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RESUMO 
 
 

Atualmente, o Brasil é o maior consumidor de agrotóxicos do mundo, dentre eles 
destacam-se o inseticida piretroide Lambda-cialotrina (LC) e o neonicotinoide 
Imidacloprid (IMI). Resíduos de inseticidas podem atingir os ecossistemas aquáticos 
e promover riscos para organismos não-alvo, ameaçando o equilíbrio ecológico e a 
biodiversidade. Como resultado, esses organismos são expostos a uma mistura de 
agrotóxicos que podem causar efeitos subletais, como danos genéticos e oxidativos. 
Desta forma, o objetivo deste estudo foi avaliar os efeitos dos inseticidas LC (150 ng 
L-1) e IMI (100 μg L-1), isolados e em mistura, para juvenis do teleósteo neotropical 
Prochilodus lineatus, após exposições de 48, 96, 144 e 192 h. Para tanto, foi 
avaliada a ocorrência de danos no DNA em células branquiais, sanguíneas, 
hepáticas e cerebrais, de alterações eritrocíticas nucleares (AENs) em eritrócitos e 
de danos oxidativos (carbonilação de proteínas e lipoperoxidação) em brânquias, 
fígado e cérebro. Os inseticidas isolados induziram danos no DNA em eritrócitos, 
células branquiais, cerebrais e hepatócitos, em diferentes tempos, além de, 
promover aumento na frequência de AENs nos maiores tempos, revelando-se 
potencialmente genotóxicos. Os peixes expostos à LC+IMI apresentaram aumento 
na ocorrência de danos no DNA em eritrócitos, células branquiais, cerebrais e 
hepatócitos, apresentando indícios de interação sinérgica em tempos mais curtos, 
no sangue e no fígado. Além disso, a LC+IMI promoveu aumento na frequência de 
AENs em todos os tempos de exposição. No caso de danos oxidativos, a mistura 
promoveu aumento da carbonilação de proteínas e da lipoperoxidação em brânquias 
e fígado nos menores tempos, reforçando a ideia de uma interação sinérgica. Dado 
o aumento constante no uso e venda desses produtos, é provável que suas 
concentrações nas águas superficiais e nos sedimentos também aumentem, 
tornando-se particularmente prejudiciais aos peixes, vulneráveis aos efeitos da 
exposição ao LC e ao IMI, tanto isolados quanto em mistura. 
 
Palavras-chave: Danos no DNA. Estresse oxidativo. Piretroides. Neonicotinoides. 
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ABSTRACT 
 
 

Currently, Brazil is the largest consumer of pesticides in the world, among them the 
pyrethroid insecticide Lambda-cyhalothrin (LC) and the neonicotinoid Imidacloprid 
(IMI). Insecticide residues can reach aquatic ecosystems and affect non-target 
organisms, threatening ecological balance and biodiversity. As a result, these 
organisms are exposed to a mixture of pesticides that can cause sublethal effects, 
such as genetic and oxidative damages. The aim of this study was to evaluate the 
effects of LC (150 ng L-1) and IMI (100 μg L-1), isolated and mixed, for juveniles of the 
neotropical teleost Prochilodus lineatus, after 48, 96, 144 and 192 h. For this 
purpose, DNA damage in gills, blood, hepatic and brain cells, erythrocytic nuclear 
abnormalities (ENA) in erythrocytes and oxidative damage (carbonyl content and lipid 
peroxidation) in gills, liver and brain were evaluated. Isolated insecticides induced 
DNA damage in erythrocytes, gill cells, brain cells and hepatocytes at different times, 
in addition lead to an increase in the frequency of ENA after longer exposure periods 
(144 and 192h), which were potentially genotoxic. Fish exposed to LC + IMI showed 
increased DNA damage in erythrocytes, gill cells, brain and hepatocytes, indicating 
synergistic interaction in shorter times (48 and 96h) in the blood and liver. In addition, 
LC + IMI promoted an increase in the frequency of ENA at all exposure times. In the 
case of oxidative damage, the mixture promoted an increase of carbonyl content and 
lipid peroxidation in gills and liver after the shortest exposure (48h), reinforcing the 
idea of a synergistic interaction. Given the increase in the use  of these insecticides, 
their concentrations in surface waters and sediments are also likely to increase, 
making them particularly harmful to fish, which are vulnerable to the effects of LC and 
IMI, both in alone as in mixture. 
 
Keywords: DNA damage. Oxidative stress. Pyrethroids. Neonicotinoids. 
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1 INTRODUÇÃO GERAL 

  

Os sistemas de produção agrícola baseados no uso intensivo da terra e na 

aplicação contínua de agrotóxicos, acabam ocasionando uma ameaça direta aos 

organismos aquáticos, já que esses compostos serão inevitavelmente levados para 

corpos de água onde eles podem se acumular (AMARAL et al., 2018). 

O Brasil, a partir de 2008, ultrapassou os Estados Unidos e assumiu o posto 

de maior consumidor de agrotóxicos do mundo, consumindo mais de 500 mil 

toneladas de agrotóxicos em 2016 (IBAMA, 2017). Neste cenário, destacam-se os 

inseticidas, que correspondem a 12% do mercado brasileiro (ANVISA; UFPR, 2012). 

Dentre eles, estão os inseticidas piretroides, que estão entre as classes de 

agrotóxicos mais utilizados na agricultura, devido ao seu uso contra uma gama de 

insetos-alvo (BACCHETTA et al., 2014) e os neonicotinoides, que têm sido a classe 

de inseticidas que mais cresce, devido à sua alta eficácia contra um amplo 

espectro de insetos, além de, suas propriedades sistêmicas, que permitem o 

revestimento de sementes, sua baixa toxicidade para vertebrados e por não se 

acumularem nos tecidos adiposos, devido a sua natureza hidrofílica (EXTOXNET, 

1996; TOMLIN, 2000; JESCHKE et al., 2010; SANCHÉZ-BAYO, 2018).  

Nas áreas agrícolas, misturas de inseticidas são constantemente usadas para 

melhorar a eficácia e reduzir o custo do tratamento de pragas de culturas, podendo 

resultar em toxicidade combinada para diversos organismos, visto que, os 

inseticidas podem interferir na desintoxicação um do outro, podendo ocasionar 

diminuições em suas metabolizações, aumentando assim, suas toxicidades 

(LOUREIRO et al., 2009; BACCHETTA et al., 2014; FAI; KINFACK; TOWA, 2017). O 

uso de piretroides em combinação com inseticidas neonicotinoides são comuns na 

agricultura (XIA et al., 2016; REGAN, et al., 2017). Dentre essas combinações que 

têm sido utilizadas contra uma variedade de insetos-praga em todo o mundo, estão 

os inseticidas Lambda-cialotrina (LC) e o Imidacloprid (IMI) (WANG et al., 2015). 

Como resultado do uso extensivo, esses inseticidas são encontrados em 

diversos compartimentos ambientais e levam à contaminação de recursos de água 

doce, de modo que muitos organismos que habitam esses locais estão expostos a 

esses produtos (VAN DER SLUIJS et al., 2015). O inseticida LC já foi encontrado no 

sedimento de regiões de produção de soja na América do Sul (Argentina e Paraguai) 

em concentrações que variaram de 0,42 a 16,57 ng g-1. No Brasil já foram 
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detectadas concentrações de 1,32 ng g-1 (HUNT et al., 2016) até 60 ng g-1 de LC 

(POSSAVATS et al., 2014) no sedimento da bacia hidrográfica do rio Cuiabá. Em 

águas superficiais a LC já foi encontrada em uma concentração de 0,02 μg L-1 em 

uma bacia hidrográfica de Gana, próxima a um cultivo de cacau (AFFUM et al., 

2018). Por sua vez, o IMI já foi observado em águas superficiais em uma 

concentração de até 320 μg L-1 na Holanda (VAN DIJK et al., 2013). Em um rio da 

Espanha já foram detectadas concentrações de IMI variando de 1,64 ng L-1 a 14,96 

ng L-1 (SHUKLA et al., 2017). No Brasil, esse inseticida foi identificado em ambientes 

aquáticos influenciados por atividades agrícolas nas concentrações de 2,18 μg L-1 

(BORTOLUZZI et al., 2006) e 3,65 μg L-1 (BECKER et al., 2009). Além disso, o IMI já 

foi encontrado no reservatório de Passo Real, na bacia hidrográfica do Alto Jacuí no 

Rio Grande do Sul em concentrações que variam de 0,02 a 0,04 μg L-1 (AMARAL et 

al., 2018).  

Diante disso, para melhor elucidar os efeitos nos peixes, podemos utilizar os 

biomarcadores, que são de extrema importância em estudos ecotoxicológicos para a 

avaliação da toxicidade resultante da exposição a inseticidas (JANZ, 2013). Dentre 

esses, podemos citar os biomarcadores de genotoxicidade, como os danos ao DNA, 

a frequência de micronúcleo (MN) e alterações eritrocíticas nucleareas (AENs) e os 

biomarcadores de danos oxidativos, como a carbonilação de proteínas (PCO) e a 

lipoperoxidação (LPO).  

Alguns estudos já demonstraram que o inseticida LC é altamente tóxico para 

diferentes espécies de peixes, como observado pelos valores de concentração letal 

média (CL50) demonstrado por He et al. (2008), que variam de 0,8 ng L-1 para 

Cypronodum variegatus até 240 ng L-1 para a truta arco-íris Oncorhynchus mykiss. O 

inseticida IMI mostrou-se menos tóxico para peixes que a LC, como observado pelos 

altos valores de concentração letal média (CL50) demonstrado por Gibbons et al. 

(2015), que variam de 83 mg L-1 para a truta arco-íris O. mykiss até 241 mg L-1 para 

Danio rerio. 

Apesar desses inseticidas terem sido relatados no sedimento e em águas 

superficiais em concentrações inferiores às que causam a mortalidade de diferentes 

espécies de peixes (HE et al., 2008; GIBBONS; MORRISSEY; MINEAU, 2015), em 

testes de laboratório, concentrações subletais de LC e IMI já causaram danos 

oxidativos e danos no DNA em peixes (PINER; ÜNER, 2012; ITURBURU et al., 

2016, VIEIRA et al., 2018). Entretanto, faltam estudos sobre os efeitos subletais 
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desses inseticidas em combinação em peixes neotropicais, visto que, um composto 

pode afetar na desintoxicação metabólica de outro, podendo assim, interferir em sua 

toxicidade (KHAN et al., 2013; FAI; KINFACK; TOWA, 2017). 

Neste contexto, o objetivo do presente estudo foi avaliar os possíveis efeitos 

genotóxicos e oxidativos dos inseticidas Lambda-cialotrina e Imidacloprid, isolados e 

em mistura, para o teleósteo neotropical Prochilodus lineatus em 4 períodos distintos 

de tempo (48, 96, 144 e 192 h). Este peixe é uma espécie de água doce, migratória 

e amplamente distribuída nos rios da América do Sul, é ecologicamente e 

economicamente importante, compreendendo uma grande parte da ictiomassa 

(TAYLOR; FLECKER; HALL, 2006; BARROCA et al., 2015). Caracteriza-se como 

uma espécie de hábito detritívoro, que está exposta às substâncias químicas tanto 

presentes na água como aquelas retidas no sedimento (MARTINEZ; CÓLUS, 2002). 

Além disso, esta espécie é comumente utilizada em testes de toxicidade devido à 

sua sensibilidade a diferentes classes de contaminantes, como os agrotóxicos 

(PEREIRA et al., 2013; VIEIRA et al., 2018).   
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 O USO DE AGROTÓXICOS – CONTAMINAÇÃO AQUÁTICA POR INSETICIDAS 

 

A modernização agrícola baseia-se no conceito de produtividade máxima, 

com intensa exploração de recursos naturais, dependendo cada vez mais de 

agrotóxicos, fornecendo desta maneira, novos riscos ambientais devido a 

contaminação ocasionada por esses produtos (CARNEIRO et al., 2012; MILHOME 

et al., 2015). A lei dos agrotóxicos (Lei n° 7.802, de 11 de julho de 1989, 

regulamentada pelo Decreto n° 4.074, de 4 de janeiro de 2002), define os 

agrotóxicos como produtos de processos físicos, químicos ou biológicos, designados 

ao uso nos setores de produção, no armazenamento e beneficiamento de produtos 

agrícolas, cuja função seja modificar a composição da flora ou da fauna, com o 

propósito de preservá-las da ação danosa de seres vivos considerados nocivos 

(BRASIL, 1989, 2002). 

 Em relação ao Brasil, o país ultrapassou os Estados Unidos e assumiu o 

posto de maior consumidor de agrotóxicos do mundo em 2008. Entre os anos de 

2000 a 2010, enquanto o mercado mundial de agrotóxicos cresceu 93%, o mercado 

brasileiro cresceu 190%, movimentando cerca de US$ 7,3 bilhões e representando 

19% do mercado mundial de agrotóxicos em 2010. (ANVISA; UFPR, 2012; 

CARNEIRO et al., 2012) (Fig. 1). Em 2016, o consumo de agrotóxicos e afins no 

Brasil ultrapassou mais de 500 mil toneladas no país (IBAMA, 2017) (Fig. 2). 

No mercado brasileiro de agrotóxicos, existe uma centralização de consumo 

em determinadas categorias de produtos. Os herbicidas, correspondem a 45% do 

total de agrotóxicos comercializados, os fungicidas a 14%, os inseticidas a 12% e as 

demais categorias de agrotóxicos abrangem 29% do mercado nacional (ANVISA; 

UFPR, 2012). 
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Figura 1 - Taxa de crescimento do mercado de agrotóxicos, mundo x Brasil. Fonte: Relatório do 
Mercado de Agrotóxicos ANVISA; UFPR, 2012. 

 

 
Figura 2 - Consumo de agrotóxicos e afins no Brasil (2000 – 2016). Fonte: IBAMA, 2017. 

                 
A crescente dependência global do uso de inseticidas, tem originado 

preocupações sobre seus impactos na biodiversidade e no funcionamento do 

ecossistema (VAN DER SLUIJS et al., 2015). Como resultado do uso extensivo, 

estas substâncias são encontradas em todos os compartimentos ambientais, 

ocasionando uma contaminação generalizada de recursos de água doce e zonas 

úmidas, significando que muitos organismos que habitam esses locais, como por 

exemplo, os peixes, estão sendo expostos a concentrações subletais relativamente 

baixas desses produtos (VAN DER SLUIJS et al., 2015). 
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Os inseticidas podem ser transportados para águas superficiais 

principalmente, pela deriva por pulverização transportada por correntes aéreas, pela 

erosão e escoamento ou lixiviação do solo, que são rotas iminentes de 

contaminação dos ecossistemas aquáticos, dessa maneira, uma vez aplicado, esses 

compostos podem ser degradados ou dissipados (SOLOMON et al., 2013) (Fig 3). 

Figura 3 - Representação das fontes, vias de dissipação e degradação de agrotóxicos em águas 
superficiais. Retângulo vermelho representa a principal via de entrada de inseticidas neonicotinoides 
e o retângulo amarelo representa a principal via de entrada de inseticidas piretroides nos ambientes 
aquáticos. Fonte: adaptado de SOLOMON et al., 2013. 
 

2.2 Inseticidas piretroides – Lambda-cialotrina (LC) 1 

 
O uso de inseticidas piretroides é extenso em todo o mundo e estão entre as 

classes de agrotóxicos mais utilizadas (BACCHETTA et al., 2014). São empregados 

principalmente na agricultura, na cultura de soja, algodão, cereais, batatas, arroz, 

entre outros (HE et al., 2008; CORCELLAS; ELJARRAT; BARCELÓ, 2015). Os 

piretroides são produtos químicos que são muito semelhantes em estrutura às 

piretrinas (inseticidas naturais derivados da planta de crisântemo), estruturalmente 

possuem de 2 a 3 centros quirais, significando que dispõem de 2 ou 4 

diastereisômeros e 4 ou 8 enantiômeros (JUREWICZ et al., 2014; CORCELLAS; 

ELJARRAT; BARCELÓ, 2015).  



19 

Existem dois grupos de piretroides, denominados Tipo I e Tipo II. 

Quimicamente os piretroides do Tipo II distinguem-se do Tipo I pela presença de um 

grupo α-ciano na sua estrutura (HE et al., 2008). Em comparação com os piretróides 

do Tipo I, que exercem a sua neurotoxicidade principalmente por meio da 

interferência com a função dos canais de sódio no sistema nervoso central, os 

piretróides do Tipo II, também podem afetar os canais de cloreto e cálcio (BURR; 

RAY, 2004). Eles se ligam a estes canais e impedem que eles se fechem 

normalmente, o que resulta em uma estimulação nervosa contínua pelo influxo 

contínuo de íons, assim, os organismos intoxicados perdem o controle de seu 

sistema nervoso e são incapazes de produzir um movimento coordenado (HE et al., 

2008; PALMQUIST; FAIRBROTHER; SALATAS, 2012). Em organismos não-alvo, 

como peixes, os inseticidas piretroides podem causar efeitos genotóxicos, danos 

oxidativos, redução da competência sexual, reprodutiva e de fertilidade (AHMAD; 

KHAN; KHAN, 2012; FETOUI et al., 2013; KAVIRAJ; GUPTA, 2014). 

 Um dos inseticidas piretroides do tipo II mais amplamente utilizados é a 

Lambda-cialotrina (LC): (R) -α-cyano-3-phenoxybenzyl (1S,3S) -3-[(Z)-2-chloro-3,3,3-

trifluoropropenyl]-2,2-dimethylcyclopropanecarboxylate (S)-α-cyano-3-phenoxybenzyl 

(1R,3R)-3-[(Z)-2-chloro-3,3,3-trifluoropropenyl]-2,2-dimethylcyclopropanecarboxylate 

(Fig. 4), que geralmente é usada em uma diversa gama de culturas (HE et al., 2008; 

BACCHETTA et al., 2014). 

                                   

Figura 4 - Estrutura química dos dois isómeros do Lambda-cialotrina. Fonte: HE et al., 2008. 

                    



20 

Devido à natureza lipofílica dos piretroides, as membranas biológicas e 

tecidos dos organismos alvos podem facilmente absorvê-los. Diante disso, o 

inseticida LC penetra na cutícula do inseto, interrompendo a condução nervosa em 

minutos, o que leva à cessação da alimentação, perda de controle muscular, 

paralisia e morte eventualmente (HE et al., 2008). 

Como a LC é comumente aplicado em campos de arroz para controlar 

insetos, a possível contaminação de água e sedimentos pode levar à toxicidade em 

organismos aquáticos. Esse inseticida já foi encontrado no sedimento de regiões de 

produção de soja na América do Sul (Argentina e Paraguai) em concentrações que 

variam de 0,42 – 16,57 ng g-1, no Brasil, a concentração encontrada foi de 1,32 ng g-

1 (HUNT et al., 2016). Já Possavatz et al. (2014) encontrou a concentração de 60 ng 

g-1 de LC no sedimento da bacia hidrográfica do rio Cuiabá. Em águas superficiais a 

LC já foi encontrada em uma concentração de 0,02 μg L-1 em uma bacia hidrográfica 

de Gana, próxima a um cultivo de cacau (AFFUM et al., 2018). 

Estudos já mostraram que este inseticida é altamente tóxico para diferentes 

organismos aquáticos, como demonstrado pelos valores de concentração letal 

média CL50 – 96 h: 360 ng L-1 para a Daphnia magna; 0,8 ng L-1 para a carpa 

Cypronodum variegatus; 210 ng L-1 para o “bluegill” Lepomis macrochirus e 240 ng 

L-1 para a truta arco-íris Oncorhynchus mykiss (HE, et al., 2008). Além disso, alguns 

estudos já observaram efeitos genotóxicos em Gambusia affinis e danos oxidativos 

em Oreochromis niloticus e Piaractus mesopotamicus. (MURANLI; GÜNER, 2011; 

PINER; ÜNER, 2012; BACCHETTA et al, 2014). 

 

2.3 INSETICIDAS NEONICOTINOIDES – IMIDACLOPRID (IMI) 

 

Nos últimos anos, os neonicotinoides têm sido a classe de inseticidas que 

mais cresce na proteção das culturas contra insetos-praga, devido à sua alta eficácia 

contra um amplo espectro de insetos e a versatilidade de seu uso, juntamente com o 

fato de serem potentes em baixas doses, não voláteis e altamente solúveis em água 

(EXTOXNET, 1996; TOMLIN, 2000; JESCHKE et al., 2010). 

Eles atuam sistematicamente, protegendo todas as partes da cultura e são 

amplamente aplicados no tratamento de sementes (GOULSON, 2013). O potencial 

de lixiviação em águas superficiais é uma das principais preocupações em torno do 

uso extensivo de neonicotinoides em campos agrícolas, especialmente aqueles 
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próximos a corpos d’água (ANDERSON; DUBETZ; PALACE, 2015). Vários estudos 

caracterizaram a probabilidade dos neonicotinoides serem encontrados no 

escoamento de solos ou nas águas subterrâneas como resultado da deriva de 

pulverização, lixiviação ou escoamento (TIŠLER et al., 2009; ANDERSON; DUBETZ; 

PALACE, 2015). 

Esta classe corresponde pelo menos sete compostos principais com uma 

participação de mercado de mais de 25% do consumo global de inseticidas que são 

utilizados nas culturas (BASS et al., 2015). Além disso, são considerados potenciais 

produtos de substituição para os inseticidas organofosforados e carbamatos, e 

espera-se que seu uso aumente globalmente (JESCHKE et al., 2010). 

Os neonicotinoides são agonistas nicotínicos que agem interferindo na 

transmissão neural no sistema nervoso central dos organismos alvos, se ligam aos 

receptores nicotínicos de acetilcolina (nAChR) no neurônio pós-sináptico, atuando 

como "falsos neurotransmissores" (VAN DER SLUIJS et al., 2015). Esta interferência 

com a sinalização de neurotransmissores de acetilcolina provoca a ativação 

contínua do receptor, levando a sintomas de neurotoxicidade, podendo causar 

estimulações nervosas em baixas concentrações, bloqueio do receptor, paralisia e 

morte em concentrações mais elevadas (GOULSON, 2013; GIBBONS; 

MORRISSEY; MINEAU, 2015; VAN DER SLUIJS et al., 2015). 

Organismos não-alvo, particularmente os que habitam solos ou habitats 

aquáticos, sendo invertebrados ou vertebrados, podem sofrer efeitos letais e uma 

grande variedade de impactos adversos (ANDERSON; DUBETZ; PALACE, 2015; 

GIBBONS; MORRISSEY; MINEAU, 2015; SIMON-DELSO et al., 2015). Os 

neonicotinoides também podem exercer efeitos subletais, variando de efeitos 

genotóxicos e citotóxicos a função imune prejudicada, crescimento ou sucesso 

reprodutivo reduzido (VAN DER SLUIJS et al., 2015). 

Um dos inseticidas neonicotinoides mais amplamente utilizado e eficaz é o 

Imidacloprid (IMI) 1- (6-chloro-3-pyridylmethyl) -N-nitroimidazolidin-2-ylideneamine 

(SHEETS, 2002) (Fig. 5). O IMI foi o primeiro neonicotinoide lançado em 

1991 e tornou-se um dos principais produtos utilizados para o controle de pragas 

(JESCHKE et al., 2010; GOULSON, 2013). No Brasil, o IMI foi o décimo ingrediente 

ativo mais vendido durante o ano de 2013, com aproximadamente 8 mil toneladas de 

compostos vendidos (IBAMA, 2013). O uso desse inseticida para o controle de 

pragas terrestres poderia potencialmente resultar em transporte não intencional para 
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habitats aquáticos por meio de contaminação por derramamento, pulverização 

atmosférica, deposição, erosão do solo ou escoamento (CCME, 2007). 

 

Figura 5 - Estrutura química do inseticida neonicotinoide Imidacloprid. Fonte: adaptado de SHEETS, 
2002. 
 

O IMI possui uma elevada solubilidade em água e já foi detectado em águas 

superficiais em uma concentração de até 320 μg L-1 na Holanda (VAN DIJK; VAN 

STAALDUINEN; VAN DER SLUIJS, 2013). Na Espanha, a concentração mínima 

detectada de IMI no rio Ebro foi de 1,64 ng L-1 e a concentração máxima foi de 14,96 

ng L-1 (SHUKLA et al., 2017). No Brasil, o IMI já foi detectado em ambientes 

aquáticos influenciados por atividades agrícolas nas concentrações de 2,18 μg L-1 

(BORTOLUZZI et al., 2006) e 3,65 μg L-1 (BECKER et al., 2009). Além disso, o IMI já 

foi encontrado no reservatório de Passo Real, na bacia hidrográfica do Alto Jacuí no 

Rio Grande do Sul em concentrações que variam de 0,02 a 0,04 μg L-1 (AMARAL et 

al., 2018).  

 Estudos já mostraram que este inseticida é tóxico para diferentes espécies 

de peixes, como observado pelos valores de concentração letal média CL50 

demonstrado por Gibbons; Morrissey; Mineau (2015), que variam de 83 mg L-1 para 

Oncorhynchus mykiss até 241 mg L-1 para Danio rerio. Além disso, estudos in vitro já 

observaram efeitos citotóxicos desse inseticida em células branquiais de 

Paralichthys olivaceus (SU et al., 2007). Em estudos in vivo já foram observados 

efeitos neurotóxicos em células cerebrais de Oncorhynchus mykiss, efeitos 

genotóxicos e de danos oxidativos em Australoheros facetus e Danio rerio (GE, et 

al., 2015; ITURBURU et al., 2016; TOPAL, et al., 2017). Em Vieira et al. (2018), 

trabalhando com o peixe Prochilodus lineatus, notou-se que diferentes 

concentrações de IMI (1,25 - 1250 μg L-1) são capazes de promover alterações nas 

enzimas antioxidantes, além de, aumento de danos no DNA e danos oxidativos em 

proteínas e lipídios desses animais. 
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Embora a autorização de comercialização desses inseticidas sistêmicos tenha 

sido submetida a avaliações de risco ecológico de rotina, a regulamentação que 

administra esses produtos não avaliou os riscos ecológicos individuais e conjuntos 

resultantes de sua utilização generalizada (VAN DER SLUIJS et al., 2015). Poucos 

estudos focam o destino e os efeitos destes produtos no ambiente aquático. 

Portanto, há uma necessidade de melhor compreensão sobre os efeitos potenciais 

dos inseticidas neonicotinoides em organismos aquáticos (ANDERSON; DUBETZ; 

PALACE, 2015). É crucial definir as concentrações passíveis de causar danos aos 

organismos mais sensíveis e assegurar a proteção dessas espécies (ANDERSON; 

DUBETZ; PALACE, 2015). 

 

2.4 INTERAÇÃO ENTRE OS INSETICIDAS 

 

Os agrotóxicos são amplamente utilizados em áreas agrícolas e suas 

misturas são constantemente usadas para melhorar a eficácia e reduzir o custo do 

tratamento de pragas de culturas, podendo resultar em toxicidades combinadas a 

diversos organismos (LOUREIRO et al., 2009; BACCHETTA et al., 2014). 

Compostos químicos que muitas vezes possuem diferentes modos de ação, podem 

interferir na metabolização um do outro, fazendo com que suas combinações 

promovam um aumento na toxicidade para os organismos (KHAN et al., 2013; FAI; 

KINFACK; TOWA, 2017). 

Essas combinações podem ocasionar efeitos aditivos, que são caracterizados 

pela soma dos efeitos de cada agente de forma isolada (2+3 = 5); efeitos sinérgicos 

que ocorrem quando os efeitos combinados de dois produtos químicos são muito 

maiores do que a soma dos efeitos de cada contaminante isolado (2+2 = 20); efeitos 

antagônicos que são definidos quando duas substâncias administradas em conjunto 

interferem uma com a outra, diminuindo, desta forma, a toxicidade de uma ou ambas 

as substâncias (4+10 = 8; 4+1 = 1; 3+2 = 1) (KLAASSEN; WATKINS, 2012; 

NIKINMAA, 2014). 

Essas combinações podem ser mensuradas por meio da adição de 

concentração (CA) e a ação independente (IA), que são modelos clássicos utilizados 

para calcular a toxicidade esperada da mistura de compostos químicos, com base 

nas toxicidades isoladas e suas concentrações combinadas (FAI; KINFACK; TOWA, 

2017). O modelo CA assume que os tóxicos na mistura têm o mesmo modo de ação, 
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enquanto o modelo IA assume que cada tóxico atua de forma completamente 

independente dentro do organismo (ACA; GONZALEZ; CARRIQUIRIBORDE, 2018).  

A aplicação conjunta de neonicotinoides e piretroides são comuns na 

agricultura e reprimem os insetos-alvo efetivamente (XIA et al., 2016; REGAN, et al., 

2017). Alguns agrotóxicos comercializados no Brasil possuem ambos os inseticidas 

no mesmo produto, como por exemplo, Engeo Pleno (Tiametoxam + Lambda-

cialotrina), Connect (Imidacloprid + Beta-ciflutrina) e Galil SC (Imidacloprid + 

Bifentrina). Além disso, uma pesquisa envolvendo agricultores do norte do Paraná 

relatou a utilização desses inseticidas em combinação na agricultura local (VIEIRA et 

al.; 2014). Dentre as misturas que têm sido comumente utilizadas na prática contra 

uma variedade de pragas em todo o mundo devido a sua eficácia, estão os 

inseticidas LC e IMI (WANG et al., 2015). Porém, a investigação sobre os efeitos de 

misturas envolvendo esses inseticidas e seus efeitos em peixes são ainda bastante 

escassos. Neste cenário, seria necessário desenvolver ferramentas e implementar 

regulamentações que caracterizem os riscos proporcionados por produtos e seus 

metabólitos, além de, suas misturas (FURLEY et al., 2018). Além disso, não há 

profissionais suficientes e laboratórios capazes de analisar baixas concentrações de 

contaminantes na água, solos e sedimentos (FURLEY et al., 2018). 

 

2.5 BIOMARCADORES DE CONTAMINAÇÃO AQUÁTICA  

 

A utilização de biomarcadores desempenha um papel importante em estudos 

ecotoxicológicos e a avaliação destas ferramentas em diferentes níveis de 

organização biológica deve ser cada vez mais incorporada em estudos de 

monitoramento aquático, principalmente em peixes, com um grande foco no 

desenvolvimento de biomarcadores nos níveis molecular e celular de organização 

biológica (JANZ, 2013). Os biomarcadores são definidos como variações induzidas 

por agentes tóxicos em componentes moleculares ou celulares, processos, 

estruturas e funções, determináveis em um sistema biológico ou em amostras 

(DEPLEDGE; AAGAARD; GYÖRKÖS, 1995).  

Eles podem ser utilizados para avaliar a exposição química e os efeitos 

adversos de poluentes na biota, podendo ser medidos a nível individual, ou até 

mesmo, destinar-se a prever os efeitos a nível de população (COSSU-LEGUILLE; 

VASSEUR, 2013; JANZ, 2013). Os efeitos dos contaminantes para os organismos 



25 

aquáticos podem ser avaliados em diversos níveis de organização biológica, como 

evidenciado na Figura 6. Uma variedade de biomarcadores relacionados à 

exposição a contaminantes tem sido proposta para avaliar a saúde dos peixes (VAN 

DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003) como, por exemplo, biomarcadores 

bioquímicos, genotóxicos, metabólicos, hematológicos, histopatológicos, entre 

outros. 

Figura 6 - Ordem sequencial dos efeitos dos contaminantes para os organismos aquáticos. Fonte: 
adaptado de NIKINMAA, 2014. 

             

Os biomarcadores são sinais sensíveis de biodisponibilidade de 

contaminantes e respostas biológicas precoces, fornecendo assim, informações 

sofre os efeitos biológicos de contaminantes ao contrário de uma simples 

quantificação de seus níveis ambientais, desta maneira, eles podem fornecer uma 

visão sobre os potenciais mecanismos de efeito dos contaminantes (VAN DER 

OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003).  

Entre os biomarcadores mais utilizados estão aqueles envolvidos no estresse 

oxidativo e em danos genéticos. Estes serão tratados um pouco mais 

detalhadamente a seguir. 

 

2.5.1 Biomarcadores Genotóxicos 

Como a integridade do DNA é essencial para a conservação da 

biodiversidade e uma vez que os danos ao DNA podem ser transmitidos para a 

próxima geração de células do indivíduo, os biomarcadores de efeitos genotóxicos 
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são relevantes do ponto de vista ecológico (COSSU-LEGUILLE; VASSEUR, 2013). 

Além disso, são importantes para a avaliação dos riscos ambientais e existem 

muitos relatórios sobre os estudos que ligam os danos do DNA à subsequente 

alteração molecular, celular e tecidual dos organismos aquáticos (OHE; 

WATANABE; WAKABAYASHI, 2004). 

As quebras nas ligações da molécula de DNA são lesões pré-mutagênicas e 

são biomarcadores sensíveis de danos genotóxicos. A técnica mais usualmente 

utilizada para detecção dessas quebras é o ensaio cometa, pois, ela permite a 

visualização eficiente dos danos no DNA em células individuais, podendo ser 

aplicada tanto em ensaios in vivo quanto in vitro (OHE; WATANABE; 

WAKABAYASHI, 2004; CEMELI; BAUMGARTNER; ANDERSON, 2009). Esta 

técnica tem sido amplamente utilizada para avaliação de possíveis danos causados 

por contaminantes ambientais.  

Os peixes são animais bastante utilizados no ensaio do cometa, pois, além do 

sangue, diferentes tecidos como fígado, rim e brânquias já foram investigados por 

meio deste ensaio para avaliação de danos no DNA, observando resultados 

relevantes (LEE; STEINERT, 2003).  

Outro biomarcador genotóxico bastante utilizado em peixes é a frequência de 

micronúcleos (MN). Os micronúcleos são avaliados por uma técnica que permite 

detectar as propriedades mutagênicas de compostos presentes no meio aquático 

(UDROIU, 2006). Além disso, micronúcleos são facilmente visualizados em 

eritrócitos e são fortes indicativos para mensuração de aberrações cromossômicas 

(CAMPANA et al., 2003).  

A formação de micronúcleos ocorre durante o processo de divisão celular, 

particularmente na anáfase, quando as cromátides e os fragmentos cromossômicos 

acêntricos não são transportados pelas fibras do fuso para os polos opostos, 

enquanto que os fragmentos com centrômero são, diante disso, após a telófase, os 

cromossomos sem danos são inseridos no núcleo de cada uma das células filhas. 

No entanto, poucos elementos, geralmente muito pequenos, não são inseridos nos 

núcleos formados e continuam no citoplasma, constituindo as estruturas 

caracterizadas como micronúcleos (SCHMID, 1975). Em um estudo realizado por 

Martinez e Cólus (2002), o teste do micronúcleo foi utilizado para a avaliação do 

efeito de diferentes contaminantes em duas espécies de peixes neotropicais, onde 
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observou-se um aumento na frequência de micronúcleos para substâncias como 

herbicidas, inseticidas e metais como chumbo e alumínio.  

Além da frequência de micronúcleos (MN), a ocorrência de outras alterações 

eritrocíticas nucleares (AENs) também é considerada como um indicador de danos 

genotóxicos. Estas outras alterações foram descritas, primeiramente, em eritrócitos 

de peixes por Carrasco; Tilbury; Myers (1990) e foram classificadas em: 1) núcleo 

segmentado (blebbed); 2) núcleo lobulado (lobed); 3) núcleo com constrição ou em 

"forma de rim"(notched); e posteriormente houve a identificação da presença de 

células binucleadas. Existem poucas explicações a respeito da origem destas AENs, 

sendo a mais aceita a sugerida por Shimizu et al. (1998), no qual descreve que ao 

ser detectada uma região com dano é iniciado um processo de reparo e eliminação 

da cromatina. Esta região é então movida para a periferia do núcleo e eliminada por 

exocitose e antes que este processo seja concluído, a membrana nuclear 

naturalmente apresenta algumas imperfeições as quais caracterizam as AENs. Outra 

explicação para a formação de AENs estaria relacionada com o estresse oxidativo, 

devido ao aumento da permeabilidade da membrana nuclear como resultado da 

LPO, tornando o núcleo mais susceptível a alterações de contaminantes (SERIANI 

et al., 2011). 

Além disso, a ação de agrotóxicos e de seus metabólitos, podem causar 

quebras no material genético e induzir a apoptose (PEITSCH; MANNHERZ; 

TSCHOPP, 1994). Neste processo, ocorre a fragmentação da cromatina, formando 

pequenas massas rodeadas na membrana nuclear, além do mais, em alguns casos, 

a toxicidade desses contaminantes pode ser tão severa que compromete a formação 

de ATP ou ainda impede que os fagócitos removam todas as células mortas, não 

completando o processo apoptótico, originando então, essas AENs (ZAKERI; 

LOCKSHIN, 2002). 

Essas alterações podem complementar a análise de micronúcleos em 

pesquisas genotóxicas de rotina (ÇAVAS; KONEN, 2007). De modo geral, os 

biomarcadores de danos no DNA são ferramentas valiosas para avaliar os efeitos da 

exposição aguda de organismos aquáticos às substâncias genotóxicas. 

 

2.5.2 Biomarcadores Bioquímicos 

Os biomarcadores bioquímicos apresentam boa sensibilidade, relativa 

especificidade e baixo custo de análise, quando comparados às análises químicas 
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(SCHLENK, 2008). Diversos parâmetros bioquímicos de peixes têm sido utilizados 

como biomarcadores devido às suas respostas a contaminantes, e pode-se afirmar 

que dentre esses parâmetros, os danos oxidativos, fornecem informações 

importantes a respeito da capacidade de defesa antioxidante dos organismos, assim 

como da capacidade de metabolização de compostos tóxicos (MARTINEZ, 2006).  

Um grande número de efeitos bioquímicos tem sido associado com o 

aumento do fluxo de espécies reativas de oxigênio (ERO), dentre eles, a 

lipoperoxidação (LPO), que é muito utilizada como um biomarcador. Este processo é 

considerado a principal causa de injúria e morte celular, e muitas condições 

patológicas estão diretamente associadas a ele. A LPO consiste em uma reação em 

cadeia, onde um excesso de ERO pode causar a quebra dos fosfolipídios de 

membrana, podendo inativar receptores e enzimas de membrana, além de, 

aumentar a permeabilidade da membrana ou até mesmo levar a célula a apoptose 

(LIVINGSTONE, 2001; MANDUZIO et al., 2005). Muitos estudos têm demonstrado o 

aumento da lipoperoxidação em vários tecidos de peixes expostos a diferentes tipos 

de contaminantes (PALERMO et al., 2015; SIMONATO et al., 2016; VIEIRA et al., 

2016; VIEIRA et al, 2018). Diante disto, a lipoperoxidação tem grande potencial para 

ser utilizada como biomarcador. 

Outro importante biomarcador bioquímico de dano oxidativo é o processo de 

carbonilação de proteínas (PCO), que pode ser reversível ou irreversível, 

dependendo do alvo e da forma de dano oxidativo (TRACHOOTHAM et al., 2008). 

Devido à alta reatividade do OH-, ele exerce mais efeitos nocivos a proteínas, 

enquanto que o H2O2 e O2
- ficam mais limitados aos ataques de grupos facilmente 

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

ser oxidados por espécies reativas de oxigênio, sendo capaz também de sofrer 

agregação e fragmentação, formando grupos carbonilas (VALKO et al., 2006; 

TRACHOOTHAM et al., 2008).  

Estudos sobre a carbonilação de proteínas têm sido simplificados pela 

disponibilidade de um método simples e preciso para quantificar a oxidação de 

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

grupos carbonila, por espectrofotometria, após a sua reação com 2,4-

dinitrofenilhidrazina (DNPH) (LEVINE et al., 1994). A quantificação de proteínas 

carboniladas em peixes pode fornecer informações úteis e ser utilizada como 
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biomarcador de danos oxidativos decorrentes da exposição a contaminantes 

aquáticos.  

 

2.6 Prochilodus lineatus: Um Modelo Biológico Para Estudos De Ecotoxicologia 

Aquática No Brasil 

 

O peixe Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836) (Fig. 7) é uma espécie de 

água doce, migratória e amplamente distribuída nas bacias hidrográficas do leste, 

sul e sudeste do Brasil, é ecologicamente e economicamente importante, 

compreendendo uma grande parte da ictiomassa (TAYLOR; FLECKER; HALL, 2006; 

BARROCA et al., 2015). Caracteriza-se como uma espécie reofílica, com alta 

fecundidade, e dado seu hábito detritívoro está exposta às substâncias químicas que 

ocasionalmente tenham permanecido retidas no sedimento (MARTINEZ; CÓLUS, 

2002). 

 

 
Figura 7 – Exemplar de juvenil de Prochilodus lineatus. 

 

Esta espécie tem sido utilizada em testes de toxicidade devido à sua 

sensibilidade a diversos poluentes. Pereira et al. (2013), trabalhando com 

Clomazone, observaram que este herbicida causou diversas alterações bioquímicas 

e sanguíneas nesse animal. Palermo et al. (2015) e Simonato et al. (2016), 

trabalhando com níquel e cobre respectivamente, observaram alterações em 

parâmetros bioquímicos e genéticos em P. lineatus. Caramello et al. (2017), 

observaram que os peixes expostos ao inseticida glifosato apresentaram aumento 

de aberrações cromossômicas em exposições crônicas, mesmo em doses subletais. 

Ale et al. (2018) avaliaram a toxicidade de nanopartículas de prata em P. lineatus e 

observaram que este composto promoveu aumento em parâmetros bioquímicos, 

hematológicos e plasmáticas, além de, alterações nas atividades das enzimas 
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antioxidantes desse animal. Santos et al. (2018), trabalhando com Benzo(a)pireno, 

notaram que este composto é capaz de promover alterações na expressão da 

atividade da cyp1a e na EROD, além de, causar aumento nos danos no DNA neste 

peixe. Vieira et al. (2018), trabalhando com Imidacloprid, observaram alterações em 

vários parâmetros bioquímicos e genotóxicos desse animal quando expostos a este 

inseticida neonicotinoide.  
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3 OBJETIVOS 

 

3. 1 OBJETIVO GERAL 

 
- Avaliar os possíveis efeitos genotóxicos e oxidativos dos inseticidas Lambda-

cialotrina e Imidacloprid, isolados e em mistura, no peixe Prochilodus lineatus em 

4 períodos de exposição (48, 96, 144 e 192 h). 

 

3. 2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 
- Avaliar se as exposições de 48, 96, 144 e 192 h aos inseticidas Lambda-

cialotrina e Imidacloprid promovem danos no DNA em células branquiais, 

sanguíneas, hepáticas e cerebrais, utilizando-se o teste do cometa e a análise da 

frequência de micronúcleo (MN) e alterações eritrocíticas nucleareas (AENs) em 

eritrócitos.  

- Verificar se as exposições aos inseticidas Lambda-cialotrina e Imidacloprid 

promovem danos oxidativos em brânquias, cérebro e fígado de Prochilodus 

lineatus, por meio da determinação da carbonilação de proteínas (PCO) e da 

lipoperoxidação (LPO);  

- Averiguar se os inseticidas Lambda-cialotrina e Imidacloprid quando em mistura 

apresentam efeitos interativos (aditivos, sinérgicos ou antagônicos) nos 

parâmetros analisados; 

- Comparar a sensibilidade dos diferentes órgãos de P. lineatus frente à 

exposição aos inseticidas Lambda-cialotrina e Imidacloprid, isolados e em 

mistura. 
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RESUMO 

                                                              

A agricultura em países tropicais geralmente está sob uma maior pressão de pragas 
devido a condições ambientais favoráveis para se proliferarem, levando a uma maior 
dependência de agrotóxicos do que em regiões temperadas. Atualmente, o Brasil se 
destaca como maior consumidor de agrotóxicos do mundo, respondendo por 
aproximadamente 20% do total mundial. Nesse cenário, destacam-se o inseticida 
piretroide Lambda-cialotrina (LC) e o neonicotinoide Imidacloprid (IMI). Esses 
inseticidas podem atingir os ecossistemas aquáticos, contaminando-os e 
prejudicando os organismos que ali residem. Desta forma, o objetivo deste estudo foi 
avaliar os efeitos dos inseticidas LC (150ng L-1) e IMI (100μg L-1), isolados e em 
mistura, para juvenis do teleósteo neotropical Prochilodus lineatus após exposições 
de 48, 96, 144 e 192h. Foram avaliados a ocorrência de danos no DNA em células 
branquiais, sanguíneas, hepáticas e cerebrais, de alterações eritrocíticas nucleares 
em eritrócitos e de danos oxidativos (carbonilação de proteínas e lipoperoxidação) 
em brânquias, fígado e cérebro. Os inseticidas isolados e em mistura promoveram 
danos no DNA em diferentes tecidos e alterações na estrutura do núcleo dos 
eritrócitos de P. lineatus, variando quanto ao tempo de exposição. Nos menores 
tempos de exposição, houve uma provável interação sinérgica entre esses 
inseticidas no sangue e no fígado. A mistura ainda promoveu aumento da 
carbonilação de proteínas e da lipoperoxidação em brânquias e fígado nos menores 
tempos, reforçando essa interação sinérgica. O resultado dessa interação 
claramente promove aumento da toxicidade em tempos menores, o que pode ser 
prejudicial para peixes em seu ambiente natural. A brânquia foi o tecido mais 
sensível a ação desses inseticidas, provavelmente pelo fato de ser o órgão que está 
em contato direto com esses contaminantes na água. O cérebro foi o órgão menos 
sensível a ação de LC e IMI, provavelmente devido a presença da barreira 
hematoencefálica e sua maior capacidade de reparo comparada aos demais órgãos 
analisados. 
 

Palavras-chave: danos no DNA, estresse oxidativo, neonicotinoides, piretroides.   
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4.1 INTRODUÇÃO 

 
Os sistemas de produção agrícola em países tropicais estão geralmente sob 

uma maior pressão de pragas devido a condições ambientais favoráveis para que 

insetos-praga e ervas “daninhas” se proliferem, levando a uma maior dependência 

de agrotóxicos do que em regiões temperadas [1]. Nos últimos anos, o mercado 

brasileiro de agrotóxicos cresceu 190%, superando os Estados Unidos, e atualmente 

o Brasil é o maior consumidor de agrotóxicos do mundo, respondendo por 

aproximadamente 20% do total mundial [2,3]. Nesse cenário, os inseticidas se 

destacam, correspondendo a 12% do mercado brasileiro [4], entre eles estão os 

piretroides e os neonicotinoides. Piretroides sintéticos têm sido utilizados há mais de 

20 anos para controlar insetos-praga em uma variedade de culturas e estão entre os 

inseticidas mais potentes conhecidos [5]. Os neonicotinoides são outra classe 

química importante de inseticidas devido à sua alta eficácia contra um amplo 

espectro de insetos [6] e hoje representam um dos inseticidas mais vendidos no 

mundo [7]. 

Em áreas agrícolas, as misturas de inseticidas são frequentemente utilizadas 

para melhorar a eficácia e reduzir o custo do tratamento contra as pragas das 

culturas, resultando em toxicidade combinada para vários organismos [8]. O uso de 

piretroides em combinação com inseticidas neonicotinoides é comum na agricultura 

[9,10]. Entre as misturas que têm sido usadas contra uma variedade de pragas em 

todo o mundo está o piretroide Lambda-cialotrina (LC) juntamente com o 

neonicotinoide Imidacloprid (IMI) [11]. 

Como resultado de seus usos extensivos, esses inseticidas podem ser 

encontrados em diferentes compartimentos ambientais, levando à contaminação dos 

recursos de água doce, de modo que, muitos organismos que habitam esses locais 

estão expostos a tais produtos [12]. O inseticida LC já foi encontrado em sedimentos 

de regiões produtoras de soja na América do Sul (Argentina e Paraguai) em 

concentrações que variaram de 0,42 a 16,57 ng g-1. No Brasil, concentrações de 

1,32 ng g-1 [13] até 60 ng g-1 de LC [14] foram detectadas no sedimento de corpos 

de água doce. Em águas superficiais, a LC já foi encontrada em uma concentração 

de 0,02 μg L-1 em uma bacia hidrográfica em Gana, próxima a uma cultura de cacau 

[15]. Por sua vez, o IMI já foi detectado em águas superficiais em concentrações de 

até 320 μg L-1 na Holanda [16]. Em um rio na Espanha, já foram detectadas 
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concentrações de IMI variando de 1.64 ng L-1 a 14.96 ng L-1 [17]. No Brasil, este 

inseticida foi identificado em ambientes aquáticos influenciados por atividades 

agrícolas nas concentrações de 2,18 μg L-1 [18] e 3,65 μg L-1 [19]. Além disso, o IMI 

já foi encontrado no reservatório de Passo Real, na bacia hidrográfica do Alto Jacuí 

no Rio Grande do Sul em concentrações que variam de 0,02 a 0,04 μg L-1 [3]. 

Alguns estudos mostraram que o inseticida LC é altamente tóxico para 

diferentes espécies de peixes, conforme indicado pelos valores da concentração 

letal média (CL50 - 96h), variando de 0,8 ng L-1 para o exemplar de 

Cyprinodum variegatus até 240 ng L -1 para a truta arco-íris Oncorhynchus mykiss 

[20]. Por sua vez, o IMI é menos tóxico para peixes em comparação com a LC, com 

maiores valores de CL50, variando de 83 mg L-1 para O. mykiss até 241 mg L-1 para 

Danio rerio [21]. 

Embora esses inseticidas tenham sido relatados em sedimentos e águas 

superficiais em concentrações menores do que aquelas que causam a mortalidade 

de diferentes espécies de peixes [20,21], concentrações subletais de ambos os 

inseticidas podem causar estresse oxidativo e danos ao DNA em peixes 

[6,22,23,24]. No entanto, faltam estudos sobre a toxicidade conjunta da LC e do IMI 

e as possíveis interações entre eles. Assim, é urgentemente necessário avaliar os 

efeitos das misturas de agrotóxicos, avaliando seus riscos ecológicos nos 

ecossistemas [25]. 

Neste contexto, o objetivo do presente estudo foi avaliar os efeitos 

genotóxicos e oxidativos de LC e IMI, isolados e em mistura, ao longo de 192 horas 

de exposição, para o teleósteo neotropical de água doce Prochilodus lineatus. Esta 

espécie de peixe possui hábito bentônico e é amplamente distribuída nos rios da 

América do Sul, onde representa um peixe ecologicamente e economicamente 

importante [26]. Devido ao seu hábito alimentar detritívoro, esta espécie está sujeita 

a contaminantes presentes tanto na água como aqueles retidos no sedimento 

[27]. Além disso, P. lineatus é comumente utilizado em testes de toxicidade por 

causa de sua sensibilidade a diferentes classes de contaminantes, como agrotóxicos 

[6,28].  
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4.2 MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.2.1 Desenho experimental 

Para os testes de toxicidade, foram utilizados exemplares juvenis de P. 

lineatus (15,43 ± 0,91 cm; 34,29 ± 0,47 g; média ± EP, n = 160) fornecidos por 

estação de piscicultura (AquaNorte, Cambará-PR). Os animais foram aclimatados 

em laboratório, durante sete dias, em tanques de 500 L com água limpa, desclorada 

e aeração constante (25,62 ± 0,50 °C, pH de 7,9 ± 0,11, 7,0 ± 0,17 mgO2 L-1 e 2,23 ± 

0,28 mS cm-1) e fotoperíodo controlado de 12 h:12 h (C:E). Os animais foram 

alimentados a cada 48 h e a alimentação foi suspensa 48 h antes do início dos 

experimentos.  

Foram realizadas exposições de 48, 96, 144 e 192 horas. Para cada tempo 

experimental foram realizados experimentos independentes, utilizando 40 animais, 

divididos em quatro grupos (n= 10): i) grupo IMI 100, com peixes expostos à água 

contendo 100 μg L-1 de Imidacloprid; ii) grupo LC 150, com peixes expostos à água 

contendo 150 ng L-1 de Lambda-cialotrina; iii) grupo LC + IMI, com peixes expostos à 

água contendo 100 μg L-1 de Imidacloprid e 150 ng L-1 de Lambda-cialotrina; iv) 

grupo controle (CTR), com peixes exposto apenas água. As exposições foram 

realizadas em aquários de 50 L, com 5 animais por aquário e duas réplicas por 

grupo (n=5 por réplica; n=10 por grupo) e o meio experimental era renovado (80%) a 

cada 48 h.  

As concentrações testadas referem-se às concentrações nominais do 

ingrediente ativo nas formulações comerciais Karate Zeon© CS (5% i.a. de λ-

cialotrina, Syngenta S.A., Brasil) e Imidacloprid (48% i.a. – Nortox S.A. Brasil). A 

CL50 96 h da λ-cialotrina para diferentes espécies de peixes varia de 0,8 a 200 ng L-1 

[20], apresentando grande toxicidade para estes organismos. Desta forma, buscou-

se utilizar uma concentração segura de LC para Prochilodus lineatus, que não 

causassem mortalidade e que fosse ambientalmente relevante. 

Do mesmo modo, a CL50 do Imidacloprid para diferentes espécies de peixes 

varia de 83 a 241 mg L-1 [21], demonstrando ser tóxico para estes organismos. 

Diante disso, buscou-se utilizar uma concentração segura de IMI para Prochilodus 

lineatus, semelhante a observada em alguns trabalhos [6,23,24], que assim como a 

LC, não causassem mortalidade e que fosse ambientalmente relevante. 
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Durante os experimentos, medidas de temperatura, oxigênio dissolvido, pH e 

condutividade da água foram tomadas diariamente e os peixes foram alimentados 

apenas após 96 h (nas exposições de 144 e 192h) antes da renovação do meio 

experimental.  As características físicas e químicas da água permaneceram estáveis 

e não foram detectadas diferenças significativas entre os aquários (temperatura de 

24,55 ± 0,91 ºC; pH de 7,78 ± 0,24; oxigênio dissolvido de 7,11 ± 0,39 mg L-1; 

condutividade de 0,125 ± 0,39 mS cm-1). Os testes realizados no presente trabalho 

foram aprovados pela Comissão de Ética no Uso de Animais da UEL (protocolo 

CEUA nº 6717.2017.47). 

Transcorridos os tempos de exposição, os animais foram anestesiados com 

benzocaína (0,1 g L-1), assim como, Gontijo et al. [29], para a realização da biometria 

e coleta do sangue pela veia caudal, com seringas descartáveis lavadas com 

anticoagulante (heparina). Parte do sangue foi armazenado em tubos plásticos 

contendo 1 mL de soro bovino fetal a 4º C para a realização do ensaio do cometa e 

a outra parte foi utilizada para fazer o esfregaço para a análise da ocorrência de 

alterações eritrocíticas nucleares totais (AENs totais) por meio do teste do 

micronúcleo (MN). 

Em seguida, os animais foram mortos por secção medular para a retirada das 

brânquias, do fígado e do cérebro. Cada órgão foi dividido em duas partes, sendo 

que uma parte foi armazenada em tubos plásticos contendo 700 μL de soro bovino 

fetal (SBF) para a realização das análises genotóxicas e a outra parte foi 

armazenada em tubos plásticos para a realização das análises bioquímicas.  

 

4.2.2 Análises genotóxicas 

 

4.2.2.1 Análises de danos no DNA – Ensaio do cometa 

O ensaio alcalino do cometa foi realizado de acordo com Singh et al. [30] com 

modificações de Cestari et al. [31] Amostras de brânquias, fígado e cérebro foram 

dissociadas mecanicamente de acordo com Cavalcante et al. [32], com pequenas 

modificações. Em seguida foram filtradas (malha de 30 μm) e armazenadas até o 

momento do ensaio. Para a realização do ensaio do cometa, 10 μL de cada amostra 

foi homogeneizada com 120 μL de agarose de baixo ponto de fusão (LMP) e 

dispensada em lâminas previamente cobertas com agarose normal (NMP), coberta 

com lamínula e colocada na geladeira por 50 min. Posteriormente, as lamínulas 
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foram retiradas e as lâminas submetidas às seguintes etapas: a) lise: 2h, a 4ºC, 

protegido da luz, em solução de lise (NaCl 2,5 M, EDTA 100 mM, Tris 10 mM, DMSO 

10%, Triton X-100 1%, N-lauril sarcosinato 1%, pH 10,0); b) desnaturação do DNA: 

30 min, no escuro, em um tampão de eletroforese (NaOH 0,3 N, EDTA 1 mM, 

pH>13); c) eletroforese: 20 min, 300 mA, 25 V, 1 V cm-1; d) neutralização: três 

lavagens de 5 min com tampão (0,4 M Tris, pH 7,5). As lâminas foram fixadas com 

etanol absoluto por 10 min e acondicionadas em geladeira até o momento de serem 

analisadas.  

Para as análises, as lâminas foram coradas com GelRed (Uniscience) e 

cobertas com lamínula. Foram analisados 100 nucleoides por animal por meio de 

teste cego em microscópio de fluorescência na objetiva de 40x. Os danos no DNA 

foram classificados visualmente, considerando-se o tamanho da cauda do cometa, 

em 4 classes: classe 0 = sem dano aparente; classe 1 = cauda curta menor que o 

diâmetro do núcleo; classe 2 = comprimento da cauda correspondendo a uma ou 

duas vezes o diâmetro do núcleo; classe 3 = comprimento da cauda maior que o 

dobro do diâmetro do núcleo. Para o cálculo do escore de dano, o número de células 

em cada classe (0, 1, 2 ou 3) foi multiplicado pelo valor de cada classe e o escore foi 

calculado pela fórmula: (0xA) + (1xB) + (2xC) + (3xD), onde: A, B, C e D 

correspondem ao número de células em cada uma das classes. Assim, o valor de 

escore pode variar de um mínimo de 0 e um valor máximo de 300. Para cada grupo 

experimental, foi calculado o número médio de nucleóides de classe 0, 1, 2 e 3, pela 

média do número de nucleóides considerando-se todos os animais de cada grupo. 

 

4.2.2.2 Alterações eritrocíticas nucleares totais (AENs totais) 

O teste do micronúcleo (MN) foi realizado com os eritrócitos dos peixes de 

acordo com a técnica descrita por Ueda et al. [33]. Também foi analisada a 

ocorrência de alterações eritrocíticas nucleares (AENs) de acordo com Carrasco et 

al. [34]. 5 μL foi coletada de cada animal durante a amostragem e gotejada sobre 

duas lâminas de vidro limpas para a realização do esfregaço. Após secagem 

“overnight”, as lâminas foram fixadas em metanol P.A. (100%) e acondicionadas em 

geladeira até o momento de serem analisadas.  

Para as análises, as lâminas foram coradas com Laranja de Acridina (Sigma-

Aldrich) a 0,003% em tampão de Sorenson (KH2PO4, NaHPO4 com pH 6,8) e 

cobertas com lamínula. Um total de 3000 eritrócitos por peixe foram examinados, em 
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teste cego, em microscópio de fluorescência na objetiva de 100x, anotando-se as 

frequências de MN e AENs. A frequência de MN e das demais AENs de cada grupo 

experimental foi calculada e expressa por 1000 células (em ‰). As classificações 

das alterações eritrocíticas nucleares foram: 1) micronúcleos (MN); 2) núcleo 

segmentado (NS - blebbed); 3) núcleo lobulado (NL - lobed) e 4) núcleo com 

constrição ou em “forma de rim” (NR - notched), além da presença de células 

binucleadas (BN).  

 

4.2.3 Análises bioquímicas  

Amostras de brânquias, fígado e cérebro foram homogeneizadas em tampão 

fosfato de potássio (0,1 M pH = 7) e posteriormente centrifugadas a 10000 g por 20 

minutos a 4ºC. O sobrenadante foi armazenado em ultrafreezer (-80º C) até o 

momento das análises descritas a seguir. 

 

4.2.3.1 Carbonilação de proteínas (PCO) 

Para a avaliação de danos oxidativos em proteínas, foi empregado o método 

descrito por Levine et al. [35]. Este método consiste em reagir o 2,4 dinitrofenil-

hidrazina (DNPH) com as proteínas carboniladas, formando dinitrofenil-hidrazonas 

que podem ser detectadas a 370 nm. Primeiramente, ao sobrenadante foi misturado 

DNPH (10 mM, preparado em HCl 2 M) e a solução foi incubada a 30º C por 1,5 

horas. Após a incubação, as proteínas foram precipitadas em TCA a 28% seguido 

de centrifugação a 9000 g por 10 minutos. O pellet foi lavado três vezes por 

ressuspensão (etanol/ acetato de etila 1:1), homogeneizado e centrifugado. As 

proteínas foram então solubilizadas em cloreto de guanidina (6M) e agitadas em 

vortex. O conteúdo de carbonilas foi determinado em espectrofotômetro de 

microplaca a 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 em nmol carbonilas por mg-1 de proteína. 

 

4.2.3.2 Lipoperoxidação (LPO) – Ensaio TBARS 

O ensaio TBARS (substâncias reativas ao ácido tiobarbitúrico) foi realizado de 

acordo com Camejo et al. [36] para medida de lipoperoxidação. Ao sobrenadante foi 

acrescentado butilhidroxitolueno (BHT 1 M), solução salina fosfatada (2 mM KCl; 1,4 

mM NaH2PO4; 357 mM NaCl; 10 mM Na2HPO4; pH = 7), ácido tricloroacético (TC 
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50%) e ácido tiobarbitúrico (TBA 1,3%) dissolvido em 0,3 % NaOH e a mistura foi 

mantida a 60º C por 1 hora. Posteriormente, foi realizada uma leitura de 

fluorescência (590 nm) e a concentração de TBARS determinada por meio de uma 

curva padrão de malondialdeído (MDA). A concentração de TBARS foi expressa em 

nmol de TBARS mg de proteína-1. 

 

4.2.3.3 Proteínas totais 

 A concentração de proteínas foi determinada pelo método de Bradford [37], 

que se baseia na reação de proteínas com o corante Coomassie Brilliant Blue G-250 

(Sigma Aldrich, Brasil). A curva de calibração foi feita com albumina de soro bovino 

(BSA) e a absorbância lida em espectrofotômetro a 595 nm. A quantidade de 

proteínas totais na amostra foi utilizada para normalização do sobrenadante da 

carbonilação de proteínas e para expressar os dados da TBARS. 

 

4.2.4 Análise Estatística 

Os resultados dos biomarcadores obtidos nos diferentes tratamentos, para 

cada tempo experimental, foram comparados entre si (CTR x LC x IMI x LC+IMI) por 

meio de testes paramétricos (ANOVA) ou não-paramétricos (Kruskall-Wallis), 

seguidos por testes de comparações múltiplas (Student-Newman-Keuls) quando 

indicado, de acordo com a distribuição dos dados (normalidade e homogeneidade de 

variância), utilizando-se o software SigmaPlot 11.0. Os resultados não-paramétricos 

foram transformados (Log10), quando possível. Foram considerados significativos 

valores de p < 0,05. 
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4.3 RESULTADOS 

 

4.3.1 Ensaio do cometa  

          Os peixes do grupo LC apresentaram escore de danos no DNA em células 

branquiais, eritrócitos e células hepáticas significativamente maiores que os 

respectivos CTR, em todos os tempos de exposição (Fig. 8A, 8B e 8C) e nas células 

cerebrais, apenas em 96 h de exposição (Fig. 8D). Além disso, os peixes do grupo 

LC apresentaram frequências significativamente menores de nucleóides de classe 0 

em células branquiais, eritrócitos e hepatócitos em todos os tempos de exposição, 

quando comparados aos respectivos CTR (Fig. 9A, 9B e 9C), em células cerebrais, 

apenas em 144 h (9D). Notou-se frequências significativamente maiores de 

nucleóides de classe 1 em células branquiais, em 48 e 192 h de exposição (Fig. 9A), 

em eritrócitos e hepatócitos, em 48 e 144 h, quando comparados aos respectivos 

CTR (Fig 9B e 9C). Ainda, ocorreram frequências significativamente maiores de 

nucleóides de classe 2 em células branquiais, em 48 e 144 h de exposição (9A) e 

em eritrócitos, apenas em 48 h de exposição quando comparados aos respectivos 

CTR (Fig 9B). 

Os peixes do grupo IMI apresentaram escore de danos no DNA em células 

branquiais em todos os tempos de exposição (Fig. 8A), nos eritrócitos e células 

hepáticas, em 96, 144 e 192 h significativamente maiores quando comparados aos 

respectivos CTR (Fig. 8B e 8C). Além disso, os peixes do grupo IMI apresentaram  

frequências significativamente menores de nucleóides de classe 0 em células 

branquiais em todos os tempos de exposição (Fig 9A), em eritrócitos, em 48, 144 e 

192 h, e em hepatócitos, em 96, 144 e 192 h, quando comparados aos respectivos 

CTR (9B e 9C) Notou-se frequências significativamente maiores de nucleóides de 

classe 1 em células branquiais e eritrócitos, em 48, 144 e 192 h de exposição 

quando comparados aos respectivos CTR (Fig. 9A e 9B), nos hepatócitos, apenas 

em 144 h (Fig. 9C). Houve ainda, uma frequência significativamente menor de 

nucleóides de classe 2 em células branquiais, apenas em 48 h de exposição com 

relação ao CTR (Fig. 9A). 

Os peixes do grupo LC + IMI apresentaram escore de dano no DNA em 

células branquiais, eritrócitos e células hepáticas, significativamente maiores que os 

respectivos CTR em todos os tempos de exposição (8A, 8B e 8C), nas células 

cerebrais, apenas em 96 h de exposição (8D). Além disso, os peixes do grupo LC + 
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IMI apresentaram frequências significativamente menores de nucleóides de classe 0 

em células branquiais, eritrócitos e hepatócitos em todos os tempos de exposição 

quando comparado aos respectivos CTR (Fig. 9A, 9B e 9C), em células cerebrais, 

apenas em 96 h. Notou-se frequências significativamente maiores de nucleóides de 

classe 1 em células branquiais, em 48 e 192 h de exposição (Fig. 9A), em eritrócitos 

e hepatócitos em 96 e 144 h (9B e 9C), em células cerebrais, apenas em 96 h (9D) 

quando comparados aos respectivos CTR. Houve ainda, frequências 

significativamente maiores de nucleóides de classe 2 em eritrócitos, em 48, 96 e 192 

h de exposição, em hepatócitos, apenas em 48 h quando comparados aos 

respectivos CTR. 

 

4.3.2 Alterações eritrocíticas nucleares totais (AENs totais) 

             Os peixes do grupo LC apresentaram aumento significativo na frequência de 

AENs com relação ao CTR, em 144 e 192 h de exposição, quando analisadas em 

conjunto (Fig. 10A). Quando comparadas individualmente, os peixes do grupo LC 

apresentaram aumento significativo na frequência de NR, após todos os tempos de 

exposição, exceto em 96 h (Fig. 10C). Os peixes do grupo IMI, apresentaram 

aumento significativo na frequência de AENs, com relação ao CTR, apenas em 192 

h de exposição, quando analisadas em conjunto (Fig. 10A). Quando comparadas 

individualmente, os peixes do grupo IMI apresentaram aumento significativo na 

frequência de NL, apenas em 192 h de exposição (Fig. 10D). Em relação aos peixes 

do grupo LC + IMI, aumentos significativos na frequência de AENs foram 

observados, após todos os tempos de exposição, quando analisados em conjunto. 

Quando comparadas individualmente, os peixes do grupo LC + IMI apresentaram 

aumento significativo na frequência de NR, após todos os tempos de exposição, 

exceto em 96 h (Fig. 10C) e NL, apenas em 192 h de exposição (Fig. 10D). As AENs 

mais frequentes foram NR (Fig. 10C), seguido por NL (Fig. 10D), NS (Fig. 10E) e MN 

(Fig. 10B). As células binucleadas (Fig. 10F) também foram constatadas em baixa 

frequência e apenas nos peixes dos grupos IMI (96 h) e LC (144 h). 
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 1 

 

 

 

Figura 8 – Escore de danos no DNA nas brânquias (A), sangue (B), fígado (C) e cérebro (D) de 
Prochilodus lineatus expostos aos inseticidas LC (150 ng L-1) e IMI (100 µg L-1) isolados e em mistura 
(LC+IMI) por 48, 96, 144 e 192 h. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 8). 
Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos para um mesmo tempo de exposição 
(p < 0,05). Fotomicrografia mostrando as diferentes classes de cometa consideradas no cálculo do 
escore de danos (E).   
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Figura 9 – Frequência das classes de nucleóides danificados de brânquias (A), sangue (B), fígado (C) e 
cérebro (D) de Prochilodus lineatus expostos aos inseticidas LC (150 ng L-1) e IMI (100 µg L-1) isolados e 
em mistura (LC+IMI) por 48, 96, 144 e 192 h. As barras representam as médias. Letras diferentes indicam 
diferença significativa entre os grupos para um mesmo tempo de exposição (p < 0,05).  

  

D C 
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Figura 10 - Frequência total de AENs (A) e de micronúcleos (MN) (B), núcleos em forma de rim (NR) 
(C), núcleos lobulados (NL) (D), núcleos segmentados (NS) (E) e células binucleadas (BN) (F) em 
eritrócitos de P. lineatus expostos aos inseticidas LC (150 ng L-1) e IMI (100 µg L-1) isolados e em 
mistura (LC+IMI) por 48, 96, 144 e 192 h. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP 
(n = 8). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos para um mesmo tempo de 
exposição (p < 0,05). Inseridas nos gráficos estão apresentadas fotomicrografias das alterações 
representadas (coloração com laranja de acridina).     
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4.3.3 Carbonilação de proteínas (PCO) 

Os peixes do grupo LC + IMI apresentaram aumento significativo da PCO de 

brânquias com relação aos demais grupos experimentais, apenas em 48 h de 

exposição (Fig. 11A), no fígado, apenas em 96 h de exposição, quando comparados 

aos peixes do grupo IMI (Fig. 11B). 

 

4.3.4 Lipoperoxidação (LPO)  

Os peixes do grupo IMI apresentaram aumento significativo da LPO do fígado, 

com relação aos peixes do grupo LC, apenas em 192 h de exposição (Fig. 12B). Já 

os peixes do grupo LC + IMI apresentaram aumento significativo da LPO de 

brânquias, com relação aos demais grupos experimentais, apenas em 48 h de 

exposição (Fig. 12A), no fígado, apenas em 48 h de exposição, com relação aos 

peixes dos grupos LC e IMI. 
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 Figura 11 – Carbonilação de proteínas (PCO) em brânquias (A), fígado (B) e cérebro (C) de 
Prochilodus lineatus expostos aos inseticidas LC (150 ng L-1) e IMI (100 µg L-1) isolados e em mistura 
(LC+IMI) por 48, 96, 144 e 192 h. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 8-
10). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos para um mesmo tempo de 
exposição (p < 0,05). 
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Figura 12 – Lipoperoxidação (LPO) em brânquias (A), fígado (B) e cérebro (C) de Prochilodus 
lineatus expostos aos inseticidas LC (150 ng L-1) e IMI (100 µg L-1) isolados e em mistura (LC+IMI) 
por 48, 96, 144 e 192 h. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 8-10). Letras 
diferentes indicam diferença significativa entre os grupos para um mesmo tempo de exposição (p < 
0,05). 
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4.4 DISCUSSÃO 

 
A avaliação sobre os efeitos genotóxicos do inseticida Lambda-cialotrina (LC) 

em peixes ainda é limitada e foi realizada pela primeira vez por Campana et al. [38] 

por meio do teste do micronúcleo. O presente estudo, com base na literatura 

pesquisada, é o primeiro a relatar danos no DNA em diferentes órgãos de um peixe 

após a exposição ao inseticida LC, por meio do ensaio do cometa. Nossos 

resultados mostraram que os peixes expostos à LC apresentaram aumento nos 

danos no DNA em células branquiais, eritrócitos e hepatócitos em todos os tempos 

de exposição e em células cerebrais, apenas em 96 h de exposição. Um possível 

mecanismo para explicar esse efeito genotóxico dos piretroides seria que dentro do 

núcleo das células, os piretroides se ligam ao DNA através dos grupos reativos da 

sua fração ácida, levando a desestabilização e ao desenrolamento do DNA, 

ocasionando danos ao material genético [39]. A exposição à LC também causou 

aumento na frequência de AENs totais nos tempos mais longos de exposição (144 e 

192 h), e a presença de núcleo em forma de rim (NR) foi a alteração mais comum 

encontrada para este inseticida.  

Apesar da LC não ter induzido a formação de MN notamos claramente que 

promoveu alterações na estrutura do núcleo dos eritrócitos de P. lineatus nos 

tempos mais longos (144 e 192 h), ocasionando alterações eritrocíticas nucleares, 

que podem ser consideradas indicadoras de eventos genotóxicos. Entretanto, o 

mecanismo responsável pela formação dessas AENs ainda não está totalmente 

esclarecido [24].  A explicação mais aceita seria que ao ser detectada uma região 

com dano é iniciado um processo de reparo e eliminação da cromatina e antes que 

este processo seja concluído, a membrana nuclear irá apresentar algumas 

imperfeições, as quais se caracterizam as AENs [40]. A formação de AENs também 

poderia estar relacionada com o estresse oxidativo, devido ao aumento da 

permeabilidade da membrana nuclear como resultado da LPO, tornando o núcleo 

mais susceptível a alterações promovidas por contaminantes [41]. Por fim, a ação 

desses contaminantes e de seus metabólitos, poderiam causar quebras no material 

genético e induzir a apoptose [42]. Neste processo, ocorre a fragmentação da 

cromatina, formando pequenas massas rodeadas na membrana nuclear além do 

mais, em alguns casos, a toxicidade desses contaminantes poderia ser tão severa 

que comprometeria a formação de ATP ou ainda impediria que os fagócitos 
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removessem todas as células mortas, não completando o processo apoptótico, 

originando então, essas AENs [43]. 

Os peixes expostos ao IMI apresentaram aumento de danos no DNA em 

células branquiais, em todos os tempos de exposição e em eritrócitos e hepatócitos, 

em 96, 144 e 192 h de exposição. Nesses peixes não houve aumento na ocorrência 

de danos no DNA no cérebro. A exposição ao IMI causou aumento significativo na 

frequência de AENs totais apenas no maior tempo de exposição e o núcleo lobulado 

(NL) foi a alteração eritrocítica em destaque para este inseticida. Resultados 

semelhantes foram observados por Vieira et al. [6], também para P. lineatus, assim 

como para outras espécies de peixes, como Gobiocypris rarus [44] e Misgurnus 

anguillicaudatus [9], após exposição a diferentes concentrações de IMI. Esses 

resultados indicam que o IMI é capaz de promover efeitos genotóxicos, podendo 

atuar como um agente alquilante, formando adutos de DNA [45,46] ou ainda, 

podendo causar danos oxidativos no DNA, como já relatado por Iturburu et al. [24]. 

Sendo assim, o IMI é capaz de promover danos no DNA em diferentes tecidos, 

podendo variar quanto ao tempo de exposição. Além disso, o IMI pode alterar 

estrutura do núcleo dos eritrócitos, ocasionando a formação de alterações 

eritrocíticas nucleares. 

Assim como os peixes expostos aos inseticidas isolados, os peixes expostos 

à mistura (LC + IMI) também apresentaram maiores valores de escores de danos no 

DNA em células branquiais em relação ao CTR; entretanto, cabe destacar que esses 

valores não foram diferentes daqueles dos peixes expostos apenas à LC, indicando 

que o efeito da mistura deve-se principalmente à presença do piretroide. Os 

piretroides possuem uma alta lipofilicidade, podendo se acumular nos tecidos, deste 

modo, a maior frequência de danos no DNA nas brânquias notada em todos os 

tempos de exposição poderia ser explicada pelo fato que, esse órgão está envolvido 

na absorção de contaminantes, pois, estão em contato direto com esses compostos 

[46].  

Nas células de sangue e fígado dos peixes expostos à mistura notou-se um 

aumento de danos no DNA em todos os tempos de exposição em relação ao CTR, 

no tempo de 48 h esses valores também foram maiores em relação à LC e IMI no 

sangue e fígado e no tempo de 96 h apenas no fígado. Esses resultados indicam 

uma provável interação sinérgica entre LC e IMI nos tempos de exposição mais 

curtos (48 e 96 h). A maior frequência de AENs totais nos tempos de 48 e 96 h nos 
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peixes expostos a mistura corroboram a ideia de interação entre LC e IMI. Outros 

autores também já sugeriram que a mistura desses inseticidas é capaz de 

proporcionar uma interação sinérgica entre eles, promovendo uma toxicidade 

aumentada para peixes [9]. Apesar desses inseticidas, LC e IMI, possuírem 

diferentes modos de ação, ambos atuam no sistema nervoso e suas combinações 

podem aumentar a toxicidade para os organismos [9]. Fai et al. [5] ao expor o peixe 

Oreochromis niloticus à mistura de inseticidas piretroides com inseticidas 

organofosforados, constataram que os organofosforados podem interferir na 

desintoxicação dos piretroides, diminuindo sua metabolização, aumentando assim, a 

toxicidade dos piretroides. Assim, os efeitos sinérgicos em nosso estudo 

provavelmente se devem principalmente ao aumento da toxicidade do LC na 

mistura, observado nos menores tempos (48 e 96 h), no sangue e no fígado, 

indicando que o IMI talvez possa estar interferindo na desintoxicação da LC.  

Nossos resultados indicaram a predominância de nucleoides com danos de 

classe 1 em todos os grupos experimentais, na maioria dos órgãos analisados e nos 

diferentes tempos de exposição. Uma maior frequência de nucleoides com danos de 

classe 2 foi observada apenas nos grupos LC e LC + IMI em células branquiais, 

eritrócitos e hepatócitos, principalmente nos tempos de exposição mais curtos (48 e 

96h). Essa variação entre os tecidos analisados pode estar relacionada aos 

diferentes tipos celulares, ao número de sítios álcali-lábeis, a atividade metabólica e 

a concentração de antioxidantes de cada tecido. Além desses fatores, a variação da 

atividade do sistema de reparo através dos processos de reparo do DNA por excisão 

de base (BER) e/ ou reparo de excisão de nucleotídeos (NER) também pode ter 

interferido na presença de nucleoides danificados em cada tecido [47,48], e é 

provável que parte dos danos de classe 1 e 2 observada nos diferentes tecidos 

analisados seja reparável [49]. Assim, apesar da redução de nucleoides com danos 

de classe 2 em células branquiais e eritrócitos não ter sido linear ao longo do tempo, 

pode indicar reparo no DNA ou perda dessas células danificadas, ou ambos [50]. No 

caso dos eritrócitos, a variação nos danos no DNA e na frequência de AENs, ao 

longo do tempo, também pode estar relacionada à cinética das células sanguíneas e 

à reposição de eritrócitos desses animais [51]. 

Dentre todos os tecidos estudados, o cérebro foi o menos afetado pela ação 

dos inseticidas e apresentou aumento no escore de danos no DNA apenas em 96 h 

de exposição à LC e a mistura (LC + IMI). Os produtos químicos levam mais tempo 
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para chegar ao cérebro do que outros tecidos, pois, precisam atravessar a barreira 

hematoencefálica (BHE) [52] e alguns autores já constataram que piretroides 

conseguem atravessar a BHE [53]. Além disso, outro motivo para justificar o fato do 

cérebro ter sido o órgão menos afetado seja devido a sua capacidade de reparo de 

DNA por excisão de base (BER), que pode ser de 2 a 3 vezes maior que no fígado e 

nas brânquias, que possuem atividade de reparo semelhantes [54]. Desta forma, 

podemos sugerir que a LC foi capaz de atravessar a barreira hematoencefálica e 

causar danos no DNA em 96h, porém, nos tempos mais longos de exposição, os 

danos diminuíram devido à grande atividade de reparo de DNA por BER presente 

neste órgão.  

Entre os biomarcadores clássicos de estresse oxidativo, destacam-se a 

quantificação de proteínas carboniladas (PCO) e a lipoperoxidação (LPO). As 

espécies reativas de oxigenio (ERO) podem causar modificações em cadeias 

laterais de aminoácidos, provocando uma alteração na estrutura ou função das 

proteínas, podendo levar a sua inativação ou degradação, além disso, podem causar 

danos aos lipídios da membrana celular refletindo na perda da integridade da 

membrana, podendo levar a célula a apoptose [55,56,57,58].  

No presente trabalho os peixes expostos ao LC e ao IMI isolados não 

apresentaram variação significativa da PCO e da LPO em brânquias, fígado e no 

cérebro com relação ao grupo CTR em nenhum dos tempos de exposição. Esses 

resultados indicam que tanto o LC quanto o IMI, quando isolados e nas 

concentrações testadas, não foram capazes de causar danos oxidativos em 

proteínas e lipídeos. Possivelmente, a ativação das defesas antioxidantes impediu o 

estresse oxidativo nesses órgãos, assim como já relatado em alguns trabalhos com 

peixes expostos ao LC [8] e ao IMI [6,45]. 

Entretanto, a exposição à mistura (LC + IMI) promoveu aumento da PCO e da 

LPO em brânquias em relação aos demais grupos, em 48 h de exposição. Além 

disso, a mistura promoveu aumento da LPO, em 48 h e da PCO, em 96 h no fígado, 

quando comparado ao grupo IMI isolado. Esses resultados reforçam uma provável 

interação sinérgica desses inseticidas nas brânquias e no fígado, nos tempos mais 

curtos de exposição (48 e 96 h), como já discutido anteriormente.  

Um dos mecanismos de ação genotóxica dos piretroides parece ser seu efeito 

indutivo ao estresse oxidativo, sendo o dano oxidativo ao DNA uma das causas mais 

comuns de genotoxicidade [59,60]. Da mesma forma, o IMI é capaz de causar danos 
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genotóxicos de origem oxidativa, especificamente nas bases de pirimidina, como 

observado por Iturburu et al. [24] no peixe Australoheros facetus expostos ao IMI por 

48 h. Isso explicaria em parte os danos observados no DNA das células branquiais e 

hepáticas promovidos pela mistura, nos tempos mais curtos de exposição. Além 

disso, é possível que nesses tempos de 48 e 96 h, as defesas antioxidantes não 

tenham sido suficientes para combater danos oxidativos em proteínas e lipídios nas 

brânquias e no fígado, porém, nos demais tempos de exposição (144 e 192), essas 

defesas apresentaram um estado de adaptação a mistura de LC + IMI, fazendo com 

que a PCO e a LPO nas brânquias e no fígado de Prochilodus lineatus sejam 

semelhantes ao grupo CTR. No cérebro, possivelmente, as defesas antioxidantes 

foram suficientes para prevenir danos oxidativos em proteínas e lipídeos quando 

expostos à mistura desses inseticidas.  

Em resumo, esses resultados mostram claramente que os inseticidas isolados 

e em mistura são capazes de promover danos no DNA em diferentes tecidos e 

alterações na estrutura do núcleo dos eritrócitos de P. lineatus, variando quanto ao 

tempo de exposição. Além disso, nos menores tempos de exposição, houve uma 

provável interação sinérgica entre esses inseticidas no sangue, em 48 h e no fígado, 

em 48 e 96 h. A LC demonstrou ser o inseticida mais tóxico, mesmo em 

concentrações menores que o IMI, promovendo danos no DNA em todos os órgãos 

analisados, indicando que o efeito da mistura se deve principalmente à presença 

desse piretroide. A mistura desses inseticidas ainda promoveu aumento da PCO e 

LPO em brânquias e fígado nos menores tempos de exposição, reforçando uma 

provável interação sinérgica. O resultado dessa interação entre os inseticidas 

claramente promove aumento da toxicidade em tempos mais curtos, o que pode ser 

muito prejudicial para peixes em seu ambiente natural. Dentre todos os tecidos 

estudados, as brânquias demonstraram-se ser o tecido mais sensível a ação desses 

inseticidas, devido principalmente ao fato de ser o órgão que está em contato direto 

com a via de exposição desses compostos. Em contrapartida, o cérebro 

demonstrou-se ser o órgão menos sensível a ação da LC e do IMI, provavelmente 

devido a presença da BHE e de sua maior capacidade de reparo comparada aos 

demais órgãos analisados.  
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Os resultados obtidos neste estudo indicaram que a exposição à LC e ao IMI 

quando isolados são capazes de induzir danos no DNA em diferentes órgãos de 

Prochilodus lineatus, com uma predominância de nucleoides danificados de classe 1 

e uma menor frequência de nucleoides de classe 2 para os peixes expostos a LC, 

nas brânquias e no sangue, variando quanto ao tempo de exposição. Além disso, 

esses inseticidas promoveram alterações na estrutura do núcleo dos eritrócitos, 

ocasionando as chamadas alterações eritrocíticas nucleares, indicando assim, o 

potencial genotóxico desses inseticidas para peixes. A LC demonstrou ser o 

inseticida mais tóxico, mesmo em concentrações menores que o IMI, promovendo 

danos no DNA em todos os órgãos analisados. 

Assim como os peixes expostos aos inseticidas isolados, os peixes expostos 

à mistura apresentaram danos no DNA em diferentes órgãos e aumento na 

frequência de alterações eritrocíticas nucleares, indicando ainda, uma provável 

interação sinérgica nos menores tempos, no sangue em 48 h e no fígado em 48 e 96 

h de exposição. Provavelmente o efeito observado na mistura se deve 

principalmente à presença da LC devido a sua maior toxicidade observada em nosso 

estudo. Além disso, a mistura promoveu aumento da PCO e LPO em brânquias, 

após 48 h, e aumento da LPO, após 48 h e da PCO, após 96 h no fígado, quando 

comparado aos grupos isolados de LC e IMI, reforçando uma provável interação 

sinérgica desses inseticidas nas brânquias e no fígado, nos tempos mais curtos de 

exposição. 

Notamos que as brânquias foram o tecido mais sensível a ação desses 

inseticidas, principalmente quando em combinação, podendo estar relacionado ao 

fato desse órgão estar em contato direto com a via de exposição desses compostos. 

Em contrapartida, o cérebro demonstrou ser o órgão menos sensível a ação da LC e 

do IMI, provavelmente devido a presença da barreira hematoencefálica e de sua 

maior capacidade de reparo, comparada aos demais órgãos analisados. 

Esses efeitos sinérgicos observados na mistura mostraram-se potencialmente 

mais tóxicos em tempos mais curtos de exposição (48 e 96 h), causando tanto 

danos ao DNA como danos oxidativos em proteínas e lipídios. Dado o aumento 

constante no uso e venda desses produtos, é provável que suas concentrações nas 

águas superficiais e nos sedimentos também aumentem, tornando-se 
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particularmente prejudiciais aos peixes, vulneráveis aos efeitos da exposição ao LC 

e ao IMI, tanto isolados como principalmente em mistura. 


