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RESUMO 
 
 
Nesta tese foram avaliados os efeitos da exposição aguda aos inseticidas formulados 
à base de λ-cialotrina (LC) e imidacloprido (IMI) em concentrações ambientalmente 
relevantes, isolados e em mistura (MIX), nas fases embriolarval e adulta de Danio 
rerio, por meio da análise de múltiplos biomarcadores. Na fase embriolarval, LC, IMI 
e MIX causaram aumento na mortalidade de embriões em 24 hpf (horas pós- 
fertilização) e diminuição da eclosão de larvas (96 hpf). IMI causou ainda danos ao 
DNA e diminuição da eclosão (72 hpf). MIX também reduziu a eclosão (72 hpf), além 
de promover aumento de lipoperoxidação (LPO) e da concentração de Glutationa 
(possível interação sinérgica). Nos adultos, LC, IMI e MIX levaram ao aumento de 
danos no DNA em diferentes tecidos e alterações eritrocíticas nucleares. LC 
ocasionou aumento de lipoperoxidação (LPO) em vários órgãos e da expressão 
relativa do gene ogg1 (brânquias). As defesas antioxidantes do cérebro foram 
expressivas e eficientes em proteger o órgão do estresse oxidativo dos animais 
expostos ao IMI e MIX. A MIX promoveu ainda LPO (brânquias), aumento da 
concentração de Glutationa e da atividade da 7-etoxiresorufina o-deetilase (EROD) no 
fígado (possível interação sinérgica). A PCA demonstrou que os biomarcadores 
genéticos e de estresse oxidativo foram os que mais contribuíram para explicar a 
variabilidade dos resultados (principalmente cometa, alterações eritrocíticas e 
catalase). Estes resultados mostram que os inseticidas testados são prejudiciais para 
ambas as fases de desenvolvimento de D. rerio. O IMI apresentou mais efeitos 
subletais na fase embriolarval e a LC na fase adulta. 
 
Palavras-chave: Piretroides; Neonicotinoides; Genotoxicidade; Estresse oxidativo; 
Zebrafish. 
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ABSTRACT 
 
 
In this thesis, the effects of acute exposure to insecticides formulated based on λ- 
cyhalothrin (LC) and imidacloprid (IMI) in environmentally relevant concentrations, 
isolated and mixed (MIX), in the embryo-larval and adult phases of Danio rerio, were 
evaluated through analysis of multiple biomarkers. In the embryo-larval phase, LC, IMI, 
and MIX caused an increase in embryo mortality at 24 hpf (post-fertilization hours) and 
a decrease in larval hatching (96 hpf). IMI also caused DNA damage and reduced 
hatching (72 hpf). MIX also reduced hatching (72 hpf), in addition to increasing 
lipoperoxidation (LPO) and Glutathione concentration (possible synergistic 
interaction). In adults, LC, IMI, and MIX led to increased DNA damage in different 
tissues and erythrocytic nuclear changes. LC caused an increase in lipid peroxidation 
(LPO) in several organs and the relative expression of the ogg1 gene (gills). Brain 
antioxidant defenses were expressive and efficient in protecting the organ from 
oxidative stress in animals exposed to IMI and MIX. MIX also promoted LPO (gills), 
increased Glutathione concentration, and 7-ethoxyresorufin o-deethylase (EROD) 
activity in the liver (possible synergistic interaction). PCA showed that genetic and 
oxidative stress biomarkers contributed the most to explaining the variability of results 
(mainly comet, erythrocytic alterations, and catalase). These results show that the 
tested insecticides are harmful to both stages of development of D. rerio. IMI showed 
more sublethal effects in the embryo-larval phase and LC in the adult phase. 
 
Key-words: Pyrethroids; Neonicotinoids; Genotoxicity; Oxidative stress; Zebrafish. 



LISTA DE FIGURAS 

 

REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

Figura 1 –  Consumo de agrotóxicos e afins no Brasil (2008-2021) .................... 22 

Figura 2 –  Vias de dissipação de agrotóxicos em águas superficiais ................. 22 

Figura 3 –  Estrutura química dos dois isómeros da λ-cialotrina .......................... 24 

Figura 4 –  Estrutura química do imidacloprido .................................................... 26 

Figura 5 –  Esquema simplificado que ilustra os potenciais impactos 

da exposição a contaminantes em níveis sucessivos de 

organização biológica ........................................................................ 29 

Figura 6 –  Principais efeitos dos contaminantes no material genético ............... 30 

Figura 7 –  Classes de danos no DNA ................................................................. 31 

Figura 8 –  Representação das AENs mais comuns encontradas em peixes ..... 32 

Figura 9 –  Esquema representativo das AENs em D. rerio ................................ 33 

Figura 10 –  Esquema representativo do processo de reparo por excisão de 

base (BER) ........................................................................................ 35 

Figura 11 –  Os princípios de biotransformação de contaminantes orgânicos ....... 36 

Figura 12 –  Principais efeitos do estresse oxidativo ............................................. 38 

Figura 13 –  Possíveis influências de contaminantes na sinapse .......................... 39 

Figura 14 –  Distribuição natural do D. rerio .......................................................... 40 

Figura 15 –  Desenho representativo do D. rerio adulto ........................................ 40 

Figura 16 –  O uso do D. rerio em várias áreas da pesquisa científica .................. 41 

Figura 17 –  Estágios iniciais de desenvolvimento do D. rerio ............................... 42 

 

ARTIGO I 

Figura 1 –  Taxa de mortalidade (A); taxa de eclosão cumulativa (B) e; 

frequência cardíaca (C) na fase embriolarval de Danio rerio 

expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 

100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras 

representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 8). 

Letras minúsculas diferentes indicam diferença significativa 

entre os grupos para um mesmo tempo de exposição. 

Asteriscos (*) indicam diferença significativa entre os tempos 

para um mesmo grupo experimental. Letras maiúsculas 



diferentes indicam diferença significativa entre os tempos de 

exposição (p < 0,05). ......................................................................... 67 

Figura 2 –  Escore de danos no DNA em larvas de Danio rerio expostos a 

λ- cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), 

isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras representam 

as médias e as linhas verticais o EP (n = 8). Letras diferentes 

indicam diferença significativa entre os grupos experimentais (p 

< 0,05). .............................................................................................. 68 

Figura 3 –  Lipoperoxidação (LPO) em larvas de Danio rerio expostos a λ- 

cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), 

isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras representam 

as médias e as linhas verticais o EP (n = 8). Letras diferentes 

indicam diferença significativa entre os grupos experimentais (p 

< 0,05) ............................................................................................... 68 

Figura 4 –  Concentração de glutationa – GSH (A); atividade das defesas 

antioxidantes: superóxido dismutase – SOD (B), catalase – CAT 

(C) e glutationa peroxidase – GPx (D) em larvas de Danio rerio 

expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 

100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras 

representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 8). 

Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos 

experimentais (p < 0,05) .................................................................... 69 

Figura 5 –  Atividade das enzimas glutationa s-transferase – GST (A) e da 

acetilcolinesterase – AChE (B) em larvas de Danio rerio 

expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 

100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras 

representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 8). ................ 70 

 

ARTIGO II 

Figura 1 –  Escore de danos no DNA (A) no corpo inteiro, brânquias, 

sangue, fígado, cérebro; e expressão relativa do gene ogg1 (B) 

nas brânquias, fígado e cérebro, em Danio rerio expostos a λ-

cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), 

isolados e em mistura (MIX), por 96 h. As barras representam as 



médias e as linhas verticais o EP (n = 6). Letras diferentes 

indicam diferença significativa entre os grupos experimentais (p 

< 0,05). .............................................................................................. 94 

Figura 2 –  Frequência (‰) de alterações eritrocíticas nucleares totais, 

núcleo em forma de rim, segmentado e lobulado em Danio rerio 

expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 

100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 h. As barras 

representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 6). 

Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos 

experimentais (p < 0,05).    95 

Figura 3 –  Lipoperoxidação (A) e carbonilação de proteínas (B) no corpo 

inteiro, brânquias, fígado e cérebro de Danio rerio expostos 

a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg 

L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 h. As barras 

representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 6). 

Letras diferentes indicam diferença significativa entre os 

grupos experimentais (p < 0,05). ....................................................... 96 

Figura 4 –  Concentração de glutationa – GSH (A); atividade das defesas 

antioxidantes: superóxido dismutase – SOD (B), catalase – CAT 

(C) e glutationa peroxidase – GPx (D) no corpo inteiro, 

brânquias, fígado e cérebro de Danio rerio expostos a λ-

cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), 

isolados e em mistura (MIX), por 96h. As barras representam 

as médias e as linhas verticais o EP (n = 6). Letras diferentes 

indicam diferença significativa entre os grupos experimentais (p 

< 0,05). .............................................................................................. 98 

Figura 5 –  Atividade das enzimas 7-etoxiresorufina o-deetilase – EROD 

(A) e glutationa s transferase – GST (B) no corpo inteiro, 

brânquias, fígado e cérebro de Danio rerio expostos a λ-

cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), 

isolados e em mistura (MIX), por 96h. As barras representam 

as médias e as linhas verticais o EP (n = 6). ............................... 99 

Figura 6 –  Atividade da enzima acetilcolinesterase – AChE no corpo 

inteiro e cérebro de Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 



0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e em 

mistura (MIX), por 96h. As barras representam as médias e 

as linhas verticais o EP (n = 6). ..................................................... 100 

Figura 7 –  Análise de componentes principais  (PCA)  dos 

biomarcadores medidos no Danio rerio expostos a λ-cialotrina 

(LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e 

em mistura (MIX), por 96h. Os vetores representam os 

biomarcadores analisados que apresentaram diferenças 

significativas em cada tecido. Eles são apresentados pelas 

abreviações dos biomarcadores + abreviações dos tecidos. 

Biomarcadores: COM (cometa), AENs (alterações eritrocíticas 

nucleares totais), NR (núcleo em forma de rim), LPO 

(lipoperoxidação), GSH (conteúdo de glutationa), SOD 

(atividade da superóxido dismutase), CAT (atividade da 

catalase), GPX (atividade da glutationa peroxidase), EROD (7-

etoxiresorufina o-deetilase). Tecidos: ci (corpo inteiro), br 

(brânquias), sng (sangue), fig (fígado) e cer (cérebro). As 

diferentes cores dos vetores estão relacionadas à contribuição 

de cada variável (biomarcador) para toda a variabilidade dos 

dados (contrib), no qual, um vetor vermelho é mais influente e 

um azul é menos influente ................................................................. 102 



LISTA DE QUADROS 

 

REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

Quadro 1 -  Concentrações do inseticida λ-cialotrina no sedimento e em 

águas superficiais em diferentes locais ............................................. 24 

Quadro 2 -  Concentrações do inseticida imidacloprido no sedimento e 

em águas superficiais em diferentes locais ....................................... 27 



LISTA DE ABREVIATURAS E SIGLAS 

 

-SH  Grupamentos sulfidrila 

>   Maior que 

ºC   Graus Celsius  

μg   Micrograma  

μL  Microlitro 

AChE  Acetilcolinesterase 

AENs  Alterações eritrocíticas nucleares 

BER  Reparo por excisão de base 

BHT  Butilhidroxitolueno 

BSA  Albumina de soro bovino  

CA   Adição de concentração  

CAT  Catalase 

CB  Células binucleadas 

CDNB  1-cloro-2,4-dinitrobenzeno 

CEUA  Comitê de Ética no Uso de Animais 

CL 50  Concentração letal média 

cm  Centímetro 

CTR  Controle 

CYP 450  Família do citocromo P450  

DDT   Dicloro-difenil-tricloroetano  

DMSO  Dimetilsulfóxido 

DNPH  2,4-dinitrofenilhidrazina 

EDTA  Ácido etilenodiamino tetra-acético 

EP   Erro padrão 

ERO  Espécies reativas de oxigênio  

EROD  7-etoxiresorufina o-deetilase  

ex   Exemplo 

FET  Fish Embryo Acute Toxicity 

Fig  Figura 

g  Grama ou G-Force 

GSH  Glutationa 

GPx  Glutationa peroxidase 



GR   Glutationa redutase 

GST  Glutationa S-transferase 

h  Hora 

hpf   Horas pós-fertilização  

H2O2  Peróxido de hidrogênio  

HCl  Ácido clorídrico 

IA  Ação independente 

i.a  Ingrediente ativo 

IBAMA  Instituto Brasileiro do Meio Ambiente 

IMI   Imidacloprid 

KCl  Cloreto de potássio 

L  Litro 

LC   λ-cialotrina 

LPO  Lipoperoxidação 

M  Molar 

mA  Miliampère 

MDA  Malondialdeído 

mg  Miligrama  

mL  Mililitro  

mm  Milímetro  

mM  Milimolar 

MN  Micronúcleo  

mS  milliSiemens  

nº  Número 

nAChR  Receptores nicotínicos de acetilcolina 

NaCl  Cloreto de sódio 

NADPH   Nicotinamida adenina dinucleótido fosfato 

Na2HPO4  Hidrogenofosfato dissódico  

NaH2PO  Fosfato de sódio monobásico  

NaN3  Azida sódica 

NaOH  Hidróxido de sódio  

neonics  Neonicotinoides  

ng   Nanograma 

NL   Núcleo lobulado 



nm   Nanômetros 

NR  Núcleo em forma de rim 

NS  Núcleo segmentado 

O2-  Radical superóxido 

OECD  Organisation for Economic Cooperation and Development 

OD   Oxigênio dissolvido 

OH-   Radical hidroxil 

PCA  Análise de componentes principais 

S.A   Sociedade Anônima 

SBF   Soro bovino fetal 

SOD   Superóxido-dismutase 

T  Temperatura 

TBARS   Substâncias reativas com o ácido tiobarbitúrico 

TBA   Ácido tiobarbitúrico  

TCA   Ácido tricloroacético  

TNB   tiolato 

TRIS   Tris(hidroximetil)aminometano 

U  Unidade 

UFPR   Universidade Federal do Paraná 

V   Volts 

x  Vezes 



 
 
 

APRESENTAÇÃO DA TESE 

 
A presente tese foi organizada para atender às normas do Programa 

de Pós-graduação em Genética e Biologia Molecular da Universidade Estadual de 

Londrina. O objetivo geral desta tese foi avaliar os efeitos de inseticidas formulados à 

base de λ-cialotrina e imidacloprido, isolados e em mistura (MIX), em diferentes fases 

de desenvolvimento do teleósteo Danio rerio. No capítulo I encontram-se a introdução 

geral, a revisão bibliográfica, objetivos e hipóteses traçados para o projeto da tese. O 

capítulo II contém o manuscrito “Efeitos de inseticidas formulados à base de λ-

cialotrina e imidacloprido, isolados e em mistura, na fase embriolarval do Danio rerio”, 

a ser submetido ao periódico Environmental Toxicology and Pharmacology (ISSN: 

1382-6689; Fator de Impacto: 5,785). O capítulo III contém o manuscrito em 

desenvolvimento: “Efeitos de inseticidas formulados à base de λ-cialotrina e 

imidacloprido, isolados e em mistura, em diferentes tecidos de Danio rerio: 

biomarcadores bioquímicos e genéticos”. Também pretendemos submeter esse 

manuscrito ao periódico Environmental Toxicology and Pharmacology (ISSN: 1382-

6689; Fator de Impacto: 5,785). No capítulo IV encontram-se as conclusões finais 

geradas a partir dos dados coletados. 
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1 INTRODUÇÃO GERAL 
 

Atualmente, o Brasil é considerado o maior consumidor de 

agrotóxicos do mundo, respondendo por aproximadamente 20% do consumo mundial 

total (ALBUQUERQUE et al., 2016; DO AMARAL et al., 2018). Em 2021, o consumo 

de agrotóxicos no país ultrapassou mais de 720 mil toneladas de ingredientes ativos. 

Nesse cenário, destacam-se os inseticidas, que correspondem a 13% do mercado 

brasileiro (IBAMA, 2022). Duas classes de inseticidas que vêm sendo muito utilizadas 

na agricultura, devido à alta eficácia contra um amplo espectro de insetos em uma 

variedade de culturas, são eles os piretroides e os neonicotinoides (FAI; KINFACK; 

TOWA, 2017; VIEIRA et al., 2018).  

Na agricultura, as misturas de inseticidas são frequentemente 

utilizadas para melhorar a eficácia e reduzir o custo do tratamento contra insetos-

praga, resultando em toxicidade combinada (BACCHETTA et al., 2014). O uso de 

piretroides em combinação com neonicotinoides é comum na agricultura (REGAN et 

al., 2017). Entre as misturas utilizadas atualmente em todo o mundo está a 

combinação do piretroide λ-cialotrina (LC) com o neonicotinoide imidacloprido (IMI) 

(WANG et al., 2015). A presença de misturas complexas e seus efeitos sobre o 

ambiente aquático ainda é um desafio em estudos ecotoxicológicos, existindo poucos 

estudos sobre seus impactos no meio ambiente.  

Como resultado do uso extensivo, esses inseticidas são encontrados 

em diversos compartimentos ambientais e levam à contaminação de recursos 

hídricos, como consequência principalmente da deriva de pulverização, da lixiviação 

e do escoamento superficial após aplicação (GIDDINGS et al., 2019; BIJLSMA et al., 

2021). A LC já foi encontrada no sedimento (0,42 a 60 µg kg-1) e em águas superficiais 

(0,02 a 0,046 µg L-1) próximo a áreas agrícolas com produção de soja e cacau (HUNT 

et al., 2016; AFFUM et al., 2018). Nas últimas décadas, foi observado um aumento na 

utilização desses produtos devido à proibição e à aplicação restrita de agrotóxicos 

organoclorados e organofosforados (DEANOVIC et al., 2018). Por sua vez, o IMI já foi 

detectado em concentrações mais elevadas no sedimento (70 a 78 µg kg-1) e em 

águas superficiais (0,00164 a 320 μg L-1) de áreas influenciadas por atividades 

agrícolas (VAN DIJK et al., 2013; SHUKLA et al., 2017). No Brasil, o IMI foi o 12º 

CAPÍTULO I 
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ingrediente ativo mais vendido durante o ano de 2021, com mais de 9 mil toneladas 

vendidas (IBAMA, 2022). Já, a LC foi o 30º, com mais de 3,800 mil toneladas de 

ingredientes ativos vendidos em 2021 (IBAMA, 2022).  

 Devido a frequente contaminação dos ambientes aquáticos por esses 

produtos, o uso de biomarcadores é de extrema importância em estudos 

ecotoxicológicos para a avaliação dos efeitos resultantes da exposição a inseticidas. 

A análise de diversos biomarcadores considerando-se diferentes níveis de 

organização biológica deve ser cada vez mais incorporada em estudos de 

monitoramento aquático, principalmente em peixes (JANZ, 2013). Os peixes 

constituem um grupo de grande importância para a avaliação da toxicidade e efeitos 

de contaminantes, pois estão em contato direto com esses produtos na água. Uma 

espécie que vem sendo muito utilizada em estudos genéticos é o peixe-zebra (Danio 

rerio), devido ao ciclo reprodutivo curto e à alta capacidade de reprodução (PEI; 

STRAUSS, 2013). Além de estudos genéticos, esse animal já é um sistema modelo 

bem estabelecido em diferentes áreas de pesquisa, como biologia do 

desenvolvimento, ecotoxicologia, nanotecnologia, biologia da evolução, entre outras 

(CANEDO et al., 2022).  

Estudos já mostraram que LC e IMI são tóxicos para o D. rerio, em 

diferentes fases de desenvolvimento, como demonstrado pelos valores de 

concentração letal média (CL50-96h). A CL50-96h do inseticida LC varia de 110 – 180 

μg L-1 para a fase embriolarval (SHEN et al., 2020) e 1,94 a 7,55 μg L-1 para a fase 

adulta (WANG et al., 2007; HE, et al., 2008). Já para o inseticida IMI, a CL50-96h é de 

121600 – 128900 µg L-1 para fase embriolarval (WU et al., 2018) e 241000 µg L-1 para 

a fase adulta (GIBBONS; MORRISSEY; MINEAU, 2015). Entretanto, faltam estudos 

sobre os efeitos subletais desses inseticidas, tanto isolados como em combinação, 

em peixes neotropicais, visto que um composto pode afetar a desintoxicação 

metabólica de outro, podendo assim, interferir em sua toxicidade (KHAN et al., 2013; 

FAI; KINFACK; TOWA, 2017). 

 Com base no exposto, este trabalho busca compreender os efeitos 

dos inseticidas LC e IMI e, isolados e em mistura, em concentrações ambientalmente 

relevantes e abaixo da CL50, em múltiplos biomarcadores, na fase embriolarval e 

adulta de D. rerio. Deste modo, busca-se propor parâmetros biológicos que possam 

contribuir para o monitoramento ambiental de áreas contaminadas por inseticidas. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 
2.1 CONTAMINAÇÃO AQUÁTICA POR INSETICIDAS  

 

A agricultura atual do Brasil baseia-se no conceito de produtividade 

máxima, com a utilização intensiva da terra e na aplicação constante de agrotóxicos. 

Isso representa uma ameaça direta aos organismos aquáticos, visto que esses 

produtos serão inevitavelmente levados para corpos de água, no qual podem se 

acumular (DO AMARAL et al., 2018). A lei dos agrotóxicos (Lei n° 7.802, de 11 de 

julho 6 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). 

Nos últimos anos, o mercado brasileiro de agrotóxicos cresceu 190%, 

superando os Estados Unidos. Atualmente, o Brasil é considerado o maior consumidor 

de agrotóxicos do mundo, respondendo por aproximadamente 20% do total mundial 

(ALBUQUERQUE et al., 2016; DO AMARAL et al., 2018). Em 2021, o consumo de 

agrotóxicos e afins no Brasil ultrapassou mais de 720 mil toneladas no país (IBAMA, 

2022) (Fig. 1). Nesse cenário, destacam-se os inseticidas, que correspondem a 13% 

do mercado brasileiro de agrotóxicos (IBAMA, 2022). 

A crescente dependência global do uso de inseticidas tem originado 

preocupações sobre os impactos na biodiversidade e no funcionamento do 

ecossistema (VAN DER SLUIJS et al., 2015). A contaminação aquática tornou-se uma 

grande preocupação ambiental, visto que o ambiente aquático foi convertido em um 

depósito de vários contaminantes. Devido ao uso extensivo de inseticidas, muitos 

organismos que habitam o ambiente aquático estão sendo expostos a concentrações 

diversas desses produtos (GUILHERME et al., 2014; VAN DER SLUIJS et al., 2015). 

Como resultado, a contaminação por resíduos de agrotóxicos tornou-se uma questão 

de crescente preocupação devido à alta persistência e toxicidade de alguns produtos 

em espécies não-alvo (SILVA et al., 2019). 
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Figura 1 – Consumo de agrotóxico e afins no Brasil (2008-2021).  

Fonte: IBAMA (2022). 

 
Os inseticidas podem ser transportados para ambientes aquáticos 

principalmente pela deriva de pulverização transportada por correntes aéreas, pela 

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

dos ecossistemas aquáticos. Deste modo, uma vez aplicado, esses produtos podem 

ser degradados ou dissipados (SOLOMON et al., 2013) (Fig. 2). 

 
Figura 2 – Vias de dissipação de agrotóxicos em águas superficiais.  

Fonte: modificado e adaptado de SOLOMON et al. (2013). 
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2.2 INSETICIDAS PIRETROIDES – Λ-CIALOTRINA (LC) 

 
Os piretroides são uma classe de inseticidas sintéticos muito utilizada 

na agricultura há mais de 35 anos, principalmente no controle de pragas (DEANOVIC 

et al., 2018). Estes produtos são semelhantes as piretrinas, que são ésteres naturais 

encontrados nas flores da planta de crisântemo, Tanacetum cinerariifolium 

(GIDDINGS et al., 2019; LU et al., 2019). 

Nas últimas décadas, foi observado um aumento na utilização desses 

produtos devido à proibição e à aplicação restrita de agrotóxicos organoclorados e 

organofosforados (DEANOVIC et al., 2018). Posteriormente, seguiu-se um aumento 

nas detecções de piretroides em ambientes aquáticos em todo o mundo, em 

concentrações potencialmente tóxicas para os organismos, dentre eles a λ-cialotrina 

(AWOYEMI et al., 2019) (Quadro 1). 

 
Quadro 1 – Concentrações do inseticida λ-cialotrina no sedimento e em águas 

superficiais em diferentes locais.  

Concentração Local País Localização Referência 

19,7 – 60 μg kg-1 Sedimento Brasil Rio Cuiabá Possavatz et al.,2014 

0,035 – 0,046 µg L-1 Águas superficiais Grécia Lago Vistonis Papadakis et al., 2015 

0,42 – 6,09 μg kg-1 Sedimento Argentina Rio Arrecifes Hunt et al., 2016 

1,32 μg kg-1 Sedimento Brasil Rio São Francisco Hunt et al., 2016 

1,22 – 16,57 μg kg-1 Sedimento Paraguai Rio Pirapó Hunt et al., 2016 

0,02 µg L-1 Águas superficiais Gana Rio Ankobra Affum et al., 2018 

1,75 – 50, 92 µg L-1 Águas superficiais México 
Rio Ayuquila-

Armería 
Rodríguez-Aguilar et 

al., 2022 
Fonte: o próprio autor. 

 
Os piretroides podem entrar no ambiente aquático por meio da deriva 

de pulverização e escoamento superficial após sua aplicação (GIDDINGS et al., 2019) 

e, portanto, podem estar presentes em concentrações tóxicas em águas superficiais 

próximas a áreas agrícolas em todo mundo (DEANOVIC et al., 2018). Por serem 

neurotóxicos potentes, esses produtos podem desencadear múltiplas vias de 

toxicidade em organismos não-alvo, como por exemplo, em crustáceos, insetos, 

peixes, moluscos e plantas aquáticas (AWOYEMI et al., 2019; GIDDINGS et al., 2019). 

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 piretroides 
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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 piretroides 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; SALATAS; 

FAIRBROTHER, 2012). 

Um dos inseticidas piretroides do Tipo II mais amplamente utilizados 

é a λ-cialotrina (LC): (S)-α-ciano-3-fenoxibenzil-(1R,3R)-3-[(Z)-2-cloro-3,3,3-

trifluoropropenil]-2,2-dimetilciclopropanocarboxilato e a (R)-α-ciano-3-fenoxibenzil-

(1S,3S)-3-[(Z)-2-cloro-3,3,3-trifluoropropenil]-2,2-dimetilciclopropanocarboxilato (Fig. 

3), que geralmente é usado em diferentes tipos de culturas para controlar uma ampla 

gama de insetos praga, tais como, percevejos, lagartas, moscas e pulgões (HE et al., 

2008; GUEDEGBA et al., 2019).  

Devido à natureza lipofílica dos piretroides, as membranas biológicas 

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

inseticida λ-cialotrina 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). 

 
Figura 3 – Estrutura química dos dois isómeros da λ-cialotrina. 

Fonte: HE et al. (2008). 

 

Como a λ-cialotrina é comumente aplicada em campos de arroz para 

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

toxicidade em organismos aquáticos. Estudos já mostraram que este inseticida é 

altamente tóxico para diferentes organismos aquáticos, como demonstrado pelos 

valores de concentração letal média CL50 – 96 h: 0,36 μg L-1 para a Daphnia magna; 
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0,008 μg L-1 para a carpa Cypronodum variegatus; 0,21 μg L-1 para o “bluegill” Lepomis 

macrochirus e 0,24 μg L-1 para a truta arco-íris Oncorhynchus mykiss e 1,94 – 7,55 μg 

L-1 para o Danio rerio adulto (WANG et al., 2007; HE, et al., 2008) e para a fase 

embriolarval de D. rerio varia de 110 – 180 μg L-1 (SHEN et al., 2020). 

 

2.3 INSETICIDAS NEONICOTINOIDES – IMIDACLOPRIDO (IMI) 

 
Os neonicotinoides (abreviados como "neonics") são um grupo de 

inseticidas derivados da nicotina (YI et al., 2019). Esses inseticidas são utilizados em 

diversas culturas, pois possuem uma alta eficácia contra um amplo espectro de 

insetos (BEBANE et al., 2019). A esta classe corresponde pelo menos sete compostos 

principais com uma participação de mercado de mais de 25% do inseticida global que 

é utilizado nas culturas (BASS et al., 2015). Além disso, os neonicotinoides são 

considerados potenciais produtos de substituição para os inseticidas 

organofosforados e carbamatos, e espera-se que seu uso aumente globalmente 

(JESCHKE et al., 2011). 

Inseticidas neonicotinoides atuam sistemicamente, o que significa que 

são absorvidos pela planta e transportados para todos os tecidos onde permanecem 

ativos por muitas semanas ou meses, protegendo todas as partes da cultura, sendo 

aplicados principalmente nas sementes (BEBANE et al., 2019; GOULSON, 2013). O 

potencial de lixiviação em águas subterrâneas é uma das principais preocupações em 

torno do uso extensivo de neonicotinoides em campos agrícolas, especialmente 

aqueles próximos a corpos d’água (ANDERSON; DUBETZ; PALACE, 2015). Alguns 

estudos já caracterizaram a probabilidade dos neonicotinoides serem encontrados nas 

camadas dos solos, águas superficiais e subterrâneas como resultado da deriva de 

pulverização, lixiviação ou escoamento, dentre eles o imidacloprido (ANDERSON; 

DUBETZ; PALACE, 2015; TIŠLER et al., 2009) (Quadro 2). 

Os neonicotinoides são agonistas nicotínicos que agem interferindo a 

transmissão neural no sistema nervoso central dos organismos alvos. Eles se ligam 

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

como "falsos neurotransmissores". 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, além de morte em concentrações mais 
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elevadas (GIBBONS; MORRISSEY; MINEAU, 2015; GOULSON, 2013; VAN DER 

SLUIJS et al., 2015). 

 
Quadro 2 – Concentrações do inseticida imidacloprido no sedimento e em águas 

superficiais em diferentes locais. 

Concentração Local País Localização Referência 

0,38 – 2,19 µg L-1 
Águas 

superficiais 
Brasil 

Microbacia do Arroio 
Lino 

Bortoluzzi et al., 2005 

0,67 – 3,65 µg L-1 
Águas 

superficiais 
Estados 
Unidos 

Lino Creek Becker et al., 2009 

320 µg L-1 
Águas 

superficiais 
Holanda Noordwijkerhout Van Dijk et al., 2013 

107 – 123 µg L-1 
Águas 

superficiais 
Brasil 

Microcabia do 
Tijunqueiro 

Rocha et al., 2015 

70 – 78 µg kg-1 Sedimento Brasil 
Microcabia do 

Tijunqueiro 
Rocha et al., 2015 

0,0016 – 0,014 µg L-1 
Águas 

superficiais 
Espanha Rio Ebro Shukla et al., 2017 

0,02 – 0,04 µg L-1 
Águas 

superficiais 
Brasil 

Reservatório Passo 
Real 

Do Amaral et al., 2018 

0,031 µg L-1 
Águas 

superficiais 
Brasil 

Rio Dourados e 
Brilhantes 

Sposito et al., 2018 

 Fonte: o próprio autor. 

 
Um dos inseticidas neonicotinoides mais amplamente utilizado e 

eficaz é o imidacloprido (IMI) (1-(6-cloro-3-piridinilmetil)-Nnitro-2-imidazolidinimina) 

(FIORENZA et al., 2020) (Fig. 4). O IMI foi um dos primeiros neonicotinoides lançados 

e se tornou um dos principais produtos utilizados no controle de pragas em campos 

agrícolas (SHARMA; BASU, 2020). No Brasil, esse inseticida foi o nono ingrediente 

ativo mais vendido durante o ano de 2020, com aproximadamente 9,4 mil toneladas 

de compostos vendidos (IBAMA, 2022). O uso desse produto para o controle de 

pragas terrestres poderia potencialmente resultar em transporte não intencional para 

habitats aquáticos por meio de contaminação por derramamento, pulverização 

atmosférica, deposição, erosão do solo ou escoamento (ANDERSON; DUBETZ; 

PALACE, 2015; TIŠLER et al., 2009). 

 
Figura 4 – Estrutura química do imidacloprido  

Fonte: FIORENZA et al. (2020). 
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O IMI possui elevada solubilidade em água e seus valores de CL50 

variam de 83000 µg L-1 para adultos de O. mykiss até 241000 µg L-1 para adultos de 

D. rerio (GIBBONS; MORRISSEY; MINEAU 2015). Já para a fase embriolarval de D. 

rerio este valor varia de 121600 – 128900 µg L-1 (WU et al., 2018). 

Embora a autorização para 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) de modo a se 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 CONTAMINANTES  

 
 As misturas de agrotóxicos são constantemente utilizadas para 

melhorar a eficácia e reduzir o custo do controle de organismos indesejáveis. 

Entretanto, essas combinações podem resultar em efeitos interativos a diversos 

organismos não-alvo que habitam locais próximos a áreas agrícolas (BACCHETTA et 

al., 2014; METER et al., 2019). 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). 

As combinações de compostos podem ocasionar diversos efeitos 

interativos, tais como: i) efeitos aditivos, que são caracterizados pela soma dos efeitos 

de cada agente de forma isolada; ii)  efeitos sinérgicos, que ocorrem quando os efeitos 

combinados de dois produtos químicos são maiores do que a soma dos efeitos de 

cada contaminante isolado; iii) 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 (KLAASSEN; WATKINS, 2012; 

NIKINMAA, 2014). 
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A aplicação conjunta de neonicotinoides e piretroides são comuns na 

agricultura e reprimem os insetos-alvo efetivamente (REGAN et al., 2017; XIA et al., 

2016). Alguns agrotóxicos comercializados no Brasil possuem ambos os inseticidas 

no mesmo produto, como por exemplo, Engeo Pleno (14,1% i.a. tiametoxam + 10,6% 

i.a. λ-cialotrina), Connect (10% i.a. imidacloprido + 1,25 % i.a. beta-ciflutrina) e Galil 

SC (25% i.a. imidacloprido + 5% i.a. 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 à sua eficácia, estão os 

inseticidas λ-cialotrina 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 caracterizassem os riscos proporcionados por 

estes produtos e seus metabólitos, além de suas misturas. Além disso, não há 

profissionais suficientes e laboratórios capazes de analisar baixas concentrações de 

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

Furley et al. (2018) destacaram ser necessário desenvolver ferramentas e 

implementar regulamentações que caracterizem os riscos do uso simultâneo de no 

mínimo 2 ou 3 mais agrotóxicos. 

 

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, 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). Os efeitos dos contaminantes para os organismos aquáticos 

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

na Figura 5. Uma variedade de biomarcadores relacionados à exposição a 
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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. 

Os biomarcadores são sinais sensíveis de biodisponibilidade de 

contaminantes e respostas biológicas precoces, fornecendo assim, informações sobre 

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 compostos (VAN DER OOST; BEYER; 

VERMEULEN, 2003). Além disso, o estágio de desenvolvimento de um animal 

também pode afetar sua tolerância à exposição a agrotóxicos (HANAZATO, 2001). 

  
Figura 5 – Esquema simplificado que ilustra os potenciais impactos da exposição a 

contaminantes em níveis sucessivos de organização biológica. 

Fonte: Modificado de GALLOWAY; COLE; LEWIS (2017). 
 

2.5.1 Danos No DNA 
 

Uma grande preocupação a respeito da contaminação ambiental é o 

efeito dos contaminantes no material genético. Diante disso, muitos estudos visam 

avaliar os danos ao DNA para desenvolver biomarcadores ambientais (COSTA et al., 
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2018). 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 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). Os 

contaminantes podem causar diversos efeitos genotóxicos no material genético, como 

por exemplo, alterações nos mecanismos de reparo do DNA; mutações de ponto; 

aumento na formação de adutos de DNA; fragmentação do DNA e até mesmo a 

formação de micronúcleos (NIKINMAA, 2014) (Fig. 6).  

 

Figura 6 – Principais efeitos dos contaminantes no material genético.  

 
Fonte: adaptado de NIKINMAA (2014). 

 

Além disso, fatores de estresse ambiental, como a exposição a 

contaminantes ou fatores abióticos também podem ter efeitos epigenéticos 

(principalmente metilação do DNA), conforme descrito para muitas espécies 

ecologicamente relevantes (algas, plantas, vários invertebrados e peixes) 

(VANDEGEHUCHTE; JANSSEN, 2014). Um exemplo é a influência da temperatura 

ambiental afetando a epigenética em um estudo com o peixe Dicentrarchus labrax 



 Capítulo I 

32 
 

(popularmente chamado de robalo) (NAVARRO-MARTÍN et al., 2011). Nesses 

animais, a temperatura durante o estágio embriolarval pode modificar as proporções 

sexuais da população (NAVARRO-MARTÍN et al., 2011).  

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 alcalino, pois 

ela permite a visualização eficiente dos danos no DNA em células individuais, 

podendo ser aplicada tanto em ensaios in vivo em diferentes órgãos quanto in vitro 

(OHE; WATANABE; WAKABAYASHI, 2004; CEMELI; BAUMGARTNER; 

ANDERSON, 2009; ALVIM; MARTINEZ, 2019). Esta técnica tem sido amplamente 

utilizada para avaliação de possíveis danos causados por contaminantes ambientais. 

Os danos no DNA podem ser classificados, considerando-se o tamanho da cauda do 

cometa, em 4 classes: classe 0 = sem danos aparentes; 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 (AlVIM; MARTINEZ, 2019) (Fig. 7). 

 
Figura 7 – Classes de danos no DNA 

Fonte: o próprio autor. 

 
Outro biomarcador de danos no DNA bastante utilizado em peixes é 

a frequência de micronúcleos (MN) (Fig. 6 e 8). A avaliação de micronúcleos permite 

detectar as propriedades mutagênicas de compostos presentes no meio aquático 

(UDROIU, 2006). Além disso, MN são facilmente visualizados em eritrócitos de peixes 

e são fortes indicativos para mensuração de aberrações cromossômicas (CAMPANA 

et al., 2003). 

A formação de MN 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 

os fragmentos com centrômero são. Após a telófase, os cromossomos sem danos são 

inseridos no núcleo de cada uma das células filhas. No entanto, poucos elementos, 
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geralmente muito pequenos, não são inseridos nos núcleos formados e continuam no 

citoplasma, constituindo as estruturas caracterizadas como MN (SCHMID, 1975).  

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

alterações eritrocíticas nucleares (AENs) também é considerada como um indicador 

de danos mutagênicos. Essas alterações foram descritas primeiramente em eritrócitos 

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

segmentado; 2) núcleo lobulado; 3) núcleo entalhado; e posteriormente houve a 

identificação da presença de células binucleadas. Na figura 8 podemos observar as 

AENs mais comuns encontradas em peixes. 

 
Figura 8 – Representação das AENs mais comuns encontradas em peixes. 

 
 Fonte: Adaptado de CARROLA et. al. (2014). 

 

Além destas, no peixe D. rerio foram reportados outros tipos de AENs 

induzidas por contaminantes tradicionais e emergentes, podendo ser visualizadas na 

cultura celular de hepatócitos, embriões, larvas, juvenis e adultos desse animal 

(CANEDO et al., 2021). De acordo com Canedo et al. (2021), 62 artigos foram 

publicados utilizando o D. rerio como sistema modelo para a avaliação da frequência 

de MN e outras alterações eritrocíticas induzidas por diferentes contaminantes.  

Essas alterações foram identificadas como: 1) núcleos bilobados; 2) 

pontes; 3) brotos; 4) cariólise; 5) micrócitos; 6) constrição nuclear; 7) vacúolo nuclear; 

8) célula trinucleada; 9) núcleo deslocado; 10) célula multinucleada e 11) núcleo 

entalhado (Fig. 9).  

 



 Capítulo I 

34 
 

Figura 9 – Esquema representativo das AENs em D. rerio. 

Fonte: modificado de CANEDO et al. (2021).  

 
Existem algumas 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 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; 
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LOCKSHIN, 2002). Essas alterações podem complementar a análise de MN em 

pesquisas genotóxicas de rotina (ÇAVAŞ; KÖNEN, 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 Reparo Do Material Genético 

 
A expressão de genes representa o primeiro nível de integração entre 

fatores ambientais e o genoma (GALLOWAY; COLE; LEWIS, 2017). Assim, a análise 

de alterações da expressão gênica é uma ferramenta importante para diagnosticar os 

principais fatores de estresse em populações e analisar os mecanismos de respostas 

correspondentes (COSSU-LEGUILLE; VASSEUR, 2013). O método mais dinâmico 

para avaliação da expressão gênica por meio da quantificação de mRNA é a RT-qPCR 

(transcriptase reversa seguida de reação em cadeia da polimerase quantitativa), 

considerada muito eficaz (VELDHOEN; IKONOMOU; HELBING, 2012). Dentre os 

genes comumente estudados em peixes estão os relacionados ao reparo do material 

genético (SHI et al., 2011; LING et al., 2017; ARCANJO et al., 2018). 

O reparo do DNA é a principal linha de defesa dos organismos contra 

substâncias genotóxicas (KIENZLER et al., 2013). Os danos não reparados no 

material genético ou mecanismos ineficientes de reparo podem prejudicar a 

capacidade de transmissão de informações genéticas para as próximas gerações ou 

até mesmo a sobrevivência do organismo (COSTA et al., 2018). Entre os diferentes 

sistemas de reparo do DNA, o reparo por excisão de bases (BER) se destaca, pois 

atua principalmente sobre danos como alquilação, oxidação de bases e quebras de 

fitas simples que podem ser provocados por contaminantes genotóxicos (COSTA et 

al., 2018). Neste mecanismo, uma base alterada por contaminantes é primeiro retirada 

e então o nucleotídeo inteiro é substituído. A excisão dessas bases é catalisada por 

um conjunto de enzimas chamado de DNA glicosilases, no qual cada enzima 

reconhece e remove um tipo específico de base modificada. Após a base ser 

removida, uma enzima chamada AP (apurínica ou apirimidínica) endonuclease corta 

a ligação fosfodiéster e outras enzimas removem o açúcar desoxirribose. Na 

sequência, a DNA polimerase adiciona o novo nucleotídeo, que é ligado à fita pela 

DNA ligase, fazendo com que a sequência original seja restaurada (COSTA et al., 

2018) (Fig. 10). A guanina é a base mais vulnerável à oxidação devido ao seu baixo 
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potencial redox. A lesão de base 8-oxoguanina é reparada pela via BER e iniciada 

pela 8-oxoguanina DNA glicosilase (ogg1), podendo ser avaliada pela expressão do 

gene ogg1 (WANG et al., 2018). 

 Um melhor conhecimento da capacidade de reparo do material 

genético em peixes pode ajudar a interpretar os dados de genotoxicidade e auxiliar na 

escolha das espécies-alvo e estágios de desenvolvimento a receberem atenção, tanto 

para estudos de biomonitoramento ambiental quanto para testes de reparo de DNA 

(KIENZLER et al., 2013). 

 
Figura 10 – Esquema representativo do processo de reparo por excisão de base 
(BER).  

Fonte: Adaptado de KHAN ACADEMY (2019). 
 

2.5.3 Biomarcadores Bioquímicos  

 
Os biomarcadores bioquímicos apresentam boa sensibilidade, relativa 

especificidade e baixo custo de análise (SCHLENK, 2008). Os xenobióticos podem 

ser transformados através de mecanismos celulares em metabólitos menos tóxicos. 

O fígado ou órgão equivalente, possuem atividade elevada de enzimas de 

desintoxicação responsáveis pela biotransformação de xenobióticos (NIKINMAA, 

2014). A biotransformação de produtos químicos geralmente é um processo 

enzimático que envolve duas fases, no qual moléculas lipofílicas (ex: contaminantes 
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orgânicos) não polares são transformadas em compostos polares hidrofílicos 

excretáveis (Fig. 11) (NIKINMAA, 2014). Entretanto, nem sempre ocorre a diminuição 

da sua toxicidade, podendo o metabólito ser ainda mais tóxico que o produto original 

(VAN DER OOST et al., 2003). 

 Na fase I de biotransformação, os compostos tornam-se mais polares, 

sendo catalisados pelas enzimas pertencentes à família do citocromo P450 (CYP 

450), proteínas localizadas no retículo endoplasmático que estão envolvidas no 

transporte de elétrons (NIKINMAA, 2014). Exemplos de xenobióticos que são 

biotransformados nesta fase são alguns agrotóxicos (COSSU-LEGUILLE; VASSEUR, 

2013; JANZ, 2013). Em estudos envolvendo peixes, a família de citocromo P450 mais 

estudada é a CYP1A, sendo a enzima 7-etoxiresorufina o-deetilase (EROD) muito 

utilizada para mensurar a atividade da CYP1A (KARAMI et al., 2011). 

Na fase II ocorre à conjugação dos contaminantes, sejam 

provenientes da fase I (metabólitos) ou não, com moléculas endógenas presentes nas 

células (ex: GSH), tornando os produtos mais excretáveis (NIKINMAA, 2014; GLISIC 

et al., 2015). As Glutationa-S-transferases (GSTs) são uma das principais enzimas 

que mediam a fase II da biotransformação (GLISIC et al., 2015). Além disso, algumas 

isoformas das GSTs são componentes integrais da defesa antioxidante. O papel delas 

GSTs na defesa antioxidante em animais aquáticos pode ser mais importante do que 

nos terrestres (NIKINMAA, 2014). 

 

Figura 11 – Os princípios de biotransformação de contaminantes orgânicos.  

Fonte: modificado de NIKINMAA (2014). 
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Muitos efeitos bioquímicos têm sido associados com o aumento do 

fluxo de espécies reativas de oxigênio (ERO), provenientes do processo de 

biotransformação ou do metabolismo dos organismos. Enzimas como a superóxido 

dismutase (SOD), catalase (CAT) e Glutationa peroxidase (GPx) desempenham papel 

importante na eliminação de ERO produzidas durante a biotransformação de 

contaminantes e a indução do sistema SOD / CAT pode ser o primeiro mecanismo de 

defesa contra ERO (LUSHCHAK, 2016; IGHODARO; AKINLOYE, 2018).  

A SOD é a primeira enzima de desintoxicação e o antioxidante mais 

poderoso da célula. Ela é responsável por dismutar o ânion superóxido (*O2) em 

peróxido de hidrogênio (H2O2) e oxigênio molecular (O2), e, consequentemente, 

diminuindo a ação oxidativa do ânion inicial no interior da célula (JEEVA et al., 2015; 

IGHODARO; AKINLOYE, 2018). A CAT é uma enzima antioxidante comum presente 

em quase todos os tecidos vivos que utilizam oxigênio. Ela é responsável por catalisar 

a decomposição direta do H2O2 em água e oxigênio molecular, principalmente quando 

a concentração de peróxido é alta (JEEVA et al., 2015; IGHODARO; AKINLOYE, 

2018). Já a GPx é uma enzima que também quebra o peróxido de hidrogênio em água, 

cuja importância na remoção do peróxido de hidrogênio aumenta com uma diminuição 

na concentração inicial do peróxido de hidrogênio (JEEVA et al., 2015; IGHODARO; 

AKINLOYE, 2018). Além dessas enzimas, a glutationa reduzida (GSH) é 

frequentemente medida para indicar o estado redox dos organismos. Além de ser 

importante na regulação redox, a GSH pode ser conjugada aos xenobióticos durante 

a fase II de biotransformação, nas reações catalisadas pela GST (NIKINMAA, 2014). 

O oxigênio é fundamental à vida e ao mesmo tempo pode ser tóxico 

devido à formação de radicais livres. A produção de ERO é um fenômeno natural, 

desencadeado por diversos fatores externos. Deste modo, o estresse oxidativo é 

caracterizado quando ocorre o desequilíbrio entre as defesas antioxidantes das 

células e a produção de ERO em excesso (BHAGAT; INGOLE; SINGH, 2016). 

O estresse oxidativo provocado pelo aumento de ERO pode: a) afetar 

a sinalização celular; b) causar efeitos no DNA, aumentando a formação de adutos de 

DNA, que podem exceder a capacidade de reparo celular e resultar no aumento da 

taxa de mutações; c) afetar a estrutura tridimensional das proteínas, alterando a 

atividade dessas proteínas; d) influenciar os lipídeos, causando, por exemplo, 

lipoperoxidação (LPO), ou seja, alterações na permeabilidade das membranas 

celulares (NIKINMAA, 2014) (Fig. 12). 
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Figura 12 – Principais efeitos do estresse oxidativo.  

 

Fonte: modificado de NIKINMAA (2014). 
 

A LPO consiste em uma reação em cadeia, na qual um excesso de 

ERO pode causar a quebra dos fosfolipídios insaturados 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). 

Já a carbonilação de proteínas (PCO), pode ser reversível ou 

irreversível, dependendo do alvo e da forma de dano oxidativo (TRACHOOTHAM et 

al., 2008). Devido à alta reatividade do radical hidroxil (OH-), ele exerce mais efeitos 

nocivos a proteínas, enquanto o peróxido de hidrogênio (H2O2) e o ânion superóxido 

(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). 

A exposição a um composto químico pode afetar a função do sistema 

nervoso dos organismos, sendo que a maioria dos inseticidas tem como alvo a 

transmissão sináptica, especialmente nas junções neuromusculares (NIKINMAA, 

2014). Uma das enzimas cuja atividade é comumente usada para a avaliação de 

neurotoxicidade em peixes é a acetilcolinesterase (AChE). A AChE atua em várias 

vias colinérgicas no sistema nervoso central e periférico, no final da transmissão do 
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impulso nervoso, hidrolisando o neurotransmissor acetilcolina (ACh) em colina e ácido 

acético (COLOVIC et al., 2013). Portanto, a inibição ou inativação da AChE pode levar 

ao acúmulo de acetilcolina, hiperestimulação de receptores colinérgicos e alterações 

na neurotransmissão, resultando em uma estimulação contínua (COLOVIC et al., 

2013). Muitos contaminantes ambientais são excitotóxicos, ou seja, impedem o 

retorno da célula pós-sináptica ao estado de repouso (NIKINMAA, 2014) (Fig. 13). 

A inibição da AChE tem sido relacionada à exposição a inseticidas 

organofosforados e carbamatos (COLOVIC et al., 2013; NIKINMAA, 2014). Entretanto, 

alguns estudos demonstram que as acetilcolinesterases podem ser sensíveis também 

a outros tipos de contaminantes ambientais como metais e inseticidas piretroides 

(SIMONATO et al., 2016; VIEIRA; MARTINEZ, 2018). A atividade a AChE tem sido 

constantemente usada como biomarcador para a verificação dos efeitos primários da 

contaminação em diferentes organismos, incluindo peixes, e na avaliação da 

qualidade das águas (VIEIRA et al., 2016, 2017). 

 

Figura 13 – Possíveis influências de contaminantes na sinapse.  

 

Fonte: adaptado de NIKINMAA (2014); GIBBONS; MORRISSEY; MINEAU (2015). 

 

2.6 DANIO RERIO: UM ÓTIMO MODELO DE VERTEBRADO 

 
O peixe-zebra, Danio rerio (Hamilton 1822), é uma espécie pequena 

de peixe tropical que é amplamente utilizada no aquarismo (CANEDO et al., 2022). 

Esse animal é nativo da região sudeste do Himalaia, incluindo Índia, Paquistão, 

Bangladesh, Nepal e Myanmar (SPENCE et al., 2008) (Fig. 14). Por ser encontrada 

em uma ampla gama de habitats naturais com condições ambientais altamente 

variáveis, tornou-se essa espécie adequada para ser criada em laboratório (LARS; 
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BEATA, 2022).  

 

Figura 14 – Distribuição natural do D. rerio.  

Fonte: SPENCE et al., 2008 
 

Na fase adulta esse peixe tem entre 2 e 4 cm de comprimento, com o 

macho apresentando forma semelhante a um torpedo (Fig. 15 A) e a fêmea, uma 

barriga maior e caracteristicamente esbranquiçada (Fig. 15 B). Além disso, ambos os 

sexos têm listras azul-escuras em cada lado, intercaladas com listras douradas nos 

machos ou prateadas nas fêmeas (LARS; BEATA, 2022). 

 

Figura 15 – Desenho representativo do D. rerio adulto. 

Fonte: adaptado de LARS; BEATA (2022). Ilustrações de BioRender. 
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Esse animal tem sido muito utilizado em estudos genéticos, 

principalmente por causa do ciclo reprodutivo curto e da alta capacidade de 

reprodução, indicando ser um modelo ideal para obter informações sobre mecanismos 

de dano em biomoléculas, reparo do material genético, formação de MN e AENs (PEI; 

STRAUSS, 2013; CANEDO et al., 2021). Além disso, o peixe-zebra já possui seu 

genoma totalmente sequenciado e depositado em um baco de dados (CANEDO; 

ROCHA, 2021), o que facilita na criação de primers para a análise da expressão 

gênica. Como o genoma do peixe-zebra é altamente conservado com o dos humanos 

(~ 70% ortólogo), é possível recapitular os estados de doença humana no peixe-zebra 

(NIEDERRITER et al., 2013). 

Além de estudos genéticos, esse peixe tem sido um ótimo sistema 

modelo bem estabelecido em diferentes áreas de pesquisa, como biologia do 

desenvolvimento, ecotoxicologia, nanotecnologia, biologia da evolução, entre outras 

(CANEDO et al., 2022) (Fig. 16). 

 
Figura 16 – O uso do D. rerio em várias áreas da pesquisa científica. 

Fonte: CANEDO et al. (2022). 

 
O teleósteo D. rerio possui produção de ovos em larga escala com 

desenvolvimento rápido, seus embriões são transparentes, o que permite a 

observação da formação de órgãos importantes nos primeiros dias após a fertilização, 
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além de serem de fácil manuseio em condições de laboratório (DAVIS et al., 2014; 

TORRE et al., 2022). 

Os precursores de quase todos os órgãos são formados durante a 

somitogênese. Além disso, após apenas 24 h pós-fertilização (hpf), o embrião já 

possui uma rede axonal funcional (LARS; BEATA, 2022). Logo depois, o coração 

começa a bater (aproximadamente 30 hpf) e a partir de aproximadamente 48 hpf o 

peixe-zebra eclode (LARS; BEATA, 2022). Os estágios iniciais de desenvolvimento 

do peixe-zebra podem ser observados na Figura 17. 

 

Figura 17 – Estágios iniciais de desenvolvimento do D. rerio.  

Fonte: adaptado de KIMMEL et al. (1995) e LARS; BEATA (2022). Ilustrações de BioRender. 

 

A fase embriolarval deste animal é frequentemente utilizada para 

determinar a toxicidade aguda de produtos químicos (OECD, 2013). O teste Fish 

Embryo Acute Toxicity (FET) é baseado em estudos e atividades de validação 

realizadas no peixe-zebra. Os ovos recém-fertilizados são expostos por 96 h ao 

produto químico a ser testado, e a cada 24 horas, até quatro observações são 

registradas como indicadores de letalidade: coagulação dos ovos fertilizados; 

ausência de formação de somitos; não desprendimento da cauda do saco vitelínico; e 

a falta de batimentos cardíacos (OECD, 2013).  

Dada a considerável importância do peixe-zebra como modelo 

experimental, juntamente com os custos econômicos associados ao seu uso em larga 

escala na pesquisa, esse teleósteo torna-se um excelente modelo para avaliação de 

ambientes contaminados por inseticidas, visto que podemos utilizar diferentes fases 

de desenvolvimento para avaliar efeitos letais e subletais. 
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3 OBJETIVO GERAL E ESPECÍFICOS  
 

3.1 OBJETIVO GERAL 

 
Analisar os possíveis efeitos da exposição aguda aos inseticidas formulados à base 

de λ-cialotrina (LC) e imidacloprido (IMI) em concentrações ambientalmente 

relevantes, isolados e em mistura (MIX), na fase embriolarval e adulta do peixe Danio 

rerio, por meio da análise de múltiplos biomarcadores. 

 

3.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS  

 
a) Verificar se a exposição ao longo de 96 hpf de D. rerio na fase embriolarval aos 

formulados LC e IMI, isolados e em mistura promove alterações nos 

biomarcadores de desenvolvimento (taxa de mortalidade e eclosão, falta de 

formação de somitos, não descolamento da cauda, alterações morfológicas, 

ausência e frequência cardíaca); 

b) Determinar os efeitos genotóxicos (danos no DNA), oxidativos (alterações nas 

enzimas antioxidantes e na lipoperoxidação) e neurotóxicos (alterações na 

atividade da AChE) dos produtos formulados de LC e IMI, isolados e em 

mistura, na fase embriolarval de D. rerio;  

c) Avaliar se os formulados LC e IMI, isolados e em mistura, promovem alterações 

em biomarcadores genéticos (danos no DNA, expressão gênica do gene de 

reparo ogg1, frequência de MN e AENs) na fase adulta de D. rerio; 

d) Analisar se os formulados LC e IMI, isolados e em mistura, promovem 

alterações em biomarcadores bioquímicos (LPO, PCO, GSH, SOD, CAT, GPx, 

EROD, GST e AChE) na fase adulta de D. rerio; 

e) Investigar os efeitos interativos (aditivos, sinérgicos ou antagônicos) da mistura 

dos formulados LC e IMI nos parâmetros analisados; 

f)  Caracterizar as respostas biológicas nas diferentes fases de desenvolvimento 

de D. rerio após a exposição aguda aos produtos formulados LC e IMI, isolados 

e em mistura. 
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4 HIPÓTESES 

 
1) A fase adulta será mais sensível que a fase embriolarval; 

 
2) A fase embriolarval apresentará alterações nos biomarcadores de desenvolvimento 

quando expostos aos inseticidas formulados LC e IMI, isolados e em mistura; 

 
3) A exposição à mistura dos agrotóxicos testados resultará em efeitos subletais 

diferentes daqueles promovidos pelos inseticidas de forma isolada; 

 
4) Os prováveis danos genotóxicos nos exemplares de D. rerio expostos aos 

inseticidas formulados isolados e em mistura correlacionam-se com os danos 

oxidativos encontrados em lipídeos e proteínas; 

 
5) As defesas antioxidantes e o sistema de reparo serão afetados negativamente 

pelos inseticidas formulados isolados e em mistura, devido ao estresse oxidativo 

gerado por eles; 

 
6) A toxicidade desses inseticidas formulados, isolados e em mistura, provocará a 

inibição da atividade das enzimas de biotransformação e da acetilcolinesterase. 
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DESTAQUES: 

 

• LC, IMI e MIX causaram aumento na mortalidade de embriões em 24 hpf; 

• IMI promoveu danos no DNA e diminuição na taxa de eclosão de larvas em 72 

e 96 hpf; 

• LC provocou diminuição na taxa de eclosão de larvas em 96 hpf; 

• MIX causou diminuição na taxa de eclosão de larvas em 72 e 96 hpf; 

• MIX induziu lipoperoxidação e aumento da concentração de glutationa em 

larvas. 
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RESUMO 

 

O objetivo deste trabalho foi avaliar os efeitos dos inseticidas λ-cialotrina (LC 0,15μg 
L-1) e imidacloprido (IMI 100μg L-1), isolados e em mistura, para a fase embriolarval de 
Danio rerio, após exposições de 96 hpf. Foram avaliados parâmetros de 
desenvolvimento, a ocorrência de danos no DNA e lipoperoxidação, concentração de 
glutationa, a atividade de enzimas antioxidantes, de biotransformação e 
neurotoxicidade. LC e IMI, isolados e em combinação, causaram aumento da 
mortalidade em embriões após 24 hpf e diminuição da eclosão após 96 hpf. O IMI 
apresentou mais efeitos subletais, causando danos ao DNA e diminuição da eclosão 
após 72 hpf. A mistura reduziu a eclosão, promoveu maiores níveis de lipoperoxidação 
e da concentração de glutationa, indicando provável interação sinérgica. LC e IMI 
isolados ou em combinação podem ser prejudiciais nas fases iniciais de vida de D. 
rerio e a interação entre esses inseticidas pode levar a um aumento da toxicidade. 
 

Palavras-chave: piretroides; neonicotinoides; genotoxicidade; estresse oxidativo; 
ecotoxicologia.  
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1 INTRODUÇÃO 

 
Com o desenvolvimento e a intensificação da agricultura, a utilização de 

agrotóxicos vem aumentando progressivamente ao longo dos anos (Zhang, et al., 

2020). O uso indiscriminado e errôneo desses produtos resulta na contaminação de 

ambientes aquáticos como consequência da deriva de pulverização, da lixiviação e do 

escoamento superficial (Giddings et al., 2019; Bijlsma et al., 2021). De acordo com 

Xia et al. (2016), apenas cerca de 1% dos agrotóxicos atuam nos organismos-alvo, 

enquanto o restante permanece no solo, evapora ou escoa para águas superficiais.  

Dentre os compostos utilizados na agricultura estão os inseticidas piretroides e 

os neonicotinoides utilizados em todo mundo no controle de insetos-alvo em uma 

grande variedade de culturas vegetais (Fai; Kinfack; Towa, 2017; Deanovic, et al., 

2018; Kundoo et al., 2018). No processo de aplicação nas plantações, os agricultores 

costumam pulverizar diferentes agrotóxicos e a aplicação conjunta de inseticidas 

piretroides e neonicotinoides são comuns na agricultura, pois além de reprimirem os 

insetos-alvo efetivamente, a mistura proporciona o controle diferentes tipos de pragas 

(Xia et al., 2016; Regan et al., 2017). Esses inseticidas já foram detectados em águas 

superficiais próximos a áreas agrícolas, o que gera preocupação sobre seus 

potenciais efeitos nos ecossistemas aquáticos e organismos não-alvo (Fai; Kinfack; 

Towa, 2017; Deanovic, et al., 2018; Kundoo et al., 2018).  

O piretroide λ-cialotrina (LC) e o neonicotinoide imidacloprido (IMI) são 

inseticidas de alta eficiência considerados substitutos dos agrotóxicos 

organofosforados em diferentes países (Wang et al., 2015). O IMI possui alta 

solubilidade em água e já foi detectado em águas superficiais em uma concentração 

de até 320 μg L-1 na Holanda (Van Dijk; Van Staalduien; Van Der Sluijs, 2013). No 

Brasil, alguns estudos encontraram concentrações que variam de 0,001 a 123 µg L-1 

(Rocha et al., 2015; Sposito et al., 2018; Montagner et al., 2019). Em relação a LC, 

esse inseticida já foi encontrado em águas superficiais próximas a áreas agrícolas em 

concentrações que variam de 0,02 a 50,92 μg L-1 (Papadakis, et al., 2015; Affum et 

al., 2018; Rodríguez-Aguilar et al., 2022). No Brasil, a λ-cialotrina foi encontrada em 

sedimentos de fundo de rios e riachos em concentrações que variam de 1,32 µg kg-1 

a 60 µg kg-1 (Possavatz et al., 2014; Hunt et al., 2016).  

Considerando a aplicação combinada nas culturas agrícolas e o transporte dos 

compostos para ao ambiente aquático, geralmente os agrotóxicos ocorrem em 
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misturas no ambiente natural (Vieira et al., 2016; Marchand et al., 2022). As misturas 

de agrotóxicos podem apresentar efeitos característicos que diferem dos observados 

nos compostos isolados, efeitos estes classificados como sinérgicos, aditivos e 

antagônicos (Wang et al., 2015, 2022; Xia et al., 2016).  

A compreensão dos efeitos das misturas de agrotóxicos é especialmente 

importante na definição precisa do risco potencial das misturas para espécies não-

alvo (Bacchetta et al., 2014; Wang et al., 2021, 2022). As espécies que se reproduzem 

no ambiente contaminado estão sujeitas a alterações nos parâmetros reprodutivos e 

nas taxas de sobrevivência e desenvolvimento de embriões e larvas, o que pode 

repercutir na dinâmica populacional ao longo do tempo (Golin et al., 2022; Marchand 

et al., 2022).   

Para a análise dos efeitos de contaminantes em organismos não-alvo, o peixe-

zebra (Danio rerio) é um organismo modelo amplamente utilizado principalmente 

devido às conhecidas caraterísticas reprodutivas da espécie, ao ciclo de vida curto e 

à facilidade na observação do desenvolvimento embrionário (Davis; Frangakis; 

Katsanis, 2014; Velki et al., 2019; Torre et al., 2022;). A LC é tóxica em pequenas 

concentrações para o teleósteo D. rerio, conforme indicado pelos valores da 

concentração letal média (CL50 – 96 h) variando de 11000 μg L-1 para embriões e 18000 

μg L-1 para larvas (Shen et al., 2020). Por sua vez, o IMI aparenta ser menos tóxico 

em comparação com a λ-cialotrina, com valores maiores de CL50 – 96 h, variando de 

121600 μg L-1 para embriões e 128900 μg L-1 para larvas (Wu et al., 2018). 

Assim, o objetivo deste trabalho foi avaliar os efeitos dos inseticidas LC e IMI, 

isolados e em mistura, nos biomarcadores baseados no Fish Embryo Acute Toxicity 

(FET) e nos em biomarcadores genotóxicos e bioquímicos na fase embriolarval de D. 

rerio, utilizando concentrações ambientalmente relevantes dos compostos. Os 

resultados desse estudo devem contribuir para elucidar os mecanismos de ação da λ-

cialotrina, do imidacloprido e da mistura destes agrotóxicos nos primeiros estágios de 

vida do peixe D. rerio, fornecendo informações relevantes para o monitoramento 

ambiental.  
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2 MATERIAL E MÉTODOS 

 

2.1 Produtos químicos 

 
As concentrações testadas referem-se às concentrações nominais do ingrediente 

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

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

Essas concentrações nominais são consideradas subletais, pois estão abaixo dos 

valores de CL50 – 96 h para a fase embriolarval de D. rerio para λ-cialotrina (Shen et al., 

2020) e imidacloprido (Wu et al., 2018) e são ambientalmente relevantes (Van Dijk et 

al., 2013; Papadakis et al.,2015; Shukla et al., 2017; Affum et al., 2018; Rodríguez-

Aguilar et al., 2022). 

 

2.2 Desenho experimental 

 
As matrizes de reprodução de D. rerio foram constituídas por 72 animais (48 

machos e 24 fêmeas) comprados de uma piscicultura e transportados para o 

laboratório. Os peixes foram aclimatados por no mínimo sete dias, distribuídos em 

quatro aquários de 18 L (12 machos e 6 fêmeas por aquário), contendo água 

desclorada em fluxo contínuo, filtro biológico, aeração constante e fotoperíodo de 14 

h: 10 h (claro/ escuro). Os animais foram alimentados 3 vezes ao dia com ração 

comercial (Alcon Basic MEP 200 Complex) e artemias congeladas (Bio Artemia).  

As reproduções eram realizadas no início da manhã (7:00 às 8:30) para 

obtenção dos embriões. Os ovos eram coletados pelo método de bandejas coletoras, 

instaladas no fundo dos aquários de 18L. Esse método foi escolhido para evitar a 

predação dos ovos pelas matrizes de reprodução. Após o período de coleta, os ovos 

foram lavados cuidadosamente com água de cultivo desclorada para selecionar os 

embriões viáveis. Logo em seguida, os organismos-teste foram divididos em quatros 

grupos de exposição: I) grupo controle (CTR), com embriões expostos apenas à água 

reconstituída (CaCl2 – 2 mM, MgSO4 – 0,5 mM, NaHCO3 – 0,7 mM e KCl – 0,07 mM)  

; II) grupo LC, com embriões expostos à água reconstituída contendo 0,15 μg L-1 de 

λ-cialotrina; III) grupo IMI, com embriões expostos à água reconstituída contendo 100 

μg L-1 de imidacloprido; IV) grupo MIX, com embriões expostos à água reconstituída 

contendo 100 μg L-1 de imidacloprido e 0,15 μg L-1 de λ-cialotrina durante 96 horas 

pós-fertilização (96 hpf). Os testes de desenvolvimento com embriões e larvas foram 
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baseados no “Fish Embryo Acute Toxicity (FET) Test”, de acordo com OECD 236 

(2013).  

Durante o período de aclimatação e de reproduções, as medidas de 

temperatura (T), oxigênio dissolvido (OD), pH e condutividade da água foram 

mensuradas diariamente. As características físicas e químicas da água 

permaneceram estáveis e não foram detectadas diferenças significativas entre os 

aquários de aclimatação e de reprodução (T: 26,13 ± 0,33 °C; pH: 7,13 ± 0,13; OD: 

7,08 ± 0,001 mg L−1; condutividade: 0,166 ± 0,001 mS cm−1).  

Para o experimento baseado no FET de 96 hpf, foram realizadas exposições 

em placas de Petri (60x15 mm), em octoplicata (n=8 placas), contendo no máximo 15 

embriões por placa. Em cada placa foi adicionado 15 mL das respectivas soluções 

teste de LC, IMI ou MIX, enquanto nas placas do grupo controle (CTR) foi adicionado 

15 ml de água reconstituída. Os biomarcadores de desenvolvimento baseados no FET 

foram observados a cada 24 hpf em todos os animais. 

Para os experimentos bioquímicos, as exposições foram realizadas em placas 

de Petri de 90x15 mm em octoplicata, contendo no máximo 50 embriões por placa. 

Em cada placa foi adicionando 40 mL das respectivas soluções teste de LC, IMI ou 

MIX, enquanto nas placas do grupo CTR foi adicionado 40 ml de água reconstituída. 

Após a exposição de 96 hpf, foram coletadas 40 larvas (pool) de cada placa de Petri 

(320 larvas por grupo experimental), anestesiadas no gelo, homogeneizadas em 

tampão fosfato de potássio (0,1 M e pH 7,8) imediatamente e armazenadas a -75º C 

até o momento das análises. Os experimentos bioquímicos foram repetidos três vezes 

para completar todas as análises bioquímicas (1°experimento: LPO e PCO; 2º 

experimento: GSH, SOD, CAT e GPx; 3º experimento: GST e AChE). 

Na avaliação da genotoxicidade, as exposições foram realizadas seguindo os 

mesmos procedimentos descritos para os ensaios baseados do FET. Ao final das 96 

hpf de exposição, foram coletadas 10 larvas (pool) de cada placa de Petri (80 larvas 

por grupo experimental), anestesiadas no gelo e dissociadas mecanicamente em soro 

bovino fetal (SBF) para a realização do ensaio alcalino do cometa.  

Em todos os experimentos foi feita a renovação de 50% do meio experimental 

a cada 24 hpf (sistema semi-estático de exposição). As placas durante os 

experimentos eram armazenadas dentro da DBO (Demanda Bioquímica de Oxigênio) 

a 26º C, com fotoperíodo de 14 h claro: 10 h escuro. As larvas excedentes dos ensaios 

bioquímicos e genotóxicos foram anestesiadas no gelo e depois mortas por imersão 
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em hipoclorito de sódio 6,15%. Os procedimentos experimentais foram previamente 

aprovados pelo Comitê de Ética no Uso de Animais da Universidade Estadual de 

Londrina (CEUA nº 004.2020). 

 

2.3 Teste FET 

 
Os biomarcadores analisados a partir de 24 hpf em cada embrião/larva testados 

incluíram: a taxa de mortalidade; a falta de formação de somitos; o não descolamento 

da cauda e; alterações morfológicas. Além disso, a partir de 48 hpf foram analisados: 

a ausência de batimentos cardíacos; a frequência cardíaca (observada durante 60s) 

e; a taxa de eclosão (nº de embriões eclodidos/nº total de embriões × 100). As 

observações foram feitas em microscópio invertido (Olympus CKX41SF, Kyoto, 

Japão). 

 

2.4 Análise de danos genotóxicos 

 
O ensaio alcalino do cometa foi realizado de acordo com Singh et al. (1988) 

com modificações de Alvim e Martinez (2019). As amostras de larvas de D. rerio 

(pools) foram dissociadas mecanicamente em soro bovino fetal (SBF) e armazenadas 

refrigeradas (4º C) até o início do ensaio. As lâminas foram coradas com GelRed 

(Uniscience), cobertas com lamínula e analisadas por meio de teste cego em 

microscópio de fluorescência na objetiva de 40x. Foram avaliados 100 nucleoides por 

lâmina (n = 8 lâminas por grupo experimental). Os danos no DNA foram classificados 

visualmente, considerando-se o tamanho da cauda do cometa, em 4 classes: classe 

0 = sem danos 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 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.  

 

2.5 Biomarcadores Bioquímicos  
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As amostras de larvas de D. rerio foram homogeneizadas em tampão fosfato 

de potássio (0,1 M e pH 7,8), centrifugadas (10.000 g, 20 min, 4ºC) e o sobrenadante 

foi armazenado em ultrafreezer (-75 ºC) até o momento das análises. Todas as 

análises bioquímicas foram padronizadas pela concentração de proteínas totais 

(BRADFORD, 1976).  

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

acordo com Camejo et al. (1998) para a medida de lipoperoxidação (LPO). Ao 

sobrenadante foi acrescentado butilhidroxitolueno (BHT 1 M), solução salina fosfatada 

(KCl 2 mM; NaH2PO4 1,4 mM; NaCl 357 mM; Na2HPO4 10 mM; pH = 7), ácido 

tricloroacético (TCA 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 glutationa (GSH) 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), que resulta em tiolato (TNB) e foi 

quantificado em 412 nm. A atividade da 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; Fridovich (1969). A atividade 

da catalase (CAT) foi determinada através da velocidade de decomposição de 

peróxido de hidrogênio pela enzima (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 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 de acordo com Hopkins; 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.  

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), de acordo com o método descrito por Keen; Habig; 

Jakoby (1976). O aumento de CDNB conjugado foi monitorado durante 1 minuto, em 
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espectrofotômetro a 340 nm. Por fim, a atividade da acetilcolinesterase (AChE) foi 

estimada segundo o método descrito por Ellman et al. (1961) e adaptado por 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 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 espectrofotometricamente a cada 3 

minutos pelo tempo total de 6 minutos. 

 

2.6 Análises estatísticas 

 
Os resultados dos biomarcadores obtidos nos diferentes tratamentos, foram 

comparados entre si (CTR x LC x IMI x MIX) por meio de testes paramétricos (ANOVA) 

ou não-paramétricos (Kruskall-Wallis) pela análise de variância de uma via (one-way 

ANOVA), seguidos por testes de comparações múltiplas (Student-Newman-Keuls ou 

Dunn’s) quando indicado, de acordo com a distribuição dos dados (normalidade e 

homogeneidade de variância). Já os resultados relacionados a frequência cardíaca  

batimentos por minuto – bpm) foram comparados estatisticamente por meio de análise 

de variância de dois fatores (two-way ANOVA, seguida por testes de comparações 

múltiplas (Tukey). Em ambos foi utilizado o software SigmaPlot 11.0, considerando 

significativos valores de p< 0,05. 
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3 RESULTADOS 

 
3.1 FET 

 
Após 24 hpf de exposição, os embriões dos grupos experimentais LC, IMI e 

MIX apresentaram taxa de mortalidade significativamente maior do que os embriões 

do grupo CTR (Fig. 1A). Nos demais tempos (48, 72 e 96 hpf), não houve mortalidade 

de embriões e larvas. Após 72 hpf de exposição, as larvas dos grupos experimentais 

IMI e MIX apresentaram taxa de eclosão significativamente menor que os animais do 

grupo CTR e LC (Fig. 1B). Após 96 hpf de exposição, todos os grupos experimentais 

apresentaram taxa de eclosão significativamente menor que os animais do grupo CTR 

(Fig. 1B).  

Em relação a frequência cardíaca, nos tempos de 72 e 96 hpf foi observado 

aumento dos batimentos cardíacos por minuto (bpm) quando comparado ao tempo de 

48 hpf (Fig. 1C). Em todos os animais sobreviventes ao longo do experimento houve 

a formação de somitos e o desprendimento da cauda. Por fim, não foram encontradas 

alterações morfológicas ao longo de 96 hpf. 
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Figura 1 – Taxa de mortalidade (A); taxa de eclosão cumulativa (B) e; batimentos cardíacos por minuto 
(C) na fase embriolarval de Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 
100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras representam as médias e as linhas 
verticais o EP (n = 8). Letras minúsculas diferentes indicam diferença significativa entre os grupos para 
um mesmo tempo de exposição. Letras maiúsculas diferentes indicam diferença significativa entre os 
tempos de exposição (p < 0,05). 
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3.2 Danos no DNA  
 

As larvas do grupo IMI apresentaram escore de danos no DNA 

significativamente maiores do que os animais do grupo CTR (Fig. 2). Não houve 

diferença significativa nos escores de dano nos grupos LC e MIX. 

Figura 2 – Escore de danos no DNA em larvas de Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) 
e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras representam as 
médias e as linhas verticais o EP (n = 8). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os 
grupos experimentais (p < 0,05). 
 

3.3 Lipoperoxidação 

 
As larvas do grupo MIX apresentaram valor de lipoperoxidação (LPO) 

significativamente maior em relação aos demais grupos experimentais (Fig. 3). Não 

houve diferença significativa na ocorrência de LPO nos grupos LC e IMI. 

Figura 3 – Lipoperoxidação (LPO) em larvas de Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e 
imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras representam as 
médias e as linhas verticais o EP (n = 8). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os 
grupos experimentais (p < 0,05). 
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3.4 Defesas antioxidantes 

 
As larvas do grupo MIX apresentaram uma concentração de glutationa (GSH) 

significativamente maior que os animais dos demais grupos experimentais (Fig. 4A). 

Não houve diferença significativa nas atividades da superóxido dismutase (SOD),  

catalase (CAT) e glutationa peroxidase (GPx) (Fig. 4B, 4C e 4D). 

 
Figura 4 – Concentração de glutationa – GSH (A); atividade das defesas antioxidantes: superóxido 
dismutase – SOD (B), catalase – CAT (C) e glutationa peroxidase – GPx (D) em larvas de Danio rerio 
expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), 
por 96 hpf. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 8). Letras diferentes indicam 
diferença significativa entre os grupos experimentais (p < 0,05). 
  

(A) (B) 

(C) (D) 
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3.5 Atividade da GST e AChE  

                 
Não houve diferença significativa na atividade das enzimas glutationa s-

transferase (GST) e acetilcolinesterase (AChE) entre os grupos experimentais (Fig. 

5A e 5B). 

 

Figura 5 – Atividade das enzimas glutationa s transferase – GST (A) e da acetilcolinesterase – AChE 
(B) em larvas de Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), 
isolados e em mistura (MIX), por 96 hpf. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP (n 
= 8).  
  

(A) 

(B) 
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4 DISCUSSÃO 

 
Neste estudo verificamos que a fase embriolarval do Danio rerio foi afetada pela 

exposição dos inseticidas λ-cialotrina e imidacloprido, tanto isolados como em mistura. 

O inseticida IMI apresentou mais efeitos tóxicos subletais quando comparado a LC, 

visto que promoveu danos genotóxicos e alterações na taxa de eclosão já em 72 hpf 

desses animais, ao contrário da LC. A mistura desses compostos também se mostrou 

tóxica, já que foi capaz de promover danos oxidativos e alterações no sistema 

antioxidante não-enzimático, diferentemente da exposição isolada a esses inseticidas. 

Embora os principais modos de ação pelos quais esses produtos afetam os 

organismos-alvo sejam conhecidos, eles podem apresentar muitos efeitos adicionais 

que também podem afetar negativamente organismos não-alvos (Velki et al., 2019).  

Nossos resultados mostraram que os embriões de D. rerio expostos à LC 

apresentaram um aumento significativo de 9,17% na taxa de mortalidade de embriões 

ao longo de 24 hpf de exposição. Resultados semelhantes foram observados em 

DeMicco et al. (2010) e Zhang et al. (2017) em concentrações que variaram de 1,12 – 

224,93 μg L-1, concentrações estas maiores do que as utilizadas no nosso estudo. 

Estes autores observaram mortalidade em embriões de maneira concentração-

dependente, prejudicando assim a sobrevivência de D. rerio nas fases iniciais de 

desenvolvimento. De acordo com DeMicco et al. (2009) e Awoyemi et al. (2019), 

piretroides do tipo II como a LC são mais potentes e perigosos que piretroides do tipo 

I para os organismos. Um estudo realizado por Shen et al. (2020) mostrou que a LC 

exibiu maior toxicidade para embriões de D. rerio quando comparado a outros 

inseticidas, como por exemplo, malation e clorpirifós.  

Assim como a exposição a LC, os embriões de D. rerio expostos ao IMI 

apresentaram um aumento significativo de 10% na taxa de mortalidade de embriões 

ao longo de 24 hpf de exposição. Islam et al. (2019) também observaram aumento de 

mortalidade em 24 hpf de maneira concentração-dependente (10 – 1000 μg L-1) de 

IMI na fase embriolarval do peixe Cyprinus carpio. Esses resultados demonstram que 

embriões de D. rerio são sensíveis a ação do IMI, assim como a LC. 

 A eclosão é um período crítico da embriogênese que depende de processos 

bioquímicos e comportamentais, incluindo a digestão do córion por enzimas 

específicas e movimentos da larva para abrir o córion (Agbohessi et al., 2013). Os 

animais expostos ao IMI e a MIX apresentaram uma diminuição significativa de 19,17 
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% e 13,14 respectivamente na taxa de eclosão de larvas após 72 hpf de exposição. 

Isso pode indicar que parte do efeito observado na MIX, esteja relacionado ao efeito 

IMI, já que a LC não promoveu alterações na taxa de eclosão em 72 hpf. Islam et al. 

(2019) também observaram diminuição da taxa de eclosão após 72 hpf ao IMI, com 

efeito concentração-dependente (10 – 1000 μg L-1) na fase embriolarval do peixe 

Cyprinus carpio.  

Em 96 hpf, observamos que todos os grupos experimentais apresentaram uma 

diminuição na taxa de eclosão de larvas em relação ao grupo CTR (LC: 9,16%; IMI: 

10%; e MIX: 11,66%). Zhang et al. (2017), após expor embriões de D. rerio por 96 hpf 

a concentrações mais elevadas de LC (56,23 e 224,93 μg L-1), também observaram 

diminuição na taxa de eclosão de larvas. Com base nesses resultados, é possível que 

as variações na taxa de eclosão de larvas de D. rerio após a exposição a esses 

inseticidas pode estar relacionada a atividade da enzima proteolítica responsável pela 

eclosão na condição de estresse (Ma et al., 2019). A enzima de eclosão proteolítica 

desempenha um papel significativo na digestão do córion durante o processo de 

eclosão de larvas de teleósteos e pode ter sido afetada pela exposição a LC e ao IMI, 

isolados e em mistura (Pandey; Guo, 2014). 

Um dos primeiros órgãos funcionais a se desenvolver no teleósteo D. rerio é o 

coração (Kuder; Gundala, 2018). Observamos que as larvas de D. rerio apresentaram 

um aumento na frequência cardíaca nos tempos de 72 e 96 hpf quando comparados 

ao tempo de 48 hpf. Esse aumento pode estar relacionado ao próprio desenvolvimento 

desses animais, pois eles requerem um aumento da frequência cardíaca para apoiar 

as atividades metabólicas ao longo do desenvolvimento (Watson et al., 2014). 

Em nossos resultados, notamos o potencial genotóxico do IMI, pois 

observamos um aumento significativo no escore de danos DNA. Neste caso, é 

possível que esse inseticida atue como agente alquilante, formando adutos de DNA 

como visto em outros trabalhos (Bianchi; Cabral-de-Mello; Morales, 2015; Ge et al., 

2015). Nos nossos resultados a LC na concentração utilizada não promoveu diferença 

significativa no escore de danos no DNA. Entretanto, sabe-se que esse inseticida é 

capaz de promover danos no DNA, visto que esse piretroide pode se ligar ao material 

genético através dos grupos reativos da sua fração ácida, podendo levar a 

desestabilização e ao desenrolamento do DNA, ocasionando assim, danos ao material 

genético (Saxena; Chauhan; Gupta, 2005). 

As misturas de agrotóxicos são frequentemente encontradas em ambientes 
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aquáticos e o risco ecológico desses produtos em águas superficiais não pode ser 

previsto com precisão analisando apenas seus efeitos de maneira isolada (Wang et 

al., 2020). A mistura de agrotóxicos pode gerar efeitos colaterais na população de 

peixes, ameaçando o funcionamento normal dos ecossistemas aquáticos (Wang et 

al., 2020). Os embriões expostos a MIX apresentaram um aumento significativo de 

11,7 % na taxa de mortalidade de embriões ao longo de 24 hpf de exposição. Os 

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). De acordo com Xia et al. (2016), quando piretroides e 

neonicotinoides atuam simultaneamente, essa combinação pode aumentar a 

toxicidade para peixes, o que foi observado em nossos resultados. 

As larvas expostas à MIX apresentaram valores significativamente maiores de 

lipoperoxidação e no conteúdo de GSH em relação ao grupo CTR. A lipoperoxidação  

destaca-se como biomarcador clássico de estresse oxidativo, ocasionando prejuízos 

na organização da membrana e perda de funcionalidade (Niki, 2009). Já a glutationa 

(GSH) se caracteriza como um peptídeo com diversas funções intracelulares que 

incluem desintoxicação, defesa antioxidante e até mesmo a modulação da 

proliferação celular (Lu, 2009). Em conjunto, os resultados para lipoperoxidação e 

conteúdo de GSH demonstram que a biossíntese de GSH aumentada para tentar 

preservar as larvas de D. rerio do estresse oxidativo (Wang et al., 2020). Entretanto, 

os sistemas antioxidantes nesses animais não conseguiram remover completamente 

o excesso de ERO, o que acabou ocasionando a LPO. Deste modo, o equilíbrio 

dinâmico entre o nível de ERO e o sistema de defesa antioxidante foi prejudicado, 

gerando estresse oxidativo (Wang et al., 2019).  

Embora a oxidação seja essencial para muitos organismos para a produção de 

energia para os processos biológicos, o estresse oxidativo pode danificar as 

moléculas biológicas (Güven; Güven; Gülmez, 2003). O aumento da lipoperoxidação 

associado ao aumento do conteúdo da GSH já foi observado por Wang et al. (2020), 

expondo embriões de D. rerio a mistura do piretroide beta-cipermetrina (2,64 x 10 – 

6,03 x 103 nM) com o neonicotinoide tiaclopride (2,97 x 104 – 2,86 x 105 nM) ao longo 

de 96 hpf.  

É importante ressaltar que as respostas dos organismos que foram expostos 

aos agrotóxicos individualmente diferem das respostas observadas nos organismos 
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que foram expostos à mistura dos dois agrotóxicos. Enquanto individualmente o IMI 

apresentou mais efeitos subletais que a do LC, a mistura dos dois agrotóxicos parece 

apresentar uma interação sinérgica, uma vez que apenas a mistura desencadeou a 

ocorrência de lipoperoxidação e aumento no conteúdo de GSH. Alguns estudos 

anteriores utilizando a combinação binária de diferentes agrotóxicos observaram um 

efeito sinérgico em D. rerio (Wang et al., 2015; Wang et al., 2022) e Misgurnus 

anguillicaudatus (Xia et al., 2016), ou seja, os efeitos da mistura são mais amplos dos 

que os observados nos compostos individualmente. A identificação destas interações 

entre diferentes compostos em uma mistura é de extrema importância na 

caracterização dos riscos para as espécies não-alvo, considerando que os agrotóxicos 

ocorrem em misturas complexas no ambiente natural (Vieira et al., 2016; Marchand et 

al., 2022).  

Enzimas como SOD, CAT e GPx desempenham um papel fundamental na 

eliminação de ERO produzidas durante a biotransformação de contaminantes 

(Lushchak, 2016). Apesar desse conjunto representar a primeira linha de defesa 

contra ERO, nenhuma dessas três enzimas apresentaram alterações significativas 

nessa fase de desenvolvimento de D. rerio. Como o presente estudo utilizou 

concentrações ambientalmente relevantes de LC e IMI, os resultados representam 

informações importantes para a compreensão da dinâmica de ação dos compostos 

em organismos não-alvo quando em concentrações encontradas no ambiente natural. 
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5 CONCLUSÃO 

 
Nossos resultados mostram diversos efeitos dos inseticidas LC e IMI, tanto 

isolados como em mistura, que elucidam como os primeiros estágios de vida do peixe 

D. rerio respondem a presença desses produtos no ambiente aquático. Além disso, 

pudemos observar que a fase embriolarval do teleósteo D. rerio foi sensível ao efeito 

desses contaminantes. Notamos que o inseticida IMI apresentou mais efeitos 

subletais em relação à LC, já que promoveu danos genotóxicos e diminuição da taxa 

de eclosão desses animais já em 72 hpf. A mistura desses inseticidas se mostrou 

tóxica, visto que promoveu danos oxidativos em lipídios e aumento da concentração 

do antioxidante não-enzimático (GSH), respostas estas que diferem das observadas 

na exposição isolada a esses contaminantes. Desta forma, existe uma provável 

interação sinérgica entre LC e IMI. 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 crônica à LC e ao IMI, tanto isolados como em mistura.  
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DESTAQUES: 

 
• LC, IMI e MIX causaram danos no DNA e aumento de alterações eritrocíticas 

nucleares; 

• LC causou lipoperoxidação e aumento da expressão gênica de ogg1 

(brânquias); 

• IMI provocou alterações no sistema antioxidante, principalmente no cérebro; 

• MIX induziu lipoperoxidação, alterações no sistema antioxidante e na EROD 

(fígado); 

• O cérebro foi o único tecido que não apresentou danos no DNA e oxidativos. 
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RESUMO 

 

Para investigar os efeitos dos inseticidas λ-cialotrina (LC 0,15μg L-1) e imidacloprido 
(IMI 100μg L-1), isolados e em mistura (MIX), em diferentes tecidos de Danio rerio, 
foram avaliados biomarcadores genéticos e bioquímicos, após 96 h de exposição. LC, 
IMI e MIX causaram danos no DNA em diferentes tecidos e aumento de alterações 
eritrocíticas nucleares. LC promoveu lipoperoxidação em vários tecidos e aumentou a 
expressão gênica relativa de ogg1 nas brânquias. Já o IMI ativou principalmente as 
defesas antioxidantes do cérebro (conteúdo de glutationa e atividade da superóxido 
dismutase, glutationa peroxidase e catalase). MIX causou lipoperoxidação nas 
brânquias, aumento de glutationa, da atividade da catalase no cérebro e da fase I de 
biotransformação no fígado, caracterizando um possível efeito sinérgico. LC parece 
influenciar mais no efeito da MIX, porém ambos os inseticidas isolados e em mistura 
demonstraram ser prejudiciais para D. rerio. 
 
Palavras-chave: piretroides; neonicotinoides; genotoxicidade; estresse oxidativo; 
biotransformação.  
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1 INTRODUÇÃO 

 

Agrotóxicos são produtos químicos, naturais ou sintéticos que são utilizados 

nas culturas contra pragas ou doenças, com a intenção de garantir o rendimento da 

produção agrícola (Liu; et al., 2018; Merola et al., 2022). Em particular, a introdução 

da soja geneticamente modificada expandiu a agricultura nos países em 

desenvolvimento e aumentou o uso de agrotóxicos ao longo dos anos (Aca; Gonzales; 

Carriquiriborde, 2018). O uso descontrolado desses compostos pode ocasionar a 

contaminação de águas superficiais, principalmente pela deriva de pulverização. 

Assim, os organismos aquáticos estão expostos a uma multiplicidade de 

contaminantes com estrutura e toxicodinâmica diferentes (Bacchetta et al., 2014).  

Dentre os agrotóxicos mundialmente utilizados estão o inseticida piretroide λ-

cialotrina (LC) e o neonicotinoide imidacloprido (IMI), que apresentam grande 

importância no controle de um amplo espectro de insetos em diferentes sistemas 

agrícolas (Ahmed e Freed, 2019). Ambos já foram detectados em águas superficiais 

próximas a áreas agrícolas. O inseticida LC foi detectado em concentrações que 

variam de 0,02 a 50,92 μg L-1 (Papadakis et al.,2015; Affum et al., 2018; Rodríguez-

Aguilar et al., 2022). Já o inseticida IMI foi detectado em concentrações que variam 

de 0,0016 a 320 μg L-1 (Van Dijk et al., 2013; Shukla et al., 2017).  

A exposição de peixes a contaminantes presentes na água pode resultar em 

consequências bioquímicas subletais que incluem a produção direta de espécies 

reativas de oxigênio (ERO) e modificações nas defesas antioxidantes dos diferentes 

órgãos do animal, além do potencial de ocorrência de danos oxidativos e alterações 

na atividade de enzimas de biotransformação (Do Amaral et al.,2018; Vieira et al., 

2018; Vieira e Martinez 2018). Além disso, a exposição a contaminantes pode causar 

ainda alterações genéticas, como danos no DNA e alterações na expressão gênica 

(Santos et al., 2018; Vieira et al., 2018; Vieira e Martinez 2018).  

Alguns estudos relataram que múltiplas concentrações de LC: 0,005 a 0,5 μg 

L-1 (Vieira e Martinez, 2018) e IMI: 1,25 a 1250 μg L-1 (Vieira et al., 2018), causam 

danos no DNA em eritrócitos e estresse oxidativo em diferentes tecidos de uma 

espécie de peixe (Prochilodus lineatus), após exposição de 96 h a esses inseticidas. 

Os autores observaram que os órgãos mais afetados pela ação desses inseticidas 

foram as brânquias e o rim, alterando a maioria dos biomarcadores testados, e em 

contrapartida, os órgãos menos afetados foram o músculo e o cérebro. Deste modo, 
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diferentes órgãos de uma mesma espécie podem apresentar diferentes respostas aos 

contaminantes (Alvim e Martinez, 2019, Santos e Martinez, 2020). Assim, a análise de 

vários órgãos faz-se necessária para entender os mecanismos de resposta do 

organismo como um todo. Os agrotóxicos são comumente aplicados de forma 

combinada para aumentar a eficiência contra as pragas agrícolas. Porém, as misturas 

de agrotóxicos podem alterar a biodisponibilidade e a toxicidade destes no ambiente 

aquático. Desta forma, caracterização dos efeitos das misturas é de extrema 

importância para avaliar seus riscos ecológicos nos ecossistemas. Alvim e Martinez 

(2019), relataram que a mistura de LC (0,15 μg L-1) e IMI (100 μg L-1), causou efeitos 

diferentes dos inseticidas isolados em P. lineatus, após exposição de 48 h, o que 

ressalta que a ocorrência de misturas de agrotóxicos pode influenciar as respostas 

biológicas. 

Os inseticidas LC e IMI são capazes de causar alterações bioquímicas no 

interior da célula e induzir a ocorrência de danos no DNA e danos oxidativos. Diante 

disso, a utilização de biomarcadores de estresse oxidativo e de genotoxicidade é 

muito importante, pois, eles geralmente detectam sinais precoces de distúrbios da 

biota e podem demonstrar respostas integradas a misturas de contaminantes, mesmo 

em concentrações indetectáveis por métodos analíticos (Ghisi et al., 2014). Uma das 

consequências do estresse oxidativo é a formação de lesões no DNA, essas lesões 

podem ser reparadas por diferentes vias de reparo. Dentre elas, podemos citar a via 

de reparo por excisão de bases (BER), que atua principalmente no reparo sobre danos 

como alquilação, oxidação de bases e quebras de fitas simples (Costa et al., 2018). 

Deste modo, o objetivo deste trabalho foi investigar a toxicidade aguda 

individual e conjunta de inseticidas formulados à base LC e de IMI em diferentes 

órgãos do teleósteo Danio rerio por meio de múltiplos biomarcadores. Os resultados 

desse estudo contribuem para compreensão dos mecanismos de ação da LC, do IMI 

e da mistura destes agrotóxicos. O peixe teleósteo D. rerio é um organismo modelo 

que tem sido amplamente utilizado em pesquisas no mundo todo na avaliação de 

efeitos de contaminantes em diferentes níveis de organização biológica e em diversas 

áreas de pesquisa, como, por exemplo: ecotoxicologia, genética, biologia celular e 

molecular, bioquímica, biotecnologia, entre outras (Velki et al., 2019; Canedo et al., 

2022). Este animal tem sido muito utilizado para a avaliação de genotoxicidade devido 

à disponibilidade de seu genoma completo (Canedo e Rocha, 2021). 
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2 MATERIAL E MÉTODOS 

 
2.1 Produtos químicos 

 
As concentrações utilizadas referem-se às concentrações nominais do 

ingrediente ativo nas formulações comerciais da λ-cialotrina (Karate Zeon© CS - 5% 

i.a. de λ-cialotrina, Syngenta S.A., Brasil) e do imidacloprido (48% i.a. – Nortox S.A. 

Brasil). Essas concentrações estão abaixo dos valores de CL50 – 96 h para a fase adulta 

de D. rerio para LC (Wang et al., 2007; He et al., 2008) e IMI (Gibbons; Morrissey; 

Mineau, 2015) e são concentrações subletais e ambientalmente relevantes (Van Dijk 

et al., 2013; Papadakis et al.,2015; Shukla et al., 2017; Affum et al., 2018; Rodríguez-

Aguilar et al., 2022). 

 

2.2 Desenho experimental 

 
Para os testes de toxicidade, foram utilizados exemplares adultos de D. rerio 

(3,37 ± 0,02 cm; 0,35 ± 0,004 g; média ± EP, n = 384) comprados de uma piscicultura 

e transportados para o laboratório. Os animais foram aclimatados por, no mínimo sete 

dias, em aquários de 100 L, contendo água desclorada, aeração constante, filtro 

biológico e fotoperíodo de 14 h: 10 h (claro / escuro), com renovação de 80% da água 

a cada 48 h. Os peixes eram alimentados três vezes ao dia com ração comercial 

(Alcon Basic MEP 200 Complex) e artemias congeladas (Bio Artemia). A alimentação 

foi suspensa 24 h antes do início dos experimentos e durante as exposições.  

Durante a aclimatação e os experimentos, medidas de temperatura (T), 

oxigênio dissolvido (OD), pH e condutividade da água foram feitas diariamente. As 

características físicas e químicas da água permaneceram estáveis e não foram 

detectadas diferenças significativas entre os aquários (T: 26,81 ± 0,32 °C; pH: 7,83 ± 

0,22; OD: 7,25 ± 0,04 mg L−1; condutividade: 0,173 ± 0,002 mS cm−1).  

Os organismos-teste foram divididos em quatros grupos de exposição: I) grupo 

controle (CTR), com animais expostos apenas à água desclorada; II) grupo LC, com 

animais expostos à água contendo 0,15 μg L-1 de λ-cialotrina; III) grupo IMI, com 

animais expostos à água contendo 100 μg L-1 de imidacloprido; IV) grupo MIX, com 

animais expostos à água contendo 100 μg L-1 de imidacloprido e 0,15 μg L-1 de λ-

cialotrina durante 96 h. Os animais foram distribuídos aleatoriamente nos aquários, 

selecionando-se preferencialmente machos. A proporção nos aquários durante os 
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experimentos foi de 76% machos e 24% de fêmeas distribuídos entre os grupos 

experimentais. Já a proporção de cada grupo experimental foi de 79% de machos e 

21% de fêmeas para os grupos CTR e LC, 75% de machos e 25% de fêmeas para o 

grupo IMI e 71% de machos e 29% de fêmeas para o grupo MIX.   

As exposições para os experimentos genéticos e bioquímicos foram realizadas 

em aquários de 10 L, contendo 4 animais por aquário, em sextuplicata (n = 6 aquários) 

por grupo experimental, com renovação de 50% do meio experimental a cada 24 h. 

Após a exposição, os animais foram anestesiados em benzocaína (0,1 g L-1) para a 

retirada do sangue pela veia caudal. Em seguida, foram mortos por secção medular 

para a retirada dos órgãos, que foram processados imediatamente ou armazenados 

a -75ºC até o momento das análises. Para os tecidos, foram feitos pools de três 

animais e para as análises no corpo inteiro, foi utilizado um animal inteiro. Os 

experimentos genéticos e bioquímicos foram repetidos duas vezes cada um para 

completar todas as análises (1°experimento genético: cometa, MN e AENs; 2º 

experimento genético: expressão gênica; 1º experimento bioquímico: LPO, PCO, 

GSH, SOD, CAT e GPx; 2º experimento bioquímico: GST, EROD e AChE).  

 Os procedimentos experimentais foram previamente aprovados pelo Comitê 

de Ética no Uso de Animais da Universidade Estadual de Londrina (CEUA nº 

004.2020). 

 
2.3 Biomarcador genotóxico  

 
As amostras de corpo inteiro, brânquias, fígado e cérebro foram previamente 

dissociadas mecanicamente em soro bovino fetal (SBF), filtradas (malha de 30 μm) e 

armazenadas refrigeradas (4º C) até o momento da realização do ensaio. O ensaio 

alcalino do cometa foi realizado de acordo com Singh et al. (1988) com modificações 

de Alvim e Martinez (2019). Para as análises, as lâminas foram coradas com GelRed 

(Uniscience) e cobertas com lamínula. Foram analisados 100 nucleoides por lâmina 

(n = 6 lâminas por grupo experimental) 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 danos 

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 
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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 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.  

 

2.4 Expressão relativa do gene de reparo ogg1 

 
Para análise da expressão do gene ogg1 (8-oxoguanina DNA glicosilase) de 

reparo por excisão de base (BER), o RNA total de cada órgão (brânquias, fígado e 

cérebro) foi extraído utilizando o protocolo Trizol®, de acordo com as instruções do 

fabricante, com as modificações descritas em Santos et al. (2018). A concentração de 

RNA foi estimada em um BioDrop (Biochrom) a 260 nm. Os valores para 260/280 nm 

(Média ± EP) para as brânquias foram: 1,92 ± 0,01; para o fígado: 2,05 ± 0,03; e para 

o cérebro: 2,17 ± 0,01. A síntese do cDNA de cada amostra foi realizada a partir do 

RNA total em Termociclador T100 (Bio-Rad) utilizando o cDNA High Capacity Reverse 

Transcription Kit (Thermo Fisher Scientific, EUA), conforme instruções do fabricante. 

A síntese de cDNA foi realizada nas seguintes condições: etapa 1 a 25 °C por 2 

minutos, etapa 2 a 37 °C por 50 minutos, etapa 3 a 70 °C por 15 minutos e finalizada 

a 4 °C.  

A qPCR foi realizada usando Platinum SYBR Green qPCR Supermix - UDG 

(Invitrogen - Life Technologies, EUA) (10 μL−1), 1 μL de cada par de primers (20 pmol 

μL−1), 2 μL de água DEPC e 6 μL de cDNA (250 ng μL -1) de cada amostra, elevando 

o volume final da reação para 20 μL. As reações de qPCR foram realizadas nas 

seguintes condições: 95 °C por 3 min e 45 ciclos (95 °C/ 20 s, 60 °C/ 30 s e 55 °C/ 10 

s) no equipamento CFX96 Real-Time System (Bio-Rad). A análise da curva de melting 

foi realizada no final de cada reação com um gradiente de temperatura que variou de 

60 °C a 95 °C, com 5 s de leitura a cada 0,5 graus. As reações foram realizadas em 

duplicata. O software CFX Manager 3.1 (Bio-Rad) foi utilizado para acessar os dados. 

A qPCR avaliou o gene ogg1 (8-oxoguanina DNA glicosilase) de reparo por excisão 

de base (BER) e o gene β-actina foi utilizado como referência. Ogg1 primers: 5’ – 

TCGGATTGTATTAGCCC – 3’ (foward) e 5’ – AAACCCAAAGATGGAGG – 3’ 

(reverse). β-actina primers: 5’ – CGAGCTGTCTTCCCATCCA – 3’ (foward) e 5’ – 

TCACCAACCTAGCTGTCTTTCTG – 3’ (reverse). Os dados foram calculados usando 
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o método ΔΔCT (Livak e Schmittgen, 2001). 

 

2.5 Biomarcadores mutagênicos 

 

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

com a técnica descrita por Ueda et al. (1992). Também foi analisada a ocorrência de 

alterações eritrocíticas nucleares (AENs) de acordo com Carrasco et al. (1990) e 

Canedo et al. (2021). 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 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: a) micronúcleo (MN); b) 

núcleo segmentado (NS); c) núcleo lobulado (NL); e d) núcleo com constrição ou em 

“forma de rim” (NR), além da presença de células binucleadas (CB). 

 

2.6 Biomarcadores Bioquímicos  

 
As amostras de corpo inteiro, brânquias, fígado e cérebro de D. rerio foram 

homogeneizadas em tampão fosfato de potássio (0,1 M e pH 7,5), centrifugadas 

(10.000 g, 20 min, 4ºC) e o sobrenadante foi armazenado em ultrafreezer (-75 ºC) até 

o momento das análises. Todas as análises bioquímicas foram realizadas por 

espectrofotometria e padronizadas pela concentração de proteínas totais 

(BRADFORD, 1976). 

A peroxidação lipídica foi estimada pelo ensaio TBARS, segundo Camejo; 

Wallin; Enojärvi (1998), com base na produção de malondialdeído (MDA), um dos 

produtos finais da peroxidação lipídica, após incubação das amostras com ácido 

tiobarbitúrico (ex/ em: 530/ 590 nm. Para a avaliação de danos oxidativos em proteínas 

(PCO), foi empregado o método descrito por Levine et al (1994). 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. 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 
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tratamento, contudo sem a adição do DNPH.  

A concentração de glutationa (GSH) 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 atividade da 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; Fridovich (1969). A atividade 

da catalase (CAT) foi determinada através da velocidade de decomposição de 

peróxido de hidrogênio pela enzima (Beutler, 1975). O decréscimo de sua absorbância 

a 240 nm foi determinado durante 1 min. 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 de acordo 

com Hopkins; Tudhope (1973). A cinética da reação foi analisada por 1 minuto em 

espectrofotômetro a 340 nm.  

A atividade da CYP1A foi determinada por meio da atividade da Etoxiresorufina 

o-deetilase (EROD), estimada pela taxa de conversão da 7-Etoxiresorufina em 

resorufina, seguindo-se o protocolo de Eggens e Galgani (1992). O aumento 

progressivo da fluorescência, resultante da formação de resorufina, foi medido a cada 

minuto, durante 30 minutos (ex/em: 530/590nm). 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), de acordo com o 

método descrito por Keen; Habig; Jakoby (1976). O aumento de CDNB conjugado foi 

monitorado durante 1 minuto, em espectrofotômetro a 340 nm.  

A atividade da acetilcolinesterase (AChE) no corpo inteiro e cérebro foi 

estimada segundo o método descrito por Ellman et al. (1961) e adaptado por Costa et 

al. (2007), para leitura em espectrofotômetro de microplacas a 415 nm. O produto da 

degradação do iodeto de acetilcolina pela AChE reage com o DTNB formando 

nitrobenzoato, que foi mensurado espectrofotometricamente a cada 3 minutos pelo 

tempo total de 6 minutos. 

 
2.7 Análises estatísticas 

 
Os resultados dos biomarcadores obtidos nos diferentes tratamentos, foram 

comparados entre si (CTR x LC x IMI x LC+IMI) por meio de testes paramétricos 
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(ANOVA) ou não-paramétricos (Kruskall-Wallis) pela análise de variância de uma via 

(one-way ANOVA), seguidos por testes de comparações múltiplas (Student-Newman-

Keuls ou Dunn’s) quando indicado, de acordo com a distribuição dos dados 

(normalidade e homogeneidade de variância). Foi utilizado o software SigmaPlot 11.0, 

considerando significativos valores de p< 0,05. 

Além disso, os biomarcadores que apresentaram diferenças significativas 

foram analisados com uma Análise de Componentes Principais (PCA) e uma matriz 

de correlação foi criada para investigar as variáveis que explicaram a maior parte da 

variação e as correlações entre as variáveis. Usamos a função facto_summarize do 

pacote factoextra R para traçar uma escala de cores da contribuição de cada variável 

para a explicação de toda a variabilidade dos dados para a primeira (Dim1) e segunda 

(Dim2) componentes concomitantemente. A PCA foi realizada no ambiente R 

utilizando os pacotes FactoMineR, factoextra e ggplot2. 
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3 RESULTADOS 

 
Em nossos resultados não observamos mortalidade nos experimentos 

genéticos e bioquímicos. 

 
3.1 Escore de danos no DNA e expressão gênica de ogg1 

 
No corpo inteiro, sangue e fígado, os peixes dos grupos experimentais LC, IMI 

e MIX apresentaram escore de danos no DNA significativamente maiores que os 

animais do grupo CTR (Fig. 1A). Já nas brânquias, os animais do grupo IMI 

apresentaram escore de danos no DNA significativamente maior que os demais 

grupos experimentais (Fig. 1A). Não houve diferença significativa no escore de danos 

no DNA no cérebro entre os grupos experimentais (Fig. 1A). A expressão relativa de 

ogg1 nas brânquias foi significativamente maior no grupo LC em comparação com os 

demais grupos experimentais (Fig. 1B). Nos demais tecidos não houve diferença 

significativa na expressão relativa de ogg1 entre os grupos experimentais. 
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Figura 1 – Escore de danos no DNA (A) no corpo inteiro, brânquias, sangue, fígado e cérebro; e 
expressão relativa do gene ogg1 (C) nas brânquias fígado e cérebro, em Danio rerio expostos a λ-
cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 h. As 
barras representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 5 - 6). Letras diferentes indicam diferença 
significativa entre os grupos experimentais (p < 0,05). 
  

(B) 

(A) 
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3.2 Frequência de AENs 
 

Os animais dos grupos LC, IMI e MIX apresentaram um aumento significativo 

na frequência de alterações eritrocíticas nucleares totais (AENs totais) e núcleos em 

forma de rim (NR) com relação ao grupo CTR (Fig. 2). Não houve diferença 

significativa na frequência de núcleos segmentados e lobulados entre os grupos 

experimentais. Além disso, não foram encontrados micronúcleos e células 

binucleadas. 

 
Figura 2 –Frequência (‰) de alterações eritrocíticas nucleares totais, núcleo em forma de rim, 
segmentado e lobulado, em Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 
100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 h. As barras representam as médias e as linhas 
verticais o EP (n = 5 - 6). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos experimentais 
(p < 0,05). 
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3.3 Danos oxidativos  
 

No corpo inteiro e no fígado, os peixes expostos à LC apresentaram valores de 

lipoperoxidação (LPO) significativamente maiores em relação ao grupo CTR (Fig. 3A). 

Nas brânquias, os peixes expostos à LC e ao MIX apresentaram valores de 

lipoperoxidação significativamente maiores em relação ao grupo CTR e IMI (Fig. 3A). 

No cérebro, não houve diferença significativa nos valores de LPO entre os grupos 

experimentais (Fig. 3A).  

Não houve diferença significativa nos valores de carbonilação de proteínas 

(PCO) entre os grupos experimentais em nenhum tecido analisado (Fig. 3B).  

 
Figura 3 – Lipoperoxidação (A) e carbonilação de proteínas (B) no corpo inteiro, brânquias, fígado e 
cérebro de Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), 
isolados e em mistura (MIX), por 96 h. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP (n 
= 6). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos experimentais (p < 0,05). 
 

(A) 

(B) 
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3.4 Defesas antioxidantes  

 
No corpo inteiro e nas brânquias não houve diferença significativa entre os 

grupos experimentais em relação a concentração de GSH (Fig. 4A) e nas atividades 

da SOD (Fig. 4B), CAT (Fig. 4C) e GPx (Fig. 4D).  

No fígado, os peixes do grupo MIX apresentaram uma concentração de GSH 

significativamente maior que os animais dos demais grupos experimentais (Fig. 4A). 

Além disso, os peixes dos grupos LC e IMI apresentaram um aumento significativo na 

atividade da CAT em relação ao grupo CTR (Fig. 4C). Não houve diferença 

significativa nas atividades da SOD e GPx entre os grupos experimentais (Fig. 4B e 

4D).  

Em relação ao cérebro, os animais dos grupos IMI e MIX apresentaram um 

aumento significativo na concentração de GSH (Fig. 4A) e na atividade da CAT (Fig. 

4C) com relação ao grupo CTR. Além disso, os peixes do grupo IMI apresentaram um 

aumento significativo nas atividades da SOD (Fig. 4B) e GPx (Fig. 4D), com relação 

aos demais grupos experimentais. 
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Figura 4 – Concentração de glutationa – GSH (A); atividade das defesas antioxidantes: superóxido 
dismutase – SOD (B), catalase – CAT (C) e glutationa peroxidase – GPx (D) no corpo inteiro, brânquias, 
fígado e cérebro de Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg 
L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 h. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP 
(n = 6). Letras diferentes indicam diferença significativa entre os grupos experimentais (p < 0,05). 
  

(B) (A) 

(C) (D)
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3.5 Enzimas de biotransformação 
 

No corpo inteiro, os animais do grupo MIX apresentaram um aumento 

significativo da atividade da EROD em relação ao grupo LC (Fig. 5A). No fígado, os 

peixes do grupo MIX apresentaram um aumento significativo da atividade da EROD 

em relação aos demais grupos experimentais (Fig. 5A). Não houve diferença 

significativa na atividade da EROD entre os grupos experimentais nas brânquias e no 

cérebro (Fig. 5A). Além disso, não houve diferença significativa na atividade da enzima 

GST entre os grupos experimentais em nenhum tecido analisado (Fig. 5B). 

Figura 5 – Atividade das enzimas 7-etoxiresorufina o-deetilase – EROD (A) e glutationa s transferase 
– GST (B) no corpo inteiro, brânquias, fígado e cérebro de Danio rerio expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 
μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), por 96 h. As barras representam 
as médias e as linhas verticais o EP (n = 6).  
 

(A) 

(B) 
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3.6 Neurotoxicidade 

 
Não houve diferença significativa na atividade da enzima AChE entre os grupos 

experimentais em nenhum tecido analisado (Fig. 6). 

 

Figura 6 – Atividade da enzima acetilcolinesterase – AChE no corpo inteiro e cérebro de Danio rerio 
expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), 
por 96 h. As barras representam as médias e as linhas verticais o EP (n = 6).  
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3.7 Análise de componentes principais (PCA) 
 

A PCA mostrou que 48,4% da variabilidade dos dados pode ser 

explicada pela primeira (Dim1 = 30,6%) e segunda (Dim2 = 17,8%) componentes (Fig. 

7). A primeira componente (Dim1) está fortemente associada aos biomarcadores 

genotóxicos e mutagênicos: COM (corpo inteiro, sangue e fígado), AENs totais e NR. 

Já a segunda componente (Dim2) está fortemente associada principalmente a 

expressão do gene de reparo ogg1 e aos biomarcadores de estresse oxidativo: LPO 

(corpo inteiro e fígado), SOD (cérebro), CAT (cérebro) e GPx (cérebro).  

Além disso, observamos que as variáveis COMci, COMsng, AENs e 

NR estão correlacionadas positivamente entre si. Assim como, LPOci vs LPOfig; e 

GSHcer vs GPXcer. Não foram encontradas correlações negativas entre os 

biomarcadores. Por fim, as variáveis que mais contribuíram para explicar a 

variabilidade dos dados para a Dim1 e Dim2 juntas foram: COMci (8,38%); CATcer 

(8,29%); e AENs (8,11%). A variável com a menor contribuição foi a ERODci (1,24%). 
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Figura 7 – Análise de componentes principais (PCA) dos biomarcadores medidos no Danio rerio 
expostos a λ-cialotrina (LC: 0,15 μg L−1) e imidacloprido (IMI: 100 μg L−1), isolados e em mistura (MIX), 
por 96 h. Os vetores representam os biomarcadores analisados que apresentaram diferenças 
significativas em cada tecido. Eles são apresentados pelas abreviações dos biomarcadores + 
abreviações dos tecidos. Biomarcadores: COM (cometa), AENs (alterações eritrocíticas nucleares 
totais), NR (núcleo em forma de rim), LPO (lipoperoxidação), GSH (conteúdo de glutationa), SOD 
(atividade da superóxido dismutase), CAT (atividade da catalase), GPX (atividade da glutationa 
peroxidase), EROD (7-etoxiresorufina o-deetilase). Tecidos: ci (corpo inteiro), br (brânquias), sng 
(sangue), fig (fígado) e cer (cérebro). As diferentes cores dos vetores estão relacionadas à contribuição 
de cada variável (biomarcador) para toda a variabilidade dos dados (contrib), no qual, um vetor 
vermelho é mais influente e um azul é menos influente.  
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4 DISCUSSÃO  

 

Neste estudo, foi demostrado que inseticidas formulados à base de LC e IMI, 

isolados e em mistura, apresentaram toxicidade para o teleósteo D. rerio e as baixas 

concentrações utilizadas foram capazes de promover múltiplas alterações em vários 

biomarcadores e em diferentes tecidos do animal e até mesmo no corpo inteiro. 

O potencial genotóxico do IMI foi demonstrado, pois observamos um aumento 

significativo no escore de danos no DNA no corpo inteiro, brânquias, sangue e fígado 

nos peixes do grupo IMI. Além disso, observamos um aumento na frequência de AENs 

totais e de núcleos em forma de rim, após a exposição ao IMI. Contaminantes que 

possuem radicais alquila, como é o caso do IMI, podem causar alquilação do DNA, 

induzindo danos no material genético (Ge et al., 2015). Além disso, o excesso de 

espécies reativas de oxigênio (ERO) gerado pela presença do xenobiótico pode 

causar danos às bases do material genético (cross-linking e ruptura da cadeia de 

DNA) e lipoperoxidação, sendo que a própria lipoperoxidação gera radicais superóxido 

e radicais alquila (Ge et al., 2015). 

Já os animais expostos a LC apresentaram um aumento significativo no escore 

de danos no DNA no corpo inteiro, sangue e fígado. Assim como o IMI, a exposição a 

LC promoveu um aumento na frequência de AENs totais e núcleos em forma de rim. 

É possível que devido a hidrofobicidade dos piretroides, eles podem ter atravessado 

facilmente as membranas celulares e ter atingido o DNA, interagindo com o material 

genético por meio de sua porção ácida (Saxena; Chauhan; Gupta 2005). A ligação de 

piretroides com o DNA pode causar a desestabilização da estrutura do material 

genético e o desenrolamento da hélice do DNA, induzindo até mesmo danos 

cromossômicos (Saxena; Chauhan; Gupta 2005). 

Em relação aos animais expostos a MIX, observamos um aumento no escore 

de danos no DNA no corpo inteiro, sangue e no fígado. Também observamos um 

aumento na frequência de AENs totais e núcleos em forma de rim, assim como visto 

na exposição aos inseticidas isolados. No sangue, podemos notar que a ocorrência 

de danos no DNA dos peixes do grupo MIX foi diferente quando comparada ao grupo 

IMI, mas apresentou valores similares ao grupo LC. Podemos sugerir neste caso que 

parte do efeito da MIX pode estar relacionado a presença da LC e que provavelmente 

nessa situação os contaminantes isolados não estejam interagindo entre si. 

Além disso, observamos um aumento de lipoperoxidação no corpo inteiro, 
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brânquias e fígado nos animais expostos a LC. Notamos ainda, que a exposição a 

MIX causou também um aumento de lipoperoxidação nas brânquias. Como as 

brânquias estão em contato direto com a água, os contaminantes provavelmente são 

absorvidos pela superfície branquial e depois são distribuídos para outros tecidos pelo 

sangue. Isto torna as brânquias um órgão muito sensível a ação desses 

contaminantes. Além do mais, podemos sugerir que parte do efeito da MIX observado 

nesse tecido pode ser relacionado à LC, visto que o IMI não causou danos oxidativos.  

Sabe-se que piretroides são capazes de causar estresse oxidativo em peixes, 

assim como os seus produtos da biotransformação (Slalinova et al., 2009). É possível 

que o dano ao material genético também possa ter sido afetado por outros processos 

bioquímicos. Desta forma, parte dos danos ao DNA observados nos diferentes tecidos 

de D. rerio podem se originar do acúmulo combinado ERO e produtos da 

lipoperoxidação, apoptose celular e ainda, dos efeitos diretos dos contaminantes (Ge 

et al., 2015). 

O aumento de radicais livres além de intensificar danos ao DNA, pode até 

mesmo alterar a expressão gênica desses animais (Ge et al., 2015). Um dos produtos 

de oxidação mais comum do DNA é a lesão de base 8-oxo-7,8-dihidroguanina (8-

oxoG), que é reparada pela via de reparo por excisão de base (BER), iniciada pela 8-

oxoguanina DNA glicosilase (ogg1) (Wang et al., 2018). Após a exposição a LC 

notamos um aumento significativo na expressão relativa de ogg1 nas brânquias, que 

conforme citado anteriormente, estão em contato direto com a água e os 

contaminantes dissolvidos. Entre os processos de reparo do DNA, o reparo de DNA 

por excisão de base (BER) é o principal mecanismo para reparar lesões na base do 

DNA e quebras de fita simples (Kienzler et al., 2013). Isto mostra que o sistema de 

reparo nesse tecido foi eficaz, visto que esse inseticida não promoveu um aumento 

no escore de danos no DNA. O sistema de reparo do DNA desempenha um papel vital 

na proteção contra o dano oxidativo, assim como, as enzimas antioxidantes (Shi et al., 

2011). 

O estresse oxidativo resulta de um desequilíbrio entre a produção de ERO e as 

defesas antioxidantes. A GSH e outros peptídeos contendo tiol desempenham um 

papel importante na defesa celular contra a toxicidade dos contaminantes (Aoiadni et 

al., 2022). Além disso, enzimas como a SOD, GPx e CAT representam os principais 

sistemas enzimáticos de defesa antioxidante, os quais protegem as células contra a 

toxicidade dos radicais livres (Aoiadni et al., 2022). Em resposta ao estresse oxidativo, 
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os peixes podem ativar estes mecanismos de defesa, aumentando suas atividades 

antioxidantes para lidar com os radicais livres (Ullah et al., 2019).  

Em nossos resultados, observamos que as defesas antioxidantes no corpo 

inteiro, brânquias e fígado não foram eficazes para evitar a lipoperoxidação promovida 

pela exposição a LC. Indicando que mesmo em baixas concentrações esse inseticida 

pode causar danos oxidativos nessa fase de desenvolvimento. Observamos essa 

ineficiência do sistema antioxidante novamente nas brânquias dos animais expostos 

a MIX, já que esse sistema foi incapaz de prevenir lipoperoxidação nesse órgão. No 

fígado, o aumento da GSH do grupo MIX e da atividade da CAT no grupo IMI, foram 

suficientes para evitar o estresse oxidativo nos animais expostos a esses grupos. 

Demonstrando ainda, uma possível interação sinérgica entre os inseticidas na GSH. 

Dentre todos os tecidos estudados, o cérebro foi o único que não apresentou 

danos no DNA e danos oxidativos em proteínas e lipídios, apresentando apenas 

alterações no sistema antioxidante desse órgão. Isso pode ser explicado, visto que os 

contaminantes levam mais tempo para chegar ao cérebro do que outros tecidos, 

devido a presença da barreira hematoencefálica (BHE). Esses produtos serão 

transportados pelo sangue do trato gastrointestinal para o fígado e baço, depois para 

os rins e músculos e, posteriormente, para o cérebro, onde a bioacumulação é limitada 

devido BHE (Dang et al., 2016).  

Os inseticidas piretroides e neonicotinoides possuem uma baixa penetração na 

BHE, porém, dependendo das concentrações utilizadas, esses contaminantes podem 

contribuir para potenciais impactos negativos no sistema nervoso central dos 

organismos não-alvo (Gupta; Agarwal; Shukla, 2000; Selvam; Srinivasam, 2019; 

Campbell et al., 2022). Apesar de não observarmos alterações na expressão relativa 

de ogg1, o cérebro possui uma alta 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 por exemplo 

(Walter et al., 2001). 

Além disso, o sistema antioxidante do cérebro respondeu bem aos efeitos 

promovidos pelo IMI. O aumento da concentração de GSH juntamente com o aumento 

nas atividades das enzimas antioxidantes SOD, CAT e GPx foram suficientes para 

que esse inseticida não promovesse lipoperoxidação e carbonilação de proteínas 

nesse tecido, protegendo este órgão do estresse oxidativo. Podemos sugerir ainda 

que o aumento da atividade da CAT observada na MIX se deve ao efeito do IMI, já 

que neste tecido a LC na concentração testada não promoveu alterações significativas 
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no sistema antioxidante desse animal na fase de desenvolvimento analisada. 

O processo de biotransformação desempenha um papel significativo nas 

diferenças de suscetibilidade entre as espécies. Espécies resistentes são capazes de 

desintoxicação, enquanto espécies mais suscetíveis tendem a biotransformar os 

compostos originais em produtos intermediários mais reativos que podem ser mais 

tóxicos (Schlenk, 2005). Em nossos resultados, observamos um aumento na atividade 

da EROD, que traduz a atividade das enzimas de fase I da biotransformação, no 

fígado dos animais expostos a MIX em relação aos demais grupos experimentais, 

indicando uma possível interação sinérgica entre os inseticidas. O fígado é o principal 

órgão de biotransformação, embora atividades extra-hepáticas também podem ser 

observadas em outros tecidos, como rins, intestino e brânquias de peixes (Schlenk, 

2005). Na mistura de inseticidas neonicotinoides com piretroides, os ingredientes 

ativos de ambas as classes químicas podem se complementar (Moradi et al., 2019). 

Isso significa que a ação secundária de um produto pode estar interferindo na ação 

de outro contaminante, aumentando assim, o efeito da mistura (Jia et al., 2009). Já a 

atividade da GST não se alterou significativamente durante a exposição de 96 h. Uma 

possível explicação para esse fenômeno é que os produtos convertidos da fase I de 

biotransformação não conseguiram atingir níveis adequados para ativar a GST (Ge et 

al., 2015), ou não passam por esta via de conjugação.  

Os inseticidas LC e IMI são neurotóxicos, pois afetam o sistema nervoso dos 

organismos-alvo (Burr; Ray, 2004; Gibbons; Morrissey; Mineau, 2015). Entretanto, 

para D. rerio não observarmos alterações na atividade da AChE no corpo inteiro e no 

cérebro nas concentrações testadas. Entretanto, alguns autores já observaram que 

piretroides e neonicotinoides promovem alterações na atividade dessa enzima em 

peixes. Topal et al. (2017), após expor a truta arco-íris (Oncorhynchus mykiss) por 21 

dias ao imidacloprido nas concentrações de 5, 10 e 20 mg L-1, observaram que esse 

inseticida causa a inibição da atividade da AChE nas concentrações de 10 e 20 mg L-

1. Porém, as concentrações utilizadas pelos autores são bem mais elevadas do que 

as concentrações utilizadas no presente estudo, que visa manter concentrações 

ecologicamente relevantes. Já Vieira e Martinez (2018), observaram que diferentes 

concentrações de LC (0,005 a 0,5 μg L−1), causam inibição da atividade da AChE em 

Prochilodus lineatus, após 96 h de exposição. Assim, é possível que o D. rerio seja 

mais tolerante que P. lineatus, e por isso não observamos efeitos na atividade da 

AChE ao expor esses animais a LC.  

https://www.sciencedirect.com/topics/earth-and-planetary-sciences/pyrethroid
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A integração de todos os biomarcadores na PCA demonstrou que a primeira 

componente (Dim1 – 30,6%) está mais relacionada aos biomarcadores genotóxicos e 

mutagênicos, que estão significativamente correlacionadas entre si. Isto indica o 

quanto esses métodos foram sensíveis à exposição desses contaminantes, 

demonstrando que são importantes ferramentas a serem utilizadas para estudos com 

múltiplos biomarcadores. 

Já a segunda componente (Dim1 – 17,8%) está mais relacionada à expressão 

gênica do gene ogg1 e aos biomarcadores de estresse oxidativo. Esses resultados 

indicam o quanto o sistema de reparo do DNA e as defesas antioxidantes são 

importantes para esse organismo, representando uma importante resposta 

antioxidante para o teleósteo D. rerio. 
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5 CONCLUSÃO 

 

Nossos resultados mostram claramente que os inseticidas isolados e em 

mistura, mesmo em baixas concentrações, são capazes de promover alterações em 

biomarcadores genotóxicos e bioquímicos em diferentes tecidos e no corpo inteiro, 

após 96 h de exposição. Em algumas situações a LC parece influenciar mais no efeito 

da mistura (Danos no DNA em eritrócitos e LPO em brânquias). Já o IMI parece 

influenciar no efeito da mistura apenas na CAT do cérebro. Além disso, observamos 

uma possível interação sinérgica entre os inseticidas na atividade da EROD e no 

conteúdo de GSH no fígado. A PCA indicou que os biomarcadores que mais 

contribuíram para a variabilidade dos dados foram os relacionados aos danos no DNA 

e ao sistema antioxidante. O cérebro foi o único órgão que não sofreu danos no DNA 

e nem danos oxidativos, provavelmente devido a presença da BHE e do sistema 

antioxidante eficaz. Isso indica que cada órgão responde diferente devido as suas 

funções e características. Como os inseticidas estudados são constantemente 

utilizados na agricultura é provável que suas concentrações em águas superficiais 

aumentem ao longo dos anos, tornando-se prejudiciais aos peixes tanto na forma 

isolada quanto em mistura, o que destaca a necessidade de mais estudos para 

determinar seus níveis seguros para o ecossistema aquático. 
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CONCLUSÕES GERAIS 

 

O presente trabalho fornece informações relevantes sobre os efeitos 

dos inseticidas formulados à base de λ-cialotrina (LC) e imidacloprido (IMI), isolados 

e em mistura (MIX), nas fases embriolarval e adulta de Danio rerio, após 96 h de 

exposição. Em cada artigo, os resultados foram discutidos de forma individual para 

cada fase do desenvolvimento e a integração destes permite as seguintes conclusões: 

 
1) Na fase embriolarval, os inseticidas formulados LC e IMI, isolados e em mistura, 

causaram aumento na taxa de mortalidade de embriões. Em contrapartida, esses 

contaminantes não promoveram mortalidade na fase adulta. Indicando que a fase 

embriolarval pode ser mais sensível que a fase adulta. Não confirmando a primeira 

hipótese. Além disso, a exposição a esses inseticidas promoveu diminuição na taxa 

de eclosão de larvas. Esses resultados indicam que esses contaminantes em 

concentrações ecologicamente relevantes podem afetar o desenvolvimento do 

teleósteo D. rerio. Confirmando assim, a nossa segunda hipótese. 

 
2) A MIX em algumas situações na fase embriolarval (LPO e GSH) e adulta (GSH e 

EROD no fígado) demonstrou possíveis interações sinérgicas entre os inseticidas, o 

que confirma em parte na nossa terceira hipótese. 

 
3) Na fase embriolarval, os danos genotóxicos não estão correlacionados com os 

danos oxidativos. Na fase adulta, podemos sugerir que parte dos danos no DNA 

observados no corpo inteiro e fígado podem ter sido causados pelas ERO, já que 

nessas situações observamos aumento de lipoperoxidação nos animais expostos a 

LC. Esses resultados corroboram em parte com nossa quarta hipótese. 

 
4) A quinta e sexta hipóteses não foram confirmadas, a ação desses inseticidas não 

afetou negativamente as defesas antioxidantes e o sistema de reparo das fases 

embriolarval e adulta, pelo contrário, em algumas situações foram ativadas. Do 

mesmo modo, esses produtos não chegaram a inibir a atividade das enzimas de 

biotransformação nem da acetilcolinesterase nas concentrações testadas. 

 
5) Na fase embriolarval, a LC não promoveu danos no DNA e LPO. Entretanto, na 
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fase adulta, esse inseticida causou danos no DNA (corpo inteiro, sangue e fígado) e 

LPO (corpo inteiro, brânquias e fígado). Esses resultados indicam que a fase adulta 

parece ser mais sensível a ação da LC em relação a fase embriolarval. Em relação ao 

IMI, as larvas expostas a esse inseticida apresentaram aumento no escore de danos 

no DNA, assim como nos adultos (corpo inteiro, brânquias, sangue e fígado), 

entretanto, não observamos LPO em larvas e adultos, indicando que o IMI na 

concentração testada parece não causar danos oxidativos. Por fim, as larvas expostas 

a MIX não apresentaram danos no DNA, mas apresentaram LPO. Nos adultos, a MIX 

promoveu danos no DNA (corpo inteiro, sangue e fígado) e LPO nas brânquias) 

 
6) Na fase embriolarval, o IMI parece influenciar no efeito da MIX na taxa de eclosão 

em 72 hpf. Nos adultos, o IMI parece influenciar no efeito da MIX na atividade da CAT 

(cérebro). Em relação a LC, esse inseticida parece influenciar no efeito da MIX nos 

danos no DNA (fígado) e LPO (brânquias). 

 
7) O cérebro foi o único órgão que não apresentou danos no DNA e danos oxidativos 

em lípidios e proteínas, provavelmente devido à presença da BHE que impede que os 

contaminantes cheguem facilmente nesse órgão. Além disso, o sistema antioxidante 

deste órgão demonstrou ser eficaz, evitado danos oxidativos nesse tecido. 

 
8) A PCA aplicada nos resultados com os adultos demonstrou que os biomarcadores 

que mais contribuíram para a variabilidade dos dados foram: danos no DNA, AENs 

totais e CAT. Esses métodos foram sensíveis, demonstrando que são importantes 

ferramentas a serem utilizadas em testes agudos, podendo contribuir para o 

monitoramento de áreas contaminadas por inseticidas.  

 
9) Os resultados em conjunto, demonstraram que ambos os inseticidas, isolados e em 

mistura e em concentrações ecologicamente relevantes, promovem efeitos deletérios 

em diferentes fases de desenvolvimento de D. rerio. O IMI parece promover mais 

efeitos subletais na fase embriolarval do D. rerio, enquanto a LC apresenta mais 

efeitos subletais na fase adulta. A mistura de ambos os inseticidas causou diversos 

efeitos subletais para as duas fases de desenvolvimento, muitas vezes alterando 

biomarcadores que os inseticidas isolados não alteraram.
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APÊNDICES 

 

APÊNDICE A – Imagens da fase embriolarval 
 

 

 

 

  

Somitos (48 hpf) 

Embrião coagulado 
(24 hpf) 

10 µm 

10 µm 
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Larva eclodida (72 hpf) 

Cauda descolada 
(48 hpf) 

10 µm 

10 µm 
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APÊNDICE B – Classes de danos no DNA 

 
 

APÊNDICE C – Alterações eritrocíticas nucleares 

Larva eclodida (96 hpf) 

10 µm 


