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MORAES, A.T. Efeitos do glifosato para o teleósteo Prochilodus lineatus na 
presença e ausência de goethita. 2015. 82 f. Dissertação (Mestrado em Ciências 
Biológicas) – Universidade Estadual de Londrina, Londrina. 2015. 
 
 

RESUMO 
 
 
Atualmente, o glifosato é o herbicida mais utilizado no mundo e sua disponibilidade 
no ambiente pode ser reduzida em decorrência da adsorção ao óxido de ferro 
goethita. Entretanto, apesar da potencial aplicação da goethita na remediação 
ambiental, sua toxicidade e seus efeitos sobre a toxicidade do glifosato para peixes 
ainda são desconhecidos. Diante disso, no presente trabalho foram avaliados os 
possíveis efeitos do glifosato, da goethita e da associação de ambos em juvenis de 
Prochilodus lineatus após 24 h de exposição. Os peixes foram expostos apenas à 
água (CTR) ou à água contendo: 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), goethita (GT), nas 
concentrações de 10 e 100 mg.L-1 e às misturas GLI + GT10 e GLI + GT100. A 
concentração de ferro (Fe) foi analisada na água dos meios de exposição e nas 
brânquias, fígado, rim, cérebro, músculo e no sangue dos peixes. Também foram 
avaliados os parâmetros hematológicos e as concentrações de glicose e lactato no 
plasma dos peixes, o conteúdo de glutationa (GSH) e a ocorrência de peroxidação 
lipídica (LPO) e carbonilação proteica (PCO) no fígado e nas brânquias, a atividade 
da acetilcolinesterase (AChE) em cérebro e músculo, ocorrência de danos no DNA 
nos eritrócitos e alterações histológicas nas brânquias. Aumento significativo na 
concentração de Fe foi detectado no cérebro dos peixes dos grupos GT10 e GT100 
em relação aos animais CTR. Os resultados também evidenciaram a capacidade do 
glifosato em promover a diminuição do hematócrito e aumento de LPO e de danos 
no DNA, apesar do aumento da GSH. A exposição a GT100 promoveu alterações 
significativas em biomarcadores fisiológicos (diminuição do hematócrito e glicemia) e 
em apenas um biomarcador bioquímico (diminuição da PCO), enquanto que GT10 
ocasionou redução da hemoglobina. Entretanto, a maioria dos efeitos causados pelo 
glifosato (redução do hematócrito e aumento de LPO e danos no DNA) foi revertida 
nos animais expostos do grupo GLI + GT10. Já a maior concentração de GT foi 
capaz de reverter apenas o efeito genotóxico do glifosato. Nos peixes expostos aos 
diferentes tratamentos, não foram verificadas alterações histológicas no tecido 
branquial que pudessem interferir no funcionamento normal deste órgão. Portanto, 
pode-se concluir que o glifosato causa danos em P. lineatus e que a goethita, na 
menor concentração testada, pode reverter estes danos, indicando o seu potencial 
como uma alternativa na remediação de ambientes aquáticos impactados por 
herbicidas à base de glifosato. 
 
Palavras-chaves: Biomarcadores. Danos oxidativos. Ferro. Genotoxicidade, 

hematologia. Herbicida. 
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presence or absence of goethite. 2015. 82 p. Dissertation (Master´s degree in 
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ABSTRACT 
 
 
Currently, glyphosate is the most widely used herbicide in the world and its 
availability in the environment can be reduced by goethite, due to the large 
adsorption capacity of this iron oxide. However, despite the potential application of 
goethite in environmental remediation, its toxicity and protective effect over the 
toxicity of glyphosate on fish are still unknown.  Therefore, the present study 
evaluated the possible effects of glyphosate, goethite and the association of 
glyphosate and goethite in juvenile Prochilodus lineatus after 24 h of exposure.  The 
fishes were exposed only to water (CTR) or water containing: 3,6 mg.L-1 glyphosate 
(GLY), goethite, at concentrations of 10 mg.L-1 (GT10) e 100 mg.L-1 (GT100) and 
mixture GLY+ GT10 and GLY + GT100. The concentration of iron (Fe) was analyzed 
in the exposure waters and in the gills, liver, kidney, brain, muscle and fish blood. We 
also evaluated hematological parameters, glucose and lactate concentrations in fish 
plasma, glutathione content (GSH), lipid peroxidation (LPO) and protein carbonyls 
(PCO) in the liver and gills, the activity of acetylcholinesterase (AChE) in brain and 
muscle, DNA damage in erythrocytes and histological changes in the gills. A 
significant increase in concentration of Fe was detected in the brain of fishes from 
GT10 and GT100 groups compared to CTR animals. The results showed the 
capacity of glyphosate to promote a decrease in hematocrit and an increase in LPO 
and DNA damage, despite GSH increase. The exposure to GT100 promoted 
significant changes in some physiological biomarkers (decrease in hematocrit and 
blood glucose) and in only one biochemical biomarker (PCO decrease), while GT10 
caused reduction of hemoglobin. However, the most effects caused by glyphosate 
(hematocrit reduction and increase in LPO and DNA damage) were reverted in fish 
from GLI + GT10 group. On the other hand, the highest GT concentration was 
capable to revert only the genotoxic effect of glyphosate. Fishes submitted to all the 
treatments did not show histological alterations in the gills that could interfere on the 
normal functioning of this organ. In conclusion, these results show that glyphosate 
causes damages in P. lineatus and that goethite, in the lower concentration tested, 
can revert these damages, indicating its potential as an alternative in the remediation 
of aquatic environments contaminated by glyphosate based herbicides.  
 
Keywords: Biomarkers. Oxidative damages. Iron. Genotoxicity. Hematology. 

Herbicide.  

 

 



 

APRESENTAÇÃO 

 

Esta dissertação está constituída de uma introdução geral com uma revisão 

bibliográfica sucinta que objetiva apresentar os principais assuntos abordados ao 

longo do trabalho, fornecendo elementos teóricos necessários à compreensão da 

relevância deste estudo. Em seguida estão apresentados os objetivos que 

nortearam a realização deste trabalho e as referências que embasaram a 

introdução. Os resultados estão descritos e discutidos em um manuscrito composto 

por uma breve Introdução, Material e Métodos, Resultados, Discussão, Conclusões 

e Referências. No último item desta dissertação são apresentadas as considerações 

finais que sintetizam o trabalho como um todo. 
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1 INTRODUÇÃO GERAL 

 

1.1 CONTAMINAÇÃO AQUÁTICA 

O constante aumento na quantidade e variedade de compostos 

xenobióticos nos corpos hídricos pode ser avaliado como um impacto da 

atividade antropogênica sobre o ambiente (LIVINGSTONE, 1993; 

CAJARAVILLE et al., 2000). Enquanto o crescimento da população humana 

permaneceu pequeno, a influência antrópica sobre os ambientes aquáticos 

também se manteve reduzida e local (NIKIMNAA, 2014). Porém, a população 

mundial mais do que duplicou nos últimos 50 anos, e segundo a Organização 

das Nações Unidas, no ano de 2011 a população mundial atingiu a casa de 7 

bilhões de habitantes.  

Assim, as modificações nos ambientes aquáticos têm as suas 

principais fontes relacionadas ao crescimento populacional desordenado, como 

a descarga de lixos e esgotos domésticos, o desenvolvimento industrial e as 

atividades agrícolas (RASHED, 2001). Por meio destes processos, agentes 

químicos com efeitos preocupantes têm sido lançados no ambiente aquático, a 

exemplo dos agrotóxicos (VENTURA et al., 2008; GUILHERME et al., 2012). 

Os efeitos tóxicos decorrentes da exposição a contaminantes podem 

ser letais ou subletais, como alterações no comportamento, crescimento, 

desenvolvimento e reprodução das populações aquáticas (RAND et al., 1995). 

Desta forma, a introdução de xenobióticos no ambiente contribui para a 

diminuição da qualidade dos recursos hídricos, além de interferir nas relações 

ecológicas e comprometer a sobrevivência da biota aquática (CAJARAVILLE et 

al., 2000).  

 

1.2 AGROTÓXICOS E A CONTAMINAÇÃO AQUÁTICA 

 De acordo com a Agência Nacional de Águas (ANA, 2013), 72% dos 

recursos hídricos são utilizados na irrigação, seguidos pela dessedentação 

animal (11%), consumo humano (9%), industrial (7%) e rural (1%), sendo 

assim, o setor agrícola é o maior usuário dos recursos hídricos. Ao mesmo 
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tempo, este setor é considerado um dos maiores poluidores desses recursos, 

visto que a contaminação dos corpos hídricos por agrotóxicos é um dos 

principais problemas relacionados à conservação dos ecossistemas aquáticos 

(MENÉNDEZ-HELMAN et al., 2015).  

Os agrotóxicos apresentam extrema relevância no modelo de 

desenvolvimento da agricultura no Brasil (MMA, 2010). Segundo dados da 

Agência Nacional de Vigilância Sanitária (ANVISA, 2012), o Brasil se destaca 

no cenário mundial como o maior consumidor de agrotóxicos, respondendo, na 

América Latina, por 86% dos produtos comercializados. Em 2010, o mercado 

nacional movimentou cerca de U$ 7,3 bilhões e representou 19% do mercado 

global de agrotóxicos (ANVISA, 2012). No mercado nacional, o estado do 

Paraná representa o terceiro maior consumidor de agrotóxicos (Figura 1) e 

merecem destaque os Núcleos Regionais de Ponta Grossa, Cascavel e 

Londrina, nos quais foram registrados os maiores consumos, com valores 

superiores a 15 Kg/ha/ano (IPARDES, 2010). 

 

 

Figura 1- Consumo de agrotóxicos em diferentes Estados brasileiros (UF) nos 

anos de 2012 e 2013. Fonte: Ministério da Agricultura, Pecuária e Abastecimento 

(MAPA) (2014). 

 

Existem várias classes de agrotóxicos, porém os mais intensamente 

aplicados na agricultura são os herbicidas, inseticidas e fungicidas (ANVISA, 
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2012). No Brasil, do total de agrotóxicos consumidos, os herbicidas 

representam 58% do mercado (IBGE, 2010). No Estado do Paraná, os 

herbicidas representam o maior percentual de uso (56,69%), seguidos pelos 

inseticidas (21%) e fungicidas (10,79%) (IPARDES, 2010). O herbicida glifosato 

lidera o ranking de ingredientes ativos mais comercializados no Brasil. No ano 

de 2012 foram comercializadas mais de 180.000 toneladas deste herbicida 

(Figura 2), que representa mais de 41,20% do total de ingredientes ativos 

consumidos no País (IBGE, 2010). 

 

 

Figura 2 - Os dez ingredientes ativos mais comercializados em 2012 (em 

toneladas). Fonte: IBAMA- Boletim de comercialização de Agrotóxicos e Afins – 

Histórico das Vendas – 2000-2012. Brasília, DF, 2013. 

    

A aplicação de agrotóxicos visa ao aumento da produtividade e a 

eliminação de espécies invasoras que transmitem doenças às plantações e aos 

seres humanos (AGRAWAL et al., 2010). No entanto, podem oferecer riscos ao 

homem e ao ambiente devido ao uso frequente e muitas vezes incorreto destes 

compostos. Logo, em termos de segurança ambiental e saúde pública, o 

aumento da utilização de agrotóxicos tem determinado um grande impacto 

negativo, em razão da contaminação ambiental e dos casos de intoxicação 

(SPADOTTO, 2006).  
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Os agrotóxicos podem alcançar os corpos d’água de maneira direta 

através da aplicação intencional, ou por meio da água da chuva e de 

escoamento superficial, a partir de áreas onde ocorreram aplicações (ARIAS et 

al., 2007; SILVA; SANTOS, 2007). A lixiviação do solo é uma das principais 

fontes de contaminação dos sistemas aquáticos por agrotóxicos e é 

influenciada diretamente pela precipitação, pois quanto mais chove, mais 

agrotóxicos podem alcançar os corpos hídricos (NIKIMNAA, 2014).  

Dentre as maneiras indiretas que favorecem a entrada desses 

compostos nos corpos hídricos merece destaque a percolação da água no 

solo, pela qual pode haver a contaminação de lençóis freáticos; a volatilização 

em decorrência da formação de poeira de solo contaminado e a deriva que 

transporta os agrotóxicos pulverizados por meio de correntes aéreas podendo 

depositá-los em locais distantes da área onde foram inicialmente usados 

(COOPER, 1993, NIKIMNAA, 2014). 

Uma vez na água, os resíduos de agrotóxicos podem se ligar a 

partículas em suspensão, depositar-se nos sedimentos ou serem absorvidos 

por organismos (TOMITA e BEYRUTH, 2002). Estudos indicam a ocorrência de 

alterações em parâmetros bioquímicos e metabólicos de animais aquáticos 

expostos a agrotóxicos (COPPATTI et al., 2009; SALBERGO et al., 2010). O 

acúmulo desses compostos pelos organismos aquáticos depende da 

disponibilidade e persistência dos contaminantes na água (SPACIE et al., 

1985).  

A disponibilidade e persistência no solo determinam a eficácia do 

agrotóxico utilizado, bem como o benefício de seu uso e o potencial efeito 

adverso em organismos não-alvo e outros componentes do ambiente. Outras 

condições relevantes na avaliação do potencial de contaminação de 

agrotóxicos em corpos d’ água incluem a retenção no solo, transformação, 

transporte, destino e degradação, sendo todas essas reguladas pelas 

características químicas e físicas dos compostos, do meio e pelas condições 

climáticas (FALCONER, 2002). Fatores como a quantidade, frequência e os 

métodos de aplicação também devem ser considerados na determinação do 

destino dos agrotóxicos no ambiente (SPADOTTO et al., 2006). 
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1.3 GLIFOSATO 

 As propriedades herbicidas do composto glifosato foram descobertas 

pela Companhia Monsanto (EUA) em 1970 e, desde então, este agrotóxico é 

um dos herbicidas mais amplamente utilizados no mundo (ANNETT et al., 

2014; REN et al., 2014). O glifosato também ocupa uma posição de destaque 

no mercado nacional por ser o herbicida mais consumido no Brasil (IBGE, 

2010).  

Trata-se de um herbicida pós-emergente (aplicado após a germinação), 

sistêmico (absorção pela raiz), não-seletivo e com alta eficiência. É utilizado 

mundialmente na formulação de agrotóxicos para o controle de plantas 

infestantes em diversos ambientes, principalmente, agrícolas, florestais, 

aquáticos e domésticos (CHEN et al., 2007; JONSSON et al., 2008; TANG et 

al., 2015). Na agricultura tem sido utilizado em culturas de algodão, ameixa, 

arroz, banana, cacau, café, cana-de-açúcar, milho, soja, trigo, entre outras. 

A ação do glifosato nas plantas consiste na inibição de uma enzima, a 5-

enolpiruvoil-chiquimato-3-fosfato, que participa da síntese de aminoácidos 

essenciais para sobrevivência da planta (ZABLOTOWICZ e REDY, 2004; TONI 

et al., 2006). Na ausência desta enzima, as plantas são incapazes de produzir 

proteínas necessárias ao seu crescimento e morrem após alguns dias ou 

semanas (YAMADA et al., 2007). 

O glifosato, (N-(fosfometil)-glicina) (Figura 3) pertence ao grupo químico 

dos aminoácidos fosfonados e à classe dos herbicidas organofosforados.  Uma 

característica importante deste herbicida refere-se à sua persistência variável 

no ambiente, sendo que a sua meia vida varia de 7 a 14 dias, porém em 

ambientes aquáticos pode ficar adsorvido na vegetação e no sedimento por 

mais de 30 dias (GIESY et al., 2000; TSUI e CHU, 2008). Além disso, o 

glifosato é bastante estável na presença de luz e apresenta alta solubilidade 

em água (15,700 mg.L-1 a 25ºC e pH 7), mas é praticamente insolúvel em 

solventes orgânicos comuns (RODRIGUES e ALMEIDA, 2005). A alta 

solubilidade do glifosato favorece o risco de contaminação dos corpos hídricos, 

pois sugere elevada mobilidade na água, além da adsorção ao sedimento e a 

partículas que podem ser ingeridas por organismos aquáticos (QIAN et al., 

2009). Silva et al. (2003) detectaram a presença de glifosato após 60 dias de 
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sua aplicação em águas superficiais próximas a uma região agrícola, no 

município de Pelotas (RS). Em amostras de água da bacia do Rio Corumbataí 

(SP), também foi observada a presença do ingrediente ativo em questão 

(ARMAS et al., 2007). 

 

Figura 3- Fórmula estrutural do herbicida glifosato. 

 

Quando o herbicida é aplicado espera-se que, após um determinado 

tempo de ação, este composto desapareça do ambiente. Porém, parte é 

absorvida pelas plantas e parte não atinge o alvo, sendo depositada no 

ambiente. A partir daí processos de adsorção, degradação microbiana, 

lixiviação e transporte vão determinar quanto do herbicida ficará disponível na 

solução do solo e na água (PRATA, 2002). O glifosato apresenta uma rápida e 

elevada taxa de adsorção aos óxidos e hidróxidos de ferro e alumínio e à 

matéria orgânica do solo. Assim, componentes minerais comumente presentes 

no solo, como a goethita, adsorvem fortemente o glifosato (VEIGA et al., 2001). 

O grupo fosforado do herbicida é adsorvido por superfícies minerais, pois tem a 

habilidade de formar complexos fortes com metais (MCCONNEL e HOSSNER, 

1985; JONSSON et al., 2008). 

Embora seja classificado como medianamente ou pouco tóxico 

(ANVISA, 2011) e o risco ambiental decorrente da exposição direta ao glifosato 

seja considerado baixo (EPA, 1993), diante do seu amplo consumo e sua 

frequente presença no ambiente, este ingrediente ativo tem sido estudado em 

termos de efeitos tóxicos nos organismos aquáticos (KREUTZ et al., 2011; 

SANDRINI et al., 2013). Apesar de ser considerado não tóxico para mamíferos 
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e aves, os peixes são organismos mais sensíveis a este herbicida (CHEN et al., 

2007).  

Atualmente, diversos trabalhos têm avaliado a ocorrência de alterações 

em peixes em consequência da exposição a herbicidas a base de glifosato, 

como inibição da acetilcolinesterase em cérebro e músculo de Prochilodus 

lineatus (MODESTO e MARTINEZ, 2010a; MODESTO e MARTINEZ, 2010b), 

estresse oxidativo em peixes Rhamdia quelen (MENEZES et al., 2011) e danos 

genotóxicos em Tilapia rendalli (GRISOLIA, 2002). Tendo em vista a ampla 

utilização dos produtos formulados a base de glifosato, sua persistência no 

ambiente, o potencial de alcançar os corpos hídricos e ocasionar danos aos 

organismos aquáticos, medidas de remediação são necessárias para reduzir a 

disponibilidade e os possíveis efeitos deste herbicida no ambiente aquático. 

Desta forma, técnicas para remoção do glifosato dos corpos hídricos são 

necessárias, uma vez que os métodos de tratamento de água já existentes, 

como microfiltração, ultrafiltração, adsorção por carvão ativado, filtração 

utilizando areia e degradação biológica, são procedimentos caros ou que 

demandam grandes investimentos em infraestrutura. Por isso, existe um 

interesse crescente em métodos alternativos e de baixo custo para a remoção 

do glifosato da água (CARNEIRO et al., 2015).  

 

1.4 ÓXIDOS DE FERRO: GOETHITA E A REMEDIAÇÃO AMBIENTAL 

O ferro é o quarto elemento mais abundante da crosta terrestre e seus 

óxidos são comuns e muito difundidos na natureza, estando presentes em 

componentes de solos, rochas, lagos, rios e fundo de oceanos 

(SCHWERTMANN e CORNELL, 2000; PONKA et al., 2007). A introdução 

destes compostos no ambiente ocorre, predominantemente, através do 

intemperismo de rochas magmáticas nos ambientes terrestres e marinhos. 

Neste processo, está envolvido o mecanismo de erosão decorrente de vento ou 

água que transporta os óxidos de ferro do ambiente (pedosfera, hidrosfera, 

biosfera) para a litosfera (crosta terrestre) (SCHWERTMANN e CORNELL, 

2003). 

Existem 16 óxidos que apresentam em sua composição o elemento ferro 

ligado ao oxigênio e/ou hidroxila, sendo que na maioria o ferro está no estado 



8 
 

trivalente. A superfície dos óxidos de ferro é muitas vezes mal cristalizada, ou 

seja, os cristais apresentam um tamanho nanométrico que lhes confere 

elevada área e atividade superficial. Além disso, são ricos em defeitos, contém 

impurezas, baixa solubilidade e apresentam cores marcantes que variam do 

vermelho ao amarelo (SCHWERTMANN e CORNELL, 2000). 

 A goethita (α-FeOOH) (Figura 4) é um dos óxidos de ferro mais 

termodinamicamente estáveis a temperatura ambiente (LIU et al., 2014). Em 

agregados de cristais maciços, a goethita apresenta uma coloração marrom 

escura ou preta, enquanto que o pó é amarelo e responsável pela cor de 

rochas e solos (SCHWERTMANN e CORNELL, 2003).  Devido a sua intensa 

coloração é muito utilizada por indústrias de pigmentos. 

 

 

Figura 4: Fórmula estrutural da goethita. 

 

Assim como os demais óxidos de ferro, a goethita apresenta uma 

superfície nanométrica com área específica elevada que varia de acordo com o 

ambiente (LIU et al., 2014). Estudo recente mostrou a estrutura da goethita 

sintetizada a partir de diferentes compostos, incluindo a água destilada (Figura 

5) (CARNEIRO et al., 2013). Combinado ao tamanho nanométrico, a 

abundância de grupos hidróxidos na superfície da goethita favorece a adsorção 

de nutrientes, contaminantes contendo ânions e cátions e gases presentes no 

meio (DIDERIKSEN e STIPP, 2003). Portanto, a goethita desempenha um 

papel crucial no ambiente visto que interfere em processos de transporte (do 

solo para o sistema aquático) e transformação de compostos, diminuindo a 

perda de nutrientes no solo e reduzindo as concentrações de contaminantes 

que podem atingir os corpos hídricos. 
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       Figura 5: Eletromicrografia da estrutura da goethita (CARNEIRO et al., 2013). 

 

Estudos avaliaram a adsorção do glifosato sobre a goethita e 

observaram interação entre ambos (SHEALS et al., 2002; DIDERIKSEN et al., 

2003; JONSSON et al., 2008; WAIMAN et al., 2012). De forma geral, o grupo 

fosfato do glifosato se liga ao Fe3+ (Figura 6), enquanto que os grupos amino e 

carboxilato permanecem relativamente livres de complexação com a goethita e 

ficam sujeitos à degradação ou ligação com íons metálicos (SHEALS et al., 

2002). Assim, a ligação entre o glifosato e o ferro pode ser uma maneira de 

diminuir a disponibilidade deste composto no ambiente (TONI et al., 2006). 

 

Figura 6: Ligação do glifosato sobre a goethita. 

 

As propriedades físicas e químicas da goethita, tais como elevada área 

superficial e alta reatividade, são características associadas ao tamanho 
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nanométrico deste óxido de ferro no ambiente e têm atraído atenção devido a 

sua potencial aplicação na proteção ambiental. Com base na compreensão 

destas características, a goethita sintética tem sido produzida como precursora 

de nanopartículas de ferro que visam o tratamento de contaminantes em meio 

aquático (LIU et al., 2014). 

A nanotecnologia envolve a produção e o uso de materiais cujas 

estruturas apresentam escala nanométrica (SHAW et al., 2011). Relaciona-se, 

portanto, com o domínio de partículas com dimensões extremamente 

pequenas, da ordem de 1 a 100 nanômetros. Partículas nesta escala de 

tamanho (nanopartículas) apresentam propriedades físicas, químicas e 

biológicas novas e/ou distintas daquelas de partículas em escala macroscópica 

(SHAW et al., 2011; FERREIRA et al., 2013; LIU et al., 2014). Tais 

características, consideradas únicas e incomuns, têm permitido a aplicação de 

nanopartículas em diversos campos e áreas de pesquisa, dentre estes estão a 

nanomedicina, indústrias de cosméticos, farmacêuticos, têxteis, eletrônicos, 

informática, aeroespacial, além de aplicações ambientais que incluem o 

tratamento de águas superficiais, subterrâneas e efluentes industriais (HANDY 

et al., 2008; FERREIRA et al., 2013). 

As nanopartículas podem ser introduzidas no ambiente em decorrência 

do despejo de efluentes industriais ou com o intuito de remediação ambiental, 

visando à remoção de diversos contaminantes (BHATT et al., 2011; SAVINA et 

al., 2011). Esses processos podem resultar na formação de agregados de 

nanopartículas e contaminantes (ZHANG et al., 2011). Segundo a resolução 

CONAMA nº 420 (2009), a remediação de uma área contaminada consiste no 

conjunto de ações de intervenção para reabilitação desta, por meio de 

aplicações de técnicas que visam à remoção, contenção ou redução das 

concentrações dos contaminantes.  

Embora existam estudos relacionados à remoção de contaminantes do 

ambiente, este assunto ainda é fonte considerável de debate e reforça a 

importância do desenvolvimento de novas tecnologias de remediação 

(O’CARROLL, 2014). A utilização de nanopartículas nesse processo está 

despertando interesse em virtude da grande área superficial que fica disponível 

para interação com os contaminantes e da alta reatividade dessas partículas 
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que podem proporcionar soluções de baixo custo para muitos desafios de 

remediação ambiental (MOORE, 2006; JU-NAM et al., 2008). 

O conhecimento quanto à produção e aplicação de nanopartículas está 

em crescente aumento, enquanto que seus efeitos sobre os sistemas 

biológicos ainda não são bem elucidados. Assim, embora as características 

das nanopartículas sejam vantajosas do ponto de vista da remoção de 

contaminantes do meio, para os organismos aquáticos as consequências da 

absorção desses materiais ainda são pouco conhecidas. Estudos mostram que 

as nanopartículas podem resultar em danos na integridade de membrana e no 

DNA, além de efeitos mutagênicos e morte celular (BROWN et al., 2001; 

BHATT et al., 2011).  

Uma propriedade importante na avaliação da toxicidade e 

disponibilidade das nanopartículas refere-se à mudança de estado desses 

materiais em função de suas características químicas (natureza da superfície) 

e do ambiente (circulação de água na vizinhança das nanopartículas) 

(NIKIMNAA, 2014). Logo, quando presentes no ambiente aquático, as 

nanopartículas podem ficar suspensas na coluna d’água ou podem formar 

aglomerados (associação fraca de nanopartículas) ou agregados (ligações 

químicas entre nanopartículas) (SCHIRMER et al, 2014). Dependendo do 

estado de aglomeração ou agregação, as nanopartículas podem afundar e 

permanecer no sedimento e, consequentemente, podem ser absorvidas tanto 

por organismos que ficam na coluna d’água como por aqueles que vivem 

próximo ao sedimento (SCHIRMER et al., 2014). A agregação das 

nanopartículas pode ocasionar efeitos sobre a possível toxicidade, pois 

interfere na reatividade superficial que efetivamente pode interagir com os 

organismos (CWIERTNY et al., 2009; SHAW et al., 2011). 

Uma vez absorvidas pelos organismos aquáticos, por meio da 

alimentação ou adsorção a superfícies como as brânquias, por exemplo, as 

nanopartículas podem ser internalizadas após a passagem pelos epitélios 

branquial ou intestinal (HANDY et al., 2008). Se internalizados, esses materiais 

podem atingir organelas no interior de células ou serem distribuídos por meio 

da circulação dos fluidos (SCHIRMER et al., 2014). Por fim, é preciso 

considerar a possibilidade de transferência de nanopartículas ao longo da 
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cadeia alimentar e os potenciais efeitos em longo prazo quanto aos 

consumidores finais (CEDERVALL et al., 2012). 

O estudo do destino e impacto das nanopartículas no ambiente está se 

tornando cada vez mais importante (JU-NAM et al., 2008), porém a falta de 

conhecimento sobre os riscos associados a esses materiais tem limitado sua 

aplicação na remediação da contaminação em corpos hídricos (CRANE et al., 

2008; SAVINA et al., 2011). Neste contexto é preciso que seja feita uma 

avaliação quanto aos benefícios e aos potenciais riscos do uso de 

nanopartículas no ambiente (HE et al., 2011). Para tanto, metodologias de 

análise de riscos são necessárias (MOORE, 2006), e os testes de toxicidade 

podem ser uma alternativa para a avaliação dos efeitos das nanopartículas. 

 

1.5 BIOMARCADORES 

Os testes de toxicidade estão sendo cada vez mais utilizados a fim de 

avaliar os efeitos dos poluentes em organismos aquáticos e também auxiliar na 

análise de qualidade da água. Esses testes podem ser realizados associados 

com a utilização de biomarcadores, que são definidos como alterações 

biológicas que os organismos expressam diante de um contaminante (SARKAR 

et al., 2006), ou seja, são as características mensuráveis de um organismo que 

responde a agentes tóxicos (NIKIMNAA, 2014). Portanto, o uso de 

biomarcadores está intimamente associado ao estudo dos efeitos de 

substâncias químicas tóxicas nas comunidades naturais (CHAPMAN, 2002). 

Os resultados dos biomarcadores devem permitir uma avaliação dos 

potenciais riscos para populações, comunidades ou ecossistemas (NIKIMNAA, 

2014). Para tanto, biomarcadores bioquímicos, fisiológicos e histológicos têm 

sido estudados e propostos para avaliar a saúde dos peixes (VAN DER OOST 

et al., 2003). Dentre as vantagens oferecidas por estas ferramentas, está a 

sensibilidade a várias classes de contaminantes e o fornecimento de 

informações quanto ao efeito dos contaminantes, sendo, normalmente, os 

primeiros sinais de alterações no ambiente (VAN DER OOST et al., 2003). 

Para predizer a contaminação do ambiente e suas consequências sobre 

os organismos, a resposta de um único biomarcador pode não ser tão precisa e 

resultar em interpretações errôneas, por isso, um conjunto de biomarcadores 
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deve ser analisado nos testes de toxicidade (ZORITA et al., 2008). Além disso, 

os biomarcadores têm maior relevância ecológica quando combinados com o 

conhecimento da sensibilidade das espécies aos contaminantes (NIKIMNAA, 

2014). Assim, representam importantes ferramentas para monitorar o equilíbrio 

do ecossistema aquático e auxiliam na escolha de estratégias de remediação, 

antes da ocorrência de danos ambientais irreversíveis (CAJARAVILLE et al., 

2000; SAKAR et al., 2006). 

Dentre os biomarcadores mais investigados em estudos 

ecotoxicológicos estão as defesas antioxidantes, danos oxidativos, danos no 

DNA, parâmetros fisiológicos e histopatologia, os quais serão descritos a 

seguir. 

 

1.5.1 Biomarcadores de estresse oxidativo e defesas antioxidantes 

Em condições normais, o oxigênio é reduzido à água por meio de 

reações oxidativas nos complexos que compõe a cadeia respiratória e que 

culminam na produção de energia (ATP). Portanto, o oxigênio é essencial à 

sobrevivência dos organismos aeróbicos. Durante o processo de transporte de 

elétrons na mitocôndria, uma pequena porcentagem do oxigênio é convertida 

em compostos do metabolismo do oxigênio, ao invés de água. Estes 

compostos são denominados espécies reativas de oxigênio (ERO) e incluem o 

ânion radical superóxido (O2
-), o radical hidroxil (•OH) e o peróxido de 

hidrogênio (H2O2) (LUSHCHAK, 2011).  

As ERO, em baixas concentrações, são importantes moléculas 

sinalizadoras no organismo, e são neutralizadas por sistemas de defesa 

celular, como antioxidantes enzimáticos e não enzimáticos (DOWNLING e 

SIMMONS, 2009). Entretanto, estes produtos passam a ter um efeito prejudicial 

quando presentes no organismo em altas concentrações, pois são potentes 

oxidantes, capazes de reagir com proteínas, carboidratos, lipídios e ácidos 

nucléicos causando diferentes tipos de danos que podem levar à morte celular 

(MARTINEZ, 2006; LI et al., 2009).   

Os antioxidantes podem ser definidos como qualquer substância que 

retarda significativamente ou impede a oxidação de um substrato em um 

organismo (NIKIMNAA, 2014) e os organismos dispõem de defesas 
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antioxidantes enzimáticas e não enzimáticas para neutralizar as ERO. As 

defesas antioxidantes não enzimáticas podem reduzir a ação tóxica das ERO e 

são representadas, principalmente, por moléculas hidrossolúveis como o 

tripetídeo glutationa (GSH), o ácido ascórbico (vitamina C), e por moléculas 

lipossolúveis como o β – caroteno (vitamina B) e o α – tocoferol (vitamina E) 

(VAN DER OOST et al., 2003). 

A GSH é o tiol não proteico mais abundante na célula e está envolvida 

na proteção das células contra danos oxidativos (SINHORIN et al., 2014). Este 

tripeptídeo está associado a diversas funções como a síntese de proteína e 

DNA, integridade do citoesqueleto e defesa contra moléculas oxidantes e 

compostos xenobióticos, atuando como primeira linha de defesa contra as ERO 

(PEÑA-LLOPIS et al., 2002). A GSH participa de reações enzimáticas, atuando 

como cofator para ação da Glutationa–S-Transferase (GST), que participa da 

detoxificação de substâncias, bem como para a ação da enzima glutationa 

peroxidase (GPx) que elimina o peróxido de hidrogênio e peróxidos orgânicos. 

A GSH está presente em altas concentrações dentro das células e é 

considerada um ótimo biomarcador para contaminação, pois sua concentração 

pode variar em resposta a contaminação ambiental (MARTINEZ, 2006). 

Quando ocorre um desequilíbrio a favor da produção de ERO e contra a 

capacidade de defesa antioxidante da célula é estabelecido o chamado 

estresse oxidativo (LIVINGSTONE, 2003; MONTEIRO et al., 2006). Dentre as 

consequências relacionadas ao estresse oxidativo estão a peroxidação lipídica 

(LPO), os danos ao DNA e a oxidação de proteínas (LIVINGSTONE, 2003), 

que podem auxiliar na avaliação da toxicidade de um determinado 

contaminante (VALAVANIDIS et al., 2006).  

A LPO é caracterizada pelo conjunto de reações em cadeia iniciado pela 

ação das ERO que retiram átomos de hidrogênio do grupo metileno das 

cadeias de ácidos graxos polinsaturados (LIMA e ABDALLA, 2001). Envolve, 

portanto, a oxidação dos ácidos graxos polinsaturados das membranas 

celulares, levando a perda de sua integridade e fluidez, além de alterar o fluxo 

transmembrana (VALAVANIDIS et al., 2006). A degradação dos produtos da 

LPO resulta em compostos como cetonas e aldeídos. Dentre esses, está o 

malondialdeído (MDA) que é considerado um bom biomarcador de 
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contaminação aquática e pode ser quantificado e usado como indicativo de 

estresse oxidativo (VAN DER OOST et al., 2003). 

As proteínas também são um dos principais alvos das ERO e podem 

resultar em alterações reversíveis ou irreversíveis, sendo que estas últimas 

podem levar a danos estruturais com inativação e perda de funcionalidade. A 

principal modificação nas proteínas, decorrente da ação das ERO, relaciona-se 

com a oxidação de aminoácidos que produz derivados carbonilados altamente 

reativos (DALLE-DONNE et al., 2006). A carbonilação está ligada a processos 

que formam cetonas e/ou aldeídos que reagem com o DNPH 

(2,4dinitrofenilhidrazina) para formar compostos detectáveis por meio da 

espectrofotometria (REQUENA et al., 2001; SINHORIN et al., 2014). Os níveis 

de carbonilação proteica podem ser utilizados como biomarcadores em 

espécies de peixes expostos a herbicidas (MENEZES et al., 2011). 

 

1.5.2 Biomarcadores genotóxicos 

A genotoxicidade refere-se aos efeitos de substâncias tóxicas sobre a 

estrutura do DNA (NIKINMAA, 2014) e alguns compostos xenobióticos são 

denominados genotóxicos, pois podem interagir e ocasionar alterações na 

molécula de DNA. As alterações no DNA incluem modificações nos 

nucleotídeos, formação de adutos e quebras de fita, que quando não reparadas 

podem gerar mutações (ZHU et al., 2005). A ocorrência de danos no DNA é um 

biomarcador sensível a diversos contaminantes (TSANGARIS et al., 2011). 

A avaliação do potencial genotóxico de contaminantes pode ser 

realizada por meio do teste do cometa que detecta quebras nas cadeias de 

DNA. Este teste é amplamente utilizado em estudos ecotoxicológicos por ter 

um custo relativamente baixo, ser rápido e sensível (DHAWAN et al., 2009). A 

técnica se baseia na detecção de fragmentos de DNA que migram durante a 

eletroforese formando caudas. Os estudos genotóxicos com peixes, 

frequentemente, realizam o ensaio do cometa em células sanguíneas, porém 

as brânquias e o fígado também têm sido utilizados (GUILHERME et al., 2012).  

Agrotóxicos, como os herbicidas formulados a base de glifosato, são capazes 

de induzir danos no DNA de peixes (CAVALCANTE et al., 2008; GUILHERME 

et al., 2014; MORENO et al., 2014). 
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1.5.3 Biomarcador neurotóxico 

A AChE é um biomarcador bioquímico que tem sido largamente usado 

por diversos autores para monitorar os efeitos de agrotóxicos em organismos 

aquáticos, especialmente em peixes (VAN DER OOST et al., 2003; COPPATTI 

et al., 2009). Dentre as vantagens deste biomarcador destacam-se a 

seletividade, a sensibilidade aos contaminantes e a obtenção rápida de 

resultados (PUNDIR e CHAURAN, 2012).  Neste contexto, os inseticidas 

organofosforados e carbamatos destacam-se por serem reconhecidamente 

anticolinesterásicos, para os quais a AChE pode ser utilizada como 

biomarcador. 

A acetilcolina (ACh) é um neurotransmissor sintetizado no terminal 

axônico que permanece empacotado e estocado nas vesículas sinápticas até 

que a chegada de um potencial de ação dispare sua liberação. A ACh se 

difunde na sinapse e se liga a receptores na membrana pós-sináptica. Durante 

a transmissão do impulso nervoso, a sinalização é finalizada pela enzima 

AChE, que remove a ACh de seu receptor, clivando-a em colina e acetato 

(XUEREB et al., 2007). A colina é captada pelo neurônio e reutilizada para 

formar ACh, ao passo que o acetato se difunde para fora da fenda sináptica.  

A atividade da AChE é um dos principais biomarcadores utilizados para 

o monitoramento de ambientes aquáticos contaminados por agrotóxicos 

(PUNDIR e CHAURAN, 2012). Além de inseticidas organofosforados e 

carbamatos, estudos demonstraram a sensibilidade da AChE a outros tipos de 

contaminantes ambientais, como os agrotóxicos a base de glifosato 

(GLUSCZAK et al., 2006; MODESTO e MARTINEZ, 2010a; SALBERGO et al., 

2010). Estes compostos ligam-se ao sítio esterásico da AChE, impedindo-a de 

exercer sua função de hidrolisar o neurotransmissor acetilcolina em colina e 

ácido acético (MEERDINK, 1989). Assim, ocorre acúmulo de ACh na fenda 

sináptica, que promove aumento na transmissão do impulso nervoso, gerando 

várias alterações nos organismos como exaustão do nervo, disfunções do 

miocárdio, convulsões, parada respiratória e coma, podendo levar a morte 

(PUNDIR; CHAURAN, 2012). Em peixes, a inibição da AChE pode interferir em 

funções importantes, como a localização de presas, fuga de predadores e 
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orientação em relação aos alimentos (MIRON et al., 2005; SAMANTA et al., 

2014). 

 

1.5.4 Biomarcadores fisiológicos 

  Os biomarcadores fisiológicos são utilizados para indicar e quantificar os 

efeitos de contaminantes ambientais (WINKALER et al., 2001). Dentre estes, 

os parâmetros hematológicos, tais como o hematócrito (porcentagem de 

células vermelhas no volume total de sangue), o conteúdo de hemoglobina e o 

número de eritrócitos por mm3 de sangue (RBC) podem fornecer informações 

sobre o estado estrutural e funcional dos peixes expostos a agentes tóxicos (LI 

et al., 2010; YONAR et al., 2014). Dessa forma, auxiliam na detecção de desvio 

das condições normais, e são importantes na avaliação da contaminação 

ambiental (OLIVEIRA-RIBEIRO et al., 2000; LI et al., 2011). Estudos mostram 

que os parâmetros hematológicos podem ser alterados na presença de 

diversos contaminantes, como metais, (AL-ASGAH et al., 2015) incluindo o 

ferro (ELAHEE e BAGWANT, 2007), e agrotóxicos (KOPROCU et al., 2006; 

SIANG et al., 2007; HARABAWY et al., 2014).  

A glicose plasmática é um indicador sensível e confiável na 

determinação de situações de estresse em peixes expostos a contaminantes 

ambientais (AL-ASGAH et al., 2015). Níveis elevados de glicose estão 

relacionados ao aumento da demanda energética que está envolvida no 

mecanismo de adaptação do animal ao agente estressor (WENDELAAR 

BONGA, 1997). Essa mobilização de energia é importante para o 

reestabelecimento da homeostase do organismo (RAMESH et al., 2009). 

Testes de toxicidade com agrotóxicos indicaram hiperglicemia em peixes 

expostos a estes compostos (GLUSCZAK et al., 2006; HARABAWY et al., 

2014).  

 

1.5.5 Biomarcadores histológicos 

Os biomarcadores histológicos são instrumentos sensíveis e eficazes na 

detecção dos efeitos de agentes tóxicos em órgãos específicos de peixes, a 
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exemplo das brânquias que podem acumular diversos contaminantes 

(THOPHON et al., 2003; ABDEL-MONEIM et al., 2012; PAULINO et al., 2014; 

MUÑOZ et al., 2015). As brânquias desempenham um papel importante nas 

trocas gasosas, osmorregulação, manutenção do equilíbrio ácido-base e na 

excreção de compostos nitrogenados (MUÑOZ et al., 2015).  

Na maioria dos teleósteos, as brânquias estão alojadas na cavidade 

opercular e são formadas por arcos branquiais, de onde partem os filamentos 

que são constituídos por lamelas. As lamelas são muito vascularizadas e são 

suportadas por células pilares, que delimitam lacunas por onde o sangue flui. 

As brânquias ficam em contato constante com a água para efetuar as trocas 

gasosas, e devido a isso, são as portas de entrada para contaminantes 

presentes na água (MALLATT, 1985; AU et al., 2004). 

A grande área superficial e a localização das brânquias face ao meio 

externo favorece a absorção de substâncias dissolvidas na água (MAZON et al, 

2000; PAULINO et al., 2012). Logo, como as brânquias ficam em contato com o 

ambiente aquático e são a principal barreira contra a entrada de agentes 

tóxicos, representam um órgão vulnerável a uma variedade de injúrias 

traumáticas, infecciosas e toxicológicas (WOLF et al., 2014). Neste contexto, as 

alterações histológicas branquiais podem indicar possíveis danos funcionais e 

seu estudo é útil na avaliação de sistemas aquáticos contaminados (FANTA et 

al., 2003; CENGIZ e UNLU, 2006). 

 

1.6 BIOMONITORAMENTO 

A análise dos parâmetros químicos e físicos da água é importante na 

avaliação de alterações na integridade e homeostase dos sistemas aquáticos. 

A integração destes parâmetros com a análise de impactos sofridos pela biota 

é de fundamental importância na compreensão dos efeitos ocasionados por 

agente tóxicos presentes no ambiente (ARIAS et al., 2007; CAZENAVE et al., 

2009; LAM, 2009). 

O processo chamado de biomonitoramento ambiental utiliza 

organismos vivos como ferramenta para avaliar os efeitos dos contaminantes 

(MAGALHÃES e FERRÃO FILHO, 2008, NIKINMAA et al., 2014), pois suas 
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respostas podem indicar mudanças ocorridas no ambiente, geralmente 

decorrentes de atividades antropogênicas. Os organismos biomonitores são 

utilizados nesse processo, pois alteram suas funções vitais e podem acumular 

agentes tóxicos em resposta a alterações ambientais, e portanto, são capazes 

de fornecer informações sobre a situação ambiental local (VAN DER OOST et 

al., 2003; TOTTI et al., 2007). 

Os peixes são avaliados como bons biomonitores em testes 

toxicológicos, pois são importantes na composição da cadeia alimentar e 

sensíveis a diversos contaminantes (MISHRA et al., 2005). Outros critérios 

importantes na escolha de organismos testes são: ampla distribuição 

geográfica; fácil manutenção e aclimatação a condições laboratoriais e 

características da biologia e ecologia da espécie conhecidas. A importância dos 

peixes de água doce é ecológica e econômica, sendo que podem ser 

considerados uma das principais rotas de contaminação humana (AL-SABTI e 

METCALFE, 1985).   

 

1.6.1 Modelo experimental 

A espécie de peixe Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836) (Figura 7), 

popularmente conhecida como curimba, curimbatá, curimatã ou papa-terra 

pertence à ordem Characiformes e família Prochilodontidae. O gênero 

Prochilodus está amplamente distribuído nas principais bacias hidrográficas da 

América do Sul, podendo ser encontrado nos rios das bacias Solimões-

Amazonas, Tocantins, São Francisco, Paraná-Paraguai, Paraíba do Sul e 

Uruguai (SIVASUNDAR et al., 2001; IWERSEN, 2010). A espécie P. lineatus 

pode ser localizada em toda a bacia do Rio Paraná-Rio Paraguai, em rios do 

Brasil, Argentina, Uruguai, Paraguai e Bolívia, e rio Paraíba do Sul (CASTRO e 

VARI, 2004). 

As características de P. lineatus incluem corpo fusiforme de médio a 

grande porte, coloração cinza-esverdeada, sendo o dorso mais escuro e o 

ventre mais claro de cor prateada, um espinho curto na origem da nadadeira 

dorsal e boca circular com lábios grossos e móveis providos de dentículos 

diminutos (PEREIRA, 2006).  
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Figura 7 - Exemplar juvenil de Prochilodus lineatus. Foto: Birindeli, J. L.O. 

 

P. lineatus realiza migrações para fins reprodutivos e apresenta hábito 

detritívoro, sendo sua dieta composta principalmente de detritos e sedimento 

(SCHENONE et al., 2014). Como os indivíduos se alimentam das partículas 

presentes no fundo, podem ficar mais suscetíveis aos contaminantes presentes 

na água e retidos no sedimento e, devido a isso, são considerados adequados 

para estudos de monitoramento ambiental. Neste contexto, testes de toxicidade 

em laboratório comprovaram a sensibilidade de P. lineatus em exposições aos 

agrotóxicos glifosato (LANGIANO e MARTINEZ, 2008), atrazina (SANTOS e 

MARTINEZ, 2008) e clomazone (PEREIRA et al., 2013), aos metais cobre 

(NASCIMENTO et al., 2012), chumbo (MONTEIRO et al., 2011), alumínio 

(CAMARGO et al, 2009) e a derivados de petróleo como a gasolina 

(SIMONATO et al., 2011). 

Com vista ao que foi exposto, este trabalho foi desenvolvido para avaliar 

as seguintes hipóteses: 

 Os peixes expostos ao glifosato apresentarão variações em diversos 

biomarcadores analisados. 

 A goethita não promoverá alterações nos parâmetros avaliados. 

 Os efeitos promovidos pelo glifosato serão modificados na presença da 

goethita. 

 A goethita protegerá P. lineatus dos efeitos resultantes da presença do 

glifosato. 



21 
 

2  OBJETIVOS 

 

2.1 OBJETIVO GERAL 

 Avaliar os efeitos do glifosato e da goethita em biomarcadores 

bioquímicos, genotóxicos, fisiológicos e histológicos do teleósteo 

Prochilodus lineatus e verificar se a goethita protege o peixe dos 

eventuais efeitos do herbicida.  

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 Analisar os efeitos da exposição aguda (24 h) de P. lineatus ao glifosato 

(3,6 mg. L-1) e a goethita, em duas concentrações (10 e 100 mg.L-1), 

separadamente e em mistura, por meio dos biomarcadores: glutationa, 

peroxidação lipídica, proteínas carboniladas, atividade da 

acetilcolinesterase e danos no DNA. 

 Verificar os efeitos do glifosato e da goethita, isolados e em mistura, 

sobre parâmetros hematológicos (hematócrito, conteúdo de 

hemoglobina e número de eritrócitos) e na concentração de glicose e 

lactato; 

 Determinar se a exposição aguda ao glifosato e à goethita, 

separadamente e em mistura, promovem alterações histológicas nas 

brânquias de P. lineatus;  

 Verificar se a exposição à goethita promove o aumento nas 

concentrações de ferro em diferentes tecidos dos peixes;  

 Avaliar se as alterações promovidas pelo herbicida são mantidas ou 

modificadas em peixes expostos ao herbicida na presença de goethita; 

 Identificar quais os biomarcadores mais sensíveis para avaliação dos 

efeitos da exposição ao herbicida e à goethita separadamente e em 

mistura.  
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RESUMO 

O herbicida glifosato é potencialmente tóxico para os organismos aquáticos e 
uma das maneiras de diminuir sua disponibilidade no ambiente seria através de 
sua adsorção ao óxido de ferro goethita. Entretanto, pouco se sabe sobre os 
efeitos da goethita e de sua associação ao glifosato para organismos nativos. 
Assim, o objetivo deste trabalho foi avaliar os efeitos do glifosato e da goethita, 
isolados e em mistura, para o peixe Prochilodus lineatus, por meio de 
biomarcadores bioquímicos, genéticos, fisiológicos e histológicos, além de 
quantificar a concentração de ferro nos tecidos. Para tanto, foram realizados 
dois experimentos independentes, sendo que os peixes foram expostos, 
durante 24 h, a quatro tratamentos: 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), 10 mg.L-1 de 
goethita (GT10), GLI + GT10 ou apenas água (CTR). No outro grupo, os peixes 
foram expostos ao GLI, 100 mg.L-1 de goethita (GT100), GLI+GT100 e CTR. A 
concentração de ferro foi analisada no sangue, brânquias, fígado, rim, cérebro, 
músculo e na água dos meios de exposição. Parâmetros hematológicos, 
glicose e lactato foram avaliados. Além da análise do conteúdo de glutationa 
(GSH), peroxidação lipídica (LPO), carbonilação proteica (PCO) em fígado e 
brânquias, atividade da acetilcolinesterase em cérebro e músculo, ocorrência 
de danos no DNA dos eritrócitos e histologia do tecido branquial. Os resultados 
mostraram valores semelhantes de ferro dissolvido nos tratamentos em que 
foram adicionadas as diferentes concentrações de goethita, provavelmente 
devido à aglomeração e sedimentação da goethita. No cérebro foi verificado 
aumento de ferro nos tratamentos que continham a goethita. O glifosato induziu 
a diminuição do hematócrito, o aumento de GSH e LPO, e a ocorrência de 
danos no DNA. Decorrida a exposição a GT100 foi evidenciada a redução de 
hematócrito, glicose e PCO, enquanto que GT10 promoveu diminuição da 
hemoglobina. No entanto, a exposição dos peixes ao tratamento GLI+GT10 
reverteu alterações promovidos pelo glifosato que incluem redução de 
hematócrito e aumento de LPO e danos no DNA. Não foram evidenciadas 
alterações histológicas prejudiciais ao funcionamento das brânquias. Desta 
forma, pode-se concluir que o glifosato causou danos em P. lineatus e que a 
concentração de 10 mg.L-1 de goethita evitou os principais efeitos promovidos 
pelo herbicida indicando que a goethita pode ser uma alternativa na 
remediação de ambientes aquáticos contaminados por herbicidas à base de 
glifosato. 
 
Palavras-chaves: glicose, carbonilação proteica, acetilcolinesterase, danos no 
DNA, histologia branquial, ferro. 
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4.1 INTRODUÇÃO 

A introdução de agrotóxicos nos ecossistemas aquáticos é 

consequência da ação antrópica sobre o ambiente, a qual resulta na redução 

da qualidade dos recursos hídricos. Através desse processo, diversos 

xenobióticos são lançados nos sistemas aquáticos e podem comprometer a 

sobrevivência da biota que habita esses ambientes (Cajaraville et al., 2000). O 

Brasil é o maior consumidor de agrotóxicos do mundo (Anvisa, 2012) e, neste 

cenário, o glifosato se destaca por ser o herbicida mais consumido no País e 

no mundo, sendo utilizado em diversos ambientes, principalmente, agrícolas, 

florestais, aquáticos e urbanos (Jonsson et al., 2008; Annett et al., 2014; Tang 

et al., 2015). 

Quando aplicado, parte do herbicida é absorvida pelas plantas e parte 

não atinge o alvo, ficando disponível no ambiente. Processos de adsorção com 

óxidos de ferro presentes no solo como a goethita, por exemplo, podem inativar 

o glifosato (Sheals et al., 2002). Entretanto, a frequência de aplicação 

associada à persistência do glifosato no ambiente e condições que envolvem o 

escoamento superficial e a lixiviação podem favorecer o transporte do herbicida 

para os corpos hídricos (Spadotto, 2006; Tang et al., 2015). A presença de 

glifosato já foi detectada em águas superficiais próximas a áreas agrícolas 

(Silva et al., 2003; Armas et al., 2007). Neste contexto, alterações em peixes 

têm sido descritas em decorrência da exposição a herbicidas formulados a 

base de glifosato, como estresse oxidativo (Nwani et al., 2013; Samanta et al., 

2014; Sinhorin et al., 2014), danos genotóxicos (Guilherme et al., 2012; Moreno 

et al., 2014), variações na atividade da acetilcolinesterase (Modesto e Martinez, 

2010a, 2010b; Cattaneo et al., 2011) e alterações histológicas nos tecidos 

branquial e hepático (Langiano e Martinez, 2008; Shiorigi et al., 2012). 

 Tendo em vista a intensa utilização do glifosato e o seu potencial de 

alcançar os corpos hídricos e promover danos em organismos aquáticos, 

medidas de remediação são necessárias para reduzir a disponibilidade deste 

herbicida no ambiente aquático (Carneiro et al., 2015). Neste contexto, a 

goethita tem despertado interesse como uma solução de baixo custo a diversos 

desafios de contaminação ambiental (Grieger et al., 2010; Savina et al., 2011). 

A goethita (α-FeOOH) é um dos óxidos de ferro mais termodinamicamente 
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estáveis ao qual o glifosato se adere fortemente e assim pode interferir na 

mobilidade e diminuir a disponibilidade do herbicida (Schwertmann e Cornell, 

2003; Toni et al., 2006; Liu et al., 2014). No ambiente, a goethita apresenta 

tamanho nanométrico que lhe confere características especiais, pois as 

dimensões nanométricas refletem em elevada área superficial e alta 

reatividade, permitindo a interação e remoção de contaminantes (Moore et al., 

2006; Ju-Nam et al., 2008). Embora essas características sejam vantajosas do 

ponto de vista da remediação ambiental, poucos estudos investigaram a 

toxicidade de nanopartículas de óxidos de ferro, especialmente em ambientes 

aquáticos (Li et al., 2009; Sánchez et al., 2011). 

Os testes de toxicidade podem ser uma alternativa na avaliação dos 

potenciais riscos da adição de goethita no ambiente aquático. Estes testes 

integram os parâmetros físicos e químicos da água com a análise de impactos 

sofridos pela biota, que são de fundamental importância na compreensão dos 

efeitos ocasionados por agente tóxicos presentes no ambiente (Cazenave et 

al., 2009; Lam, 2009). Para tanto, os peixes tem sido extensamente utilizados 

em estudos ecotoxicológicos, pois são sensíveis a diversos contaminantes e, 

portanto, podem apresentar alterações em parâmetros biológicos frente a 

mudanças ocorridas no ambiente (Van der Oost, 2003; Harabawy e Ibrahim, 

2014). O peixe neotropical Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1836) é 

indicado como uma espécie biomonitora em testes de toxicidade e estudos de 

monitoramento ambiental, pois apresenta hábito detritívoro e sensibilidade a 

diferentes contaminantes como agrotóxicos (Langiano e Martinez, 2008; Santos 

e Martinez, 2012), metais (Nascimento et al., 2012) e derivados de petróleo 

(Simonato et al., 2008).  

            Os biomarcadores apresentam grande relevância nos testes de 

toxicidade, pois são as alterações biológicas mensuráveis nos organismos 

expostos a agentes tóxicos (Nikimnaa, 2014). A entrada de um composto 

xenobiótico no organismo pode levar a um aumento na geração de espécies 

reativas de oxigênio que, se não forem adequadamente neutralizadas pelas 

defesas antioxidantes, podem resultar em efeitos prejudiciais ao organismo. 

Estes efeitos podem ser consequência da ocorrência de danos oxidativos e 

podem ser avaliados através das defesas antioxidantes, peroxidação lipídica e 

carbonilação proteica (Livingstone, 2001; Sinhorin et al., 2014), além de danos 
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no DNA que podem resultar da ação de ERO ou da ação direta de 

contaminantes ou de seus metabólitos sobre a molécula de DNA (Lee e 

Steinert, 2003; Moreno et al., 2014). A atividade da acetilcolinesterase é outro 

biomarcador frequentemente utilizado no monitoramento de áreas 

contaminadas, visto que pode indicar danos neurotóxicos na presença de 

contaminantes (Miron et al., 2005; Cattaneo et al., 2011). Aliado a essas 

análises, parâmetros fisiológicos são importantes ferramentas na avaliação da 

saúde de peixes expostos a agentes tóxicos (Li et al., 2010). A análise 

histológica de brânquias pode complementar as respostas dos biomarcadores 

citados, pois as brânquias constituem um órgão vulnerável a presença de 

contaminantes no meio externo e a análise histológica pode ser útil na 

avaliação de sistemas aquáticos contaminados (Fanta et al., 2003; Cengiz e 

Unlu, 2006).  

 Diante dos fatos expostos e devido à necessidade de informações 

acerca da toxicidade e da potencial aplicação da goethita na remediação 

ambiental, o objetivo do presente trabalho foi avaliar alterações em 

biomarcadores bioquímicos, genotóxicos, fisiológicos e histológicos, além de 

quantificar a concentração de ferro nos tecidos de P. lineatus expostos ao 

glifosato, à goethita e à mistura de ambos por 24 h. 

 

4.2 MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.2.1 Animais 

Juvenis de Prochilodus lineatus medindo 11,61 ± 0,14 cm e pesando 

13,35 ± 0,39 g (média ± EP, n=192, idade de aproximadamente 11 meses) 

foram obtidos na Estação de Piscicultura da Universidade Estadual de 

Londrina, PR (EPUEL) e levados para a sala de bioensaios, onde foram 

aclimatados durante 6 dias em tanques de 300 litros, contendo água 

desclorada e aeração constante e com fotoperíodo de 12/12 h. A temperatura, 

pH, condutividade, turbidez e oxigênio dissolvido da água foram monitorados 

diariamente por meio de um medidor multiparâmetros (Horiba, U52, Japão). Os 
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animais foram alimentados com ração comercial (Guabi®, 36% de conteúdo 

proteico) no 2º e 4º dia de aclimatação e a alimentação foi cessada durante a 

realização dos experimentos. 

 

4.2.2 Síntese da goethita 

 A goethita foi fornecida pelo Laboratório de Química Prebiótica, do 

Departamento de Química da UEL. A goethita foi preparada de acordo com o 

método descrito por Carneiro et al. (2013) a partir da mistura de Fe(NO3)3 (0,15 

M) com KOH (2,5 M) em recipiente plástico, seguida de agitação vigorosa até a 

completa homogeneização. Após esse processo, a solução foi mantida a 70ºC 

por 60 horas e o precipitado formado foi filtrado e disperso em HNO3 (0,01M) 

para a lavagem do material, sendo que este último procedimento foi repetido 

por mais 5 vezes. Finalizada a lavagem com HNO3, foram feitas mais 3 

lavagens do material em água ultra pura e então a solução foi liofilizada 

(Schwertmann e Cornell, 2000).  

 

4.2.3 Testes de toxicidade  

Os animais foram submetidos a testes de toxicidade aguda em aquários 

de vidro de 100 L contendo 80 L de água desclorada. Os experimentos foram 

realizados de forma independente, sendo constituídos de dois grupos. Em cada 

grupo foram utilizados quatro aquários, com oito animais em cada. No primeiro 

grupo (G10), os animais foram expostos a quatro tratamentos: apenas a água 

desclorada (CTR), 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), 10 mg.L-1 de goethita (GT10) e 

a mistura de 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI) com 10 mg.L-1 de goethita 

(GLI+GT10).  No outro grupo (G100), os peixes foram expostos aos seguintes 

tratamentos: CTR, GLI, 100 mg.L-1 de goethita (GT100) e a mistura de 3,6 

mg.L-1 de glifosato (GLI) com 100 mg.L-1 de goethita (GLI+GT100).  Os peixes 

foram submetidos aos diferentes tratamentos por 24 horas e foram realizadas 

três repetições dos experimentos, sendo que foram utilizados os resultados de 

um experimento por serem representativos dos demais. Os parâmetros físicos 
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e químicos da água (pH, condutividade, turbidez e oxigênio dissolvido) foram 

monitorados no início e no final dos experimentos por um aparelho medidor 

multiparâmetros (Horiba, U-52, Japão).  

As concentrações de goethita de 10 e 100 mg.L-1 foram definidas com 

base em testes preliminares realizados no laboratório, nos quais não se 

verificou mortalidade dos peixes. A escolha da concentração de 3,6 mg.L-1 de 

glifosato foi baseada na concentração deste ingrediente ativo no Roundup®, 

que foi utilizada em trabalhos que avaliaram os efeitos deste produto formulado 

para P. lineatus (Langiano e Martinez, 2008; Modesto e Martinez, 2010a). 

Durante os testes foram realizadas coletas de água, tanto do aquário 

controle quanto dos experimentais, para a determinação de ferro total e 

dissolvido. Para a detecção de ferro total, as amostras de água foram 

acidificadas (HNO3 1%), enquanto que para análise de ferro dissolvido, a água 

foi filtrada (filtro de 0,45 µm) e acidificada. As amostras foram armazenadas a 

4ºC até o momento das análises para determinação da concentração de ferro.  

 

4.2.4 Amostragem 

Após a exposição (24 h), os animais foram anestesiados com 

benzocaína (0,1 g.L-1), medidos, pesados e, em seguida, o sangue foi retirado 

pela veia caudal, com o auxílio de seringas heparinizadas. Após a coleta de 

sangue, os animais foram mortos por secção medular para retirada das 

brânquias, fígado, rim, músculo e cérebro, sendo que o 2º arco branquial 

esquerdo de cada animal foi fixado para posterior processamento histológico. A 

outra parte das brânquias e os demais órgãos foram mantidos em gelo e 

transportados para o laboratório, onde foram armazenados em ultrafreezer a -

70oC, até o momento das análises bioquímicas.  

O delineamento experimental e procedimento amostral foram aprovados 

pelo Comitê de Ética no Uso de Animais da UEL (Processo nº 16062.2013.41). 

 

4.2.5 Determinação de ferro na água e nos tecidos 

  O ferro foi quantificado no sangue, brânquias, fígado, rim, músculo e 

cérebro dos peixes. As amostras de sangue e os órgãos foram mantidos em 
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estufa a 60ºC para secagem total. Em seguida, foram submetidos à digestão 

em ácido nítrico suprapuro 5N, em estufa a 60ºC por 48 h. O material digerido 

foi utilizado na determinação de ferro. 

As amostras de água e tecidos foram analisadas, em duplicata, na 

chama em espectrofotômetro de absorção atômica (EAA-AAnalyst 700, Perkin 

Elmer, EUA) e para as leituras foi utilizado um padrão de ferro (solução de 

1000 µg/ml diluída em HNO3 2% - Ultra Scientific, Analytical Solutions). 

 

4.2.6 Determinação de glifosato na água 

 A concentração de glifosato foi determinada a partir do método descrito 

por Bhaskara e Nagaraja (2006). O método é baseado na reação de glifosato 

com ninidrina 5% (m/v), na presença de molibdato de sódio 5% (m/v), a 100ºC 

por 4 min. O produto formado apresenta uma coloração intensa e foi 

determinado em 570 nm, a partir de uma curva padrão de glifosato. 

 

4.2.7 Biomarcadores fisiológicos  

Do sangue coletado, uma alíquota foi imediatamente utilizada para 

determinação do hematócrito e do conteúdo de hemoglobina. A determinação 

do hematócrito foi realizada com o acondicionamento do sangue em tubo 

capilar seguido de micro centrifugação (Luguimac, Argentina) a 1.200 g por 5 

min. As leituras foram feitas com o auxílio de uma cartela padronizada para 

estimar a porcentagem de células sanguíneas (hematócrito). O conteúdo de 

hemoglobina foi mensurado pelo método colorimétrico com cianeto de meta-

hemoglobina utilizando-se kit comercial (Labtest Diagnóstica, Brasil) e a leitura 

foi realizada em espectrofotômetro (Libra S32, Biochrom, Reino Unido) a 540 

nm. Os resultados foram comparados com uma solução padrão de 

concentração conhecida (10 g.dL-1) e foram expressos em gramas por decilitro 

(g.dL-1). Para a contagem do número de eritrócitos (RBC), amostras de sangue 

foram fixadas em tampão formol citrato (citrato de sódio diluído em 0,4% de 

formol em solução) e analisadas em câmera de Neubauer ao microscópio 
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óptico. Os resultados do RBC foram expressos em número de células por 

milímetro cúbico (nº cels.mm-3).  

Após a determinação dos parâmetros hematológicos, o sangue total foi 

centrifugado (1.870 g, 10 min - MCD2000, Hsiangtai, Taiwan) para separação 

das células sanguíneas e do plasma. O plasma foi utilizado para a dosagem 

das concentrações de lactato e glicose por meio de kits comerciais. O lactato 

foi mensurado através de um kit enzimático (Labtest Diagnóstica, Brasil) 

adaptado para leitura em espectrofotômetro de microplacas (550 nm). A 

glicemia (Doles, Brasil) foi medida por meio do método enzimático da glicose-

oxidase em leitora de microplaca (Victor3, PerkinElmer, USA) a 510 nm. 

 

4.2.8 Biomarcadores bioquímicos 

As amostras de brânquias e fígado foram pesadas, homogeneizadas 

(1:5 - m/v para as brânquias e 1:10 – m/v para o fígado) em tampão fosfato de 

potássio (0,1M), pH 7, posteriormente centrifugadas (15000 g, 20 min, 4ºC – 

Universal 320 R, Hettich, Alemanha) e o sobrenadante foi separado para as 

análises dos parâmetros bioquímicos: conteúdo total de GSH, ocorrência de 

peroxidação lipídica e carbonilação proteica.  Para determinação da atividade 

da acetilcolinesterase, as amostras de cérebro e músculo foram pesadas, 

homogeneizadas (1:10 – m/v) em tampão fosfato de potássio (0,1M), pH 7,5, 

centrifugadas (15000 g, 20 min, 4ºC) e o sobrenadante foi separado para o 

ensaio enzimático. 

a) Antioxidante não enzimático: glutationa (GSH) 

A concentração de glutationa foi determinada a partir do método descrito 

por Beutler et al. (1963). A glutationa reage com o ácido 5,5’–ditiobis-2-

nitrobenzóico (DTNB), formando um tiolato (TNB) de cor amarelada, que foi 

determinado em 412 nm. A concentração de GSH foi expressa em µg de GSH. 

mg de proteína-1, obtida a partir de uma curva padrão de GSH. 
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b) Peroxidação lipídica (LPO) 

A peroxidação lipídica foi quantificada pela produção do malondialdeído 

(MDA), um dos produtos finais da peroxidação lipídica. Foi utilizado o ensaio 

TBARS, seguindo a metodologia de Camejo et al. (1998), que se baseia na 

quantificação de MDA pela reação com o ácido tiobarbitúrico (TBA) e foi 

realizada a leitura da fluorescência (excitação:535 nm/ emissão: 590 nm). A 

peroxidação lipídica foi expressa em µmol.MDA.mg de proteína-1, utilizando 

uma curva padrão de MDA. 

c) Carbonilação de proteínas (PCO) 

 

A oxidação de proteínas foi avaliada de acordo com Levine et al. (1994), 

por meio da reação de 2,4-dinitrofenil-hidrazina (DNPH) com as proteínas 

carboniladas. A formação de dinitrofenil-hidrazonas foi determinada a 360 nm. 

Os resultados foram expressos em nmol.carbonilas.mg de proteína-1. 

d) Acetilcolinesterase (AChE) 

A atividade da acetilcolinesterase foi determinada com base no método 

colorimétrico desenvolvido por Ellman et al. (1961) adaptado para a leitura em 

microplacas, de acordo com Alves Costa et al. (2007) a partir da reação do 

iodeto de acetilcolina com o reagente de cor DTNB. O produto da degradação 

do iodeto de acetilcolina pela AChE reage com o DTNB, formando o 

nitrobenzoato, de coloração amarela. As leituras de absorbância foram feitas 

durante 6 min a 415 nm e a atividade da AChE foi expressa em nmol min-1.mg 

de proteína-1. 

e) Proteínas totais 

A concentração de proteínas foi determinada pelo método de Bradford 

(1976), que se baseia na reação de proteínas com o corante Coomassie 

Brilliant Blue G-250, utilizando uma curva de calibração com albumina de soro 

bovino (BSA) e a absorbância foi lida em espectrofotômetro a 595 nm. 
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4.2.9 Biomarcador genotóxico 

A metodologia utilizada no ensaio alcalino do cometa foi descrita por 

Singh et al. (1988) com algumas modificações de Ramsdorf et al. (2009). Após 

a coleta, o sangue foi adicionado em soro bovino fetal (1:100 – v/v), a fim de 

manter as células viáveis até o momento do teste. Esta solução foi misturada 

com agarose de baixo ponto de fusão e a mistura foi distribuída e dividida em 

duas lâminas previamente cobertas com agarose normal (1,5%) e, em seguida, 

foram cobertas com lamínulas e mantidas a 4ºC por cerca de 30 min. Decorrido 

esse período, as lamínulas foram retiradas e as lâminas foram imersas em 

solução de lise (NaCl 2,5 M, EDTA 100 Mm, DMSO 10%, Tris 10 Mm, 1 mL 

Triton X-100, pH 10) por 2 horas. Em seguida, as lâminas foram transferidas 

para cubas de eletroforese, contendo solução tampão de eletroforese (NaOH 

10 N e EDTA 200 mM, pH > 13) e permaneceram nesta situação por 30 

minutos, para posterior corrida de eletroforese, a 25 volts e 300mA, durante 20 

minutos. Após o término da corrida, as lâminas foram neutralizadas com 

tampão (Tris 0,4 M, pH 7,5) em 3 lavagens de 5 min. Para finalizar, as lâminas 

foram fixadas em etanol por 10 min e, após a secagem, foram armazenadas a 

4ºC até o momento das análises. 

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

cobertas com lamínula e, em seguida, foi realizada a contagem de 100 

nucleoides por animal, em microscópio de fluorescência, ao aumento de 400 

vezes. As análises foram realizadas por meio de teste cego e os danos no DNA 

foram classificados em 4 classes, considerando-se o tamanho da cauda do 

nucleóide, de acordo com Kobayashi et al. (1995): classe 0 = sem dano 

aparente; classe 1 = cauda curta, menor que o diâmetro do nucleóide; classe 2 

= comprimento da cauda correspondente a uma ou duas vezes o diâmetro do 

nucleóide e classe 3 = comprimento da cauda maior que o dobro do diâmetro 

do nucleóide. A partir dessa classificação foram feitos os cálculos do escore de 

danos no DNA para cada indivíduo, através da soma do valor da multiplicação 

do número de nucleoides observados em cada classe pelo valor da classe. 
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4.2.10 Biomarcadores histológicos 

Para análise histológica, os arcos branquiais foram lavados com solução 

salina e fixados em solução de Bouin (3 h e meia). Após esse período, a 

solução foi substituída por álcool 70% e as amostras foram desidratadas em 

séries alcoólicas crescentes (80, 90 e 95%, 1 hora cada e 100%, 1h30min), 

diafanizadas em xilol (15 min) e incluídas em parafina. Os blocos foram 

cortados, em micrótomo (American Optical, 820), em cortes de 5 µm de 

espessura para a montagem das lâminas que foram coradas com hematoxilina-

eosina (HE) e analisadas em microscópio óptico (Zeiss, Primo Star, Alemanha) 

acoplado a um sistema de análise e captura de imagens (Zeiss, AxioVision 4.8, 

Alemanha). Para análise semi-quantitativa de alterações histopatológicas nas 

brânquias, foi calculado o Índice de Alteração Histológica (IAH), proposto por 

Poleksic e Mitrovic-Tutundzic (1994), que se baseia na severidade das lesões 

observadas, classificando-as em estágios progressivos quanto ao 

comprometimento das funções teciduais: estágio I, alterações que não 

comprometem o funcionamento do órgão; estágio II, para alterações mais 

severas que comprometem o funcionamento do órgão, mas são reversíveis e 

estágio III, refere-se a alterações mais graves que comprometem de forma 

irreversível o funcionamento do órgão. Um valor de IAH foi calculado para cada 

animal através da fórmula: 𝐼𝐴𝐻 = 100 ∑ 𝐼 + 101 ∑ 𝐼𝐼 +  102 ∑ 𝐼𝐼𝐼, sendo  I, II e 

III correspondente ao número de alterações de estágios I, II e III, 

respectivamente. A classificação quanto ao prejuízo ocasionado ao tecido 

branquial foi classificado de acordo com os valores de IAH da seguinte 

maneira: 0 a 10- funcionamento normal do órgão; 11 a 20 – danos leves a 

moderados; 21 a 50- danos de moderados a severos; 51 a 100 - danos muito 

severos e valores maiores que 100 indicam danos irreversíveis no tecido. 

 

4.2.11 Análises estatísticas 

 Os resultados obtidos para cada tratamento experimental foram 

comparados entre si, considerando-se separadamente os grupos G10 (CTR x 

GLI x GT10 x GLI+GT10) e G100 (CTR x GLI x GT100 x GLI+GT100). Para 

estas comparações foi utilizada a análise de variância paramétrica (ANOVA) ou 
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não paramétrica (Kruskall- Wallis), de acordo com a distribuição dos dados 

(normalidade e homogeneidade de variância), seguido por testes de 

comparações múltiplas (Student- Newman Keuls ou Dunn’s, respectivamente) 

para a localização das diferenças. Foram considerados significativos valores de 

P< 0,05. 

4.3 RESULTADOS 

4.3.1 Parâmetros físicos e químicos da água 

Os parâmetros físicos e químicos da água foram monitorados e estão 

apresentados na Tabela 1. Os valores de temperatura, pH, condutividade e 

oxigênio dissolvido (OD) não variaram significativamente entre os tratamentos. 

Os valores de turbidez variaram nos tratamentos em que foi adicionada a 

goethita em relação aos demais, sendo maiores naqueles que continham a 

maior concentração de goethita. 

Tabela 1: Parâmetros físicos e químicos da água analisados nos diferentes 
tratamentos durante o período de aclimatação (análises diárias) e período 
experimental (análises no início e no final da exposição). 
 

Tratamento 

Temperatura 

(ºC) 

pH 

Condutividade 

(mS.cm
-1

) 

OD 

(mg.L
-1

) 

Turbidez 

(NTU) 

Aclimatação 22,93 ± 0,13 7,03 ± 0,07 0,11 ± 0,002 7,59 ± 0,18 0 

CTR 23,61 ± 0,22 7,07 ± 0,21 0,10 ± 0,002 7,90 ± 0,37 0 

GLI 23,58 ± 0,21 6,87 ± 0,22 0,10 ± 0,001 7,99 ± 0,20 0 

GT10 23,32 ± 0,18 7,23 ± 0,13 0,10 ± 0,001 8,06 ± 0,14 9,10 ± 0,2 

GLI+GT10 23,23 ± 0,17 7,42 ± 0,39 0,10 ± 0,004 8,18 ± 0,62 8,95 ± 0,15 

GT100 23,54 ± 0,27 7,08 ± 0,78 0,11 ± 0,006 8,24 ± 0,31 101,75 ± 1,25 

GLI+GT100 23,55 ± 0,40 6,55 ± 0,52 0,11 ± 0,004 7,77 ± 0,13 104,0 ± 2,0 

   Valores indicam a média ± EP (n=4 -12). 

 Os resultados da concentração de ferro, total e dissolvido, nas águas 

coletadas dos aquários controles e experimentais estão apresentados na 
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Tabela 2. Os tratamentos nos quais os peixes foram expostos à goethita 

(GT10, GLI+GT10, GT100, GLI+GT100) apresentaram valores maiores de ferro 

total em relação ao controle. A análise de ferro dissolvido não detectou 

variações entre os tratamentos em que foi adicionada a goethita. 

Tabela 2: Concentrações de ferro total e dissolvido (mg.L-1) na água dos 
diferentes tratamentos experimentais. 

 

 

 

 

 

 

 

 A concentração de glifosato detectada na água do tratamento em que 

os peixes foram expostos apenas ao herbicida quantificou 3,84 mg.L-1 do 

glifosato. Este valor foi próximo ao esperado, visto que foi adicionada a 

concentração de 3,6 mg.L-1 de glifosato. Nos tratamentos que continham a 

goethita não possível dosar a concentração de ferro, pois íons metálicos 

interferem na metodologia utilizada (Bhaskara e Nagaraja, 2006). 

4.3.2 Concentração de Ferro nos tecidos  

 As concentrações de ferro nos diferentes tecidos dos peixes estão 

representadas na Figura 8. A maior concentração de ferro foi verificada no 

fígado (10 a 16,5 µg Fe.g tec-1 seco), seguido pelo rim (2 a 4,3 µg Fe.g tec-1 

seco), sangue (2,3 a 2,5 µg Fe.g tec-1 seco), brânquias (1,2 a 1,6 µg Fe.g tec-1 

seco), cérebro (0,15 a 0,35 µg Fe.g tec-1 seco) e músculo (0,05 a 0,09 µg Fe.g 

tec-1 seco). Com exceção do cérebro, os demais tecidos dos peixes expostos 

aos diferentes tratamentos não apresentaram variações significativas na 

concentração de ferro em relação aos respectivos CTR. A análise de ferro no 

cérebro indicou maior concentração (P<0,001) desse metal no tratamento 

GT10 e nas misturas (GLI+GT10 e GLI+GT100) em relação ao respectivo CTR. 

Tratamentos      Fe Total                 Fe Dissolvido 

      (mg. L
-1

)                    (mg. L
-1

)          

CTR 0,09 ± 0,01 0,08 ± 0,05 

GLI 0,13 ± 0,01 0,10 ± 0,06 

GT10 3,17 ± 0,56 2,43 ± 0,08 

GLI+GT10 3,40 ± 0,65 2,53 ± 0,07 

GT100 12,65 ± 1,86 2,67 ± 0,10 

GLI+ GT100 20,31 ± 1,14 2,92 ± 0,15 
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Figura 8: Concentração de ferro (µg.g-1 tecido seco) em fígado (A), rim (B), sangue (C), 

brânquias (D), cérebro (E) e músculo (F) de P. lineatus expostos aos seguintes 

tratamentos: água (CTR); glifosato (GLI); goethita na concentração de 10 mg.L-1 

(GT10); mistura GLI+GT10; goethita na concentração de 100 mg.L-1 (GT100) e mistura 

GLI+GT100 por 24 h. As barras representam as médias ± EP (n= 6-8) e letras 

diferentes indicam diferenças significativas entre os tratamentos (P < 0,05). 
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4.3.3 Biomarcadores 

 

    Parâmetros fisiológicos 

 Os peixes expostos ao tratamento GLI apresentaram valores de 

hematócrito significativamente menores (P<0,001) quando comparados ao 

respectivo CTR (Figura 9A), porém na presença de GT10 essa alteração não 

foi observada. No grupo G100, a goethita não reverteu o efeito do glifosato, 

uma vez que foram verificados valores de hematócrito significativamente 

menores (P= 0,04) nas condições experimentais que continham a goethita 

(GT100 e GLI+GT100), em relação ao respectivo CTR. O conteúdo de 

hemoglobina foi significativamente menor (P= 0,01) nos peixes dos tratamentos 

GT10 e GLI+GT10 em relação ao respectivo CTR (Figura 9B). No entanto, os 

peixes do grupo G100 não apresentaram alterações na hemoglobina. Quanto 

ao RBC o grupo GLI+GT100 apresentou valor significativamente menor (P= 

0,02) quando comparado ao respectivo CTR (Figura 9C). Nos peixes do grupo 

G10 não foram evidenciadas variações entre os valores de RBC dos diferentes 

tratamentos. 
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Figura 9: Parâmetros hematológicos (média ± EP, n= 6-8): hematócrito (A), conteúdo 

de hemoglobina (B) e número de eritrócitos por mm3 de sangue (C) em P. lineatus 

expostos à água (CTR), a 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), a goethita (GT), e a mistura de 

ambos (GLI+GT) por 24 h. Nos grupos G10 e G100 foram utilizadas, respectivamente, 

as concentrações de 10 e 100 mg.L-1 de goethita nos tratamentos GT e GLI+GT. 

Letras diferentes indicam diferenças significativas (P<0,05) entre os tratamentos de um 

mesmo grupo  (G10 e G100). 

 

 No grupo G10, a concentração de glicose plasmática (Figura 10A) foi 

significativamente maior (P= 0,015) no tratamento GLI+GT10 em relação ao 

respetivo CTR. Já os peixes do grupo G100 apresentaram menor concentração 

(P= 0,02) de glicose no tratamento GT100 quando comparado ao respectivo 

CTR. Além da glicemia, a concentração de lactato (Figura 10B) no plasma dos 

peixes do tratamento GLI+GT10 também foi significativamente maior (P= 

0,029) em relação ao respectivo CTR. Nos tratamentos do grupo G100 não 

foram evidenciadas alterações na concentração de lactato em relação ao 

respectivo CTR. 
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Figura 10: Concentrações plasmáticas (média ± EP, n= 6-8) de glicose (A) e lactato (B) 

em P. lineatus expostos à água (CTR), a 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), a goethita (GT), 

e a mistura de ambos (GLI+GT) por 24 h. Nos grupos G10 e G100 foram utilizadas, 

respectivamente, as concentrações de 10 e 100 mg.L-1 de goethita nos tratamentos 

GT e GLI+GT. Letras diferentes indicam diferenças significativas (P<0,05) entre os 

tratamentos de um mesmo grupo (G10 e G100). 

 

Defesa antioxidante não enzimática: GSH 

  

 A GSH (Figura 11A) nos peixes do tratamento GLI foi significativamente 

maior do que a concentração do respectivo CTR e a goethita não reverteu o 

efeito do glifosato sobre a GSH, tanto para o G10 (P=0,015) quanto para o 

G100 (P= 0,017). Entretanto nas brânquias não foram verificadas alterações 

significativas no conteúdo de GSH dentre os tratamentos analisados (Figura 

11B). 
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Figura 11: Conteúdo de GSH (média ± EP, n= 6-8) no fígado (A) e nas brânquias (B) 

de P. lineatus expostos à água (CTR), a 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), a goethita (GT), 

e a mistura de ambos (GLI+GT) por 24 h. Nos grupos G10 e G100 foram utilizadas, 

respectivamente, as concentrações de 10 e 100 mg.L-1 de goethita nos tratamentos 

GT e GLI+GT. Letras diferentes indicam diferenças significativas (P<0,05) entre os 

tratamentos de um mesmo grupo (G10 e G100). 

 

Peroxidação lipídica 

 No tratamento GLI foi observado aumento significativo no conteúdo de 

MDA no fígado dos peixes expostos aos grupos G10 (P= 0,006) e G100 (P< 

0,001) em relação ao respectivo CTR (Figura 12A). O efeito protetor da 

goethita foi verificado após exposição ao tratamento GLI+GT10, entretanto na 

mistura de GLI+GT100 foram verificados valores de LPO significativamente 

maiores (P<0,001), quando comparados ao respectivo CTR (Figura 12B). Nas 

brânquias não foram constatadas variações significativas na ocorrência de LPO 

entre os tratamentos dos grupos analisados em relação aos respectivos CTR. 
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Figura 12: Conteúdo de MDA (média ± EP, n= 6-8) no fígado (A) e nas brânquias (B) 

de P. lineatus expostos à água (CTR), a 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), a goethita (GT), 

e a mistura de ambos (GLI+GT) por 24 h. Nos grupos G10 e G100 foram utilizadas, 

respectivamente, as concentrações de 10 e 100 mg.L-1 de goethita nos tratamentos 

GT e GLI+GT. Letras diferentes indicam diferenças significativas (P<0,05) entre os 

tratamentos de um mesmo grupo (G10 e G100). 

 

Carbonilação de proteínas  

 A concentração de proteínas carboniladas no fígado (Figura 13A) dos 

peixes do grupo G10 não apresentou alterações significativas quando 

comparada ao CTR. Por outro lado, os peixes do tratamento GT100 

apresentaram uma concentração significativamente menor (P= 0,04) em 

relação ao respectivo CTR. Nas brânquias (Figura 13B) não foram 

evidenciadas variações significativas entre os tratamentos avaliados. 
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Figura 13: Concentração de proteínas carboniladas (média ± EP, n= 6-8) no fígado (A) 

e nas brânquias (B) de P. lineatus expostos à água (CTR), a 3,6 mg.L-1 de glifosato 

(GLI), a goethita (GT), e a mistura de ambos (GLI+GT) por 24 h. Nos grupos G10 e 

G100 foram utilizadas, respectivamente, as concentrações de 10 e 100 mg.L-1 de 

goethita nos tratamentos GT e GLI+GT. Letras diferentes indicam diferenças 

significativas (P<0,05) entre os tratamentos de um mesmo grupo (G10 e G100). 

 

Acetilcolinesterase 

 A atividade da acetilcolinesterase no cérebro (Figura 14A) e no músculo 

(Figura 14B) dos peixes expostos aos diferentes tratamentos não apresentaram 

diferenças significativas nos grupos analisados em relação aos respectivos 

CTR.   
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Figura 14: Atividade da acetilcolinesterase (média ± EP, n= 6-8) no cérebro (A) e no 

músculo (B) de P. lineatus expostos à água (CTR), a 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), a 

goethita (GT), e a mistura de ambos (GLI+GT) por 24 h. Nos grupos G10 e G100 

foram utilizadas, respectivamente, as concentrações de 10 e 100 mg.L-1 de goethita 

nos tratamentos GT e GLI+GT. Letras diferentes indicam diferenças significativas 

(P<0,05) entre os tratamentos de um mesmo grupo (G10 e G100). 

 

Danos no DNA 

 

  Na Figura 15 estão representados os escores médios de danos no DNA 

dos eritrócitos dos peixes. No tratamento GLI foi verificado um escore de danos 

no DNA significativamente maior tanto no grupo G10 (P= 0,017), quanto no 

grupo G100 (P= 0,037), em relação aos respectivos CTR. Entretanto, na 

presença da goethita em ambas as concentrações, separadamente e em 

mistura com o herbicida, não foram observadas variações significativas em 

comparação aos respectivos CTR. 
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Figura 15: Escore de danos em eritrócitos (média ± EP, n= 6-8) de P. lineatus 

expostos à água (CTR), a 3,6 mg.L-1 de glifosato (GLI), a goethita (GT), e a mistura de 

ambos (GLI+GT) por 24 h. Nos grupos G10 e G100 foram utilizadas, respectivamente, 

as concentrações de 10 e 100 mg.L-1 de goethita nos tratamentos GT e GLI+GT. 

Letras diferentes indicam diferenças significativas (P<0,05) entre os tratamentos de um 

mesmo grupo (G10 e G100). 

 

Alterações histológicas 

 As brânquias dos peixes dos grupos CTR apresentaram a histologia 

normal deste órgão (Figura 16A). As alterações branquiais mais 

frequentemente encontradas nos animais CTR constituíram-se de hiperplasia 

na base das lamelas e desorganização de capilares. Os peixes expostos aos 

demais tratamentos apresentaram uma maior frequência de dilatação do canal 

marginal, hiperplasia na base e ao longo das lamelas (Figura 16B) e 

descolamento do epitélio lamelar (Figura 16C). Além disso, no tratamento 

GLI+GT100 foi evidenciado, frequentemente, a fusão completa de algumas 

lamelas (Figura 16D). Outras alterações encontradas estão descritas na Tabela 

3.  
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Figura 16: Fotomicrografias de brânquias de P. lineatus mostrando em A o aspecto normal dos 

filamentos (F) e das lamelas (L) e o espaço interlamelar preservado (seta dupla). Em B observa-se 

hiperplasia ao longo das lamelas (*); em C a elevação do epitélio lamelar (cabeça da seta preta) e em D 

a fusão total de algumas lamelas (estrela).  

 

Tabela 3: Principais alterações histológicas encontradas nas brânquias de P. lineatus 

expostos aos tratamentos CTR, GLI, GT10, GLI+GT10, GT100 e GLI+GT100 por 24 h, e 

seus respectivos estágios de severidade. 

Alterações histológicas branquiais Estágio 

Adelgaçamento do epitélio I 

Congestão vascular I 

Desorganização de capilares I 

Dilatação do canal marginal I 

Descolamento do epitélio da lamela I 

Fusão parcial da lamela I 

Fusão total da lamela I 

Hiperplasia na base da lamela I 

Hiperplasia ao longo da lamela I 

Hipertrofia de células epiteliais I 

Ruptura epitelial II 

50 µm 

A 

50 µm 

B 

F L 

* 

* 

C 

50 µm 

D 

50 µm 
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 A análise semi-quantitativa da ocorrência de alterações histológicas nas 

brânquias dos peixes não indicou diferenças significativas após exposição aos 

diferentes tratamentos (Figura 17). Entretanto, algumas alterações foram 

observadas com maior frequência nos tratamentos experimentais em 

comparação ao CTR. O tratamento GLI+GT100 apresentou um valor de IAH 

maior do que 10, sendo classificado como dano de leve a moderado. 

 

 

Figura 17: Índice de alterações histopatológicas (IAH) calculado (média ± EP, n=6) 

para as brânquias de P. lineatus expostos à água (CTR), a 3,6 mg.L-1 de glifosato 

(GLI), a goethita (GT), e a mistura de ambos (GLI+GT) por 24 h. Nos grupos G10 e 

G100 foram utilizadas, respectivamente, as concentrações de 10 e 100 mg.L-1 de 

goethita nos tratamentos GT e GLI+GT. Letras diferentes indicam diferenças 

significativas (P<0,05) entre os tratamentos de um mesmo grupo (G10 e G100). 

 

4.4  DISCUSSÃO 

Este é um dos primeiros trabalhos que avalia os efeitos da goethita, bem 

como os efeitos resultantes da associação deste óxido de ferro ao herbicida 

glifosato em peixe. Os resultados mostraram que o glifosato promoveu 

alterações significativas no hematócrito e, apesar de ter induzir o aumento da 

defesa antioxidante não-enzimática (GSH), houve aumento da peroxidação 

lipídica no fígado bem como na ocorrência de danos no DNA dos eritrócitos. A 

maior concentração de goethita testada induziu variações em alguns 

biomarcadores fisiológicos (redução do hematócrito e glicemia) e bioquímicos 
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(redução da PCO no fígado), enquanto que a menor concentração promoveu 

apenas redução de hemoglobina. A mistura da maior concentração de goethita 

com o herbicida induziu alterações em parâmetros fisiológicos (redução do 

hematócrito e RBC) e bioquímicos (aumento de GSH e LPO no fígado), 

enquanto que a mistura com a concentração mais baixa de goethita resultou 

em variações em alguns biomarcadores fisiológicos (redução da hemoglobina, 

aumento de glicose e lactato) e promoveu aumento da GSH. Entretanto, a 

menor concentração de goethita utilizada reverteu alguns dos efeitos 

ocasionados pelo glifosato, evitando a diminuição do hematócrito, a ocorrência 

de danos oxidativos e de danos no DNA promovidos pelo herbicida. Assim, os 

resultados deste estudo demonstraram a toxicidade do glifosato para uma 

espécie nativa neotropical e a ação protetora da goethita sobre os efeitos do 

herbicida. Estudos como este são importantes, pois podem servir como 

referência para a possível aplicação da goethita na remediação de ambientes 

aquáticos contaminados por herbicidas à base de glifosato. 

No ambiente, os óxidos de ferro tendem a formar agregados, assim 

como a maioria das nanopartículas, portanto, o estado de agregação precisa 

ser considerado na análise dos efeitos de óxidos de ferro em nanoescala 

(Cwiertny et al., 2009; Louie et al., 2014). A goethita é um óxido de ferro que 

apresenta uma coloração amarronzada intensa e quando foi adicionada à água 

dos tratamentos resultou em elevada turbidez, principalmente na maior 

concentração de goethita utilizada (100 mg.L-1). Embora a turbidez tenha sido 

aproximadamente 10 vezes maior nos tratamentos que continham a maior 

concentração de goethita (GT100 e GLI+GT100) em relação àqueles com a 

concentração mais baixa deste óxido de ferro (GT10 e GLI+GT10), os valores 

de ferro dissolvido não apresentaram variações entre os tratamentos citados. 

Provavelmente as propriedades de agregação e sedimentação interferiram nos 

parâmetros analisados. Dependendo das condições do meio, o estado de 

agregação de nanopartículas pode variar significativamente, sendo que as 

próprias características da água, como pH e força iônica, podem levar a 

formação de agregados (Cheng et al., 2007; Liu et al., 2014). Além disso, o 

tamanho e a sedimentação das nanopartículas são influenciados pela 

circulação de água no entorno do nanomaterial (Nikinmaa, 2014). Assim, a 

agregação pode aumentar o tamanho das nanopartículas e, 
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consequentemente, afetar o transporte, sedimentação, reatividade, a captação 

por organismos e a toxicidade destes materiais (Liu et al., 2014; Louie et al., 

2014). 

 Como a goethita é um óxido de ferro, foi realizada a quantificação 

deste metal nos tecidos dos peixes. O ferro é essencial para a vida da maioria 

dos organismos, pois é um componente importante de metaloproteínas e 

desempenha um papel crucial na transferência de elétrons e no transporte de 

oxigênio, além de estar envolvido na resposta imunológica (Aisen et al., 2001; 

Bury et al., 2012). No entanto, em excesso pode ser prejudicial, visto que pode 

resultar na formação de radicais de oxigênio que são tóxicos para a célula 

(Bury et al., 2003).  

 O fígado foi o tecido que apresentou a maior concentração de ferro, 

seguido do rim, sangue, brânquias, cérebro e músculo. Diversos trabalhos 

demonstraram que o ferro pode se acumular de forma distinta nos tecidos e 

pode variar de acordo com a espécie de peixe avaliada (Canli et al., 2003; 

Tuzen, 2009; Dhanakumar et al., 2015). Kojadinovic et al. (2007) detectaram 

maiores concentrações de ferro em fígado e rim, em relação ao músculo, nas 

diferentes espécies de peixes estudadas. O fígado é o principal órgão de 

armazenamento do ferro e elevada expressão da proteína ferritina foi 

evidenciada no fígado de peixes (Neves et al., 2009). Esta proteína apresenta 

uma importante função no metabolismo do ferro, uma vez que é responsável 

pelo armazenamento deste metal, mantendo-o em uma forma solúvel e não 

tóxica (Carriquiriborde et al., 2004; Neves et al., 2009). A presença de ferro no 

rim pode estar relacionada com a função fisiológica deste tecido que possui 

capacidade hematopoiética (Zapata et al., 1996; Salem et al., 2014).  Como o 

ferro é um dos componentes da hemoglobina, a presença desta proteína no 

sangue é um fator importante no que se refere à concentração de ferro 

quantificada neste tecido.   

 Com relação aos demais tecidos, as brânquias podem apresentar 

concentrações relativamente altas de ferro, devido a sua importância na 

captação deste metal a partir da água (Bury et al., 2003). Quanto ao cérebro, 

não foram encontrados dados na literatura com peixes, porém estudos com 

vertebrados demonstraram relação entre o ferro e funcionamento do cérebro, 

sendo que este atua como cofator de enzimas envolvidas na atividade de 
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neurotransmissores (Bury et al., 2012). No tecido muscular foi encontrada a 

menor concentração de ferro em relação aos tecidos avaliados. Outros estudos 

investigaram a concentração de ferro em tecidos de peixes e registraram 

baixas concentrações deste metal no músculo em comparação aos tecidos 

hepático e branquial (El-Moselhy et al., 2014; Salem et al., 2014).   

 No cérebro, embora tenha sido detectada uma baixa concentração de 

ferro, foi o único tecido avaliado que apresentou aumento de ferro em relação 

ao CTR. Assim, foram evidenciados maiores valores deste metal nos 

tratamentos em que foi adicionada a goethita. No entanto, não houve variação 

significativa de ferro entre os tratamentos que continham diferentes 

concentrações de goethita. No geral, as concentrações de ferro avaliadas nos 

tecidos de P. lineatus do CTR e dos diferentes tratamentos experimentais não 

apresentaram alterações significativas. Estes resultados, provavelmente, 

refletiram a baixa concentração de ferro dissolvido encontrada na água, que 

não variou entre os tratamentos com concentrações distintas de goethita. Os 

resultados encontrados são importantes, pois na hipótese de se utilizar a 

goethita na remediação ambiental, é interessante que o ferro não se acumule 

nos tecidos dos organismos. 

  Parâmetros sanguíneos podem fornecer importantes informações 

quanto ao ambiente interno dos organismos e têm sido amplamente utilizados 

na detecção de alterações fisiológicas em peixes após a exposição a condições 

de estresse (Li et al., 2011; Yonar et al., 2014). Nesse sentido, estes 

parâmetros representam um instrumento útil na avaliação dos efeitos de 

agrotóxicos (Pimpão et al., 2007; Harabawy et al., 2014). Neste trabalho, após 

24 h de exposição, foram verificados valores significativamente menores de 

hematócrito nos tratamentos GLI, GT100 e GLI+GT100 em relação ao CTR. Os 

valores de RBC, embora menores nos tratamentos GLI e GT100 foram 

significativamente diferentes apenas nos peixes expostos ao GLI+GT100 em 

comparação ao CTR. Portanto, a menor porcentagem de células sanguíneas 

provavelmente deve estar associada a diminuição no número de células e 

foram efeitos ocasionados pelo herbicida e pela maior concentração de 

goethita, sugerindo uma sobreposição de efeitos em mistura que pode ter 

induzido o aumento da destruição dos eritrócitos (Al-Asgah et al., 2015). 

Kwiatkowska et al. (2014a) registrou hemólise de eritrócitos expostos ao 
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glifosato e seus metabólitos por 24 h. Alterações em parâmetros hematológicos 

de diferentes espécies de peixes foram reportadas na literatura na presença de 

nanopartículas de ferro, as quais foram associadas a mudanças estruturais nas 

brânquias em decorrência do acúmulo das nanopartículas (Remya et al., 2014), 

e após exposição a agrotóxicos como o Roundup® (produto formulado a base 

de glifosato) (Glusczak et al., 2006). 

 Os peixes respondem aos contaminantes presentes na água através da 

alteração ou adaptação de suas funções metabólicas (Li et al., 2010). Níveis 

elevados de glicemia plasmática foram verificados nos peixes expostos ao 

tratamento GLI+GT10. O aumento da glicose é uma resposta comum em 

peixes expostos a condições de estresse (Langiano e Martinez, 2008), sendo 

esta uma estratégia para lidar com a demanda energética e fornecer energia 

para os tecidos (Langiano e Martinez, 2008; Nascimento et al., 2012). No 

mesmo tratamento experimental também foi atestado aumento dos níveis de 

lactato plasmático. A elevação de glicose e lactato são consideradas típicas 

respostas ao estresse e representam um mecanismo adaptativo que 

disponibiliza energia ao organismo para responder aos agentes estressores 

(Wendelaar Bonga, 1997). Alguns estudos sugerem que a elevação do lactato 

na presença de herbicidas pode ser uma resposta contra a depleção de 

energia (Glusczak et al., 2007; Navarro e Martinez, 2014).  

A glutationa (GSH) é um tiol não proteico fundamental na defesa 

antioxidante, capaz de neutralizar espécies reativas de oxigênio (ERO) e 

prevenir o dano oxidativo (Sharbidre et al., 2011; Sinhorin et al., 2014). Desta 

maneira, a GSH constitui a primeira linha de defesa contra as ERO (Peña-

Llopis et al., 2002; Van der Oost et al., 2003). Concentrações maiores de GSH 

hepática nos peixes expostos ao glifosato e a mistura deste com a goethita, 

podem ter sido induzidas pela presença do herbicida, uma vez que a exposição 

apenas a goethita não alterou o conteúdo de GSH. A concentração elevada de 

GSH pode representar um mecanismo adaptativo ao estresse oxidativo frente à 

exposição a herbicidas (Zhang et al., 2004, Modesto e Martinez, 2010b). Nesse 

sentido, a presença da goethita não interferiu na ação do glifosato que pode ter 

sido resultante do aumento da produção de ERO, visto que a GSH age 

diretamente sobre estes compostos.  



65 
 

No presente estudo não foram verificadas alterações significativas na 

LPO em fígado e brânquias dos peixes expostos aos tratamentos que 

continham somente a goethita. Logo, a goethita não causou modificações nos 

níveis de LPO após 24 h de exposição. Estudo realizado por Li et al.  (2009) 

também mostrou que mesmo após exposição crônica a 0,5, 5 e 50 µg.ml-1 de 

nanopartículas de ferro não foi evidenciado aumento de LPO em brânquias e 

fígados de peixes Oryzias latipes.  

A LPO é uma das consequências do estresse oxidativo que pode ocorrer 

quando o equilíbrio entre a geração e a neutralização de espécies de ERO é 

interrompido, em razão da inativação ou insuficiência dos sistemas de defesa 

antioxidante (Livingstone, 2001; Yonar et al., 2014). Vários trabalhos já 

demonstraram que a toxicidade de herbicidas está relacionada à peroxidação 

lipídica (Sharbidre et al., 2011; Nwani et al., 2013; Sinhorin et al., 2014), 

corroborando o presente estudo que verificou indução de LPO após exposição 

dos peixes ao glifosato. Modesto e Martinez (2010b) detectaram alterações nos 

níveis de LPO de P. lineatus após 6 h de exposição a um herbicida a base de 

glifosato, porém decorrido 24 e 96 h não foram evidenciadas variações neste 

biomarcador. Essa diferença pode ter ocorrido, pois no estudo descrito foi 

utilizado o Roundup Transorb® que contém outros compostos em sua 

formulação, além do glifosato. Em decorrência da LPO pode haver perda 

integridade e fluidez da membrana e alterações no fluxo dos íons 

transmembrana (Valavanidis et al., 2006). 

Decorrida a exposição à mistura de 10 mg.L-1 de goethita com o 

glifosato, a peroxidação lipídica não foi observada. A hipótese para este 

resultado pode ser baseada na adsorção do glifosato à goethita tornando o 

herbicida menos disponível aos organismos. Na literatura, foi registrada a 

associação entre o glifosato e a goethita (Dideriksen e Stipp, 2003; Jonsson et 

al., 2008; Waiman et al., 2012) de forma que o grupo fosfato do glifosato se liga 

ao íon Fe+3 (Sheals et al., 2002). No ambiente, a goethita pode inativar o 

glifosato, visto que o herbicida adsorve fortemente compostos minerais 

presentes no solo (Veiga et al., 2001). Portanto, a ligação entre o glifosato e 

metais pode ser uma maneira de diminuir a disponibilidade deste composto no 

ambiente (Toni et al., 2006). Após exposição à mistura de 100 mg.L-1 de 

goethita com o glifosato foi evidenciado aumento de LPO, que provavelmente 
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está relacionado ao herbicida, visto que a goethita não causou alterações neste 

parâmetro.  

A presença de danos oxidativos também pode ser avaliada através da 

carbonilação de proteínas (PCO), que é considerada um biomarcador útil na 

exposição de peixes a contaminantes ambientais (Raisuddin e Parvez, 2005). 

As ERO podem modificar os grupos amino das proteínas e catalisar a formação 

de grupos carbonilas e, desta forma, alteram a conformação e diminuem a 

atividade catalítica das proteínas podendo resultar na quebra destes 

compostos (Almroth et al., 2008).  

No presente estudo não foi verificado aumento de PCO, entretanto, 

valores mais baixos de PCO foram encontrados no fígado dos peixes expostos 

ao tratamento GT100. Segundo Almroth et al. (2005) tanto o aumento quanto a 

diminuição dos níveis de carbonilação proteica podem servir como 

biomarcadores, sendo que a redução da concentração de proteínas 

carboniladas pode indicar houve um aumento da degradação proteolítica em 

razão da oxidação moderada de proteínas. Portanto, danos às proteínas 

ocorreram no fígado dos peixes expostos ao GT100. Singh et al. (2010) 

sugerem que nanopartículas de ferro podem danificar as proteínas devido aos 

radicais hidroxila gerados pelo ferro. No entanto, não foram observados danos 

em proteínas na presença da mistura de 100 mg.L-1 de goethita com o 

glifosato, demonstrando que a goethita pode ter adsorvido o herbicida e 

interferido em sua ação de maneira a evitar os danos. 

A atividade da AChE tem sido largamente utilizada no monitoramento de 

ambientes aquáticos contaminados por agrotóxicos (Miron et al., 2005; Pundir e 

Chauran, 2012). A AChE catalisa a hidrólise do neurotransmissor acetilcolina 

(ACh) a colina e ácido acético e, desta forma, é responsável pelo término da 

transmissão do impulso nervoso (Cattaneo et al., 2011). Neste estudo, a AChE 

cerebral e muscular dos peixes expostos aos diferentes tratamentos não 

apresentou variações significativas. Estudo in vitro mostrou a ausência de 

alterações na atividade da AChE em eritrócitos após exposição ao glifosato, 

sugerindo uma inibição não competitiva pela enzima (Kwiatkowska et al., 

2014b). Entretanto, diversos trabalhos têm associado o mecanismo de ação de 

diferentes agrotóxicos, a exemplo dos herbicidas a base de glifosato, com a 

diminuição da atividade da AChE em P. lineatus (Modesto e Martinez, 2010a; 
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2010b) e em outras espécies de peixes (Glusczak et al., 2006; Cattaneo et al., 

2011). As respostas distintas quanto a atividade da AChE podem ter ocorrido 

em razão do tempo de exposição mais prolongado e, além disso, a redução da 

AChE pode estar relacionada a presença do surfactante que constitui os 

produtos formulados a base de glifosato.  

Neste estudo, verificou-se que o glifosato é genotóxico para P.lineatus, 

uma vez que foram observados maiores escores de danos nos eritrócitos dos 

peixes expostos ao tratamento GLI. Efeitos do glifosato sobre o material 

genético de peixes foram relatados por diversos autores após a exposição às 

formulações comerciais deste herbicida (Cavalcante et al., 2008; Nwani et al., 

2013; Marques et al., 2014). Recentemente, Moreno et al. (2014) reportou a 

indução de danos no DNA de eritrócitos de P.lineatus após 6 e 96 horas de 

exposição ao glifosato (0,48 e 2,4 mg.L-1) A integridade do DNA pode ser 

afetada por ataque direto do agente genotóxico ou de seus metabólitos, bem 

como, de forma indireta por meio do excesso da geração de ERO que pode 

resultar em aumento de eventos que danificam o DNA ou em uma diminuição 

no reparo desta molécula (Çavas e Konen, 2007). Em relação aos tratamentos 

em que foi adicionada apenas a goethita, não foi evidenciada genotoxicidade. 

Este resultado é importante quando observados os dados referentes ao 

tratamento GLI+GT10, que similarmente aos resultados de hematócrito e LPO 

hepática, não ocasionaram danos no DNA, sugerindo que estes compostos 

impediram o efeito genotóxico do glifosato. 

 A histologia representa uma importante ferramenta na avaliação de 

alterações patológicas em peixes frente à contaminação, especialmente, em 

estudos de exposições subletais e crônicas (Cengiz e Unlu et al., 2006). As 

brânquias representam um dos principais órgãos–alvo na análise de qualidade 

da água, uma vez que sua superfície fica em contato direto e constante com a 

água, condição esta que favorece a absorção de agentes tóxicos presentes no 

meio (Palaniappan et al., 2009; Paulino et al., 2014). Shiorigi et al. (2012) 

investigaram os efeitos das concentrações de 3, 3,5, 4 e 4,5 mg.L-1 de glifosato 

na morfologia branquial de peixes Piaractus mesopotamicus após 48 h de 

exposição. Os autores verificaram que a hipertrofia e a hiperplasia do epitélio 

lamelar foram as principais alterações ocasionadas pelo glifosato, porém foi 

observada uma baixa frequência de alterações histológicas.   
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 No presente trabalho, as anomalias epiteliais mais comumente 

encontradas nas brânquias de P. lineatus expostos aos diferentes tratamentos 

experimentais foram constituídas de hiperplasia na base e ao longo das 

lamelas, resultando em alguns casos, em fusão lamelar. Estas alterações 

foram destacadas no levantamento realizado por Mallat et al. (1985) por serem 

frequentemente evidenciadas em teleósteos expostos a contaminantes. 

Alterações histológicas branquiais, tais como descolamento epitelial, 

hiperplasia epitelial e fusão de lamelas secundárias, estão entre os principais 

efeitos relatados após a exposição a diversos agentes tóxicos, a exemplo de 

agrotóxicos (Cengiz e Unlu et al., 2006; Ba-Omar et al., 2011) e nanopartículas 

metálicas, sendo que neste último caso as alterações foram resultantes do 

contato direto entre as nanopartículas e os tecidos avaliados (Govindasamy e 

Rahuman, 2012; Jayaseelan et al., 2014). 

Neste estudo, embora a análise semi-quantitativa da ocorrência de 

alterações histológicas nas brânquias de P. lineatus não tenha indicado 

diferenças significativas entre os tratamentos após 24 h, o valor de IAH foi 

maior nos tratamentos GT100 e GLI+GT100 em relação ao CTR, sendo maior 

que 10 nesta última condição. Assim, os tratamentos em que foi adicionado 

100 mg.L-1 de goethita apresentaram os maiores valores de IAH, no entanto, 

estes valores ainda são considerados abaixo dos níveis prejudiciais ao 

funcionamento do órgão.  

 Diante dos resultados deste trabalho, pode-se inferir que a goethita 

promoveu aumento significativo da concentração de ferro no cérebro, porém 

nos demais tecidos não foi verificado este aumento. A exposição ao glifosato 

diminuiu o hematócrito, estimulou a síntese da defesa antioxidante não-

enzimática dos organismos, e ocasionou aumento de danos oxidativos e danos 

no DNA. Os peixes expostos a concentração de 100 mg.L-1 de goethita 

apresentaram variações em um maior número de biomarcadores em relação a 

menor concentração utilizada (10 mg.L-1). Embora as exposições às misturas 

tenham promovido alterações em alguns dos parâmetros avaliados, a menor 

concentração de goethita evitou a ocorrência de alterações ocasionadas pelo 

glifosato, que incluíram a redução do hematócrito, peroxidação lipídica e os 

danos no DNA em P. lineatus decorrido 24 h. Visto que o glifosato é tóxico para 

a espécie de peixe neotropical e que a goethita apresenta a capacidade de 
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impedir danos em parâmetros biológicos ocasionados pelo herbicida, este 

estudo apresenta uma possível alternativa para a remediação ambiental de 

áreas contaminadas por herbicidas à base de glifosato. 
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

Os resultados deste trabalho indicaram que no sangue, brânquias, fígado, 

rim e músculo não foi identificado aumento de ferro. Estes dados são 

importantes, pois mostram que o uso da goethita na remediação ambiental em 

concentrações até 100 mg.L-1 não deve resultar em uma elevação na 

concentração de ferro nos tecidos citados. Entretanto, a goethita promoveu 

aumento significativo da concentração de ferro no cérebro, porém ainda não 

são conhecidas as implicações do aumento deste metal em cérebro de peixes. 

No quadro abaixo estão apresentados de forma resumida os resultados 

encontrados em biomarcadores fisiológicos, bioquímicos, genotóxicos e 

histológicos após exposição dos peixes aos tratamentos GLI, GT10, 

GLI+GT10, GT100 e GLI+GT100 em relação aos respectivos CTR. 

 

Biomarcadores GLI GT10 GLI+GT10 GT100 GLI+GT100 

Hematócrito  = ***   

Hemoglobina =   = = 

RBC = = = =  

Glicose = =   = 

Lactato = =  = = 

GSH fígado  =  =  

GSH brânquias = = = = = 

LPO fígado  = *** =  

LPO brânquias = = = = = 

PCO fígado = = =  = 

PCO brânquias = = = = = 

AChE cérebro = = = = = 

AChE músculo = = = = = 

Danos do DNA  = *** = *** 

Histologia branquial = = = = = 

 
As setas indicam aumento (    ) ou redução (    ) significativa do biomarcador em relação ao 
controle. Os casos onde não foi constatada variação significativa estão indicados com o sinal =. 
Os asteriscos (***) representam os efeitos do glifosato que foram revertidos na presença da 
goethita. 

 

 No presente trabalho foi evidenciada a capacidade do glifosato em 

promover a diminuição do hematócrito e a ocorrência de danos oxidativos e 

genotóxicos, indicados pelo aumento de LPO no fígado e de danos no DNA 

nos eritrócitos dos peixes, após 24 h de exposição, apesar do aumento da GSH 
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hepática. A exposição a maior concentração de goethita promoveu alterações 

significativas em alguns biomarcadores fisiológicos (diminuição do hematócrito 

e glicemia) e em apenas um biomarcador bioquímico (diminuição da 

carbonilação proteica), enquanto que a menor concentração de goethita 

ocasionou redução do conteúdo de hemoglobina. Entretanto, a maioria dos 

efeitos causados pelo glifosato (redução do hematócrito e aumento de LPO e 

danos no DNA) foi revertida nos animais expostos ao herbicida na presença de 

10 mg.L-1 de goethita. Já a maior concentração de goethita (100 mg.L-1) foi 

capaz de reverter apenas o efeito genotóxico do glifosato, mas a redução do 

hematócrito e o aumento de GSH e danos oxidativo no fígado permaneceram. 

Apesar de terem sido observadas variações nos biomarcadores bioquímicos, 

genotóxicos e fisiológicos nos peixes expostos tanto ao glifosato quanto à 

goethita, não foram verificadas alterações histológicas no tecido branquial que 

pudessem interferir no funcionamento normal deste órgão.  

 Dentre os biomarcadores analisados, apenas o hematócrito, GSH, LPO 

e a ocorrência de danos no DNA foram sensíveis aos efeitos promovidos pelo 

glifosato. Já para a exposição à goethita, os parâmetros fisiológicos, 

hematócrito, hemoglobina e glicemia e a medida de carbonilação proteica 

(PCO) foram os mais sensíveis. Para a avaliação dos efeitos da mistura, com 

exceção dos biomarcadores histológicos, todas as demais classes de 

biomarcadores avaliadas (bioquímicos, genotóxicos e fisiológicos) mostraram-

se sensíveis, porém o hematócrito, a LPO e a ocorrência de danos no DNA 

merecem destaque, pois indicaram a função protetora da goethita em relação 

aos efeitos do herbicida. Estes resultados mostram que a exposição ao 

glifosato e a goethita, separadamente e em mistura, alteraram diferentes 

parâmetros, indicando a importância da análise integrada de múltiplos 

biomarcadores na avaliação dos efeitos. 

 

 

 

  


