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RESUMO 

O herbicida atrazina tem um amplo potencial de contaminação ao meio ambiente 

e é um agente reconhecidamente danoso a saúde de diversas espécies de peixes. A 

mesotriona está entre os novos herbicidas que surgiram como alternativa após o 

banimento da atrazina na Europa. Por outro lado, a mistura de herbicidas tem sido 

utilizada como uma alternativa visando aumentar o espectro de controle das plantas 

daninhas e a eficácia dos herbicidas. Em anos recentes, cresceu o número de pesquisas 

utilizando peixes neotropicais na avaliação de substancias potencialmente tóxicas, ou em 

estudos de monitoramento ambiental. Esses animais são suscetíveis a exposição a 

químicos e misturas provenientes de atividades agrícolas. O objetivo deste trabalho foi 

avaliar o potencial tóxico, através de múltiplos biomarcadores, dos herbicidas atrazina e 

mesotriona de forma isolada e combinada em bioensaios de exposição aguda por 96 horas. 

Além disso, esclarecer se existem diferenças de sensibilidade a esses herbicidas entre 

duas espécies da família Cichlidae, Geophagus brasiliensis e Oreochromis niloticus. Na 

exposição ao herbicida atrazina, G. brasiliensis apresentou níveis basais de estresse 

oxidativo e quebras ao DNA maiores do que O. niloticus. A espécie O. niloticus se 

mostrou mais adequada para ser utilizada em bioensaios utilizando biomarcadores 

bioquímicos e de genotoxicidade. Na exposição ao herbicida mesotriona, O. niloticus e 

G. brasiliensis apresentaram danos genéticos e alterações na resposta de enzimas de 

controle a ERO e aumento de LPO quando expostas a esse xenobiótico. A mistura entre 

os herbicidas causou poucas alterações de resposta a ERO, no entanto ocorreu danos ao 

material genético de ambas as espécies em concentrações que quando isoladas não 

causam tal efeito. Dessa forma, concluímos que ambos herbicidas causam efeitos 

adversos as espécies de forma isolada, e quando misturados ocorrem efeitos sinérgicos, 

alterando suas propriedades tóxicas. Ainda, O. niloticus se mostrou mais adequada em 

ensaios de toxicidade com marcadores genéticos e bioquímicos.  
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ABSTRACT 

 

The herbicide atrazine has large potential to contamination of the environment and 

is an agent known to be harmful various fish species. Mesotrione is a new herbicides that 

have emerged as an alternative after the ban on Atrazine in Europe. On the other hand, 

the mixture of herbicides has been used as an alternative to increase the herbicidal 

efficacy. In recent years, increased the number of researches using neotropical fish in the 

evaluation of potentially toxic substances, or environmental monitoring studies. These 

animals are susceptible to exposure to chemical mixtures from agricultural activities. The 

objective of this study was to evaluate the toxic potential through multiple biomarkers, 

the herbicides atrazine and mesotrione, isolated and combined, in bioassays of acute 

exposure for 96 hours. Also, clarify whether there are differences of sensitivity to these 

herbicides between two species of cichlid family, Geophagus brasiliensis and 

Oreochromis niloticus. In the exposure to atrazine, G. brasiliensis showed basal levels of 

oxidative stress and DNA breaks to larger than O. niloticus. The O. niloticus species was 

more suitable for use in bioassays using biochemical and genetics biomarkers.  In the 

exposure to mesotrione herbicide, O. niloticus and G. brasiliensis showed genetic damage 

and changes in the control of enzymes response to ROS and increased LPO when exposed 

to this xenobiotic. The mixture of the herbicides caused little change in the ROS response, 

however we observe DNA damage in both species in concentrations which when the 

isolated herbicides do not cause any damage. Thus, we conclude that both herbicides 

cause adverse effects the species when isolated, and when mixed. Synergistic effects 

occur, changing its toxic properties. Moreover, O. niloticus was more suitable for toxicity 

testing using genetic and biochemical biomarkers.  
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PREFÁCIO 

Essa tese é uma compilação de uma revisão bibliográfica e de três capítulos que 

tratam sobre contaminação de peixes das espécies Geophagus brasiliensis, o acará, e 

Oreochromis niloticus, a tilápia, com dois herbicidas diferentes, a atrazina e a mesotriona. 

A revisão bibliográfica, ou introdução geral, traz ao leitor uma ambientação sobre o 

contexto da contaminação dos recursos hídricos, bem como da utilização de defensivos 

agrícolas, em especial dos dois herbicidas pesquisados e a mistura entre eles. Uma boa 

noção sobre o uso de biomarcadores genéticos e bioquímicos utilizados nesse trabalho 

podem ser obtidas na introdução geral, e também informações básicas a respeito das 

espécies utilizadas como bioindicadores. 

O Capítulo I trata da comparação da resposta entre as espécies frente a um 

xenobiótico extensamente utilizado em estudos de toxicidade, a atrazina. Esse capítulo 

traz informações relevantes, pois a quantidade de estudos utilizando espécies da região 

neotropical, como o acará, em ensaios de toxicidade aumenta ano a ano. Tais estudos 

mostram que essas espécies apresentam boa sensibilidade a contaminação ambiental, 

podendo ser excelentes organismos teste em bioensaios e biomonitoramentos. 

O capítulo II traz ao leitor informações a respeito da toxicidade do herbicida 

mesotriona. Tal herbicida é extensamente utilizado em cultivos de milho, principalmente 

na Europa, pois naquele continente a utilização da atrazina foi proibida a partir de 2004, 

e a mesotriona surgiu como uma das alternativas no controle de ervas daninhas em 

cultivares. Existem poucos relatos na literatura a respeito de efeitos adversos desse 

composto a espécies não alvo, e nenhum trabalho utilizando biomarcadores em peixes 

havia sido realizado com ele, até o presente momento. 

Nos demais continentes onde a utilização da atrazina não foi proibida, a 

mesotriona também é utilizada. Nesse caso em mistura com a atrazina ou outros 



 

 

xvi 

 

herbicidas. Essa mistura garante ao produtor agrícola uma maior eficácia no controle de 

ervas daninhas. O capítulo III desse documento é um relato sobre os efeitos adversos que 

essa mistura pode causar em G. brasiliensis e O. niloticus uma vez que misturas de 

compostos podem aumentar ou diminuir o potencial tóxico em relação aos herbicidas 

isolados. 
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1. INTRODUÇÃO 

As águas superficiais vêm recebendo grandes quantidades de águas residuais de 

origem doméstica, industrial, agrícola, hospitalar e estações de tratamento. Estes resíduos 

têm propriedades físico-químicas e microbiológicas bastante variadas que alteram a 

qualidade da água e degradam o ambiente receptor, pondo em risco a saúde humana e 

biota associada. 

Nossa espécie está sob constante exposição a substâncias químicas presentes em 

produtos de consumo, como medicamentos, alimentos, produtos de higiene pessoal, de 

limpeza e cosméticos, além da poluição ambiental, bem como diversas fontes de radiação 

natural. Destes agentes físico-químicos, apenas uma parcela possui estudos que avaliam 

seus efeitos sobre os humanos e outros organismos (FERRARO, 2009). 

A maioria dos recursos biológicos da Terra estão localizados em regiões 

específicas do globo, como os ambientes costeiros e os grandes sistemas de bacias 

fluviais. No entanto, mais de 3 bilhões de pessoas vivem em estreita proximidade desses 

locais, e em grande parte dependendo deles para retirar alimentos e matérias primas 

industriais. Como consequência dessa situação, grande parte dos resíduos gerados, tanto 

industriais como domésticos, ocorrem nessas áreas, que possuem maior importância 

biológica e econômica, comprometendo esses recursos e também a qualidade de vida 

humana (MOORE et al., 2004). 

Durante as três últimas décadas observou-se um aumento no interesse da 

comunidade científica e das agências regulatórias em relação à detecção, conhecimento e 

controle sobre os agentes ambientais responsáveis por danos à saúde humana e à 

sustentabilidade dos ecossistemas (DA SILVA et al., 2003). Este interesse foi 
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intensificado em razão do constante crescimento populacional e o consequente aumento 

da industrialização, bem como a utilização inadequada de recursos naturais. 

Desde os anos sessenta a humanidade têm consciência do potencial de muitos 

produtos químicos em causar efeitos adversos para ecossistemas aquáticos e terrestres, 

em particular. O destino final de muitos destes contaminantes é o ambiente aquático, 

devido ao uso direto ou processos hidrológicos e atmosféricos (STEGEMAN e HAHN, 

1994). A presença de xenobióticos em um ambiente aquático não é, por sí só, indicativo 

de efeitos prejudiciais. Ligações entre a presença de compostos xenobióticos no 

ecossistema, o nível de exposição externa e os níveis de contaminação de tecidos devem 

ser estabelecidos. Muitos compostos hidrofóbicos, e seus metabólitos, que chegam aos 

ecossistemas aquáticos ainda precisam ser identificados, e seu impacto a vida aquática 

ainda não foi determinado. Dessa forma, toxicologistas ambientais vêm estudando 

extensivamente os efeitos de contaminantes químicos ou poluentes neste ambiente (VAN 

DER OOST et al., 2003). 

A simples detecção de contaminantes nos compartimentos abióticos e bióticos não 

é suficiente, a menos que seus efeitos biológicos ou ecológicos sejam devidamente 

avaliados. Contaminantes presentes no ambiente, muitas vezes, ocorrem como misturas 

complexas, e o risco real de exposição difere da avaliação de uma substância específica 

(JHA, 2008). Assim, torna-se necessária a utilização de ensaios ecotoxicológicos aliados 

a análises físico-químicas para a avaliação holística de misturas complexas, 

especialmente pelos efeitos sinérgicos, aditivos e efeitos antagonistas que podem ocorrer. 
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1.1 AGROTÓXICOS 

Os pesticidas são produtos químicos amplamente utilizados na agricultura para o 

combate de pragas. Os herbicidas são agentes utilizados para destruir plantas daninhas e 

tiveram sua utilização intensificada a partir de 1.800 d.C. com o uso de herbicidas 

inorgânicos (como sulfato de cobre, sulfato de amônio, arsenito de sódio e clorato de 

potássio) na agricultura, pois com o cultivo de plantas de uma mesma espécie, teve início, 

também, o desenvolvimento de pestes e pragas na agricultura. O DNOC (2-metil-3,5-

dinitrofenol) foi o primeiro herbicida orgânico empregado, produzido em 1935 e à partir 

da década de 40 seguiu-se uma crescente produção e diversificação de herbicidas 

(JACOMINI, 2002). 

Grave desequilíbrio no solo e desenvolvimento de plantas e insetos indesejáveis 

foram alguns dos problemas que surgiram com a implantação da agricultura moderna 

industrial, onde extensas áreas naturais têm sido substituídas por monoculturas. Assim, 

passaram a ser utilizados diversos agroquímicos, entre fertilizantes e pesticidas, o que 

tornou a agricultura uma das principais fontes de contaminação aquática (KLEMZ, 2002). 

Em 2012, segundo o sindicato nacional da indústria para produtos de defesa 

agrícola (SINDAG), 823 mil toneladas de pesticidas foram comercializados no Brasil, 

sendo que os herbicidas são os produtos mais vendidos, correspondendo a 57% desse 

mercado. Desse montante, aproximadamente 40 a 50% dos produtos correspondem aos 

seus respectivos ingredientes ativos. Os principais cultivares consumidores de defensores 

agrícolas em nosso país são a soja, cana-de-açúcar, milho e algodão, que correspondem a 

47%, 12,8%, 9,4% e 9,3% do mercado, respectivamente (SINDAG, 2012). 

Os ambientes aquáticos e sua biota são os que mais sofrem com a contaminação 

por agrotóxicos, uma vez que a contaminação desses ambientes ocorre facilmente pela 

aplicação direta do produto na água em pisciculturas, lavagem de resíduos e embalagens, 
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além do escoamento superficial, deriva e infiltração, chegando aos lençóis freáticos 

(TOMITA e BEYRUTH, 2002).  

Além do princípio ativo, a formulação dos agrotóxicos contém os agentes de 

dispersão e solubilizantes, também chamados de surfactantes ou substâncias inertes. 

Esses componentes não tem função pesticida, porém, podem ser biologicamente ativos e 

por vezes são esses os componentes mais tóxicos da fórmula (BOLOGNESI, 2003). 

Muitos desses compostos são poderosos solventes orgânicos como xilenos, toluenos, 

álcoois, cetonas, formaldeídos, benzenos, ácidos, entre outros, que possuem atividade 

tóxica bastante alta (GRISOLIA, 2005). 

Agrotóxicos são um bom modelo para estudos da ecotoxicologia, pois eles 

contaminam a atmosfera, terra e água, sendo persistentes no meio ambiente. Entram nas 

cadeias ecológicas e nos ciclos biogeoquímicos, dispersando-se e causando efeitos 

tóxicos e adversos desde as bactérias até o homem (GRISOLIA, 2005). 

1.2 ATRAZINA 

As triazinas são um grupo de herbicidas químicos similares, registrados em 1955, 

como a atrazina, cianazina, propazina, ametrina e simazina, usadas para o controle de 

ervas daninhas, devido à capacidade desse composto de inibir a fotossíntese (JACOMINI, 

2002), bloqueando o transporte de elétrons e levando a morte da planta por falta de 

energia. Em animais, os efeitos das triazinas são semelhantes, afetando a respiração 

celular pela inibição da síntese de ATP (THOMPSON, 1974). Os herbicidas triazínicos 

têm amplo potencial de contaminação de diferentes compartimentos ambientais em 

virtude de suas características, tais como: alto potencial de lixiviação e escoamento, 

elevada persistência em solos, hidrólise lenta, baixa solubilidade em água e absorção 

moderada à matéria orgânica (GRISOLIA, 2005). 
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O 2-cloro-4-etilamino-6-isopopilamino-1,3,5-triazina (fig. 1), ou atrazina, é um 

sólido cristalino branco, com um grupo químico básico (SOLOMON et al., 1996). Em 

anos recentes, aumentou a preocupação acerca da persistência da atrazina no ambiente 

(LONDOÑO, 2005). Pesquisas realizadas na Itália e nos Estados Unidos (Califórnia) 

demonstram que a atrazina é um dos poluentes mais comuns em águas superficiais e 

subterrâneas (COVA et al., 1989). Devido ao seu uso extenso e sua alta persistência em 

águas subterrâneas, a US-EPA (United States Environmental Protection Agency) 

classificam a atrazina como o herbicida triazínico mais presente nas águas subterrâneas 

dos Estados Unidos. Estima-se que entre 2 a 3 milhões de estadunidenses, que utilizavam 

água de lençol freático no abastecimento doméstico, estão expostos a 0,2 µg.L-1 de ATZ, 

que tem grande estabilidade em águas subterrâneas (KLIGERMAN et al., 2000). No 

Brasil, constatou-se concentrações de ATZ de 2,7 µg.L-1 em rios próximos a áreas 

agrícolas, concentração esta que se encontra acima da permitida pela legislação brasileira 

para águas com fins de preservação, 2 µg.L-1 (ARMAS et al., 2007; BRASIL, 2005). 

Figura 1: Fórmula estrutural da Atrazina. Adaptado de COX, 2001. 

Devido ao fato de que a concentração de ATZ, ou seus produtos de degradação, 

em águas subterrâneas em muitos locais na Europa já ultrapassava 0,1 µg.L-1, a União 

Europeia, no ano de 2004, decidiu retirar do mercado qualquer produto que contivesse a 

ATZ, pois o uso contínuo desse herbicida poderia comprometer a recuperação da 

qualidade das águas subterrâneas. No entanto, no resto do mundo a ATZ continua sendo 

utilizada sem restrições (SALABERRIA et al., 2009). 
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Em anos recentes, ocorreu no Brasil um grande esforço por parte de diversos 

pesquisadores em evidenciar os efeitos tóxicos desse composto em peixes, principalmente 

em espécies neotropicais. Efeitos genotóxicos causados pela exposição a atrazina foram 

encontrados em Rhamdia quelen (PIANCINI, 2011), Oreochromis niloticus (VENTURA 

et al., 2008) e Prochilodus lineatus (SANTOS e MARTINEZ, 2012). Foram encontrados 

danos ao fígado e brânquias, alterações na atividade de enzimas de resposta ao estresse 

oxidativo, além de distúrbios na função osmorregulatória em R. quelen (MELA et al., 

2013a). Paulino et al. (2012a) descreveram alterações no balanço iônico em brânquias de 

Prochilodus lineatus. Em outro trabalho do mesmo autor, com essa mesma espécie, foram 

encontrados danos histopatológicos e alterações na atividade de enzimas de resposta a 

espécies reativas de oxigênio (ERO) (PAULINO et al., 2012b). 

1.3 MESOTRIONA 

Dentre os herbicidas registrados para a cultura do milho encontra-se a mesotriona 

(2-(4-mesil-2-nitrobenzoil) ciclohexano-1,3-diona; fig. 2), pertencente ao grupo químico 

das tricetonas. É classificado como herbicida seletivo, com aplicação em pós-emergência 

para o controle de folhas largas anuais e gramíneas na cultura do milho (JOHNSON et 

al., 2002). 

 

 

 

Figura 2: Fórmula estrutural da mesotriona. Fonte: BONNET et al. (2008).  
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A mesotriona é obtida através do isolamento de um aleloquímico leptospermone 

secretado pela planta da espécie Callistemon citrinus (FREITAS et al., 2004). Os 

aleloquímicos são compostos químicos secretados por um determinado organismo, 

capazes de inibir ou estimular seu desenvolvimento e/ou crescimento de outros 

componentes do ambiente (RICE, 1984). Estes compostos podem ser encontrados nas 

sementes, folhas, caules e raízes das plantas em quantidades variáveis (PEIXOTO, 1999). 

Mesotriona é pouco estável no ambiente, e é detectado no solo e água apenas por 

curto período de tempo após sua aplicação (BARCHANSKA et al., 2012). Devido a essas 

características químicas e ao banimento da atrazina pela União Europeia em 2004 este 

composto ganhou um grande mercado desde então. 

Por ser uma substância relativamente nova no mercado, existem pouquíssimos 

trabalhos testaram possíveis efeitos tóxicos desse composto. Bonnet et al. (2008) testaram 

a toxicidade do mesotrione, de dois metabólitos (MNBA e AMBA), e do produto 

formulado Callisto® em duas espécies de microoganismos. Valiente Moro et al. (2012) 

testaram os efeitos desse composto em 3 espécies de microalgas. Crouzet et al. (2010) 

testaram possíveis efeitos sobre a comunidade microbiana do solo e Kreutz et al. (2008) 

avaliaram a CL50 desse composto em Rhamdia quelen, um peixe neotropical. Nenhum 

trabalho utilizando biomarcadores foi realizado em qualquer espécie de peixes. 

1.4 MISTURAS DE PESTICIDAS 

A cultura do milho está entre as mais importantes do Brasil com uma área plantada 

em torno de 14 milhões de hectares e produtividade média de 3.670 kg/ha (IBGE, 2009). 

As condições edafoclimáticas destacam o Brasil como um país de grande potencial para 

a cultura do milho, entretanto, o clima tropical é também muito propício à ocorrência de 



 

 

8 

 

uma grande quantidade de plantas daninhas. Existem diversos métodos para se controlar 

as plantas daninhas na agricultura. Os métodos mais utilizados são os mecânicos e o 

controle químico, e a mistura de herbicidas tem sido utilizada como uma alternativa 

visando aumentar o espectro de controle das plantas daninhas e a eficácia dos herbicidas 

(ZAGONEL, 2007). 

Entretanto, diante de diversas fontes de poluição, Agrawal et al. (2010) destacam 

que mais de 50% da poluição de córregos e rios é decorrente da lixiviação e mistura de 

produtos químicos usados nas práticas agrícolas. Quando em contato com o ambiente 

aquático, esses produtos podem se fixar na matéria em suspensão, se depositar no 

sedimento ou ser absorvidos pelos organismos e, com o fluxo contínuo entre agrotóxico 

e água/sedimento, esse tipo de poluente se torna um dos principais contaminantes de 

ambientes aquáticos por estar em contato com o meio por tempos relativamente longos 

(TOMITA e BEYRUTH, 2002). 

Diversos pesticidas e contaminantes são frequentemente encontrados em baixas 

concentrações ao longo do ano, sendo que herbicidas são detectados em cerca de 70-90% 

das amostras na América do Norte (BRODEUR et al., 2014). ATZ é utilizada desde os 

anos 1950 em diversos cultivares (AZEVEDO et al., 2004), apesar de esse herbicida ter 

um amplo potencial de contaminação em diferentes compartimentos do meio ambiente 

(BOLOGNESI, 2003), sendo que foram detectadas em águas de escoamento em 

concentrações de 0,2 a 20 µg.L-1 (SELIM, 2003), enquanto que em córregos e rios 

adjacentes a áreas de cultivo esse valor pode alcançar até 1000 µg.L-1 (GRAYMORE et 

al., 2001).  

Para substituir a ATZ, diversos herbicidas seletivos foram desenvolvidos, como o 

Mesotriona, S-metolachlor, benoxacor e nicosulfuron. Esses produtos pertencem a 

diferentes famílias e tem diferentes modos de ação (JOLY et al., 2013). No entanto, nos 
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países onde a ATZ não foi banida, esses herbicidas também ganharam espaço, porém não 

como substitutos da ATZ e sim como um herbicida adicional sendo utilizado em conjunto 

com a ATZ para que o espectro de ação herbicida da aplicação em campo seja ampliado 

(JAMES et al., 2006; ZAGONEL e FERNANDES, 2007).  

1.5 BIOINDICADORES 

Os bioindicadores representam os modelos animais utilizados em estudos para 

avaliar os efeitos do tóxicos causado pela exposição a um determinado xenobiótico, ou a 

uma mistura destes. Um bom bioindicador deve apresentar sensibilidade ao contaminante 

que está exposto, além de ser uma espécie abundante no ambiente e ter facilidade em 

adaptar-se aos ensaios laboratoriais (YAMAMOTO, 2011). 

Dentre os principais organismos utilizados como bioindicadores estão espécies de 

moluscos (SANTOS e MARTINEZ, 2014), peixes (PIANCINI, 2011), anfíbios (HAYES 

et al., 2002), mamíferos (COTELLE e FÉRARD, 1999) e algas (AOYAMA et al., 2003). 

Os peixes são amplamente utilizados por apresentarem respostas similares aos grandes 

vertebrados aos agentes tóxicos, além de serem um dos principais vetores de transferência 

de contaminantes da água para humanos (AL-SABTI; METCALFE, 1995). Além disso, 

os peixes, assim como mamíferos, sofrem bioacumulação, são capazes de responder a 

agentes químicos em baixas concentrações e são capazes de ativar o sistema enzimático 

do citocromo P450 (DA SILVA et al., 2003).  

Cichlidae é uma numerosa família dentro da ordem Perciformes, compreendendo 

cerca de 1.350 espécies atualmente reconhecidas, contudo, é estimado um número 

superior a 2.000 espécies. Trata-se de um importante grupo de peixes da Região 

Neotropical, representando de 6% a 10% de peixes de água doce dessa fauna, totalizando 

aproximadamente 400 espécies nessa região (KULLANDER, 2003). 
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Os ciclídeos são representados por peixes muito versáteis, territorialistas e 

resistentes, com predileção por ambientes lênticos, principalmente lagos e lagoas. Quanto 

à alimentação, possuem hábitos muito diversificados, podendo se alimentar do lodo 

depositado no fundo, de peixes, gastrópodos, tecamebas, microcrustáceos e larvas de 

insetos (BENINCÁ, 2006). 

Geophagus brasiliensis (acará, fig. 3) é um ciclídio, muito comum em lagos e 

reservatórios da região Central e Sul do Brasil (SCHWANTES; BARTLETI; 

SCHWANTES, 1991), sendo uma espécie abundante no período de verão, em ambientes 

de fundos lodosos, com reprodução entre final de verão e início de outono. Essa espécie 

é comumente utilizada como bioindicador em monitoramentos ambientais com diversos 

biomarcadores (BENINCÁ et al., 2012; OSÓRIO et al., 2013; VOIGT et al., 2014). 

 

Figura 3: Exemplar de Geophagus brasiliensis. Fonte: O autor. 

Apesar de não se tratar de uma espécie nativa, Oreochromis niloticus (fig. 4) é 

amplamente distribuída nos reservatórios brasileiros e cultivada em piscicultura, sendo 

muito utilizada na alimentação humana. Diversos trabalhos utilizando O. niloticus como 

bioindicador são realizados ao redor do mundo, relacionando exposição a xenobióticos 

com respostas adversas no organismo (HUSSEIN et al., 1996; CAVAŞ e ERGENE-
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GÖZÜKARA, 2005; ERGENE et al., 2007; VENTURA et al., 2008; SOUZA e 

FONTANETTI, 2012; AMORIM et al., 2013).  

 

Figura 4: Exemplar de Oreochromis niloticus. Fonte: O autor. 

1.6 BIOMARCADORES 

Biomarcadores são respostas moleculares, celulares ou sistêmicas mensuráveis 

utilizadas para indicar a exposição ou efeito de alguma substância sobre o organismo 

estudado. Eles podem ser definidos como as alterações biológicas que expressam a 

exposição e/ou efeito tóxicos de poluentes presentes no ambiente (WALKER et al., 

1996).  

Respostas biológicas a agressões ambientais podem ser evidenciadas em diversos 

níveis de organização, desde ecossistemas até compartimento subcelulares ou reações 

químicas intracelulares, passando por comunidades, populações, espécies, organismos e 

células (WALKER et al., 1996)  

1 cm 
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Alterações na estrutura e função dos ecossistemas são as formas mais relevantes 

do ponto de vista ecológico para avaliar toxicidade de contaminantes sobre o ambiente 

(KELLY e HARWELL, 1989). No entanto, quando uma alteração significativa é 

observada no ecossistema, este já sofreu danos muito severos, e é impossível relacionar 

concentrações de poluentes a determinados graus de alterações ambientais 

(NASCIMENTO, PEREIRA e LEITE, 2006). 

Os efeitos iniciais causados pelos poluentes são observados nos níveis 

organizacionais mais basais, nas respostas bioquímicas e moleculares. Nesse estágio de 

contaminação as alterações causadas pelos poluentes podem ser reversíveis, de forma que 

medidas preventivas possam ser tomadas evitando o comprometimento mais severo do 

ambiente. Dessa forma, devem ser utilizados biomarcadores moleculares, bioquímicos, 

fisiológicos e histológicos capazes de indicar diferentes respostas à presença de 

estressores distintos (HUGGETT, 1992). 

 

Biomarcadores Genéticos 

As alterações estruturais nos cromossomos ou nas sequências de pares de bases 

do DNA pela exposição a agentes tóxicos podem ser referidos como genotoxicidade (AL-

SABTI; METCALFE, 1995). Uma vez que as mutações são frequentemente associadas 

com o desenvolvimento de cânceres e defeitos ao nascimento, o conhecimento do 

potencial genotóxico de um agente químico industrializado ou naturalmente presente no 

ambiente é uma informação essencial para as agências regulatórias, no que se refere ao 

estabelecimento de perigo para o homem e organismos aquáticos. 

O impacto de materiais tóxicos na integridade e no funcionamento do DNA da 

célula pode ser investigado em muitos organismos sob diferentes condições 

(McCARTHY e SHUGART, 1990). Dentre os principais testes, podemos citar os de 
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avaliação da frequência de aberrações cromossômicas, troca de cromátides irmãs, 

formação de aductos de DNA, ensaio cometa (que avalia lesões primárias no DNA) e 

medição da frequência de micronúcleo e outras anomalias nucleares (BOMBAIL et al., 

2001). 

O teste do micronúcleo foi inicialmente proposto, independentemente, por Heddle 

(1973) e Schimid (1975) como uma alternativa às técnicas citogenéticas clássicas para se 

avaliar danos cromossômicos in vivo em populações de células em divisão, como as da 

medula óssea (FENECH, 2000). Micronúcleos são formados pela condensação de 

fragmentos de cromossomos acêntricos ou cromossomos inteiros que não foram incluídos 

no núcleo principal depois da anáfase (AL-SABTI e METCALFE, 1995). 

O uso do teste do micronúcleo utilizando a coloração com Giemsa é o método 

mais utilizado em peixes, porém não possibilita a diferenciação entre eritrócitos jovens e 

maduros. De acordo com Ueda et al. (1992), essa distinção não é importante para avaliar 

o efeito crônico dos contaminantes, no entanto, observar apenas eritrócitos jovens 

proporcionaria um sistema de ensaio mais sensível principalmente para avaliação de 

efeitos agudos, em função da cinética da formação dos micronúcleos. 

Os danos mais importantes em nível molecular são, sem dúvida, os vários tipos 

de danos causados ao DNA, incluindo as quebras, que são facilmente visualizadas através 

do ensaio cometa (JHA, 2008). O atual consenso científico é de que o ensaio é simples, 

rápido, de baixo custo e sensível. No entanto, uma das principais criticas à técnica, é a de 

que as quebras ao DNA podem não estar relacionadas a uma exposição específica, 

diferentemente do que ocorre com a formação de aductos de DNA, que estão diretamente 

relacionados a presença de poluentes específicos. Contudo, a relativa simplicidade do 

ensaio cometa quando comparado às sofisticadas técnicas de determinação de adutos de 
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DNA, fazem com que o teste seja uma ferramenta interessante para se avaliar danos 

globais ao DNA (BELPAEME et al., 1998). 

 

Biomarcadores Bioquímicos 

O uso de biomarcadores bioquímicos oferece algumas vantagens, pois são, 

normalmente, os primeiros a serem alterados, apresentam boa sensibilidade, relativa 

especificidade e baixo custo de análise, quando comparados às análises químicas. Pela 

análise destes parâmetros pode-se: detectar precocemente a existência de contaminação 

por substâncias tóxicas, biologicamente significativas; identificar que espécies ou 

populações encontram-se em risco de contaminação; a magnitude da contaminação e o 

grau de severidade dos efeitos causados pelos xenobióticos (STEGEMAN; HAHN, 

1994). 

A biotransformação dos compostos químicos nos organismos é fundamental para 

alterar a atividade biológica do composto e, consequentemente, cessar ou potencializar a 

interação entre o xenobiótico e a célula. O metabolismo de xenobióticos inclui numerosos 

sistemas enzimáticos diferentes, os quais atuam em diversos tipos de substratos. Os 

principais grupos de enzimas envolvidos nas reações iniciais de metabolismo de 

xenobióticos (fase I, bioativação) são as monooxigenases flavoproteínas e heme 

proteínas. As enzimas do CYP450 são heme proteínas que metabolizam os compostos da 

forma lipofílica a hidrofílica. Essas reações são a fase inicial de desintoxicação e 

excreção, mas muitas vezes liberam metabólitos reativos ou tóxicos (STEGEMAN e 

HAHN, 1994). 

Na Fase II (detoxificação) do metabolismo de xenobióticos, as enzimas mais 

estudadas são as glutationa S-transferases (GST), UDP-glucuronosiltransferases e 

sulfotransferases (HUGGETT et al., 1992). Enzimas de Fase II podem ser utilizadas como 
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biomarcadores tanto de exposição como de efeito, por serem alteradas por vários 

xenobióticos. 

A GST é uma enzima essencial na proteção contra danos de compostos 

potencialmente reativos, conjugando-os para posteriormente serem eliminados do 

organismo (MARIONNET et al., 2006). Além de participarem em processos de 

detoxificação por formação de conjugados com a glutationa reduzida (GSH), as GSTs 

possuem papel no metabolismo de produtos secundários como na estabilização de 

flavonóides, atuando com peroxidases na redução de hidroperóxidos a monohidróxi-

álcool no processo de estresse oxidativo (DIXON e LAPTHORN, 2002). A atividade 

desta enzima possui relação direta com o estresse oxidativo, já que utiliza a GSH como 

cofator e que também participa da degradação do H2O2 através da enzima glutationa 

peroxidase (GPx), sendo um importante biomarcador (ROSSI, 2008). 

A GPx é capaz de reduzir diversos tipos de peróxidos através da oxidação da GSH 

e é a principal peroxidase presente em peixes (VAN DER OOST et al., 2003). Ela é 

normalmente encontrada nas mitocôndrias e é utilizada pare reduzir diversos tipos de 

peróxidos, inclusive hidroperóxidos levando-os aos seus correspondentes álcoois, 

empregando a GSH como cofator e gerando glutationa oxidada (GSSG) como produto 

(HAYES et al., 1997; HALLIWELL e GUTTERIDGE, 2007). A GPx tem sido utilizada 

como uma importante ferramenta de indicação de estresse oxidativo, uma vez que não 

somente atua na redução de peróxido de hidrogênio, como ocorre com a catalase (CAT), 

mas também a uma gama maior de peróxidos, ampliando a avaliação de exposição a 

poluentes ambientais (MOURENTE, 2002; VAN DER OOST et al., 2003). 

Uma das principais enzimas antioxidantes é a superóxido dismutase (SOD), uma 

metaloenzima essencial ao sistema de defesa antioxidante, atuando como catalisadores da 

reação do O2
- em O2 e H2O2. Pelo fato do O2

- resultar em várias outras espécies altamente 
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reativas, o controle desse radical pela SOD constitui um importante mecanismo de defesa 

(TORRES et al., 2008). O peróxido de hidrogênio (H2O2) resultante desse processo é 

posteriormente degradado pela CAT ou pela GPx. Em peixes, há diferenças na atividade 

da SOD de acordo com o tecido e com a espécie, sendo esta maior em peixes marinhos, 

quando comparados aos peixes de água doce, e em peixes herbívoros (WILHELM 

FILHO, 1996; LACKNER, 1998). 

A glutationa é um tripeptídeo (γ-glutamil-cisteinil-glicina) que desempenha 

função fundamental na proteção das células contra danos oxidativos causados, atuando 

como sequestradora de radicais; na homeostase tiólica; na manutenção do balanço redox 

da célula e para defesa contra agentes eletrofílicos, como os xenobióticos (MEISTER, 

1988). Faz parte dos sistemas antioxidantes não enzimáticos, que reduz hidroperóxidos, 

e é responsável por sequestrar ERO e proteger membranas do estresse oxidativo (CHANG 

et al., 2003). Ela pode ser encontrada nas formas reduzida (GSH) ou oxidada (GSSG). 

Em quadros de estresse oxidativo muito intenso, a GSH pode ser perdida de modo 

irreversível, permanecendo na forma oxidada e não sendo novamente reduzida, podendo 

afetar diretamente a síntese de proteínas e DNA (LOMAESTRO e MALONE, 1995). 

A lipoperoxidação (LPO) é um dos danos mais importantes causados pelas 

espécies reativas de oxigênio (ERO), sendo as membranas celulares os locais mais 

susceptíveis a essas reações de oxidação. A perda da integridade da membrana celular 

pode facilitar o ataque ao DNA, além de alterar o processo de transporte, a transdução de 

sinais mediada por receptores e o gradiente de íons e metabólitos (HIGUCHI, 2003). 

Durante a lipoperoxidação os grupos hidroperóxidos ligam-se aos sítios hidrofóbicos dos 

ácidos graxos insaturados, levando à perturbação nas interações lipídicas e, 

consequentemente, a alterações estruturais das biomembranas e lipoproteínas; e também, 
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à formação de radicais livres, que podem induzir a modificação secundária de outros 

constituintes da membrana (GIROTTI, 2002). 

As proteínas podem ser modificadas por reações envolvendo espécies reativas de 

oxigênio. Entre essas reações, a carbonilação tem atraído grande atenção devido à sua 

natureza irreversível e irreparável. Quimicamente, a carbonilação oxidativa ocorre 

preferencialmente nos aminoácidos prolina, treonina, lisina e arginina, sendo um tipo de 

oxidação proteíca que pode ser promovida por ERO, estando ligada a processos que 

formam cetonas e/ou aldeídos que reagem com o DNPH (2,4 dinitrofenilhidrazina), para 

formar hidrazonas detectáveis através de processos de espectrometria (WONG et al., 

2008).  
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2. OBJETIVOS 

2.1 OBJETIVO GERAL 

 

Avaliar o potencial tóxico, através de múltiplos biomarcadores, dos herbicidas 

atrazina e mesotriona de forma isolada e em mistura. Além disso, esclarecer se existem 

diferenças de sensibilidade a esses herbicidas entre duas espécies da família Cichlidae. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 Utilizar cinco concentrações distintas da atrazina, um composto 

reconhecidamente tóxico a muitas espécies de peixes, para realizar uma comparação entre 

as respostas obtidas através de biomarcadores genéticos (ensaio cometa em eritrócitos, 

fígado e brânquias) e bioquímicos (SOD, GST, GSH, GPx, LPO e PCO) em O. niloticus 

e G. brasiliensis, e determinar se existem diferenças entre elas quanto à sensibilidade a 

contaminação com esse herbicida. 

 Determinar o potencial tóxico agudo da mesotriona, em 5 concentrações 

distintas, em O. niloticus e G. brasiliensis através do ensaio cometa em eritrócitos, fígado 

e brânquias; e resposta ao estresse oxidativo através de biomarcadores bioquímicos (SOD, 

GST, GSH, GPx, LPO e PCO); 

 Avaliar através de biomarcadores genéticos (ensaio cometa em eritrócitos, 

fígado e brânquias) e bioquímicos (SOD, GST, GSH, GPx, LPO e PCO) em O. niloticus 

e G. brasiliensis se existe interação entre os xenobióticos em três tratamentos distintos: 

M 1 (concentração máxima, de cada contaminante, que não apresenta alterações 

significativas em macromoléculas em relação ao grupo controle), M 2 (concentração mais 

baixa, de cada contaminante, que apresenta alterações significativas em macromoléculas 
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em relação ao grupo controle ) e M 3 (mistura entre as maiores concentrações utilizadas 

de cada herbicida nos experimentos isolados). Caso exista, determinar se ocorre efeito 

sinérgico, antagonista ou aditivo; 
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3. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

Os resultados e discussão estão apresentados na forma de capítulos, os quais 

correspondem a artigos científicos submetidos ou em fase de preparação. As referências 

bibliográficas estão reunidas no final desta tese. 
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3.1 CAPITULO I 
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RESUMO 

Em anos recentes, cresceu o número de pesquisas utilizando peixes neotropicais 

na avaliação de substâncias potencialmente danosas, ou em estudos de monitoramento 

ambiental. Em contrapartida, peixes exóticos a região neotropical são mais comumente 

utilizados em trabalhos de toxicidade utilizando biomarcadores. O herbicida atrazina tem 

um amplo potencial de contaminação em diferentes compartimentos do ambientais e é 

um agente reconhecidamente danoso a saúde de diversas espécies de peixes. Apesar do 

crescente número de trabalhos com espécies neotropicais, atualmente não se sabe se há 

diferenças de resposta entre espécies introduzidas e nativas da região neotropical. Dessa 

forma, submetemos duas epécies de ciclídeos, O. niloticus (exótica) e G. brasiliensis 

(neotropical) a contaminação com atrazina em cinco diferentes concentrações. O ensaio 

cometa foi realizado em eritrócitos, brânquias e fígado. Esse último tecido também foi 

utilizado em análises bioquímicas de LPO, PCO, GST, GPx, SOD e GSH. A atrazina 

induziu estresse oxidativo e danos ao DNA nas duas espécies. No entanto, elas 

responderam de forma diferente ao xenobiótico. O G. brasiliensis apresentou níveis 

basais de estresse oxidativo e quebras ao DNA maiores do que O. niloticus. Apesar de G. 

brasiliensis parecer ser um organismo mais sensível a contaminação com a ATZ, O. 

nilóticos se mostrou mais adequada para ser utilizada em bioensaios utilizando 

biomarcadores bioquímicos e de genotoxicidade. 
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INTRODUÇÃO 

Peixes servem como bioindicadores de poluição ambiental e podem ter um 

importante papel na avaliação de risco associada a contaminação do ambiente aquático, 

já que eles estão diretamente expostos aos agrotóxicos através do escoamento superficial 

pelas chuvas ou indiretamente pela cadeia alimentar (NWANI et al., 2010). Peixes são 

dotados de mecanismos de defesa para neutralizar o impacto de espécies reativas de 

oxigênio (ERO) resultante do metabolismo de vários químicos ou xenobióticos. O 

estresse oxidativo se desenvolve quando existe um desbalanço na taxa entre pro-oxidantes 

e antioxidantes, levando a geração de ERO. Contaminantes ambientais, como os 

herbicidas, metais pesados e inseticidas são conhecidos por modular o sistema defensivo 

antioxidante e causar danos a organismos aquáticos pela produção de ERO (GHISI et al., 

2011; MELA et al., 2013a; MELA et al., 2013b). ERO, como o peroxido de hidrogênio 

(H2O2), ânion superóxido (O2-) e radical hidroxila (OH-) em níveis acima do normal 

podem reagir com macromoléculas potencialmente levando a inativação de enzimas, 

peroxidação lipídica (LPO), danos ao DNA e até a morte celular (PEÑA-LLOPIS et al, 

2003; BANUDEVI et al, 2006), porém em baixas concentrações seus efeitos são menos 

pronunciados. (NWANI et al., 2010) 

Em anos recentes, cresceu o número de pesquisas utilizando peixes neotropicais 

na avaliação de substancias potencialmente danosas, ou em estudos de monitoramento 

ambiental. Dentre essas espécies, destacam-se o Rhamdia quelen (GHISI et al., 2011; 

MELA et al., 2013a), Prochilodus lineatus (PAULINO et al., 2012a; PAULINO et al., 

2012b; SANTOS e MARTINEZ, 2012; MORENO et al., 2014), Hoplias malabaricus 

(CESTARI et al., 2004; FERRARO et al., 2004; MELA et al., 2014), Geophagus 

brasiliensis (BENINCÁ et al., 2012; OSÓRIO et al., 2013; VOIGT et al., 2014) e diversas 
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espécies do gênero Astyanax (ERBE et al., 2010; ROSSI et al., 2011; AMORIM et al., 

2013), entre outras.  

Em contrapartida, peixes exóticos à região neotropical são mais comumente 

utilizados em trabalhos de toxicidade, como o Salmo trutta (BELPAEME et al., 1996; 

BOPP et al., 2008), Danio rerio (ZHU et al., 2011; BLAHOVÁ et al., 2013), Cyprinus 

carpio (GUSTAVINO et al., 2001; XING et al., 2010), Oncorhynchus mykiss (WAN et 

al., 2006; SALABERRIA et al., 2009) e Oreochromis niloticus (VENTURA et al., 2008; 

AMORIM et al., 2013). Em outros continentes, como a Ásia, também existe a 

preocupação em utilizar peixes nativos, como o caso de Channa punctatus, utilizado por 

Nwani et al., (2011, 2014). 

Atrazina (ATZ) é um herbicida seletivo triazinico utilizado desde os anos 1950 

em cultivos como o milho, cana-de-açúcar, soja, e outras culturas de folha larga 

(AZEVEDO et al. 2004). ATZ tem um amplo potencial de contaminação em diferetnes 

compartimentos do meio ambiente por causa de suas características químicas como alto 

potencial de lixiviação e escoamento, alta persistencia no solo, hidrólise lenta, baixa 

solubilidade em água e absorção moderada a matéria orgânica (BOLOGNESI, 2003). 

Estudos realizados nas duas últimas décadas mostraram que a ATZ é um dos herbicidas 

mais frequentemente mais detectados em rios e córregos, sendo que concentrações 

detectadas em águas de escoamento tem entre 0,2 a 20 µg.L-1 (SELIM, 2003), porém, em 

córregos adjacentes a áreas de cultivo, esse valor pode alcançar valores altíssimos como 

1000 µg.L-1 (GRAYMORE et al. 2001).  

ATZ foi banida na União Europeia em 2004, bem como todos os produtos que 

contenham esse princípio ativo. Essa restrição foi imposta principalmente porque a ATZ, 

bem como seus produtos de degradação, estava excedendo 0.1 µg.L-1 em águas 

subterrâneas em muitas localidades, e com seu uso continuado poderia inviabilizar a 
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recuperação da qualidade dessas águas (UE, 2004). O concelho nacional do meio 

ambiente (CONAMA) limita a concentração máxima de ATZ em corpos d’água para 

preservação de espécies de água doce em 2 µg.L-1 (BRASIL, 2005), mas mesmo essa 

concentração é tóxica para peixes (MELA et al. 2013a). Entretanto, concentrações muito 

maiores que essa são encontradas em águas superficiais de rios próximos a áreas 

cultivadas no Brasil (ARMAS et al., 2007). 

Espécies reativas de oxigênio (ERO) são continuamente produzidas pelo 

metabolismo do O2. Enzimas antioxidantes como a superóxido dismutase (SOD) e a 

glutationa peroxidase (GPx) sequestram esses radicais livres prevenindo danos oxidativo. 

As reações de biotransformação envolvidas nas fases I e II de processos de metabolização 

de xenobióticos, que produzem compostos hidrofílicos essenciais para a eliminação de 

toxinas dos organismos, são uma fonte importante de ERO (STEGEMAN et al., 1992). 

Numerosos estudos tem demonstrado que a exposição a ATZ em peixes afeta a defesa 

por enzimas antioxidantes, causando um desbalanço entre a produção e a eliminação de 

ERO, resultando em stress oxidativo e danos aos tecidos (FATIMA et al., 2000; ELIA et 

al., 2002; GUL et al., 2004; JIN et al., 2010). A conjugação da glutationa S-transferase 

(GST) a ATZ para reduzir a glutationa (GSH) é a principal reação de fase II envolvida na 

detoxificação da ATZ em muitos organismos, incluindo os peixes (EGAAS et al., 1993; 

VAN DER OOST et al., 2003). GSH é essencial para o sistema de defesa desses 

organismos, já que a atividade de GPx e GST dependem de GSH como substrato. Essa 

molécula muda da forma reduzida (GSH) para a forma oxidada (GSSG) e é reciclada pela 

glutationa redutase. Mudanças nesse sistema de defesa são indicativos de detoxificação e 

biotransformação de xenobióticos em animais (VAN DER OOST et al., 2003) e são 

biomarcadores bioquímicos para o estresse oxidativo produzido pela ATZ (PAULINO; 

SOUZA; et al., 2012). 
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O estresse oxidativo está comumente associado a danos celulares, especialmente 

a macromoléculas como o DNA, lipídeos e proteínas. A oxidação do DNA é uma das 

formas mais comuns de causar quebras ao DNA (AZQUETA et al., 2009). A peroxidação 

lipídica (LPO) é um dos danos mais importantes causados pelas ERO, sendo as 

membranas celulares os locais mais susceptíveis a essas reações de oxidação. A principal 

modificação proteica originada pelo acréscimo de ERO relaciona-se diretamente à 

oxidação de aminoácidos contendo um grupo tiol, como as cisteínas. Muitos testes são 

conhecidos para quantificar os danos a essas moléculas, como por exemplo o ensaio 

cometa para o DNA, a peroxidação lipídica (LPO) para membranas, e a carbonilação 

proteica (PCO) para as proteínas. Esses testes tem valores altamente preditivos como 

biomarcadores de efeitos (LIVINGSTONE, 2003; FERREIRA et al. 2005; FILIPAK 

NETO et al. 2007; OSÓRIO et al. 2013). 

Muitas características comuns a Geophagus brasiliensis e Oreochromis niloticus, 

como grande distribuição ambiental, disponibilidade de aquisição ou captura no ano todo, 

fácil aclimatação a condições laboratoriais e importância comercial, fazem dessas 

espécies potenciais bioindicadores para estudos de toxicidade. Dessa forma, o presente 

trabalho busca fazer comparações de respostas toxicológicas e genotoxicológicas entre 

essas duas espécies submetidas a contaminação hídrica com ATZ, utilizando nove 

diferentes biomarcadores. 
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MATERIAL E MÉTODOS 

A atrazina (ATZ, CAS n° 1912-24-9, pureza 98.8%, Sigma-Aldrich) foi diluída 

em água destilada, a 22 ºC, em uma concentração de 0,022 g.L-1. A partir dessa solução 

mãe as diluições foram feitas nos aquários nas concentrações de 1,5; 6,25; 25; 100 e 400 

µg.L-1. Segundo Ventura et al. (2008), 25 µg.L-1 é a concentração aplicada em culturas 

de milho. Os demais grupos testes foram calculados na grandeza de 4 para cima ou para 

baixo de 25 µg.L-1. A menor concentração, 1,5 µg.L-1, é bem próxima à concentração 

máxima de agrotóxicos permitida pela legislação brasileira (2 µg.L-1) para águas com o 

intuito de preservação da vida aquática (BRASIL, 2005). 

 

Desenho experimental 

Os espécimes de Oreochromis niloticus (tilápia) e Geophagus brasiliensis (acará) 

foram adquiridos de uma piscicultura localizada na região de Toledo-PR. Os peixes foram 

aclimatados por 60 dias em tanques de 250 L de água filtrada com aeração constante, 

temperatura média de 22 ºC e alimentados diariamente. Duas semanas antes de iniciar a 

exposição a ATZ, 105 peixes foram transferidos para 7 aquários (15 peixes por aquário) 

de 108 L com condições similares aos tanques. Um aquário foi destinado ao grupo 

controle negativo (CN) com água filtrada, um ao grupo controle positivo (MMS) e os 

outros 5 as concentrações de 1,5; 6,25; 25; 100 e 400 µg.L-1. 

Os peixes foram submetidos a contaminação hídrica com ATZ em sistema estático 

por um período de 96 horas, e os peixes pertencentes ao grupo controle positivo foram 

expostos por 24 horas ao metil metano sulfonato por injeção intraperitoneal na 

concentração de 0,5 mg.kg-1. Após esse período os espécimes foram anestesiados com 

benzocaína 10% e tiverem uma amostra de sangue coletada por punção da artéria caudal 

e após o sacrifício, por secção medular, tiveram seu fígado e brânquias retirados para as 
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análises. O fígado foi retirado inteiro e colocado em uma placa de petri contendo PBS. 

Uma pequena amostra do órgão foi separada com o auxílio de um bisturi e colocado em 

um microtubo contendo 500 µL de soro bovino fetal (SBF), a outra parte foi colocada em 

um microtubo e armazenada a -80 ºC para a realização das análises bioquímicas. Foi 

retirado o terceiro arco branquial do lado esquerdo de cada peixe, esse arco foi então 

colocado em uma placa de petri e lavado com tampão fosfato (PBS, pH 7,4). O arco ósseo 

foi removido e apenas as lamelas foram transferidas para um microtubo contendo 500 µL 

de SBF. 

 

Ensaio Cometa 

O ensaio cometa com eritrócitos (ECE) foi realizado de acordo com Speit e 

Hartmann (1999), com modificações segundo Ferraro et al. (2004) e Cestari et al. (2004). 

Para o ensaio cometa com brânquias (ECB) e fígado (ECF), as amostras foram 

mecanicamente homogeneizadas (homogenizer Tecnal – TE-103) a 1.500 RPM 

(RAMSDORF et al., 2009). 20 µL da suspenção celular foram retirados de cada amostra 

e misturados com 120 µL de agarose de baixo ponto de fusão (Invitrogen, 0.5%). Os 

passos seguintes foram realizados de acordo com Speit e Hartmann (1999). 

De cada peixe, 100 nucleóides de cada tecido foram analisados de acordo com a 

classificação visual baseada na migração dos fragmentos de DNA a partir do núcleo. Os 

resultados foram categorizados em classes de 0 (sem dano) a 4 (dano máximo) (COLLINS 

et al., 1997). 

 

Análises Bioquímicas 

As amostras de fígado foram descongeladas em gelo e pesadas, sendo 

homogeneizadas na proporção 1:10 (m/V) em tampão fosfato 0,1 M pH 7,0 com auxílio 



 

 

29 

 

de micro-homogeneizador. O homogeneizado foi centrifugado por 30 minutos a 15.000 

x g a 4°C, obtendo-se assim o sobrenadante, do qual foram retiradas alíquotas para cada 

uma das análises. Atividade da GST foi mensurada a 340 nm (KEEN et al., 1976). A 

atividade da SOD foi mensurada a 440 nm de acordo com Gao et al. (1998). A atividade 

da GPx foi mensurada a 340 nm de acordo com Paglia e Valentine (1976). A concentração 

de GSH foi obtida de acordo com Sedlak e Lindsay (1968), mensurada a 415 nm. A 

análise da lipoperoxidação (LPO) foi realizada através da avaliação da concentração de 

hidroperóxidos de acordo com o proposto por Jiang et al. (1992). O conteúdo de proteínas 

carboniladas (PCO) foi determinada pelo método de Levine et al. (1994). 

 

Análise Estatísticas 

Os escores obtidos como resultados através do ensaio cometa é calculado através 

de classes arbitrárias na análise visual, por esse motivo utilizou-se o teste não paramétrico 

de Kruskal-Wallis para se verificar se havia diferença entre os entre os grupo, com pós 

teste de Student-Newman-Kleus, com nível de significância de 0,05. 

Os dados obtidos através das análises bioquímicas de GST, SOD, GPx, GSH, LPO 

e PCO tiveram a normalidade testada pelo teste de Kolmogorov–Smirnov. Quando os 

dados obedeceram aos critérios de normalidade utilizou-se ANOVA de uma via, seguida 

do pós teste de Tukey, com nível de significância de 0,05. Quando os dados não 

obedeceram aos critérios de normalidade utilizou-se o teste não paramétrico de Kruskal-

Wallis, com pós teste de Student-Newman-Kleus, com nível de significância de 0,05. 

Para comparar as respostas dos biomarcadores entre as espécies foi utilizado 

ANOVA de uma via ou Mann Whitney, quando os dados não obedeciam aos critérios da 

normalidade. Foi feita comparação grupo a grupo para ver se havia diferença entre as 

espécies. Como cada espécie possui fisiologia diferente e nível basal de concentração de 
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enzimas, danos ao DNA, lipídios ou proteínas, inerentes à espécie, foi calculado a 

diferença entre a resposta de cada indivíduo e a média aritmética do grupo controle para 

cada biomarcador. Por exemplo, para se calcular a diferença do indivíduo 1 quanto à 

lipoperoxidação no grupo exposto a 1,5 µg.L-1: 

                         _ 

∆1 = LPO11,5 - X LPOCN 

 

Onde: 

∆1: diferença entre média e indivíduo 1; 

LPO11,5: valor da concentração de hidroperóxidos no indivíduo 1 exposto a 1,5 

µg.L-1 de ATZ 

X LPOCN: média da concentração de hidroperóxidos no grupo controle negativo. 
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RESULTADOS 

Oreochromis niloticus 

 

Através do ensaio cometa, pudemos observar aumento de dano ao DNA de 

eritrócitos em relação ao grupo controle apenas na maior concentração (fig. 1A). Nos 

hepatócitos (fig. 1B) observamos aumento de danos ao DNA nas concentrações de 25, 

100 e 400 µg.L-1; e nas brânquias (fig. 1C) nas concentrações de 1,5; 25; 100 e 400 µg.L-

1.  

Figura 1: Escores do ensaio cometa de (A) eritrócitos, (B) fígado e (C) brânquias de O. niloticus expostas 

à ATZ. * representa diferença estatística entre tratamento e CN, com p<0,05. 
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A atividade da GST diminuiu no grupo 100 µg.L-1 (fig. 2A) enquanto que a de 

SOD aumentou nos grupos expostos a 25 e 400 µg.L-1de ATZ (fig.2B). GPx não teve 

alteração significativa em sua atividade (fig. 2C). A concentração de GSH diminuiu em 

todos os tratamentos em relação ao CN (fig. 2D). Indivíduos expostos a 1,5 e 6,25 µg.L-

1 de ATZ apresentaram concentrações maiores de peróxidos lipídicos que os peixes do 

grupo controle (fig. 2E), no entanto, não ocorreu diferença na concentração de proteínas 

carboniladas (fig. 2F).  

Figura 2: Análises bioquímicas em O. niloticus expostas à atrazina. (A) GST, (B) SOD. (C) GPx, (D) GSH, 

(E) LPO e (F) PCO. * representa diferença estatística entre tratamento e CN, com p<0,05.  
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Geophagus brasiliensis 

Observamos aumento dos danos ao DNA de eritrócitos nos peixes submetidos as 

duas maiores concentrações da ATZ (figura 3A). Em hepatócitos (figura 3B) e células 

branquiais (figura 3C) ocorreu diferença significativa entre o grupo controle e os animais 

expostos as concentrações superiores a 25 µg.L-1. 

Figura 3: Escores do ensaio cometa de (A) eritrócitos, (B) fígado e (C) brânquias de G.brasiliensis expostas 

à ATZ. * representa diferença estatística entre tratamento e CN, com p<0,05. 
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A atividade de GST não diferiu entre os grupo (fig. 4A), no entanto a SOD 

aumentou sua atividade no grupo 25 µg.L-1 (fig. 4B) e a GPx nos grupos expostos a 100 

e 400 µg.L-1 de ATZ (fig. 4C). Não ocorreu diferença entre controle e nenhum dos 

tratamentos na concentração GSH (fig. 4D), LPO (fig. 4E) e de proteínas carboniladas 

(fig. 3F).  

Figura 4: Análises bioquímicas em G.brasiliensis expostos à atrazina. (A) GST, (B) SOD. (C) GPx, (D) 

GSH, (E) LPO e (F) PCO. * representa diferença estatística entre tratamento e CN le, com p<0,05. 
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Comparativo entre espécies 

 

Uma visão geral das diferenças entre as respostas dos biomarcadores testados nas 

duas espécies pode ser visualizada na Tabela 01. 

Quando comparados os grupos controle, as duas espécies apresentaram o mesmo 

nível basal de atividade da GPx. Os G. brasiliensis do grupo controle apresentaram danos 

ao DNA mais acentuados em todos os tecidos testados e também apresentaram maior 

concentração de LPO e atividade da SOD ao comparar com O. niloticus. Já O. niloticus 

apresentaram maior atividade de GST, bem como maior concentração de GSH e PCO em 

relação aos G. brasiliensis. 

Nos grupos expostos a 1,5 µg.L-1, O. niloticus apresentaram concentração maior 

de PCO e LPO em relação à G. brasiliensis, e estes tiveram maior atividade de GST, SOD 

e GSH do que O. niloticus.  

Nos grupos expostos a 6,5 µg.L-1 de ATZ, O. niloticus apresentaram atividade de 

GPx e concentração de PCO aumentadas, e a atividade de SOD e quantidade de GSH 

diminuídas quando comparados a G. brasiliensis. 

Na concentração de 25 µg.L-1 de ATZ, os danos ao DNA de eritrócitos e 

hepatócitos, bem como a concentração de GSH foi maior em G. brasiliensis, já a atividade 

de GPx é menor nessa espécie em comparação a O. niloticus. 

Nos grupos expostos a 100 µg.L-1 de ATZ, O. niloticus tiveram maior 

concentração de lipoperóxidos, porém apresentaram menores escores no ECE, menor 

concentração de GSH e atividade de GST em relação à G. brasiliensis.  

Nas maiores concentrações testadas do xenobióticos, O. niloticus teve mais danos 

no ECE e maior atividade de SOD, porém menores concentração de GSH em relação a 

G. brasiliensis. 
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TABELA 1 – Diferenças de respostas entre as espécies frente a exposição com atrazina. 

  Controle 1,5 µg.L-1 6,25 µg.L-1 25 µg.L-1 100 µg.L-1 400 µg.L-1 

ECE 
O. niloticus - 

= = 
- - + 

G. brasiliensis + + + - 

ECF 
O. niloticus - 

= = 
- 

= = 
G. brasiliensis + + 

ECB 
O. niloticus - 

= = = = = 
G. brasiliensis + 

GST 
O. niloticus + - 

= = 
- 

= 
G. brasiliensis - + + 

SOD 
O. niloticus - - - 

= = 
+ 

G. brasiliensis + + + - 

GPx 
O. niloticus 

= = 
+ + - 

= 
G. brasiliensis - - + 

GSH 
O. niloticus + - - - - - 

G. brasiliensis - + + + + + 

LPO 
O. niloticus - + 

= = 
+ 

= 
G. brasiliensis + - - 

PCO 
O. niloticus + + + 

= = = 
G. brasiliensis - - - 

(+) representa diferença estatística entre as espécies para o biomarcador, sendo que esta tem maiores valores em relação a outra; 

(-) representa diferença estatística entre as espécies para o biomarcador, sendo que esta tem menores valores em relação a outra; 

(=) as espécies não apresentam diferença estatística na resposta do biomarcador. 
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DISCUSSÃO 

De modo geral, os escores observados no ensaio cometa de todos os tecidos é 

superior em G. brasiliensis com relação à O. niloticus, mesmo quando se comparam os 

grupos controle. Esse padrão também é observado para a SOD e LPO. Levando em conta 

que o próprio metabolismo celular promove geração de ERO, nossos dados mostram que 

provavelmente, o G. brasiliensis tem maior produção de radicais livres em seu 

metabolismo, gerando danos naturais mais acentuados ao organismo. 

Nos peixes as brânquias, rins e intestinos desempenham um importante papel na 

biotransformação e excreção de xenobióticos, embora o fígado seja o principal órgão onde 

esses processos ocorrem (VAN DER OOST et al., 2003) A metabolização da atrazina 

provavelmente se inicia na fase II do metabolismo de xenobióticos pela GST, visto que 

em plantas e animais, este herbicida se conjuga facilmente a GSH e, portanto, a fase I tem 

pouco impacto sobre a eliminação desse composto (WIEGAND et al., 2001). Essa enzima 

tem comportamento distinto entre as espécies testadas em nosso trabalho. Sua atividade 

é diferente entre os grupos controles, sendo que a maior atividade é encontrada em O. 

niloticus. No entanto, nos grupos tratados com atrazina, a GST tem atividade menor em 

O. niloticus em relação ao acará nos tratamentos com 1,5 e 100 µg.L-1, sendo que nessa 

última concentração, a atividade de GST é inibida significativamente em O. niloticus em 

relação ao CN. A diferença entre as espécies nesses dois grupos não se deve a um aumento 

da atividade em G. brasiliensis, mas sim a uma inibição na outra espécie, pequena no 

grupo 1,5 µg.L-1, mas significativa no grupo 100 µg.L-1. Esta redução na atividade da 

GST em O. niloticus pode ser consequência dos baixos níveis de GSH, uma vez que ela 

é o principal substrato para a ação da GST na metabolização da ATZ, e ambos se 

apresentaram diminuídos, provavelmente devido à grande demanda de conjugação do 

herbicida com a GSH (WIEGAND et al., 2001). 
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A biotransformação da ATZ em compostos hidrofílicos para facilitar sua excreção 

é de extrema importância. Esse herbicida, é dificilmente é bioacumulado devido sua fácil 

metabolização (SOLOMON et al., 2008). No entanto, em ambas as espécies, pode estar 

ocorrendo o oposto, uma vez que a ATZ poderia exaurir as possíveis vias para sua 

detoxificação e, consequentemente, o herbicida estaria permanecendo dentro do 

hepatócito. Tal afirmação pode ser corroborada pelos resultados do ensaio do cometa em 

hepatócitos, no qual foi observado aumento significativo nos danos do DNA das duas 

espécies expostas as concentrações de 25, 100 e 400 µg.L-1 de ATZ. Além disso, a 

redução na atividade da GST em O. niloticus expostas a 100 µg.L-1 de ATZ corrobora 

essa hipótese. Tal fenômeno acontece também em P. lineatus expostos a concentrações 

de 2 e 10 µg.L-1 de atrazina por 48 horas (SANTOS e MARTINEZ, 2012).  

A ATZse conjuga facilmente a GSH (WIEGAND et al., 2001), e por essa razão 

não termos observado redução dessa enzima em G. brasiliensis tenha sido um resultado 

não esperado. A concentração de GSH era maior no grupo controle em O. niloticus em 

relação a G. brasiliensis. Em todos os tratamentos houve redução significa de GSH nas 

em O. niloticus, mas não em G. brasiliensis. Quando comparadas as espécies, a 

concentração era maior em G. brasiliensis em todos os grupos expostos a ATZ. 

Aparentemente o herbicida se conjugou a GSH em O. niloticus, mas não em G. 

brasiliensis. Redução nos níveis de GSH após exposição a atrazina foi observada em 

fígado e ovários de Danio rerio (JIN et al., 2010), fígado de Rhamdia quelen (MELA et 

al., 2013a), bem como em Prochilodus lineatus após 48 h de exposição (SANTOS e 

MARTINEZ, 2012). No entanto, em brânquias dessa mesma espécie Paulino et al. 

(2012b) não observaram alterações nos níveis de GSH em peixes expostos ao herbicida 

por 48 horas e 14 dias. Já Xing et al. (2015) observaram aumento da GSH em hepatócitos 
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de carpas expostas a 4,28 e 42,8 µg.L-1 de ATZ, porém redução no grupo exposto a 428 

µg.L-1. 

O esgotamento do conteúdo celular de GSH abaixo de níveis críticos impede a 

conjugação de xenobióticos, como ATZ, a GSH permitindo que estes se combinem com 

outras macromoléculas (YAMANO, 1995). No entanto, os organismos são equipados 

com enzimas interdependentes que atuam para aliviar o estresse oxidativo e reparar 

macromoléculas danificadas. SOD e CAT são as principais enzimas na eliminação de 

ERO formado durante a bioativação dos xenobióticos no tecido hepático e a indução do 

sistema SOD/CAT fornece a primeira linha de defesa contra ERO. SOD faz a ligação do 

radical O2 ao peróxido de hidrogênio (H2O2) (SK e BHATTACHARYA, 2006). A 

atividade dessa enzima foi maior em G. brasiliensis em relação a O. niloticus nos grupos 

controle, 1,5 e 6,25 µg.L-1. No entanto, no grupo 25 µg.L-1 em ambas as espécies sua 

atividade aumenta significantemente em relação aos grupos controles, sendo que não 

difere entre as espécies. No grupo 100 µg.L-1 também não há diferença entre as espécies 

quanto a atividade dessa enzima, porém a atividade não é significativamente superior aos 

controles. Já no tratamento 400 µg.L-1, a atividade aumenta significantemente em O. 

niloticus, mas não no acará. SOD parece desempenhar um papel importante em resposta 

a contaminação com ATZ. Jin et al. (2010) observaram que a ATZ nas concentrações de 

100 e 1000 µg.L-1 induziu um aumento da atividade de SOD e CAT em fígado de D. 

rerio. Resultados similares foram reportados para outras espécies. Por exemplo, Qian et 

al. (2008) reportaram que a ATZ nas concentrações de 50 a 400 µg.L-1 induziram um 

aumento significativo dose dependente na atividade de SOD e CAT em Chlorella sp. (JIN 

et al., 2010). Paulino et al. (2012b) observaram aumento na atividade de GST, SOD e 

CAT em brânquias de P. lineatus após exposição crônica a 10 µg.L-1, no entanto isso não 

preveniu o aumento nos níveis de LPO. 
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A enzima antioxidante GPx catalisa a redução do peróxido de hidrogênio, mas 

com gasto de GSH (LIU et al., 2008). Entre os grupos controles das duas espécies, esse 

foi o único biomarcador que apresentava resposta similar. O. niloticus apresentaram um 

acréscimo na atividade dessa enzima em relação a G. brasiliensis nos grupos 6,5 e 25 

µg.L-1. No entanto, essa última espécie apresenta indução significativa de GPx em relação 

ao controle nos tratamentos 100 e 400 µg.L-1. Essa maior concentração de ATZ 

provavelmente também induziu aumento na atividade de GPx não significativo em 

relação ao controle em O. niloticus, pois não existe diferença de resposta entre as duas 

espécies. A falta de ativação da GPx em O. niloticus pode ser um mecanismo para 

preservar o conteúdo de GSH na célula depois de um nível crítico, favorecendo a 

conjugação da ATZ a GSH pela GST (VAN DER OOST et al., 2003). Em G. brasiliensis, 

onde não vemos diminuição da concentração de GSH, notamos aumento significativo da 

atividade de GPx nos tratamentos 100 e 400 µg.L-1, mostrando que as ERO produzido 

pela ATZ também pode ser combatido por essa enzima quando não há decaimento na 

concentração de GSH. Em uma espécie de bagre neotropical, o Rhamdia quelen, MELA 

et al. (2013) observaram redução da concentração de GSH acompanhada de redução da 

atividade de GPx em concentrações de 2, 10 e 100 µg.L-1. No entanto, BLAHOVÁ et al. 

(2013) observou aumento na atividade da glutationa peroxidase, bem como da SOD em 

Danio rerio expostos a 30 µg.L-1 de ATZ, além de aumento significativo de LPO e 

atividade da glutationa redutase (GR), responsável pela redução da glutationa oxidada 

(GSSG) e manutenção dos níveis normais de GSH (SANTOS e MARTINEZ, 2012). 

A consequência final do estresse oxidativo é a geração de danos a macromoléculas 

como o DNA, lipídios ou proteínas. G. brasiliensis apresentaram níveis basais de danos 

ao DNA e a membranas lipídicas maiores no grupo controle, porém menor dano a 

proteínas. Nos dois menores tratamentos com ATZ, as concentrações de proteínas 
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carboniladas também são menores em O. niloticus, porém nos tratamentos acima de 25 

essa diferença não foi observada. MELA et al. (2013a) não encontraram aumento 

significativo de PCO em R. quelen expostos a ATZ. 

A LPO aumenta significantemente nos tratamentos 1,5 e 6,25 µg.L-1 em O. 

niloticus, porém, esse aumento no grupo 6,5 µg.L-1 não reflete em uma diferença entre as 

espécies. Nas demais concentrações de ATZ, para as duas espécies, não foi observado 

aumento da LPO, e pelo menos uma enzima de resposta ao estresse oxidativo estava 

aumentada significativamente em relação ao controle, com exceção do grupo 100 µg.L-1 

em O. niloticus. Nesse mesmo tratamento observamos mais LPO em O. niloticus em 

relação à G. brasiliensis. Aparentemente as enzimas envolvidas no processo de 

eliminação de ERO parecem estar sendo eficientes nesses tratamentos, não levando a 

formação de peróxidos lipídicos. Esse resultado se contrapõe a dados encontrado na 

literatura. Alguns trabalhos encontraram aumento na atividade de enzimas como a SOD, 

GPx e GST, no entanto, o aumento da atividade dessas enzimas não refletiu em menores 

danos a membranas lipídicas em D. rerio (JIN et al., 2010; BLAHOVÁ et al., 2013), e 

em P. lineatus (PAULINO et al., 2012b) expostos a ATZ. 

Herbicidas triazínicos, incluindo a atrazina, são capazes de se ligarem diretamente 

ao DNA, através de mecanismos de intercalação e formação de aductos entre as bases 

adenina e guanina (OLIVEIRA-BRETT E SILVA, 2002). O ensaio cometa revelou 

aumento significativo de quebras ao DNA em fígado e brânquias na concentração de 25 

µg.L-1 para as duas espécies, e eritrócitos nos tratamentos 100 e 400 µg.L-1 em G. 

brasiliensis e apenas em 400 µg.L-1 nos eritrócitos de O. niloticus. Quando comparadas 

as espécies, danos a fígado e sangue foram maiores em G. brasiliensis do que em O. 

niloticus expostos a concentração de 25 µg.L-1. Essa espécie também apresentou danos 

mais acentuados que a outra em eritrócitos no tratamento 100 µg.L-1. No entanto na 
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concentração 400 µg.L-1, O. niloticus tiveram danos significantemente superiores ao 

acará. A menor concentração teste causou aumento de danos ao DNA de células 

branquiais de tilápia, no entanto, quando se compara as espécies, não existe diferença 

entre seus escores para esse grupo. A LPO pode ser utilizada como um marcador de 

estresse oxidativo. Aumento de danos ao DNA acompanhado de aumento de LPO foi 

observado apenas nas brânquias de O. niloticus submetidas a menor concentração de 

ATZ. Como discutido anteriormente, nos outros tratamentos onde havia alguma enzima 

de resposta a ERO ativa, não observamos aumento de LPO, no entanto observamos danos 

ao DNA nas duas espécies. Esses dados indicam que os danos ao DNA observados nos 

três diferentes tecidos testados não estão ligados a presença de ERO nas células. 

(SANTOS e MARTINEZ, 2012) obtiveram resultados similares na espécies P. lineatus, 

onde ocorreu danos ao matéria genético nos mesmos tecidos analisados em nosso 

trabalho. A atrazina tem seu potencial genotóxico demonstrado em vários tecidos de 

diversas espécies de peixes (VENTURA et al., 2008; PIANCINI, 2011; NWANI et al., 

2011; CAVAS, 2011; SANTOS e MARTINEZ, 2012) e, neste caso, também está 

causando danos ao DNA de eritrócitos, células branquiais e hepatócitos das duas espécies 

de ciclídeos analisadas. 
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CONCLUSÕES 

A ATZ induziu estresse oxidativo e danos ao material genético nas duas espécies 

de peixes testadas. No entanto, elas responderam de forma diferente ao xenobiótico. O G. 

brasiliensis apresentou níveis basais de estresse oxidativo e quebras ao DNA maiores do 

que O. niloticus, o que provavelmente é a causa de não termos observado variações nos 

biomarcadores nessa espécie nas concentrações mais baixas de ATZ. Mesmo assim, G. 

brasiliensis parecem sofrer danos mais severos ao material genético causados pela 

atrazina nas concentrações de 25 e 100 µg.L-1. 

O modo de combater ERO gerado pela ATZ foi diferente entre as espécies, 

enquanto que em O. niloticus a GSH teve um grande decréscimo em todos os tratamentos, 

provavelmente devido a ligação com a ATZ, a SOD (aumentada nos grupos 25 e 400 

µg.L-1) parece ser a principal enzima envolvida na eliminação de radicais livres. Em G. 

brasiliensis, onde não ocorre redução da GSH, a GPx também está envolvida no processo 

de eliminação de ERO, notadamente nos dois tratamentos com as maiores concentrações 

do xenobiótico. 

O. niloticos se mostrou mais adequada para ser utilizada em bioensaios utilizando 

biomarcadores bioquímicos e de genotoxicidade, pois nessa espécie é possível 

constatarmos alterações causadas pelo xenobióticos em concentrações mais baixas, 

permitindo uma análise mais detalhada de causa-efeito da exposição. 
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3.2 CAPÍTULO II 
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RESUMO 

O uso de pesticidas e herbicidas se tornou parte integrante dos sistemas agrícolas 

modernos. É fato que o escoamento pela água de chuvas e sistemas de irrigação são a 

fonte majoritária de contaminantes agrícolas para o ambiente aquático, subsequentemente 

deteriorando a qualidade da água. Alterações na composição química natural desses 

ambientes aquáticos podem afetar a fauna aquática, particularmente os peixes Muitos 

desses compostos, ou seus metabólitos, tem efeitos tóxicos relacionados ao estresse 

oxidativo e a danos ao DNA. A mesotriona está entre os novos herbicidas que surgiram 

como alternativa após o banimento da atrazina na Europa. Desde então nenhum trabalho 

utilizando biomarcadores foi realizado em qualquer espécie de peixes testando a 

toxicidade desse composto. Objetivo do nosso trabalho foi testar o potencial de geração 

de estresse oxidativo e danos ao DNA em duas espécies de ciclídeos expostas a 

mesotriona em cinco concentrações. O xenobiótico foi genotóxico em concentrações 

muito inferiores a concentrações de aplicação em campo (200 L.ha-1) para as duas 

espécies. A quantidade de GSH aumentou, bem como a atividade da GPx em O. niloticus, 

e a GST e SOD em G. brasiliensis. A mesotriona também foi capaz de causar danos 

oxidativos à lipídeos, mas não a proteínas nos ciclídeos testados. Apesar de não parecer 

danosa na possível concentração encontrada na natureza, nossos resultados mostram que 

deve-se ter cautela no uso desse herbicida, pois em concentrações baixas ele foi capaz de 

induzir genotoxicidade e geração de estresse oxidativo em peixes. 
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INTRODUÇÃO 

Herbicidas são agentes utilizados para destruir plantas daninhas e datam de antes 

de Cristo, quando os Romanos utilizavam lixo orgânico para manter as estradas. A partir 

de 1.800 d.C. intensificou-se o uso de herbicidas inorgânicos como sulfato de cobre, 

sulfato de amônio, arsenito de sódio e clorato de potássio na agricultura, pois com o 

cultivo de plantas de uma mesma espécie, teve início, também, o desenvolvimento de 

pestes e pragas na agricultura. Somente em 1935 foi produzido o primeiro herbicida 

orgânico, DNOC (2-metil-3,5-dinitrofenol), e a partir da década de 40 seguiu-se uma 

crescente produção e diversificação de herbicidas (JACOMINI, 2002). 

A poluição de ambientes aquáticos por pesticidas tem aumentado, acompanhando 

o crescimento do uso extensivo desses compostos na agricultura. Uma vasta quantidade 

de pesticidas é, ou já foi, utilizados na agricultura e também tiveram sua toxicidade 

testadas, sendo que muitos deles tiveram suas propriedades prejudiciais a espécies 

naturais comprovadas. Dentre os herbicidas, os mais bem estudados, com diversos 

trabalhos publicados mostrado efeitos adversos a fauna aquática, são glifosato (ROSSI et 

al., 2011; GHISI, 2013), atrazina (VENTURA et al., 2008; PIANCINI, 2011; NWANI et 

al., 2011; MELA et al., 2013a; XING et al., 2015), 2-4-D (MARTÍNEZ-TABCHE et al., 

2004; ATEEQ et al., 2005; GONZÁLEZ et al., 2005; ATAMANIUK et al., 2013; 

MATVIISHYN et al., 2014), entre outros.  

Em anos recentes, surgiu uma nova classe de herbicidas, as tricetonas. Dentre 

estes, destaca-se o mesotrione (2-(4-mesyl-2-nitrobenzoyl)cyclohexane-1,3-dione). Ele é 

classificado como um herbicida seletivo, com aplicação pré ou pós-emergência para o 

controle de folhas largas anuais e gramíneas na cultura do milho (JOHNSON et al., 2002). 

O mesotrione é obtido através do isolamento de um aleloquímico leptospermone 

secretado pela planta da espécie Callistemon citrinus (FREITAS et al., 2004). Os 
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aleloquímicos são compostos secretados por um determinado organismo, capazes de 

inibir ou estimular seu desenvolvimento e/ou crescimento de outros componentes do 

ambiente (RICE, 1984). Estes compostos podem ser encontrados nas sementes, folhas, 

caules e raízes das plantas em quantidades variáveis (PEIXOTO, 1999). Mesotrione é 

pouco estável no ambiente, e é detectado no solo e água apenas em um pequeno período 

de tempo após sua aplicação (BARCHANSKA et al., 2012). Devido a essas 

características químicas e ao banimento da atrazina pela União Europeia, este composto 

ganhou um grande mercado à partir de 2004.  

Por ser uma substância relativamente nova no mercado, existem pouquíssimos 

trabalhos que testaram possíveis efeitos tóxicos desse composto. Bonnet et al. (2008) 

testaram a toxicidade da mesotriona, de dois metabólitos, e do produto formulado 

Callisto® em duas espécies de microoganismos. Valiente Moro et al. (2012) testaram os 

efeitos desse composto em 3 espécies de microalgas. Crouzet et al. (2010) testaram 

possíveis efeitos sobre a comunidade microbiana do solo, e finalmente, Kreutz et al. 

(2008) avaliaram a CL50 desse composto no peixe neotropical Rhamdia quelen.  

Espécies reativas de oxigênio (ERO) são continuamente produzidas pelo 

metabolismo do O2. Enzimas antioxidantes como a superóxido dismutase (SOD) e a 

glutationa peroxidase (GPx) sequestram esses radicais livres prevenindo danos oxidativo. 

GSH é essencial para o sistema de defesa desses organismos, já que a atividade de GPx e 

GST dependem de GSH como substrato. Essa molécula muda da forma reduzida (GSH) 

para a forma oxidada (GSSG) e é reciclada pela glutationa redutase (GR). Mudanças 

nesse sistema de defesa são indicativos de detoxificação e biotransformação de 

xenobióticos em animais (VAN DER OOST et al., 2003) e são biomarcadores 

bioquímicos para o estresse oxidativo produzido por xenobióticos (PAULINO et al., 

2012b). ERO também pode causar danos as macromoléculas, como os lipídeos, através 
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da peroxidação lipídica (LPO) nas membranas, nas proteínas pela carbonilação proteica 

(PCO) pela oxidação de aminoácidos, e também quebras ao DNA (AZQUETA et al., 

2009), que podem ser avaliadas através do ensaio cometa. Todos esses parâmetros podem 

ser avaliados e tem valores altamente preditivos como biomarcadores de efeitos 

(LIVINGSTONE, 2003; FERREIRA et al. 2005; FILIPAK NETO et al. 2007; OSÓRIO 

et al. 2013). 

Peixes tem sido modelos experimentais eficientes para a avaliação do potencial 

tóxico de muitos compostos, bem como na avaliação da saúde de ambientes aquáticos 

expostos a poluição. G. brasiliensis e O. niloticus foram escolhidos como bioindicadores 

no presente trabalho por diversas razões, que incluem sua fácil adaptação a condições 

laboratoriais, sua ampla distribuição geográfica, importância econômica e fácil obtenção, 

além de serem amplamente consumidos por humanos. Apesar de estar sendo utilizada em 

campo a mais de 15 anos, existem pouquíssimos estudos que avaliam possíveis efeitos 

adversos da mesotriona em organismos vivos, e nenhum teste realizado em peixes 

utilizando biomarcadores foi realizado. Dessa forma, o presente trabalho tem o objetivo 

de avaliar se esse composto pode gerar estresse oxidativo e danos ao DNA nessas duas 

espécies de ciclídeos economicamente importantes. 
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MATERIAL E MÉTODOS 

Foi preparada uma solução estoque de mesotriona (CAS nº 104206-82-8, pureza 

99,5%, Sigma-Aldrich) na concentração de 136,40 mg.L-1 em água destilada a 22 ºC. 

Os peixes foram expostos a mesotriona nas concentrações de 1,8; 7; 30; 115 e 460 

µg.L-1, sendo que 1,8 µg.L-1 é uma concentração ecologicamente relevante, pois é a 

concentração carreada a corpos d’água pela chuva (BARCHANSKA et al., 2012). As 

demais concentrações foram calculadas na magnitude de, aproximadamente, 4x a partir 

dessa concentração. Só foram testadas concentrações maiores à de carreamento pela 

chuva pelo fato de a dose de aplicação em campo (200 L.ha-1) desse composto ser muito 

superior a esse valor (SUTTON et al., 2002). 

 

Desenho experimental 

Os espécimes de O. niloticus (tilápia) e G. brasiliensis (acará) foram adquiridos 

de uma piscicultura localizada na região de Toledo-PR. Os peixes foram aclimatados por 

60 dias em tanques de 250 L de água filtrada com aeração constante, temperatura média 

de 22 ºC e alimentados diariamente com ração comercial. Duas semanas antes de iniciar 

a exposição a mesotriona, 105 peixes foram transferidos para 7 aquários (15 peixes por 

aquário) de 108 L com condições similares aos tanques. Um aquário foi destinado ao 

grupo controle negativo (CN), um ao grupo controle positivo (MMS) e os outros as 5 as 

concentrações teste. Foram feitos dois experimentos separados, um para cada espécie, 

sendo que em nenhum momento, durante aclimatação e exposição, peixes de espécies 

diferentes compartilharam o mesmo ambiente. 

Os animais foram submetidos a contaminação hídrica com mesotriona por um 

período de 96 horas em sistema estático, e os peixes pertencentes ao grupo controle 

positivo foram expostos por 24 horas ao MMS por injeção intraperitoneal na concentração 
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de 0,5 mg.kg-1. Após o período de exposição, os peixes foram anestesiados com 

benzocaína 10% e tiverem uma amostra de sangue coletada por punção da artéria caudal, 

sendo posteriormente sacrificados por secção medular e tiveram o fígado e as brânquias 

retirados. O fígado foi retirado inteiro e colocado em uma placa de petri. Uma pequena 

amostra do órgão foi separada com o auxílio de um bisturi e colocado em um microtubo 

contendo 500 µL de soro bovino fetal (SBF), a outra parte foi colocada em um microtubo 

e armazenada a – 80 ºC para a realização das análises bioquímicas. Foi retirado o terceiro 

arco branquial do lado esquerdo de cada peixe e imediatamente lavado em tampão fosfato 

(PBS, pH 7,4). O osso do arco foi removido e apenas as lamelas foram transferidas para 

um microtubo contendo 500 µL de SBF. 

 

Ensaio Cometa 

O ensaio cometa com eritrócitos (ECE) foi realizado de acordo com Speit e 

Hartmann (1999), com modificações segundo Ferraro et al. (2004) e Cestari et al. (2004). 

Para o ensaio cometa com brânquias (ECB) e fígado (ECF), as amostras foram 

mecanicamente homogeneizadas (homogenizer Tecnal – TE-103) a 1.500 RPM 

(RAMSDORF et al., 2009). 20 µL da suspenção celular foram retirados de cada amostra 

e misturados com 120 µL de agarose de baixo ponto de fusão (Invitrogen, 0.5%). Os 

passos seguintes foram feitos de acordo com Speit e Hatmann (1999). 

De cada peixe, 100 nucleóides de cada tecido foram analisados de acordo com a 

classificação visual baseada na migração dos fragmentos de DNA a partir do núcleo. Os 

resultados foram categorizados em classes de 0 (sem dano) a 4 (dano máximo) (COLLINS 

et al., 1997). 
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Análises Bioquímicas 

As amostras de fígado foram descongeladas em gelo e pesadas, sendo 

homogeneizadas na proporção 1:10 (m/V) em tampão fosfato 0,1 M pH 7,0 com auxílio 

de micro-homogeneizador. O homogeneizado foi centrifugado por 30 minutos a 15.000 

x g a 4°C, obtendo-se assim o sobrenadante, do qual foram retiradas alíquotas para cada 

uma das análises. Atividade da GST foi mensurada a 340 nm (KEEN et al., 1976). A 

atividade da SOD foi mensurada a 440 nm de acordo com GAO et al. (1998). A atividade 

da GPx foi mensurada a 340 nm de acordo com PAGLIA & VALENTINE (1976). A 

concentração de GSH foi obtida de acordo com SEDLAK & LINDSAY (1968), 

mensurada a 415 nm. A análise da lipoperoxidação (LPO) foi realizada através da 

avaliação da concentração de hidroperóxidos de acordo com o proposto por JIANG et al. 

(1992). O conteúdo de proteínas carboniladas (PCO) foi determinada pelo método de 

LEVINE et al. (1994). 

 

Análise Estatísticas 

Os escores obtidos como resultados através do ensaio cometa é calculado através 

de classes arbitrárias na análise visual, por esse motivo utilizou-se o teste não paramétrico 

de Kruskal-Wallis para se verificar se havia diferença entre os entre os grupo, com pós 

teste de Student-Newman-Kleus, com nível de significância de 0,05. 

Os dados obtidos através das análises bioquímicas de GST, SOD, GPx, GSH, LPO 

e PCO tiveram a normalidade testada pelo teste de Kolmogorov–Smirnov. Quando os 

dados obedeceram aos critérios de normalidade utilizou-se ANOVA de uma via, seguida 

do pós teste de Tukey, com nível de significância de 0,05. Quando os dados não 

obedeceram aos critérios de normalidade utilizou-se o teste não paramétrico de Kruskal-

Wallis, com pós teste de Student-Newman-Kleus, com nível de significância de 0,05.  
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RESULTADOS 

Oreochromis niloticus 

A mesotriona mostrou-se genotóxica a eritrócitos de O. niloticus nas 

concentrações de 7, 115 e 460 µg.L-1 (fig. 1A). Em hepatócitos (fig. 1B) e brânquias (fig. 

1C) o xenobiótico causou danos ao DNA apenas nas duas maiores concentrações, 115 e 

460 µg.L-1. 

Figura 1: Escores do ensaio cometa de (A) eritrócitos, (B) fígado e (C) brânquias de O. niloticus expostas 

à mesotriona. * representa diferença estatística entre tratamentos e CN, com p<0,05. 
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Não ocorreu alteração na concentração das enzimas GST (fig. 2A) e SOD (fig. 

2B). A atividade de GPx aumentou nos peixes expostos a 7, 30, 115 e 460 µg.L-1 de 

mesotriona (fig. 2C), já a concentração da GSH foi maior nos tratamentos 7, 30 e 460 

µg.L-1 (fig. 2D). A quantidade de peróxidos lipídicos (fig. 2E) e proteínas carboniladas 

(fig 2F) não se alterou em relação ao CN. 

Figura 2: Análises bioquímicas em O. niloticus expostas à mesotriona. (A) GST, (B) SOD, (C) GPx, (D) 

GSH, (E) LPO e (F) PCO. * representa diferença estatística entre tratamentos e CN, com p<0,05.  
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Geophagus brasiliensis 

A mestriona induziu quebras ao DNA de eritrócitos de G. brasiliensis expostos a 

30, 115 e 460 µg.L-1 (fig. 3A). Em hepatócitos observou-se aumento no escore dos peixes 

submetidos a 30 e 460 µg.L-1 (fig. 3B), enquanto que em células das brânquias apenas o 

tratamento com 115 µg.L-1 de mesotriona induziu aumentou o escore significativamente 

(fig. 3 C). 

Figura 3: Escores do ensaio cometa de (A) eritrócitos, (B) fígado e (C) brânquias de G. brasiliensis expostos 

à mesotriona. * representa diferença estatística entre tratamentos e CN, com p<0,05. 
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A GST foi induzida nas concentrações de 7, 30 e 115 µg.L-1 (fig. 4A), e a SOD 

nas concentrações 115 e 460 µg.L-1 de mestriona. A atividade da GPx (fig. 4C), bem 

como a concentração da GSH não se alterou em relação ao controle em nenhum 

tratamento. A peroxidação lipídica foi significantemente induzida na concentração de 115 

µg.L-1 (fig. 4E). Mesmo tendo um aumento aparente de proteínas carboniladas nos grupos 

1,8; 7; 115 e 460 µg.L-1 de mesotriona, não ocorreu diferença significativa em relação ao 

grupo controle (fig. 4F). 

Figura 4: Análises bioquímicas em G. brasiliensis expostos à mesotriona. (A) GST, (B) SOD, (C) GPx, (D) 

GSH, (E) LPO e (F) PCO. * representa diferença estatística entre tratamentos e CN, com p<0,05.  
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DISCUSSÃO 

Danos ao DNA podem ser causados por diferentes fatores, incluindo as quebras 

por consequência de estresse oxidativo, ligação direta do xenobiótico ou de seus 

metabólitos ao material genético. O. niloticus expostos a mesotriona tiveram danos ao 

DNA nos três tecidos testados nas duas maiores concentrações, além da concentração 7 

µg.L-1 nos eritrócitos. G. brasiliensis também tiveram danos significativos ao DNA em 

todos os tecidos testados. Nos eritrócitos, ocorreu aumento nas concentrações de 30, 115 

e 460 µg.L-1, nos hepatócitos nos tratamentos 30 e 460 µg.L-1 e as brânquias tiveram um 

pequeno aumento, porém significativo, apenas no grupo 115 µg.L-1.  

Muitos pesticidas são agentes reconhecidamente genotóxico. Piancini (2011) 

encontrou efeitos genotóxicos em Rhamdia quelen expostos a atrazina (2, 10 e 100 µg.L-

1) através do teste do micronúcleo pisceo e do ensaio comenta de eritrócitos e brânquias. 

O mesmo herbicida (nas concentrações de 6,25; 12,5 e 25 µg.L-1) aumentou a frequência 

de alterações morfológicas nucleares e as quebras ao DNA em tilápia (VENTURA et al., 

2008). GHISI et al. (2013) encontraram aumento significativo de danos ao material 

genético de células sanguíneas e hepatócitos de Corydoras paleatus expostos a 

concentrações subletais de glifosato. Esse mesmo herbicida causou quebras ao DNA, bem 

como aumento de estresse oxidativo em Astyanax sp. (ROSSI et al., 2011). Outro 

herbicida triazinico, o 2-4-D (75 e 150 mg.L-1) também foi capaz de induzir estresse 

oxidativo e genotoxicidade em Oncorhynchus mikiss (MARTÍNEZ-TABCHE et al., 

2004). 

Nossos dados mostram que, não diferentemente dos demais herbicidas 

extensamente utilizados na agricultura, a mesotriona é capaz de induzir danos ao material 

genético de peixes tanto em células do sistema circulatório (como os eritrócitos) quanto 

em células de tecidos hepáticos e branquiais. 



 

 

57 

 

Apesar de não observarmos aumento na formação de peróxidos lipídicos (LPO) 

no fígado de O. niloticus, a concentração de GPx estava elevada em quase todos os grupos 

teste, e a GSH nos grupos 7, 30 e 460 µg.L-1. GSH serve como molécula endobiótica na 

detoxificação de diversos substratos (ARMSTRONG, 1997; VAN BLADEREN, 2000) e 

na redução de hidroperóxidos orgânicos (ROOH) pelas GST (ARTEEL e SIES, 2001). 

Além disso, o GSH participa na redução do próprio H2O2 nas reações catalisadas pelas 

glutationa peroxidases (GPx) e reage prontamente com HO- (NETO, 2007). Portanto, o 

aumento de GSH e GPx indicam que o sistema de proteção à hidroperóxidos estava ativo, 

e protegendo os organismos contra danos a macromoléculas como lipídeos e proteínas, 

mas não o DNA. A indução de estresse oxidativo por pesticidas é bem estudada, 

ocorrendo em diversas espécies, incluindo peixes. (MELA et al., 2013a), observaram uma 

diminuição na expressão das enzimas GPx, GST e CAT, acompanhadas de uma redução 

nas concentrações de GSH e GR em Rhamdia quelen expostos ao herbicida atrazina. Esse 

herbicida tem a capacidade de se ligar a GSH, diminuindo sua concentração, bem como 

a atividade de GST e GPx, que utilizam essa molécula como substrato. Nessa mesma 

espécie, Glusczak et al. (2007) observaram aumento de ERO em músculo de R. quelen 

expostas a 0,2 e 0,4 mgL-1 de glifosato. Aumento da concentração de SOD e GPx também 

ocorreu em brânquias de Carassius auratus expostos ao herbicida 2-4-D (ATAMANIUK 

et al., 2013). 

Nos G. brasiliensis a concentração de superóxido dismutase (SOD) estava 

aumentada nos grupos 115 e 460 µg.L-1, mostrando que os organismos estavam reagindo 

a presença de ERO. Uma das primeiras enzimas a atuar na defesa contra ERO é a SOD, 

capaz de converter o ânion superóxido em oxigênio e peróxido de hidrogênio. O peróxido 

de hidrogênio, por sua vez, será eliminado pela ação da enzima catalase (CAT), 

transformando-se em oxigênio e água, ou então será neutralizado por outra enzima, a 
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GPx, capaz de degradar esse e outros tipos de peróxidos através da oxidação da GSH 

(SANTOS e MARTINEZ, 2012). Nossos resultados não evidenciam aumento da GPx 

nessa espécie, porém, ocorre aumento significativo da GST nos grupos 7, 30 e 115 µg.L-

1. A GST está presente no citosol de muitas células catalisando a conjugação da GSH com 

compostos de núcleo eletrofílico e também atua na eliminação de radicais de oxigênio e 

intermediários reativos (RIOL et al., 2000), que por ventura podem estar sendo formados 

a partir da ação da superóxido dismutase. 

A mesotriona é um composto de rápida degradação, porém, concentrações de 

aproximadamente 1,8 µg.L-1 de mesotriona pode ser carreada pela chuva para dentro dos 

corpos d’água. Essa concentração foi testada em nosso trabalho, e não se mostrou 

genotóxica nem induziu qualquer tipo de alteração à nível bioquímico. Kreutz et al. 

(2008) avaliou a CL50 de vários pesticidas a espécie de peixe neotropical Rhamdia quelen, 

e constatou que a mesotriona tem uma concentração letal muito superior a outros 

pesticidas. Enquanto a CL50 da mesotriona é 532 mg.L-1 para essa espécie, a CL50 de 

pesticidas como o glifosato, atrazina e tebuconazole são 7,3 mg.L-1, 7,2 mg.L-1 e 5,3 

mg.L-1, respectivamente. 

O fato da mesotriona ser rapidamente degrada no solo não quer dizer que o 

produto não é tóxico ao meio ambiente. Nem todos os produtos de degradação desse 

herbicida são conhecidos. MNBA (4-methylsulfonyl-2-nitrobenzoic acid) e AMBA (2-

amino-4- methylsulfonylbenzoic acid), entre outros metabólitos da mestoriona, são 

encontrados juntos com o produto parental no solo e na água (ALFERNESS e WIEBE 

2002). BONNET et al. (2008) compararam a toxicidade da atrazina com a da mesotriona 

e seu produto formulado comercial (Callisto®), além de seus dois metabólitos mais 

conhecidos (MNBA e AMBA) em dois microrganismos utilizados em ensaios de 

ecotoxicidade, o eucarioto T. pyriformis e o procarioto V. fischeri. Os resultados 
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mostraram que o produto formulado Callisto® é mais tóxico para as duas espécies em 

relação a atrazina, além de ser aproximadamente 80x mais tóxico que o mesotrione para 

V. fischeri. Para esse mesmo microrganismo, um dos produtos de degradação, o AMBA 

foi aproximadamente 6x mais tóxico que a mesotriona. Em outro trabalho, Ter Halle e 

Richard (2006) mostraram que muitos fotoprodutos são formados na água na natureza, 

mas apenas três foram identificados, sendo o MNBA um deles. AMBA foi identificado 

como um metabólito presente entre muitos, em relativamente alta concentração, entre os 

produtos da biotransformação na linhagem bacteriana Bacillus sp. 3B6 (DURAND et al. 

2006a; 2006b). 

  



 

 

60 

 

CONCLUSÕES 

Nossos dados são pioneiros na utilização de biomarcadores em peixes para testar 

possíveis efeitos adversos da mesotrione. Para as duas espécies o composto foi 

genotóxico em concentrações muito inferiores a concentrações de aplicação em campo, 

bem como foi induzido a resposta de enzimas de resposta a ERO. A quantidade de GSH 

aumentou, bem como a atividade da GPx nas s, e a GST e SOD em G. brasiliensis. A 

mesotriona também foi capaz de causar danos oxidativos à lipídeos, mas não a proteínas. 

Apesar de não parecer danosa na concentração atualmente encontrada na natureza, 

nossos resultados mostram que deve-se ter cautela no uso desse herbicida, pois em 

concentrações baixas ele foi capaz de induzir genotoxicidade e geração de ERO em 

peixes. Soma-se a isso o fato de que um dos produtos de degradação no solo e água 

apresenta maior toxicidade do que a própria mesotriona em V. fischeri, além de que o 

produto formulado utilizado no campo é mais tóxico do que o princípio ativo testado em 

nosso trabalho. Dessa forma, para que se tenha um conhecimento mais amplo do real 

potencial de contaminação da mesotriona ao meio ambiente, faz-se necessário mais testes 

de toxicidade desse composto, identificando seus metabólitos, bem como do produto 

comercial.  
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3.3 CAPÍTULO III 
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RESUMO 

O uso de pesticidas aumentou nas últimas décadas, com a transformação de 

sistemas de produção agrícola convencionais em sistemas altamente tecnológicos. A 

mistura de herbicidas tem sido utilizada como uma alternativa visando aumentar o 

espectro de controle das plantas daninhas e a eficácia dos herbicidas. Organismos 

aquáticos, como os peixes, são suscetíveis a exposição a misturas de químicos 

provenientes de atividades agrícolas. Com a crescente utilização da mistura entre atrazina 

e mesotriona nos cultivares de milho em diversas localidades, faz-se necessário testar se 

essa mistura pode alterar as características tóxicas desses dois compostos em peixes. Foi 

feita a avaliação dessa mistura em três tratamentos distintos, através de biomarcadores de 

estresse oxidativo e danos ao DNA em duas espécies de peixes. Nossos resultados 

mostram que a mistura entre atrazina e mesotriona causou poucas alterações de resposta 

ao estresse oxidativo. No entanto a combinação desses herbicidas levou a danos ao 

material genético de ambas as espécies em concentrações que quando isoladas não 

causam tal efeito. O aumento da frequência de alterações morfológicas nucleares e 

micronúcleos mostra que essa combinação é potencialmente citotóxica, e em O. niloticus 

reduz a renovação dos eritrócitos circulantes. 
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INTRODUÇÃO 

Peixes servem como bioindicadores de poluição ambiental bem como na avaliação 

de risco associada a contaminação do ambiente aquático, pois estes animais estão 

diretamente expostos aos químicos provenientes da produção agrícola, seja pelo 

escoamento superficial pelas chuvas ou indiretamente pela cadeia alimentar (NWANI et 

al., 2010). Além disso, o uso de pesticidas aumentou nas últimas décadas, com a 

transformação de sistemas convencionais em sistemas altamente tecnológico para 

satisfazer a demanda mundial por alimentos, rações, fibras e combustíveis (BRODEUR 

et al., 2014) 

A cultura do milho está entre as mais importantes do Brasil com uma área plantada 

em torno de14 milhões de hectares e produtividade média de 3.670 kg/ha (IBGE, 2009). 

As condições edafoclimáticas destacam o Brasil como um país de grande potencial para 

a cultura do milho, entretanto, o clima tropical é também muito propício à ocorrência de 

uma grande quantidade de plantas daninhas. Existem diversos métodos para se controlar 

as plantas daninhas na agricultura, sendo os mecânicos e o controle químico os mais 

utilizados. Além disso, as misturas de herbicidas tem sido utilizadas como uma alternativa 

visando aumentar o espectro de controle das plantas daninhas e a eficácia dos herbicidas. 

(ZAGONEL e FERNANDES, 2007). 

Diversos pesticidas e contaminantes são frequentemente encontrados em baixas 

concentrações ao longo do ano, sendo que herbicidas são detectados em cerca de 70-90% 

das amostras na América do orte (GILLIOM et al., 2006; GIROUX e PELLETIER, 2012). 

A atrazina (ATZ) é utilizada desde os anos 1950 em diversos cultivares (Azevedo et al. 

2004), no entanto esse herbicida tem um amplo potencial de contaminação em diferentes 

compartimentos ambientais, como o solo, aguas superficiais e subterrâneas 

(BOLOGNESI 2003). As concentrações detectadas em águas de escoamento estão entre 
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0,2 a 20 µg.L-1 (SELIM, 2003), enquanto em córregos e rios adjacentes a áreas de cultivo 

esse valor pode alcançar até 1000 µg.L-1 (GRAYMORE et al., 2001). A ATZ foi banida 

na União Europeia em 2004, mas continua sendo utilizada em grande quantidade nos 

demais continentes, inclusive no Brasil. 

Para substituir a ATZ, diversos herbicidas seletivos foram desenvolvidos, dentre 

eles a Mesotriona, o S-metolachlor, o benoxacor e o nicosulfuron. Esses produtos 

pertencem a diferentes famílias e tem diferentes modos de ação (JOLY et al., 2013). 

Apesar disto, nos países onde a ATZ não foi banida, esses herbicidas ganharam espaço, 

sendo utilizados em mistura com a ATZ para que o espectro de ação herbicida da 

aplicação em campo seja ampliado (JAMES et al., 2006; ZAGONEL e FERNANDES, 

2007). A mesotriona é classificada como um herbicida seletivo, com aplicação pré ou 

pós-emergência para o controle de folhas largas anuais e gramíneas na cultura do milho 

(JOHNSON et al., 2002). Aumento na toxicidade do produto comercial formulado 

(Callisto®) comparado ao princípio ativo e dois produtos de degradação da mesotriona 

(MNBA e AMBA) foi encontrado por Bonnet et al., (2008). Kreutz et al. (2008) avaliaram 

a CL50 da mesotriona em Rhamdia quelen, encontrando valores de 532 mg.L-1, muito 

superior em comparação a outros herbicidas, como a atrazina, que tem a CL50 para essa 

mesma espécie na concentração de 10,2 mg.L-1. 

Organismos aquáticos, como os peixes, são suscetíveis a exposição a misturas de 

químicos provenientes de atividades agrícolas, com flutuação de composição e 

concentração dessas misturas (BRODEUR et al., 2014). A quantificação e a 

caracterização da toxicidade de misturas específicas é de extrema importância uma vez 

que irá, eventualmente, permitir o desenvolvimento de métodos para avaliar o risco que 

elas representam no mundo real (MUMTAZ, 2010). 
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Biomarcadores são respostas mensuráveis nos peixes usadas para integrar dados 

bióticos (bioindicadores) e abióticos (exposição a um contaminante), e providenciar 

informações sobre a ação do xenobiótico (VAN DER OOST et al. 2003). Espécies 

reativas de oxigênio (ERO) são continuamente produzidas pelo metabolismo do O2. 

Enzimas antioxidantes como a superóxido dismutase (SOD) e a glutationa peroxidase 

(GPx) sequestram esses radicais livres prevenindo danos oxidativo. GSH é essencial para 

o sistema de defesa desses organismos, já que a atividade de GPx e GST dependem de 

GSH como substrato. Essa molécula muda da forma reduzida (GSH) para a forma oxidada 

(GSSG) e é reciclada pela glutationa redutase (GR). Mudanças nesse sistema de defesa 

são indicativos de detoxificação e biotransformação de xenobióticos em animais (VAN 

DER OOST et al., 2003) e são biomarcadores bioquímicos para o estresse oxidativo 

produzido por xenobióticos (PAULINO et al., 2012b). As ERO também pode causar 

danos as macromoléculas, como os lipídeos, pela peroxidação lipídica (LPO) nas 

membranas, nas proteínas pela carbonilação proteica (PCO) pela oxidação de 

aminoácidos, e também quebras ao DNA (AZQUETA et al., 2009).  

Com a crescente utilização da mistura entre atrazina e mesotriona nos cultivares 

de milho em diversas localidades, faz-se necessário testar se essa mistura pode alterar as 

características tóxicas desses dois compostos sobre organismos aquáticos. O Geophagus 

brasiliensis e o Oreochromis niloticus foram escolhidos como organismos teste no 

presente trabalho por diversas razões, que incluem sua fácil adaptação a condições 

laboratoriais, por serem grandemente distribuídos e de fácil obtenção, além de serem 

amplamente consumidos por humanos. Dessa forma, o presente trabalho tem como 

objetivo avaliar se a mistura entre esses dois herbicidas pode alterar o potencial tóxico 

dos compostos, causando sinergia ou antangonismo, aumentando ou diminuindo a 

resposta ao estresse oxidativo e danos ao DNA nessas espécies submetidas a bioensaios 
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de exposição hídrica aguda de 96 horas aos herbicidas em conjunto, em três misturas 

distintas. 

 

MATERIAL E MÉTODOS 

Foram preparadas soluções estoque de ATZ (CAS n° 1912-24-9, pureza 98.8%, 

Sigma-Aldrich) e de mesotriona (CAS nº 104206-82-8, pureza 99,5%, Sigma-Aldrich) 

nas concentrações de 0,022 g.L-1 a 22 ºC e de 136,40 mg.L-1 a 22 ºC, respectivamente. 

As misturas foram preparadas de acordo com os resultados obtidos nos capítulos 

I e II deste documento. O critério estabelecido para escolhermos as concentrações para 

fazermos as misturas foi danos às macromoléculas (DNA, lipídeos e proteínas). Para cada 

espécie, as maiores concentrações dos herbicidas que não causaram efeitos adversos em 

qualquer macromolécula, nos capítulos I e II, foram misturadas e nomeadas M 1 (MT 1 

e MA1 em O. niloticus e G. brasiliensis, respectivamente). As menores concentrações de 

ATZ e mesotriona que causaram alguma alteração em pelo menos um biomarcador das 

macromoléculas foram misturadas e nomeadas M 2 (MT 2 para O. niloticus e MA 2 para 

G. brasiliensis). No entanto, em O. niloticus expostas a ATZ (capítulo I), a menor 

concentração aumentou danos a lipídios e DNA nas brânquias. Logo, ficou estabelecido 

que para essa espécie, a menor concentração testada desse herbicida seria a MT 1, sendo 

MT 2 o tratamento seguinte. As maiores concentrações tanto de atrazina quanto da 

mesotriona foram misturadas, formando o grupo M 3 (MT 3 e MA 3, para O. niloticus e 

G. brasiliensis, respectivamente). Os tratamentos tem os herbicidas nas concentrações 

conforme a tabela 1. 
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TABELA 1 – Concentrações dos herbicidas nos diferentes tratamentos nas 

espécies O. niloticus (tilápia) e G. brasiliensis (acará). 

 O. niloticus G. brasiliensis 

 MT 1 MT 2 MT 3 MA 1 MA 2 MA 3 

ATZ 1,5 µg.L-1 6,25 µg.L-1 400 µg.L-1 6,5 µg.L-1 25 µg.L-1 400 µg.L-1 

MESO 1,8 µg.L-1 7 µg.L-1 460 µg.L-1 7 µg.L-1 30 µg.L-1 460 µg.L-1 

 

Desenho experimental 

Os espécimes de tilápia e acará foram adquiridos de uma piscicultura localizada 

na região de Toledo-PR. Os peixes foram aclimatados por 60 dias em tanques de 250 L 

de água filtrada com aeração constante, temperatura média de 22ºC e alimentados 

diariamente. Duas semanas antes de iniciar a exposição as misturas, 105 peixes foram 

transferidos para 7 aquários (15 peixes por aquário) de 108 L com condições similares 

aos tanques (densidade menor do que 1g.L-1). Um aquário foi destinado ao grupo controle 

negativo (CN), um ao grupo controle positivo (MMS) e os outros para as 3 misturas 

testadas. Foram feitos dois experimentos separados, um para cada espécie, sendo que em 

nenhum momento, durante aclimatação e exposição, peixes de espécies diferentes 

compartilharam o mesmo ambiente. 

Os animais foram submetidos as misturas através de exposição hídrica por um 

período de 96h, e os peixes pertencentes ao grupo controle positivo foram expostos ao 

MMS por injeção intraperitoneal na concentração de 0,5 mg.kg-1 24 horas antes de serem 

sacrificados. Após o período de exposição, os peixes foram anestesiados com benzocaína 

10% e tiverem uma amostra de sangue coletada por punção da veia caudal, depois foram 

sacrificados por secção medular e tiveram fígado e brânquias retirados para as análises. 

O fígado foi retirado inteiro e colocado em uma placa de petri. Uma amostra de 

aproximadamente 3mm3 do órgão foi separada com o auxílio de um bisturi e colocada em 
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um microtubo contendo 500 µL de soro bovino fetal (SBF), o restante do fígado foi 

colocado em um microtubo e armazenado a -80 ºC para a realização das análises 

bioquímicas. Foi retirado o terceiro arco branquial do lado esquerdo de cada peixe, esse 

arco foi então colocado em uma placa de Petri e lavado com tampão fosfato (PBS, pH 

7,4). O osso do arco foi removido e apenas as lamelas foram transferidas para um 

microtubo contendo 500 µL de SBF. 

 

Teste do micronúcleo pisceo 

O teste do micronúcleo pisceo (MNT) com coloração de laranja de acridina foi 

realizado de acordo com Çavas e Ergene-Gözükara (2005) com o intuito de determinar 

da frequência de micronúcleos, alterações morfológicas nucleares (CARRASCO et al., 

1990) e verificar o efeito do contaminante no processo de eritropoiese através da 

frequência de eritrócitos policromáticos. 

 

Ensaio Cometa 

O ensaio cometa com eritrócitos (ECE) foi realizado de acordo com Speit e 

Hartmann (1999), com modificações segundo Ferraro et al. (2004) e Cestari et al. (2004). 

Para o ensaio cometa com brânquias (ECB) e fígado (ECF), as amostras foram 

mecanicamente homogeneizadas a 1.500 RPM (homogenizer Tecnal – TE-103). 20 µL 

da suspenção celular foram retirados de cada amostra e misturados com 120 µL de 

agarose de baixo ponto de fusão (Invitrogen, 0.5%). Os passos seguintes foram de acordo 

com Speit e Hartmann (1999). 

De cada peixe, 100 nucleóides de cada tecido foram analisados de acordo com a 

classificação visual baseada na migração dos fragmentos de DNA a partir do núcleo. Os 

resultados foram categorizados em classes de acordo com Collins et al. (1997). 
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Análises Bioquímicas 

As amostras de fígado foram descongeladas em gelo moído e pesadas, sendo 

homogeneizadas na proporção 1:10 (m/V) em tampão fosfato 0,1 M pH 7,0 com auxílio 

de micro-homogeneizador. O homogeneizado foi centrifugado por 30 minutos a 15.000 

x g a 4°C, obtendo-se assim o sobrenadante, do qual foram retiradas alíquotas para cada 

uma das análises. Atividade da GST foi mensurada a 340 nm (KEEN et al., 1976). A 

atividade da SOD foi mensurada a 440 nm de acordo com Gao et al. (1998). A atividade 

da GPx foi mensurada a 340 nm de acordo com Paglia e Valentine (1976). A concentração 

de GSH foi obtida de acordo com Sedlak e Lindsay (1968), mensurada a 415 nm. A 

análise da lipoperoxidação (LPO) foi realizada através da avaliação da concentração de 

hidroperóxidos de acordo com o proposto por Jiang et al. (1992). O conteúdo de proteínas 

carboniladas (PCO) foi determinada pelo método de Levine et al. (1994). 

 

Análise Estatísticas 

Os escores obtidos como resultados através do ensaio cometa é calculado através 

de classes arbitrárias na análise visual, por esse motivo utilizou-se o teste não paramétrico 

de Kruskal-Wallis para se verificar se havia diferença entre os entre os grupos, com pós 

teste de Student-Newman-Kleus, com nível de significância de 0,05. 

Os dados obtidos pelo MNT e através das análises bioquímicas de GST, SOD, 

GPx, GSH, LPO e PCO tiveram a normalidade testada pelo teste de Kolmogorov–

Smirnov. Quando os dados obedeceram aos critérios de normalidade utilizou-se ANOVA 

de uma via para determinar se havia diferença entre os tratamentos, seguida do pós teste 

de Bonferroni para demonstrar as diferenças entre os grupos, com nível de significância 

de 0,05. Quando os dados não obedeceram aos critérios de normalidade utilizou-se o 
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Teste de Kruskal-Wallis, para verificar se havia diferença entre os grupos, com pós teste 

de Student-Newman-Kleus, com nível de significância de 0,05. 
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RESULTADOS 

Oreochromis niloticus 

Foi observado aumento de danos ao DNA no ECE em todos os tratamentos 

testados (fig. 1A). No ECF, escores significantemente maiores foram observados em MT 

2 (fig. 1B), enquanto que em ECB ocorreu aumento nas misturas MT 1 e MT 2 (fig. 1C). 

Através de MNT, pudemos notar aumento na frequência de alterações 

morfológicas totais (AMN) no tratamento MT 3. Nesse grupo, alterações do tipo blebbed, 

notched e binúcleo, além da frequência de micronúcleos, foram superiores em relação ao 

grupo controle. Já frequência de eritrócitos policromáticos diminuiu nos tratamentos MT 

2 e MT 3 (tabela 1). 

Figura 1: Escores do ensaio cometa de (A) eritrócitos, (B) fígado e (C) brânquias de O. niloticus 

expostas à três diferentes misturas de atrazina e mesotriona. * representa diferença estatística entre 

tratamentos e CN, com p<0,05. 
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TABELA 1 -  Frequências das alterações morfológicas nucleares, micronúcleos e eritrócitos policromáticos em O. niloticus expostos a três 

diferentes misturas de atrazina e mesotriona. 

 MN BL LB BN NT VC AMN POLI 

CN 0.15 ± 0.10 6.46 ± 1.42 4.00 ± 1.76 0 44.38 ± 11.91 0.38 ± 0.21 55.38 ± 14.60 172.5 ± 43.31 

MT 1 0.13 ± 0.09 6.40 ± 1.12 4.86 ± 1.23 0 30.27 ± 3.83 0.93 ± 0.33 42.60 ± 5.20 121.8 ± 22.13 

MT 2 0.30 ± 0.13 5.69 ± 1.83 3.76 ± 1.40 0 38.85 ± 10.23 0.38 ± 0.24 46.43 ± 12.39 48.38 ± 13.6 *1 

MT 3 1.60 ± 0.44 * 30.00 ± 4.63 * 6.26 ± 1.24 0.26 ± 0.11 * 155.2 ± 19.37 * 0.53 ± 0.29 193.9 ± 22.48 * 25.40 ± 13.83 * 

MMS 0.20 ± 0.13 7.60 ± 3.53 5.80 ± 4.33 0 30.00 ± 8.74 1.40 ± 0.93 45.00 ± 16.93 127.3 ± 29.52 

(MN) micronúcleos, (BL) blebbed, (LB) lobed, (BN) binúcleo, (NT) notched, (VC) vacúolos, (AMN) alterações morfológicas totais e (POLI) eritrócitos policromáticos.  

* representa diferença estatística entre tratamentos e CN pelo teste ANOVA, com p<0,05. 
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Não observamos alterações significativas nas atividades das enzimas GST, SOD 

e GPx (fig 2 A, B e C, respectivamente). A GSH, apesar de ter uma aparente diminuição 

em sua concentração em todas as concentrações, não teve diferença significativa em 

relação ao CN (fig. 2D). LPO e PCO não tiveram alterações quando comparadas a CN 

(fig. 2 E e F). 

Figura 2: Análises bioquímicas em O. niloticus expostas à três diferentes misturas de atrazina e 

mesotriona. (A) GST, (B) SOD, (C) GPx, (D) GSH, (E) LPO e (F) PCO. * representa diferença estatística 

entre tratamentos e CN, com p<0,05. 
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Geophagus brasiliensis 

Através do ECE, não observamos nenhuma alteração entre os tratamentos e o CN 

(fig. 3A), mas ocorreu aumento significativo nos danos ao DNA de hepatócitos (ECF) em 

todos os tratamentos (fig. 3B). Em ECB ocorreu aumento nos escores nos tratamentos 

MA 2 e MA 3 (fig. 3C). 

A frequência de MN aumentou em MA 2 e MA 3, no entanto a frequência de 

AMN foi maior em todos os tratamentos. Alterações do tipo blebbed foram mais 

frequentes em MA 2, enquanto notched tiveram um aumento significativo em MA 2 e 

MA 3. Quanto a frequência de eritrócitos policromáticos, não ocorreu diferença 

significativa entre CN e qualquer um dos tratamentos (tabela 2). 

Figura 3: Escores do ensaio cometa de (A) erit’rócitos, (B) fígado e (C) brânquias de G. brasiliensis 

expostos à três diferentes misturas de atrazina e mesotriona. * representa diferença estatística entre 

tratamentos e CN, com p<0,05. 
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TABELA 2 -  Frequências das alterações morfológicas nucleares, micronúcleos e eritrócitos policromáticos em G. brasilisensis expostos a três 

diferentes misturas de atrazina e mesotriona. 

 MN BL LB BN NT VC AMN POLI 

CN 0.06 ± 0.06 8.20 ± 1.43 3.46 ± 1.05 0.46 ± 0.16 43.27 ± 7.37 0.20 ± 0.14 59.60 ± 9.79 126.1 ± 30.82 

MA 1 1.71 ± 0.49 17.29 ± 3.76 4.78 ± 1.51 0.42 ± 0.22 105.6 ± 17.76 0.78 ± 0.23 122.3± 21.78 * 91.57 ± 32.21 

MA 2 2.78 ± 0.74 * 25.93 ± 4.66 * 3.35 ± 1.31 0.57 ± 0.22 138.4±20.17 * 0.21 ± 0.15 162.0± 26.81 * 103.9 ± 22.24 

MA 3 2.46 ± 0.57 * 19.27 ± 3.24 6.26 ± 1.08 0.06 ± 0.06 127.5±18.98 * 1.73 ± 0.89 153.4± 22.08 * 89.47 ± 18.80 

MMS 1.77± 0.72 14.89 ± 4.23 2.00 ± 0.74 0.66 ± 0.44 115.3 ± 27.38 0.11 ± 0.11 134.8± 31.07 * 139.9 ± 50.73 

 

(MN) micronúcleos, (BL) blebbed, (LB) lobed, (BN) binúcleo, (NT) notched, (VC) vacúolos, (AMN) alterações morfológicas totais e (POLI) eritrócitos policromáticos.  

* representa diferença estatística entre tratamentos e CN pelo teste ANOVA, com p<0,05. 
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Não ocorreram alterações na atividade da GST e GPx (fig. 4 A e C), no entanto 

ocorreu redução significativa da atividade da SOD nos tratamentos MA 1 e MA 2 (fig. 

4B). Observamos redução significativa na concentração de GSH em MA 3 (fig. 4D), 

porém LPO e PCO não tiveram alterações em nenhum tratamento (fig. 4 E e F). 

Figura 4: Análises bioquímicas em G. brasiliensis expostos à três diferentes misturas de atrazina e 

mesotriona. (A) GST, (B) SOD, (C) GPx, (D) GSH, (E) LPO e (F) PCO. * representa diferença estatística 

entre tratamentos e CN, com p<0,05. 
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DISCUSSÃO 

Os efeitos dos pesticidas aos organismos são frequentemente investigados usando-

se apenas um agente tóxico sob condições laboratoriais. No entanto, em condições 

ambientais, misturas de pesticidas e metabólitos estão frequentemente presentes e podem 

causar efeitos interativos. É conhecido que alguns contaminantes quando em presença de 

outros tem seus efeitos aumentados (sinergia) ou diminuídos (antagonismo). Estudos 

anteriores mostraram que a ATZ, na presença de compostos organofosforados tem 

aumento em seu efeito tóxico (XING et al., 2012). 

Não observamos alterações na atividade de GST em O. niloticus nem em G. 

brasiliensis, no entanto, nessa última espécie a atividade dessa enzima tinha sido induzida 

pela mesotriona (capítulo I) nas concentrações 7 e 30 µg.L-1, que são componentes das 

misturas MA 1 e MA 2, respectivamente. GST não se alterou no molusco Corbicula 

fluminea expostos nem a ATZ e roundup isolados, bem como a mistura dos dois 

compostos (SANTOS e MARTINEZ, 2014). 

A SOD não teve alterações em relação ao controle em O. niloticus, mesmo 

resultado observado quando analisadas as substancias isoladamente (capítulos I e II). Já 

em G. brasiliensis, observamos redução da atividade da enzima nos tratamentos MA 1 e 

MA 2. As concentrações de ATZ e mesotriona utilizadas em MA 1 não causaram qualquer 

mudança na atividade de SOD nessa espécie (capítulos I e II). Presente em MA 2, a 

concentração de 25 µg.L-1 de ATZ havia causado aumento significativo da atividade de 

SOD nessa espécie, enquanto que a concentração de 460 µg.L-1 de mesotriona, presente 

em MA 3 também havia causado aumento em sua atividade. No entanto, MA 3 não 

apresenta diferença em relação ao controle. Esses dados mostram que a interação entre os 

herbicidas pode estar diminuição na atividade de SOD em relação aos dois compostos 

isolados em G. brasiliensis. Santos e Martinez (2014) encontraram resultados similares 
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no molusco de água doce Corbicula fluminea expostos a atrazina, roundup, e a mistura 

dos dois. Os autores encontraram aumento da atividade da SOD em nos herbicidas quando 

isolados, mas o mesmo efeito não foi observado na mistura, onde não ocorreu diferença 

em relação ao controle. Os dados obtidos na espécie G. brasiliensis mostram que além de 

uma redução em relação aos compostos isolados, SOD ainda teve menor atividade em 

duas baixas concentrações dos herbicidas combinados. Xing et al (2012) analisaram a 

toxicidade do herbicidas atrazina e do inseticida clorpirifós, além de sua mistura em 

fígado e brânquias de carpas expostas por um período de 40 dias. Os autores encontraram 

redução na atividade de SOD nos pesticidas isolados e em mistura nas duas maiores 

concentrações testadas. 

Outra enzima antioxidante, a GPx, apresentou resposta parecida com a SOD. O. 

niloticus expostas a mesotriona nas concentrações de 30 e 460 µg.L-1 de mesotriona 

haviam tido maior atividade (capítulo II). No entanto, nenhum tratamento com a mistura 

apresentou diferença significativa na atividade dessa enzima. Em G. brasiliensis, a 

atrazina havia induzido aumento da atividade de GPx na concentração de 400 µg.L-1 

(capítulo I). No entanto, nessa espécie também não foi observado alterações na atividade 

da glutationa peroxidase. Esta diminuição da atividade da GPx foi observada na mistura 

entre roundup e atrazina em Corbicula flumínea (SANTOS e MARTINEZ, 2014). 

Em G. brasiliensis, MA 3 causou diminuição significativa na concentração de 

GSH, diferentemente do que ocorreu com os tratamentos com os compostos isolados 

(capítulos I e II), onde não ocorreu diferenças em relação ao controle. Já em O. niloticus, 

não observamos diferenças entre controle e os três tratamentos com as misturas. No 

entanto, todas as concentrações testadas da atrazina (capitulo I) haviam causado 

diminuição significativa na concentração de GSH, e os tratamentos 7 µg.L-1 (MA 2) e 

460 µg.L-1 (MA 3) de mesotriona causaram aumento significativo da glutationa reduzida 
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nessa espécie. Resultado similar foi observado por XING e colaboradores (2012), que 

encontraram diminuição da concentração de GSH pela atrazina e clorpirifós 

isoladamente, e quando misturados, apenas o tratamento contendo os pesticidas nas 

maiores concentrações apresentaram redução significativa da GSH. 

O esgotamento do conteúdo celular de GSH abaixo de níveis críticos impede a 

conjugação de xenobióticos, como atrazina, a GSH permitindo que estes se combinem 

com outras macromoléculas (VAN DER OOST et al., 2003). Tal fato pode ser observado 

em O. niloticus expostas a atrazina nas concentrações de 1,5 e 6,25 µg.L-1, onde além da 

diminuição do conteúdo de GSH, também ocorreu aumento na LPO (capítulo I). Nessas 

concentrações, quando combinada com a mesotriona, não foi observado redução da GSH 

e nem aumento em danos a lipídios em O. niloticus. Em relação as proteínas, não foi 

observado aumento da PCO nos experimentos com atrazina (capítulo I) e mesotriona 

(capítulo II) isolados, bem como em suas misturas em todos os tratamentos para ambas 

as espécies, demonstrando assim que PCO pode não ser um bom biomarcador para este 

tipo de pesticida quando utiliza-se peixes como organismo teste. 

O ensaio cometa foi o biomarcador que nos deu uma melhor resolução dos efeitos 

que a mistura pode estar causando nos peixes. Em O. niloticus, os grupos MT 1 nos 

eritrócitos e MT 2 no fígado e brânquias apresentaram diferenças significativas em 

relação aos controles. Em G. brasiliensis, no grupo MA 1 no fígado esse resultado 

também foi observado. No entanto, as concentrações isoladas dos herbicidas utilizadas 

nesses tratamentos não haviam causado efeitos genotóxicos nos peixes expostos. Esses 

dados mostram que está ocorrendo sinergismo entre os xenobióticos, causando 

genotoxicidade em concentrações antes não danosas. Santos e Martinez (2014) 

encontraram efeitos sinérgicos dos herbicidas roundup e atrazina em Corbicula flumínea. 

Esses herbicidas não se mostraram genotóxicos aos moluscos nas concentrações de 2 e 



 

 

80 

 

10, no entanto a combinação deles, tanto na menor quanto na maior concentração, fizeram 

os danos ao DNA de hemócitos aumentassem significantemente.  

Nas maiores concentrações dos herbicidas combinados (MT 3 e MA 3) aconteceu 

o efeito oposto, o antagonismo. Nas concentrações mais altas, os herbicidas causaram 

efeitos genotóxicos acentuados as duas espécies, com exceção à mesotriona nas brânquias 

de G. brasiliensis (capítulo II). Tal efeito de antagonismo foi observado no fígado e 

brânquias em MT 3, e em G. brasiliensis apenas nos eritrócitos dos indivíduos submetidos 

a mistura MA 3. A ATZ, assim como outros herbicidas do grupo das triazinas, podem se 

intercalar diretamente no DNA, formando aductos entre as bases adenina e guanina 

(OLIVEIRA-BRETT e SILVA, 2002). A formação de aductos com o DNA também é 

responsável pela genotoxicidade de outros herbicidas, como o glifosato (PELUSO et al., 

1998). Alguns estudos relatam que a ATZ apresenta interação sinérgica com alguns 

inseticidas (BELDEN e LYDY, 2000; LYDY e AUSTIN, 2004; SCHULER et al., 2005), 

podendo aumentar a permeabilidade destes (SANTOS e MARTINEZ, 2014). 

Infelizmente não está claro se a mesotriona age diretamente no DNA. Os resultados 

obtidos no capítulo II indicam que esse composto gera ERO, portanto, não podemos 

afirmar com clareza se os danos ao DNA relatados naquele capítulo são gerados por 

contato direto com o material genético.  

Eritrócitos em MT 3, além de apresentar elevados danos ao DNA, foi o único 

tratamento em O. niloticus que apresentou frequência de AMN e MN superiores ao grupo 

controle. Em G. brasiliensis ocorreu aumento de AMN em todos os tratamentos, no 

entanto, aumento na frequência de micronúcleos ocorreu apenas em MA 2 e MA 3. Nessa 

última espécie, não ocorreu alterações na quantidade de eritrócitos jovens em relação aos 

controles. Já em O. niloticus ocorreu diminuição no número de eritrócitos policromáticos 

em MT 2 e MT 3. Avaliação da citotoxicidade a eritropoiese tem um importante papel na 



 

 

81 

 

avaliação de xenobióticos, sendo a contagem de eritrócitos imaturos (PCE) no sangue 

periférico o método mais popular e convencional na avaliação da eritropoiese. 

Diminuição na proporção de PCE é considerado um indicador de indução a 

mutagenicidade e citotoxicidade (CAVAŞ; ERGENE-GÖZÜKARA, 2005). Nossos 

resultados em O. niloticus apontam redução de PCE nos peixes expostos aos tratamentos 

MT 2 e 3, indicando que essas misturas podem ter efeitos mutagênicos e citotóxicos aos 

organismos expostos a elas. 

 

CONCLUSÕES 

Nossos resultados mostram que a mistura entre ATZ e mesotriona causou poucas 

alterações de resposta ao estresse oxidativo, no entanto, a combinação desses herbicidas 

levou a danos ao material genético de ambas as espécies em concentrações que quando 

isoladas não causam tal efeito. O aumento da frequência de AMN e MN mostra que essa 

combinação é potencialmente citotóxica, e em O. niloticus reduz a renovação dos 

eritrócitos circulantes.  

O modo como foram feitas as misturas dos herbicidas, baseado em concentrações 

dos compostos isolados que não causavam efeitos adversos e concentrações mínimas que 

causavam efeitos adversos, além de uma mistura em concentrações superiores, se mostrou 

eficiente, nos permitindo visualizar diferentes tipos de interações entre os pesticidas.  

Mais estudos são necessários para entendermos melhor como ocorre, e quais os 

resultados dessa interação aos organismos não alvo dos herbicidas. 
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4. CONSIDERAÇÕES FINAIS 

Esse estudo apresentou dados relevantes a respeito de respostas de biomarcadores 

bioquímicos e genéticos em duas espécies de peixes expostos a dois herbicidas 

extensamente utilizados no mundo, a ATZ e a mesotriona, além da mistura dos mesmos. 

Os biomarcadores utilizados tiveram enfoque na resposta bioquímica ao estresse 

oxidativo, através da quantificação da resposta das enzimas SOD, GST e GPx, além da 

quantificação da GSH intracelular. A fim de verificar se tais herbicidas causavam danos 

a macromoléculas, direta ou indiretamente, utilizamos biomarcadores para danos ao DNA 

(ensaio cometa em eritrócitos, fígado e brânquias), lipídeos (LPO) e proteínas (PCO) em 

O. niloticus e G. brasiliensis. 

As duas espécies testadas responderam de forma diferente à ATZ. G. brasiliensis 

apresentou níveis basais de estresse oxidativo e quebras ao DNA maiores do que O. 

niloticus. Os G. brasiliensis parecem sofrer danos mais severos ao material genético 

causados pela atrazina nas concentrações de 25 e 100 µg.L-1. 

O modo de combater ERO gerado pela ATZ foi diferente entre as espécies, 

enquanto que em O. niloticus, a GSH teve um grande decréscimo em todos os 

tratamentos, provavelmente devido a ligação com a ATZ. A SOD (aumentada nos grupos 

25 e 400 µg.L-1) parece ser a principal enzima envolvida na eliminação de radicais livres. 

Em G. brasiliensis, onde não ocorre redução da GSH, a GPx também está envolvida no 

processo de eliminação de ERO, notadamente nos dois tratamentos com as maiores 

concentrações de ATZ. 

O O. niloticos parece ser a espécie mais adequada em bioensaios utilizando 

biomarcadores bioquímicos e genéticos, pois nessa espécie é possível observarmos 

alterações causadas pelo xenobióticos em concentrações mais baixas, devido ao seu 

menor nível basal de danos ao material genético e concentração das enzimas analisadas. 
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Nossos dados são pioneiros na utilização de biomarcadores em peixes para testar 

possíveis efeitos adversos da mesotriona. O herbicida foi genotóxico em concentrações 

muito inferiores à concentrações de aplicação em campo, além de ter induzido a resposta 

de enzimas de responsáveis pela eliminação do estresse oxidativo. Indução essa que não 

foi suficiente para impedir a geração de danos oxidativos à membranas lipídicas. 

Mesotriona não causou efeitos adversos na concentração em que é carreada para 

os corpos d`agua pela chuva. No entanto, sabe-se que um dos produtos de degradação da 

mesotriona no solo e água apresentou maior toxicidade do que o próprio herbicida em V. 

fischeri, além de que o produto formulado utilizado no campo é mais tóxico do que o 

princípio ativo testado em nosso trabalho. Esses dados sugerem que deve-se ter cautela 

no uso desse herbicida. Dessa forma, para que se tenha um conhecimento mais amplo do 

real potencial de contaminação da mesotriona ao meio ambiente, faz-se necessário mais 

testes de toxicidade desse princípio ativo, de seus metabólitos, bem como do produto 

formulado comercial.  

A mistura entre ATZ e mesotriona causou poucas alterações de resposta ao 

estresse oxidativo, no entanto, a combinação desses herbicidas levou a danos ao DNA de 

ambas as espécies em concentrações que quando isoladas não causam tal alteração. Esse 

efeito sinérgico foi observado na mistura de concentrações baixas dos compostos, 

enquanto que na mistura de concentrações maiores o efeito foi antagônico. Ou seja, nas 

maiores concentrações dos xenobióticos isolados foi observado aumento de danos ao 

DNA, no entanto, quando combinados esse efeito genotóxico não ocorreu. Observamos 

também aumento na frequência de AMN e MN, o que indica que essa combinação é 

potencialmente citotóxica, além de reduzir a renovação dos eritrócitos circulantes em O. 

niloticus.  



 

 

84 

 

De modo geral, nossos dados mostram que as espécies testadas respondem de 

forma similar à ATZ, no entanto possuem níveis basais e danos à macromoléculas e 

concentrações de enzimas diferentes. Além disso, fornecemos dados inéditos a respeito 

da toxicidade da mesotriona e da mistura deste composto com a ATZ. O modo como 

foram preparadas as misturas dos herbicidas, baseado em concentrações dos compostos 

isolados que não causavam efeitos adversos e concentrações mínimas que causavam 

efeitos adversos, além de uma mistura em concentrações superiores, se mostrou eficiente, 

podendo ser aplicado em outras espécies, e também em bioensaios com misturas dos mais 

diversos compostos. 
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6. ANEXOS 

MÉTODOS 

 

BIOMARCADORES GENÉTICOS 

 

Teste do Micronúcleo Písceo com coloração fluorescente de laranja de acridina  

 

A laranja de acridina cora seletivamente eritrócitos imaturos ou policromáticos 

(PCEs). Sob microscópio fluorescente, micronúcleos e os principais núcleos apresentam 

forte fluorescência verde-amarelo e entre todas as células os eritrócitos imaturos podem 

ser facilmente identificados pelo seu conteúdo de RNA citoplasmático, apresentando 

fluorescência vermelha no citoplasma. 

Foi empregada a técnica descrita por UEADA et al., 1992 e ÇAVAS; ERGENE-

GÖZÜKARA (2005), constituído pelas seguintes etapas: 

 

- Foi coletado o sangue periférico; 

- O sangue foi diluído em 200 µL de soro bovino fetal; 

- Foi feito um esfregaço em lâminas limpas com essa suspensão celular; 

- As lâminas secaram “overnight”; 

- As lâminas foram fixadas em metanol por 10 minutos; 

- As lâminas foram então coradas com laranja de acridina a 0.003% em tampão 

Sorenson’s com  pH 6.8 por 2–3 minutos. 

- As lâminas foram enxaguadas brevemente com o tampão. 

- Foram analisados 2.000 eritrócitos por animal em microscópio de 

epifluorescência. Foram consideradas somente hemácias nucleadas com membranas 

nuclear e citoplasmática intacta. As alterações na forma elíptica normal dos núcleos das 
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hemácias que não se enquadrarem no conceito de micronúcleo, mas que poderiam ser 

descritas como alterações morfológicas nucleares também foram analisadas segundo 

CARRASCO, TILBURY e MYERS (1990). 

 

Ensaio Cometa 

 

Foi utilizada a técnica descrita por SPEIT e HARTMANN (1999), com alterações 

conforme FERRARO et al (2004) e CESTARI et al (2004) e para tecidos segundo 

RAMSDORF et al (2009). 

 

Ensaio cometa com eritrócitos 

 

Procedimento utilizado para a montagem e análise das lâminas: 

- Foram coletados 10 μL de sangue de cada animal e misturados com 1 mL de 

soro bovino fetal. Desta solução, coletou-se 10 μL de suspensão celular que foram 

misturadas com 120 μL de agarose LMP, previamente preparada e levemente aquecida 

(37ºC). 

- Colocou-se essa mistura sobre uma lâmina previamente coberta com agarose 

normal. 

- Cobriu-se a lâmina com uma lamínula, que então foi levada a geladeira por 15 

minutos. 

- Depois de decorrido o tempo de refrigeração, retirou-se delicadamente as 

lamínulas. 

- As lâminas foram colocadas em solução de lise dentro de cubetas de acrílico 

(completamente envoltas em papel alumínio de modo a evitar ao máximo o contato com 

a luz), e mantidas em refrigerador por 120 horas,  
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- Após esse tempo, foi preparada a cuba de eletroforese mergulhando-a em gelo 

(4°C) em ambiente escuro. 

- As lâminas foram retiradas das cubetas onde estavam na solução de lise e foram 

colocadas na cuba horizontal de eletroforese. Quando necessário, os espaços vazios na 

cuba foram preenchidos com lâminas limpas. 

- Na cuba de eletroforese, adicionou-se suavemente o tampão de eletroforese com 

pH maior que 13, de maneira a cobrir as lâminas. 

- As lâminas foram mantidas na solução de eletroforese por 30 minutos para a 

desespiralização do DNA. 

- Iniciou-se a corrida de eletroforese a 25 V e 300 mA por 25 minutos. 

- Terminada a eletroforese as lâminas foram retiradas cuidadosamente da cuba e 

então tiveram seu pH neutralizado com 5 mL de tampão de neutralização (pH 7,5) por 5 

minutos. 

- Repetiu-se o banho de neutralização por mais duas vezes. 

- As lâminas foram deixadas em posição inclinada para secagem, e após isso foram 

fixadas com etanol absoluto por 5 minutos. 

- As lâminas foram estocadas até o momento da análise, quando foram coradas 

com 15 μL de brometo de etídeo, cobertas com lamínula e levadas a análise. 

- A análise foi feita em microscópio de epifluorescência com aumento de 400x em 

teste cego, 100 nucleóides por lâmina. 

- Os nucleóides foram classificados de acordo com o dano, conforme o 

comprimento da cauda formada após a eletroforese. Os nucleóides foram classificados 

em 4 classes distintas: 0 (sem dano aparente), 1 (dano pequeno), 2 (dano médio), 3 (dano 

grande) e 4 (dano máximo). 



 

 

102 

 

- Os escores foram calculados através da multiplicação do número de nucleóides 

encontrados em cada classe pelo valor da classe, como mostrado na fórmula a seguir: 

Escore = [(0 x no dano 0)+(1 x no dano 1)+(2 x no dano 2)+(3 x no dano 3)+(4 x no dano 

4)] 

 

Ensaio cometa com hepatócitos 

 

O procedimento para montagem das lâminas com o tecido hepático foi de acordo 

com as seguintes etapas: 

- Foi retirado o fígado de cada animal, colocado em uma placa de petri e então 

uma pequena porção foi separada para a realização do ensaio cometa. 

- O tecido foi acondicionado em microtubos tipo eppendorf contendo 1mL de soro 

bovino fetal. Esses microtubos foram armazenados sob refrigeração e na ausência de luz. 

- O tecido foi desagregado a ~15.000 rpm por cerca de 30 segundos, com o auxílio 

de um homogeinizador Tecnal – TE-103. 

- Coletou-se 10 μL do homogeneizado obtido, que foi misturado com 120 μl de 

agarose LMP, previamente preparada e levemente aquecida (37ºC). 

- As lâminas foram montadas de acordo com o protocolo já descrito para células 

sanguíneas. 

 

Ensaio cometa com células das brânquias 

 

O procedimento para montagem das lâminas com células da brânquia consistem 

das seguintes etapas: 

- Foi retirado, do lado direito do peixe, o terciro arco branquial de cada animal. 
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- Com o auxílio de um bisturi, as lamelas foram separadas do arco e lavadas com 

PBS para se retirar o máximo possível de sangue da amostra. 

- O tecido foi acondicionado em microtubos tipo eppendorf contendo 1mL de soro 

bovino fetal. Esses microtubos foram armazenados sob refrigeração e na ausência de luz. 

- O tecido foi desagregado a ~15.000 rpm por cerca de 30 segundos, com o auxílio 

de um homogeinizador Tecnal – TE-103. 

- Coletou-se 10 μL do homogeneizado obtido, que foi misturado com 120 μl de 

agarose LMP, previamente preparada e levemente aquecida (37ºC). 

- As lâminas foram montada de acordo com o protocolo já descrito para células 

sanguíneas.  
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PREPARAÇÕES PRÉVIAS DO ENSAIO COMETA 

 

Antes da coleta do material para análise, foram preparadas as lâminas com 

cobertura de agarose, a agarose de baixo ponto de fusão (LMP) e todos os reagentes 

necessários, segundo as etapas descritas a seguir: 

 

Preparação das lâminas com cobertura de agarose 

 

a) Foi dissolvido 1,5 g de agarose normal em 100 ml de PBS em Erlenmeyer, com 

agitação por duas horas.  

b) Solução foi colocada para aquecer em agitador magnético com aquecimento.  

c) Após fervura, a agarose solidificou a temperatura ambiente. 

d) A agarose foi picada em pedaços e colocada novamente para ferver. 

e) As etapas “c” e “d” foram repetidas mais uma vez. 

f) A solução foi colocada em banho-maria a 70ºC. 

g) A lâminas, previamente limpas com etanol, foram mergulhadas na agarose até 

alcançar a parte esmerilhada, fazendo uma camada fina de agarose. 

h) As lâminas foram retiradas da agarose e limpas com papel no lado oposto da 

parte esmerilhada. 

i) As lâminas secaram “overnight” em temperatura ambiente na horizontal e 

depois estocadas. 

 

Preparação da agarose de baixo ponto de fusão (LMP) 
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- Foi dissolvido 0,1 g de agarose de baixo ponto de fusão em 20 ml de PBS. 

- A solução foi colocada para aquecer com agitação constante. 

- Ao levantar fervura, o aquecedor foi desligado e manteve-se a agitação até 

diminuir a temperatura da agarose. 

- Foi desligado o agitador, deixando a agarose solidificar a temperatura ambiente. 

- A solução foi mantida em geladeira até o momento do uso.  

 

PREPARAÇÃO DOS REAGENTES 

 

Solução de Lise – Estoque 

 

Para 1000 mL de solução estoque: 

 

890 mL de água destilada ou milique ou deinizada. 

146,1 g de Cloreto de Sódio - NaCl (2,5 M). 

37,2 g de Acido Etilenodiaminotetracético - EDTA (100 mM; PM 372,24). 

1,2 g TRIS 10 mM (PM 121,14). 

8 g de Hidróxido de Sódio sólido (NaOH PM 40,0). 

 

- Dissolver os reagentes em 890 mL de água. 

- Acertar o pH com NaOH até atingir pH 10. 

- Adicionar 10 g de Lauril Sarcosinato de Sódio e misturar bem lentamente para 

evitar a formação de grumos. 
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Solução de Lise – Uso 

 

Para 100 mL de solução de uso: 

 

1 mL de Triton X – 100. 

10 mL DMSO. 

89 mL solução estoque. 

 

- Adicionar todos os reagentes em uma proveta de 100 mL; 

- Fazer e manter sempre no escuro. 

 

Tampão de Eletroforese 

 

Solução de NaOH (300 mM): 

 

19,2 g de NaOH. 

48 mL de água deionizada. 

a) Agitar. 

 

Solução Estoque de Acido Etilenodiaminotetracético - EDTA (200 Mm) 

 

14,89 mL de EDTA. 

200 mL de água deionizada. 

- Acertar o pH para 10 com pastilhas de NaOH. 

- A solução pode ser estocada. 
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 Solução de uso: 

 

1600 mL de água deionizada gelada (4°C). 

8 mL de EDTA (200 Mm). 

48 mL da solução de NaOH. 

 

- Acertar o pH para maior 13 com pastilhas de NaOH. 

Tampão de Neutralização 

 

51,04 g de TRIS. 

1000 mL de água deionizada. 

 

- Acertar o pH para 7,5 com Acido clorídrico (HCL).  

 

Solução de Coloração – Estoque 

 

10 mg de Brometo de Etídio. 

50 mL de água deionizada. 

 

Solução de Coloração – Uso 

 

1 mL de solução estoque. 

9 mL de água deionizada. 
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PBS 

 

0,2 g de Cloreto de potássio – KCl (PM 74,55). 

0,2 g de Fosfato de potássio monobásico – KH2HPO4 (PM 136,09). 

8 g de Cloreto de sódio - NaCl (PM 58,44). 

1,15 g de Hidrogêniofosfato disódico anidro - NaHPO4 (PM 141,96). 

1000 mL de água deionizada. 

 

- Solução feita em balão volumétrico de 1000 mL. 

- Foi acrescentado a água até alcançar a marca do balão volumétrico. 

- O pH foi acertado para 7,4. 

- A solução foi estocada em refrigerador. 
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BIOMARCADORES BIOQUÍMICOS  

 

As amostras de fígado, foram descongeladas em gelo moído e pesados, sendo 

homogeneizados na proporção 1:10 (m/V) em tampão fosfato 0,1 M pH 7,0 com auxílio 

de micro-homogeneizador. O homogeneizado foi centrifugado por 30 minutos a 15.000 

x g a 4°C, obtendo-se assim o sobrenadante, do qual foram retiradas alíquotas para medir 

a atividade da superóxido dismutase, glutationa peroxidase, glutationa S-transferase, a 

concentração de glutationa reduzida, a concentração de proteínas carboniladas e a 

lipoperoxidação. 

 

Atividade da glutationa S-transferase (GST)  

 

O método foi proposto por Keen et al. (1976), e seu princípio é a conjugação do 

CDNB com a GSH pela ação da GST, formando um tioéter que pode ser monitorado pelo 

aumento da absorbância. 

O sobrenadante foi diluído em tampão fosfato de potássio 0,1M, pH 6,5. Em 

microplaca foram pipetados 20 μL de amostra, seguido de 180 μL da solução reação, 

composta por CDNB (1-cloro-2,4-dinitrobenzeno) 3,0 mM e GSH (glutationa reduzida) 

3,0 mM. A leitura foi realizada em espectrofotômetro SYNERGY HT, a 340 nm e a 

atividade expressa em nmol.min-1.mgproteína-1. 
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Atividade da superóxido dismutase (SOD) 

 

 Para a análise da atividade da SOD foi utilizado o método proposto por Gao et al. 

(1998) e baseia-se na capacidade da SOD em inibir a auto-oxidação do pirogalol. O 

sobrenadante foi diluído de 1:10 (ou 10% V/V) em tampão fosfato de potássio 0,1M, pH 

7,0. Em um microtubo foram adicionados 885 μL de tampão (Tris-base 1M / EDTA 5 

mM pH 8,0) a 40 μL de amostra. Após agitação em vórtex, 50 μL de pirogalol 15 mM 

foram adicionados e a solução foi incubada por 30 minutos. A reação foi interrompida 

com 25 μL de HCl 1N. Em microplaca foram adicionados 300 μL por poço e a leitura foi 

realizada em espectrofotômetro SYNERGY HT a 440 nm. Foi realizado 

concomitantemente, um controle por amostra com adição dos reagentes, mas sem 

incubação sendo este valor igual a 100%. A quantidade de SOD que inibiu a reação em 

50% (IC50) equivale a 1 unidade (U) de SOD. Os resultados foram expressos em U de 

SOD/mg de proteína. 

 

Atividade da glutationa peroxidase (GPx)  

 

A análise da atividade da GPx foi realizada através do método de Paglia e 

Valentine (1967) e baseia-se na medida do decréscimo de absorbância a 340 nm, 

promovido durante a redução da GSSG, catalisada pela glutationa redutase (GR), em 

presença de NADPH. A velocidade de oxidação do NADPH é proporcional à velocidade 

de produção de GSSG a partir de GSH, em presença de peróxido, catalisada pela GPx. A 

atividade desta enzima foi mensurada utilizando-se 10 μL do sobrenadante e 130 μL do 

meio de reação (tampão fosfato de sódio 0,1 M, pH 7,0; 2 mM de azida sódica; 0,2 mM 

de β- NADPH, 1,54 U/ml de GR e 2 mM de GSH). As amostras foram pipetadas em 
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microplaca e após 2 minutos, 60 μL de peróxido de hidrogênio (1,5 mM) foi adicionado. 

A leitura foi realizada em espectrofotômetro SYNERGY HT, a 340 nm e a atividade 

expressa em nmol.min-1.mgproteína-1. 

 

Concentração de glutationa reduzida (GSH)  

 

A análise da concentração de GSH baseou-se no método proposto por Sedlak e 

Lindsay (1968). A cada 200 μL de sobrenadante foram adicionados 50 μL de ácido 

tricloroacético (TCA) a 50% para precipitação proteica. Em seguida, a amostra foi 

centrifugada a 10.000 x g por 10 min a 4°C. Para as leituras, foram adicionados 50 μL do 

sobrenadante da amostra e 230 μL de tampão (Tris-base 400 mM, pH 8,9) a uma 

microplaca. Como branco, será utilizado 230 μL do tampão Tris-base a 400 mM mais 50 

μL de TCA a 10%. Finalmente, 20 μL de DTNB (ácido 5,5‘-ditio-bis-2-nitrobenzóico) 

2,5 mM (em metanol a 25%, tampão Tris-base 400 mM, pH 8,9) foram acrescentados. A 

leitura foi realizada a 415 nm em espectrofotômetro SYNERGY HT. Os resultados foram 

expressos em µmol GSH.mgproteina-1. A determinação da concentração de GSH foi 

realizada por comparação com uma curva-padrão de GSH (0; 8,14; 16,27; 32,54; 65,08; 

130,16 e 260,32 µM GSH). 

 

Lipoperoxidação (LPO)  

 

A análise da LPO foi realizada através da avaliação da concentração de 

hidroperóxidos pelo ensaio FOX (Ferrous Oxidation / Xylenol Orange Method), proposto 

por Jiang et al. (1992). 
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O sobrenadante das amostras foi ressuspendido em metanol na proporção 1:2 (v/v) 

e centrifugado 10 minutos a 10.000 x g a 4ºC. Em seguida 100 μL do sobrenadante foi 

pipetado em microtubos e incubado com 900 μL da solução reação (laranja de xilenol 100 

µM, H2SO4 25 mM, BHT 4 µM, sulfato ferroso amoniacal 250 µM, metanol 90%) por 

30 min. A leitura foi realizada a 570 nm em espectrofotômetro SYNERGY HT. Os 

resultados foram expressos em µmol de hidroperóxidos.mgproteina-1. 

 

Concentração de proteínas carboniladas (PCO)  

 

O conteúdo de proteínas carboniladas foi determinada pelo método de Levine et 

al. (1994) que se baseia na reação da 2,4-dinitrofenilhidrazina (DNPH) com proteínas 

carboniladas/oxidadas (apenas do tipo aldeído e cetona) formando dinitrofenilhidrazonas 

que podem ser detectadas a 358-370. Carbonilas com grupos funcionais ácidos 

carboxílicos, amidas e ésteres não podem ser detectadas por DNPH. Um volume de 100 

μL de sobrenadante foi transferido para um tubo de 2 mL e misturado a 500 μL solução 

de DNPH (10 mM de 2,4-dinitrofenilhidrazina em 2 M de HCl). Para o branco HCl 2 M 

(sem adição de DNPH) foi utilizado. As amostras foram incubadas a 30 °C por 90 

minutos. Após, as proteínas foram precipitadas com 500 μL de ácido tricloroacético 28% 

e centrifugação a 9.000 x g por 10 min. Os pellets de proteínas foram lavados duas vezes 

por suspensão em etanol/acetato de etila (1:1) seguida por centrifugação. As proteínas 

foram solubilizadas em cloreto de guanidina 6 M e os tubos foram centrifugados a 9.000 

x g por 3 min para remover materiais insolúveis. O conteúdo de proteínas carboniladas 

foi determinado espectrofotometricamente a 363 nm. 
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