respectivamente. A GST é uma 
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enzima pertencente à fase II de biotransformação de xenobióticos, tornando as substâncias 

mais hidrofílicas e mais facilmente excretadas (Van der Oost et al., 2003). Diversos autores 

já relataram aumento na atividade da GST em diferentes espécies de peixes expostos a 

agrotóxicos, alguns dos quais são utilizados na região do presente estudo, como o 2,4 D 

(Oruc et al., 2004); atrazina (Paulino et al., 2012), o endossulfan (Dong et al., 2013) e a 

mistura desses contaminantes e outros em ambientes naturais (Vieira et al., 2016, 2017). 

A indução da atividade da EROD em organismos aquáticos é frequentemente 

utilizada como um biomarcador para monitoramento da exposição a contaminantes 

orgânicos, como HPAs e PCBs (Whyte et al., 2000, Van de Oost et al., 2003). Os efeitos 

biológicos destes poluentes orgânicos são iniciados através da ligação com o receptor 

intracelular aril hidrocarboneto (Van der Oost et al., 2003; Sarkar et al., 2006). Entretanto, 

no presente estudo, foram observadas diminuições significativas na atividade da EROD no 

fígado dos peixes mantidos em EXP durante 15, 30 e 60 dias, embora em t90 e t120, tenha 

ocorrido uma recuperação dos níveis de atividade enzimática para próximo do valor basal. 

Embora em EXP tenham sido detectadas as maiores concentrações de OCPs (Tabela 2.2), a 

diminuição da EROD pode estar relacionada aos efeitos inibitórios dos metais na atividade 

da enzima. Vários estudos também relataram que a inibição da EROD no fígado dos peixes 

estava relacionada a metais (Sorrentino et al., 2005; Sen e Semiz, 2006). O presente estudo 

também mostrou que as concentrações de Cu, Cr, Cd e Ni (Capítulo IV , Vieira, 2018) em 

sedimentos do local EXP foram maiores que as do local REF, o que pode contribuir para a 

diminuição da atividade da EROD após 15, 30 e 60 dias exposição. Por outro lado, o 

aumento da atividade da EROD nos animais mantidos no local EXP após 90 e 120 dias de 

exposição, em comparação com os tempos anteriores, pode indicar a indução da CYP1A 

em decorrência do acúmulo gradual de endossulfan, acumulado no fígado em sua forma 

metabolizada nos tempos mais longos de exposição (Fig  2.2). Em humanos, o endossulfan 

é reconhecido por induzir a atividade da CYP1A e o CYP2B (Dehn et al., 2005). Em peixes, a 

indução da isoforma CYP1A (atividade de EROD) pelo endossulfan foi relatada ''in vivo'' na 

fração microssomal hepática de Oncorhynchus mykiss 24 h após injeção intraperitoneal 

(Jensen et al., 1991)  e em Salmo salar troficamente exposto durante 34 d (Glover et al., 

2007).  Esses resultados sugerem que a hidroxilação mediada pela CYP1A1 pode ser 

importante para a transformação metabólica do endossulfan em endossulfan sulfato em 

peixes. Assumindo, como em outras espécies de peixes, que a CYP1A1 deve ser induzida 
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pelo endossulfan, uma possível explicação para a indução enzimática nos últimos tempos 

de exposição avaliados pode estar relacionado à toxicocinética do composto e ao tempo 

experimental. Sob exposição trófica à sedimentos com maiores concentrações de 

endossulfan,  tempos mais curtos de exposição podem não ter sido suficientes para 

permitir que o composto alcançasse concentrações efetivas no fígado de P. lineatus para 

induzir a CYP1A, o que ocorreu nos tempos mais longos. 

A resposta geral observada nos biomarcadores bioquímicos em P. lineatus após 

exposição à mistura de contaminantes ambientais no local EXP, foi caracterizada por 

induções pontuais do sistema antioxidante enzimático e não-enzimático, até 60 dias, 

juntamente com o aumento dos parâmetros de estresse oxidativo no fígado em quase 

todos os tempos avaliados. Nos tempos menores que 90 dias houve a indução de enzimas 

antioxidantes, tais como a CAT e GCL, bem como um aumento no conteúdo do principal 

antioxidante não enzimático celular, a GSH. O efeito do estresse oxidativo foi caracterizado 

pelo aumento de TBARS e do conteúdo de proteínas carboniladas (PCC) em maior 

intensidade nos peixes confinados em EXP, em quase todos os tempos de exposição. Este 

padrão constitui um caso típico de dano em que os pró-oxidantes superam as defesas 

antioxidantes (Van der Oost et al., 2003). 

A atividade da GR em fígado de P. lineatus após 60 dias exposição ao local EXP 

mostrou um aumento significativo em relação ao local REF. A GR reduz o GSSG para GSH às 

custas da oxidação do NADPH para NADP+, que é reciclado pela via da pentose fosfato. 

Nesta mesma situação ocorreu um aumento significativo no conteúdo de GSH e na 

atividade da GCL. Os níveis de GSH nos tecidos são regulados por diversas enzimas (Meister 

e Anderson, 1983), mas principalmente depende do balanço entre a sua taxa de síntese  

(pela glutamato-cisteína ligase: GCL), taxa de conjugação (pelas GSTs), taxa de oxidação 

(não-enzimaticamente ou pela GPx) e pela  redução da GSSG à GSH (pela GR). A GCL, 

também conhecida como glutamil-cisteína sintetase, catalisa a primeira e limitante etapa 

da taxa na produção do antioxidante celular glutationa (GSH), envolvendo a condensação 

dependente de ATP da cisteína e glutamato para formar o dipeptídeo gama-

glutamilcisteína (γ-GC) (Franklin et al, 2008). No presente estudo, os níveis de atividade da 

GCL no fígado dos peixes mantidos em EXP mantiveram-se mais próximos ao valor basal e 

maiores que aqueles observados em REF após 30 e 60 dias de exposição, refletindo em 

níveis mais elevados de GSH nestes mesmos animais. Em outras palavras, pode ter havido 
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uma maior demanda pela síntese de GSH, o principal antioxidante celular não-enzimático, 

nos hepatócitos em decorrência do aumento de produção de ERO  induzido pela exposição 

à mistura de contaminantes ambientais.  

Entre os biomarcadores clássicos de estresse oxidativo, a quantificação de danos 

em lipídios e proteínas é frequentemente empregada para avaliar o estresse oxidativo 

induzido por agrotóxicos em diferentes organismos. A ocorrência de danos oxidativos nas 

membranas biológicas (LPO) e em proteínas (PCC) foi evidenciada em maiores níveis nos 

animais mantidos em EXP em quase todos os tempos experimentais, indicando um estado 

de desequilíbrio redox, supostamente pelo aumento na produção de ERO promovida pelos 

contaminantes, uma vez que os níveis de atividade dos principais antioxidantes celulares 

mostraram-se pouco alterados. Estudos anteriores mostraram que as concentrações de 1-

2 µg.L-1 de endossulfan também aumentaram os níveis de TBARS no fígado de P. lineatus 

(Bachetta et al., 2011) e Jenynsia multidentata (Ballesteros et al., 2009). Na LPO várias 

reações bioquímicas deletérias podem surgir a partir de poucos radicais através de uma 

reação em cadeia, e na carbonilação de proteínas ocorre a formação de grupos carbonila 

(como grupos aldeído ou cetona) que alteram a conformação protéica e tendem a torná-

las mais hidrofóbicas e resistentes à hidrólise (Levine et al. 1994; e Quinlan e Gutteridge, 

2000). Deste modo, o aumento da peroxidação lipídica e da carbonilação de proteínas pode 

resultar em diversos danos às membranas celulares, enzimas, DNA e diversas outras 

biomoléculas importantes na célula (Van der Oost et al.,  2003). Além disso, o efeito 

cumulativo da peroxidação lipídica tem sido relacionado com numerosas condições 

patológicas, como anemia hemolítica, isquemia, etc. em vários organismos (Valavanidis et 

al., 2006). Desta forma, P. lineatus ambientalmente exposto a concentrações relativamente 

baixas de agrotóxicos pode estar sob risco de desenvolver várias doenças. 

Além dos biomarcadores bioquímicos, biomarcadores clássicos de danos no 

material genético foram empregados neste estudo. Com relação às quebras na molécula 

de DNA, evidenciadas pelo ensaio do cometa, foi observado um aumento no escore de 

danos no DNA dos eritrócitos dos peixes mantidos no local  EXP, em relação ao local REF, 

em todos os tempos experimentais analisados (Fig. 3.6 A). O ensaio do cometa é uma 

ferramenta abrangente que permite a avaliação da exposição a uma mistura de 

contaminantes genotóxicos. Já é bem documentado que diversos agrotóxicos possuem a 

capacidade de promover danos genéticos em células de peixes mostrando-se um 
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biomarcador muito sensível à exposição em condições de campo (Bony et al., 2008; 

Ramsdorf et al. 2012; Vieira et al., 2014, 2016, 2017).  Danos no DNA já foram observados 

em peixes expostos em condições de laboratório à diversos agrotóxicos detectados em 

maiores concentrações no local EXP, incluindo a atrazina (Çavas, 2011; Santos e Martinez, 

2012; Ventura et al, 2012), o endossulfan (Neuparth et al., 2006; Pandey et al., 2006, 

Sharma et al., 2007), o fipronil (Ghisi et al., 2011) e o carbendazim (Palanikumar et al., 

2013). 

Corroborando os danos no material genético observados no ensaio do cometa, um 

aumento na frequência de MN também foi observado nos peixes mantidos em EXP em 

comparação àqueles mantidos em REF durante 90 e 120 dias, e também na frequência de 

AENS a partir do tempo experimental de 15 dias (Fig.2.6 B-C). Também foi encontrado um 

aumento tempo-dependente na frequência destas alterações nos peixes do local EXP, onde 

níveis maiores destas alterações foram evidenciados nos tempos mais longos de exposição. 

Acredita-se que as anomalias morfológicas nucleares aconteçam devido a problemas com 

a lâmina, uma proteína do núcleo que confere o formato oval regular e a estabilidade 

nuclear (Alberts et al., 1997; Ayllon; Garcia-Vazquez, 2000). Sendo assim, estas anomalias 

caracterizam-se como alterações citotóxicas. Já a formação de MN nas células em divisão 

resulta da quebra do cromossomo devido a lesões de DNA não reparadas ou mal reparadas, 

ou da má segregação cromossômica devido ao mau funcionamento do fuso mitótico. Esses 

eventos podem ser induzidos por estresse oxidativo, exposição a substâncias clastogênicas 

ou aneugênicas, defeitos genéticos no ponto de controle do ciclo celular e/ou em genes de 

reparo do DNA e por deficiências de nutrientes necessárias como co-fatores no 

metabolismo do DNA e segregação cromossômica (Iarmarcovai et al., 2008).  Dada a 

ocorrência de LPO e PCC nos animais mantidos no local e EXP, os danos detectados no 

material genético podem estar relacionados com estas alterações. Alguns autores, como 

Seriani et al. (2011), apontam que o estresse oxidativo pode ser responsável pela formação 

de MN e AENS, em decorrência principalmente do aumento da permeabilidade da 

membrana nuclear como resultado da lipoperoxidação, tornando o núcleo mais susceptível 

às alterações promovidas por xenobióticos. Adicionalmente, dentre as espécies reativas de 

oxigênio, o radical hidroxil (.HO) é o mais reativo com a molécula de DNA e reage com esta 

molécula pela adição de ligações duplas nas bases nitrogenadas e pela remoção de um 

átomo de hidrogênio, tanto do grupo metil da base timina quanto de cada uma das ligações 
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C-H da pentose desoxirribose (Lackner, 1998). Um aumento nos níveis de proteínas 

carboniladas, também observado no presente trabalho, levanta a hipótese de que a 

oxidação de proteínas nucleares pode levar às alterações na morfologia do núcleo. 

Compostos genotóxicos para peixes foram detectados, e em maiores concentrações no 

local EXP, tais como a atrazina (Çavas et al., 2011; Nwani et al., 2011) e o endossulfan 

(Neuparth et al., 2006; Pandey et al., 2006). Através da PCA, é possível observar que o 

aumento tempo-dependente na frequência destas alterações genéticas parece estar 

relacionado com a bioacumulação trófica e subcrônica do END no fígado, que é um 

potencial agente genotóxico para peixes (Crupkin et al., 2013).  

Além dos parâmetros em nível subcelular, biomarcadores histológicos foram 

utilizados no presente estudo como outra ferramenta importante para avaliar lesões em 

órgãos alvo, os quais podem detectar a exposição aguda e/ou crônica à contaminantes 

ambientais (Mela et al., 2007; Oliveira Ribeiro et al., 2005; Rabitto et al., 2005). As 

alterações morfológicas observadas no fígado de P. lineatus podem estar relacionadas com 

alterações fisiológicas e bioquímicas observadas nestes peixes, como o grau de peroxidação 

lipídica. O fígado é especialmente sensível à contaminação e desempenha inúmeras 

funções essenciais para os organismos, que incluem o metabolismo de carboidratos, 

armazenamento de lipídios, síntese e oxidação de ácidos graxos e armazenamento de 

glicogênio, além de constituir o principal centro de desintoxicação do organismo (Shiogiri 

et al., 2012). Neste órgão, um aumento do IAH foi observado nos animais expostos ao local 

EXP após 5 dias de exposição. Entretanto, estes danos foram revertidos em t15 e t30; e 

após 90 dias de exposição, uma maior frequência e severidade de alterações foi observada, 

em relação aos animais mantidos no local REF. Adicionalmente, uma resposta temporal foi 

observada na frequência das alterações histológicas nos peixes mantidos no local EXP, onde 

os maiores valores de IAH foram observados nos tempos mais longos de exposição. Estes 

resultados provavelmente estão relacionados ao maior nível de contaminação observado 

no local EXP, uma vez que a concentração de xenobióticos no ambiente aumenta a 

incidência de lesões químicas no fígado (Hinton et al., 1992). 

Neste estudo, as alterações histológicas mais frequentes no fígado foram as 

respostas inflamatórias e vacuolização citoplasmática, que constituem respostas comuns 

de peixes expostos a ambientes aquáticos degradados. As respostas inflamatórias 

observadas foram constituídas pela infiltração do tecido hepático por melanomacrófagos, 
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células de defesa com um papel importante na resposta imune a agentes xenobióticos, cuja 

função é remover, através de fagocitose, partículas estranhas derivadas da degradação 

celular (Oliveira Ribeiro et al., 2012). Esta infiltração de células de defesa é falicitada pela 

hiperemia, também frequentemente observada nestes peixes, que representa um 

processo de adaptação que leva ao aumento do fluxo sangüíneo no tecido hepático, 

facilitando o transporte de macrófagos para as regiões danificadas deste tecido e também 

melhorando a oxigenação destas áreas ou ainda, pode indicar um mecanismo auxiliar na 

desintoxicação. Assim, a hiperemia e a presença dos melanomacrófagos podem ser 

consideradas indicadores de estresse em peixes decorrente da presença de agentes 

químicos (Anderson e Zeeman, 1995). 

Outra alteração bastante frequente em P. lineatus foi a vacuolização celular. De 

acordo com Oliveira Ribeiro et al. (2012), a vacuolização celular é prejudicial a partir do 

momento em que o metabolismo celular é alterado em consequência do estresse químico. 

Assim, pode ocorrer o acúmulo de substâncias no citossol que interferem na função celular 

normal. Essas substâncias podem causar maiores danos, como necrose ou apoptose. Além 

disso, de acordo com os mesmos autores, a acumulação de lipídios em vesículas constitui 

um mecanismo de resposta celular quando na presença de agentes químicos lipofílicos, na 

tentativa de imobilizar essas substâncias, impedindo sua interação com os demais 

componentes celulares e, neste maneira, minimizar seu efeito tóxico. A presença de OCPs 

no fígado dos peixes do presente estudo, com destaque maior para o endossulfan 

corroboram estes autores, visto que estes compostos são altamente lipofífilicos, sendo a 

grande quantidade de vacúolos nos hepatócitos de P. lineatus possivelmente um 

mecanismo de defesa do organismo à estes tóxicos. Similarmente, outros autores também 

observaram lesões hepáticas em diferentes organismos expostos a concentrações subletais 

de endosulfan (Choudhary et al.; 2003,  Altinok e Capkin, 2007).  Paulino et al. (2014) 

verificaram uma forte correlação entre os danos histológicos encontrados em diferentes 

órgãos dos peixes Astyanax fasciatus e Pimelodus maculatus, residentes em um 

reservatório tropical contaminado por metais e organoclorados, tais como o endossufan, 

heptachlor e aldin/endrin, com o acúmulo destes compostos nos animais. Em conjunto, 

esses dados corroboram vários outros estudos que mostraram alterações patológicas no 

fígado de peixes expostos a diferentes compostos orgânicos e metais tóxicos (Au 2004; 

Rabitto et al., 2005). A indução de vacuolização em peixes foi demonstrada in vivo após 
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exposição ao γ-HCH (Braunbeck et al., 1990) e in situ em áreas contaminadas por 

hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) (Landahl et al., 1990), OCPs e HPAs (Oliveira 

Ribeiro et al.,  2005). 

Outra alteração frequentemente encontrada nos peixes mantidos no local EXP 

principalmente nos tempos mais longos de exposição foi a deformação do contorno celular. 

Alterações como degeneração nuclear e celular e deformação do contorno celular podem 

indicar disfunções induzidas por algum agente tóxico, uma vez que áreas metabolicamente 

ativas do fígado ficam reduzidas, levando a uma possível redução geral nas funções 

desempenhadas por este órgão (Hinton e Laurén, 1990; Hinton et al., 1992; Teh et al., 

1997).  

O presente estudo mostra que as alterações histopatológicas no fígado também 

causam problemas metabólicos. A evidência para isso é a estagnação biliar presente em 

quase todos os peixes estudados. Esta alteração, denominada colestase, é uma 

manifestação de uma condição patofisiológica, atribuída à falha do metabolismo ou da 

excreção de pigmentos biliares. Para que a bilirrubina possa ser excretada, ela deve se 

solubilizar na água, o que ocorre somente por meio da conjugação com o ácido glucurônico. 

Então, uma possível diminuição na capacidade de ligação da bilirrubina a esse ácido pode 

ser a razão para a disfunção hepática (Pacheco e Santos, 2002). Entretano, no presente 

estudo, a ocorrência desta alteração pode não ser diretamente associada à presença de 

um xenobiótico, uma vez que também foi observado nos animais do grupo basal e REF, e 

pode refletir algum problema nutricional resultante da alimentação dos peixes em 

cativeiro. 

A integração de todos os biomarcadores nas análises integrativas (PCA e RDA) 

demonstram que os peixes mantidos no local EXP apresentaram um decréscimo no estado 

de saúde, como consequência dos maiores níveis de danos sub-individuais. A  PCA indica 

uma evidente segregação dos animais mantidos em REF daqueles mantidos em EXP, nos 

quais a maioria das respostas de biomarcadores se relacionaram positivamente. Além 

disso, os níveis de OCPs no fígado também se correlacionaram com os animais mantidos 

no local EXP, indicando uma forte relação entre estes compostos e os danos observados 

nestes organismos.  

O IRB demonstrou um maior comprometimento do estado de saúde dos peixes 

mantidos no local EXP, como consequência dos danos oxidativos, genéticos e histológicos 
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observados em maior grau nestes animais. Variações transitórias nas enzimas de 

biotransformação e estresse oxidativo foram observadas ao longo do período 

experimental, em ambos os locais, e não forneceram nenhum padrão claro de resposta. 

Quando aplicadas no IRB, estas variações foram ponderadas com peso I, e tiveram 

portanto, uma menor importância sobre o estado de saúde dos animais. Alterações 

oxidativas demonstradas através da LPO e PCC, e indiretamente através das quebras no 

DNA, foram mais sensíveis e observadas em maior grau nos animais mantidos em EXP de 

forma generalizada, em todos os tempos de exposição, não apresentando um padrão 

temporal definido. Estas alterações foram ponderadas com peso II para o cálculo do IRB e 

tiveram grande contribuição para a diminuição  do estado de saúde dos animais mantidos 

em EXP (menores valores de IRB). Já os danos citotóxicos (MN e AENs) apresentaram uma 

resposta temporal evidente nos animais expostos ao local mais contaminado e também 

foram ponderados com peso II. Por fim, os danos histológicos apresentaram um padrão de 

resposta temporal e os maiores índices de lesões hepáticas foram observadas nos tempos 

mais longos de exposição. Por sua vez, estas alterações tiveram peso III para o cálculo do 

IRB, assumindo que estes danos teciduais podem comprometer o funcionamento hepático 

normal, e portanto, afetar o estado de saúde do animal.  

 

 

2.5  CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Os resultados deste estudo fornecem fortes evidências de que as atividades 

agrícolas desenvolvidas na região impactam negativamente os ambientes aquáticos locais 

e a fauna associada. As concentrações de contaminantes na água, sua bioacumulação no 

fígado dos peixes e as correlações com as alterações bioquímicas, genéticas e histológicas 

observadas foram adequadas para determinar  a qualidade dos ambientes monitorados 

bem como o estado de saúde dos animais.  

A espécie de peixe P. lineatus mostrou-se bastante sensível aos efeitos da exposição 

à mistura de contaminantes ambientais, e as características biológicas desta espécie, como 

o seu hábito alimentar detritívoro, tiveram grande contribuição para as respostas 

biológicas observadas. Embora outros contaminantes não detectados ou analisados no 

presente estudo também possam contribuir para alterações nos órgãos/tecidos dessa 
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espécie, os biomarcadores empregados mostraram-se ferramentas úteis de contaminação 

ambiental, fornecendo um status biológico definitivo de exposição. Esta abordagem 

experimental integrando química ambiental, biomonitoramento ativo e respostas de 

múltiplos biomarcadores, em diferentes níveis de organização biológica e tempos de 

exposição, forneceu um diagnóstico mais realista  sobre os potenciais efeitos de misturas 

de contaminantes em cenários reais de exposição, sobre espécies de peixes tropicais. Esses 

conjuntos de resultados representam o primeiro estudo desta natureza realizado em 

ambientes dulcícolas brasileiros e pode dar suporte  para gestão e estabelecimento de 

políticas de conservação futuras.  
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 12 

 13 

3.1  INTRODUÇÃO 14 

 15 

Perturbações da integridade e qualidade dos ecossistemas aquáticos, decorrentes 16 

das mais diversas atividades humanas, estão expondo cada vez mais estes ambientes a 17 

múltiplos estressores, mas a previsão de seus efeitos sobre organismos aquáticos em 18 

diferentes níveis biológicos continua sendo um desafio. A resposta ao estresse é um 19 

conjunto de respostas fisiológicas adaptativas de organismos submetidos a um estímulo 20 

estressor percebido como perigoso, que ajuda a manter a homeostase (Selye, 1950; Barton, 21 

2002). Para tanto, a ativação do sistema nervoso simpático – células cromafins e do eixo 22 

hipotálamo-hipófise-interrenal (HHI) inicia uma cascata de alterações fisiológicas 23 

desencadeadas por hormônios de estresse, catecolaminas (i.e, adrenalina e noradrenalina) 24 

e corticosteróides (i.e, cortisol). Uma vez que o estímulo estressor persiste, como a 25 

exposição prolongada à contaminantes químicos, e o animal não pode fugir da fonte de 26 

estresse, o organismo entra em uma fase de resistência, essencialmente “adaptativa”, que 27 

se caracteriza pela indução de sistemas de defesa visando a neutralização de agentes 28 

tóxicos, a proteção dos constituintes celulares ou a reparação dos danos causados (Selye, 29 

1950). Quando as capacidades adaptativas de defesa e resistência do organismo são 30 

excedidas e a homeostase fisiológica e energética não pode ser mantida o organismo entra 31 

na fase de exaustão, que pode resultar em efeitos adversos na capacidade do organismo 32 

de se alimentar, crescer e se reproduzir, com consequente diminuição da sobrevivência e 33 

aptidão (Selye, 1950; Barton, 2002). 34 
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Os fatores de estresse em peixes são diversos, e podem ser divididos em físicos, 1 

relacionados a mudanças bruscas das condições abióticas do ambiente, tais como 2 

temperatura e oxigenação, químicos, relacionados à deterioração da qualidade da água 3 

como a presença de contaminantes diversos, e interações exercidas com outros 4 

organismos (relações de competição, dominância e predação), além de manipulações 5 

experimentais (confinamento, manipulação), considerados como estressores biológicos. 6 

Neste contexto, a crescente contaminação de ecossistemas aquáticos por agrotóxicos ao 7 

redor do mundo pode levar à perturbação da homeostase em populações de peixes 8 

silvestres, embora os efeitos e consequências da exposição crônica à estes contaminantes 9 

seja pouco investigada na literatura (Carriquiriborde et al., 2014).  10 

O Brasil é um dos principais países do mundo em termos de área e produção agrícola 11 

(OCDE-FAO, 2015). O crescimento agrícola brasileiro está associado a uma expansão de seu 12 

território de produção, que aumentou em 34 milhões de hectares entre os anos de 1990 e 13 

2012, uma das maiores expansões em termos globais durante esse período (OCDE – FAO, 14 

2015).  Somado a este avanço, o Brasil destaca-se como o maior consumidor mundial de 15 

agroquímicos, consumindo cerca de 20% do total de agrotóxicos consumidos no mundo 16 

todo e 86% do total consumido na América Latina (Albuquerque et al., 2016). Entretanto, 17 

estudos sobre a ocorrência de resíduos de agrotóxicos em águas doces no Brasil ainda são 18 

escassos e estão concentrados em poucos locais de amostragem (Albuquerque et al, 2016). 19 

Diferentes agrotóxicos foram detectadas em águas superficiais do Sudeste e Sul do Brasil, 20 

principalmente sob a forma de misturas complexas de herbicidas e inseticidas 21 

organoclorados (Figueiredo et al., 2013; Paulino et al., 2014; Vieira et al., 2016. Vieira et al., 22 

2017). Além disso, os estudos ecotoxicológicos concentraram-se quase que exclusivamente 23 

nos efeitos de uma única molécula enquanto trabalhos sobre os efeitos de misturas 24 

complexas e, portanto, mais realistas de agrotóxicos em vertebrados aquáticos são 25 

extremamente raros, o que pode levar a uma subestimação dos riscos para a vida selvagem 26 

(Carriquiriborde et al., 2014). 27 

Em peixes, os agrotóxicos podem induzir neurotoxicidade, dano oxidativo e 28 

genotoxicidade, perturbar o sistema imune e a integridade dos órgãos (Polard et al., 2011, 29 

Paulino et al., 2014; Vieira et al., 2016). O estabelecimento de sistemas de defesas 30 

moleculares (por exemplo, desintoxicação, reparação, e de proteção) aumentam o custo 31 

energético para a adaptação e manutenção da homeostase e pode conduzir à uma 32 
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compensação metabólica (Handy et al., 1999, Marchand et al., 2004). Desta forma, estes 1 

estressores podem afetar seriamente a saúde da população influenciando características 2 

como o crescimento e o desenvolvimento, a mobilidade, o sucesso de forrageamento e o 3 

desempenho reprodutivo (Doving, 1991; Little et al., 1993; Jones e Reynolds, 1997).  4 

Nexte contexto é de grande relevância avaliar como estes estressores presentes em 5 

ecossistemas agrícolas tropicais podem interagir com os peixes silvestres, quais as  6 

respostas fisiológicas desencadedas por estes organismos frente a multi-estressores e 7 

como estas respostas podem afetar parâmetros ecologicamente relevantes, como o 8 

crescimento e capacidade de natação. O crescimento somático é um dos processos 9 

biológicos mais fundamentais e necessários para a sobrevivência, permitindo que um 10 

organismo aumente seu tamanho corporal e armazene energia (Arnott et al., 2006). Por 11 

sua vez, o comportamento relaciona funções fisiológicas com processos ecológicos (Scott 12 

e Sloman, 2004) e, portanto, é considerado de grande relevância em estudos de poluição 13 

aquática (Atchison et al., 1987). O desempenho natatório é uma característica 14 

determinante para a sobrevivência das espécies de peixes, porque está envolvido na 15 

captura de alimentos, na prevenção de predadores e no comportamento reprodutivo 16 

(Kieffer, 2010; Yan et al., 2013). A resistência natatória é a velocidade com que um peixe 17 

não consegue mais manter sua posição na coluna d’água, sendo normalmente usada para 18 

avaliar o desempenho constante da natação e comumente empregado na natureza durante 19 

a competição por recursos limitados, como alimentos, parceiros reprodutivos e condições 20 

abióticas favoráveis (Yan et al., 2013, Fu et al., 2013). 21 

O curimbatá,  Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836), é um peixe de água doce 22 

que tem sua distribuição nativa nas bacias dos rios Paraná-Paraguai e Paraíba do Sul, 23 

América do Sul, e apresenta características biológicas e ecológicas que o torna muito 24 

propício para estudos de monitoramento ambiental e avaliação de efeitos de múltiplos 25 

estressores em escalas distintas de organização biológica, tais como: i) sua grande 26 

abundância em corpos hídricos da região Sul e Sudeste do Brasil, podendo chegar a 27 

representar de 50 a 80% da ictiomassa de  um rio (Taylor et al., 2006); ii) sua ecologia 28 

trófica, sendo uma espécie detritívora de fundo e que, portanto, está em contato tanto 29 

com os contaminantes dissolvidos na coluna d’água quanto no sedimento, e iii) sua grande 30 

sensibilidade frente à contaminantes diversos, sendo empregada com sucesso em diversos 31 

estudos de monitoramento ambiental (Cazenave et al., 2009, 2014; Vieira et al., 2016, 32 
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Pérez et al., 2018, Lunardelli et al., 2018). Desta forma, o presente trabalho teve como 1 

objetivo avaliar as respostas adaptativas ao estresse nos juvenis de curimbatás expostos à 2 

estressores químicos, integrando diversos endpoints biológicos. Para este fim, os peixes 3 

foram confinados in situ durante 120 dias a dois locais com níveis diferentes de 4 

contaminação ambiental em áreas produtivas no Sul do Brasil. A resposta ao estresse foi 5 

investigada após 5, 15, 30, 60, 90 e 120 dias de exposição, em nível subindividual, incluindo 6 

parâmetros hematológicos, metabólicos, como os níveis de substratos energéticos e  7 

reservas de energia no fígado e músculo branco, e em nível de organismo, incluindo os  8 

índices somáticos (índice hepático) e condição de saúde geral do peixe (fator de condição 9 

de Fulton), taxa de crescimento e resistência natatória.  10 

 11 

 12 

3.2  MATERIAL E MÉTODOS 13 

 14 

3.2.1  Área de estudo 15 

 16 

Os dois locais de confinamento dos peixes, brevemente descritos abaixo, 17 

constituem-se de ambientes lacustres construídos ao longo de ribeirões localizados no 18 

município de Londrina e região metropolitana, norte do estado do Paraná, Sul do Brasil, 19 

distinguidos pelo grau de impacto antrópico exercido sobre os mesmos (Fig. 2.1 Cap. II), 20 

sendo estes:   21 

Local de referência (REF) (23°20’01.35” S e 51°12’31.22”W): localizado em uma 22 

sequência de lagos ao longo de um pequeno afluente da microbacia do Ribeirão Cafezal, 23 

que constitui a Estação de Piscicultura da Universidade Estadual de Londrina (EPUEL), 24 

sendo um local com um menor nível de perturbação antrópica, presença de uma maior 25 

faixa de vegetação ciliar e, portanto, menos susceptível à entrada de contaminantes que o 26 

local EXP. 27 

Local experimental (EXP) (23°25,50.43” S e 51°20’28.84’W): constituído de um 28 

grande lago construído em um afluente da bacia do Ribeirão Apertados, localizado em uma 29 

região de intensa atividade rural, caracterizada pela supressão da vegetação ciliar, 30 

prevalência de cultivo de monoculturas não perenes e utilização de mecanização e 31 
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agrotóxicos, com o risco potencial de contaminação do solo, bem como as águas 1 

subterrâneas e superficiais (Vieira et al., 2016). 2 

 3 

 4 

3.2.2. Delineamento experimental 5 

 6 

Juvenis de P. lineatus (n= 1000; tamanho médio inicial = 12,94 ± 3,98 g; 10,57 ± 1,16 7 

cm [média ± DP]; aproximadamente seis meses de idade) foram fornecidos pela EPUEL. Os 8 

peixes foram divididos em dois grupos: grupo de referência (REF), onde os animais (n = 500) 9 

foram confinados em uma grande gaiola (2 x 2 x 1,5 m; 6000 L),  constituída de flutuadores 10 

de polietileno e tela de poliéster recoberta com PVC com abertura de malha de 5 mm, na 11 

própria EPUEL; e grupo experimental (EXP), onde os exemplares (n= 500) foram 12 

transportados para o campo em sacos plásticos contendo água e oxigênio e confinados no 13 

recinto, sob as mesmas condições experimentais que o grupo REF. Anterior à introdução 14 

dos peixes, um grupo de animais (n = 30) foi amostrado na própria EPUEL para 15 

determinação dos valores basais de cada biomarcador (T0). Os experimentos foram 16 

conduzidos durante os meses de março a julho de 2015. 17 

As gaiolas foram instaladas com algumas semanas de antecedência à introdução 18 

dos peixes para que pudesse ocorrer a entrada de material particulado e sedimento dentro 19 

deste compartimento e mantidas no local de maneira que a base da gaiola permanecesse 20 

em contato direto com o fundo dos lagos, possibilitando aos peixes o acesso ao sedimento. 21 

Adicionalmente, os animais foram alimentados três vezes por semana com ração comercial 22 

(Guabi®, 36% de conteúdo proteico), de maneira equivalente em ambos os locais de 23 

exposição.  24 

Os peixes permaneceram confinados durante um período de 120 dias, e ao longo 25 

desse período amostragens periódicas foram realizadas após 5 (t5), 15 (t15), 30 (t30), 60 26 

(t60), 90 (t90) e 120 (t120) dias de exposição. Decorrido cada tempo experimental um 27 

grupo de animais (n= 50) era retirado de cada local e imediatamente transportado ao 28 

laboratório (em trânsito < 1 hora) em caixas plásticas, contendo água do próprio local e 29 

oxigenação.  30 

Durante a realização dos experimentos, parâmetros físicos e químicos da água (pH, 31 

temperatura, oxigênio dissolvido, condutividade) foram monitorados por meio de um 32 
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medidor multiparâmetros (YSI ProDSS, USA). Amostras de água superficial e sedimento 1 

também foram coletadas em cada local e em cada tempo experimental, para análise de 2 

metais traço, pesticidas organoclorados e agrotóxicos de uso atual (Vieira, 2018 – Capítulo 3 

II e IV). 4 

No laboratório, os peixes foram divididos em dois grupos: um grupo para a 5 

realização dos testes comportamentais (n = 15 - 20) e outro para determinação 6 

biomarcadores (n = 15 - 20), pressupondo que o exercício intenso pudesse interferir nos 7 

parâmetros fisiológicos dos animais. Para a determinação dos biomarcadores os peixes 8 

foram anestesiados com benzocaína (0,1 g.L-1), medidos (cm) e pesados (g) e em seguida 9 

mortos por secção medular. Os animais tiveram uma amostra de sangue coletada a partir 10 

da veia caudal, com o auxílio de seringas heparinizadas, e com o sangue procedeu-se a 11 

determinação dos parâmetros hematológicos e metabólicos. Amostras de fígado, cérebro 12 

e músculo foram retiradas, armazenadas em tubos criogênicos e imediatamente 13 

congelados em nitrogênio líquido e posteriormente mantidas a -80°C até o momento das 14 

análises bioquímicas. Estes procedimentos foram realizados de acordo com o protocolo 15 

aprovado pelo Comitê de Ética em Experimentação Animal da Universidade Estadual de 16 

Londrina (Processo 10493.2014.27).  17 

 18 

 19 

3.2.3 Parâmetros hematológicos  20 

 21 

Uma alíquota de sangue total (50 μL) foi utilizada para a determinação do 22 

hematócrito (Hct) em microcapilares de vidro heparinizados e centrifugados (1.200 g, 5 23 

min), para a leitura em cartão padronizado, que determina a porcentagem de células 24 

vermelhas na amostra. Outra alíquota de sangue (5 μL) total foi diluída em tampão formol 25 

citrato (1:200) para a contagem do número de eritrócitos por mm3 de sangue (RBC), em 26 

câmara de Neubauer ao microscópio de luz. A concentração de hemoglobina (Hb) foi 27 

determinada por meio do método de cianeto de metahemoglobina, utilizando-se um kit 28 

comercial (Doles, Brasil), em espectrofotômetro (Libra S32, Biochrom, Reino Unido) a 540 29 

nm. Após a determinação dos parâmetros hematológicos o sangue total foi centrifugado 30 

(1.870 g, 10 min – MCD2000, Hsiangtai, Taiwan), para obtenção do plasma.  31 

 32 

 33 
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3.2.4 Parâmetros metabólicos 1 

 2 

 3 

As concentrações plasmáticas de glicose e lactato foram determinadas com a 4 

utilização de kits comerciais. Para a dosagem de lactato, utilizou-se kit enzimático (Labtest 5 

Diagnóstica, Brasil) adaptado para leitura em espectrofotômetro de microplacas (Victor 3, 6 

Perkin Elmer, USA) em 550 nm. A glicemia foi analisada pela técnica da glicose oxidase 7 

(Doles, Brasil) em espectrofotômetro de microplacas (Victor 3, Perkin Elmer, USA) à 510 8 

nm. 9 

A concentração de glicogênio hepático e muscular foi determinado pelo método de 10 

Bidinotto et al. (1998) após adição de KOH (6N) e etanol para hidrólise e precipitação do 11 

glicogênio. O extrato aquoso final foi analisado quanto ao seu teor de açúcares redutores 12 

totais pelo método hidrolítico ácido de Dubois et al. (1956), em espectrofotômetro a 480 13 

nm (Libra S32, Biochrom, Reino Unido). O conteúdo de glicogênio foi expresso em µmoles 14 

de glicosil - glicose . mg de tecido-1.  15 

 16 

 17 

3.2.5 Atividade da acetilcolinesterase 18 

 19 

 20 

Os tecidos muscular e cerebral foram homogeneizados em tampão fosfato de 21 

potássio (0,1 M; pH 7,5; 1:10 p/v) e centrifugados (10.000 g, 20 min, 4° C) para a análise da 22 

atividade da acetilcolinesterase (AChE), segundo método descrito por Ellman et al. (1961) 23 

e adaptado por Alves-Costa et al. (2007) para leitura em espectrofotômetro de microplacas 24 

a 415 nm. A atividade da AChE (nmol DTNB.min-1.mg ptn-1) foi determinada nos tecidos 25 

através da reação do iodeto de acetilcolina (9 mM) com reagente de cor contendo 26 

ditionitrobenzoato (0,5 mM). O produto da degradação do iodeto de acetilcolina pela AChE, 27 

reage com o DTNB formando nitrobenzoato, que foi mensurado 28 

espectrofotometricamente a cada 3 minutos pelo tempo total de 6 minutos. A 29 

concentração de proteínas totais para a expressão dos resultados foi determinada pelo 30 

método descrito por Bradford (1976). 31 

 32 

 33 

3.2.6 Índices somáticos e de condição 34 
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 1 

 2 

O índice hepatosomático (IHS) foi calculado da seguinte forma: 3 

IHS = 
peso do fígado (g)

peso total (g)−peso do fígado (g)
 X 100 4 

 5 

O fator de condição de Fulton (FC) foi calculado a partir do peso e comprimento do 6 

animal, de acordo com a fórmula: 7 

FC = 
peso  (g)

comprimento (cm)³
 8 

A taxa de crescimento (TC) em peso dos peixes ao longo do período experimental 9 

foi calculada pela fórmula (Kerambrun et al., 2011):  10 

TC =  
W1−W0

t1−t0
 X 100  11 

onde W1 e W0 correspondem aos pesos corporais dos peixes nos tempos t0 (início do 12 

experimento) e t1 (tempo amostral). A taxa de crescimento em comprimento foi calculada 13 

utilizando a mesma fórmula. 14 

 15 

3.2.7 Resistência natatória 16 

 17 

 18 

Para avaliação da resistência natatória foi utilizado um Dispositivo de Performance 19 

Natatória (DPN), previamente testado e padronizado para P. lineatus quanto ao tamanho 20 

e vazões de água suportadas pelo peixe. A estrutura do DPN é detalhada na Fig.3.1. O 21 

desempenho de natação dos peixes foi avaliado por meio da resistência natatória, que se 22 

baseia no tempo que o peixe permanece nadando, na vazão máxima suportada até ser 23 

arrastado pelo fluxo de água. Para tanto, os animais foram introduzidos na abertura da 24 

porção posterior do tubo e deixados para obter uma posição estável, e então forçados a 25 

nadar contra a corrente, inicialmente a um fluxo lento (10 L . min-1) que foi gradualmente 26 

aumentado em 5 L.min-1 a cada 1 minuto transcorrido, até que os peixes ficassem fatigados 27 

e não pudessem mais resistir ao fluxo. O teste de natação foi realizado uma vez por peixe. 28 

Durante os testes, a tempertaura da água foi constantemente monitorada e mantida 29 

próxima à 22°C, sendo periodicamente renovada para evitar o superaquecimento. Após os 30 
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testes de natação, os peixes foram anestesiados com benzocaína (0,1 g.L-1), medidos (cm) 1 

e pesados (g) e posteriormente sacrificados por secção medular. O Índice de Resist3ência 2 

Natatória foi calculado através da seguinte fórmula:  3 

IRN = vazão acumulada + 
tempo (s) na última vazão suportada 

60
 X última vazão 4 

 5 

 6 

Figura 3.1: Dispositivo de Performance Natatória (DPN) padronizado para os testes de resistência 7 
natatória com P. lineatus. O DPN é composto por um sistema fechado, constituído de um tubo 8 
plástico de 1,0 m de comprimento e 50 mm de diâmetro interno (A), um registro para controle da 9 
vazão que mantêm o fluxo regular de água na faixa de 10 a 70 L . min-1 (B), uma bomba elétrica de 10 
água (C), conectada a uma caixa plástica receptora preenchida com água (D),  uma rede para 11 
interceptação dos peixes após a exaustão e arrasto (E) e um medidor multiparâmetro (F) conectado 12 
ao sistema para monitoramento dos parâmetros físicos e químicos da água durante os testes, 13 
principalmente a temperatura e concentração de oxigênio dissolvido.  14 
 15 
 16 

 17 

3.2.8 Análises estatísticas 18 

 19 

Para cada um dos tempos experimentais os resultados encontrados para cada 20 

parâmetro foram comparados entre os dois grupos (REF X EXP) por meio do teste t de 21 

Student ou Mann-Whitney. Os resultados obtidos para cada local de exposição também 22 

foram comparados entre os tempos experimentais (t5 x t15 x t30 x t60 x t90 x t120) usando 23 

análise de variância paramétrica (ANOVA) ou não paramétrica (Kruskall Wallis). As 24 

diferenças, quando indicadas, foram localizadas pelo teste de comparações múltiplas SNK 25 

(paramétrico) ou Dunn’s (não paramétrico). O uso da estatística paramétrica ou não 26 
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paramétrica foi definido dependendo da distribuição dos dados (normalidade e 1 

homogeneidade de variância). Foram considerados significativos valores de p < 0,05. 2 

O coeficiente de correlação de Pearson foi utilizado para verificar a correlação entre 3 

o FC e o IRN de todos os peixes analisados, de ambos o locais ao longo do período de 4 

exposição. Adicionalmente, os dados também foram analisados através da análise de 5 

componentes principais (PCA) (Zar, 1996). 6 

 7 

 8 

3.3 RESULTADOS 9 

 10 

 11 

3.3.1 Parâmetros hematológicos 12 

 13 

 14 

Os valores de hematócrito (Fig.3.2 A) mostraram-se aumentados nos peixes 15 

mantidos em REF após 90 e 120 dias, em relação aos demais tempos de exposição. Em t15, 16 

houve um aumento no Hct nos peixes mantidos em EXP em relação àqueles mantidos em 17 

REF. As concentrações de Hb (Fig. 3.2 B) no sangue dos peixes mantidos em REF 18 

apresentaram alterações transitórias ao longo do período experimental, com uma 19 

diminuição em t15 e t60 e um aumento em t90 em relação aos outros tempos 20 

experimentais. Variações ao longo do tempo também foram observadas nos peixes 21 

mantidos em EXP, com um aumento significativo em t15 e t30, quando comparado a outros 22 

tempos de exposição. Após 15, 30 e 60 dias de exposição as concentrações de Hb nos peixes 23 

mantidos em EXP foram maiores quando comparados à REF. Essa situação se inverteu em 24 

90 dias, quando Hb foi maior nos peixes do grupo REF. Com relação ao número de RBCs 25 

(Fig. 3.2 C), os animais mantidos no local EXP em 5, 15 e 30 apresentaram um aumento no 26 

número de eritrócitos com relação aos tempos mais longos de exposição e este número 27 

maior de RBCs foi significativamente maior que REF em t15 e t30.  28 
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  1 

Figura 3.2:  Hematócrito (A), concentração de hemoglobina (B) e número de eritrócitos (C) de 2 

Prochilodus lineatus confinados in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 3 
dias. As linhas tracejadas representam o valor basal médio (t0) para o parâmetro apresentado (Hct = 4 
33,1 ± 1,15; Hb = 8,94 ± 0,29; RBC = 2,83 ± 0,14). As barras representam a média e as linhas verticais o 5 
erro padrão (n = 15 – 20). Letras diferentes indicam diferenças significativas (p < 0,05) entre os tempos 6 

experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam diferença significativa entre os grupos 7 
para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  8 
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3.3.2  Parâmetros metabólicos  1 

 2 

Com relação às concentrações plasmáticas de glicose (Fig. 3.3 A), os peixes mantidos 3 

em REF apresentaram uma diminuição na glicemia após 5 e 15 dias de exposição, em 4 

comparação aos tempos mais longos de exposição. Em EXP, oscilações na glicemia 5 

ocorreram ao longo do experimento, com uma diminuição em t15 e t60 em relação à t90 e 6 

t120. Em relação aos peixes mantidos em REF, os peixes do local EXP apresentaram maiores 7 

valores de glicemia após todos os períodos de exposição, com exceção de t60.  Quanto 8 

lactato plasmático (Fig. 3.3 B), tanto em REF quanto em EXP houve variações transitórias 9 

ao longo do tempo experimental, destacando-se uma diminuição nos níveis do metabólito 10 

nos peixes mantidos em REF em t15 e t30 quando comparados à t60 e t120. Nos peixes 11 

mantidos em EXP houve uma diminuição do lactato em t15, t60, t90 e t120 em relação à 12 

t5, sendo que as concentrações observadas em t60, t90 e t120 foram menores quando 13 

comparadas àquelas dos peixes mantidos em REF, nos mesmos tempos experimentais.  14 

Em relação às concentrações hepáticas de glicogênio (Fig. 3.3 C), foi possível 15 

observar um padrão de resposta oposto entre os dois locais de exposição. Os peixes 16 

confinados em REF mostraram um aumento nas concentrações de glicogênio em t90 e t120 17 

comparado aos demais tempos de exposição, enquanto que nos peixes mantidos em EXP 18 

houve uma diminuição no glicogênio hepático em t60, t90 e t120 comparado ao tempo 19 

mais agudos de exposição (t5). Quando comparados os dois locais de exposição, em todos 20 

os tempos, foram encontradas diferenças significativas nos níveis do carboidrato. No 21 

músculo (Fig. 3.3 D), houve um aumento nas concentrações de glicogênio nos peixes 22 

mantidos no local de REF em t90 e t120 em relação à t30 e t60, e essas concentrações 23 

foram significativamente maiores em relação aos animais mantidos em EXP, nos mesmos 24 

tempos experimenatis (t90 e t120). Também foram observadas diferenças nas 25 

concentrações de glicogênio muscular nos peixes confinados em EXP ao longo do tempo, 26 

onde a concentração de glicogênio em t120 foi maior que t30, t60 e t90. 27 
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 1 

Figura 3.3 -  Concentrações plasmáticas de glicose (A) e lactato (B) e de glicogênio hepático 2 

(C) e muscular (D) de P. lineatus confinados in situ no local de referência (REF) e 3 

experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam a média e as linhas 4 

verticais o erro padrão (n = 15 – 20). As linhas tracejadas representam o valor basal médio 5 

(t0) para o parâmetro apresentado (glicose = 47,87 ± 2,35; lactato = 35,38 ± 2,03; glic. fig.  6 

= 293,93 ± 39,13; gli. mus. = 25,56 ± 1,96). Letras diferentes indicam diferenças 7 

significativas (p < 0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. 8 

Asteriscos indicam diferença significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p 9 

< 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  10 

 11 

 12 

3.3.3 Atividade da AChE 13 

 14 

Variações transitórias na atividade da AChE muscular (Fig.3.4 A) foram observadas 15 

nos peixes mantidos no local EXP, com valores menores observados em t5, t30 e t90 em 16 

comparação com os demais períodos de exposição, sendo estes valores significativamente 17 

menores dos níveis de atividade da enzima observadas nos peixes mantidos em REF, nos 18 

mesmos tempos de exposição. No cérebro (Fig.3.4 B), variações na atividade enzimática 19 

foram observadas tanto no local REF quanto no local EXP ao longo do tempo de exposição; 20 
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e após 15 dias de exposição, uma redução na atividade da AChE ocorreu nos peixes 1 

mantidos em EXP em comparação à REF. 2 

 3 

 4 

Figura 3.4 -  Atividade da acetilcolinesterase muscular (A) e cerebral (B) de P. lineatus 5 

confinados in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. 6 

As barras representam a média e as linhas verticais o erro padrão (n = 15 – 20). As linhas 7 

tracejadas representam o valor basal médio (t0) para o parâmetro apresentado (AChE 8 

musc. = 103,0 ± 4,98; AChE cer. = 45,04 ± 0,98). Letras diferentes indicam diferenças 9 

significativas (p < 0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. 10 

Asteriscos indicam diferença significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p 11 

< 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  12 

 13 

 14 

3.3.4 Índices somáticos e taxa de crescimento  15 

 16 

 17 

Os peixes confinados no local REF, apresentaram um peso inicial de 11,08 ± 0,44 g 18 

e um peso final de 16,47 ± 1,06 g (média ± DP) após 120 dias de exposição in situ (Fig. 3.5 19 

A), o que corresponde a um incremento de 44,9% no peso somático ao longo do período 20 

experimental. Com relação ao comprimento (Fig. 3.5 C), estes animais apresentaram um 21 

tamanho inicial de 9,9 ± 0,94 cm e um comprimento final de 11,29 ± 1,4 cm, que 22 

corresponde a um crescimento de 13,4% em relação ao tamanho inicial. Por outro lado, os 23 

animais mantidos no local EXP, apresentaram um peso inicial de 14,98 ± 0,62 g e um peso 24 

final de 18,49 ± 1,03 g após 120 dias de confinamento, que corresponde a 23,5% de 25 

aumento em relação a massa inicial (Fig. 3.5 B). Com relação ao comprimento (Fig. 3.5 D), 26 

houve pouca variação ao longo do tempo experimental, partindo estes peixes de um 27 
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tamanho inicial de 11,29 ± 1,26 cm e medindo 12,18 ± 0,94 cm após 120 de confinamento, 1 

o que corresponde a um aumento de 7,88% em relação ao comprimento inicial. 2 

 3 

 4 

Figura 3.5 – Peso somático (A-B) e comprimento total (C-D) de P. lineatus confinados in situ 5 

no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras 6 

representam a média e as linhas verticais o desvio padrão. A linha contínua representa a 7 

variação em % na medida biométrica ao longo do tempo de exposição em relação ao 8 

tamanho inicial (linha tracejada). Letras diferentes indicam diferenças significativas (p < 9 

0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. As linhas tracejadas 10 

representam o valor basal médio para o parâmetro apresentado (t0) 11 

 12 

 13 

Com relação ao Fator de Condição de Fulton (FC) (Fig. 3.6 A), foi observada uma 14 

diminuição deste índice após 15, 30, 60 e 90 dias de exposição tanto em REF como em EXP, 15 

com relação a t5, mas em t120 houve um retorno próximo aos valores iniciais. Diferenças 16 

entre os dois locais de exposição para um mesmo tempo de exposição também foram 17 

encontradas, com uma diminuição do FC dos peixes mantidos em EXP após 5, 15 e 120 dias 18 
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quando comparado à REF. Entretanto, em t30 os peixes mantidos em EXP apresentaram 1 

um maior valor de FC em comparação à EXP.  2 

Em relação ao Índice Hepatossomático (IHS), no local de REF foi observado um 3 

aumento no IHS em t90 e t120 em relação aos demais tempos de exposição, que resultou 4 

em valores significativamente maiores em relação a EXP, para os mesmos tempos 5 

experimentais (Fig. 3.6 B). Entretanto, após 15 dias de exposição, os peixes mantidos em 6 

EXP apresentaram um maior valor de IHS em relação aos peixes mantidos em REF.  7 

 8 

 9 

Figura 3.6 -  Fator de Condição de Fulton (A) e Índice Hepatossomático (B) de P. lineatus 10 

confinados in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. 11 

As linhas tracejadas representam o valor basal médio (t0) para o parâmetro apresentado 12 

(FC = 1,14 ± 0,02; IHS = 0,73 ± 0,04). As barras representam a média e as linhas verticais o 13 

erro padrão (n = 15 – 20). Letras diferentes indicam diferenças significativas (p < 0,05) entre 14 

os tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam diferença 15 

significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 16 

0,001***).  17 

 18 

3.3.5 Resistência Natatória 19 

 20 

Uma moderada diminuição na resistência natatória dos peixes mantidos em REF foi 21 

observada nos tempos intermediários (t30 e t60) em comparação com os outros tempos 22 

de exposição (Fig. 3.7).  Em contrapartida, no local EXP, os animais apresentaram uma 23 

diminuição gradativa no IRN ao longo do tempo experimental; de maneira geral, nos 24 

tempos mais longos de exposição a resistência natatória foi menor que nos tempos iniciais. 25 

Nos tempos t5, t30 e t60, o IRN foi maior nos peixes do local EXP em comparação à REF, e 26 
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inversamente, nos tempos t90 e t120, o índice foi menor nos peixes mantidos em EXP em 1 

relação à REF.  2 

 3 

Figura 3.7 -  Índice de resistência natatória de Prochilodus lineatus confinados in situ no 4 

local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam 5 

a média e as linhas verticais o erro padrão (n = 15 – 20). A linha tracejada representa o valor 6 

basal médio (t0) para o parâmetro apresentado (204,45 ± 22,69). Letras diferentes indicam 7 

diferenças significativas (p < 0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de 8 

exposição. Asteriscos indicam diferença significativa entre os grupos para cada tempo de 9 

exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  10 

 11 

3.3.6 Análise de componentes principais  12 

 13 

 14 

A análise de componentes principais foi utilizada para avaliar simultaneamente o 15 

desempenho da natação e a resposta dos biomarcadores nos peixes expostos in situ nos 16 

dois locais com níveis distintos de entrada de contaminantes e os resultados estão 17 

apresentados em um biplot (Figura 3.8). Os dois primeiros eixos (PC1 e PC2) representaram 18 

58,3% da variância total; por outro lado, os outros eixos foram negligenciados porque não 19 

forneceram informações adicionais significativas. O primeiro eixo (horizontal) explicou 20 

36,3% da variabilidade total, e separou as unidades amostrais do local de REF dos tempos 21 

mais longos (t90 e t120) das demais amostras, sendo estas fortemente relacionados com a 22 
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concentração de glicogênio hepático e muscular, o índice hepatossomático e o 1 

hematócrito. O segundo eixo (vertical) explicou 22% da variabilidade total e foi responsável 2 

por uma separação temporal das unidades amostrais do local EXP, sendo que as variáveis 3 

mais relevantes para essa segregação foram o fator de condição e o índice de resistência 4 

natatória fortemente relacionados com os peixes do tempo mais agudo de exposição (t5) 5 

e negativamente relacionado com os indivíduos dos tempos mais longos (t90 e t120).  6 

A análise de correlação de Pearson mostrou uma correlação positiva (r2 = 0,643) e 7 

significativa entre o FC e a resistência natatória dos peixes (Fig. 3.9).  8 

 9 

 10 

Figura 3.8 – Análise de Componentes Principais (PCA) realizada com os diferentes parâmetros 11 

biológicos mensurados em Prochilodus lineatus confinados in situ no local de referência (REF) e 12 

experimental (EXP) ao longo de 120 dias, incluindo: fator de condição de Fulton (CF), índice 13 

hepatossomático (LSI), glicose (Glu) e lactato plasmáticos (Lac), glicogênio hepático (Gly l) e 14 

muscular (Gly m), hematócrito (Hct), hemoglobina (Hb), número de eritrócitos (RBC), 15 

acetilcolinestare cerebral (AChE b) e muscular (AChE m) e índice de resistência natatória (SPI). 16 

 17 
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 1 

Figura 3.9 – Análise de correlação de Pearson entre o Fator de Condição (FC) e o índice de 2 

resistência natatória (IRN) em P. lineatus confinados in situ no local de referência (REF) e 3 

experimental (EXP) ao longo de 120 dias. 4 

 5 

 6 

 7 

3.4  DISCUSSÃO 8 

 9 

O presente estudo demonstrou que as exposições in situ em diferentes locais com 10 

níveis distintos de contaminação ambiental afetaram negativamente o crescimento e a 11 

resistência natatória de P. lineatus ao longo de 120 dias de confinamento. Diversas 12 

alterações metabólicas foram identificadas nos animais confinados em ambos os locais de 13 

exposição, entretanto, os animais provenientes do local de maior aporte de agrotóxicos 14 

(EXP) apresentaram alterações fisiológicas que podem estar diretamente relacionadas ao 15 

crescimento e a resistência natatória. 16 

Com relação aos parâmetros hematológicos, os peixes engaiolados no local EXP, 17 

apresentaram um aumento na concentração de hemoglobina e no número de RBCs após 18 

15 e 30 dias de exposição, em relação aos animais mantidos no local REF. Estes resultados 19 

podem representar uma resposta aguda de estresse, caracterizada por uma fase inicial de 20 
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alarme que visa aumentar a eficiência no transporte de oxigênio, mediada pela ação de 1 

catecolaminas, que por sua vez promovem a liberação de novas células sanguíneas para a 2 

circulação devido à contração esplênica, aumentando assim os diversos parâmetros 3 

hematológicos (Wendelaar Bonga, 1997).  4 

Esta hipótese de uma resposta aguda de estresse nos animais do local EXP nos 5 

menores tempos de exposição (t5, t15, t30) é sustentada pelos maiores níveis glicêmicos 6 

em relação aos animais do local REF. A glicose é o substrato de energia primária para peixes 7 

e é especialmente necessária para o cérebro e os músculos durante a situação de estresse 8 

(Wendelaar Bonga, 2011). Situações estressoras para peixes, como o próprio confinamento 9 

e a presença de agentes químicos na água, impõem ao animal a necessidade imediata de 10 

mobilização de grandes quantidades de energia, no intuito de combater o agente estressor. 11 

Esta mobilização é desencadeada pela liberação de adrenalina e cortisol na corrente 12 

sanguínea, que em teleósteos são produzidos pelas células cromafins e interrenais, 13 

respectivamente, localizadas no rim anterior (Wendelaar Bonga, 1997). No fígado, as 14 

catecolaminas estimulam a gliconeogênese e a glicogenólise, enquanto que em adipócitos 15 

estimulam a lipólise. Estas ações aumentam os níveis de glicose circulante e ácidos graxos 16 

livres, respectivamente, para garantir suprimentos adequados de energia para tecidos 17 

metabolicamente ativos (Wendelaar Bonga, 2011).  18 

A mobilização de reservas energéticas permite aos peixes compensar o aumento da 19 

demanda de energia associadas a uma situação de estresse (Wenderlaar Bonga, 2011) e a 20 

diminuição do glicogênio é a resposta mais comum devido à situação de estresse gerada 21 

pela exposição a agrotóxicos (Begum e Vijayarghavan, 1999; Glusczak et al., 2006; Fonseca 22 

et al., 2008). Portanto, seria esperado uma diminuição nos níveis de glicogênio no fígado 23 

dos peixes engaiolados no local EXP, em comparação àqueles mantidos no local REF, haja 24 

vista o aumento da glicemia nestes animais. No entanto, encontramos resultados 25 

contraditórios, indicando um maior conteúdo de glicogênio hepático nos peixes após 5, 15, 26 

30 e 60 dias de exposição no local EXP. Resultados similares aos nossos foram observados 27 

por Crestani et al. (2006) que observaram níveis aumentados de glicogênio hepático em 28 

Rhamdia quelen expostos ao herbicida clomazone por diferentes tempos. Moraes et al. 29 

(2011) também observaram um aumento de glicogênio muscular em Cyprinus carpio após 30 

7 e 30 dias de exposição aos herbicidas  imazetahpyr e imazapic. Maiores níveis de 31 

glicogênio hepático foram encontrados em P. lineatus após 15 dias de exposição in situ a 32 
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efluentes de esgoto (Pérez et al., 2018). Saravanan et al. (2011) também relataram esta 1 

resposta em peixes expostos ao lindano (γ-HCH) e sugeriram que esse resultado pode 2 

indicar uma resposta adaptativa de estresse ou o comprometimento de vias bioquímicas 3 

envolvidas ao metabolismo dos carboidratos, promovido diratemente pelo xenobiótico. Os 4 

maiores níveis de glicogênio hepático em P. lineatus confinado no local EXP de 5 a 60 dias 5 

sugerem que esta espécie armazena o glicogênio aumentando a glicogênese no fígado, 6 

suprida pelos altos níveis de glicose no sangue, sendo esta por sua vez produzida via 7 

gliconeogênica, a partir de outros substratos celulares, como o lactato. Por outro lado, os 8 

peixes do local EXP apresentaram uma diminuição do glicogênio hepático nos tempos mais 9 

longos de exposição (t90 e t120) em comparação aos níveis encontrados nos tempos mais 10 

curtos, indicando resposta adaptativas diferentes, possivelmente decorrente dos efeitos 11 

do cortisol. Alguns estudos mostraram um aumento no cortisol plasmático em peixes 12 

expostos aos herbicidas atrazina (Waring e Moore, 2004),  glifosato (Soso et al., 2007) e 13 

2,4D (McBride et al., 1981), e alguns fungicidas (Tierney et al., 2006; Hashim e  Zaki, 2005), 14 

indicando que os peixes estão sob estresse fisiológico. A manipulação ou confinamento, 15 

exercício exaustivo e exposição tóxica, muitas vezes provocam aumentos prolongados nos 16 

níveis plasmáticos de cortisol (Moon, 2011). O cortisol estimula a atividade da 17 

fosfoenolpiruvato carboxiquinase (PEPCK), uma enzima limitante na taxa gliconeogênica, e 18 

estabiliza o RNAm da PEPCK, consequentemente reduzindo o conteúdo de glicogênio 19 

hepático. O resultado final é um aumento na gliconeogênese e glicogenólise, aumentando 20 

a glicemia no sangue (Moon, 2011), corroborando os resultados do presente trabalho, 21 

onde P. lineatus confinados no local EXP apresentaram um maior índice glicêmico ao longo 22 

de quase todo o período experimental em relação aos peixes mantidos no local REF. Por 23 

outro lado, estes resultados podem estar relacionados ao efeito direto de alguns 24 

contaminantes, como o endossulfan, uma vez que em vertebrados, o composto interfere 25 

no pâncreas, apresentando toxicidade para as células beta das ilhotas de Langerhans, que 26 

produz insulina necessária para reduzir os níveis glicêmicos, impedindo o fígado de 27 

absorver a glicose e armazená-la na forma de glicogênio, promovendo uma resposta 28 

hiperglicêmica (Kalender et al., 2004). No presente trabalho, maiores concentrações de 29 

endossulfan foram detectadas no fígado destes peixes após os períodos mais prolongados 30 

de exposição in situ (Capítulo II – Vieira, 2018).  31 
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Com relação as concentrações plasmática de lactato, de maneira geral observa-se 1 

uma diminuição dos níveis do metabólito em todos os grupos analisados quando 2 

comparados ao valor basal. Entretanto, essa diminuição foi acentuada nos animais 3 

engaiolados no local EXP por tempos mais longos (t60, t90, t120). A metabolização do 4 

lactato plasmático pode ocorrer no fígado (Milligan, 1996; Hemre et al., 2002; Takasusuki 5 

et al., 2004; Enes et al., 2009) ou no rim (Hemre et al., 2002), onde dará origem novamente 6 

à glicose pela via gliconeogênica (Hemre et al., 2002; Enes et al., 2009), graças ao aumento 7 

da atividade reversível da lactato-desidrogenase (Vijayan et al., 1997). A glicose formada a 8 

partir do lactato é encaminhada de volta ao sangue para suprir a demanda energética dos 9 

demais tecidos. Estes resultados corroboram a hipótese que os possíveis níveis 10 

aumentados de cortisol na circulação destes peixes estimularam a gliconeogênese a partir 11 

de substratos como o lactato, promovendo uma resposta hiperglicêmica nestes animais, 12 

nos diferentes tempos experimentais avaliados.  13 

O IHS permite estimar o estado energético do fígado na medida em que está 14 

correlacionado com lipídios e reservas de glicogênio (Chellappa et al., 1995; Zheng et al., 15 

2013). Os peixes podem estocar grande quantidade de gordura e glicogênio no fígado (Hoar 16 

e Randall, 1971) e variações na quantidade destes metabólitos influenciam 17 

significativamente no peso deste órgão, alterando assim a relação hepatossomática. No 18 

presente trabalho, foi observado um boa correlação entre os valores de IHS e os níveis de 19 

glicogênio quantificados no fígado, indicando que as alterações no conteúdo de glicogênio 20 

afetaram o peso do órgão, e consequentemente  o IHS.  21 

A abordagem experimental empregada neste trabalho pode ter sido responsável 22 

por diversas alterações fisiológicas desencadeadas nos peixes engaiolados pois pode ser 23 

considerada um fator adicional de estresse, como resultado do confinamento, maior 24 

densidade e competição interespecífica, devido à maior densidade de peixes nos períodos 25 

iniciais de confinamento. Quando confrontamos as respostas dos diferentes parâmetros 26 

avaliados com os valores basais estabelecidos para esta espécie (antes do confinamento), 27 

os peixes engaiolados em ambos os locais experimentais apresentaram uma diminuição 28 

progressiva no peso, que refletiu em um decréscimo no fator de condição (FC), e nas 29 

concentrações plasmáticas de lactato, que como já discutido, pode indicar um aumento do 30 

consumo deste metabólito no fígado para manutenção dos níveis glicêmicos basais do 31 

animal. Entretanto, estas respostas generalizadas foram mais evidentes até o tempo 32 
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experimental de 60 dias. Após este período experimental, respostas divergentes foram 1 

observadas entre os grupos REF e EXP, conduzindo a uma certa recuperação dos animais 2 

mantidos em REF nos tempos mais longos de exposição, constatada pelo aumento das 3 

reservas energéticas, maior taxa de crescimento, melhora na condição corporal e 4 

resistência natatória, próximos aos valores basais. Já naqueles peixes mantidos no local 5 

EXP, fatores de estresse adicionais presentes em todo o período de exposição, como a 6 

presença de maiores concentrações de contaminantes no ambiente e no animal (Capítulo 7 

II-  Vieira, 2018) conduziram a uma piora progressiva no estado de saúde, possivelmente 8 

em decorrência dos efeitos crônicos de concentrações de hormônios de estresse.  9 

Neste contexto, a densidade de peixes dentro dos tanques parece ter sido um  fator 10 

limitante para todos os parâmetros avaliados, incluindo o crescimento e resistência 11 

natatória. Estudos indicam que existe uma relação inversa entre densidade e crescimento 12 

de peixes quando estocados em uma densidade muito alta e que o crescimento máximo 13 

geralmente é obtido em uma densidade de estoque intermediária que também fornece 14 

uma porcentagem de sobrevivência razoável (Chakraborty et al., 2010). A maior taxa de 15 

crescimento dos peixes observada nos tempos mais prolongados de exposição pode ter 16 

sido decorrente da menor densidade de animais dentro dos tanques devido a retirada 17 

progressiva de animais ao longo do período experimental. Já é bem estabelecido que a 18 

densidade de estocagem tem um efeito direto sobre o crescimento de peixes, e uma menor 19 

densidade implica em menor competição por alimento e espaço (Braun et al., 2010; 20 

Lorenzen e Enberg, 2011). Entretanto, os animais mantidos em EXP, na mesma densidade 21 

que o local REF, apresentaram uma menor taxa de crescimento, cerca de 50% menor que 22 

a taxa de crescimento observada nos animais engaiolados no local REF durante 120 dias. 23 

Os fatores que interferem no crescimento dos peixes são diversos e relativamente 24 

dificíceis de serem diagnosticados, mas alguns destes podem estar relacionados com o 25 

efeito direto de contaminantes ou mesmo seus efeitos indiretos, como o aumento dos 26 

níveis de hormônios de estresse na circulação, principalmente o cortisol. Agrotóxicos como 27 

a atrazina e o endossulfan  foram detectados em maiores concentrações no local EXP 28 

(Capítulo II, Vieira 2018). Em larvas de Sciaenops ocellatus expostas por 96h a 40 e 80 μg.L-29 

1 de atrazina, observou-se uma diminuição significativa na taxa de crescimento, associada 30 

a um aumento significativo do metabolismo basal (Alvarez et al., 2005). O aumento da 31 

demanda de energia causa um aumento na degradação proteolítica para produzir energia, 32 
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resultando em uma diminuição da taxa de crescimento que provavelmente prolonga o 1 

período larval e consequentemente reduz a população juvenil (Alvarez et al., 2005). A 2 

diminuição da taxa de crescimento em peixes devido ao estresse promovido pelo 3 

endosulfan também tem sido relatada na literatura (Sarkar e Kornar, 1997; Gray Jr. e Ostby, 4 

1998; Balasubramani e Pandian, 2008; Sarma et al., 2009; Akhtar, 2012). O endosulfan foi 5 

encontrado em amostras de sedimentos em ambos os locais de exposição, entretanto, em 6 

EXP foram quantificadas maiores concentrações de α-endosulfan em comparação à REF, e 7 

adicionalmente, foi o composto que mais se acumulou no fígado, em sua forma 8 

metabolizada (endossulfan sulfato), nos animais confinados no local EXP. O cortisol 9 

também pode estar relacionado com a diminuição do crescimento somático em peixes,  10 

devido a inibição da produção de hormônios de crescimento produzidos pelas células da 11 

pituitária e de fatores de crescimento semelhantes a insulina (IGFs) produzidos pelo fígado 12 

(Moon, 2011). Sob ação dos hormônios de estresse, a ingestão de alimentos e a eficiência 13 

da conversão alimentar são reduzidas. Adicionalmente, o crescimento pode tornar-se 14 

negativo pela atividade catabólica de níveis cronicamente elevados de cortisol, que 15 

promovem a gliconeogênese a partir de proteínas musculares (Moon, 2011).  16 

Embora o crescimento reduzido ou retardado seja um resultado comum da 17 

exposição de peixes a agrotóxicos (Heath et al., 1997; Chaisuksant et al., 1998; Teather et 18 

al., 2001), Woltering (1984) argumentou que este não é particularmente um parâmetro útil 19 

em testes de toxicidade porque é menos sensível e mais inconsistente do que outros 20 

parâmetros. No entanto,  as menores taxas de crescimento observadas nos peixes expostos 21 

à mistura complexa de poluentes no local EXP  podem ter importantes implicações se 22 

efeitos semelhantes manifestarem-se em populações nativas de peixes dulcícolas. Peixes 23 

menores provavelmente estão susceptíveis a uma redução na capacidade competitiva 24 

(Karplus et al., 2000), aumento das taxas de predação  (Nilsson e Bronmark, 2000) e menor 25 

sucesso reprodutivo (Kuwamura et al., 2000). 26 

Outros fatores ambientais podem interferir no crescimento dos peixes em 27 

condições naturais e  um dos fatores de grande importância é a temperatura da água, visto 28 

que estes animais são ectotermos. Ao longo do período experimental de 120 dias, a 29 

temperatura da água em REF e EXP decaiu de forma de gradual (Capítulo II, Vieira 2018), 30 

mais de maneira similar em ambos os locais de exposição, como resultado de mudanças 31 

sazonais ao logo do tempo experimental. Entretanto, a taxa de crescimento dos peixes 32 
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seguiu um padrão contrário à temperatura, com um crescimento significativo após 90 e 1 

120 dias de confinamento, que corresponde aos períodos onde foram registradas as 2 

menores temperaturas da água. Estes resultados vão em desencontro a diferentes 3 

trabalhos que verificaram o aumento do crescimento em várias espécies de peixes em 4 

temperaturas elevadas (Kellogg and Gift, 1983;  Björnsson et al., 2001; Handeland et al., 5 

2008; Pang et al., 2016), provavelmente relacionado com o aumento da ingestão alimentar 6 

e à eficiência da conversão alimentar e melhorias nas taxas de reações bioquímicas 7 

(Franklin, 1998; Pelletier et al., 1993). Ao que parece, este fator não foi determinante para 8 

o crescimento dos animais dentro dos tanques, reforçando a hipótese de que o efeito da 9 

menor densidade parece ter tido grande influência na maior taxa de crescimento dos 10 

animais nos tempos mais prolongados de exposição.    11 

A condição corporal está intimamente relacionada com a saúde, qualidade ou 12 

fitness de um animal (Peig e Green, 2009), e tem sido amplamente difundido como um 13 

importante determinante da aptidão física. Os menores valores do fator de condição (FC) 14 

encontrados no local EXP, em diferentes tempos de exposição também podem estar 15 

associados à diminuição da condição nutricional e do bem-estar desses animais, indicando 16 

que esses indivíduos são submetidos a um maior nível de estresse ambiental, levando a 17 

aumentando das taxas catabólicas no organismo em detrimento de lipídios e proteínas 18 

musculares, com consequente perda de peso.  19 

Outro parâmetro sensível à estressores químicos, com destaque aos inseticidas 20 

organofosforados e carbamatos, é a atividade da AChE, uma enzima chave no processo de 21 

transmissão do impulso nervoso, sendo responsável pela hidrólise da acetilcolina em 22 

acetato e colina na fenda sinática. Diminuições transitórias na atividade da AChE muscular 23 

nos peixes mantidos no local EXP foram observadas após 5, 30 e 90 dias exposição, em 24 

relação ao local REF. A inibição da AChE leva ao acúmulo  de acetilcolina nas fendas 25 

sinápticas e causam distúrbios que levam a tremores, convulsões e até a morte (Fulton e 26 

Key, 2001). Paralelamente ao efeito deletério do excesso de acetilcolina nas sinapses, 27 

existe um alto custo energético que envolve diretamente as atividades fisiológicas. A 28 

inibição da atividade cerebral AChE leva a uma acumulação de acetilcolina no cérebro, 29 

interferindo no metabolismo energético do sistema nervoso e evitando a transmissão dos 30 

impulsos nervosos, causando alterações comportamentais (Kumar et al., 2011; Mohapatra 31 

et al., 2012; Clasen et al., 2014; Narra et al., 2015). 32 
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O comportamento dos peixes é um dos parâmetros de grande relevância ecológica, 1 

e podem relfetir as diversas alterações bioquímicas e fisiológicas em decorrência da 2 

exposição à estressores ambientais. Os resultados do IRN, demonstraram que  P. lineatus 3 

enjaulados em EXP apresentaram um aumento proeminente na  capacidade natatória após 4 

5 dias de exposição, com relação àqueles mantidos no local REF.  Este aumento é 5 

consistente com o aumento da capacidade energética do animal, visto que os mesmos 6 

animais apresentaram maiores níveis de glicose e glicogênio, substratos importantes para 7 

produção de energia durante o exrcício intenso. Contudo, uma resposta temporal foi 8 

evidente, uma vez que os peixes expostos ao local EXP apresentaram um decréscimo 9 

gradual do IRN ao longo do período de exposição, em contraste ao desempenho natatório 10 

dos peixes confinados em REF, que mantiveram os valores de IRN mais próximos ao valor 11 

basal. Distúrbios metabólicos, neurológicos, endócrinos e/ou sensoriais afetam o 12 

comportamento dos peixes (Saglio e Trijasse 1998; Cook e Moore, 2008) e a diminuição da 13 

atividade em peixes expostos à diversos agrotóxicos é relatada no literatura  (Drummond 14 

e Russom, 1990; Goulding et al., 2013; Little et al., 1990; Tierney et al., 2007). A capacidade 15 

de natação é crucial para as espécies de peixes, determinando a sua sobrevivência no meio 16 

aquático (Wolter e Arlinghaus, 2003), tendo em vista que  as interações predador-presa, o 17 

comportamento reprodutivo, as migrações para desova e a dispersão são de profunda 18 

importância ecológica e dependem substancialmente da capacidade de locomoção dos 19 

indivíduos (Kolok, 1999; Reidy et al., 2000). P. lineatus é um peixe migratório, que 20 

frequentemente percorre distâncias entre 450 e 600 Km por ano, durante o período 21 

reprodutivo (Bayley, 1973; Agostinho et al., 1993; Espinach e Delfino, 1993) e  que 22 

frequentemente habita áreas com um considerável hidrodinamismo. Portanto, o 23 

desempenho da natação é fundamental para sua sobrevivência, incluindo sua capacidade 24 

de nadar contra-corrente. Através da PCA e da análise de regressão linear, é possível 25 

observar uma relação significativa entre o fator de condição (FC) e o IRN dos peixes. Os 26 

animais confinados em EXP apresentaram uma menor taxa crescimento. Além disso, no 27 

tempo inicial de exposição, o FC de condição destes animais foi maior que o local REF, e 28 

diminuindo progressivamente, de maneira geral, ao longo do tempo de confinamento, o 29 

que pode ter ocasionado diminuição da resistência natatória. O segundo eixo da PCA 30 

(vertical) mostrou uma relação positiva entre o IRN e o FC nos tempos mais agudos (t5 e 31 
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t15) e uma relação negativa com os indivíduos dos tempos mais prolongados (t90 e t120) 1 

de confinamento no local EXP.  2 

Tanto o crescimento como desempenho natatório muitas vezes exibem variações 3 

amplas e inconsistentes entre indivíduos da mesma espécie, e essas variações 4 

possivelmente estão relacionadas ao seu metabolismo energético (Auer et al., 2015; Killen 5 

et al., 2013; Kolok e Farrell, 1994). Embora algumas espécies de peixes possam não ser 6 

altamente ativas em perseguir suas presas, sua capacidade de competir por alimentos 7 

ainda pode estar relacionada ao desempenho da natação. Portanto, a capacidade de 8 

natação é um fator crucial para o forrageamento bem-sucedido, que é um pré-requisito 9 

para o crescimento, enquanto a alimentação e o crescimento fornecem a energia para a 10 

natação. Portanto, os efeitos do crescimento e a natação estão intrinsicamente ligados em 11 

peixes (Fry e Cox, 1970; Hammer, 1995). 12 

O crescimento, a reprodução e as várias atividades de manutenção do corpo 13 

(ventilação, osmorregulação, batimentos cardíacos, etc.) requerem grandes quantidades 14 

de energia, provida pelos nutrientes e pelas reações catabólicas associadas (Kooijman, 15 

2010. A alocação de energia para essas diferentes atividades varia ao longo da vida dos 16 

organismos, de um tecido para outro, mas também de acordo com a condição do ambiente 17 

em que o animal vive (Kooijman, 2010). A distribuição e a modificação das vias energéticas 18 

possibilitam modular e direcionar a energia de acordo com as necessidades específicas dos 19 

tecidos, mediante tradeoffs entre manutenção, desenvolvimento, crescimento e  20 

reprodução (Kooijman, 2010). Quando os organismos estão sob estresse, a energia 21 

normalmente alocada para crescimento e reprodução é investida em tolerância e 22 

resistência (manutenção) (Smolders et al., 2005; McGeer et al., 2000; Rajotte e Couture, 23 

2002). A longo prazo, a maior demanda de energia para manutenção da homostase pode 24 

levar a diminuição das reservas energéticas, crescimento e reprodução (Smolders et al., 25 

2005). Nesta tese, também demonstramos (Cap. II) que estes peixes apresentaram danos 26 

oxidativos, genéticos e histológicos no fígado decorrentes da exposição curta e prolongada 27 

à mistura de contaminantes ambientais. No contexto geral, nossos ressultados indicam que 28 

P. lineatus expostos à estressores ambientais diversos, podem ter direcionado mais energia 29 

para manutenção das atividades metabólicas basais e mecanismos de defesa e reparo 30 

celular, garantindo a sua sobreviência, ao passo que menos energia tornou-se disponível 31 
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para o seu crescimento, mesmo com o surgimento de condições mais propícias para tal 1 

(mais espaço e alimento).   2 

 3 

3.4  CONSIDERAÇÕES FINAIS 4 

 5 

Em conclusão, mostramos pela primeira vez que contaminações complexas e 6 

realistas de agrotóxicos em baixas concentrações, podem desencadear respostas 7 

adaptativas nos peixes visando a manutenção da homeostase. Porém, estes ajustes 8 

fisiológicos  podem não ser viáveis a longo prazo, haja vista a persistência destes múltiplos 9 

estressores no ambiente e a tendência de aumento das concentrações destes xenobióticos, 10 

o que pode trazer efeitos deletérios para as populações e  todo o ecossistema.  11 

 12 

 13 
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4.1  INTRODUÇÃO 
 

O crescimento da produção agrícola brasileira foi alavancado pela expansão das 

áreas de cultivo, que aumentaram em 34 milhões de hectares entre 1990 e 2012 (OCDE – 

FAO, 2015). Em escala global, esta foi uma das maiores expansões durante esse período 

(OCDE – FAO, 2015). As demandas crescentes das atividades agroindustriais levaram ao uso 

excessivo de fertilizantes e agrotóxicos e hoje o Brasil é o maior consumidor mundial de 

agrotóxicos, consumindo cerca de 20% do total de agrotóxicos consumidos no mundo 

(Albuquerque et al., 2016). Esses agrotóxicos podem entrar nos ecossistemas aquáticos, 

comprometendo assim a qualidade da água para a biota (Vieira et al., 2016; 2017).  

Além da contaminação química por agrotóxicos, a presença de metais traço em 

ecossistemas aquáticos em áreas agrícolas é uma problemática relevante, uma vez que as 

atividades agrícolas podem aumentar as concentrações destes elementos nos corpos 

hídricos (Jiao et al., 2012). A aplicação de metais essenciais para estimular o crescimento 

das plantas, como cobre (Cu), zinco (Zn), ferro (Fe), manganês (Mn) e boro (B), é uma 

prática comum que visa remediar as deficiências do solo. Adicionalmente, os fertilizantes 

podem conter cádmio (Cd), cobalto (Co), Cu, Zn, chumbo (Pb) e níquel (Ni) como impurezas, 

e alguns herbicidas apresentam altos níveis de Fe, Mn, Pb e Ni (Gimeno-García et al., 1996). 

Assim, a aplicação histórica destes produtos em uma determinada área pode aumentar as 

concentrações destes elementos na água e sedimento de corpos hídricos próximos (Jiao et 

al., 2012). 
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 Os peixes que habitam ambientes sob influência destas atividades agrícolas estão 

continuamente expostos a agrotóxicos e metais o que pode induzir mudanças bioquímicas 

e celulares, tornando esses animais modelos úteis para determinar a presença e ação de 

contaminantes ambientais (Fernandes et al., 2013; Souza-Bastos et al., 2017; Vieira et al., 

2017). Uma vez biodisponíveis na água, os metais são absorvidos pelos peixes através de 

quatro rotas principais: água, alimento, brânquias e pele. Após absorção, o sangue os 

transporta para diferentes órgãos (Jabeen e Chaudhry, 2010), nos quais podem se 

bioacumular. A bioacumulação de metais nos peixes e a sua posterior distribuição nos 

órgãos é influenciada por diversos fatores, tais como sexo, idade, tamanho, ciclo 

reprodutivo, padrões de natação, comportamento alimentar e habitat (Zhao et al., 2012; 

Canli e Atli, 2003).  

As brânquias dos peixes constituem um órgão multifuncional, o qual é o principal 

responsável pelas trocas gasosas na maioria das espécies e desempenha um papel 

importante na regulação osmoiônica, equilíbrio ácido-básico e excreção de nitrogênio 

(Evans et al., 2005). O tecido branquial é o primeiro a entrar em contato com 

contaminantes na água devido à sua grande área de superfície e à pequena distância de 

difusão entre a água e o sangue. Alterações decorrentes da exposição a contaminantes, 

como a hiperplasia e hipertofia das células branquiais e fusão lamelar, ajudam a evitar que 

esses produtos químicos atinjam a corrente sanguínea (Cerqueira e Fernandes, 2002) e são 

consideradas respostas defensivas à contaminantes. Entretanto, essas mudanças reduzem 

a área de superfície respiratória e aumentam a distância de difusão água-sangue e podem 

prejudicar a trocas gasosas (Cerqueira e Fernandes, 2002, Fernandes e Mazon, 2003). Tão 

sensível quanto as brânquias, o rim de teleósteos é um dos primeiros órgãos afetados pela 

exposição à contaminantes, pois recebe a maior parte do sangue vindo dos órgãos 

respiratórios. A função predominante do rim posterior de teleósteos é a produção de urina, 

formada por mecanismos integrados de ultrafiltração, reabsorção de água e solutos e 

secreção (Martinez, 2017).   

O mecanismo-chave da toxicidade do metais tem sido relatado com o 

comprometimento osmoregulatório associado à inibição de ATPases nos tecidos 

osmorregulatórios de peixes, como brânquia e rim (McGeer e Wood, 1998). Estes 

elementos podem alterar a atividade das enzimas tanto pela ligação aos seus grupos 
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funcionais ou pelo deslocamento do metal associado à enzima (Viarengo, 1989). As 

ATPases desempenham um papel fundamental no transporte de íons através da célula, 

mantendo assim o equilíbrio osmótico no animal (Atli e Canli, 2013), atuando na captação 

ativa de íons da água, ou gerando gradientes eletroquímicos favorávies a entrada de 

terminados íons para o sangue. Desta forma, as ATPases, em conjunto com os parâmetros 

iônicos têm sido considerados como biomarcadores sensíveis utilizados para avaliação dos 

efeitos de metais sobre espécies de peixes.  

O telósteo dulcícola Sul-Americano Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836), tem 

sido utilizado como modelo biológico para avaliação dos efeitos de metais, incluindo 

distúrbios ormorregulatórios, associados a metais como o Pb (Martinez et al., 2004; Ribeiro 

et al., 2014), Al (Camargo et al., 2009) e Cd  (Silva e Martinez, 2014); estresse oxidativo 

decorrente da exposição ao Ni (Palermo et al., 2015) e ao Cu (Carvalho et al., 2015; 

Simonato et al., 2016) além de alterações morfológicos no tecido branquial também 

associadas ao Cu (Cerqueira e Fernandes, 2002). Diante deste contexto, é importante 

avaliar os potenciais efeitos de misturas complexas de contaminantes agrícolas, que podem 

conter metais traço, na osmorregulação em teleósteos, e como esses estressores químicos 

podem interagir no organismo promovendo efeitos celulares  teciduais. Assim, com o 

presente trabalho objetivou-se avaliar a presença de metais em água e sedimento de 

ambientes aquáticos que sofrem a influência de atividades agrícolas, a bioacumulação 

destes elementos em diferentes órgãos de P. lineatus  confinados in situ nestes locais e os 

potencias efeitos da interação destes metais em parâmetros osmoiônicos e histológicos 

dos peixes. 

 

4.2 MATERIAL E MÉTODOS  

 

4.2.1  Área de estudo  

 

Os dois locais de confinamento dos peixes, brevemente descritos abaixo, 

constituem-se de ambientes lacustres construídos ao longo de ribeirões localizados no 

município de Londrina e região metropolitana, norte do estado do Paraná, Sul do Brasil, 
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distinguidos pelo grau de impacto antrópico exercido sobre os mesmos (Fig. 2.1 Cap. II), 

sendo estes:   

Local de referência (REF) (23°20’01.35” S e 51°12’31.22”W): localizado em uma 

sequência de lagos ao longo de um pequeno afluente da microbacia do Ribeirão Cafezal, 

que constitui a Estação de Piscicultura da Universidade Estadual de Londrina (EPUEL), 

sendo um local com um menor nível de perturbação antrópica, presença de uma maior 

faixa vegetação ciliar e, portanto, menos susceptível à entrada de contaminantes que o 

local EXP. 

Local experimental (EXP) (23°25,50.43” S e 51°20’28.84’W): constituído de um 

grande lago construído em um afluente da bacia do Ribeirão Apertados, localizado em uma 

região de intensa atividade rural, caracterizada pela supressão da vegetação ciliar, 

prevalência de cultivo de monoculturas não perenes e utilização de mecanização e 

agrotóxicos, com o risco potencial de contaminação do solo, bem como as águas 

subterrâneas e superficiais (Vieira et al., 2016). 

 

4.2.2   Desenho experimental 

 
 

Juvenis de P. lineatus (n= 1000; tamanho médio inicial = 12,94 ± 3,98 g; 10,57 ± 1,16 

cm [média ± DP]; aproximadamente seis meses de idade) foram fornecidos pela EPUEL. Os 

peixes foram divididos em dois grupos: grupo de referência (REF), no qual os animais (n = 

500) foram confinados em uma grande gaiola (2 x 2 x 1,5 m; 6000 L) constituída de 

flutuadores de polietileno e tela de poliéster recoberta com PVC com abertura de malha 

de 5 mm  na própria EPUEL; e um grupo experimental (EXP), constituído por exemplares 

(n= 500) que foram transportados para o campo em sacos plásticos contendo água e 

oxigênio e confinados no local EXP, sob as mesmas condições experimentais que o grupo 

REF. Anterior à introdução dos peixes nas gaiolas, um grupo de animais (n = 30) foi 

amostrado na própria EPUEL para determinação dos valores basais de cada biomarcador 

(T0). Os experimentos foram conduzidos durante os meses de março a julho de 2015. 

As gaiolas foram instaladas com algumas semanas de antecedência à introdução 

dos peixes para que pudesse ocorrer a entrada de material particulado e sedimento dentro 

deste compartimento e foram mantidas no local de maneira que a base permanecesse em 
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contato direto com o fundo dos lagos, possibilitando aos peixes o acesso ao sedimento. 

Adicionalmente, os animais foram alimentados três vezes por semana com ração comercial 

(Guabi®, 36% de conteúdo proteico), de maneira equivalente em ambos os locais de 

exposição.  

 Os peixes permaneceram confinados durante um período de 120 dias, e ao longo 

desse período, amostragens periódicas foram realizadas, especificamente após 5 (t5), 15 

(t15), 30 (t30), 60 (t60), 90 (t90) e 120 (t120) dias de exposição. Decorrido cada tempo 

experimental pré-estabelecido, um grupo de animais (n= 50) foi retirado de cada local e 

imediatamente transportado ao laboratório (em trânsito < 1 hora) em caixas plásticas 

contendo água do próprio local e oxigenação.  

Durante a realização dos experimentos, parâmetros físicos e químicos da água (pH, 

temperatura, oxigênio dissolvido, condutividade) foram monitorados por meio de um 

medidor multiparâmetro (YSI ProDSS, USA).  

No laboratório, os peixes foram anestesiados com benzocaína (0,1 g.L-1), medidos 

(cm) e pesados (g) e em seguida mortos por secção medular. Em um grupo de vinte animais 

uma amostra de sangue foi coletada a partir da veia caudal com o auxílio de seringas 

heparinizadas para determinação dos íons plasmáticos. Amostras de brânquia e rim 

posterior (n = 10) foram retiradas e armazenadas em tubos criogênicos contendo tampão 

SEI e imediatamente mantidas a -80°C até o momento das análises. Outros dez animais 

foram mortos e tiveram as brânquias e o rim retirados para processamento histológico. Em 

um último grupo de peixes (n=10) amostras de fígado, brânquia, rim posterior, cérebro e 

músculo branco foram retiradas para determinação das concentrações de metais. Estes 

procedimentos foram realizados de acordo com o protocolo aprovado pelo Comitê de Ética 

em Experimentação Animal da Universidade Estadual de Londrina (Processo 

10493.2014.27).  

 

 

4.2.3 Análises de metais em água superficial, sedimento e biota 

 
Para determinação das concentrações de Cu, Cr, Cd, Pb, Ni e Zn, amostras de água  

foram coletadas (n = 8/ponto), em cada tempo experimental pré-determinado, em tubos 

falcon (15 mL) descontaminados. Metade das amostras de água foi filtrada (tamanho de 
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poro de 0,45 μm) e imediatamente acidificada (HNO3 1%) para a quantificação das 

concentrações de metais dissolvidos.  As amostras de água restantes foram acidificadas 

sem filtragem para a quantificação das concentrações de metais totais. Amostras de 

sedimento superficial (5 – 10 cm de profundidade) foram coletadas em tubos falcon (50 

mL) descontaminados, para análise dos mesmos metais. Todas as amostras foram 

transportadas para o laboratório sob refrigeração e processadas de acordo com as 

metodologias descritas a seguir. Para análises dos metais no sedimento, adicionou-se ácido 

clorídrico (HCl) 0,1 M em 1 g de amostra de sedimento, previamente seco a 60 °C, em 

seguida, as amostras foram submetidas a 2 h de agitação horizontal e filtragem (8 μm de 

tamanho de poro) (Mozeto, 2004). 

As concentrações de metais (Cu, Cr, Cd, Pb e Ni) também foram determinadas em 

diferentes tecidos dos peixes (n = 10 por órgão): brânquia, fígado, rim, músculo e cérebro. 

Para tanto, os tecidos foram completamente secos a 60 °C e posteriormente submetidos a 

digestão ácida durante 48 h a 60 °C em ácido nítrico supra puro (Suprapur, Merck) 5N (1:5, 

w:v), de acordo com Alves e Wood (2006). Os metais foram determinados por 

espectrofotometria de absorção atômica de chama (Zn) ou eletrotérmica (Cu, Cr, Cd, Pb e 

Ni), utilizando um espectrofotômetro de absorção atômica equipado com um atomizador 

de forno de grafite (Perkin Elmer, AAnalyst 700, EUA) em comparação com soluções padrão 

de referência (Specsol, Brazil).  

Imediatamente após as amostragens, as amostras de sangue foram centrifugadas 

(1870 g, 10 min – MCD2000, Hsiangtai, Taiwan), para a separação do plasma, que foi 

armazenado a -20° C até a as análises. As amostras de plasma foram utilizadas para análise 

da concentração osmótica e de sódio (Na+), potássio (K+), cloreto (Cl-), cálcio (Ca2+) e 

magnésio (Mg2+). A osmolalidade plasmática foi avaliada em osmômetro de congelamento 

(Osmomat 030, Gonotec, Alemanha). O plasma foi diluído (100x) em água deionizada para 

a análise dos íons Na+ e K+ em fotômetro de chama (DM-62, Digmed, Brasil). A concentração 

de Cl- foi determinada pelo método do tiocianato de mercúrio, com auxílio de kit comercial 

(Labtest, Brasil), e a leitura foi realizada em espectrofotômetro de microplacas (Victor3, 

PerkinElmer, USA) a 490 nM. Os íons Ca2+ e Mg2+ foram quantificados a partir de amostras 

de plasma diluídas (50x) em óxido de lantânio (La2O3 – 0,1%), em EAA (AAnalyst 700, 

PerkinElmer, EUA), em chama, e calculadas com base em uma curva construída a partir de 

padrões certificados (Specsol, Brasil). 
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4.2.5  Atividades  enzimáticas 
 
 

Na+/K+-ATPase e H+-ATPase 
 
 

Para análise da Na+/K+ATPase (NKA) e H+-ATPase as amostras de rim posterior e 

brânquias foram armazenadas em ultrafreezer (-70° C), em tubos plásticos contendo 

tampão SEI (Sacarose 150 mM, EDTA 10 mM, Imidazol 50 mM, pH 7,5). O tecido renal (1:10 

p:v) e filamentos branquiais (1:5 p:v) foram homogeneizados com o tampão SEI contendo 

deoxicolato de Na+ (2,4 mM), centrifugados (7500 g, 15 min, 4° C) e o sobrenadante foi 

utilizado para a análise das enzimas, a partir de adaptações do protocolo estabelecido por 

Gibbs e Somero (1989). A concentração de proteínas totais foi determinada no 

sobrenadante para posterior diluição de modo a normalizar a concentração proteica em 1 

mg.mL-1. A atividade das enzimas foi mensurada através da diferença no declínio da 

absorbância em meio de reação (ATP 1 mM, NADH 0,2 mM, piruvato quinase 3 U.mL-1 , 

lactato desidrogenase 2 U.mL-1, frutose 1,6 difosfato 0,1 mM, fosfoenol-piruvato 2 mM, pH 

9,0), contendo Netilmaleimida (NEM - 2 mM, inibidor da H+-ATPase), ouabaína (2 mM, 

inibidor da NKA), ou sem inibidores (atividade total das ATPases) em decorrência da quebra 

de ATP e consequente formação de ADP. A absorbância das amostras, em quadruplicata, 

foi medida a cada minuto durante 15 minutos (340 nm – Victor3, PerkinElmer, USA), e a 

atividade ATPásica em cada condição foi determinada através da seguinte fórmula: 

{(inclinação. coeficiente de extinção/([proteína]. diluição).tempo/1000}-1. A atividade da 

NKA foi calculada pela diferença dos meios contendo ou não ouabaína, e da H+-ATPase, 

pela diferença dos meios com e sem NEM, e expressas em μmol ADP.mg proteína-1.h-1. 

 

 

Anidrase carbônica 

 

A atividade da anidrase carbônica no tecido renal e nos filamentos branquiais foi 

determinada segundo Vitale et al. (1999). Para tanto, os tecidos foram homogeneizados 

(1:10 p:v) em tampão (manitol 225 mM, sacarose 75 mM, tris-base 10 mM, NaH2PO4 10 

mM, pH 7,4) e centrifugados (7500 g, 15 min, 4° C). Para análise da atividade da anidrase 

carbônica foi adicionado ao sobrenadante água saturada com CO2. A atividade catalítica da 
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enzima foi quantificada pela variação do pH, determinada durante 20 s, utilizando-se um 

pHmetro de bancada (Jenway 3510, EUA). A inclinação da reta gerada pela queda do pH ao 

longo do tempo forneceu a taxa de reação catalisada (TC) e a taxa de reação não catalisada 

(TNC) foi obtida pela leitura do pH na ausência de amostra, substituindo-se amostra por 

tampão. A partir dessas duas medidas a atividade da anidrase carbônica (AC) foi calculada 

pela fórmula: AC = [TC/TNC - 1].mg ptn-1.  

 

 

Concentração de proteínas totais 

 

A concentração de proteínas nos tecidos homogeneizados, para a normalização das 

amostras de NKA e H+-ATPase, e para o cálculo da AC, foi determinada segundo método 

descrito pelo método de Bradford (1976), que se baseia na reação de proteínas com o 

corante Coomassie Brilliant Blue G-250. A curva de calibração foi feita com albumina de 

soro bovino (BSA) e a absorbância lida em espectrofotômetro a 595 nm. 

 

4.2.6  Análises histológicas 

 
 

Para as análises histológicas o segundo arco branquial (n = 8) e o rim posterior (n = 

8)  foram separados no momento da amostragem, fixados em Bouin (4 – 5 h) e conservados 

em álcool 70%. Posteriormente os tecidos foram processados segundo protocolo 

histológico de rotina: desidratação alcoólica seriada, diafanização em xilol e inclusão em 

parafina a 60°C. Os blocos foram cortados com 5 μm de espessura em micrótomo rotativo 

semiautomatizado (Leica Biosystems, RM2245) para montagem das lâminas, que foram 

coradas com hematoxilina e eosina (HE). As lâminas foram analisadas em microscópio de 

luz (Zeiss, Primo Star, Alemanha) com uma câmera acoplada (Zeiss, AxiocamERc 5S, 

Alemanha) e um sistema computacional de análise e captura de imagens (Zeiss, AxioVision 

4.8, Alemanha). A avaliação semi-quantitativa das alterações histológicas branquiais e 

renais baseou-se na severidade de cada lesão, segundo critério estabelecido por Poleksic e 

Mitrovic-Tutundžic (1994), fornecendo o Índice de Alteração Histológica (IAH). A análise 

avalia progressivamente o grau de comprometimento da funcionalidade do órgão da 
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seguinte forma: alterações de estágio I, que não comprometem o funcionamento do 

tecido; de estágio II, mais severas e que prejudicam o funcionamento normal do órgão; e 

de estágio III, muito severas e irreversíveis. Para o cálculo do IAH de cada animal utilizou-

se a seguinte fórmula: IAH = 100ΣI + 101ΣII + 102 ΣIII, de modo que I, II e III correspondem 

ao número de alterações de estágio I, II e III, respectivamente. A classificação do prejuízo 

funcional do tecido foi estabelecida segundo o valor obtido para o IAH da seguinte forma: 

0 a 10 –funcionamento normal do órgão; 11 a 20 – danos de leves a moderados; 21 a 50 – 

danos de moderados a severos; 51 a 100 – danos muito severos; > 100 – danos irreparáveis. 

 

 

4.2.7  Análises estatísticas 
 

 

Para cada um dos tempos experimentais (t5, t15, t30, t60, t90 e t120) os resultados 

encontrados de cada parâmetro para os grupos REF e EXP foram comparados entre si 

usando o teste t de Student ou Mann-Whitney. Os resultados obtidos para cada local de 

exposição (REF e EXP) também foram comparados entre si nos diferentes tempos 

experimentais usando análise de variância paramétrica (ANOVA) ou não paramétrica 

(Kruskall Wallis). As diferenças, quando indicadas, foram localizadas pelo teste de 

comparações múltiplas SNK (paramétrico) ou Dunn’s (não paramétrico). O uso da 

estatística paramétrica ou não paramétrica foi definido dependendo da distribuição dos 

dados (normalidade e homogeneidade de variância). Foram considerados significativos 

valores de p < 0,05. 

 

 

 

4.3 RESULTADOS 

 

 

4.3.1 Concentrações de metais na água e sedimentos 
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 Dos metais analisados (Tabela 4.1), o Cr foi mais abundante na água, tanto no local 

REF quanto EXP, seguido pelo Ni e Cu, embora estas concentrações estejam abaixo da 

concentração máxima permitida pela legislação brasileira (Brasil, 2005) para proteção da 

biota em águas continentais. No ponto EXP, mais susceptível à entrada de contaminantes 

de origem agrícola, foram detectadas maiores concentrações de Cd e Pb na água, em 

comparação com o ponto REF.  

Ao longo do período de exposição, observa-se um aumento nas concentrações de 

Cd e Pb na água, em ambos os locais de exposição, que pode ser um efeito do maior aporte 

destes elementos traço para os corpos d’água em decorrência do aumento das chuvas 

(dados não mostrados) nos tempos mais longos de exposição. Entretanto, para outros 

metais como o Ni, o aumento no volume de água nestes ambientes em decorrência das 

chuvas parece ter promovido um efeito de diluição.  

Os níveis de grande parte dos metais analisados nos sedimentos do local EXP foram 

superiores àqueles encontrados em REF, destacando-se o Cu, Cr e o Ni. Nos sedimentos, os 

níveis de metais não sofreram variações relevantes ao longo do tempo experimental. 
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Tabela 4.1 – Concentrações de metais (média ± EP; n=4) total (T) e dissolvido (D) na água (µg. L-1) e sedimentos 

(S) (µg. Kg-1 peso seco) ao longo do tempo de exposição in situ de P. lineatus em dois locais: referência (REF) 

e experimental (EXP), em áreas agrícolas do Sul do Brasil.  

nd = não detectado   

 

Tempo de exposição (dias) 

Metal Local   5 15 30 60 90 120 Média  
Cu 

REF 

T 3.13 ± 0.03 3.32 ± 0.02 4.18 ± 0.79 4.62 ± 1.27 6.22 ± 2.26 3.16 ± 0.47 4.11 

D 0.48 ± 0.08 1.31 ± 0.06 0.84 ± 0.13 1.24 ± 0.26   1.83 ± 0.54 0.52 ± 0.09 1.04 

S 38.12 ± 0.38 42.95 ± 0.10 35.61 ± 2.81 42.80 ± 1.37 45.11 ± 0.23 37.18 ± 0.26 40.30 

EXP 

T 1.09 ± 0.13 1.38 ± 0.10 1.36 ± 0.27 1.34 ± 0.18 2.33 ± 0.53 1.73 ± 0.99 1.54 

D 1.09 ± 0.63 0.94 ± 0.24 0.93 ± 0.26 1.20 ± 0.093 1.18 ± 0.18 0.99 ± 0.22 1.06 

S 68.02 ± 0.53 73.52 ± 1.98 29.95 ± 0.60 57.27 ± 0.67 73.00 ± 0.56 60.63 ± 0.37 60.39 

Cr  

REF 

T 23.02 ± 1.69 24.4 ± 0.90 23.71 ± 0.71 25.22 ± 3.32  23.53 ± 0.13 15.02 ± 0.82 22.48 

D 22.31 ± 0.09 20.64 ± 1.41 20.37 ± 0.60 22.69 ± 0.96 20.40 ± 0.20 14.92 ± 1.37 20.22 

S 2.12 ±  0.22 1.63 ±  0.11 0.86 ±  0.21 1.46 ±  0.04 1.20 ±  0.05 0.95 ±  0.03 1.37 

EXP 

T 22.71 ± 0.83 21.24 ± 2.06 21.52 ± 0.68 21.56 ± 0.58 22.11 ± 0.46 18.86 ± 5.96 21.33 

D 20.62 ± 1.19 20.45 ± 0.79 20.39 ± 1.78 21.69 ±  1.34 20.80 ±  1.07 17.86 ±  4.36 20.30 

S 3.08 ±  0.03 3.16 ±  0.19 1.54 ±  0.04 3.66 ±  0.10 4.11 ±  0.03 3.81 ±  0.01 3.23 

Cd 

REF 

T 0.028  ± 0.017 0.02 0.043 ± 0.036 0.080 ± 0.043 0.110 ± 0.024 0.160 ± 0.062 0.07 

D 0.019 ± 0.012  0.012  ± 0.006 0.021 ± 0.009 0.027 ± 0.017 0.074 ± 0.015 0.143 ± 0.072 0.05 

S 0.019 ±  0.001 0.018 ±  0.001 0.022 ± 0.001  0.025 ±  0.001 0.022 ±  0.001 0.018 ±  0.001 0.02 

EXP 

T 0.078 ± 0.078 0.021 0.066  ± 0.053 0.088  ± 0.077 0.156  ± 0.008 0.247  ± 0.09 0.11 

D 0.055 ± 0.018 0.014 ± 0.012 0.028 ± 0.011 0.054 ± 0.035 0.146 ± 0.036 0.125 ± 0.097 0.05 

S 0.044 ±  0.002 0.037 ±  0.001 0.0037 ±  0.001 0.031 ±  0.001 0.027 ±  0.001 0.033 ±  0.001 0.03 

Pb 

REF 

T 1.45 ± 0.68 1.19 ± 0.32 1.83 ± 0.79 3.11 ± 1.31 3.53 ± 1.31 4.54 ± 1.39 2.61 

D 1.26 ± 0.61 0.97 ± 0.20 1.11 ± 0.39 1.67 ± 0.25 2.81 ± 0.64 2.36 ± 1.46 1.70 

S 1.92 ±  0.08 1.61 ±  0.068 1.71 ±  0.039 2.11 ±  0.03 2.20 ±  0.042 1.44 ±  0.001 1.83 

EXP 

T 2.41 ± 1.25 1.88 ± 0.74 1.34 ± 0.34 2.79 ± 0.21 4.39 ± 1.43 5.09 ± 1.97 2.98 

D 2.26 ± 1.25 1.26 ± 0.43 1.24 ± 0.53 2.70 ± 0.13 3.92 ± 1.09 3.89 ± 1.57 2.55 

S 2.02 ±  0.12 2.26 ±  0.012 2.00 ±  0.041 2.31 ±  0.16 2.26 ±  0.009 2.59 ±  0.16 2.24 

Ni 

REF 

T 4.38 ± 0.26 3.78 ± 0.33 4.26 ± 0.14 4.55 ± 1.35 3.97 ± 0.35 0.47 ± 0.17 3.57 

D 3.54 ± 0.33 3.48 ± 0.38 3.25 ± 0.39 4.03 ± 0.91 3.70 ± 0.68 0.19 ± 0.09 3.03 

S 0.34 ±  0.003 0.322 ±  0.002 0.312 ±  0.009 0.389 ±  0.006 0.358 ±  0.009 0.271 ±  0.002 0.33 

EXP 

T 4.26 ± 1.02 2.72 ± 0.55 3.06 ± 0.25  3.20 ± 0.33 4.08 ± 0.44 0.55 ± 0.19 2.98 

D 3.60 ± 0.11 2.75 ± 0.13 2.83 ± 0.37 3.09 ± 0.38 3.02 ± 0.16 nd 2.55 

S 0.643 ±  0.001 0.720 ±  0.005 0.677 ±  0.002 0.766 ±  0.017 0.721 ±  0.001 0.823 ±  0.007 0.73 

Zn 

REF 

T 0.033 ± 0.011 0.043 ± 0.007 0.041 ± 0.014 0.054 ± 0.037 0.039 ± 0.007 0.031 ± 0.011 0.04 

D 0.026 ± 0.016 0.033 ± 0.005 0.035 ± 0.003 0.022 ± 0.009 0.018 ± 0.002 0.025 ± 0.007 0.03 

S 0.009 ±  0.0003 0.008 ±  0.0001 0.004 ±  0.0002 0.012 ±  0.0004 0.010 ±  0.0005 0.009 ±  0.0005 0.01 

EXP 

T 0.050 ± 0.005 0.051 ± 0.015 0.032 ± 0.002 0.046 ± 0.022 0.037 ± 0.022 0.053 ± 0.034 0.04 

D 0.044 ± 0.005 0.047 ± 0.005 0.033 ± 0.009 0.0213 ± 0.006 0.027 ± 0.010 0.041 ± 0.009     0.07 

S 0.014 ±  0.0004 0.014 ±  0.0001 0.009 ±  0.0003 0.013 ±  0.0004 0.015 ±  0.0002 0.015 ±  0.0008 0.01 
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4.3.2 Caracterização de metais nos tecidos 

 

As concentrações médias da somatória dos metais Cu, Cr, Cd, Pb e Ni quantificados 

nos diferentes tecidos de P. lineatus, ao longo de 120 dias de exposição in situ estão 

resumidas na Figura 4.1. A brânquia foi o único órgão que acumulou uma maior quantidade 

de metais, quando comparadas as duas situações de exposição. Houve um aumento 27% 

na quantidade total de metais neste órgão nos animais confinados em EXP em relação 

àqueles confinados em REF. As concentrações de metais nos diferentes órgãos seguiram a 

ordem: fígado > cérebro > rim > músculo = brânquia. A Figura 4.2 representa a proporção 

relativa de cada um dos metais analisados, para cada órgão e condição experimental. Em 

todos os órgãos, o Cu foi o metal mais abundante e sua proporção aumentou na brânquia 

dos peixes mantidos em EXP, em relação à REF, enquanto nos outros tecidos manteve-se 

similar, comparando os locais de exposição. A proporção dos demais metais variou entre 

diferentes órgãos analisados, mas de maneira geral o Cr foi o segundo metal mais 

abundante, seguido do Pb e do Ni.  

 

Figura 4.1 – Níveis de metais (Σ Cu, Cr, Cd, Pb e Ni) no fígado, brânquias, rim, cérebro e músculo de 

P. lineatus expostos in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. 

As barras representam a média e as linhas verticais o desvio padrão.  Asterisco indica diferença 

significativa entre os grupos (p < 0,05). 
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Figura 4.2: Proporção relativa dos metais Cu, Cr, Cd, Pb e Ni no fígado, brânquia, rim, 
cérebro e músculo de P. lineatus expostos in situ no local de referência (REF) e experimental 
(EXP) ao longo de 120 dias.  
 
 
 

4.3.3 Parâmetros osmoiônicos  

 

 

As concentrações plasmáticas de Na+ (Fig. 4.3 A) apresentaram um mesmo padrão 

temporal de variação em ambas as condições experimentais, de modo que, após 90 dias 

de exposição foi observada uma hipernatremia nos peixes confinados no local REF e EXP 

em relação as tempos mais curtos de confinamento. Em t60, as concentrações de Na+ nos 

peixes mantidos em EXP foram menores em relação aqueles mantidos em REF. Variações 

transitórias temporais também foram observadas para as concentrações K+ (Fig. 4.3 B), em 

ambas as condições de confinamento. Com relação as concentrações de Cl- (Fig. 4.3 C), 

pequenas variações temporais também foram observadas em ambas as condições 

experimentais, entretanto, não foram observadas alterações significativas entre as 

concentrações deste íon comparando as duas condições em cada tempo experimental. As 

concentrações de Ca2+ (Fig. 4.3 D) também apresentaram variações temporais em ambas 
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as condições. Entretanto, repostas opostas foram observadas ao longo do tempo. Os peixes 

mantidos no local EXP apresentaram uma hipercalcemia em t5 e t15 e uma hipocalcemia 

em t90 e t120, em relação aos animais confinados em REF. Outro íon que apresentou 

variações ao longo do período experimental foi o Mg2+ (Fig. 4.3 E). Os peixes confinados em 

EXP apresentaram maiores concentrações de Mg2+ em t5, t90 e t120 em relação aos peixes 

mantidos em REF. Apesar das variações temporais nas concentrações iônicas, a 

osmolalidade plasmática (Fig. 4.3 F) não apresentou variações nos peixes mantidos no local 

REF ao longo de 120 dias. Por outro lado, juvenis de P. lineatus engaiolados em EXP 

apresentaram valores de osmolalidade reduzidos em t15 e t60, em comparação à REF. 
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Figura 4.3.  Parâmetros osmoiônicos no plasma de P. lineatus confinados in situ no local de 

referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. Concentração de sódio (A), potássio (B), 

cloreto (C), cálcio (D), magnésio (E) e osmolalidade (F). As barras representam a média e as linhas 

verticais o erro padrão (n = 10 - 15).  As linhas tracejadas representam o valor basal médio (t0) para 

o parâmetro apresentado (Na+ = 154,76 ± 3,16; K+ = 3,59 ± 0,20; Cl- = 109,93 ± 1,89; Mg2+ = 0,56 ± 

0,02; Ca2+ = 1,01 ± 0,05). Letras diferentes indicam diferenças significativas (p < 0,05) entre os 

tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam diferença significativa 

entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  
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4.3.4 Enzimas envolvidas na osmorregulação 

 

 

As enzimas branquiais e renais apresentaram variações em suas atividades ao longo 

dos tempos experimentais, principalmente nos animais confinados em EXP. 

Adicionalmente, a análise entre os locais (REF x EXP), em um mesmo tempo experimental, 

apontou a ocorrência de diferenças relevantes de quase todas as enzimas analisadas. Nas 

brânquias, houve uma diminuição da atividade da NKA (Fig. 4.4 A) nos animais mantidos 

em EXP após 120 dias de exposição, com relação à t5 e t15 e com o local REF para o mesmo 

tempo experimental. O contrário foi observado no rim, onde um aumento na atividade da 

NKA (Fig. 4.4. B) foi observado nos peixes mantidos em EXP em t60 e t120, em comparação 

aos demais tempos e ao local REF, nos mesmos períodos. Uma diminuição da HA branquial 

(Fig. 4.4 C) também foi encontrada nos animais do local EXP em relação àqueles confinados 

em REF após 30 dias de exposição. Por outro lado, assim como a NKA, a atividade da HA 

renal (Fig. 4.4 D) também se mostrou aumentada nos peixes mantidos em EXP nos tempos 

mais longos de exposição (t60, t90 e t120), tanto em relação aos tempos anteriores, como 

em comparação aos animais do local REF. Variações na AC não foram observadas nos 

animais mantidos em REF ao longo do tempo de exposição. Já os animais expostos ao local 

EXP, apresentaram um aumento da AC branquial (Fig. 4.4 E) em t120, em relação à t5, t60 

e t90, e ao local REF, no mesmo tempo experimental. No rim, a AC (Fig. 4.4 F) mostrou-se 

diminuída nos animais mantidos em EXP em relação à REF, após 30 dias de exposição.  

 

 

4.3.5  Análises histológicas 
 

 

A análise histológica de brânquias de P. lineatus do grupo basal mostrou a estrutura 

normal deste órgão, com um grande número de filamentos alinhados sustentados por 

estruturas cartilaginosas, uma grande população de células indiferenciadas na região 

interior e células achatadas, denominadas células pavimentosas (CPV) recobrindo o 

exterior, e a presença de células mucosas e células ricas em mitocôndrias (CRM) 

distribuídas espaçadamente ao longo do filamento. Diversas lamelas secundárias partem 
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bilateralmente de cada filamento, formadas por CPV achatadas e de núcleo ovalado, que 

são unidas e sustentadas por células pilares, formando canais de circulação sanguínea. 

Estes canais apresentam tamanho relativamente constante, por onde circulam as células 

sanguíneas (Fig. 4.5 A).  

Não houve diferença entre os tipos de alterações encontradas entre cada situação 

experimental (REF e EXP). As principais histopatologias branquiais estão representadas na 

Fig. 4.5 B – F.  Entre as alterações epiteliais, as mais frequentemente observadas foram 

desarranjo lamelar, seguido de hipertrofia e hiperplasia das células epiteliais caracterizada 

pela proliferação das células do filamento resultando em fusão de parte das lamelas ou de 

várias lamelas (Tabela 4.2). As alterações mais frequentemente observadas nos vasos 

sanguíneos nos animais foi a dilatação do canal marginal, seguida pela congestão vascular, 

caracterizada pela presença simultânea de um grande número de células sanguíneas no 

canal marginal, além de aneurismas e dilatação do seio sanguíneo lamelar (Tabela 4.2). 

Além destas alterações, a presença de parasitas entre as lamelas foi frequente. Alterações 

de estágio III, em que o comprometimento do funcionamento normal do órgão é 

irreversível, não foram observadas. Os valores do IAH para as brânquias de P. lineatus 

confinados no local REF variaram de 6,16 a 17,5 (Fig. 4.7. A), mas a maior parte dos peixes 

do grupo REF (t5, t15, t30 e t90) apresentaram o valor médio de IAH  menor do que 10, o 

que indica um funcionamento normal do órgão. Já os peixes mantidos no local EXP 

apresentaram valores de IAH entre 8,50 a 18,2, e a maior parte deles (t5, t15, t30, t90 e 

t120) IAH > 10, indicando a ocorrência de danos leves a moderados, que podem 

representar algum prejuízo funcional para o órgão. Diferença significativa no IAH entre os 

grupos experimentais foi observada apenas em t15 e os peixes mantidos em EXP 

apresentaram uma maior incidência de alterações na morfologia branquial em relação à 

REF.  

O rim de P. lineatus apresenta as mesmas características descritas para a maioria 

dos teleósteos. Possui porção anterior e posterior bem definidas, sendo que a porção 

posterior, que foi estudada nesse trabalho, caracteriza-se por uma grande quantidade de 

corpúsculos renais (constituídos por glomérulo repleto de capilares sanguíneos e a cápsula 

de Bowman) e de túbulos renais (proximais, distais e ducto coletor) como mostram as 

fotomicrografias reunidas na Fig. 4.6 A-F. As principais alterações tubulares encontradas no 

rim de P. lineatus (Tabela 4.3) foram degeneração granular e hialina, oclusão da luz tubular 
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e material no interior do túbulo, seguido de regeneração nuclear e rompimento celular. Já 

a alteração glomerular mais frequente foi a redução do espaço de Bowman. Agregados de 

melanomacrófagos foram frequentemente observados em todos os grupos, com maior 

frequência nos animais confinados em EXP. No presente trabalho não foram encontradas 

alterações de estágio III no rim de P. lineatus. O valor médio de IAH encontrado para o rim 

(Fig. 4.7 B) nos animais mantidos em REF variou de 18,6 a 35,33 e nos animais mantidos em 

EXP variou de 33,2 a 40,66. De maneira geral, o IAH para o rim mostrou valores maiores 

que os encontrados para a brânquia, e não houve variação temporal nesse parâmetro nos 

peixes mantidos em EXP. Apenas em t5 o IAH dos animais confinados em EXP foi 

significativamente diferente do local REF.  
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Figura 4.4.  Atividade das enzimas Na+K+ ATPAse (NKA) em brânquias (A) e rim posterior (B), H+ ATPase (HA) 

branquial (C) e renal (D) e anidrase carbônica (AC) branquial (E) e renal (F) de P. lineatus confinados in situ no 

local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam a média e as linhas 

verticais o erro padrão (n = 8 - 10).  As linhas tracejadas representam o valor basal médio (t0) para o 

parâmetro apresentado (NKA br = 0,49 ± 0,18; NKA rim = 3,48 ± 1,19; HA br = 2,57 ± 0,85; HA rim = 4,08 ± 

1,85; AC br = 38,52 ± 10,21; AC rim = 24,61 ± 4,28) . Letras diferentes indicam diferenças significativas (p < 

0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam diferença significativa 

entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  
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Figura 4.5: Histopatologia em brânquias de Prochilodus lineatus confinados in situ em locais com diferentes 

níveis de contaminação ambiental, em áreas agrícolas do Sul do Brasil.  (A) – Estrutura branquial normal de 

um animal obtido no local de referência, indicando suas respectivas estruturas: F = filamento, L = lamela 

secundária, e = célula epitelial pavimentosa, s= seio sanguíneo lamelar, pi = célula pilar, ponta de seta = célula 

rica em mitocôndrias (CRM) (B) – Hipertrofia do epitélio lamelar (seta fechada) e parasita entre as lamelas 

secundárias (seta aberta). (C) – Congestão vascular (seta) e desarranjo lamelar (d). (D) –Aneurismas (seta) e 

hiperplasia (h). (E) –  Hiperplasia das células epiteliais (h) e descolamento epitelial (seta).  (F) – Hiperplasia 

das células mucosas (seta aberta), dilatação do canal marginal (ponta da seta) e aumento do volume do seio 

sanguíneo lamelar (seta fechada). Barra de escala: 20 µm. Coloração: H&E.  
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Figura 4.6: Histopatologia em rim posterior de Prochilodus lineatus expostos in situ em locais com diferentes 
níveis de contaminação ambiental, em áreas agrícolas do Sul do Brasil.  (A) – Arquitetura renal normal, 
indicando suas respectivas estruturas: * célula epitelial do túbulo contorcido distal, seta escura: núcleo da 
célula epitelial do túbulo contorcido distal, seta clara: células do tecido hematopoiético, ponta da seta: 
hemácias. (B) Redução do espaço de Bowman (seta). (C) Túbulos em regeneração (*). (D) Material no interior 
do túbulo (setas). (E) - Degeneração hialina (*), degeneração granular (seta). (F) Rompimento celular (*). Barra 
de escala = 20 µm. Coloração: H&E.  
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Tabela 4.2.  Alterações histológicas em brânquias de P. lineatus do grupo basal (t0) bem como 

confinados in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias.  

   REF EXP 

Alterações Estágio T0 5 15 30 60 90 120 5 15 30 60 90 120 

Alterações epiteliais               

Hipertrofia epitelial I + + 0+ 0+ 0 0 0+ ++ 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 

Descolamento 

epitelial 
I 0+ 0+ 0 0+ 0+ + 0+ + 0+ 0 0+ 0 0+ 

Hiperplasia de células 

epiteliais 
I 0+ 0+ + 0+ 0 0+ 0+ 0+ + 0+ 0+ 0+ 0+ 

Fusão de parte das 

lamelas I 0+ 0+ + 0+ 0 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 0 

Fusão de várias 

lamelas 
I 0+ 0+ 0+ 0 0 0+ 0+ 0+ + 0 0 0+ 0+ 

Desarranjo lamelar I ++ ++ + + ++ ++ ++ +++ ++ ++ 
++

+ 
++ ++ 

Hiperplasia de células 

mucosas 
I 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0+ 0 

Alterações 

sanguíneas 
              

Dilatação do canal 

marginal 
I 0+ + + ++ ++ ++ ++ + + ++ 

++

+ 
++ +++ 

Dilatação do seio 

sanguíneo lamelar I 0 0 0+ 0 0+ 0 0 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 0 

Congestão vascular I + 0+ 0+ 0 + 0+ + 0+ 0+ + 0+ + ++ 

Aneurisma lamelar II 0 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ + 0+ 0+ 0+ 0 0+ + 

Hemorragia II 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 0 

Outras alterações               

Presença de parasitas I + + + 0 0 0+ 0 0+ + 0+ 0+ 0+ 0+ 

0, ausente; 0+, raro; +, pouco frequente; ++, frequente; +++, muito frequente; ++++, extremamente 

frequente. 
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Tabela 4.3.  Alterações histológicas em rim posterior de P. lineatus do grupo basal (t0) bem como 

confinados in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias.  

   REF EXP 

Alterações Estágio T0 5 15 30 60 90 120 5 15 30 60 90 120 

Alterações tubulares               

Degeneração granular 
I 

0 + 0+ 0+ 
+ 

+ 
+ + + + + + + + + + + + + + 

Degeneração hialina I 0 0 0 0 0 + + 0+ + 0 0+ 0+ + + + 

Oclusão da luz tubular II 0+ + 0 0+ + + 0+ + 0 + + + + 

Material no interior 

do túbulo 

II 
0+ 0 + + 0+ 0+ + + + + 0+ + + + 

Túbulos em 

regeneração 

I 
0 0+ 0+ 0+ + + + + + + 0+ 0 0+ 0 + 

Aumento do volume 

nuclear 

I 
0 0 0 0 0 0 + 0 0 0 0 0 0 

Vacuolização nuclear II 0 0 0 0 0 0 0+ 0 0 0 0 0 0 

Rompimento celular II 0 0 0 0+ 0 0+ + + 0+ 0+ 0+ + 0+ 

Alterações 

glomerulares 

 
             

Redução do espaço 

de Bowman 

II 
+ + + + 

+ 

+ 
+ + + + + + + + + + 

Outras alterações               

Agregado de 

melanomacrófagos 

I + 

+ 

+ + 

+ 

+ + 

+ 

+ + 

+ 

+ 

+ 
+ + + + + + + + + 

+ + 

+ 

+ + 

+ 

+ + 

+ 
+ + + 

0, ausente; 0+, raro; +, pouco frequente; ++, frequente; +++, muito frequente; ++++, extremamente 

frequente. 

 

Figura 4.7- Índice de alteração histológica (IAH) em brânquias (A) e rim posterior (B) de P. lineatus confinados 

in situ no local de referência (REF) e experimental (EXP) ao longo de 120 dias. As barras representam a média 

e as linhas verticais o erro padrão (n = 8).  As linhas tracejadas representam o valor basal médio (t0) para o 

parâmetro apresentado (IAH br = 5,16 ± 0,83; IAH rim = 6,66 ± 2,72). Letras diferentes indicam diferenças 
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significativas (p < 0,05) entre os tempos experimentais, para cada local de exposição. Asteriscos indicam 

diferença significativa entre os grupos para cada tempo de exposição (p < 0,05*; < 0,01**; < 0,001***).  

 
 

 

4.4 DISCUSSÃO 

 

No presente trabalho, as concentrações de metais na água mostraram-se 

relativamente baixas, em concentrações inferiores às estabelecidas pela resolução 

CONAMA 357/2005 (Brasil, 2005) para águas continentais, determinadas como limites para 

proteção da vida aquática. O metal que apresentou as maiores concentrações na água foi 

o Cr, em comparação com os demais metais, mas apesar dos seus níveis mais elevados, as 

concentrações detectadas encontram-se abaixo do limite de 50 µg.L-1, recomendado pela 

legislação ambiental brasileira  para águas de classe II. Fatores climáticos podem afetar 

fortemente a entrada, biodisponibilidade e bioacumulação de metais (Beltrame et al., 

2010; Kerambrun et al., 2013). O presente trabalho desenvolveu-se durante o período de 

março (outono) a julho (inverno), que compreende as estações mais secas do ano nesta 

região. No entanto, o mês de julho foi atipicamente o mais chuvoso de todo o período 

experimental, com precipitação mensal de 345,9 mm, de acordo com os dados do Instituto 

Agronômico do Paraná – IAPAR (dados não apresentados), que pode ter promovido um 

efeito de diluição de alguns metais na água como o Cr e o Ni, ao passo que o aporte de 

outros metais como o Cd e o Pb pode ter ocorrido.  

Por outro lado, o sedimento de ambos os locais de exposição apresentou 

concentrações de metais mais elevadas que as da água, como já era esperado, uma vez que 

o sedimento atua como reservatório de contaminantes que podem persistir no meio 

aquático durante décadas. Entretanto, mudanças no sedimento e na química da água 

permitem que esses contaminantes persistentes entrem na cadeia alimentar e, assim, nos 

tecidos animais, como nos tecidos dos peixes (Kirby, 2001). De maneira geral as 

concentrações de Cu, Cr, Cd, Ni e Zn foram maiores no sedimento coletado no local EXP em 

relação aqueles provenientes do local REF. O local EXP apresenta uma forte atividade 

agrícola e as impurezas de fertilizantes e agrotóxicos representam sua principal fonte de 

metais. Malhat (2011) destaca que as práticas agrícolas constituem uma das mais 

importantes fontes não pontuais de poluentes metálicos. A redução da vegetação ripária 
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no local EXP também pode ser um fator agravante, pois facilita runoffs de contaminantes 

para o ambiente aquático.  

No presente trabalho, as maiores concentrações dos principais metais detectados 

(Cu, Cr e Cd) foram observadas no fígado, seguido pelo cérebro e rim e as menores 

concentrações encontradas no músculo e brânquias. Diversos trabalhos, com diferentes 

espécies de peixes, documentam que as maiores concentrações de metais ocorrem no 

fígado devido à sua grande produção de metalotioneínas (MT), que podem efetivamente 

se ligar aos metais. A indução de MT no fígado de peixes expostos ao Cu, Cd e Zn é um 

efeito descrito na literatura (Al-Yousuf et al., 2000; Canli e Atli 2003; Dural et al., 2007; 

Heidary et al., 2012; Mortazavi e Sharifian 2012; El-Moselhy et al. 2014). Além disso, o 

fígado é um órgão de acumulação contínua, biotransformação e desintoxicação e a 

resposta a poluentes ambientais é mais rápida (Jarić et al., 2011; Weber et al. 2013; Ghisi 

et al., 2016). Os músculos têm a menor capacidade de bioacumular metais, embora Al- 

Yousuf et al. (2000) descobriram que geralmente a acumulação de metais na pele é menor 

comparado com os músculos. 

As brânquias foram o segundo órgão que apresentou as menores concentrações 

dos metais analisados neste trabalho, possivelmente em decorrência das baixas 

concentrações de metais dissolvidos na água nos locais de exposição destes peixes. Apesar 

das baixas concentrações de metais encontradas nas brânquias, estas constituem uma 

importante rota de troca de íons metálicos ou adsorção de metais a partir da água, ou seja, 

representam um dos caminhos críticos para a entrada de metais em peixes, pois possuem 

uma grande área de superfície que facilita a rápida difusão de metais tóxicos (Canli e Atli, 

2003; Dural et al. 2007; El- Moselhy et al. 2014) e desta forma, constituem um órgão 

vulnerável aos efeitos de metais, mesmo estes não sendo acumulados neste órgão. Em 

outras palavras, as brânquias são o local de captação de íons a partir da água, onde as 

concentrações de metais aumentam especialmente no início da exposição, antes do metal 

entrar e ser transportado para outras partes do organismo (Dural et al., 2007). Entretanto, 

as brânquias de P. lineatus mantidos no local EXP acumularam níveis maiores de Cu ao 

longo dos 120 dias de exposição in situ em comparação aos peixes confinados em REF e, 

portanto, contribuíram de forma significativa para as diferenças observadas no nível total 

de metais entre os peixes EXP e REF. O cobre é um elemento importante para os peixes 
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devido às suas interações com proteínas e enzimas para síntese de hemoglobina. No 

entanto, também pode ter efeitos tóxicos em altas concentrações (Grosell, 2012; Wood, 

2012). Seu uso extensivo para o controle de pragas agrícolas (Wei e Yang 2015, Carvalho et 

al., 2015) e as maiores concentrações detectadas no sedimento dos locais de exposição 

explica parcialmente sua ocorrência nos tecidos de peixes analisados. O fígado dos 

curimbas apresentou níveis elevados de Cu, comparado a outros metais e outros tecidos. 

Como já levantado, o Cu é um dos metais mais abundantes em práticas agrícolas ao redor 

do mundo (Jiao et al., 2012), e suas concentrações mais elevadas, em relação aos outros 

metais no sedimento dos locais investigados, contribuem com estes resultados, além é 

claro, das características intrínsecas do fígado, já discutidas anteriormente.  

O segundo metal mais abundante nos diferentes tecidos de P. lineatus foi o Cr, que 

é um elemento essencial que desempenha um papel crítico no metabolismo da glicose, 

afetando os peixes em altas concentrações (Velma, 2009; Krishna et al., 2014). Este metal 

pode reduzir a expectativa de vida e impactar negativamente o crescimento e a reprodução 

dos peixes (Outridge e Scheuhammer 1993). O cromo está presente em vários fertilizantes 

agrícolas (Watanabe, 1984), e sua presença nos tecidos dos peixes é provavelmente devido 

ao uso intenso de agrotóxicos e fertilizantes na área ao redor dos corpos hídricos da região. 

Outros metais foram detectados em níveis bem menores nos diferentes órgãos, 

como o Ni, o Pb e o Cd.  O Ni é um micronutriente essencial para a maioria dos organismos 

aquáticos; porém, em altas concentrações, pode ser prejudicial devido a seus efeitos 

mutagênicos e genotóxicos (Bielmyer et al., 2013; Palermo et al., 2015). O músculo 

apresentou as maiores concentrações de Ni em relação aos outros órgãos, em contraste 

com outros trabalhos que demonstram que o tecido muscular foi o que menos acumulou 

o metal (Vinodhini e Narayanan, 2008; Malik et al., 2010; Palermo et al, 2015). Estas 

divergências podem estar relacionadas com o tempo de exposição dos animais, que foram 

maiores no presente trabalho, e a toxicocinética deste metal em P. lineatus, indicando a 

possível mobilização do Ni para o tecido muscular em tempos mais prolongados de 

exposição. A proporção de Pb encontrada na brânquia e no músculo de P. lineatus também 

foi  maior do que nos outros tecidos e também pode ser decorrente da absorção via epitélio 

branquial e da toxicocinética do metal. Um aumento temporal nas concentrações de Pb na 

água, em maior proporção no local EXP, pode estar relacionado com as maiores 

concentrações deste metal nas brânquias, já que esta encontra-se em contato direto com 
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a água. Lombardi et al. (2010) estudando P. lineatus residentes de áreas contaminadas, 

encontraram concentrações elevadas de Pb nas brânquias, demonstrando que, mesmo 

após exposição crônica, a superfície branquial permanece alvo do metal. O Pb também é 

altamente tóxico para peixes e não tem papel biológico conhecido, podendo danificar 

órgãos, promover efeitos carcinogênicos (Kosanovic et al., 2007; Velusamy et al., 2014), 

além de afetar a osmorregulação de peixes dulcícolas (Rogers e Wood, 2004; Alves e Wood, 

2006; Patel et al., 2006; Ribeiro et al., 2014). Em teleósteos dulcícolas expostos ao Cd 

dissolvido na água o acúmulo ocorre inicialmente nas brânquias, enquanto a exposição 

crônica resulta em maior acúmulo nos órgãos de detoxificação como fígado e o rim (Brown 

et al., 1986; Cinier et al., 1999; Hollis et al., 2001), assim como constatado neste trabalho, 

no qual os peixes apresentaram as maiores concentrações de Cd no rim e no fígado. O Cd 

não tem papel biológico conhecido e é considerado um dos metais mais tóxicos mesmo em 

níveis baixos, podendo causar danos ao material genético de peixes (Ahmed et al., 2010; 

Pereira et al., 2016). Por ter uma maior toxicidade, o Cd apresenta maiores riscos 

ecológicos do que outros metais (Fu et al. 2009; Effendi et al., 2016).  

As comparações das concentrações dos metais detectados nos diferentes órgãos de 

P. lineatus neste trabalho com outros dados da literatura são bastante difíceis, pois a 

bioacumulação de metais nos organismos aquáticos é altamente dependente da espécie e 

é afetada pelas características físico-químicas do ambiente que influenciam a 

biodisponibilidade e, portanto, a acumulação resultante (Peakall e Burger 2003). O 

acúmulo de metais é resultado da diferença entre as taxas de absorção e eliminação dos 

elementos (Cinier et al., 1999). Adicionalmente, a distribuição dos metais entre os 

diferentes órgãos do peixe também é difícil de prever. Sekhar et al. (2003) relataram níveis 

mais altos de Cd, Cu, Pb e Zn em brânquias de três diferentes espécies de peixes do que os 

valores encontrados no fígado. Ao contrário, os níveis de Cd, Cu e Pb no fígado foram 

maiores do que nas brânquias de várias espécies de peixes de profundidade (Mormède e 

Davies, 2001). Em outras espécies detritívoras, as brânquias apresentaram valores mais 

baixos de Cu que o fígado (Fernandes et al., 2007). Lombardi et al. (2010) também 

observaram níveis superiores de Cd e Cu no fígado de P. lineatus, em relação aos 

observados nas brânquias. Nossos resultados reforçam o argumento de que o fígado dos 

curimbas representa um local de armazenamento para vários metais, e as concentrações 

podem, portanto, refletir um histórico de exposição de longo prazo (Schmitt et al., 2007). 
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Por outro lado, o acúmulo de metais em brânquias ao longo do tempo de exposição pode 

refletir as concentrações atuais dos metais biodisponíveis na fase aquosa (Farag et al., 

1998). 

Apesar das maiores concentrações de metais encontradas no local EXP, os peixes 

confinados por 120 dias nestes locais não apresentaram uma maior bioacumulação em 

relação aos animais confinados em REF, com exceção das brânquias. Um dos fatores que 

pode estar relacionados com este resultado é o aumento do tamanho dos peixes ao longo 

do período experimental (Capítulo IV- Vieira, 2018), que promoveria um efeito inverso na 

acumulação destes metais no organismo (Gašpić et al., 2002; Ndimele et al., 2009). Uma 

relação inversa entre os níveis de metais e o peso corporal foi observada em O. niloticus e 

pode ser decorrente da alta taxa metabólica e mecanismos de neutralização de metais 

tóxicos desenvolvidos em peixes (Gašpić et al., 2002). Além disso, se a taxa de crescimento 

de um organismo exceder a taxa de acumulação do metal, o nível de metais no organismo 

variará inversamente com o peso e a idade, mesmo se a concentração geral de metal 

estiver aumentando (Gašpić et al., 2002).  Nussey et al. (2000) verificaram que a 

bioacumulação de Cr, Mn, Ni e Pb diminui conforme o aumento em tamanho do peixe 

Labeo umbratus. Widianarko et al. (2000) investigaram a relação entre as concentrações 

de Pb, Zn, Cu e o tamanho do peixe Poecilia reticulata e encontraram uma diminuição nas 

concentrações de Pb com o aumento do tamanho destes animais. Os mesmos autores 

indicam que as concentrações de Cu e Zn são reguladas e mantidas em certa concentração 

dentro do organismo. Similarmente, Liang et al. (1999) estudaram as concentrações de Zn, 

Cu, Cd, Pb e Ni em várias espécies de peixes em sistemas de policultivo e verificaram 

também que as concentrações de metais, com poucas exceções, foram negativamente 

correlacionadas com o tamanho e sugeriram que o metabolismo dos metais em peixes 

desempenha um papel importante na bioacumulação destes nos tecidos corpóreos. 

Portanto, os resultados deste estudo também podem levar a hipótese de que as 

concentrações de metais nos dois locais de exposição estão em níveis suficientemente 

baixos de modo que os peixes puderam controlar seus níveis teciduais ao longo do 

crescimento. No entanto, a diluição das concentrações de metais nos tecidos devido ao 

crescimento e/ou redução da atividade metabólica em indivíduos em crescimento pode 

não ser observada se as concentrações de metal na água forem superiores à capacidade de 

diluição. Neste caso, continua a ocorrer acumulação de metais e podem ser observadas 
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relações positivas entre o tamanho do animal e as concentrações de metal nos tecidos. No 

presente trabalho, a brânquia dos peixes mantidos em EXP apresentou um aumento na 

concentração total de metais, com grande contribuição do Cu, ao longo do tempo 

experimental e estes resultados podem estar relacionados com o aumento da área de 

superfície de absorção a partir da água e com as altas concentrações de Cu no local 

experimental, especialmente no sedimento que pode eventualmente liberar mais Cu para 

fase aquosa.  

As brânquias constituem uma superfície de contato direto do peixe com o meio, e 

a exposição a contaminantes ambientais faz com que as mesmas também funcionem como 

um local de absorção de contaminantes (Cerqueira e Fernandes, 2002; Martinez et al., 

2004; Evans et al., 2005; Camargo e Martinez, 2006; Crafford e Avenant-Oldewage, 2010). 

Metais, assim como outros poluentes ambientais, são bastante estudados pela capacidade 

que os mesmos têm de afetar as brânquias (Evans, 1987; Wendelaar Bonga, 1997; van der 

Oost et al., 2003; Evans et al., 2005). A exposição a xenobióticos leva a prejuízos na 

absorção de íons, por exemplo por aumento na permeabilidade branquial (Evans, 1987; 

Wendelaar Bonga, 1997; Cerqueira e Fernandes, 2002; Martinez et al., 2004; Camargo e 

Martinez, 2006). O aumento da permeabilidade branquial pode ser a causa da incapacidade 

de absorção de sais ou do ganho excessivo de água (Evans, 1987; Wendelaar Bonga, 1997; 

Evans et al., 2005), que resultou na redução na osmolalidade nos peixes confinados no local 

EXP após 15 e 60 dias, possivelmente relacionada com a diminuição do Na+ neste último 

tempo de exposição. Adicionalmente, os metais podem interferir nas enzimas branquiais 

envolvidas na absorção de íons, como por exemplo, a Na+-K+-ATPase, reduzindo a 

concentração de sódio no plasma (Evans, 1987; Wendelaar Bonga, 1997; Cerqueira e 

Fernandes, 2002; Martinez et al., 2004; Camargo e Martinez, 2006; Parvez et al., 2006). 

Entretanto, a atividade da Na+-K+-ATPase nestes animais mostrou-se inalterada após 60 

dias de confinamento. Assim, a diminuição do Na+ pode estar relacionada com um aumento 

da permeabilidade iônica do epitélio branquial, resultando em um efluxo de íons por vias 

paracelulares, como um efeito de metais sobre a instabilidade das junções oclusivas do 

epitélio branquial (Rogers et al., 2005; Mager et al., 2012). 

Alterações nas concentrações plasmáticas de Ca2+e Mg2+ e na osmolalidade em P. 

lineatus confinados no local EXP, em diferentes tempos de exposição, podem ter relação 

com os maiores níveis de metais na brânquia e no sedimento deste local e com as respostas 
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de estresse adaptativas. Um aumento significativo nas concentrações plasmáticas de Ca2+ 

foi observado nos peixes confinados no local EXP, após 5 e 15 dias, indicando uma 

regulação deste íon no animal. A homeostase do Ca2+ em teleósteos dulcícolas ocorre, em 

parte, através da aquisição do Ca2 + do ambiente circundante. De particular importância é 

o movimento transbranquial de Ca2 +  que é um fenômeno bem estudado e que se acredita 

ocorrer principalmente em todas as células ricas em mitocôndrias (CRM) de brânquias de 

peixes (Marshall 2002, Evans et al., 2005). As taxas de influxo de Ca2+ demonstraram 

alterações como resultado de várias perturbações ambientais, sendo a aclimatação de 

peixes a águas pobres em cálcio um estímulo particularmente efetivo (Perry e Wood 1985, 

McCormick et al., 1992). A diminuição das concentrações  de Ca2+ no ambiente aumenta a 

abundância de CRM (Perry e Wood 1985, McCormick et al., 1992), uma resposta que parece 

ser pelo menos parcialmente mediada por níveis elevados de cortisol circulante (Perry e 

Wood, 1985). Menores concentrações de Ca2+ possivelmente são encontradas no local EXP, 

em comparação à REF, refletindo nos menores valores de dureza da água determinadas 

neste local  (Cap.II – Vieira, 2018). Em REF, a dureza média da água ao longo do tempo 

experimental foi de 43,54 ± 1,94 mg.L-1 CaCO3, enquanto em EXP , o valor médio foi 36,51 

± 1,20 mg.L-1 CaCO3. Kelly e Wood (2008) verificaram o papel hipercalcêmico do cortisol em 

epitélio branquial de truta arco-íris e verificaram que o hormônio estimula a absorção ativa 

de Ca2+ pelas CRM e pelas células pavimentosas. Desta forma, a hipercalcemia obsevada 

em P. lienatus pode ser decorrente da aclimatação destes peixes em água com uma menor 

concentração de Ca2+ em tempos curtos de exposição. Adicionalmente, respostas 

secundárias de estresse, como o aumento dos parâmetros sanguíneos e hiperglicemia, 

também foram observados em P. lineatus confinados no local EXP (Cap. III – Vieira, 2018) 

nestes mesmos tempos de exposição, que podem indicar um aumento do nível de cortisol 

na circulação. Em contrapartida, nos tempos mais prolongados de exposição foi observado 

uma reposta hipocalcêmica nos peixes mantidos no local EXP. Os maiores níveis de metais 

encontrados na brânquia de P. lineatus confinados no local EXP após 120 dias de exposição, 

em destaque para o Cu e Pb, podem ter relação com a hipocalcemia e podem estar 

relacionados com a redução da absorção de cálcio, como um efeito dos metais na enzima 

Ca2+ATPase. Metais podem alterar a Ca2+ATPase através da ligação com seus grupamentos 

funcionais ou pelo deslocamento dos metais constitutivos associados à enzima (Viarengo, 

1989). Geralmente a exposição de peixes a metais causa redução da atividade ATPásica, 
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porém, aumentos de atividade podem ser observados em alguns casos, possivelmente 

como resultado de mecanismos adaptativos (Atli e Canli, 2007; Adiele et al., 2012). Em 

peixes, o Pb promove redução da Ca+ATPAse (Rogers e Wood, 2004; Atli e Canli, 2007), 

assim como o Cd (Verbost et al., 1988, Silva e Martinez, 2014), cujas evidências apontam a 

inibição da Ca2+ATPase basolateral branquial e consequente hipocalcemia como um dos 

principais efeitos tóxicos do metal em peixes de água doce (Verbost et al., 1988). Wong e 

Wong, 2000, demostraram que a exposição aguda de Oreochromis mossambicus ao Cd 

causaram decréscimos na atividade da Ca2+ATPase e também alterações morfológicas nas 

CRM. Efeitos semelhantes foram observados em P. lineatus expostos por 24 e 96 h ao Cd, 

com a diminuição da atividade da enzima em ambos os tempos de exposição, com 

consequente hipocalcemia (Silva e Martinez, 2014). Portanto, a diminuição das 

concentrações plasmáticas de Ca2+ nos peixes expostos ao local EXP, nos tempos mais 

prolongados de exposição, pode ser decorrente dos maiores níveis de metais encontrados 

neste ambiente, como o Pb e o Cd, e com o aumento temporal nas suas concentrações ao 

longo do período experimental. 

Por outro lado, o Mg+ apresentou uma resposta contrária ao Ca+, que pode 

representar um mecanismo compensatório. Um aumento nas concentrações de Mg+ foram 

observadas nos peixes mantidos em EXP após 5, 90 e 120 dias de exposição em comparação 

aos peixes confinados no local REF. Em teleósteos dulcícolas, a maior parte do Mg2+ 

circulante é absorvida pela via alimentar (Flik et al., 1993; Bijvelds et al., 1998; Bucking e 

Wood, 2007) e sua concentração no plasma é baixa, sendo sua eliminação evitada através 

da urina por um eficiente sistema de reabsorção tubular (Bijvelds et al., 1998). Entretanto, 

alguns metais podem interferir na reabsorção tubular de Mg2+, da mesma forma que ocorre 

com outros íons (Patel et al., 2006). Em O. niloticus expostos ao Cu ocorreu um aumento 

da Mg2+- ATPase renal (Kulac et al., 2013), enquanto Rogers et al. (2003) se depararam com 

aumentos significativos das concentrações de Mg2+  plasmáticos em O. mykiss expostas ao 

Pb por períodos entre 72 e 120 h. A elevação de Mg2+ relatada neste último trabalho 

coincidiu com a hipocalcemia, dando indícios de que exista uma relação de contrabalanço 

na regulação destes dois cátions divalentes, embora esteja claro que a absorção destes íons 

ocorra por vias diferentes (Marshall, 2002). Da mesma forma, o aumento da concentração 

plasmática de Mg2+ em P. lineatus expostos ao local EXP nos tempos mais prolongados de 

exposição coincidiu com a redução de Ca2+ nestes mesmos tempos. Além disso, sabe-se que 
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além da via alimentar o Mg2+ pode ser absorvido ativamente nas brânquias através de 

processos ainda não totalmente elucidados (Bijvelds et al., 1998; Marshall, 2002), 

permitindo supor que esteja ocorrendo uma hiperregulação do Mg2+ para contrabalancear 

a hipocalcemia. Adicionalmente, a atividade da Mg2+-ATPase das brânquias e do rim de O. 

niloticus aumentou após exposição ao Cu (Atli e Canli, 2011a), levando também a hipótese 

que frente aos diferentes metais, entre eles o Cu, os peixes expostos também sejam 

capazes de promover tal resposta.  

Com relação às enzimas envolvidas na osmorregulação, na brânquia dos peixes 

confinados no local EXP foi observado uma diminuição da NKA no tempo mais prolongado 

de exposição, em comparação a tempos mais curtos, e a atividade enzimática também foi 

menor em comparação ao local REF, após 120 dias de confinamento. Por outro lado, neste 

mesmo tempo experimental foi observado um aumento da atividade da anidrase carbônica 

(AC). A NKA é responsável pela geração do gradiente eletroquímico que favorece a entrada 

de Na+ pela membrana apical, e a redução de sua atividade deve resultar em alterações na 

concentração deste íon (Ahern e Morris, 1999; Rogers et al., 2003, 2005; Ribeiro et al., 

2014). A inibição desta enzima é um efeito também verificado para o Cu, Zn, Cr, Ag e Cd 

nas brânquias de O. niloticus (Atli e Canli, 2011 a,b) e para o Pb (Ribeiro et al., 2014),  Cd 

(Silva e Martinez, 2014) e Cu (Cerqueira e Fernandes, 2002) em P. lineatus,  mostrando um 

marcante efeito dos metais sobre esta enzima. A redução provocada por metais na 

atividade de ATPases, como NKA, está associada com a interação do contaminante com 

grupamentos funcionais como carboxil (Ong e Lee, 1980) e sulfidril (Castro-Gonzáles e 

Méndez-Armenta, 2008), impedindo a ligação da molécula de ATP ao sítio catalítico da 

enzima. Por outro lado, os maiores níveis de atividade da NKA observados nos menores 

tempos de exposição (t5 e t15), em comparação aos tempos mais prolongados e ao nível 

basal, podem indicar um efeito agudo do aumento do cortisol plasmático em P. lineatus, já 

que este hormônio tem grande importância para a manutenção do equilíbrio hidromineral 

(Wendelaar Bonga, 1997; van der Oost, 2003; Evans et al., 2005). Este hormônio aumenta 

a atividade e expressão da NKA, garantindo os níveis de sódio plasmático (Mommsen et al., 

1999; Cerqueira e Fernandes, 2002; Evans et al., 2005; Mancera e McCormick, 2007), 

corroborando o aumento da calcemia nestes animais. 

Diversos poluentes naturais e xenobióticos como, por exemplo, amônia (ArasHisar 

et al., 2004); metais como Pb (Martinez et al., 2004); Cu e Zn (Cerqueira e Fernandes, 2002), 
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geram em peixes um quadro de desequilíbrio respiratório, que resulta em acidose 

metabólica (Henry et al., 1996; Randall e Brauner, 1998; Henry e Swenson, 2000; Georgalis 

et al., 2006 a,b). A AC é uma enzima abundantemente presente nas brânquias dos peixes 

e, de extrema importância para processos respiratórios e de equilíbrio ácido-básico. Esses 

processos são dependentes da reação reversível de hidratação do CO2, realizada por essa 

enzima, a qual produz e fornece prótons (H+) e bicarbonato (HCO3
-) utilizados por 

trocadores de cátions e ânions (Randall e Brauner, 1998; Henry e Swenson, 2000; Evans et 

al., 2005; Perry e Gilmour, 2006). Essa ativação da AC em vários tecidos em quadros de 

desequilíbrio respiratório colabora para a prevenção da acidose (Henry, 1996; Randall e 

Brauner, 1998; Henry e Swenson, 2000). O aumento da AC Em P. lineatus confinados in situ 

no local EXP após 120 dias pode estar relacionado com a prevenção da acidose gerada por 

contaminantes diversos, tais como os metais Cu e Pb.  

Outra função primordial exercida pelas brânquias é a manutenção do equilíbrio 

ácido-base através da extrusão de H+ (Evans et al., 2005; Marshall e Grosell, 2006). A 

eliminação de prótons pelas brânquias pode gerar uma mudança no pH do microambiente 

da região apical das células (Perry e Gilmour, 2006), favorecendo a entrada de Na+ (Perry e 

Fryer, 1997; Hirose et al., 2003; Evans et al., 2005). Esta eliminação ocorre via H+-ATPases 

(HA) ou trocadores Na+/H+ localizados na membrana apical de todas as células branquiais 

(Hirose et al., 2003). A redução da HA branquial foi observada nos peixes confinados no 

local EXP após 30 dias de exposição, entretanto, sem consequências osmoiônicas imediatas 

para o animal, uma vez que a hiponatremia foi observada apenas em t60.  

Por outro lado, as respostas enzimáticas observadas no rim, são opostas às da 

brânquia e poderiam compensar os possíveis desajustes osmorregulatórios em virtude das 

alterações enzimáticas neste órgão. Ao lado das brânquias, o rim posterior desempenha 

papel importante na hiperregulação iônica e equilíbrio ácido-base em teleósteos de água 

doce (Perry et al., 2003; Gilmour e Perry, 2009, Martinez, 2017). Um aumento da NKA foi 

observada nos peixes confinados em EXP, após 60 e 90 dias de exposição em comparação 

aos outros tempos e aos animais mantidos no local REF. A atividade da HA também 

aumentou no rim destes peixes após 60, 90 e 120 dias de confinamento. A presença da HA 

na membrana apical das células com borda em escova dos túbulos proximais (Perry e Fryer, 

1997) desempenha um papel importante para a manutenção do equilíbrio ácido-base, 

junto com as brânquias. Em condições normais, a regulação ácido-base é exercida 
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prioritariamente pelas brânquias através da excreção de H+, com o rim exercendo um papel 

auxiliar, reabsorvendo o HCO3 que é filtrado pelo glomérulo (Perry et al., 2003; Gilmour e 

Perry, 2009). Entretanto, situações que propiciem desajustes no pH sanguíneo 

proporcionam uma maior expressão da H+-ATPase renal, sugerindo seu envolvimento com 

a recaptação do HCO3 (Perry e Fryer, 1997; Perry et al., 2003). Além disso, a redução da 

atividade da AC renal em 30 dias de confinamento de P. lineatus e a tendência de 

diminuição em t60 pode causar um prejuízo da regulação ácido-base impedindo a 

reabsorção tubular deste ânion. Desta forma, a ativação da HA viria contribuir para a 

compensar esta perda (Perry e Gilmour, 2006) e o prejuízo na regulação ácido-base. O 

aumento da atividade da NKA no rim, nos tempos mais prolongados de exposição pode ter 

sido um mecanismo compensatório à redução desta enzima nas brânquias, garantindo uma 

maior reabsorção de Na+, visto que a principal força motriz para a reabsorção tubular de 

Na+ está na presença da NKA na membrana basolateral das células dos túbulos renais 

(Marshall e Grosell, 2006; Martinez, 2017). Nos tempos mais prolongados de exposição, 

não foram observadas alterações na natremia e tampouco na osmolalidade em P. lineatus, 

indicando uma possível regulação renal. 

Em P. lineatus expostos in situ no local EXP também foram observados danos 

histológicos na brânquia e nos rins após 15 e 5 dias de exposição, respectivamente. Nas 

brânquias dos peixes confinados em EXP foram observadas as maiores frequências de 

hipertrofia epitelial, descolamento epitelial e desarranjo lamelar, comparado aos peixes 

mantidos em REF. O fato de estar diretamente em contato com a água e com os 

contaminantes nela presentes pode levar as brânquias a apresentarem alguns sistemas de 

defesa, a fim de que a distância de difusão entre os xenobióticos e o sangue seja aumentada 

(Suiçmez et al., 2006). Algumas vezes, essas defesas representam “maladaptações”, 

dificultando a passagem de oxigênio e íons importantes, podendo ocasionar desequilíbrio 

osmoiônico e desequilíbrio ácido-básico (Evans, 1987; Wendelaar Bonga, 1997; van der 

Oost et al., 2003; Martinez et al., 2004; Evans et al., 2005). Neste trabalho verificou-se que 

baixas concentrações de contaminantes dissolvidos na água foram capazes de dar início a 

um processo de anomalias morfológicas no epitélio branquial de P. lineatus nos tempos 

mais curtos de exposição ao local EXP, visto que os animais apresentaram um tendência de  

aumento no IAH em 5 dias de exposição e um aumento significativo após 15 dias de 

confinamento. Os valores de IAH se apresentaram abaixo de níveis considerados danosos 
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à saúde do animal, indicando que as funções branquiais neste estágio não sofreram 

prejuízos inerentes.  

Alterações morfológicas branquiais são inespecíficas, e desta forma, os danos 

histológicos neste órgão podem ser decorrentes da exposição a outros contaminantes 

presentes na água, como agrotóxicos de uso atual e organoclorados (Capítulo III – Vieira, 

2018). Alguns herbicidas como a atrazina (Neškovic et al., 1993; Alazemi et al., 1996, 

Paulino et al., 2012a, 2012b) e o 2, 4-D (Neškovid et al., 2008) promoveram alterações 

morfológicas em brânquais de peixes. Além disso,  por serem respostas comuns a uma 

grande classe de contaminantes, incluindo metais e organoclorados alterações branquiais 

foram previamente relatados para peixes provenientes de ambientes poluídos (Fernandes 

et al., 2013;  Souza et al., 2013, Paulino et al., 2014; Ghisi et al., 2016; Pérez et al., 2018; 

Santana et al., 2018).  

Em 15 dias de confinamento no local EXP, os peixes apresentaram um aumento 

significativo no IAH e as alterações mais frequentes foram dessaranjo lamelar,  hiperplasia 

das células epiteliais resultando em  fusão de várias lamelas. Este conjunto de alterações 

está entre as mais frequentemente reportadas para teleósteos dulcícolas expostos a 

contaminantes (Mallat, 1985). Como já descrito, estas alterações são consideradas 

respostas de defesa que aumentam a distância entre o sangue do peixe e a água, de forma 

a reduzir a absorção do contaminante pelo animal (Mallatt, 1985; Hinton e Laurén, 1990; 

Fernandes e Mazon, 2003). Entretanto esse processo aumenta também aumenta a 

distância de difusão dos gases respiratórios (Fernandes e Mazon, 2003), podendo gerar um 

desequilíbrio ácido–básico. Neste mesmo tempo experimental, uma tendência no aumento 

da atividade da AC e NKA também foi observada nestes peixes, que pode indicar uma 

tentativa de regulação da acidose metabólica em decorrência do aumento da distância de 

difusão dos gases.  

Assim como as brânquias, o rim de teleósteos é um dos primeiros órgãos afetados 

no caso de exposição a contaminantes, e, portanto, as lesões renais podem ser boas 

indicadores de poluição ambiental (Cengiz, 2006). Entre as alterações renais mais 

frequentemente relatadas em peixes expostos à contaminantes estão a degeneração 

tubular, do tipo granular e hialina, e alterações corpusculares, como dilatação dos capilares 

e redução do espaço de Bowman (Takashima e Hibiya, 1995). Estas foram as alterações 

mais frequentes observadas no rim de P. lineatus confinados no local EXP, e responsáveis 
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pelo aumento do IAH nestes animais após 5 dias de confinamento. A degeneração granular 

pode ser identificada pela hipertrofia das células tubulares e presença de grânulos 

pequenos no citoplasma, que fica com aspecto de rede (Hinton e Laurén, 1990). Essa 

alteração representa um estágio inicial do processo degenerativo, que pode progredir para 

a degeneração hialina, que se caracteriza pela presença de grânulos maiores e eosinófilos 

dentro das células (Hinton e Laurén, 1990). Tais grânulos podem ser formados dentro das 

próprias células ou ainda resultarem da reabsorção de excessos de proteína plasmática 

perdidos pela urina, indicando danos no glomérulo (Hinton e Laurén, 1990; Takashima e 

Hibiya, 1995).  

Outras alterações frequentemente observadas no rim de P. lineatus, em maior 

intensidade nos animais confinados no local EXP, foram a redução do espaço de Bowman, 

material no interior do túbulo e oclusão da luz tubular. O acúmulo de certos materiais no 

lúmen dos túbulos proximais ou distais pode levar à oclusão da luz tubular, assim como o 

aumento no volume das células epiteliais pode resultar na redução do lúmen levando ao 

estreitamento da luz tubular (Takashima e Hibiya, 1995). Estes tipos de alterações 

prejudicam a passagem do filtrado, além de comprometer o processo de reabsorção e 

secreção tubular (Hinton e Laurén, 1990). Estas alterações também foram observadas em 

peixes da espécie Barbatula barbatula coletados em dois ribeirões impactados com 

agrotóxicos e metais pesados (Schwaiger et al., 1997). A presença de contaminantes no 

sangue pode levar a algumas mudanças patológicas na cápsula de Bowman, como 

proliferação anormal das células epiteliais e o espessamento da lâmina basal, levando a 

redução do espaço de Bowman (Hinton e Laurén, 1990). Esta alteração foi encontrada em 

P. lineatus expostos a concentrações subletais de triclorfon (Veiga et al., 2002), em Salmo 

trutta e B. barbatula confinados in situ em ribeirões contaminados com agrotóxicos, PCBs, 

HPAs e metais (Gernhofer et al., 2001).  

Assim como as alterações branquiais, alterações renais podem ser decorrentes da 

exposição a vários contaminantes, indicando que estas lesões também não são específicas 

a um determinado tipo de estressor. A exposição à metais causa frequentemente distúrbios 

tubulares e glomerulares como os descritos por Thophon et al. (2003) para Lates calcarifer 

exposta ao Cd, enquanto Handy e Penrice (1993) encontraram principalmente inchaço nas 

células da cápsula de Bowman e melanomacrófagos no rim de Salmo trutta e O. 

mossambicus expostas ao cloreto de mercúrio. A exposição a organoclorados também 
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promoveu alterações renais em peixes, como em Labeo rohita expostos ao 

hexaclorociclohexano (Das e Mukherjee, 2000), Mugil sp., C. carpio e Barbus sp. expostos 

ao lindano (Ortiz et al. 2003); assim como a exposição a piretróides (Cengiz, 2006; 

Velmurugan et al, 2007).   

Apesar das diferentes histopatologias encontradas no rim de P. lineatus, os valores 

de IAH em ambas as situações de confinamento demonstraram a ocorrência de danos 

moderados a severos, mas que ainda podem ser revertidos. Alterações de estágio III, como 

necrose não foram observadas nestes animais, o que indica que as funções renais não 

foram comprometidas, e o órgão parece ter tido um importante papel na manutenção do 

equilíbrio osmoiônico a longo prazo, tendo em vista as respostas adaptativas das ATPases 

renais.  

 

4.5  CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

O presente trabalho demonstrou que o confinamento in situ de P. lineatus em um 

ambiente com maior nível de contaminantes, incluindo os metais, promoveu desajustes 

osmorregulatórios pontuais. Entretanto, em tempos mais prolongados de exposição os 

animais desenvolveram estratégias visando a manutenção das concentrações iônicas e 

osmolalidade, possivelmente por meio da indução de enzimas renais. Os baixos níveis de 

metais presentes no ambiente parecem não ter sido suficientes para promover um 

acúmulo expressivo nos diferentes tecidos de P. lineatus, e as alterações histológicas 

apresentaram respostas significativas apenas em tempos mais curtos de exposição, e não 

foram consideradas de grande prejuízo à saúde dos animais. Entretanto, exposições mais 

prolongadas a misturas complexas de metais e outros contaminantes em ambientes de 

água doce sobre influência de atividades agrícolas podem levar à ocorrência de danos 

morfológicos mais severos em órgãos-alvo de peixes, bem como desequilíbrios 

osmoiônicos, superando a capacidade do organismo em restabelecer a homeostase.  
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5.1 INTRODUÇÃO 

 

Ao longo das últimas três décadas, o padrão mundial de consumo de inseticidas foi 

se modificando e a diminuição na produção de compostos de alta toxicidade para 

mamíferos, como organofosforados e carbamatos foi a modificação mais notável (Kumar 

et al., 2014). Em contrapartida, a utilização de inseticidas da classe dos piretroides está em 

ascensão em escala mundial, pois são considerados compostos potentes e eficazes no 

controle de insetos, possuem ação rápida e apresentam toxicidade seletiva, considerados 

relativamente inofensivos para mamíferos e aves (Soderlund et al., 2002; Goulding et al., 

2013; Haverin e Vornanen, 2014). No entanto, diversos estudos mostraram que os 

piretroides estão entre os agrotóxicos mais tóxicos para organismos aquáticos, tais como 

os peixes (Barrionuevo e Lanças, 2001; US EPA, 2001, Saxena e Seth, 2002; Pimpão, 2006; 

Gu et al., 2007). Devido ao seu caráter lipofílico, piretroides possuem uma alta taxa de 

absorção através das brânquias dos peixes, a qual pode explicar, em parte, a alta 

sensibilidade deste grupo de vertebrados à exposição por piretroides (Polat et al; 2002). 

Além disso, peixes parecem ser deficientes no sistema enzimático que hidrolisa estes 

compostos (Viran et al., 2003), o que confere um ritmo mais lento na metabolização e 

eliminação dos mesmos, em comparação com aves e mamíferos (Bradbury e Coats, 1989). 

As meias-vidas de eliminação de várias piretroides por peixes são todas superiores a 48 

horas, enquanto o tempo de meia-vida para aves e mamíferos varia de 6 a 12 horas 

(Bradbury e Coats, 1989).  
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Como resultado do escoamento de áreas agrícolas, procedimentos de pulverização 

florestal e pulverização direta nos corpos d'água, os piretroides podem entrar nos 

ambientes aquáticos e se acumular em sedimentos, devido ao seu elevado coeficiente de 

adsorção, que confere fortes propriedades de ligação ao solo (He et al. 2008). Esta 

característica pode aumentar a concentração destes compostos em sedimentos de corpos 

d'água, cumulativamente, aumentando assim o risco para a saúde de peixes dulcícolas, 

principalmente para espécies bentônicas (Marino e Ronco, 2005; Velmurugan et al, 2007; 

Kutluyer et al., 2015). Atualmente, estes produtos químicos podem ser detectados em 

águas naturais em todo o mundo após aplicações agrícolas, urbanas e residenciais (Weston 

et al, 2009; Domagalski et al., 2010; Weston e Lydy, 2012; Jabeen et al., 2015; Stehle e 

Schulz, 2015). A presença da CL foi verificada em sedimentos de rios brasileiros nas 

concentrações de 1,32 ng.g-1 (Hunt et al., 2016), 1 a 5 ng.g-1 (Miranda et al. (2008) e 19,7 a 

60,0 ng.g-1 (Possavatz et al., 2014).  

A atividade inseticida e toxicidade dos piretroides é dependente da estereoquímica 

do composto: geralmente os isômeros cis são mais tóxicos que os isômeros trans; e a 

introdução do grupo α-ciano aumenta a toxicidade da molécula tanto para insetos como 

para mamíferos (Casida et al., 1983). Lawrence e Casida (1982) dividiram os piretroides em 

duas classes, de acordo com o tipo de síndrome que a intoxicação causa em mamíferos: 

classe T (tremor), cuja intoxicação causa hipersensibilidade e agressividade e a classe CS 

(coreoatetose) cuja intoxicação causa salivação, seguida por acessos de tremores, 

espasmos convulsivos, coma e morte. Assim, os piretroides que causam síndrome T e não 

apresentam um grupo ciano em sua estrutura são classificados em tipo I; enquanto que os 

compostos que causam a síndrome CS e apresentam um grupo ciano em sua estrutura, são 

classificados em tipo II. Dentre os piretroides mais utilizados atualmente e anteriormente 

citados, a cismetrina e a permetrina são compostos do tipo I, ao passo que a deltametrina, 

ciflutrina, cipermetrina e cialotrina são piretroides do tipo II.  

A λ-cialotrina (CL) é um α-ciano piretróide do tipo II e foi comercializada pela 

primeira vez em 1985 e, além de seu uso atual como um inseticida para uma ampla gama 

de insetos-alvo, também tem sido adotada para o manejo de pragas ou em campanhas de 

saúde pública no controle de insetos vetores de doenças (Muranli e Güner, 2011, Lofty et 

al, 2013; Ramadhas et al, 2014). O principal modo de ação dos piretroides é a alteração da 

permeabilidade dos canais de sódio voltagem-dependentes das células nervosas. Os 
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piretroides modificam a cinética de ativação e inativação dos canais de sódio, resultando 

em aberturas prolongadas dos canais individuais. Isso provoca a despolarização da 

membrana, descargas repetitivas e perturbações sinápticas que levam aos sintomas de 

intoxicação por hiperexcitabilidade (Vijverberg e van den Bercken, 1990; Soderlund et al., 

2002). A CL é extremamente tóxica para animais aquáticos, incluindo peixes, invertebrados 

e anfíbios (Velisek et al, 2006; Carriquiriborde et al, 2009; Ansari et al, 2011; Muranli e 

Güner, 2011) atuando como uma substância neurotóxica que interfere na condutância 

iônica das membranas nervosas, prolongando a corrente de sódio (Clark, 1997).  No Brasil, 

há 253 compostos piretroides registrados para formulações comerciais, sendo a CL o 

piretroide com maior número de registros (72) (BRASIL, 2018).  

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

um modelo biológico adequado para estudo de efeitos de agrotóxicos, pois tem se 

mostrado sensível aos efeitos das exposição à herbicidas (Langiano e Martinez, 2008; 

Modesto e Martinez, 2010a, 2010b; Paulino et al., 2012; Santos e Martinez, 2012; Pereira 

et al., 2013; Moreno et al., 2014) e inseticidas (Parma de Croux, 2002; Maduenho et al; 

2008; Bacchetta et al., 2011; Poletta et al., 2013; Loteste et al., 2013; Vieira et al., 2018). 

Diante deste contexto o objetivo deste estudo é verificar os potenciais efeitos tóxicos da 

CL em biomarcadores bioquímicos, fisiológicos, genéticos do peixe P. lineatus após 

exposição aguda a concentrações ambientalmente relevantes de CL. 

 

5.2 MATERIAL E MÉTODOS 
 

 

5.2.1 Desenho Experimental 

 

Peixes em estágio juvenil da espécie Prochilodus lineatus (n= 40, peso: 21,57 ± 3,86 

g; comprimento: 11,15 ± 0,70 cm), obtidos da Estação de Piscicultura da Universidade 

Estadual de Londrina (EPUEL), foram aclimatados durante sete dias em tanques de 300 L 

contendo água limpa, desclorada e com aeração constante, sob fotoperíodo de 12:12 h 

claro/escuro. Durante esse período foi fornecida ração comercial (Guabi®, 36 % conteúdo 

proteico) a cada 48 h, interrompendo-se a alimentação 24 h antes dos testes, bem como 

durante a exposição. Os parâmetros físicos e químicos da água foram monitorados durante 
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todo o experimento (aclimatação e exposição: temperatura = 22,86 ± 0,071 °C; pH = 7,88 ± 

0,023; O.D. = 7,26 ± 0,028 mg O2.L-1; condutividade = 0,102 ± 0,004 mS.cm-1). 

Após o período de aclimatação, os peixes foram randomicamente divididos em 

cinco grupos (n = 8 peixes/grupo) e mantidos em aquários de vidro contendo 80 L de água 

desclorada. Um grupo foi mantido sob condições controladas somente em água limpa (CL 

0) e os outros quatro grupos foram expostos à diferentes concentrações nominais de CL a 

partir da formulação comercial Karate Zeon© CS (5% de λ-cialotrina, Syngenta S.A., Brasil):  

5 (CL 5), 50 (CL 50), 250 (CL 250) e 500 (CL 500) ng.L-1, por 96 h, sob condições semiestáticas, 

com renovação total da solução teste a cada 24 h.  A LC50 96 h da λ-cialotrina para diferentes 

espécies de peixes varia de 0,21 a 2,3 µg.L-1 (Maund et al, 1998), apresentando grande 

toxicidade para estes organismos. Desta forma, buscou-se utilizar concentrações seguras 

de CL para P. lineatus, que não causassem mortalidade, partindo de uma concentração 

mínima de 5 ng.L-1 e aumentando em progressão geométrica de 10 até a concentração 

máxima de 5000 ng.L-1 (5 µ.g L-1). Entretanto, houve 100% de mortalidade na maior 

concentração após 24 h, e uma concentração intermediária foi adicionada no experimento 

(250 ng.L-1). 

Após o período de exposição, os peixes foram anestesiados em benzocaína (0,1 g.L-

1) para a retirada de sangue pela veia caudal. Em seguida, os animais foram mortos por 

secção medular para a coleta do fígado, brânquia, rim, cérebro e músculo. Os órgãos foram 

armazenados em ultrafreezer (-80º C) para as análises bioquímicas e uma alíquota de 

sangue foi armazenada em soro bovino fetal e refrigerado (10º C) até o momento do ensaio 

genético. Amostras de sangue total foram armazenadas em microtubos e imediatamente 

após a amostragem foram utilizadas para a determinação dos parâmetros hematológicos. 

Os procedimentos descritos foram aprovados pelo Comitê de Ética no Uso de Animais da 

Universidade Estadual de Londrina (Processo 10493.2014.27). 

 

 

5.2.2 Biomarcadores fisiológicos 

 

Uma alíquota de sangue total (50 μL) foi utilizada para a determinação do 

hematócrito (Hct) em microcapilares de vidro heparinizados e centrifugados (1.200 g, 5 

min), para a leitura em cartão padronizado, que determina a porcentagem de células 
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vermelhas na amostra. Outra alíquota de sangue (5 μL) total foi diluída em tampão formol 

citrato (1:200) para a contagem do número de eritrócitos por mm3 de sangue (RBC), em 

câmara de Neubauer ao microscópio de luz. A concentração de hemoglobina (Hb) foi 

determinada por meio do método de cianeto de metahemoglobina, utilizando-se um kit 

comercial (Doles, Brasil), em espectrofotômetro (Libra S32, Biochrom, Reino Unido) a 540 

nm. Após a determinação dos parâmetros hematológicos o sangue total foi centrifugado 

(1.870 g, 10 min – MCD2000, Hsiangtai, Taiwan), para obtenção do plasma.  A glicose 

plasmática foi analisada pela técnica da glicose oxidase (Doles, Brasil) em 

espectrofotômetro de microplacas (Victor 3, Perkin Elmer, USA) à 510 nm. 

No plasma foram analisadas as concentrações de sódio (Na+), potássio (K+), cloreto 

(Cl-), cálcio (Ca2+) e magnésio (Mg2+) e osmolalidade. As concentrações de Na+ e K+ foram 

determinada em plasma diluído em água deionizada (1:100), usando fotômetro de chama 

(DM-62, Digimed). A análise de Cl- foi realizada com auxílio de kit comercial (Labtest 

Diagnostica e BioClin, Brasil) pelo método do tiocianato de mercúrio, com leitura em 

espectrofotômetro a 490 nm. As dosagens de Ca2+ e Mg2+ foram realizadas com amostras 

de plasma diluídas (1:50) em óxido de lantânio (La2O3 0,1%), em espectrofotômetro de 

absorção atômica (AAnalyst 700, Perkin Elmer).  

 

 

5.2.3 Biomarcadores bioquímicos 
 

 

Antioxidantes e dano oxidativo 

 

Para a avaliação dos biomarcadores associados ao estresse oxidativo as amostras 

de fígado, brânquia, rim, músculo e cérebro mantidas no ultra freezer foram descongeladas 

em gelo, homogeneizadas (10x volume) em tampão fosfato de potássio (0,1 M, pH 7,0), 

centrifugadas (20 min, 13000 g, 4°C) e com o sobrenadante foram realizados os ensaios 

bioquímicos descritos em sequência. 

A atividade da glutationa S-transferase (GST) foi determinada pelo monitoramento 

da complexação da glutationa reduzida (GSH) com o substrato 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno 

(CDNB) em espectrofotômetro a 340 nm, de acordo com o método descrito por Keen et al. 
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(1976). O aumento de CDNB conjugado foi monitorado durante 1 minuto, em 

espectrofotômetro a 340 nm e a atividade da enzima foi expressa em nmol de CDNB 

conjugado min-1 mg de proteína-1. 

A atividade da Cu-Zn superóxido dismutase (SOD) foi determinada pela medida da 

inibição da taxa de redução do citocromo c pelo radical superóxido em espectrofotômetro, 

a 550 nm, de acordo com McCord e Fridovich (1969). A atividade da enzima foi expressa 

em U de SOD.mg de proteína-1, sendo que U representa a quantidade de SOD que promove 

a inibição de 50% da taxa de redução do citocromo c.  

A atividade da catalase (CAT) foi determinada através da velocidade de 

decomposição de peróxido de hidrogênio pela enzima, sendo quantificado o decréscimo 

de absorbância em espectrofotômetro a 240 nm (Beutler, 1975). As amostras (1:100) foram 

adicionadas a um meio de reação (H2O2 0,03%, Tris-HCl 50 mM, EDTA 0,25 mM), e o 

decréscimo de sua absorbância a 240 nm determinado durante 1 min.  A atividade da 

enzima foi expressa em µmol de H2O2 degradado.min-1.mg proteína-1. 

 A atividade da glutationa peroxidase (GPx) foi estimada indiretamente através da 

oxidação do NADPH em presença de glutationa redutase (GR) e o substrato glutationa 

oxidada, produzida pela ação da GPx, e acordo com o método de Hopkins e Tudhope 

(1973). Uma alíquota (10 µL) das amostras foi misturada concomitantemente a 1 mL do 

tampão (NaH2PO4, 25 mM, Na2HPO4, 25 mM, EDTA 2 mM, NaN3 5 mM, NADPH 0,2 mM, 

GSH 1 mM, 25oC e protegido da luz), à GR (1 U) e ao H2O2 (0,4 mM) e a cinética da reação 

foi analisada por 1 minuto em espectrofotômetro a 340 nm. Os resultados foram expressos 

em µmol de NADP.min-1.mg proteína-1. 

A concentração de glutationa (GSH) no fígado foi determinada de acordo com o 

método de Beutler et al. (1963), através da reação dos grupamentos -SH com o reagente 

de cor 5,5-ditiobis-2-ácido nitrobenzóico (DTNB), formando o tiolato (TNB) que foi 

quantificado em 412 nm. A concentração de glutationa foi expressa em µg GSH. mg 

proteína-1. 

Para avaliação da lipoperoxidação foi utilizado o ensaio TBARS (substâncias reativas 

ao ácido tiobarbitúrico, entre elas o malondialdeído [MDA]) de acordo com o protocolo 

descrito por Camejo et al. (1998). Ao sobrenadante foi acrescentado butilhidroxitolueno 

(BHT 1M), solução salina fosfatada (2 mM KCl; 1,4 mM NaH2PO4; 357 mM NaCl; 10 mM 

Na2HPO4; pH 7,4), ácido tricloroacético (TCA 50%) e ácido tiobarbitúrico (TBA 1,3%) 
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dissolvido em 0,3% NaOH e a mistura foi mantida a 60ºC em estufa por 1 hora. 

Posteriormente, foi feita a leitura de fluorescência (ex/em: 535/590 nm) e a concentração 

de TBARS determinada através de uma curva padrão de malondialdeído (MDA). A 

concentração de TBARS foi expressa em nmol de TBARS. mg de proteína-1. 

 

Atividade das esterases 

 

A atividade das esterases no fígado e plasma foi quantificada de acordo com o 

método de Li e Fan (1997) com algumas adaptações, através do consumo dos substratos α 

e β-naftil pelas α –EST e β-EST, respectivamente, que os transformam em α e β-naftol. Para 

α-esterase, foi adicionado 10 μL de amostra diluída (1:20) em cada poço, acrescentado de 

200 μL de α-naftil acetato (0,3 mM) em tampão fosfato de sódio (20 mM, pH 7,2) e 

utilizando uma solução de α-naftol (35 nmol) como controle positivo. Após incubação de 

15 min em temperatura ambiente, a reação foi interrompida pela adição de 50 μL de Fast 

Blue (0,3 % Fast Blue em 3,5 % de dodecil sulfato de sódio), mantidos sob mesma 

temperatura por mais 5 min e na sequência a absorbância foi determinada em 

espectrofotômetro a 544 nm (Victor 3, Perkin Elmer, USA). A atividade da β-Est seguiu as 

mesmas concentrações utilizadas para α, entretanto usando o β-naftil acetato (0,3mM) 

como substrato e o β-naftol (35 nmol) como controle positivo. Para o cálculo da 

concentrações de substratos convertidos nas amostras foi construída uma curva padrão de 

α-naftol e β-naftol (0 – 10 μg . mL-1) e os resultados expressos em  nmol α/ β min-1. mg 

proteína-1. 

Os tecidos muscular e cerebral foram homogeneizados em tampão fosfato de 

potássio (0,1 M; pH 7,5; 1:10 p/v) e centrifugados (10.000 g, 20 min, 4° C) para a análise da 

atividade da acetilcolinesterase (AChE), segundo método descrito por Ellman et al. (1961) 

e adaptado por Alves-Costa et al. (2007) para leitura em espectrofotômetro de microplacas 

a 415 nm. A atividade da AChE (nmol DTNB.min-1.mg ptn-1) foi determinada nos tecidos 

através da reação do iodeto de acetilcolina (9 mM) com reagente de cor contendo 

ditionitrobenzoato (0,5 mM). O produto da degradação do iodeto de acetilcolina pela AChE, 

reage com o DTNB formando nitrobenzoato, que foi mensurado 
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espectrofotometricamente a cada 3 minutos pelo tempo total de 6 minutos. A 

concentração de proteínas totais para a expressão dos resultados foi determinada pelo 

método descrito por Bradford (1976). 

 

5.2.4  ATPases branquiais 

 

Os filamentos branquiais separados dos arcos foram homogeneizados em tampão 

de homogeneização (Tris 100 mM, Sacarose 500 mM, ditiotreitol [DTT] 1 mM, fluoreto de 

fenilmetilsulfonilo [PMSF] 1 mM)  e centrifugados (10000 g, 25 min, 4°C) e o sobrenadante 

foi usado para medir a atividade das ATPases. A atividade da Na+K+-ATPase (NKA) foi 

determinada segundo protocolo estabelecido por Quabius et al. (1997). Neste método, 

mede-se a atividade da enzima de modo indireto, através da produção de fosfato 

inorgânico proveniente da quebra de ATP, em amostras incubadas com KCl (que estimula 

a atividade da NKA) e com ouabaína (inibidor da NKA). Como padrão foi utilizada uma 

solução de fósforo 0,65 mM (Sigma). Os ensaios foram realizados em leitora de microplacas 

(620 nm, Elx 800, Biotek, USA). 

A atividade das enzimas Ca2+-ATPase (CaATP) e Mg2+-ATPase (MgATP) foi 

mensurada segundo método descrito por Vijayavel et al. (2007) com modificações. 

Primeiramente, as amostras foram incubadas em uma solução reativa (NaCl 189 mM, 

MgCl2 5 mM, Tris 20 mM, CaCl2 5 mM, ouabaína 2 mM, pH 7,6) sem ATP para determinação 

da concentração basal de fosfato inorgânico (Pi) na amostra. Em seguida, as amostras 

foram incubadas em solução reativa (CaATP: NaCl 189 mM, MgCl2 5 mM, Tris 20 mM, CaCl2 

5 mM, ouabaína 2 mM, pH 7,6; MgATP: NaCl 189 mM, MgCl2 5 mM, Tris 20 mM, KCl 14 

mM, EDTA 0,2 mM, ouabaína 2 mM, pH 7,6) contendo ATP (3 mM). A atividade da CaATP 

e MgATP foi determinada pela diferença de absorbância entra as amostras com ATP e as 

amostras sem ATP, pela quantificação de Pi liberado na amostra usando-se uma solução de 

coloração segundo Ames (1966). As leituras foram realizadas em leitora de microplacas 

(ELX 800, Bio-Tek Instruments) a 620 nm, sendo os valores expressos em µmol Pi mg 

proteína-1 min-1. 

A concentração de proteínas totais nos diferentes homogenatos foi determinada 

pelo método de Bradford (1976), que se baseia na reação de proteínas com o corante 
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Coomassie Brilliant Blue G-250. A curva de calibração foi feita com albumina de soro bovino 

(BSA) e a absorbância lida em espectrofotômetro a 595 nm. 

 

5.2.5   Biomarcadores de genotoxicidade - Teste do Cometa 

 

O ensaio alcalino do cometa foi realizado com eritrócitos, com base na metodologia 

descrita por Singh et al. (1988), com algumas modificações. Após a amostragem, uma 

alíquota de sangue foi adicionada à solução de soro bovino fetal (SBF, 1:100) e misturado 

com agarose de baixo ponto de fusão. Esta mistura foi colocada em lâmina de vidro 

previamente coberta com agarose normal, coberta com lamínula, e permaneceu na 

geladeira por 30 min. Em seguida as lamínulas foram retiradas e as lâminas foram colocadas 

em solução de lise (2,5 M NaCl, 100 mM EDTA, 10 mM Tris, 10 % DMSO, 1 mL Triton X-100, 

pH 10,0) por, no mínimo, 1 hora. Após esse tempo as lâminas foram transferidas para cubas 

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

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

minutos (300 mA, 25 V, 1 V.cm−1), e após as lâminas foram neutralizadas com tampão (0,4 

M Tris, pH 7,5), em 3 lavagens de 5 min, e fixadas em etanol por 10 minutos. Para as 

análises, as lâminas foram coradas com o corante GelRed (Uniscience) e cobertas com 

lamínula. Foram examinadas em microscópio de fluorescência na objetiva de 40x em teste 

cego. Foram analisados 100 nucleóides por lâmina. Os danos no DNA foram classificados 

visualmente conforme a migração dos fragmentos de DNA em quatro classes: 0: sem dano 

visível; 1: cauda menor que o diâmetro do núcleo; 2: comprimento de cauda de 1 a 2 vezes 

o diâmetro do núcleo; 3: comprimento da cauda maior que duas vezes o diâmetro do 

núcleo. Para cada peixe o escore foi calculado multiplicando-se o número dos nucleoides 

observados em cada classe de dano pelo valor da classe (0, 1, 2 e 3), gerando um valor 

entre 0 e 300. 

 

 

5.2.6   Análises estatísticas 

 

Os resultados obtidos foram primeiro testados quanto à normalidade e 

homogeneidade da variância. Em seguida, utilizou-se a análise de variância paramétrica 
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(ANOVA) ou não paramétrica (Kruskal-Wallis), seguida de um teste de comparação múltipla 

(teste de Newman-Keuls ou Dunns), quando indicado, sendo consideradas significativas 

diferenças cujo p < 0,05. 

 

5.3 RESULTADOS 
 

Os resultados dos diferentes parâmetros fisiológicos mensurados em P. lineatus 

após exposição à CL estão apresentados na Tabela 5.1. Em relação à CL 0, foi observado um 

aumento significativo (p = 0,022) no hematócrito em CL 5 e CL 50. Um aumento (p < 0,001) 

na glicemia foi observado em CL 50, CL 250 e CL 500 em relação à CL 0. Alterações nas 

concentrações iônicas indicaram uma diminuição das concentrações de Na+ em CL 250 e CL 

500 (p < 0,001), e de Ca2+ em CL 500 em relação à CL 0 (p = 0,028). 

 

Tabela 5.1: Parâmetros fisiológicos de P. lineatus mantidos sob a condição controle (CL 0) ou expostos à 

λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 50), 250 (CL 250) e 500 (CL 500) ng.L-1 por 96 h.  

Parâmetros 
fisiológicos 

CL0 CL5 CL50 CL250 CL500 

Hemoglobina (mg.dL-1) 9,07 ± 0,54 9,44 ± 0,20 10,45 ± 0,38 10,43 ± 0,37 10,35 ± 0,39 

Hematócrito (%) 37,14 ± 2,03a 47,25 ± 2,67b 48,00 ± 2,03b  41,00 ± 0,95ab 43,00 ± 0,79ab 

RBCs (x 106 cel. mm3) 2,37 ± 0,14 2,75 ± 0,14 3,05 ± 0,15 2,59 ± 0,07 2,66 ± 0,18 

Glicose (mg.dL-1) 35,51 ± 1,63a 41,10 ± 2,65a 48,40 ± 2,00b 49,28 ± 2,24b 46,63 ± 2,25b 

Na+ (mM) 148,88 ± 4,14a 145,02 ± 2,13a 145,75 ± 3,40a 128,65 ± 2,48b 120,28 ± 5,60b 

K+ (mM) 7,46 ± 0,96 7,90 ± 1,40 7,93 ± 0,82 8,57 ± 1,97 10,10 ± 1,66 

Cl- (mM) 107,52 ± 4,28 105,98 ± 2,97 109,02 ± 4,78 102,65 ± 4,54 104,23 ± 3,87 

Ca2+ (mM) 2,65 ± 0,09a 2,53 ± 0,06ab 2,65 ± 0,03a 2,73 ± 0,03a 2,16 ± 0,23b 

Mg2+ (mM) 0,60 ± 0,02 0,59 ± 0,03 0,63 ± 0,02 0,59 ± 0,01 0,58 ± 0,09 

Os dados representam a média ± EP, n = 8.  
Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos (p <0,05). 

 

Em relação à CL 0, foi observado um aumento (p < 0,001) na atividade da GST (Fig. 

5.1) no fígado, brânquia, cérebro e músculo dos peixes expostos à CL 500. A atividade da 

SOD apresentou uma diminuição (p = 0,032) na brânquia na maior concentração em relação 

à CL 0 (Fig. 5.2). A atividade da CAT (Fig. 5.3) mostrou-se diminuída (p = 0,031) no fígado 
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em CL 5, CL 50, CL 250, CL 500 em relação à CL 0, enquanto no músculo houve um aumento 

(p < 0,001) na atividade enzimática em CL 50, CL 250 e CL 500 em relação à CL 0. Com 

relação à atividade da GPx (Fig. 5.4), o fígado apresentou um aumento (p < 0,001) da 

atividade enzimática em CL500, com relação à CL0, enquanto na brânquia e no rim houve 

uma diminuição (p < 0,001) da atividade da enzima na maior concentração. Não foram 

observadas diferenças significativas na concentração de GSH (Fig. 5.5) entre os diferentes 

grupos, em nenhum órgão analisado. Um aumento significativo na LPO (Fig. 5.6) foi 

observado na brânquia (p < 0,001) e no rim (p = 0,002) em CL 500, em comparação à CL 0.  

A atividade da α-EST (Fig. 5.7 A) aumentou (p < 0,001) no fígado dos peixes em todos os 

grupos em relação à CL 0.  Similarmente, a atividade da β-EST (Fig. 5.7 B) aumentou no 

fígado (p < 0,001) em todos as concentrações de CL em relação à CL 0, assim como no 

plasma (p < 0,001). 

 

Figura 5.1 – Atividade da glutationa S-transferase (GST) em fígado, brânquia, rim, cérebro e músculo 
de P. lineatus mantidos sob a condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 
50), 250 (CL 250) e 500 (CL 500) ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes 
indicam diferença significativa entre os grupos (p < 0,05).  
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Figura 5.2 – Atividade da superóxido dismutase (SOD) em fígado, brânquia, rim, cérebro e músculo 
de P. lineatus mantidos sob a condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 
50), 250 (CL 250) e 500 (CL 500) ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes 
indicam diferença significativa entre os grupos (p < 0,05).  

 

Figura 5.3 – Atividade da catalase (CAT) em fígado, brânquia, rim, cérebro e músculo de P. lineatus 
mantidos sob a condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 50), 250 (CL 
250) e 500 (CL 500) ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes indicam 
diferença significativa entre os grupos (p < 0,05).  
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Figura 5.4 – Atividade da glutationa peroxidase (GPx) em fígado, brânquia, rim, cérebro e músculo 
de P. lineatus mantidos sob a condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 
50), 250 (CL 250) e 500 (CL 500) ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes 
indicam diferença significativa entre os grupos (p < 0,05).  

 

Figura 5.5 – Concentração de glutationa (GSH) em fígado, brânquia, rim, cérebro e músculo de P. 
lineatus mantidos sob a condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 50), 
250 (CL 250) e 500 (CL 500) ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8.  
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Figura 5.6 – Lipoperoxidação (LPO) em fígado, brânquia, rim, cérebro e músculo de P. lineatus 
mantidos sob a condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 50), 250 (CL 
250) e 500 (CL 500) ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes indicam 
diferença significativa entre os grupos (p < 0,05).  

 

 

Figura 5.7 – Atividade da α-esterase (A) e β-esterase (B) em fígado e plasma de P. lineatus mantidos 
sob a condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 50), 250 (CL 250) e 500 
(CL 500) ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes indicam diferença 
significativa entre os grupos (p < 0,05).  

 

A atividade da AChE (Fig. 5.8) no músculo foi afetada pela exposição à CL, pois uma 

diminuição na atividade da enzima (p = 0,002) foi observada em todos os grupos experimentais em 

relação à CL 0. No cérebro, não foram detectadas alterações significativas na atividade da AChE nos 

diferentes grupos experimentais. 
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Figura 5.8 – Atividade da acetilcolinesterase em músculo e cérebro de P. lineatus mantidos sob a 
condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 50), 250 (CL 250) e 500 (CL 500) 
ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes indicam diferença significativa 
entre os grupos (p < 0,05).  

Os resultados das ATPases branquiais estão reunidos na Fig.5.9. Foi observado uma 

diminuição (p = 0,004) da atividade da CaATP em CL 50, CL 250 e CL 500 em relação à CL 0. 

A MgATP respondeu de maneira similar, e uma diminuição (p = 0,004) da atividade da 

enzima foi observada em CL 250 e CL 500 em comparação à CL 0. Por outro lado, um 

aumento da atividade da NKA foi observado em CL 500, comparado aos demais grupos 

(<0,001).  
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Figura 5.9 – Atividade da Ca2+ATPase, Mg2+ATPase e Na+K+ATPase em brânquias de P. lineatus 
mantidos sob a condição controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 50), 250 (CL 
250) e 500 (CL 500) ng.L-1. Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes indicam 
diferença significativa entre os grupos (p < 0,05).  

 

Danos no DNA 

Os resultados do teste do cometa demonstraram que a CL foi capaz de promover 

um aumento de danos no DNA em eritrócitos de P. lineatus em todas as concentrações 

testadas (Fig. 5.10), em relação à CL 0 (p <0,001). 
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Figura 5.10 – Escore de danos no DNA em eritrócitos de P. lineatus mantidos sob a condição 
controle (CL 0) ou expostos à λ-cialotrina a 5 (CL 5), 50 (CL 50), 250 (CL 250) e 500 (CL 500) ng.L-1. 

Os dados representam a média ± DP, n = 8. Letras diferentes indicam diferença significativa entre 
os grupos (p < 0,05).  

 

 

5.4  DISCUSSÃO  
 

No presente trabalho, foi demostrado que a CL apresentou grande toxicidade para 

o peixe P. lineatus e as baixas concentrações utilizadas foram capazes de promover danos 

oxidativos e genéticos e alterações neurológicas e osmorregulatórios em diferentes tecidos 

do animal.  

Os parâmetros fisiológicos dos peixes foram afetados após exposição aguda à CL. 

Em CL5 e CL50 houve um aumento do hematócrito em relação à CL 0. A CL também 

promoveu um quadro de hiperglicemia nos peixes em quase todos os grupos 

experimentais. Junto, estes dois parâmetros podem indicar uma situação de estresse 

fisiológico induzido pela CL. Sob ação de hormônios de estresse, como as catecolaminas, 

pode ocorrer um aumento dos parâmetros hematológicos como o RBC, Hb e Hct, resultante 

de contração esplênica (Wenderlaar Bonga, 2011), visando o maior suprimento de oxigênio 

para os tecidos metabolicamente ativos. A rápida liberação de glicose, o principal substrato 

energético dos animais, decorrente da glicogenólise hepática também é um efeito 
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característico de uma situação de estresse (Wenderlaar Bonga, 2011), visando suprir a 

demanda metabólica do animal. Desta forma, um aumento do Hct e a hiperglicemia em P. 

lineatus observadas em quase todos os grupos de exposição indicam uma situação de 

estresse promovida pela CL. Entretanto, os outros parâmetros hematológicos não foram 

alterados, e o aumento do Hct não foi acompanhado pelo aumento do número de 

eritrócitos circulantes. Além disso, nas duas maiores concentrações de CL não foram 

observadas diferenças no Hct. Ao que tudo indica, os resultados dos parâmetros 

hematológicos parecem ter sido influenciados pelos desajustes osmorregulatórios 

promovidos pela CL. Uma diminuição das concentrações plasmáticas de Na+ em CL 250 e CL 

500, bem como a diminuição de Ca2+ na maior concentração de CL pode indicar que ocorreu 

uma hemodiluição nos peixes, levando consequentemente a uma diminuição do Hct nestas 

mesmas concentrações.  Desta forma, o possível aumento do Hct, RBC e Hb nas maiores 

concentrações CL possivelmente foi mascarado pelo ganho de água pelos animais. 

Na literatura, variações nos parâmetros sanguíneos em peixes expostos à 

piretroides são controversos e parecem depender da espécie, do composto e das 

concentrações utilizadas. Em Piaractus mesopotamicus expostos à 0,7 µg. L-1 de CL por 96 

h não foram observadas diferenças significativas nos parâmetros sanguíneos (Bacchetta et 

al, 2014). Por outro lado, em Clarias gariepinus a CL promoveu uma diminuição do Hct, Hb 

e RBC (Yekeen et al., 2013). Outros piretroides do tipo II, como a deltametrina promoveram 

um aumento significativo nos parâmetros hematológicos do peixe Ancistrus multispinis 

(Pimpão et al, 2007), assim como a cipermetrina, nos teleósteos dulcícolas Brycon 

amazonicus (Moraes et al., 2018) e Rhamdia quelen (Borges et al., 2007; Montanha et al., 

2014).  

Um aumento da atividade da GST no fígado, brânquia, cérebro e músculo dos 

curimbas foi observado na maior concentração de CL. A GST além de ser uma enzima de 

fase II de biotransformação, tem papel determinante na prevenção do estresse oxidativo, 

pois além de complementar o papel da GPx na redução de hidroperóxidos, também 

protege as células dos produtos finais tóxicos da peroxidação lipídica (Hubatsch et al., 1998; 

Yang et al., 2001; Sharma et al., 2004). De acordo com Vontas e colaboradores (2002) a GST 

não atua na metabolização de piretroides em peixes. Os mecanismos de metabolização de 

piretroides em peixes serão discutidos posteriormente. Neste trabalho, o aumento da GST 

na maior concentração de CL parece ter tido um efeito protetor importante contra a 
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ocorrência da LPO em fígado, cérebro e músculo, visto que nestes órgãos não ocorreram 

danos oxidativos, mesmo com a diminuição da atividade de algumas enzimas 

antioxidantes. Assim, a GST não só complementaria a atividades das GPx na prevenção da 

peroxidação lipídica, reduzindo hidroperóxidos, mas também protegeria células de 

produtos finais tóxicos de peroxidação lipídica. O aumento da GST também foi observado 

em Oreochromis niloticus expostos à CL (Piner e Uner, 2012), em Carassius auratus 

expostos à cipermetrina (Dinu et al., 2010) e em Cyprinus carpio expostos à deltametrina 

(Ensibi et al., 2014).  

Alterações nas enzimas de defesa antioxidante também foram observadas em P. 

lineatus após exposição aguda à CL e apresentaram respostas distintas nos diferentes 

órgãos do peixe. No fígado foi observado uma diminuição da CAT em todas concentrações 

de CL, enquanto a atividade GPx mostrou-se aumentada na maior concentração. Na 

brânquia, houve uma diminuição da SOD em CL 250 e CL 500, bem como um decréscimo 

na atividade da GPx na maior concentração. Similarmente, o rim posterior também 

apresentou um decréscimo da atividade da GPx em CL 500. No cérebro não foram 

observadas alterações em nenhum dos antioxidantes avaliados. Por último, o músculo 

apresentou um aumento na atividade da CAT em CL50, CL 250 e CL 500. Além destas 

variações na atividade destas enzimas, a ocorrência de LPO foi observada em brânquia e 

rim. Os possíveis mecanismos adaptativos de cada órgão serão discutidos a seguir. 

No fígado, a indução da atividade da GPx e da GST podem ter sido responsáveis por 

proteger o tecido hepático contra o estresse oxidativo através da metabolização de 

hidroperóxidos orgânicos (ROOH), observações estas associadas com a não ocorrência de 

LPO neste órgão. Em geral, a inibição da atividade de CAT tem sido relacionada à ligação de 

substâncias tóxicas a grupos -SH de enzima, aumento de H2O2 e/ou radical superóxido 

(Ruas et al., 2008), embora a atividade da SOD tenha se mantido inalterada. No entanto, 

alguns estudos indicam que os níveis aumentados de peróxido de hidrogênio resultantes 

da inibição do CAT podem, em última instância, inibir a SOD (Kono e Fridovich, 1983). 

Quando há uma diminuição da CAT, o organismo passa a depender da GPx para a 

eliminação do H2O2, e que pode ter ocorrido nesta situação, tendo em vista o aumento da 

GPx na maior concentração.  Em contraste aos nossos resultados, que indicam a eficiência 

do sistema antioxidante em combater os danos oxidativos no fígado de P. lineatus, Piner e 

Üner (2012) verificaram que CL causou aumento no conteúdo de glutationa total e GSH e 
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na atividade de GST no fígado de juvenil de O. Niloticus, mas estas defesas não foram 

suficientes para combater a lipoperoxidação. Alak et al. (2013) demonstraram que a 

atividade de enzimas antioxidantes no tecido hepático da truta-arco-íris foi 

significativamente aumentada após exposição à CL. Dinu et al. (2010) encontraram 

resultados semelhantes aos do presente trabalho e verificaram uma diminuição da SOD e 

CAT, e um aumento de GST, GPx e LPO no fígado de  C. auratus exposto à deltametrina.  

A brânquia foi um dos órgãos mais afetados pela exposição à LC. Por estarem em 

contato direto com os contaminantes na água e em decorrência da alta lipofilicidade dos 

piretroides, ocorre uma grande absorção destes compostos pela superfície branquial 

(Mishra et al., 2005). Assim, esse órgão é altamente sensível à peroxidação lipídica induzida 

por xenobióticos, e seu potencial antioxidante é fraco em relação aos demais órgãos 

(Sayeed et al., 2003). A diminuição da GPx neste órgão na maior concentração de CL pode 

indicar uma deficiência no combate as ERO, resultando em um acúmulo de peróxido de 

hidrogênio, que por sua vez pode inibir a atividade da SOD, resultando em um acúmulo de 

radical superóxido. Assim, estes radicais em excesso podem prontamente oxidar os lipídios 

de membrana, que culminou no aumento expressivo de LPO observado em CL 500. O 

aumento da GST na maior concentração de CL pode ter decorrente da maior produção de 

hidroperóxidos orgânicos durante a LPO. A diminuição das defesas antioxidantes 

branquiais também foi observada em C. punctatus expostos à deltametrina (Sayeed et al., 

2003), em Labeo rohita expostos ao fenvalerato (Prusty et al., 2011) e B. amazonicus 

expostos à cipermetrina (Moraes et al., 2018). O aumento da LPO também tem sido 

relatado em brânquias de peixes expostos à deltametrina e cipermetrina (Kaur et al., 2011; 

Amin e Hashem, 2012; Moraes et al., 2018).  

Ao lado das brânquias, o rim mostra-se um dos primeiros órgãos afetados no caso 

de exposição a contaminantes, pois recebe a maior parte do sangue vindo dos órgãos 

respiratórios (Hinton e Laurén, 1990). Assim como observado nas brânquias, o rim de P. 

lineatus expostos à CL 500 apresentaram um decréscimo da GPx, com concomitante 

aumento da LPO, indicando que a deficiência na neutralização do H202 levou a ocorrência 

de estresse oxidativo neste órgão.  

O cérebro também pode ser alvo de estresse oxidativo, dado a alta taxa de 

atividades metabólicas oxidativas e o alto índice de ácidos graxos poli-insaturados em suas 

membranas (Pérez-Campos et al., 1983; Hai et al., 1997; Fetoui et al., 2008. Entretanto, 
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este órgão não apresentou alterações nas enzimas antioxidantes e nem a ocorrência de 

LPO, após exposição à CL. O aumento da GST neste órgão, na maior concentração de CL 

avaliada, parece ter sido suficiente para prevenir a ocorrência de LPO. Resultados similares 

foram observados por Vieira et al. (2018), em juvenis de P. lineatus expostos ao inseticida 

imidacloprid, onde o aumento da GST nas maiores concentrações do neonicotinoide 

preveniu a ocorrência de LPO nas mesmas concentrações.  

Embora as funções de desintoxicação ocorram principalmente no fígado, o músculo 

esquelético também está envolvido nesses processos. As células musculares esqueléticas 

demonstraram expressar diferentes tipos de enzimas metabolizadoras de xenobióticos, 

incluindo o citocromo P450 e GST (Bainy et al., 1999; Hussey et al., 1991). O músculo 

esquelético dos curimbas pode ser um tecido atingido pela exposição à CL. Respostas 

adaptativas como o aumento da GST em CL 500 e na CAT nas três maiores concentrações 

de CL em decorrência do aumento na produção de ERO preveniram a ocorrência de LPO 

neste órgão. Em C. carpio mantidos em um sistema de cultivo de arroz irrigado no Sul do 

Brasil durante 100 dias, foi observado um acúmulo de CL no músculo e a ocorrência de LPO 

e oxidação de proteínas neste tecido, além de danos no fígado e nas brânquias (Clasen et 

al., 2018). Desta forma, o tecido muscular de peixes pode acumular piretroides e 

consequentemente apresentar alterações bioquímicas decorrente do desequilíbrio redox.   

Piretroides são compostos muito apolares e, como tais, são passíveis de acumulação 

em tecidos ricos em lipídios. A forma mais eficiente de aumentar a solubilidade de um éster 

carboxílico, como a CL, é sua hidrólise, catalisada por carboxilesterases (CbE) em moléculas 

de álcool e ácido carboxílico. Esses metabólitos são mais solúveis em água e podem ser 

eliminados pela urina. Em ratos, os principais mecanismos de metabolização dos 

piretroides são oxidação, mediada pelo citocromo P450 e clivagem da ligação éster pelas 

CbE (Sogorb e Vilanova, 2002).  

Alguns autores sugerem uma deficiência no sistema enzimático de hidrólise de 

piretroides em peixes, relacionado com a pequena quantidade de CbE nestes organismos, 

sendo a bile a principal rota para excreção dos produtos conjugados de piretróides 

hidroxilados (Demout, 1989; Bradbury e Coats, 1989; Haya, 1989). No entanto, diferenças 

na atividade ou na presença de vias metabólicas específicas podem determinar a dimensão 

da acumulação e da toxicidade de certos compostos para determinadas espécies de peixes, 

e resultar nas grandes diferenças de sensibilidade a um contaminante em particular. 
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Glickman et al. (1979) demonstraram que a habilidade de peixes em hidroxilar piretróides 

é interespecífica. Esse grupo de vertebrados parece ser mais dependente de outras vias de 

biotransformação, diferentes das CbE (Haya, 1989; Wheelock et al., 2005). Em truta arco-

íris, após exposição à permetrina, Glickman e colaboradores (1981) não identificaram 

subprodutos de hidrólise de piretroides, apenas o metabólito hidroxilado e seu conjugado 

com ácido glicurônico. A mesma observação foi feita por Edwards et al. (1986) analisando 

comparativamente trutas, sapos, ratos e codornas expostos e tratados com cipermetrina. 

Segundo esses autores, a elevada concentração do metabólito hidroxilado 4’-OH-

cipermetrina no cérebro de trutas indica que esse é o principal produto de 

biotransformação, seguido pelo conjugado glicurônico na bile. Ambos os estudos 

corroboram a hipótese de que, em peixes, a metabolização de piretroides se dá 

principalmente através de reações da fase I, com potencial geração de ERO. Entretanto, no 

presente estudo, a exposição aguda à CL promoveu um aumento das β-esterases no fígado 

e no plasma dos curimbas em todas as concentrações. Estes resultados podem indicar a 

participação destas esterases para metabolização da CL em P. lineatus, em particular 

importância para as CbE. Fraga (2010) estudou a distribuição e caracterização da atividade 

da CbE em três espécies de peixes Neotropicais, incluindo Piaractus mesopotamicus, 

Leporinus macrocephalus e P. lineatus e verificaram a presença desta enzima no fígado e 

plasma desta última espécie em grandes quantidades. Barron et al. (1999) demostraram 

que a atividade da CbE no plasma de truta-arco-íris foi maior que a atividade determinada 

no fígado e brânquia, correspondendo a 57% da atividade total da enzima nesta espécie. 

Portanto, os resultados sugerem que as esterases em P. lineatus podem representar uma 

via importante na metabolização da CL.  

Assim como a β-EST, foi observado um aumento da α-EST no fígado em todas as 

concentrações de CL, embora no plasma não tenham sido detectadas diferenças na 

atividade enzimática. Entre as α-EST, destacam-se as paraoxonases (PON), que apresentam 

ação protetora contra o estresse oxidativo celular (Aviram e Rosenblat, 2004). As PONs são 

um complexo multienzimático (hidrolase, arilesterase, diaoxonase, fosfatase, peroxidase e 

lactonase) com propriedades antioxidantes, o que impede o aumento da quantidade de 

ERO e também apresentam efeitos protetores nas membranas celulares (Aşkar e 

Büyükleblebici, 2012), neutralizando os efeitos da peroxidação lipídica.  
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 Outra β-EST abundante nos peixes é a acetilcolinesterase (AChE) que é responsável 

pela hidrólise do receptor acetilcolina (Ach). Nossos resultados evidenciaram que a CL 

promoveu uma redução na atividade da AChE muscular em todas as concentrações 

avaliadas, mas no cérebro não houve alteração enzimática. A inibição desta enzima leva ao 

acúmulo de ACh na fenda sináptica que pode levar à interrupção da atividade nervosa pela 

hiperestimulação dos receptores pós-sinápticos de ACh. Uma vez que o principal local de 

ação dos piretroides é o sistema nervoso, sua ação pode não estar restrita somente aos 

canais de Na+ voltagem dependentes (Breckenridge et al., 2009). Outros estudos têm 

demonstrado a inibição da AChE em peixes expostos à CL, tais como O. niloticus (Piner e 

Üner, 2014) e C. punctatus (Kumar et al., 2009), além de outros piretróides, como a 

cipermetrina (Reddy e Philip,1994; Kumar et al., 2009), deltametrina (Szegletes et al., 1995) 

e fenvalerato (Mushigeri e David, 2005). 

Um mecanismo de ação secundário de piretroides proposto está relacionado às 

desordens osmorregulatórias, visto que estes compostos podem afetar canais de cálcio e 

as enzimas Ca2+ e Mg2+-ATPases (Narahashi, 1991; Coats, 2008). No presente trabalho, 

todas as ATPases branquiais foram afetadas pela exposição à CL, nas concentrações mais 

elevadas do inseticida. Uma inibição da CaATP foi evidenciada a partir da concentração de 

50 ng.L-1, enquanto a MgATP apresentou inibição em CL 250 e CL 500. Em teleósteos 

dulcícolas, a homeostase do Ca2+ ocorre, em parte, através da aquisição do Ca2 + do 

ambiente circundante, e de particular importância é o movimento transbranquial do cátion 

divalente, que se acredita ocorrer principalmente em todas as células ricas em 

mitocôndrias (Marshall 2002, Evans et al., 2005). Embora a CATPase do sistema de 

absorção iônica branquial em situações normais não seja fator limitante para a tomada de 

Ca2+ (Perry, 1997), a atividade deste transportador branquial é fundamental para a 

manutenção dos níveis calcêmicos plasmáticos. Nossos resultados demostraram que a 

inibição da CaATPase resultou em hipocalcemia na maior concentração de CL e, portanto, 

este piretroide pode promover desajustes osmoiônicos em peixes. Similarmente, ocorreu 

uma inibição MgATP nas concentrações mais elevadas, embora os níveis de Mg2+ tenham 

se mantido inalterados. Sabe-se que além da via alimentar, o Mg2+ pode ser absorvido 

ativamente nas brânquias através de processos ainda não totalmente elucidados (Bijvelds 

et al., 1998; Marshall, 2002).  
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Por outro lado, um aumento significativo na atividade da NKA foi observado em CL 

500. A bomba de sódio potássio é responsável pela geração do gradiente eletroquímico 

que favorece a entrada de Na+ pela membrana apical das células de cloreto (CC) branquiais, 

e a redução de sua atividade deve resultar em alterações na concentração deste íon (Ahern 

e Morris, 1999; Rogers et al., 2003, 2005). Os dados osmorregulatórios obtidos após a 

exposição à CL permitem inferir que, em resposta ao estresse, houve um aumento da 

perfusão branquial, levando ao maior influxo de água, concomitante à perda de íons. Os 

dados iônicos e a diminuição do hematócrito evidenciam o ganho de água dos animais, o 

que pode ter contribuído para o aumento da atividade da NKA branquial como uma 

resposta adaptativa, visando o aumento da captação ativa do Na+. Resultados semelhantes 

foram observados por Moraes e colaboradores (2018) no peixe B. amazonicus expostos à 

cipermetrina, e segundo os autores, o aumento da NKA branquial pode ter sido decorrente 

da proliferação de CC como um efeito do aumento dos níveis séricos de cortisol. Peixes 

expostos a piretroides demonstraram respostas secundárias associadas ao aumento do 

cortisol, como observado em C. gariepinus exposto à deltametrina (Datta e Kaviraj, 2003); 

em Heteropneustes fossilis exposto à cipermetrina (Saha e Kaviraj, 2009) e em Channa 

punctatus exposto à CL e à cipermetrina (Kumar et al., 2012) e em C. carpio exposto à 

ciflutrina (Sepici-Dinçel et al., 2009). 

Além de todos esses efeitos decorrentes da exposição à CL, danos no DNA em 

eritrócitos de P. lineatus foram detectados em todas as concentrações, demostrando o 

efeito genotóxico deste piretroide mesmo em baixas concentrações. Diferentes trabalhos 

relatam o efeito genotóxico de piretroides em peixes. Ansari et al., 2011 afirmam que a 

cipermetrina tem potencial clastogênico em C. punctatus, e relacionam o efeito genotóxico 

do inseticida aos ataques oxidativos das ERO. Adicionalmente, estes autores constataram 

aumento de micronúcleos (MN) e de peroxidação lipídica (LPO) em eritrócitos, e 

aberrações cromossômicas (como quebra de cromossomos e cromátides) em células 

renais. Çavas e Ergene-Gözükara (2003) também verificaram um aumento na frequência 

de MN no peixe Garra rufa exposto à CL. Em P. lineatus expostos à cipermetrina foram 

evidenciados danos no DNA em eritrócitos pelo teste do cometa (Simoniello et al., 2009) e 

em hepatócitos de Danio rerio expostos ao mesmo inseticida (Jin et al., 2011).  Em 

conjunto, estes resultados confirmam o potencial genotóxico de piretroides em peixes e 
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estes efeitos podem refletir em doenças carcinogênicas e anormalidades morfológicas, que 

afetam a aptidão física, adaptabilidade e sobrevivência dos animais (Jha, 2008). 

Em conjunto, nossos resultados indicam que a espécie P. lineatus mostrou-se 

bastante sensível aos efeitos da exposição à CL. Apesar das baixas concentrações de CL e 

do curto tempo de exposição, este piretróide provocou ajustes hematológicos, estresse 

oxidativo, distúrbios na osmoregulação, prejuízos na transmissão neural e danos no DNA 

em P. lineatus. Tendo em vista o aumento global na utilização de piretróides e as 

características destes xenobióticos, é esperado um aumento das concentrações ambientais 

de CL levando à exposição crônica de peixes. As consequências ecológicas desta exposição 

podem ser drásticas, tendo em vista que as  deficiências relatadas podem ser refletidas em 

vários parâmetros ecológicos relacionados ao comportamento, resistência a doenças, 

crescimento e reprodução, que precisam ser investigados em estudos futuros. Por fim, os 

mecanismos de metabolização da CL em P. lineatus precisam ser melhor caracterizados, 

contribuindo para a melhor compreensão dos efeitos tóxicos de piretróides em peixes.  
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Neste trabalho investigamos os efeitos do inseticida neonicotinóide imidacloprid (IMI) em 

concentrações ambientalmente realistas (1.25, 12.5, 125 e 1.250 μg.L-1) para o peixe P. lineatus. A 

exposição ao IMI promoveu alterações nos perfis enzimáticos de P. lineatus, como na atividade de 

enzimas biotransformação e defesas antioxidantes, em diferentes tecidos. Após 120 h de 

exposição, os peixes expostos a todas as concentrações de IMI apresentaram uma resposta 

hipoglicêmica. O equilíbrio redox dos tecidos foi afetado, visto a ocorrência de lipoperoxidação 

(LPO) e carbonilação de proteínas (PCC) no fígado, brânquia, rim e cérebro dos peixes expostos as 

diferentes concentrações de IMI. Danos no DNA nos eritrócitos também foram verificados por meio 

do teste do cometa, em todas as concentrações avaliadas. Os resultados foram integrados no índice 

Integrado de Resposta ao Biomarcador (IBR), que indicou que o os órgãos mais afetados pela 

exposição ao IMI foram o fígado e o rim, seguidos pelas brânquias. Nossos resultados destacaram 

a importância de investigar diferentes tecidos após exposição ao IMI e também alertam para as 

possíveis consequências em peixes que vivem em ecossistemas de água doce susceptíveis à 

contaminação pelo IMI.  
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6  CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Este último capítulo sintetiza as principais conclusões e alguns comentários 

derivados dos estudos realizados nesta tese.  

Nos Capítulos II, III e IV utilizamos o biomonitoramento ativo, uma abordagem ainda 

pouco empregada em regiões tropicais para avaliação da qualidade ambiental. As 

vantagens desta abordagem incluem: o conhecimento da duração exata do tempo de 

exposição, a padronização do organismo teste (tamanho, sexo, idade, estágio de 

desenvolvimento reprodutivo), o confinamento in situ de espécies no local exato que se 

pretende investigar, possibilitando assim a comparação entre diferentes locais de 

exposição. Por outro lado, algumas desvantagens desta metodologia estão associadas ao 

estresse promovido pelo confinamento e manipulação dos peixes, que pode levar a 

confusão e  falsa interpretação de alguns resultados. Assim, neste estudo, buscamos 

também elucidar os possíveis efeitos associados ao confinamento e manipulação através 

da comparação indireta das respostas dos peixes confinados in situ com as respostas basais 

desta espécie, ou seja, antes do confinamento. Estas observações foram imprescindíveis 

para a interpretação de alguns resultados. De maneira geral, o confinamento e a 

manipulação periódica em ambos os locais de exposição (REF e EXP) pode ter promovido 

alterações fisiológicas relacionadas ao estresse, como a ocorrência de LPO e PCC, 

diminuição do fator de condição geral, perda de peso e redução da resistência natatória 

(em comparação com as respostas basais). Entretanto, nos peixes confinados em EXP vários 

parâmetros mostraram-se aumentados em relação à REF, mantidos sobre as mesmas 

condições de confinamento. Contudo, após o período de 60 dias uma possível melhoria nas 

condições experimentais, relacionado à diminuição da densidade, diminuição da 

competição e maior disponibilidade de alimento dentro dos tanques podem ter sido fatores 

determinantes para “recuperação” da condição de saúde dos animais REF, haja vista a 

diminuição nos níveis de danos oxidativos, maior estocagem de energia na forma de 

glicogênio, recuperação moderada do FC e da resistência natatória, próximos aos níveis 

basais, além da maior taxa de crescimento em relação aos peixes mantidos no local EXP. 

Por outro lado, os animais confinados no local EXP apresentaram efeitos deletérios mesmo 

após esse período (t60) e assim, pudemos evidenciar de forma mais clara os efeitos de 

estressores químicos sobre as respostas biológicas dos peixes. De fato, o local experimental 
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apresentou as maiores concentrações dos agrotóxicos e metais analisados no sedimento e 

a biacumulação temporal de OCPs no fígado destes peixes corrobora a contaminação do 

ambiente. Nesta perspectiva, os efeitos destes multi-estressores (físicos e químicos) foram 

mais proeminentes nos animais mantidos em EXP, que, de maneira geral, apresentaram 

danos oxidativos, genéticos e histológicos ao longo de todo o período de exposição. 

Possivelmente, o custo da manutenção da homeostase nos peixes confinados em 

EXP conduziu à uma maior mobilização de recursos energéticos para os mecanimos de 

defesa e adaptação, em detrimento da mobilização de energia para atividade, crescimento 

e reprodução. Assim, funções relacionadas à sobrevivência e aptidão destes animais podem 

ter sido comprometidas e prejuízos em níveis mais elevados de organização biológica 

podem surgir. Todavia, vale ressaltar, que a interpretação dos resultados de campo é 

sempre muito complexa, pois um grande número de fatores pode influenciar as variáveis 

analisadas de maneira não controlada. 

No que tange aos contaminantes ambientais detectados, observamos a ocorrência 

de OCPs, sobretudo no sedimento, que representa um reservatório para estes e diversos 

outros contaminantes. Estes compostos foram banidos do mercado de produção agrícola 

já há algum tempo, mas ainda estão presentes na natureza devido à sua alta persistência 

ambiental, passíveis de entrarem nas cadeias tróficas. P. lineatus possui a particular 

característica de iliofagia, e a ingestão de sedimentos contaminados com OCPs pode ter 

levado a bioacumulação via trófica destes xenobióticos. Como já discutido, OCPs e 

particularmente o endossulfan são compostos prejudiciais para os organismos, incluindo 

os peixes, e muitos dos efeitos observados podem ser decorrentes da exposição e 

bioacumulação deste agrotóxico. Além dos OCPs, CUPs de ampla utilização local e mundial 

também foram detectados, tais como a atrazina, o 2,4-D, carbendazim e o fipronil. Apesar 

das baixas concentrações destes compostos na água, é importante ressaltar que as análises 

químicas foram realizadas de forma periódica, concomitante às amostragens e, portanto, 

forneceram uma “fotografia” das características locais naquele momento. Em outras 

palavras, picos de aumento das concentrações de agrotóxicos, a dinâmica de entrada e 

saída e as flutuações temporais desses compostos na água podem não ter sido 

contemplados em sua totalidade. Compreender a dinâmica do ambiente ao longo do 

tempo é um grande desafio, que muitas vezes se torna metodologica e financeiramente 

inviável. Neste contexto, a utilização de amostradores passivos que registram todo o 
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histórico de contaminação do ambiente podem ser uma boa alternativa em estudos de 

monitoramento ambiental e surge como uma metodologia mais ambientalmente 

relevante, embora ainda pouco difundida e utilizada em ambientes aquáticos tropicais. 

Análises químicas que englobem uma maior gama de contaminantes devem ser realizadas, 

tanto em amostras de água e sedimento doslocais, em diferentes épocas do ano, a fim de 

se estabelecer uma melhor relação destes compostos com as respostas biológicas dos 

organismos, e compreender os potenciais efeitos destas misturas presentes nos ambientes 

aquáticos. 

Outro objetivo dos estudos de campo foi avaliar a ocorrência de metais em água e 

sedimentos dos corpos d’água, o potencial de bioacumulação destes contaminantes em 

vários órgãos dos peixes e os possíveis efeitos na osmorregulação e morfologia das 

brânquias e rim posterior. Os resultados indicaram a presença de maiores concentrações 

de metais nos sedimentos do local EXP, com destaque para o Cu, de longe o metal mais 

abundante no sedimento. Nos tecidos, o Cu também foi o metal mais abundante e o fígado 

foi o órgão que apresentou a maior concentração total de metais. Entretanto, com exceção 

das brânquias, não foram observadas diferenças significativas no conteúdo de metais nos 

diferentes órgãos de P. lineatus entre os locais REF e EXP, indicando que as diferenças nas 

concentrações de metais entre os dois ambientes podem não ter sido suficientemente 

grandes para promover maior acumulação nos peixes confinados em EXP; além de outros 

fatores discutidos no manuscrito. 

Os resultados laboratoriais precisam ser extrapolados para o campo e, muitas vezes, 

esta extrapolação é difícil, pois as condições ambientais podem ser consideravelmente 

diferentes, os contaminantes ocorrem  como misturas complexas e, portanto, os 

contaminantes podem interagir entre si e com os outros componentes abióticos . Portanto, 

é necessário desenvolver e validar metodologias para serem usadas em cenários reais, 

preferencialmente com organismos autóctones para aumentar a relevância ecológica das 

avaliações. 

As alterações bioquímicas, genéticas e histológicas observadas neste trabalho, 

podem interferir, à longo prazo, em níveis mais elevados de organização biológica e de 

maior relevância ecológica, como alterações comportamentais, reprodutivas e na 

sobrevivência, que direta ou indiretamente interferem no fitness e sobrevivência da 

espécie em seu ambiente natural. 
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Em conjunto, os resultados deste trabalho alertam para deterioração da qualidade 

dos nossos corpos hídricos e para o comprometimento da saúde dos peixes confinados 

nestes locais. Estes resultados contribuíram para a compreensão dos efeitos à curto e 

médio prazo de agrotóxicos sobre espécies de peixes em condições de campo, e também 

destacaram os biomarcadores mais sensíveis à curto prazo (bioquímicos), daqueles que 

responderam melhor em tempos mais prolongados (bioacumulação, danos histológicos e 

danos cumulativos ao DNA), e que, portanto, podem ser incorporados e utilizados 

confiavelmente em programas de monitoramento e gestão de corpos d’água em áreas 

agrícolas em diferentes contextos de estudo. 

Os resultados dos testes em laboratório, em conjunto, demonstraram que os 

inseticidas de uso atual IMI e CL podem promover efeitos deletérios em peixes, em baixas 

concentrações, passíveis de serem encontradas nos ambientes naturais. Entre os efeitos 

observados, também destacamos a ocorrência de danos oxidativos e genotóxicos, além de 

diversas alterações fisiológicas particulares de cada composto. Embora estes 

contaminantes não tenham sido quantificados em campo em virtude de limitações 

metodológicas, a presença dos mesmos nos ambientes aquáticos locais não pode ser 

descartada, visto a crescente utilização destes agrotóxicos nas práticas agrícolas modernas.   

Por fim, os biomarcadores mais consistentes nas duas vertentes deste trabalho, 

frequentemente observados, foram os biomarcadores de efeito – lipoperoxidação (PCO), 

carbonilação de proteínas (PCC) e danos no DNA (ensaio do cometa). Os biomarcadores de 

exposição, tais como as enzimas de biotransformação e defesa antioxidante apresentaram 

maiores variações entre os diferentes grupos e situações experimentais, que podem estar 

relacionadas com mecanismos adaptativos particulares de cada órgão analisado. Apesar da 

importância destes biomarcadores, principalmente quando se necessita compreender 

mecanismos de toxicidade e adaptação dos organismos frente à exposição; para fins de 

monitoramento e diagnóstico de qualidade ambiental em áreas agrícolas não os mais 

indicados. Para atender a este objetivo, deve-se então selecionar aqueles biomarcadores 

mais consistentes e que dão respostas rápidas, tais como os biomarcadores de efeito acima 

citados.  

 

 

 

 



243 
 

 
 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

  

 

ANEXOS 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



244 
 

 
 

 



245 
 

 
 

 



246 
 

 
 

 



247 
 

 
 

 

 



248 
 

 
 

 

 



249 
 

 
 

 



250 
 

 
 

 

 



251 
 

 
 

 



252 
 

 
 

 



253 
 

 
  




