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RESUMO 
 

O Rio Iguaçu é um dos mais importantes do país apresentando grande relevância 
econômica e ambiental. No entanto, enfrenta sérios problemas ambientais, chegando 
a ser categorizado como o segundo rio mais poluído do Brasil. Os organismos aquáticos 
presentes no rio, incluindo os peixes e seus estágios iniciais, sofrem com os 
contaminantes devido ao seu contato direto com a água. Esses animais possuem 
sensibilidade aos agentes tóxicos, podendo ser utilizados como bioindicadores para 
avaliar a qualidade da água e do sedimento. Diante disso, o presente estudo teve como 
objetivo avaliar a qualidade da água e do sedimento em três pontos do reservatório de 
Salto Segredo, no Médio Rio Iguaçu (Iratim, Barragem e Floresta), investigando assim 
os efeitos desses contaminantes nos embriões e larvas de Rhamdia quelen, um bagre 
nativo. Para a realização do estudo, foram coletadas amostras de água e sedimento e 
analisadas quanto à presença contaminantes inorgânicos, como os metais pesados, e 
contaminantes orgânicos, como os poluentes orgânicos persistentes (POPs). Além 
disso, foram realizados testes toxicológicos e bioquímicos com embriões e larvas de 
Rhamdia quelen, que foram expostos a três condições: água do reservatório, elutriato 
(mistura de sedimento e água) e um controle com água reconstituída. Durante a 
exposição, foram avaliadas as taxas de eclosão, sobrevivência e deformidades em 
diferentes intervalos (24, 48, 72 e 96 horas após a fertilização). Os dados de 
sobrevivência foram aplicados a um modelo matemático para estimar impactos 
populacionais. Para as análises de neuromastos, realizadas em larvas com 96 horas 
pós-fertilização (hpf), foi utilizada microscopia eletrônica de varredura. Já para as 
análises bioquímicas, foram utilizados pools de larvas com 96 hpf, avaliando-se o 
estresse oxidativo por diferentes vias. Esses dados foram incorporados a um Índice de 
Integração de Biomarcadores (IBR), facilitando sua interpretação. Os resultados 
mostraram que as larvas expostas a água ou elutriato dos pontos de estudo de Floresta 
e Barragem apresentaram deformidades morfológicas, redução no número de 
neuromastos e diminuição nos prolongamentos das células ciliadas, mesmo com as 
concentrações de contaminantes dentro dos limites permitidos. 
 
Palavras-chave: Bioindicadores; Embriotoxicidade; Impacto ambiental. 



 

ABSTRACT 
 

The Iguaçu River is one of the most important rivers in Brazil, with significant economic 
and environmental relevance. However, it faces serious environmental issues and has 
been categorized as the second most polluted river in the country. The aquatic 
organisms in the river, including fish and their early life stages, are affected by 
contaminants due to their direct contact with water. These animals have sensitivity to 
toxic agents and can be used as bioindicators to assess water and sediment quality. 
This study aimed to evaluate the water and sediment quality at three points in the Salto 
Segredo reservoir in the Middle Iguaçu River (Iratim, Barragem, and Floresta) as well 
as investigate the effects of these contaminants on the embryos and larvae of Rhamdia 
quelen, a native catfish species. Water and sediment samples were collected and 
analyzed for inorganic contaminants, such as heavy metals, and organic contaminants, 
including persistent organic pollutants (POPs). Additionally, toxicological and 
biochemical tests were conducted on Rhamdia quelen embryos and larvae exposed to 
three conditions: reservoir water, elutriate (a mixture of sediment and water), and a 
control with reconstituted water. During exposure, hatching rates, survival, and 
deformities were evaluated at different intervals (24, 48, 72, and 96 hours post-
fertilization). Survival data were applied to a mathematical model to estimate population 
impacts. Neuromast analyses were performed on larvae at 96 post-fertilization (hpf) 
using scanning electron microscopy. For biochemical analyses, pools of larvae at 96 hpf 
were used to evaluate oxidative stress through various pathways. These data were 
incorporated into a Biomarker Integration Index (IBR) to facilitate data interpretation. 
The results showed that larvae exposed to water or elutriate from the Floresta and 
Barragem study points exhibited morphological deformities, reduced neuromast 
numbers, and shorter hair cell projections, even though contaminant concentrations 
were within permitted limits. 
 
Keywords: Bioindicators; Embryotoxicity; Environmental Impact. 
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1 INTRODUÇÃO 
 

A Bacia Hidrográfica do Rio Iguaçu, a maior do estado do Paraná, é de 

grande importância nacional, caracterizada por sua geomorfologia única e pela 

presença de diversas cachoeiras ao longo do seu curso (SEMA, 2013; Cordova, 

2018). Essa região desempenha papéis ecológicos relevantes, como oferecer 

habitat a várias espécies, incluindo aquelas ameaçadas de extinção e abriga 

uma grande variedade de peixes endêmicos (Baumgartner et al., 2012). Além 

disso, possui grande potencial econômico devido à geração de energia elétrica 

pelas hidrelétricas em seu percurso (IAT, 2021). Apesar desses atributos, as 

áreas ao entorno do Rio Iguaçu abrigam centros urbanos, industriais e atividades 

agrícolas e pecuária, os quais produzem efluentes tóxicos que escoam para o 

rio (IPARDES, 2017). Como consequência dessa contaminação, o rio apresenta 

um dos piores índices de qualidade de água (IQA) do país, reflexo da falta de 

investimentos em saneamento e do impacto de atividades industriais e 

residenciais próximas ao rio (IBGE, 2012). Essa situação é particularmente 

preocupante, considerando a complexidade dos poluentes presentes e seus 

efeitos na biota aquática. 

Os contaminantes oriundos dessas atividades presentes ao entorno do 

Rio Iguaçu podem apresentar estruturas inorgânicas, como os metais pesados 

ou estruturas orgânicas, como os hidrocarbonetos policíclicos aromáticos 

(HPAs) (Shi et al., 2020). Esses compostos podem sofrer influências que 

aumentam ou diminuem sua concentração e biodisponibilidade, como a 

influência da sazonalidade hídrica: onde períodos de secas concentram os 

contaminantes, enquanto as chuvas intensas podem diluí-los ou dispersá-los a 

outros pontos do rio (Zhou et al., 2022; Zanoletti; Bontempi, 2023; Saidon et al., 

2024). Outros fatores físico-químicos, como temperatura, pH e oxigênio 

dissolvido, também afetam essa biodisponibilidade (Rodrigues et al., 2023), 

interferindo de diferentes maneiras na biota do rio, incluindo os peixes. 

Os peixes, por sua vez, são bioindicadores ideais para estudos 

ambientais, pois respondem diretamente às alterações na qualidade da água 

(Calado et al., 2019). Uma espécie amplamente utilizada para esse fim é o 

Rhamdia quelen, um bagre nativo presente no Rio Iguaçu. Essa espécie tem 

sido objeto de diversos estudos relacionados à qualidade de água no Brasil e no 
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Paraná (Marins et al., 2021; Corrêia et al., 2024). Além disso, se adapta muito 

bem em ensaios de laboratório e apresenta uma boa reprodução em cativeiro, 

garantindo vários exemplares em uma única desova (Borges et al., 2004; Corso 

et al., 2019). 

Os estágios iniciais de vida do Rhamdia quelen também oferecem 

vantagens experimentais, como desenvolvimento rápido e conhecimento na 

literatura (Rodrigues-Galdino et al., 2010), ocupa pouco espaço e seus dados 

podem ser extrapolados para níveis populacionais (Brito et al., 2017). Essas 

vantagens servem como parâmetros para diversas avaliações, como estudos 

com qualidade de água e sedimentos ou até mesmo com agentes tóxicos e 

contaminantes separadamente (Alcaraz et al., 2021).  

Os biomarcadores são utilizados para observar como os contaminantes 

agem nos modelos e parâmetros de estudos. Eles são respostas adaptativas 

que indicam alterações causadas por estressores ambientais. Esses 

biomarcadores podem abranger níveis morfológicos, bioquímicos, genotóxicos e 

metabólicos (Carvalho et al., 2012). Nas alterações de níveis morfológicos 

podemos observar mudanças estruturais através de morfometria, danos 

estruturais, análises de células e de tecidos, além de deformidades anatômicas 

e na quantidade de neuromastos (Ríos et al., 2003, Salgado et al., 2018). Os 

neuromastos são estruturas mecanossensoriais que apresentam 

prolongamentos ciliares responsáveis pela detecção dos movimentos e pressões 

na água (Li et al., 2018; Carrillo et al., 2019). Já os biomarcadores bioquímicos 

avaliam o estresse oxidativo causado por espécies reativas de oxigênio e 

desequilíbrios no sistema antioxidante, sendo analisados por alterações 

enzimáticas e em membranas celulares (Sies et al., 2020; Demir et al., 2022; 

More et al., 2024). Esses dados podem ser sintetizados por meio de índices 

como o IBR (Índice de Integração de Biomarcadores), facilitando a interpretação 

e comunicação dos resultados (Beliaeff; Burgeot, 2002; Sanchez et al., 2013). 

Temos também os biomarcadores de risco populacional, sendo esses riscos 

computados a partir de resultados de sobrevivência de níveis de indivíduo, 

simulando e prevendo o que pode acontecer com a população de uma 

determinada espécie em um determinado período, trazendo assim uma melhor 

compreensão da dinâmica populacional (Brito et al., 2018). 
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Diante das informações disponíveis e com base em estudos prévios 

realizados pelo grupo de pesquisa em Toxicologia Celular da UFPR no 

reservatório de Salto Segredo, localizado na região do Médio Iguaçu, foi 

identificada uma lacuna no conhecimento acerca dos impactos dos 

contaminantes nessa área. Estudos anteriores com peixes adultos, como 

Rhamdia quelen, Oreochromis niloticus, Astyanax spp. e Hypostomus 

commersoni, (Yamamoto et al., 2016; Yamamoto et al., 2017; Santana et al., 

2018; Rubio-Vargas et al., 2024a, 2024b) demonstraram efeitos como lesões 

hepáticas, danos ao DNA, efeitos citogenotóxicos e bioacumulação de 

compostos inorgânicos e orgânicos em diferentes tecidos. Contudo, pouco se 

sabe sobre os efeitos desses contaminantes na prole dessas espécies. Essa 

lacuna motivou a ampliação das pesquisas, com a escolha de embriões e larvas 

de Rhamdia quelen, uma espécie nativa amplamente descrita e que apresenta 

características ideais para esse tipo de estudo, como a alta fecundidade e o 

detalhado conhecimento sobre seu desenvolvimento. Além disso, o presente 

estudo inova ao incorporar a análise de elutriato, uma metodologia para avaliar 

a qualidade dos sedimentos do fundo do rio, que ainda não havia sido aplicada 

na região do Médio Iguaçu. Essa abordagem busca ampliar a compreensão 

sobre os impactos ambientais e os potenciais riscos para as fases iniciais de vida 

de espécies aquáticas, contribuindo significativamente para os esforços de 

conservação e manejo ambiental local. 
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2 OBJETIVOS  
 

Avaliar os impactos dos contaminantes presentes na água e sedimento 

em três pontos do reservatório de Salto Segredo, no Médio Rio Iguaçu, sobre o 

desenvolvimento embrionário e larval inicial de Rhamdia quelen, através de uma 

análise abrangente de toxicidade. 

 

2.2 OBJETIVOS ESPECÍFICOS    
 

1. Avaliar a qualidade da água e do sedimento, por meio de análises 

químicas.  

2. Analisar as taxas de eclosão e sobrevivência dos embriões e larvas de 

Rhamdia quelen em diferentes intervalos de tempo (24, 48, 72 e 96 

horas) após a exposição à água e sedimento dos pontos de coleta.  

3. Avaliar os efeitos nos embriões e larvas de Rhamdia quelen, com ênfase 

na ocorrência de malformações e número de neuromastos. 

4. Investigar os parâmetros bioquímicos relacionados ao estresse oxidativo 

em larvas de Rhamdia quelen expostas à água e sedimento por até 96 

horas. 

5. Estimar os impactos da poluição sobre a dinâmica populacional de 

Rhamdia quelen, com base em dados de sobrevivência aplicados a um 

modelo matemático. 
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3 REVISÃO DE LITERATURA 
 

3.1 BACIA DO RIO IGUAÇU  

 

A Bacia Hidrográfica do Rio Iguaçu é a maior do Estado do Paraná, 

abrangendo aproximadamente 70.800 km², dos quais 1.200 km² estão 

localizados em território argentino e 13.470 Km² pertencem ao estado de Santa 

Catarina (SEMA, 2013; Cordova, 2018). Entre os principais afluentes dos Rios, 

destacam-se: Iraí, Atuba, Passaúna, Barigui, Verde, Passa Dois, da Várzea, 

Chopin, Palmital, Cavernoso, Adelaide, Gonçalvez Dias, Castro Alves, Ampére 

e Silva Jardim.  

O Rio Iguaçu se forma pela junção dos Rios Iraí e Atuba, no leste de 

Curitiba, na divisa entre os municípios de Pinhais e São José dos Pinhais 

(Baumgartner et al., 2012). Com uma extensão de 1.320 km, o rio apresenta 

características marcantes como corredeiras, quedas d’água e trechos estreitos 

(Gubiani et al., 2010). Ele flui por uma falha geológica nos três planaltos do 

Paraná (Maack, 1981 apud Pini et al., 2021), abrangendo as regiões do Alto 

Iguaçu, Médio Iguaçu e Baixo Iguaçu (Resolução Nº 49/CERH/PR/2006), 

presentes no primeiro, segundo e terceiro planalto, respectivamente (Souza-

Shibatta et al., 2018). Por fim, desemboca no Rio Paraná, formando as Cataratas 

do Rio Iguaçu (Filippin, 2016). 

Devido às características geográficas naturais do rio, ele apresenta uma 

rica ictiofauna endêmica, com uma taxa de 70% de endemismo entre as mais de 

100 espécies descritas (Baumgartner et al., 2012; Mezzaroba et al., 2021). Além 

disso, há reservas ambientais em seu entorno, muito importantes devido ao 

grande desmatamento que ocorreu nas florestas do Paraná (ICMBIO, 2024), que 

protegem espécies do bioma da Mata Atlântica e animais ameaçados de 

extinção, como a onça-pintada (ICMBIO, 2020). 

Além de sua importância ecológica, o Rio Iguaçu desempenha um papel 

socioeconômico vital. Uma das principais contribuições é a geração de energia 

elétrica, com seis grandes usinas hidrelétricas ao longo de seu curso, além de 

outras menores. As principais usinas são Governador Bento Munhoz da Rocha 

Netto (Foz do Areia), Governador Ney Braga (Salto Segredo), Governador José 

Richa (Salto Caxias), Salto Osório, Salto Santiago e Baixo Iguaçu, que fornecem 
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energia para várias regiões do Brasil (IAT, 2021). O sistema fluvial também é 

essencial para o abastecimento de água, fornecendo 35% do suprimento hídrico 

do Paraná, com 78% do volume total da Bacia do Rio Iguaçu destinada à região 

metropolitana de Curitiba (RMC) (IAP, 2018).  

O Alto Iguaçu representa 21% da área da bacia hidrográfica e abriga 68% 

da população humana total, dos quais 92% vivem em áreas urbanas (IBGE, 

2022). É a região que apresenta a maior demanda por abastecimento, atendendo 

a setores industriais, comerciais, de serviços e residenciais (ADAPAR, 2018). 

Essa alta demanda coloca o Alto Iguaçu em uma situação crítica de balanço 

hídrico, necessitando de uma gestão eficiente e investimentos significativos para 

garantir o abastecimento adequado (IPARDES, 2017). 

A poluição no Alto Iguaçu é preocupante, com apenas 55% da população 

tendo acesso a redes de esgoto e sistemas de coleta e tratamento adequados, 

o que impacta negativamente a qualidade da água (SNIS, 2018). Cerca de 28% 

das residências na região são irregulares, sem sistema de esgotamento sanitário 

adequado, resultando em despejos não tratados nos corpos hídricos (IPARDES, 

2020). A predominância industrial também é significativa, representando mais de 

60% das indústrias da bacia, sugerindo um grande potencial de contaminação 

(SEMA, 2013; ADAPAR, 2018).  

Os despejos de efluentes não tratados ou provenientes de atividades 

industriais introduzem uma série de compostos químicos e metais pesados nos 

ambientes aquáticos (Yunusa et al., 2023). Estudos na região do Alto Iguaçu, 

indicam a presença de metais pesados como cobre (Cu), ferro (Fe), manganês 

(Mn) e zinco (Zn) em concentrações acima dos limites legais estabelecidos pelo 

Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) (Brito et al., 2018). Além disso, 

foram encontrados hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (PAHs) em níveis 

superiores ao permitido (Brito et al., 2018). No rio Atuba, pertencente a sub-bacia 

do Alto Iguaçu, foram observados os mesmos metais pesados, além de chumbo 

(Pb). Os compostos orgânicos presentes na água incluíram PAHs e pesticidas 

organoclorados (OCPs), todos acima dos limites estabelecidos pelo CONAMA 

(Barreto et al., 2020). 

O Médio e Baixo Iguaçu, apesar de menos populosos e com menor 

demanda hídrica (IAP, 2018), enfrentam desafios significativos devido à 

infraestrutura inadequada para coleta e tratamento de esgoto (SEMA, 2013), 
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onde apenas 59% dos efluentes gerados são tratados (SNIS, 2018). As 

atividades econômicas nessas regiões incluem agropecuária e agricultura, com 

foco em culturas de soja, milho, trigo, além da criação de gado (Bueno-Krawczyk 

et al., 2015; Filippin, 2016; IAP, 2018). O Paraná é o maior produtor de grãos e 

o segundo maior consumidor de agrotóxicos do país (IPARDES, 2020). Isso 

aumenta o risco de contaminação dos recursos hídricos, especialmente devido 

ao escoamento de resíduos agrícolas, trazendo uma grande preocupação pela 

quantidade de agrotóxicos produzidos (Neves et al., 2018). Apesar dessa menor 

população e de uma concentração reduzida de contaminantes residenciais (Ide 

et al., 2017), essas atividades agrícolas contribuem para o escoamento de 

matérias orgânicas nos cursos do rio, dificultando a melhora da qualidade da 

água (SEMA, 2013; Yamamoto et al., 2016, Yamamoto et al., 2018; Golin et al., 

2022) e impactando negativamente a saúde da ictiofauna local (Ghisi et al., 

2020).  

O Médio Iguaçu também sofre influência dos contaminantes do Alto 

Iguaçu (Yamamoto et al., 2016). O IAP (2018), realizou análises baseadas em 

parâmetros físico-químicos que indicavam uma melhora na qualidade de água a 

aproximadamente 100 km da nascente do rio, porém outros estudos fornecidos 

principalmente pela UFPR, mostram que para indicar uma boa qualidade de 

água outros fatores devem ser levados em consideração, além dos físico-

químicos, como por exemplo, os danos causados na ictiofauna local, diminuição 

da sobrevivência, bioacumulação de metais e compostos orgânicos, trazendo 

dessa forma uma visão mais detalhada e completa (Yamamoto et al., 2016; 

Rubio-Vargas et al., 2024a, 2024b).  

No Baixo Iguaçu, atividades como criação de aves e suínos (IPARDES, 

2017) resultam em uma significativa carga de matérias orgânicas e nutrientes 

nos corpos d'água. O escoamento agrícola também contribui para a poluição das 

águas (Golin et al., 2022). Estudos identificaram a presença de pesticidas como 

glifosato e atrazina, bem como metais pesados, incluindo zinco (Zn), cobre (Cu), 

manganês (Mn), ferro (Fe) e chumbo (Pb) (Almeida et al., 2019). Níveis elevados 

de alumínio (Al), arsênio (As) e PAHs (Golin et al., 2022) também foram 

encontrados, todos excedendo os limites permitidos pelo CONAMA. 

Os desafios relacionados à qualidade da água no Rio Iguaçu são 

significativos. O rio recebe, ao longo de seu percurso, despejos de 
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contaminantes provenientes de diversas fontes, como resíduos industriais, 

efluentes domésticos, contaminantes agrícolas e rejeitos de mineração. A 

presença de metais pesados, pesticidas, PAHs e outros poluentes orgânicos nas 

águas da bacia representa riscos graves à saúde da população e ao meio 

ambiente (Yamamoto et al., 2016; Yamamoto et al., 2018). Esses fatores têm 

contribuído significativamente para a deterioração do Índice de Qualidade da 

Água (IQA), tornando o rio um dos mais poluídos do país, atrás apenas do Rio 

Tietê, em São Paulo (IBGE, 2012).  Essas condições são inadequadas para a 

vida aquática e consumo humano. 

Essa preocupação ambiental resultou em vários estudos pelo percurso da 

Bacia Hidrográfica do Rio Iguaçu (Morais et al., 2023), na região do Alto Iguaçu 

(Brito et al., 2018; Barreto et al., 2020; Gemusse et al., 2021; Zani et al., 2024), 

nos reservatórios das hidrelétricas do Médio Iguaçu (Rubio-Vargas et al., 2024a, 

2024b) e do Baixo Iguaçu (Almeida et al., 2019; Nimet et al., 2020; Golin et al., 

2022; Baranoschi et al., 2024) além de comparação entre os reservatórios 

(Yamamoto et al., 2016), mostrando presença de metais tóxicos e uma ampla 

variedade de poluentes orgânicos. 

Dada a crescente preocupação com a qualidade da água no Rio Iguaçu e 

em seus reservatórios, o monitoramento contínuo desses ambientes é 

fundamental. O reservatório de Salto Segredo, inaugurado em 1992 e localizado 

a cerca de 285 km a sudoeste de Curitiba, desempenha um papel crucial como 

uma das usinas hidrelétricas ao longo do Rio Iguaçu, operada pela Companhia 

Paranaense de Energia (COPEL). Essa área apresenta vários estudos que 

identificaram impactos ambientais significativos, incluindo níveis elevados de 

contaminantes na água e nos sedimentos, especialmente após a severa seca de 

2020 (Rubio-Vargas et al., 2024b). Esses resultados não apenas ressaltam a 

vulnerabilidade da região do reservatório de Salto Segredo no Médio Iguaçu, 

mas também indicam a necessidade urgente de implementar ações abrangentes 

para mitigar os efeitos da poluição ao longo de todo o Rio Iguaçu.  

A adoção de medidas de conservação e políticas de proteção ambiental 

é essencial para preservar a integridade ecológica do rio. Investir em tecnologias 

avançadas de tratamento de água e saneamento, bem como promover práticas 

agrícolas e industriais sustentáveis, são ações indispensáveis para garantir a 

qualidade da água e proteger a saúde das comunidades que dependem desse 
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recurso vital. A abordagem deve ser integrada, considerando o rio em sua 

totalidade para assegurar uma proteção efetiva e duradoura dos seus 

ecossistemas e da biodiversidade. 
 

3.2  QUALIDADE DE ÁGUA E SEDIMENTO 
 

A água é um recurso natural de valor incomparável no nosso planeta. Ela 

desempenha um papel vital na manutenção das condições fisiológicas de quase 

todos os organismos (Armstrong; Johnson, 2018) e está ligada a vários aspectos 

da vida humana, incluindo higiene, atividades recreativas e transportes (Mushtaq 

et al., 2020). Além disso, a água é essencial para o desenvolvimento de 

atividades econômicas, como produção de energia, irrigação, agricultura e 

pecuária (Freitas et al., 2019; Rocha; Follmann, 2021). No entanto, o crescimento 

populacional das últimas décadas tem levado a uma crescente escassez de água 

e à rápida degradação de sua qualidade (Rich et al., 2023). 

O crescimento urbano desordenado e o intenso desenvolvimento 

industrial resultaram na produção desenfreada de compostos provenientes de 

atividades antrópicas, muitos dos quais têm potencial tóxico e permanecem no 

meio ambiente (Sherstneva; Galchenko, 2023; Szulc et al., 2024). Resíduos 

industriais e domésticos, agrotóxicos, pesticidas, metais (Franco-Uría et al., 

2010; Islam et al., 2014; Shi et al., 2020), nanopartículas, plastificantes, fármacos 

(Silva; Abessa, 2019), hormônios, produtos de higiene pessoal e de limpeza 

(Soares; Souza, 2020) são encontrados em quantidades cada vez maiores nos 

ecossistemas aquáticos, tornando-se um grande problema para a biota e a 

saúde humana (Srivastava; Sachdev, 2024).  

Muitos corpos hídricos em áreas urbanas enfrentam problemas 

relacionados à falta de coleta e tratamento de resíduos, o que resulta na 

contaminação do meio aquático por diversos metais e outras substâncias tóxicas 

(Venugopal et al., 2009; Bueno-Krawczyk et al., 2015). Em regiões mais 

afastadas dos grandes centros, as atividades agrícolas e agroindustriais, que 

resultam em despejo de agrotóxicos e pesticidas, também contribuem para a 

degradação da qualidade da água (Jayasiri et al., 2022). 

A qualidade da água é influenciada por diversos fatores, incluindo suas 

características físicas, químicas e microbiológicas (Carrasco et al., 2019). 
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Parâmetros como pH, turbidez, dureza, presença de metais pesados, compostos 

orgânicos e inorgânicos, além de contaminantes microbiológicos, são utilizados 

para avaliar essa qualidade (Muhsin et al., 2024; Tetali et al., 2024). Portanto, é 

essencial analisar e garantir a qualidade da água, bem como identificar e 

remover os contaminantes presentes tanto na água quanto nos sedimentos. 

Os sedimentos, por sua vez, podem atuar como reservatórios de 

contaminantes, acumulando substâncias tóxicas e poluentes que se originam de 

atividades humanas e naturais (Pavoni et al., 2021). A interação entre sedimento 

e água é um fator crítico que influencia a distribuição e o impacto dos 

contaminantes no ambiente aquático (Wutich et al., 2020). Assim, a análise dos 

sedimentos é essencial para compreender a extensão da contaminação 

(Richardson et al., 2023). O monitoramento dos sedimentos através de índices 

de contaminação é fundamental para avaliar o aumento dos níveis de metais e 

gerir a qualidade da água nos sistemas fluviais (Reis; Roboredo, 2024). 

Os contaminantes presentes na água e nos sedimentos podem ser 

classificados em várias categorias, incluindo metais pesados (Shammi et al., 

2024), compostos orgânicos, produtos químicos industriais, pesticidas, produtos 

farmacêuticos e microorganismos patogênicos (Sim et al., 2024). Os metais 

pesados são persistentes e biodisponíveis na água, devido aos seus diversos 

mecanismos de toxicidade (Kang et al., 2019). Eles podem ser adsorvidos pelo 

sedimento e se acumularem no fundo dos rios (Hu et al., 2018; Liu et al., 2021), 

uma vez que as propriedades e condições dos sedimentos, como a sua 

granulometria, eletrostática e a presença de matéria orgânica podem aumentar 

a adsorção de metais presentes no meio (Nevidomskaya et al., 2021; Muravyeva 

et al., 2022; Li et al., 2024), além de condições hidroquímicas como a variação 

de pH e a força iônica (Li et al., 2024). Os contaminantes quando absorvidos 

pelos organismos têm a capacidade de formar compostos tóxicos estáveis com 

proteínas e enzimas, alterando reações bioquímicas que são essenciais nos 

organismos (Mishra et al., 2019). Além disso, podem causar estresse oxidativo, 

provocando danos celulares (Balali-Mood et al., 2021; Paithankar et al., 2021) 

como nas membranas lipídicas (Zhu et al., 2017; Kerek et al., 2018). Alguns 

metais são facilmente transportados pelas membranas celulares devido à sua 

lipossolubilidade, como por exemplo o metilmercúrio (Simkiss, 1983; Bonanno; 

Giudice, 2010; Miranda et al., 2022). Também têm a capacidade de se 
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bioacumular nos organismos (Franco-Uría et al., 2010; Zhang et al., 2021), 

podendo causar vários problemas de saúde (Paithankar et al., 2021). 

Os micropoluentes, também conhecidos como contaminantes 

emergentes e persistentes, são classificados como Contaminantes de 

Preocupação Emergente pela USEPA (2008). Esses compostos são 

encontrados em concentrações que variam de nanogramas por litro (ng L-1) a 

microgramas por litro (μg L-1) (Jiang et al., 2013; Tröger et al., 2018; Quesada et 

al., 2019). O termo "emergentes" refere-se ao fato de que foram identificados no 

ambiente nas últimas décadas (Stuart et al., 2012), enquanto "persistentes" se 

refere à sua estabilidade e resistência à degradação química, fotolítica e 

biológica (Ribas et al., 2015). Devido a essa resistência, a degradação desses 

compostos requer técnicas específicas, como processos de oxidação avançada, 

incluindo ozonação e fotooxidação, degradação fotocatalítica, métodos físico-

químicos, como nanofiltração e adsorção em carvão ativado, além de 

abordagens biológicas, como sistemas de biorreatores de membrana (Arriaga et 

al., 2016; Frederichi et al., 2021). A persistência dos micropoluentes permite que 

se acumulem em organismos vivos, representando um risco significativo para a 

saúde (Guiloski et al., 2015; Ghelfi et al., 2016; Yu et al., 2021). Entre os 

principais tipos de micropoluentes estão fármacos, poluentes orgânicos 

persistentes, nanomateriais, desreguladores endócrinos e produtos de higiene 

pessoal (Taheran et al., 2018; Silva; Abessa, 2019; Arman et al., 2021). Embora 

ainda não estejam incluídos nas listas de monitoramento ambiental, esses 

compostos têm potencial para serem regulados por futuras legislações (USEPA, 

2008). Mesmo em concentrações extremamente baixas no ambiente aquático, 

eles podem causar efeitos adversos, como toxicidade, resistência bacteriana e 

distúrbios endócrinos, afetando tanto ecossistemas aquáticos quanto 

organismos vivos (Chiavelli et al., 2019; Adyari et al., 2020). 

A demanda crescente por água potável, aliada à intensificação das 

atividades humanas, tem agravado os problemas relacionados à qualidade da 

água e dos sedimentos em escala global. No Brasil, essa preocupação é 

particularmente acentuada em áreas de alta densidade populacional e intensa 

atividade industrial como evidenciado em vários estudos (Bianchi et al., 2019; 

Tonhá et al., 2021). No Paraná, a análise da Bacia Hidrográfica do Rio Iguaçu 

revelou a presença de contaminantes, como metais pesados (cadmio, zinco, 
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arsênio, cromo) e compostos orgânicos (bifenilos policlorados, dicloro-difenil-

tricloroetano, éteres difenil polibromados e hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos), tanto na água quanto nos sedimentos ao longo de toda sua 

extensão (Yamamoto et al., 2016; Morais et al., 2023). Esses contaminantes têm 

causado impactos significativos na ictiofauna local, incluindo mortalidade, 

malformações (Brito et al., 2018; Barreto et al., 2020; Golin et al., 2022) e 

bioacumulação de substâncias tóxicas (Rubio-Vargas et al., 2024a, 2024b).  

 

3.3  BIOINDICADORES  

 

Bioindicadores são espécies utilizadas como indicadores de efeitos de 

estresse causado por contaminantes em um ecossistema (Manickavasagam et 

al., 2019). Esses organismos são escolhidos para avaliar a qualidade de um 

ecossistema devido às suas características biológicas específicas e relevância 

ecológica (Parmar et al., 2016). Eles podem manifestar alterações 

comportamentais, fisiológicas ou morfológicas em resposta a mudanças 

abióticas, sendo essenciais em estudos ecotoxicológicos (Albuquerque et al., 

2022) voltados à avaliação da qualidade de água e dos riscos ambientais 

(Fränzle, 2003). 

 Para que uma espécie seja considerada um bom bioindicador, é 

necessário que atenda a critérios específicos, como capacidade de sobreviver 

em ambientes saudáveis, apresentar relativa resistência aos contaminantes, ser 

abundante no ambiente, adaptar-se facilmente a ensaios laboratoriais e ter um 

tamanho que permita a obtenção de material biológico suficiente para realizar as 

análises propostas no estudo (Hoffman et al., 2002). O nível trófico da espécie 

também é relevante, pois espécies que ocupam níveis tróficos superiores, 

fornecem informações valiosas sobre fenômenos como bioacumulação e 

biomagnificação (Gerhardt, 2002; Zhou et al., 2016). Porém, é importante 

ressaltar que a escolha de bioindicadores pode variar, dependendo das 

características específicas do ecossistema em estudo e dos contaminantes 

presentes. 

Muitos grupos de organismos têm sido propostos como bioindicadores, 

cada um com características que os tornam adequados para diferentes tipos de 

análises. Bactérias, arqueas e protistas, por exemplo, são altamente sensíveis e 
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podem detectar mudanças sutis nas condições ambientais, respondendo 

rapidamente a variações no meio ambiente (Sagova-Mareckova et al., 2021; Ma, 

et al., 2022). Os fungos, por sua vez, são extremamente sensíveis a alterações 

ambientais, podendo ser aplicados em diferentes contextos (Warnasuriya et al., 

2023). Espécies de plantas, como o musgo de água doce Platyhypnidium 

aquaticum, também se destacam por sinalizar alterações na qualidade da água 

e presença de poluentes (Benítez et al., 2020).  

No ambiente aquático, fitoplâncton e zooplâncton, são usados para avaliar 

a saúde de ecossistemas aquáticos, sua presença ou ausência pode refletir 

diretamente a qualidade da água (Parmar et al., 2016; Ovaskainen et al., 2019; 

Chandel et al., 2024). Microorganismos como amebas testáceas podem ser 

utilizados para indicar enriquecimento de nutrientes na água, um sinal precoce 

de eutrofização (Rodas-Morán et al., 2022). Já os macroinvertebrados aquáticos, 

como oligoquetas, são amplamente utilizados para avaliar a qualidade dos 

sedimentos em rios, fornecendo uma visão detalhada sobre as condições do leito 

dos rios (Sumudumali; Jayawardana, 2021; Al-Ameen; Al-Jaff, 2023). Esses 

organismos, juntamente com macrófitas e perifíton, contribuem para mapear a 

saúde dos ecossistemas de água doce (Lomartire et al., 2021). 

Em ecossistemas terrestres, os insetos, como besouros, formigas, 

abelhas e borboletas, desempenham um papel fundamental como 

bioindicadores. Cada uma dessas ordens e classes responde de maneira única 

às mudanças ambientais, permitindo uma avaliação detalhada da saúde dos 

ecossistemas (Blanckenhorn et al., 2018; Chowdhury et al., 2023). 

Vertebrados, como peixes, morcegos e mamíferos, são utilizados para 

avaliar impactos ambientais em uma escala mais ampla. Peixes como Danio 

rerio (peixe-zebra) são especialmente valiosos em estudos ecotoxicológicos 

devido à sua sensibilidade a contaminantes como pesticidas, tornando-os 

essenciais para a monitoramento da qualidade da água (Saiki et al., 2021). 

Vertebrados, como o salmão Chinook, o bacalhau do Pacífico, e aves como o 

pato-real, são usadas para avaliar os impactos das atividades humanas em 

grandes ecossistemas (Burger et al., 2013). 

Nas últimas décadas, os peixes têm desempenhado um papel importante 

como bioindicadores de poluição (Hampel et al., 2016). Esses animais, incluindo 

seus embriões e larvas, são considerados excelentes bioindicadores, pois 
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possuem várias das características mencionadas anteriormente. Eles 

apresentam uma ampla distribuição geográfica, refletem distúrbios em diferentes 

escalas ambientais e são sensíveis a mudanças no habitat (Coppo et al., 2018; 

Kasper, 2019). Além disso, geralmente os peixes são facilmente manipuláveis 

em laboratório (Jovičić et al., 2015; Maciel, 2019).  Por estarem em contato direto 

com substâncias químicas presentes no ambiente aquático, os peixes são 

constantemente influenciados pelos parâmetros físicos e químicos do ambiente 

(Calado et al., 2019). Isso ocorre devido à absorção de poluentes pela via oral, 

além da permeabilidade de suas brânquias, que desempenham funções vitais, 

como trocas gasosas (Kasper, 2019; Gomes et al., 2021). Eles também fornecem 

informações importantes sobre o ecossistema e desempenham um papel de 

importância ecológica no ambiente aquático (Giltrap et al., 2017; Badroo et al., 

2020). Na Alemanha, por exemplo, são realizados testes em embriões de peixes 

para avaliar a qualidade dos efluentes de águas residuais, seguindo a diretriz 

local DIN 38415-6 (2001).  

Os embriões de peixes são considerados um modelo alternativo para os 

testes em animais vertebrados adultos, funcionando como um organismo teste 

(Mckim, 1977), pois possuem características que os tornam ideais para análises, 

além de se adaptarem bem a condições laboratoriais (OCDE, 2013). Ainda, são 

considerados um modelo alternativo ao uso de animais em ensaios de pesquisas 

toxicológicas (Lammer et al., 2009) e, além de apresentarem maior sensibilidade 

que os adultos (Bordin et al., 2023; Gu et al., 2023). Eles são frequentemente 

empregados em estudos comportamentais, análises de sobrevivência e 

avaliação de danos subletais causados por contaminantes ou para determinar a 

qualidade da água (Brito et al., 2017). 

 

3.4  MODELO DE ESTUDO  

 

A espécie foco desse trabalho é o Rhamdia quelen (Quoy e Gaimard, 

1824), um bagre nativo da América do Sul e Central, conhecido popularmente 

como jundiá. Está espécie possui ampla distribuição geográfica, vivendo 

predominantemente em água doce (Gomes et al, 2000), tem fecundação externa 

e grande potencial para a aquicultura (Grigio; Meurer, 2020). O jundiá apresenta 

rápido crescimento e alta tolerância a variações de temperatura (euritérmico) 
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(Lermen et al., 2005), além de ter hábitos noturnos, preferindo águas calmas e 

próximas a vegetações (Guedes, 1980; Garcia et al., 2017).  

O Rhamdia quelen tem um importante papel na cadeia alimentar dos 

ecossistemas aquáticos, atuando como predador e presa para diversas 

espécies. Sua capacidade de adaptação a diferentes dietas e ambientes o torna 

vital para a estabilidade ecológica das regiões em que habita (Villares Junior; 

Goitein, 2015). Ele é onívoro, com tendência a uma dieta carnívora (Rodrigues 

et al., 2022). Os adultos se alimentam de outros peixes, insetos, detritos, 

crustáceos e vegetais (Gomes et al., 2000; Garcez, 2023). A dieta do jundiá é 

influenciada por fatores ambientais como temperatura, pH e oxigênio dissolvido, 

o que lhe permite assimilar e metabolizar nutrientes mais rapidamente do que 

outras espécies nativas (Dumith; Santos, 2024). 

Além de sua relevância ecológica, o Rhamdia quelen possui fácil 

reprodução em cativeiro e boa adaptação a ensaios laboratoriais (Borges et al., 

2004; Corso et al., 2019), sendo sua biologia reprodutiva bem documentada 

(Gomiero et al., 2007; Mazzoni et al., 2020). A maturidade sexual é alcançada 

aproximadamente após o primeiro ano de vida, com machos atingindo 13,4 cm 

de comprimento e fêmeas 16,5 cm (Piedras et al., 2004). Durante a desova, as 

fêmeas procuram águas rasas e limpas, com baixa correnteza e fundo 

pedregoso e não apresentam cuidados parentais (Gomes et al., 2000; França et 

al., 2022). Os machos maduros sexualmente apresentam papila genital protraída 

e liberam facilmente o sêmen, enquanto as fêmeas liberam os ovócitos sob leve 

massagem abdominal (França et al., 2022; Garcez et al., 2023). A reprodução 

do jundiá é influenciada por estímulos externos, principalmente temperatura e 

fotoperíodo, que sincronizam a necessidade de um ambiente adequado para a 

reprodução e o desenvolvimento das larvas e alevinos (Rodrigues et al., 2022). 

As suas gônadas amadurecem a uma temperatura de ~17º C, com desova 

ocorrendo, na primavera e no verão (Gomes et al., 2000; Piedras et al., 2004). 

 Devido ao seu interesse comercial para consumo humano (Signor et al., 

2020) e seu uso como bioindicador em estudos de toxicologia aquática, a 

espécie Rhamdia quelen tem sido amplamente estudada (Marins et al., 2021). 

Estudos recentes destacam seu potencial como bioindicador devido às suas 

respostas fisiológicas e bioquímicas a contaminantes ambientais (Golombieski 

et al., 2016; Seben et al., 2021). Atuando como modelo de estudos 
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ecotoxicológicos, o jundiá revela danos causados por exposição a 

contaminantes, como fusões das lamelas branquiais (Miron et al., 2008; 

Baldissera et al., 2021) e diminuição da densidade populacional (Brito et al., 

2017; Golin et al., 2022).  

Estudos indicam que inseticidas podem impactar a osmorregulação e o 

metabolismo do jundiá (Seben et al., 2021). Pesticidas inibem a atividade da 

acetilcolinesterase (AChE) no cérebro e induzem danos oxidativos em vários 

tecidos (Marins et al., 2021), além de provocarem alterações comportamentais 

significativas (Baldissera et al., 2021). Herbicidas demostraram alterar 

parâmetros hematológicos, bioquímicos, imunológicos, ionorregulatórios e 

enzimáticos, afetando a homeostase da espécie (Golombieski et al., 2016) e 

causando danos genotóxicos (Kitamura et al., 2022).  

Metais pesados, como o cádmio, induzem bioacumulação e alterações 

bioquímicas no Rhamdia quelen (Leitemperger et al., 2016). A exposição ao 

zinco provoca mudanças em várias atividades enzimáticas e biomarcadores, 

como estresse oxidativo, lesões hepáticas e genotoxicidade, (Pereira et al., 

2016). 

Os efeitos de fármacos no Rhamdia quelen incluem alterações nas 

atividades enzimáticas no fígado e testículos quando expostos a diclofenaco 

(Guiloski et al., 2017), aumento das atividades de várias enzimas e mudança nos 

níveis de magnésio plasmático, além de desencadear nefrotoxicidade e estresse 

oxidativo, sob a concentrações ambientais significativas de ibuprofeno (Mathias 

et al., 2018). A exposição ao paracetamol provoca danos em biomarcadores 

bioquímicos, hematológicos, fisiológicos, histopatológicos e genotóxicos 

(Perussolo et al., 2019), enquanto a ciprofloxacina causa neurotoxicidade, 

leucopenia, genotoxicidade, apoptose e estresse oxidativo (Carvalho et al., 

2023). O diisopentil ftalato (DiPeP), um aditivo plástico, provoca genotoxicidade 

e redução nas atividades antioxidantes no Rhamdia quelen, além de alterações 

na atividade da acetilcolinesterase (AChE) (Oya-Silva et al., 2023). 

A espécie Rhamdia quelen oferece várias vantagens como modelo em 

pesquisas de ecotoxicologia, principalmente por ser um peixe nativo, facilmente 

encontrado e com características próprias para estudos de saúde aquáticas 

locais. Além disso, apresenta resistência a condições ambientais adversas e 

poluentes torna essa espécie eficaz para estudos nesse contexto (Hilbig et al., 
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2020; Corrêia et al., 2024). Também possui a capacidade de sobreviver e se 

reproduzir em águas com variações de temperatura e pH faz dele um modelo 

robusto para investigar os efeitos de condições ambientais variáveis na saúde e 

no desenvolvimento dos peixes (Copatti et al., 2005). Estudos indicam que o 

jundiá é sensível aos contaminantes presentes no meio aquático, sendo de 

grande relevância para pesquisas ecotoxicológicas. A análise de seus estágios 

iniciais de desenvolvimento, que são mais suscetíveis aos poluentes, permite 

comparações e fornece informações valiosas sobre os possíveis impactos na 

ictiofauna. 

 

3.5  EMBRIÕES E LARVAS DE PEIXES COMO BIOINDICADORES 

 

Os estágios iniciais de desenvolvimento de peixes já vêm sendo utilizados 

a vários anos (Mckim, 1977) e atualmente se destacam como um importante 

parâmetro para testes de toxicidade (Embry et al., 2010; Scholz et al., 2018; 

Alcaraz et al., 2021; Bauer et al., 2021). Esses testes, de curta duração, avaliam 

a letalidade e outros indicadores até 96 horas após a fertilização (hpf) (OCDE, 

2013). Isso torna esse modelo uma opção viável para a avaliação de substâncias 

tóxicas. Além disso, são considerados uma abordagem econômica para realizar 

os testes (Thoré et al., 2021), devido ao tamanho reduzido dos embriões e larvas, 

o que permite a realização de um maior número de experimentos em menos 

tempo e espaço. Os estádios de desenvolvimento são bem descritos na literatura 

(Rodrigues-Galdino et al., 2010), e os resultados obtidos nesses estágios iniciais 

podem ser extrapolados para níveis de população (Brito et al., 2017). As análises 

realizadas nesses estágios fornecem valiosas informações para a aquicultura e 

a biologia do desenvolvimento (Mafruchati et al., 2022). 

Os embriões de peixes são sensíveis e apresentam uma boa capacidade 

de adaptação aos testes de laboratório (Woltering, 1984). As larvas são mais 

suscetíveis a substâncias tóxicas do que os embriões (Robert et al., 2023), 

possivelmente devido à perda da barreira natural, a membrana do córion (Zhao 

et al. 2017). Entre as principais respostas subletais observadas, estão a redução 

da frequência cardíaca, edemas cardíacos, edema no saco vitelino e 

anormalidades morfológicas, especialmente na coluna vertebral e mandíbula (La 

Cruz et al. 2021). 
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Pesquisas envolvendo a toxicidade de poluentes têm demonstrado 

impactos significativos em embriões e larvas, como a exposição a poluentes 

orgânicos, que apresenta toxicidade aguda em Pagrosomus major (Zhao et al., 

2017), e metais pesados presentes no sedimento, que causam anormalidades 

morfológicas e danos ao DNA em Oryzias latipes (Barjhoux et al., 2012). 

Combinações de diferentes contaminantes, também têm demostrado afetar 

mecanismos de defesa antioxidantes (Danio rerio) (Di Paola et al., 2022). 

Estudos envolvendo herbicidas indicam que esses poluentes podem causar 

significativa inibição das taxas de eclosão, alterações no comprimento do corpo, 

neurotoxicidade (Gu et al., 2023). Pesquisas com herbicidas à base de glifosato 

(Odontesthes humensis) (Zebral et al., 2017), (Rhamdia branneri) (Sobjak et al., 

2018) e inseticidas (Salmo salar L.) (Lower et al., 2003) demostraram impactos 

prejudiciais no desenvolvimento, causando deformidades e resultando em 

mortalidades, indicando um risco significativo para as populações de peixes em 

ambientes contaminados.  

Estudos com embriões e larvas de Rhamdia quelen têm demostrado que 

esses organismos são bons modelos animais, apresentando sensibilidade a 

contaminantes e exibindo alterações na atividade bioquímica (Bordin et al., 

2023), por exemplo. Contaminantes, como o 2,4,6-tribromofenol (TBP) provocam 

graves malformações nos embriões (Folle et al., 2020), e a exposição a triclosan 

e triclocarban em concentrações ambientais pode causar anormalidades nas 

nadadeiras e alterar as atividades enzimáticas de defesa antioxidante (Gomes 

et al., 2021). Exposições a metais tóxicos provocaram malformações 

significativas, afetando a sobrevivência e alterando a estrutura do neuromasto 

em estágios pós-eclosão (Nagamatsu et al., 2021), além de causarem efeitos 

letais e não letais (Brito et al., 2018) e perda de motilidade espermática, 

aumentando o número de larvas anormais (Bombardelli et al., 2016). Estudos 

em áreas com solo impactado por agricultura também revelaram que causam 

alterações no metabolismo dos organismos aquáticos (Piffero et al., 2022).  
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3.6  BIOMARCADORES  

 

Biomarcadores são respostas que podem ser medidas e avaliadas como 

indicadores de processos biológicos normais ou processos patogênicos 

(Porebski et al., 2021). Eles representam respostas biológicas adaptativas a 

estressores, manifestadas por meio de alterações bioquímicas, fisiológicas, 

celulares, histopatológicas, genotóxicas ou comportamentais (Carvalho et al., 

2012). Esses biomarcadores são essenciais para a compreensão de processos 

biológicos que, de outra forma, seriam difíceis de estudar, apresentando 

alterações que ocorrem em resposta a exposições ambientais (Naeher et al., 

2022). 

Existem diferentes tipos de biomarcadores, categorizados com base na 

função e no contexto de uso. Biomarcadores moleculares podem ser estudados 

por meio de diferentes plataformas que se baseiam na análise do DNA 

(genômica), no perfil de expressão do RNA (transcriptoma), no perfil proteico 

(proteômica) ou na análise dos metabólitos (metabolômica) (Sireesha et al., 

2024). Em termos bioquímicos, podem ser empregados para avaliar a atividade 

de enzimas, resistência ao estresse oxidativo, neurotoxicologia, metabolismo via 

sistema de detoxificação, hemoglobina, citocinas, entre outros (More et al., 

2024). Por outro lado, biomarcadores morfológicos fornecem informações sobre 

efeitos ou alterações mais permanentes, que representam um comprometimento 

maior do organismo (Franco-Belussi et al., 2023). Esses dados são obtidos por 

meio da análise de células e tecidos a nível ultraestrutural e estrutural, por 

morfometria, capacidade de adesão, migração e proliferação celular, além de 

danos estruturais, reações adversas e vários achados histopatológicos (Ríos et 

al., 2003, Salgado et al., 2018). 

Os biomarcadores de efeito são usados para identificar e quantificar 

alterações biológicas causadas por exposições ambientais, como a exposição a 

metais pesados, produtos químicos industriais e toxinas naturais (Jeddi et al., 

2021). Biomarcadores de genotoxicidade, por sua vez, avaliam os efeitos de 

potenciais contaminantes sobre o DNA (Cant et al., 2022). Já os biomarcadores 

metabólicos são utilizados para avaliar os riscos de toxicidade, fornecendo 

informações sobre os impactos metabólicos de toxinas ambientais (Sun et al., 

2022a).  
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A combinação de diferentes biomarcadores em avaliações de bioensaio, 

tanto em laboratório quanto em campo, tem se mostrado adequados (Vieira et 

al., 2016; Calado et al., 2019). Essa abordagem permite uma avaliação mais 

confiável do risco de exposição a xenobióticos, proporcionando um cenário 

ecotoxicológico ideal necessário para uma gestão ambiental eficiente (Pérez-

Iglesias et al., 2023). 

Esses biomarcadores permitem a identificação precoce de efeitos 

adversos à saúde, possibilitando intervenções mais eficazes e direcionadas. 

Biomarcadores de estresse ambiental desempenham um bom papel como 

pontos de alerta, permitindo a avaliação dos impactos ambientais em diferentes 

níveis biológicos, desde o celular até o populacional (Lemos, 2021). Além de 

identificar alterações biológicas em organismos individuais esses biomarcadores 

podem ser extrapolados para avaliar taxas como sobrevivência, desova e 

eclosão, fornecendo uma visão abrangente do comprometimento populacional. 

Essa abordagem permite uma avaliação ecológica detalhada do risco de 

exposição ambiental, contribuindo para a gestão eficaz de ecossistemas e a 

proteção das comunidades biológicas (Pimm et al., 2014; Brito et al., 2017; 

Roush et al., 2018). Já as análises de biomarcadores bioquímicos fornecem 

informações detalhadas sobre as interações celulares e moleculares, permitindo 

uma avaliação precisa do impacto de diferentes fatores na saúde (Cawley, 2022). 

Em casos de estresse oxidativo, por exemplo, biomarcadores como o DNA 

oxidado servem como indicadores úteis de danos celulares (Møller; Roursgaard, 

2021). 

 

3.7  ESTRUTURAS SENSORIAIS  

 

O sistema de linha lateral é uma estrutura sensorial presente nos peixes 

e larvas de anfíbios, que pode variar e se adaptar de formas diferentes, 

dependendo da espécie ou das populações, especialmente quando envolve a 

necessidade de mudanças comportamentais, contribuindo para a sobrevivência 

das espécies (Edgley et al., 2024). Essas adaptações morfológicas e fisiológicas 

permitem que os peixes ou anfíbios detectem estímulos hidrodinâmicos com 

precisão, facilitando comportamentos críticos para a sobrevivência, como a 

navegação e a comunicação intraespecífica (Mogdans, 2019). Essa estrutura foi 
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(A) Representação do Danio rerio, espécie muito utilizada nos estudos dos neuromastos. (B) 
Representação do neuromasto e suas estruturas. Adaptado de Lunsford et al., 2023 e 
traduzido de Cirquiera et al., 2024. 

A B 

descrita por vários autores, com seu conhecimento estabelecido há décadas 

(Flock; Wersall, 1962, apud Araújo et al., 2015). Esse sistema é composto por 

neuromastos, estruturas sensoriais distribuídas ao longo do corpo dos peixes e 

de anfíbios aquáticos (Thomas; Raible, 2019) (Figura 1 A). 

O desenvolvimento dos neuromastos é influenciado por interações locais 

entre tecidos durante o desenvolvimento embrionário e pós-embrionário. Nos 

peixes teleósteos, os neuromastos se formam através de um processo de 

invaginação (Srivastava; Srivastava, 1967). Eles originam-se de duas fontes 

embrionárias: a crista neural e os placódios epidérmicos (Collazo et al., 1994). O 

desenvolvimento pós-embrionário dos neuromastos superficiais e dos canais 

contribui para a geração de fenótipos específicos na linha lateral craniana, 

integrando aspectos do desenvolvimento, da evolução e do comportamento 

(Ledent, 2002; Becker et al., 2016).  

Os neuromastos são compostos por células ciliadas mecanossensíveis e 

mecanorreceptoras (Figura 1 B), que detectam movimentos da água e são 

essenciais para comportamentos como forrageamento, evasão de predadores, 

interação social e coordenação de natação, além de responderem às mudanças 

na pressão da água (Li et al., 2018; Zhang et al., 2018; Carrillo et al., 2019; 

Montgomery; Baker, 2020;). Esses órgãos sensoriais permitem que os peixes 

percebam o fluxo de água e mudanças na pressão, auxiliando na orientação em 

ambientes aquáticos (Suli et al., 2012). 
 

FIGURA 1 – REPRESENTAÇÃO DO DANIO RERIO E NEUROMASTOS NA LINHA LATERAL 
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As células ciliadas presentes nos neuromastos também estão presentes 

na cóclea e no sistema vestibular de peixes. Esses receptores sensoriais 

convertem estímulos mecânicos em sinais elétricos, permitindo a percepção 

sensorial (McPherson; Swalla, 2018) e possuem a capacidade de regeneração 

após danos (Bufalo et al., 2024). Células ciliadas são especializadas em funções 

de audição, equilíbrio e detecção de aceleração linear e angular, apresentando 

um feixe estereociliar em sua superfície apical para recepção de estímulos e 

transdução mecanoelétrica (Pickles; Corey, 1992; McPherson; Swalla, 2018). 

Essas células são cercadas por células de suporte, que as isolam, e suas 

membranas basolaterais estão conectadas a fibras nervosas para a transmissão 

de sinais (Goodyear et al., 2006) (Figura 1). 

 A transdução nas células ciliadas da linha lateral pode ser mediada por 

canais de cloro ativados por cálcio. Estudos indicam que a excitação dessas 

células é mediada por um fluxo externo de ânions, além de serem influenciadas 

por concentrações de Ca2+, respondendo a níveis reduzidos de Ca2+ (20 μM), 

mas não à total ausência desse elemento (Lunsford et al., 2023). 

Os neuromastos dos peixes são amplamente utilizados em estudos 

comparativos com células do ouvido humano, especialmente em pesquisas 

sobre os efeitos de tratamentos de toxicidade, como a neomicina (Venuto; 

Erickson, 2021) e a cisplatina (Lee et al., 2022), além de investigações sobre a 

saúde mitocondrial (Wong et al., 2023). Danio rerio é frequentemente utilizado 

como modelo nesses estudos devido à acessibilidade e facilidade de observação 

de seus neuromastos, que, por exemplo, respondem a estímulos de um único 

neuromasto na linha lateral posterior com comportamentos de natação (Haehnel-

Taguchi et al., 2014). 

 Em contextos de contaminação aquática, observa-se que a rigidez flexural 

dos neuromastos, determinada pelo número e altura das células ciliadas, é 

importante para a detecção do fluxo de água, enquanto a matriz cupular contribui 

minimamente para esse processo (McHenry; Van Netten, 2007). Além disso, a 

heterogeneidade estrutural dos neuromastos apresenta relevância funcional (Li 

et al., 2018). Em peixes de cavernas ou em peixes noturnos, o maior número de 

neuromastos compensa a ausência de visão e auxilia no forrageamento em 

ambientes escuros (Asaoka et al., 2012; Yoshizawa, 2015). Essas adaptações 

incluem neuromastos maiores e cúpulas alongadas, o que aprimora a função do 



31 

sistema de linha lateral em condições de baixa visibilidade (Teyke, 1990). Em 

larvas de robalo listrado (Morone saxatilis) a remoção dos neuromastos prejudica 

a captura de presas (Sampson et al., 2013). Já em peixes predadores, como 

Aplocheilus lineatus, eles permitem localizar a direção e distância das ondas de 

superfície, um comportamento fundamental para a predação (Müller; Schwartz, 

1982). Em espécies como Glossogobius olivaceus, a distribuição superficial dos 

neuromastos ao longo do corpo auxilia tanto na navegação quanto na localização 

de presas em águas turvas (Asaoka et al., 2012). Além disso, comportamentos 

especializados, como a atração por vibrações, observada em peixes 

cavernícolas como Astyanax mexicanus, destacam a coevolução entre 

estruturas sensoriais e estratégias comportamentais, permitindo que esses 

peixes localizem fontes de alimento na escuridão total (Yoshizawa; Jeffery., 

2011). Os neuromastos de Rhamdia quelen também desempenham funções 

importantes, facilitando a otimização nas interações predatórias e sociais em 

habitats de rios profundos e calmos, decorrentes de seus hábitos noturnos 

(Gomes et al., 2000). 

Além do sistema de linha lateral e dos neuromastos, existem outras 

estruturas sensoriais importantes para os peixes, como os barbilhões e botões 

degustativos. Nem todas as espécies apresentam barbilhões, mas quando 

presentes, essas estruturas desempenham um papel crucial na reotaxia, ou seja, 

a capacidade de detectar e responder a correntes de água (Colvert; Kanso, 

2016). Os barbilhões são estruturas sensoriais adaptativas que desempenham 

um papel importante na sobrevivência de peixes em ambientes aquáticos onde 

há uma redução do campo de visão, comprometendo a eficiência de outros 

sentidos (Barros Neto et al., 2020).  No entanto, em ambientes contaminados, 

essas estruturas podem ser prejudicadas, causando desequilíbrios que afetam 

tanto as populações de peixes quanto o ecossistema como um todo (Kreysing et 

al., 2012). 

Os botões gustativos são estruturas quimiossensoriais que 

desempenham um papel essencial na detecção de alimentos. Em algumas 

espécies, esses botões estão distribuídos em várias partes do corpo além da 

cavidade oral, como nos barbilhões. Espécies como Clarias magur e Mystus 

tengra apresentam botões gustativos nos lábios e barbilhões, apresentando 

diferentes estruturas adaptadas às suas estratégias de forrageamento e aos 
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micro-habitat que ocupam (Dey et al., 2021). Em herbívoros como Oreochromis 

niloticus, os botões gustativos estão distribuídos pela cavidade bucal, sendo 

classificados em diferentes tipos, que atuam como quimiorreceptores e 

mecanorreceptores, adaptando-se às dietas específicas (Elsheikh et al., 2012). 

A morfologia e a distribuição dos botões gustativos variam 

significativamente entre as espécies, refletindo adaptações ao ambiente e às 

estratégias alimentares. Em espécies que habitam águas extremamente turvas, 

como o hilsa (Tenualosa ilisha), os botões gustativos são especializados na 

detecção de alimentos, como plâncton diatomáceo (Malick et al., 2020). Em 

Rhamdia quelen, os botões gustativos estão presentes nos barbilhões desde 

estágio larval inicial, sendo posteriormente encontrados na região dos lábios e 

na cavidade bucofaríngea (Araújo et al., 2015). 

 

3.8  ESTRESSE OXIDATIVO 

 

O estresse oxidativo ocorre quando há um desequilíbrio entre a produção 

de espécies reativas de oxigênio (EROs) e a capacidade do sistema antioxidante 

do organismo de neutralizá-las. Esse desequilíbrio pode interromper a 

sinalização e controle redox, causando danos moleculares (Sies, 1997; Sies, 

2020). Ele se manifesta quando os níveis de radicais livres, que são moléculas 

altamente reativas, superam as defesas antioxidantes intrínsecas do organismo, 

resultando em reações químicas que podem causar danos significativos às 

células e tecidos (Halliwell et al., 2021; Nebbioso et al., 2022). 

Os radicais livres, que incluem EROs e espécies reativas de nitrogênio 

(ERNs), são produzidos durante o metabolismo celular normal, mas sua 

produção pode ser aumentada em condições patológicas, como nas doenças 

neurodegenerativas, câncer, diabetes e acidente vascular cerebral (Jelinek et al., 

2021). Quando não são neutralizados adequadamente, esses radicais livres 

podem oxidar e danificar macromoléculas essenciais, como DNA, proteínas e 

lipídios, comprometendo a função celular e contribuindo para o desenvolvimento 

de diversas doenças (Kowalczyk et al., 2021; Shohag et al., 2022). A produção 

excessiva de EROs e o déficit de atividade antioxidante podem levar à disfunção 

metabólica, destacando a importância das defesas antioxidantes na proteção 

celular (Sadiq, 2023). 
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Entender o estresse oxidativo é fundamental para o estudo das defesas 

antioxidantes do corpo, que incluem uma série de enzimas. Essas enzimas 

desempenham um papel importante na neutralização das EROs, protegendo as 

células contra danos oxidativos e ajudando a manter o equilíbrio redox (Zakeri et 

al., 2021; Demir et al., 2022). 

A Superóxido Dismutase (SOD) é uma enzima antioxidante fundamental 

que catalisa a dismutação do ânion superóxido (O ) em peróxido de hidrogênio 

(H O ) e oxigênio (O ), desempenhando um papel vital na defesa celular contra 

o dano oxidativo, particularmente em ambientes ricos em oxigênio, como nas 

mitocôndrias (Karmakar et al., 2022; Chidambaram et al., 2024). O superóxido é 

uma espécie reativa de oxigênio prejudicial, e a SOD atua como uma primeira 

linha de defesa, protegendo as células dos efeitos tóxicos dessas moléculas 

reativas (Fukai; Ushio-Fukai, 2011; Nam et al., 2020). 

A SOD está intimamente ligada à sinalização redox e à função vascular, 

prevenindo a inativação do óxido nítrico, a formação de peroxinitrito e a disfunção 

endotelial e mitocondrial (Miller, 2004; Fukai; Ushio-Fukai, 2011). Nas 

mitocôndrias, a Cu,Zn-SOD1 localiza-se no espaço intermembranas, onde 

desempenha um papel fisiológico crucial na proteção contra danos oxidativos, 

particularmente sob condições de estresse ambiental (Sturtz et al., 2001; Ayoubi 

et al., 2023). Em condições específicas, a Cu,Zn-SOD1 pode gerar H O  

citotóxico, contribuindo potencialmente para doenças neurodegenerativas, como 

a esclerose lateral amiotrófica (Bakavayev et al., 2019; Bonaccorsi et al., 2020). 

A importância da SOD na redução do dano oxidativo cumulativo é 

evidenciada em uma ampla variedade de organismos, incluindo arqueias, onde 

a enzima desempenha um papel protetor crucial tanto em ambientes aeróbicos 

quanto anaeróbicos (Cannio et al., 2000; Tarbashevich et al., 2023). Além disso, 

a SOD também pode estar envolvida em distúrbios neurológicos, onde 

desempenha um papel crítico na defesa antioxidante no sistema nervoso central, 

atuando em neurônios e células gliais para manter o equilíbrio redox e proteger 

contra danos oxidativos (Chidambaram et al., 2024).  

A catalase é uma enzima antioxidante que desempenha um papel 

fundamental na proteção das células contra o estresse oxidativo. Ela catalisa a 

decomposição do peróxido de hidrogênio (H O ) em água e oxigênio, prevenindo 

a acumulação de EROs e a formação de radicais hidroxila (Nandi et al., 2019; 



34 

Grilo et al., 2020; Anwar et al., 2024). Essa enzima está amplamente distribuída 

nos tecidos de organismos aeróbicos e é fundamental para a manutenção da 

homeostase redox (Kirkman et al., 1999; Ali et al., 2019; Bano et al., 2022). Além 

disso, estudos indicam que o aumento do estresse oxidativo pode estimular a 

síntese da catalase, destacando sua importância na mitigação de danos 

celulares provocados por EROs (Nandi et al., 2019; Grilo et al., 2020). A catalase 

também alterna entre diferentes estados ativos e inativos durante a 

decomposição do H O , o que é importante para a eficiência catalítica da enzima 

em diversos contextos biológicos (Fita; Rossmann, 1985; Kirkman et al., 1999).  

A modificação da catalase, particularmente em condições de estresse 

oxidativo, pode influenciar sua eficiência e resistência à inativação por radicais 

livres (Sooch et al., 2014; Sandamalika et al., 2021). Isso afeta sua atividade e 

capacidade de proteger as células contra o estresse oxidativo, enfatizando a 

importância dessa enzima na homeostase celular e na defesa contra danos 

oxidativos (Fita; Rossmann, 1985; Sandamalika et al., 2021). 

As glutationa S-transferases (GSTs) constituem uma família essencial de 

enzimas envolvidas na detoxificação celular, catalisando a conjugação da 

glutationa (GSH) com compostos eletrofílicos, como toxinas e produtos de 

estresse oxidativo (Whalen; Boyer, 1998; Oakley, 2011). A GST facilita a 

excreção desses compostos, protegendo as células de danos oxidativos e de 

xenobióticos potencialmente tóxicos (Allocati et al., 2009; Tew; Townsend, et al., 

2012). Estudos demonstram a relevância das GSTs em processos de 

biossíntese de hormônios, incluindo prostaglandinas e leucotrienos, e na 

degradação de peróxidos como a Glutationa Peroxidase (GPx), contribuindo 

para a defesa antioxidante das células (Allocati et al., 2009; Wu; Dong, 2012). 

Devido à sua diversidade estrutural, as GSTs são classificadas em 

diferentes classes, cada uma desempenhando funções específicas, como a 

regulação de proteínas quinases ativadas por estresse e o controle de apoptose 

celular (Georgiou-Siafis; Tsiftsoglou, 2023; Mazari et al., 2023; Piaggi et al., 

2023).  Além disso, a alta sensibilidade das GSTs a alterações hepáticas torna 

seus níveis plasmáticos indicadores importantes de danos hepatocelulares 

(Beckett; Hayes, 1993; Eaton; Bammler, 1999). As GSTs bacterianas também 

desempenham papéis na biodegradação de xenobióticos e na proteção contra 

estresses químicos e oxidativos, destacando sua importância em vários tipos de 



35 

organismos (Allocati et al., 2009). Essas funções reforçam a importância das 

GSTs na manutenção da homeostase celular e na proteção contra uma vasta 

gama de compostos tóxicos (Eaton; Bammler, 1999; Wu; Dong, 2012). 

Os tióis não proteicos, como a glutationa reduzida (GSH), desempenham 

papéis essenciais na defesa antioxidante e na manutenção do equilíbrio redox 

celular (Hayes; McLellan, 1999; Sies, 2017). Essas moléculas contêm grupos 

sulfidrila (-SH) que são cruciais na neutralização de radicais livres, na 

regeneração de outros antioxidantes e na detoxificação de xenobióticos (Sies, 

2014; Ulrich; Jakob, 2019). A glutationa, por exemplo, é fundamental para a 

manutenção da homeostase redox, influenciando a atividade de várias enzimas 

e proteínas (Kimura et al., 2010). A medição dos níveis de NPSH (sulfidrila não-

proteica) é uma técnica amplamente utilizada para avaliar a capacidade 

antioxidante de uma célula ou tecido, servindo como um indicador crítico de sua 

saúde e resistência ao estresse oxidativo (Berndt et al., 2007; Gout, 2018). 

A GSH, serve de substrato para a GST desempenhando papéis 

importantes no sistema de defesa antioxidante e na manutenção da homeostase 

redox nos neurônios, sendo um dos principais mecanismos de proteção contra 

danos oxidativos no cérebro (Hayes; McLellan, 1999; Aoyama et al., 2021). Ela 

é relevante na neutralização de EROs, que são geradas em grande quantidade 

no sistema nervoso central devido ao alto consumo de oxigênio e à intensa 

atividade metabólica (Kimura et al., 2010; Ren et al., 2017). Além disso, está 

envolvida na regeneração de outros antioxidantes, como a vitamina C e E, 

através de reações redox que são vitais para a manutenção da integridade 

celular (Sies, 2017; Radyuk; Orr, 2018). 

Os tióis não proteicos são importantes para a imunidade inata e adaptativa 

(Stocker et al., 2018; Ghezzi; Rubartelli, 2023). Atuam como moduladores de 

vias de sinalização celular que afetam a resposta imune, incluindo a produção 

de citocinas e a ativação de fatores de transcrição como NF-κB (Benhar et al., 

2010). Para doenças cardiovasculares, os compostos redox à base de tiol, como 

tioredoxinas, glutarredoxinas e peroxirredoxinas, têm se mostrado agentes 

terapêuticos promissores devido à sua capacidade de modular o estresse 

oxidativo e a sinalização redox no sistema cardiovascular (Berndt et al., 2007; 

Andreadou et al., 2021), sendo essenciais para a manutenção do equilíbrio redox 
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e protegendo o coração contra lesões induzidas por estresse oxidativo (Kimura 

et al., 2010; Andreadou et al., 2021). 

A peroxidação lipídica é um processo crítico no qual os lipídios das 

membranas celulares sofrem danos oxidativos devido às ROS (Niki, 2009; 

Gaschler; Stockwell, 2017). Esse processo resulta na formação de produtos 

como malondialdeído (MDA) e 4-hidroxinonenal (4-HNE), que são marcadores 

de estresse oxidativo e podem causar disfunção celular, danos às membranas e 

inflamação (Cheeseman, 1993; Girotti, 1998; Niki, 2009). A peroxidação lipídica 

é frequentemente usada como um biomarcador de dano oxidativo em estudos 

de estresse oxidativo (Gaschler; Stockwell, et al., 2017; Hirata et al., 2023). 

Esses processos desempenham um papel crítico na morte celular e nas 

doenças, alterando as propriedades físicas das membranas celulares e 

causando alterações covalentes de proteínas e ácidos nucleicos (Catalá; Díaz, 

2016; Gaschler; Stockwell, 2017). Pode perturbar a fluidez e a dinâmica de 

interação lipídio-lipídio e lipídio-proteína, levando à disfunção celular e, 

eventualmente, à morte celular (Girotti, 1998; Hirata et al., 2023). Além disso, a 

peroxidação lipídica está ligada a doenças neurodegenerativas, aterosclerose e 

inflamação autoimune (Catalá; Díaz, 2016; Peña -Bautista et al., 2019). 

A peroxidação lipídica pode danificar diretamente as membranas 

celulares e espalhar o dano para outras áreas, contribuindo para lesões tóxicas 

nos tecidos e certos processos patológicos (Cheeseman, 1993; Girotti, 1998). 

Produtos da peroxidação, como isoprostanos e neuroprostanos, podem atuar em 

vias de sinalização celular, regulando diversas funções fisiológicas (Higdon et 

al., 2012). Esse processo pode gerar substâncias inflamatórias que afetam a 

homeostase celular, promovendo inflamação e outras alterações patológicas 

(Finkel, 2003; Hadi et al., 2007).  

A carbonilação de proteínas é uma modificação oxidativa irreversível que 

ocorre devido à reação de espécies reativas de oxigênio com grupos 

aminoácidos nas proteínas, resultando na perda de função proteica e sendo 

conhecida como um biomarcador de dano oxidativo e envelhecimento celular 

(Dalle-Donne et al., 2003; Curtis et al., 2012). Esse processo é caracterizado 

pela formação de grupos carbonila reativos, como aldeídos e cetonas, que se 

ligam a resíduos de aminoácidos, alterando a estrutura e função das proteínas 

afetadas (Stadtman; Levine, 2003; Vistoli et al., 2017). A carbonilação proteica é 
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considerada um marcador de estresse oxidativo e está associada a várias 

condições patológicas, incluindo doenças neurodegenerativas como Alzheimer, 

doenças metabólicas como diabetes, e distúrbios inflamatórios crônicos 

(Fedorova et al., 2014; Rodríguez-García et al., 2020). 

A acumulação de proteínas carboniladas está implicada na patogênese 

de diversas doenças degenerativas, onde a formação de agregados proteicos 

resistentes à proteólise é um fator contributivo para a progressão dessas 

doenças (Dalle-Donne et al., 2006). Além disso, está associada à disfunção 

mitocondrial e à resistência à insulina, sendo observada em tecidos musculares 

e adiposos em condições de obesidade e inatividade muscular (Frohnert; 

Bernlohr, 2013). Também está associada na regulação de processos biológicos, 

como a transdução de sinais, a resposta antioxidante e a homeostase celular 

(Uchida, 2003; Tola et al., 2021). No contexto de estresse oxidativo, a 

modificação proteica pode tanto desencadear mecanismos de defesa celular 

quanto contribuir para a disfunção celular e a progressão de doenças (Marin-

Corral et al., 2010).  

A enzima acetilcolinesterase (AChE) desempenha um papel fundamental 

no sistema nervoso ao degradar o neurotransmissor da acetilcolina em colina e 

ácido acético, processo essencial para a terminação da sinalização colinérgica 

e, consequentemente, para o relaxamento muscular após a contração (Soreq; 

Seidman, 2001; García-Ayllón et al., 2011). A inibição da AChE tem sido uma 

estratégia terapêutica importante no tratamento de doenças neurodegenerativas, 

como a doença de Alzheimer, onde o objetivo é aumentar os níveis de 

acetilcolina e melhorar as funções cognitivas (Vecchio et al., 2021; Walczak-

Nowicka; Herbet, 2021). Contudo, a inibição excessiva da AChE pode resultar 

em efeitos tóxicos significativos, como a paralisia muscular, devido à interrupção 

da sinalização colinérgica (Moss, 2020; Walczak-Nowicka; Herbet, 2021). Já 

durante o desenvolvimento embrionário pode levar a defeitos graves nos 

músculos e formação das junções (Pickett et al., 2017). 

A AChE também desempenha funções não clássicas, incluindo a 

modulação de processos celulares como inflamação, apoptose, morfogênese e 

adesão celular (Soreq; Seidman, 2001; García-Ayllón et al., 2011). Essas 

atividades têm sido associadas ao desenvolvimento do sistema nervoso, 
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contribuindo para a formação de junções neuromusculares, conexões tálamo-

corticais e crescimento axonal (Richbart et al., 2021).  

 

3.9  INTEGRAÇÃO DE BIOMARCADORES (IBR) 

 

A integração de biomarcadores, utilizando o Índice de Resposta de 

Biomarcadores Integrados (IBR), é fundamental em estudos de avaliação 

ambiental, pois sintetiza múltiplas respostas de biomarcadores em um único 

índice, simplificando e integrando a interpretação e a comunicação dos dados 

(Duarte et al., 2018; Catteau et al., 2023; Resende; Pereira, 2024). O 

desenvolvimento de índices como o IBR (Beliaeff; Burgeot, 2002) e sua versão 

aprimorada, o Índice de Resposta de Biomarcadores Integrados versão 2 

(IBRv2) (Sanchez et al., 2013), tem sido explorado na literatura como uma 

ferramenta eficaz para a visualização de níveis de contaminação e a avaliação 

da degradação ambiental (Devin et al., 2017; Catteau et al., 2023). 

Esses índices combinam diversos biomarcadores, como indicadores de 

estresse oxidativo, poluentes orgânicos e metais pesados, em uma resposta 

unificada que reflete o estado de saúde dos organismos expostos a 

contaminantes (Liu et al., 2014; Hou et al., 2016;). A integração de 

biomarcadores não apenas facilita a interpretação dos dados, mas também 

melhora a precisão na avaliação dos riscos ambientais (Fanping et al., 2013; 

Duarte et al., 2018). 

A melhoria contínua do IBR é relevante porque oferece uma análise mais 

robusta e permite a comunicação eficaz dos resultados com agências ambientais 

e tomadores de decisão, ampliando a aplicabilidade dos biomarcadores 

integrados no monitoramento ambiental (Sanchez et al., 2013; Resende; Pereira, 

2024). Além disso, a integração de biomarcadores por meio desses índices é 

uma ferramenta valiosa na avaliação da toxicidade de nanopartículas à base de 

metal, proporcionando uma avaliação abrangente do estado de saúde das 

espécies expostas (Devin et al., 2017). Estudos demonstraram a eficácia do IBR 

na integração de atividades enzimáticas antioxidantes como biomarcadores em 

biofilmes fluviais para avaliar a toxicidade de nanopartículas, reforçando sua 

utilidade como estratégia abrangente de monitoramento ambiental (Hou et al., 

2016). 
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Em suma, a integração de biomarcadores, especialmente por meio de 

índices como o IBR e suas versões aprimoradas, constitui uma abordagem 

essencial para a avaliação de impactos ambientais, combinando múltiplas 

respostas biológicas em um índice integrado que facilita tanto a interpretação 

científica quanto a tomada de decisão em políticas ambientais (Catteau et al., 

2023; Resende; Pereira, 2024). 

  

3.10 MODELAGEM MATEMÁTICA  

 

Modelos matemáticos são ferramentas usadas para representar, simular 

e prever o comportamento de sistemas em ecologia e ecotoxicologia. Esses 

modelos facilitam a compreensão de como diferentes variáveis interagem e 

influenciam a dinâmica de populações, ecossistemas e processos ambientais 

(Sun et al., 2021; Tredennick et al., 2021). Eles fornecem uma estrutura para 

avaliar os impactos de poluentes em organismos aquáticos e ecossistemas de 

maneira sistemática (Ghosh et al., 2021). 

Os objetivos principais da utilização dos modelos matemáticos em 

ecotoxicologia incluem a previsão de efeitos de poluentes em diferentes níveis 

biológicos, a extrapolação de dados experimentais para condições ambientais 

reais, além da análise de riscos para populações e ecossistemas inteiros (Brito 

et al., 2018; Fisher et al., 2024). A aplicação desses modelos varia desde 

modelos baseados em indivíduos (IBM), que simulam as respostas de 

organismos específicos a contaminantes, até modelos de projeção integral (IPM) 

que avaliam os impactos de substâncias tóxicas em ecossistemas inteiros 

(Larras et al., 2022). Por exemplo, o uso de IBM para prever os efeitos de metais 

pesados, como cobre, níquel e zinco, em rotíferos (Viaene et al., 2024) permite 

estimar as concentrações de efeito (ECx) com precisão, sendo essencial para a 

definição de padrões regulatórios e a compreensão da dinâmica populacional em 

ambientes impactados por poluentes. 

Testes de ecotoxicologia que utilizam os estádios embrionários e larvais 

como modelo animais desempenham um importante papel na conservação da 

biodiversidade e nos processos ecossistêmicos. Esses testes buscam 

compreender as consequências dos efeitos em indivíduos para as populações 

como um todo (Chapman, 2002). Mesmo pequenos efeitos subletais observados 



40 

em laboratório podem ter impactos significativos na dinâmica populacional a 

longo prazo (Halbach et al., 1983). Portanto, a utilização de modelos 

matemáticos para simular as respostas das populações diante da poluição 

observada nos organismos é relevante (Huston et al., 1988). 

A modelagem matemática tem sido aplicada para compreender o 

desenvolvimento das espécies em resposta a contaminantes e estimar sua 

evolução no ambiente (Schwartz et al., 2021). Modelos que incorporam funções 

logísticas, descrevendo a redução populacional devido à exposição a poluentes, 

aprimoram a compreensão sobre a resiliência e a vulnerabilidade das 

populações aquáticas (Danilov-Danilyan; Rozental et al., 2022). 

O grupo de pesquisa do Laboratório de Toxicologia Celular da 

Universidade Federal do Paraná (UFPR) tem desenvolvido modelos 

matemáticos preditivos e estocásticos para avaliar os efeitos de poluentes na 

dinâmica populacional de espécies como o jundiá (Rhamdia quelen) (Nagamatsu 

et al., 2021). Esses modelos, que utilizam parâmetros específicos da espécie e 

dados experimentais de sobrevivência das larvas (Brito et al., 2017), têm sido 

aplicados com sucesso em estudos de toxicidade com os jundiás, (Azevedo-

Linhares et al., 2018; Brito et al., 2018; Folle et al., 2020), além de dourados e 

curimbatás (Barreto et al., 2020). 

Esses esforços destacam a relevância da modelagem matemática para 

prever os efeitos de poluentes a longo prazo, proporcionando uma base sólida 

para a conservação da biodiversidade. É importante ressaltar que, além dos 

modelos matemáticos, a integração de biomarcadores bioquímicos e 

morfológicos, (Flynn; Pereira, 2013; Alonzo et al., 2016) é essencial para uma 

avaliação de risco ecológico mais robusta e abrangente. 
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(A) Representação do mapa do Brasil. (B) Representação do mapa do Paraná. (C) Curso do Rio 
Iguaçu. Triangulo representa Curitiba, capital do estado, que fica próxima a nascente do rio. Círculos 
brancos são os pontos de estudo. BA: Barragem; IR: Iratim; FL: Floresta. Esquema criado com o 
auxílio do software QGIS Desktop 3.16.2. Fonte: A autora (2024). 

4 MATERIAIS E MÉTODOS 
 

4.1 ÁREA DE ESTUDO 

 

O estudo foi realizado com amostras coletadas em fevereiro de 2023 no 

reservatório de Salto Segredo, que pertence à Usina Hidrelétrica Governador 

Ney Aminthas de Barros Braga, localizada no município de Mangueirinha - PR, 

na região conhecida como Médio Iguaçu. Foram selecionados três diferentes 

pontos do reservatório, conhecidos como: Barragem, na jusante do reservatório 

(25º47'28.2''S, 52º07'07.7''W), Iratim, região mediana do reservatório 

(26º00'09.6''S, 51º57'56.2''W), e Floresta, no montante do reservatório 

(25º55'01.0''S, 51º42'40.0''W). A escolha desses pontos foi determinada pela 

equidistância, permitindo uma avaliação mais representativa da qualidade da 

água do reservatório (Figura 2).  
 

FIGURA 2 – ÁREA DE ESTUDO 
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4.2 COLETA DE ÁGUA E SEDIMENTO  

 

As coletas da água e sedimento foram realizadas nos pontos 

mencionados em fevereiro de 2023. A água foi coletada a uma profundidade de 

aproximadamente 30 cm da superfície do rio. Para isso, o balde foi posicionado 

horizontalmente, seguindo o fluxo da água, e foram removidos resíduos, galhos, 

folhas e outros detritos. As amostras de água destinadas às análises de 

toxicidade em embriões de Rhamdia quelen foram armazenadas em galões de 

10 litros. Para as análises químicas, a água foi coletada em frascos âmbar de 1 

litro (Figura 3 A), previamente lavados com detergente alcalino (Extran, da 

Merck), envolvidos em papel alumínio e devidamente etiquetados. As amostras 

destinadas às análises de metais foram acidificadas com ácido nítrico (HNO3) 

0,5% até atingir um pH de 2.0 logo após a coleta, enquanto as amostras para 

análises orgânicas foram mantidas sem acidificação. Ambas foram armazenadas 

a 4ºC.  

A coleta de sedimento foi realizada utilizando uma draga de corda (Figura 

3 B). A draga foi lançada a aproximadamente 10 metros da margem do rio, 

permitindo a coleta do sedimento do fundo. O sedimento coletado foi depositado 

em potes de polietileno de 1 litro e marmitas de alumínio (Figura 3 C-D), 

destinadas, respectivamente, às análises de metais (armazenamento à 4ºC) e 

compostos orgânicos (armazenamento a -20ºC). O sedimento também foi 

utilizado para a produção de elutriato. As amostras foram enviadas ao 

Laboratório de Processos e Projetos Ambientais (LABPPAM) do Departamento 

de Química (UFPR) e ao Centro de Estudos do Mar da UFPR, onde foram 

realizadas as análises de metais e metaloides como Arsênio (As), Manganês 

(Mn), Zinco (Zn), Cádmio (Cd) e o Chumbo (Pb), e os compostos orgânicos como 

Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPAs), Dicloro-Difenil-Tricloroetano 

(DDTs), Hexaclorociclohexanos (HCHs), Bifenilas Policloradas (PCBs), Éteres 

Difenil Polibromados (PBDEs), respectivamente. O protocolo EPA 3051A (2007) 

foi utilizado para as análises de sedimento, enquanto as análises de água foram 

conduzidas conforme o Standard Methods (Lipps et al., 2023). 
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Principais materiais utilizados na coleta e armazenamento da água e sedimento do Rio Iguaçu. 
(A) Frascos âmbar etiquetados. (B) Draga de corda. (C) Potes de polietileno.  (D) Marmitas de 
alumínio. Fonte: A autora (2024). 

FIGURA 3 – MATERIAIS DE COLETA E ARMAZENAMENTO 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

4.3 ELUTRIATO  

 

O Rhamdia quelen apresenta hábitos bentônicos, depositando seus ovos 

no fundo dos rios e o desenvolvimento dos embriões ocorre nesse local (Gomes 

et al., 2000; Rubio-Vargas et al., 2024a). Utilizou-se o elutriato para simular as 

condições ambientais enfrentadas pelos embriões desta espécie, além de ser 

um teste com o propósito de avaliar a toxicidade dos compostos presentes nos 

sedimentos. 

O elutriato é uma solução aquosa obtida pela adição de água de rio (U.S. 

EPA, 1998, 2001), água reconstituída (U.S. EPA, 1991) ou água deionizada 

(Gomes et al., 2020) a uma amostra sólida, normalmente na proporção de 1 parte 

de sedimento para 4 partes de água. Para preparar o elutriato dos três pontos, 

utilizou-se água reconstituída misturada com amostras de sedimento na 

proporção de 1:4, conforme as diretrizes da ISO (1996), utilizando 0,0588 g de 

CaCl ·2H O, 0,0246 g de MgSO ·7H O, 0,0126 g de NaHCO  e 0,0011 g de KCl 
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(A) Mistura de água reconstituída e sedimento, em agitador mecânico. (B) Material em repouso 
para a decantação. (C) Elutriato pronto para ser transferido para frasco âmbar. Fonte: A autora 
(2024). 

em 1 L de água deionizada, resultando em uma dureza mínima de 1:5 (OECD, 

2013). 

Após a diluição, a mistura foi agitada vigorosamente por 30 minutos em 

um agitador mecânico (Figura 4 A) e, em seguida, deixada em repouso por 24 

horas para decantação (Figura 4 B). O sobrenadante foi sifonado e armazenado 

em frascos de vidro âmbar a 4 °C até a realização dos testes de toxicidade e 

estresse oxidativo (Figura 4 C). 

 
FIGURA 4 – PREPARAÇÃO DO ELUTRIATO 

 
 

 
 
 
 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
4.4 MODELO DE ESTUDO  

 

Os embriões de Rhamdia quelen foram obtidos na piscicultura Panamá, 

localizada na cidade de Paulo Lopes, Santa Catarina (Panamá, s.d.), no mês de 

março de 2023. Esta piscicultura dispõe de infraestrutura e profissionais 

capacitados para a indução, desova e fertilização de várias espécies de peixes, 

incluindo a espécie modelo desse estudo.  

 

4.5 OBTENÇÃO DOS EMBRIÕES 

 

O processo de obtenção dos embriões foi realizado por um profissional 

especializado da piscicultura Panamá, com supervisão em todas as etapas. 

Os ovos foram coletados de um único casal de progenitores, que 

apresentava características externas de maturação sexual, por meio de 

hipofização (desova induzida) e fertilização in vitro. A indução da desova foi 
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(A) Aplicação da hipófise de carpa. (B) Fêmea sexualmente madura e liberando óvulos. (C) 
Gametas sendo hidratados dentro de uma incubadora. (D) Movimentos feitos suavemente 
com uma espátula. Fonte: A autora (2024). 

realizada com duas injeções intramusculares de extrato de hipófise de carpa (0,5 

e 5,0 mg/kg), com um intervalo de 10 horas entre as aplicações. A espermiação 

ocorreu com a aplicação de 0,5 mg/kg de extrato de hipófise juntamente com a 

segunda injeção na fêmea (Figura 5 A). 

Após a indução, os exemplares foram retirados da água e seus ventres 

pressionados suavemente para a liberação dos gametas (Figura 5 B). Após 

serem coletados em recipiente plástico, os gametas foram levados para uma 

incubadora, onde passaram por hidratação para ativação dos espermatozoides 

(Figura 5 C). Os óvulos e espermatozóides foram misturados suavemente para 

simular o encontro natural (Figura 5 D), durante aproximadamente 40 minutos. 

Após a fertilização in vitro, os ovos fecundados foram colocados em 

sacolas plásticas contendo água do local, saturada de oxigênio e transportados 

para o Laboratório de Embriotoxicologia, Departamento de Biologia Celular do 

Setor de Ciências Biológicas da UFPR, Curitiba, PR. Durante o transporte, a 

temperatura foi mantida a 24ºC controlada por ar-condicionado e verificada com 

um termômetro, para garantir as condições ideais para o desenvolvimento da 

espécie (Rodrigues-Galdino et al., 2010).  

 
FIGURA 5 – PROCESSO PARA A OBTENÇÃO DOS OVOS DE RHAMDIA QUELEN 
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Transporte e seleção de ovos viáveis para alocação em microplaca de 96 poços. (A) Sacos 
contendo água aerada e os ovos de Rhamdia quelen. (B) Microplacas de 96 poços separadas 
e identificadas para o experimento. (C) Placa de Petri contendo ovos viáveis e inviáveis. (D) 
Visualização dos ovos em microscópio estereoscópico Olympus, 40x; viáveis (cabeça de 
seta) e inviáveis (setas). Fonte: A autora (2024). 

A B

C D

4.6 DESENHO EXPERIMENTAL  

 

As amostras de água e sedimento, bem como o elutriato preparado, foram 

armazenados a -4°C até 24 horas antes da chegada dos ovos fertilizados de 

Rhamdia quelen. Nesse momento, as amostras foram retiradas para aclimatação 

e aeração. Os ovos foram transportados em sacos com água aerada da 

piscicultura (Figura 6 A), mantendo-se uma temperatura ideal de 24ºC. A viagem 

até o Laboratório de Embriotoxicologia do Departamento de Biologia Celular da 

UFPR durou cerca de 5 horas, cobrindo uma distância de 360 km.  

No laboratório, os ovos foram colocados em placas de Petri (Figura 6 C) 

e selecionados por meio da observação em um microscópio estereoscópico 

Olympus (Figura 6 D). Apenas embriões viáveis, que se apresentavam 

translúcidos e estavam na fase de gástrula (8 horas após fertilização - hpf), foram 

alocados nos poços de microplacas de 96 poços (Figura 6 B) ou em béqueres. 

Os embriões inviáveis foram descartados. 

 
FIGURA 6 – SELEÇÃO DOS OVOS DE RHAMDIA QUELEN 
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Um total de 8.640 ovos viáveis foi selecionado e exposto à água ou 

elutriato coletados nos pontos do reservatório de Salto Segredo (Barragem, 

Iratim, Floresta), além de um grupo controle, feito com água reconstituída 

(0,0588 g de CaCl ·2H O, 0,0246 g de MgSO ·7H O, 0,0126 g de NaHCO  e 

0,0011 g de KCl em 1 L de água deionizada). Para os testes de toxicidade, os 

embriões foram expostos, um por poço, em placas de 96 poços, contendo 200 

μL de água ou elutriato dos pontos; houve a troca de 100 μL das soluções a cada 

24 horas. Foram utilizadas 20 placas para a exposição à água e 20 ao elutriato 

(Figura 7 A). As placas foram dispostas de forma randômica (Figura 8 A), 

garantindo que cada uma contivesse 4 tratamentos diferentes, incluindo o 

controle, o valor total para cada tratamento por placa foi de 24 indivíduos, ou 

seja, 480 indivíduos totais para os 4 tratamentos tanto para água quanto para o 

elutriato, totalizando 3.840 embriões. Para as análises de estresse oxidativo, um 

total de 40 béqueres de 250 mL foram utilizados, onde cada tratamento foi 

realizado em quintuplicata, tanto para água quanto para o elutriato. Em cada 

béquer, foram dispostos 120 embriões (Figura 7 B). 

 
FIGURA 7 – DESENHO EXPERIMENTAL 

 

  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Representação gráfica do início dos testes de toxicidade (A) e da exposição para os testes 
de estresse oxidativo (B). Fonte: A autora (2024). 
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(A) Placas de 96 poços identificadas de forma randomizada. (B) Incubadora com todas as 
placas e béqueres. (C) Bancada organizada com água e elutriato sendo aerado, para 
posterior troca das placas e béqueres. Fonte: A autora (2024). 

As placas e os béqueres foram mantidos em incubadora a 24ºC durante 

todo o experimento (Figura 8 B). A cada 24 horas, 100 μL da solução teste em 

cada poço ou 100 mL nos béqueres foram renovados para promover melhor 

oxigenação, remoção de produtos de excreção e amônia, além de manter as 

características semelhantes à água inicial (Figura 8 C). Durante cada renovação, 

os embriões e larvas mortos foram quantificados e removidos. 

 
FIGURA 8 – ARMAZENAMENTO 
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Representação da sequência das análises de toxicidade realizadas em embriões e larvas de Rhamdia 
quelen. A taxa de eclosão foi analisada 24 horas pós-fertilização (hpf). Em intervalos de 24, 48, 72 e 96 
hpf foram avaliadas as taxas de deformidade e de sobrevivência. Com base na análise de sobrevivência 
foi desenvolvido um modelo matemático. Fonte: A autora (2024). 

4.7 TESTES DE TOXICIDADE DOS EMBRIÕES E LARVAS  

 

Os embriões e larvas foram expostos à água e ao elutriato por períodos 

de 24, 48, 72 e 96 horas. As placas foram observadas diariamente até atingirem 

96 horas pós-fertilização (hpf) (Figura 9).  

 
FIGURA 9 – REPRESENTAÇÃO DAS ANÁLISES DE TOXICIDADE NOS EMBRIÕES E 
 LARVAS EM HPF 

 
 
  
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

- Taxa de eclosão: Foi determinada em 24 hpf, considerando o número de 

larvas que estavam fora do córion e nadando livremente em relação ao total de 

embriões incubados no início da exposição. 

- Taxa de sobrevivência: Avaliada nos períodos de 24, 48, 72 e 96 hpf por 

meio de observação direta em estereomicroscópio. Foram registradas como 

vivas as larvas que se movimentavam e apresentavam batimentos cardíacos. A 

taxa de sobrevivência foi calculada como sendo o número total de larvas vivas 

durante as 96 hpf em relação ao número inicial de embriões incubados em cada 

tratamento. Embriões não eclodidos foram considerados mortos.  

- Deformidades: A cada 24 horas, até completar 96 horas, 3 larvas das 

placas foram coletadas e fixadas em Karnovisky (paraformaldeído 2%, 

glutaraldeído 2,5%, tampão cacodilato de sódio 0,1M, pH 7.2 a 4ºC) por 24 horas. 

As larvas foram lavadas no mesmo tampão do fixador e refrigeradas a 4ºC para 
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Estrutura corporal de larvas controle de Rhamdia quelen e regiões observadas. Esquema da 
larva de (A) 24 hpf; (B) 48 hpf; (C) 72 hpf; (D) 96 hpf. Fonte: A autora (2024). 

posterior captura de imagens em estereomicroscópio (Discovery. V12, Zeiss) 

(Figura 10 A-D). As malformações foram observadas, classificadas e adaptadas 

de acordo com Powers et al. (2011), em três categorias: (1) danos axiais 

(alteração na cauda, crescimento esquelético atrofiado, nadadeiras atrofiadas); 

(2) cranial (ausência de barbilhões, ausência ou atrofia dos olhos); e (3) tórax 

(edema de pericárdio ou no saco vitelino). Com base nos dados observados, foi 

atribuído um escore de 1 a 3 para cada deformidade, onde 1 representa grau 

baixo; 2, grau médio e 3, grau alto. Cada larva recebeu um escore total para as 

malformações, que foi somado, após a soma, a média dos valores dos 30 

indivíduos foi calculada, resultando no índice de deformidades. 

 
FIGURA 10 – ESQUEMAS DAS LARVAS CONTROLE PARA COMPARAÇÃO 
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4.8. NEUROMASTOS NA MICROSCOPIA ELETRÔNICA DE VARREDURA 

(MEV) 

  

A técnica de Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) é essencial para 

análises detalhadas de materiais biológicos, especialmente de organismos 

pequenos, como larvas de peixes e suas estruturas. Essa abordagem fornece 

imagens de alta resolução da morfologia superficial das larvas, incluindo os 

neuromastos, que são estruturas mecanorreceptoras presentes na superfície 

desses animais. 

Foram utilizadas cinco larvas de cada tratamento com 96 horas pós-

fertilização (hpf), fixadas em solução de Karnovsky, lavadas em tampão 

cacodilato 0,1 M e desidratadas em uma série de soluções alcoólicas (Merk®) a 

50%, 60%, 70%, 80%, 90%, 95% e duas vezes a 100%, com duração de 10 

minutos cada. Após a desidratação, as larvas foram submetidas à secagem em 

ponto crítico com CO , metalizadas com ouro e analisadas no microscópio 

eletrônico de varredura JEOL®-JSM 6360 LV, do Centro de Microscopia 

Eletrônica da UFPR. 

 As imagens obtidas por MEV foram utilizadas para quantificar o número 

de neuromastos presentes em cada larva, tanto na região da cabeça quanto na 

linha lateral do corpo (Figura 11 A-B). Também foi realizada uma análise 

qualitativa da conformidade estrutural, focando no tamanho e na quantidade das 

projeções ciliadas na região central dos neuromastos (Figura 11 C). 
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FIGURA 11 – LOCALIZAÇÃO DOS NEUROMASTOS EM MEV 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 

 

 

 

4.9 ANÁLISE DE ESTRESSE OXIDATIVO 

 

Aproximadamente cem larvas com 96 hpf incubadas em cada béqueres 

foram contadas, coletadas e colocadas em tubos eppendorfs em banho de gelo. 

O excesso de água foi removido dos eppendorfs, e as larvas armazenadas em 

um congelador a -80ºC até a continuidade dos protocolos específicos para 

análises de estresse oxidativo, incluindo a atividade da catalase (CAT), 

glutationa S-transferase (GST), acetilcolinesterase (AChE), carbonilação de 

proteínas (PCO), concentração de tióis não protéicos (TNP), peroxidação lipídica 

(LPO) e superóxido dismutase (SOD).  

Para iniciar os testes de estresse oxidativo, cada amostra foi 

homogeneizada utilizando um tissuelyser e em tampão Tris-EDTA (Tris-HCl 20 

mM, EDTA 1,0 mM, pH 7,6) contendo 1mM de fluoreto de fenilmetilsulfonil 

(PMSF). Em seguida, as amostras foram centrifugadas a 12.000 g por 20 

minutos a 4°C. A concentração de proteínas foi determinada a 595 nm, utilizando 

Larva de Rhamdia quelen com 96hpf, em MEV. (A) Localização dos neuromastos (pontos 
pretos) na linha lateral do corpo. (B) Ampliação da cabeça da larva mostrada em A, com 
marcações dos neuromastos nesta região. (C) Neuromasto (N) com porção ciliar (seta) em 
seu centro. Fonte: A autora (2024). 

N 
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10 μL do sobrenadante e 250 μL do reagente de Bradford em uma microplaca 

de 96 poços (Bradford, 1976). Após a determinação da concentração de 

proteínas em mg/mL, as amostras foram normalizadas para a mesma 

concentração, evitando interferências nos resultados. Para cada análise, foram 

necessárias concentrações e volumes distintos das amostras. 

 

4.9.1 Atividade da Superóxido Dismutase (SOD)  

A determinação da atividade da SOD foi baseada nos métodos descritos 

por Kono (1978) e Crouch et al. (1981). Este ensaio aproveita a capacidade da 

SOD em inibir a redução do cloreto azul de nitrotetrazólio (NBT) para azul 

formazan pelo ânion superóxido (O ), gerado pela hidroxilamina em soluções 

alcalinas. Em microplacas de 96 poços, foram adicionados 30 μL do 

sobrenadante, 70 μL de NBT e 100 μL de cloreto de hidroxilamina para iniciar a 

reação. A redução do NBT para azul formazan foi monitorada a 560 nm durante 

30 minutos, com medições a cada minuto. 

 

4.9.2 Atividade da Catalase 

A atividade de catalase foi avaliada com base na degradação do peróxido 

de hidrogênio em oxigênio e água, conforme o método de Aebi (1984). Para essa 

análise, foram utilizados 10 μL do sobrenadante e 190 μL do meio de reação 

(H2O2 20 mM em Tris-HCL 1,0 M, EDTA 5,0 mM, pH 8,0), em microplacas de 96 

poços UV-star® (Greiner Bio-One). A absorbância foi registrada imediatamente 

a 240 nm durante 5 minutos. 

 

4.9.3 Atividade da Glutationa S-transferase (GST) 

A atividade enzimática da GST foi determinada pela formação de um 

tioéter resultante da reação do substrato 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) com 

a glutationa (GSH), catalisada pela GST (Keen et al., 1976). Para essa 

verificação, foram utilizados 20 μL do sobrenadante e 180 μL do meio de reação 

(GSH 1,5 mM e CDNB 2,0 mM em tampão fosfato de potássio 0,1 M, pH 6,5), 

adicionados a microplacas de 96 poços. A absorbância foi medida 

imediatamente a 340 nm durante 6 minutos. 
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4.9.4 Concentração de tióis não protéicos (TNP)  

O procedimento para a determinação de tióis não proteicos foi baseado 

em Sedlak e Lindsay (1968) e consistiu na precipitação de proteínas, seguida 

pela reação de tióis não proteicos com DTNB, resultando na formação de um 

produto que absorve luz. Todas as amostras congeladas foram tratadas com 25 

μL de ácido tricloroacético a 50% para precipitação, seguido de centrifugação a 

5.000 g por 10 minutos a 4°C. Em microplacas de 96 poços, foram adicionados 

50 μL do sobrenadante, 230 μL de tampão Tris-base 0,4 M, pH 8,9, e 20 μL de 

DTNB. Após aguardar de 5 a 10 minutos em temperatura ambiente, a 

absorbância foi medida a 415 nm, e os resultados foram calculados com base 

em uma curva padrão de GSH. 

 

4.9.5 Peroxidação de lipídios (LPO)  

A avaliação de danos lipídicos foi realizada utilizando o Método de FOX 

(Jiang et al., 1992; Jiang et al., 1991). Este método baseia-se na oxidação rápida 

de Fe²  mediada por peróxidos em condições ácidas, resultando na formação do 

complexo Fe³  com a laranja de xilenol na presença do estabilizador 

hidroxitolueno butilado (BHT). As amostras, previamente congeladas, foram 

tratadas com o meio de reação contendo laranja de xilenol dissódico, H SO  

concentrado, BHT, sulfato ferroso amoniacal (FeSO ·NH ) e metanol PA. As 

amostras foram agitadas por inversão a cada 3 minutos e, em seguida, 

centrifugadas a 9.000 g por 10 minutos à temperatura ambiente. A absorbância 

foi medida a 570 nm, utilizando uma faixa de leitura de 550 a 570 nm. 

 

4.9.6 Carbonilação de Proteínas (PCO)  

A determinação de proteínas oxidadas ou carboniladas foi realizada por 

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

contêm grupos aldeído e cetona, formando dinitrofenil hidrazonas (Levine et al., 

1994). Em tubos eppendorf, foram adicionados 200 μL da amostra e 500 μL do 

meio de reação (DNPH). As amostras foram incubadas a 37°C por 90 minutos. 

Após a incubação, as amostras foram resfriadas em gelo, e 700 μL de solução 

de ácido tricloroacético foram adicionados. Os tubos foram então misturados em 

vórtex e centrifugados a 9.000 g a 4°C por 10 minutos. O sobrenadante foi 

descartado e o pellet ressuspendido em etanol e acetato de etila (1:1) gelado. 
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Esse processo de mistura e centrifugação foi repetido até que a solução se 

tornasse transparente. O pellet foi então ressuspendido em 500 μL de solução 

de hidrocloreto de guanidina, misturado em vórtex e centrifugado a 9.000 g a 4°C 

por 3 minutos. Finalmente, em microplacas de 96 poços, foram adicionados 200 

μL das amostras e a absorbância foi medida a 370 nm. 

 

4.9.7 Atividade da Acetilcolinesterase (AChE) 

A atividade da AChE foi avaliada pelo método de Ellmann et al. (1961), 

que se baseia na hidrólise do substrato acetiltiocolina, resultando em tiocolina e 

acetato. A reação da tiocolina com o ácido 5,5'-ditiobis-2-nitrobenzóico (DTNB) 

gera o ânion 5-tio-2-nitrobenzoato, responsável pela coloração amarela. A 

verificação da atividade de AChE foi realizada em microplacas de 96 poços, 

contendo 10 μL do sobrenadante e 140 μL de solução DTNB. No momento da 

leitura, foram adicionados 50 μL de iodeto de acetiltiocolina. A absorbância foi 

medida imediatamente a 405 nm durante 5 minutos. 

 

4.10 INTEGRAÇÃO DE BIOMARCADORES 

  

Os dados obtidos nas análises de estresse oxidativo foram utilizados para 

calcular a Resposta Integrada de Biomarcadores (IBR), proposta por Beliaeff e 

Burgeot (2002) e Sanchez et al. (2013). Esta técnica permite visualizar as 

diferenças entre locais e condições de exposição, revelando padrões que 

indicam a presença de poluentes e estresse ambiental. 

Inicialmente, os dados foram normalizados, dividindo-se os resultados 

pelos valores do biomarcador de controle correspondente, seguido por uma 

transformação logarítmica:  

 Yi = log (Xi/X0). Onde Xi representa a média do tratamento e X0 a 

média do controle. 

Em seguida, os dados foram padronizados seguindo Beliaeff e Burgeot 

(2002):  

 Zi = (Yi− μ) / σ. Onde σ representa o desvio padrão e μ a média 

geral todos os valores dos tratamentos em relação a uma análise, 

por exemplo, média geral dos tratamentos para GST. 



56 

O índice de variação foi calculado subtraindo o valor do tratado do 

controle:  

 (Zi): A = Zi − Z0. Zi representa o resultado do cálculo anterior e o 

Z0 resultado Zi do controle. 

Por fim, as respostas integradas de multibiomarcadores foram obtidas 

pela soma de todos os índices de desvio dos biomarcadores, resultando na 

elaboração de gráficos de radar:  

 (A): IBR= Σ|A|. 

 

4.11 AVALIAÇÃO DO IMPACTO POPULACIONAL- MODELO MATEMÁTICO  

 

Os dados de sobrevivência foram utilizados para aplicar um modelo 

estocástico baseado no indivíduo, desenvolvido por Brito et al. (2017) para o 

jundiá (Rhamdia quelen). Essa avaliação permite observar a propagação dos 

efeitos observados nos embriões e larvas na dinâmica populacional da espécie, 

categorizada em três fases etárias: embrião e larval, juvenil e adulta. Esta análise 

contribui para a compreensão dos impactos da exposição a poluentes presentes 

na água do reservatório sobre a manutenção da população. 

A primeira fase inclui embriões e larvas, caracterizada pela alimentação 

endógena até 96 horas pós-fertilização (hpf). Nesta fase, a probabilidade de 

sobrevivência até a fase juvenil (Sa) é de 0,6 na ausência de poluentes, sendo 

que a exposição a estes pode reduzir essa probabilidade potencialmente a zero. 

A segunda fase é a juvenil, quando ocorre a transição para a alimentação 

exógena e a natação. É nessa fase que os indivíduos começam a competir por 

alimentos. Cada um apresenta uma probabilidade de sobrevivência (SB), com a 

taxa máxima de sobrevivência sem competição, sendo B = 0,8. Essa taxa diminui 

à medida que o número de indivíduos aumenta, devido à limitação de recursos 

e ao impacto dos poluentes. 

A terceira fase corresponde aos indivíduos adultos, que podem viver de 1 

a 21 anos. Brito et al. (2017) consideram uma taxa de mortalidade anual 

constante de d = 0,35, resultando em uma taxa de sobrevivência (SC) = 1 – d. O 

impacto dos poluentes nesta fase também compromete a taxa de sobrevivência, 

afetando a reprodução e a dinâmica populacional. 
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As informações descritas estão incorporadas no modelo desenvolvido por 

Brito et al. (2017). Para a aplicação do modelo, é necessário calcular um valor 

de impacto, baseado na média das taxas de sobrevivência das amostras aos 96 

hpf. Esse valor é obtido dividindo a média dos tratados pela média do controle, 

resultando no valor de impacto. Este valor é inserido no programa do modelo 

matemático, que ajusta os cálculos conforme esse valor, fornecendo o número 

de indivíduos e as probabilidades de sobrevivência nas fases larval, juvenil e 

adulta para cada tratamento ao longo dos anos estipulados. Para a elaboração 

dos gráficos, calcula-se a densidade relativa, dividindo-se o número de 

indivíduos vivos em cada ano pela média do controle. O gráfico abrange um 

período de 200 anos, com os primeiros 100 anos considerados como valor de 

impacto nulo e a partir do ano 101 considerado o valor de impacto obtido dos 

tratamentos. 

 

4.12 ANÁLISE DE DADOS  

 

Os dados obtidos foram analisados utilizando o software GraphPad Prism 

9.0. Inicialmente, todos os dados foram submetidos ao teste de normalidade de 

Kolmogorov-Smirnov. Para os dados que apresentaram distribuição normal, foi 

aplicado o teste de ANOVA de uma via, complementado pelo teste de Tukey 

para a comparação entre os grupos. Nos casos em que a distribuição não foi 

normal, utilizou-se o teste não paramétrico de Kruskal-Wallis, seguido do teste 

de Dunns. Para a análise do índice de deformidade, foi empregado o ANOVA de 

duas vias, tempo e tratamento, também acompanhado do teste de Tukey para 

comparação entre os grupos. Os dados qualitativos foram avaliados por meio do 

teste Qui-quadrado. Todos os testes foram realizados considerando um nível de 

significância α = 0,05.  



58 

5 RESULTADOS 
  

5.1 ANÁLISES QUÍMICAS DA ÁGUA E SEDIMENTO 

 

As análises das amostras de água e sedimento ao longo dos pontos 

estudados do Rio Iguaçu revelaram variações nas concentrações totais de 

contaminantes inorgânicos em relação aos limites estabelecidos pelo CONAMA. 

Na água, o Arsênio (As) e o Chumbo (Pb) permaneceram dentro dos limites 

permitidos. O Manganês (Mn), embora tenha apresentado concentrações 

maiores em Floresta (54,87 μg L ¹), ainda estava dentro do limite estabelecido 

pelo CONAMA 357/05. Nos sedimentos, as concentrações de Mn foram 

consideravelmente altas em todos os pontos, com destaque para Iratim, onde 

atingiram 4210,40 μg g ¹. O Zinco (Zn) também apresentou concentrações 

consideráveis, com os valores em Floresta (279,89 μg g ¹) próximos ao limite 

superior estabelecido pelo CONAMA 454/12. Contudo, ao comparar com o 

Limite de Efeito Limiar (TEL), os dados indicam que esses valores ultrapassam 

a concentração aceitável, o que pode indicar um risco de contaminação no local. 

Outros metais, como o Cádmio (Cd) e o Chumbo (Pb), permaneceram abaixo 

dos limites em todas as amostras de água e sedimento, indicando uma menor 

acumulação desses elementos nos pontos analisados (TABELA 1).  
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Metais pesados detectados em três pontos diferentes do reservatório de Salto Segredo. As 
concentrações foram analisadas de acordo com as resoluções 357/2005 e 454/2012 do 
CONAMA, que estabelecem diretrizes para a classificação dos corpos d'água e o 
gerenciamento de material dragado, respectivamente. <LOQ indica valores inferiores aos 
limites de quantificação. Fonte: a autora (2024). 

TABELA 1 – CONTAMINANTES INORGÂNICOS ANALISADOS NA ÁGUA E SEDIMENTO DO 
 RIO IGUAÇU 
 

Água (μg L-1) 

        As      Mn                Zn     Cd     Pb 
CONAMA 

357/05 10 100 180 1 10 

Barragem <LOQ 7,32 1,21 <LOQ <LOQ 
Iratim 0,47 25,14 <LOQ <LOQ <LOQ 

Floresta <LOQ 54,87 <LOQ <LOQ <LOQ 
Sedimento (μg g-1) 

  As Mn Zn Cd Pb 
CONAMA 

454/12 5.9 - 17 - 123- 315 0,6 - 3,5 35 - 91.3 

Barragem <LOQ 1574,48 201,32 0,08 12,71 
Iratim <LOQ 4210,40 216,93 0,048 14,64 

Floresta <LOQ 3319,05 279,89 0,16 16,88 
 

 

 

 

A análise dos contaminantes orgânicos nas amostras de água e 

sedimento revelou concentrações variadas em relação aos limites estabelecidos 

pelo CONAMA. Na água, a maioria dos contaminantes, como HPAs (16), DDTs, 

HCB, HCHs, PCBs e PBDEs, permaneceu abaixo dos limites estabelecidos pela 

Resolução CONAMA 357/05.  

No sedimento, os HPAs e PCBs apresentaram concentrações variáveis 

entre os pontos analisados. Em Floresta, as concentrações de HPAs (16) 

atingiram 913,6 ng g ¹, sendo esses 119,7 ng g ¹ de 2-3 anéis e 754,4 ng g ¹ de 

4-6 anéis, abaixo dos limites estabelecidos pela Resolução CONAMA 454/12. 

Contudo, esses valores ainda são indicativos de um potencial impacto ambiental. 

Os demais pontos apresentaram maior concentração de HPAs de 2-3 anéis 

(TABELA 2).  
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Contaminantes orgânicos detectados em três pontos diferentes do reservatório de Salto 
Segredo. As concentrações foram analisadas com base nas resoluções 357/2005 e 454/2012 
do CONAMA, que estabelecem diretrizes para a classificação dos corpos d’água e o 
gerenciamento de material dragado, respectivamente. <LOQ indica valores Inferiores aos 
limites de quantificação. Fonte: a autora (2024). 

TABELA 2 – CONTAMINANTES ORGÂNICOS ANALISADOS NA ÁGUA E SEDIMENTO 
 DO RIO IGUAÇU 
 

Água (ng L-1) 
 HPAs DDTs HCB HCHs PCBs PBDEs 

CONAMA 
357/05 - 2 6.5 - 1 0.06 

Iratim <LD 0,1 <LD 0,65 0,43 <LD 
Barragem 0,035 0,55 <LD <LD 0,57 <LD 
Floresta <LD <LD <LD <LD <LD <LD 

Sedimento (ng g-1) 

  HPAs DDTs HCB HCHs PCBs PBDEs 

CONAMA 
454/12 1000 1 a 5 - 1 34.1 - 

Iratim 2,33 <LD <LD <LD <LD <LD 
Barragem 30,7 0,15 <LD <LD 0,08 <LD 
Floresta 913,6 0,03 <LD <LD 1,53 <LD 

 

 

 

 
 
5.2 TESTES DE TOXICIDADE NO PERÍODO EMBRIONÁRIO E LARVAL 

  

As taxas de eclosão dos embriões de Rhamdia quelen foram avaliadas 24 

horas após a fertilização. Os resultados indicaram que a eclosão dos embriões 

ocorreu de maneira semelhante entre todos os grupos analisados, sem 

diferenças estatisticamente significativas entre eles (Figura 12). A média da taxa 

de eclosão para o grupo de água foi de 91,3 % para o controle, 87 % para Iratim, 

86,3 % Barragem e 86 % para Floresta. No grupo do elutriato, as taxas foram 

92,6 % para o controle, 90 % para Iratim, 89 % para Barragem e 89,2 % para 

Floresta. A diferença entre esses valores não foi estatisticamente significativa (p 

> 0,05). 
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Taxa de eclosão dos embriões de Rhamdia quelen em água e em elutriato, nos diferentes 
pontos de coleta. Média e desvio padrão da média. Não houve diferença significativa entre os 
tratamentos (p<0,05). Fonte: A autora (2024). 
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Taxas de sobrevivência durante 24, 48, 72 e 96 hpf observados em (A) água e (B) elutriato.  
Média e desvio padrão da média. Não houve diferença significativa entre os tratamentos 
(p<0,05). Fonte: A autora (2024). 

FIGURA 12 - TAXA DE ECLOSÃO DE EMBRIÕES DE RHAMDIA QUELEN, 24 HORAS PÓS 
  FERTILIZAÇÃO (HPF) 

 

 

 

  

 

 

 

 
 

 
 

 

 

Os dados não revelaram diferenças significativas entre grupos tratados e 

o grupo controle. Isso sugere que a taxa de sobrevivência foi consistente em 

todos os grupos ao longo do período de observação (Figura 13 A-B). A média da 

taxa de sobrevivência em 96 horas pós-fertilização (hpf) foi de 90% para o 

controle, 88,9% para Iratim, 88,5% para Barragem e 88,7% para Floresta no 

grupo exposto à água. No grupo exposto ao elutriato, as taxas de sobrevivência 

foram de 93,9% no controle, 93,5% em Iratim, 94% em Barragem e 92% em 

Floresta. As taxas de sobrevivência permaneceram consistentemente elevadas, 

independentemente do ambiente de exposição, e as diferenças observadas não 

foram estatisticamente significativas (p > 0,05).  

 
FIGURA 13 - TAXA DE SOBREVIVÊNCIA DE EMBRIÕES E LARVAS DE RHAMDIA QUELEN 
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5.3 DEFORMIDADES 

  

Os resultados do índice de deformidades mostraram que no grupo tratado 

com água (Figura 14 A), observou-se uma diferença significativa em Floresta aos 

96 hpf. Por outro lado, no grupo tratado com elutriato (Figura 14 B), observou-se 

que Barragem apresentou diferenças significativas em relação ao controle aos 

24, 48 e 72 hpf, e Floresta aos 72 e 96 hpf. Mostrando que os contaminantes 

presentes na água apresentaram efeitos mais tardios e os de elutriato efeitos 

mais precoces.  

 
FIGURA 14 - ÍNDICE DE DEFORMIDADES DOS EMBRIÕES E LARVAS DE RHAMDIA 
 QUELEN 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

As análises das deformidades observadas nas larvas ao longo do tempo, 

revelaram que, em 24 hpf, as deformidades axiais, craniais e torácicas estavam 

relativamente equilibradas, sugerindo que, neste estágio inicial, os danos não 

estavam predominantemente concentrados em uma única área anatômica, 

afetando processos mais básicos, tanto nos indivíduos expostos à água quanto 

ao elutriato. A maioria dos indivíduos do grupo controle apresentou pequenas 

alterações, como edemas de pericárdio e curvaturas laterais leves de grau 1. No 

entanto, alguns indivíduos apresentaram anomalias como pigmentação ocular 

reduzida, anoftalmia (ausência de olho) ou microftalmia (olho de tamanho 

reduzido). Em 96 hpf, foi observada principalmente deformidades na região axial. 

Não houve valores altos em relação a deformidades nos barbilhões, porém foi 

Índice de deformidades em 24, 48, 72 e 96 hpf observados em (A) água e (B) elutriato.  Média e 
desvio padrão da média. Diferenças significativas entre controle e tratamentos *p<0,05 **p<0,01. 
Fonte: A autora (2024). 
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possível observar que, em 72 hpf, houve mais indivíduos com a presença dessa 

alteração, em comparação com os demais tempos. Embora a maioria dos 

indivíduos, incluindo os tratados, não tenha exibido deformidades de grande 

magnitude, os indivíduos expostos aos tratamentos apresentaram deformidades 

de graus mais elevados em comparação ao grupo controle. Entre as 

deformidades observadas nos grupos tratados, destacam-se alterações na 

forma do crânio (Figura 15 E, G, I, M, N; Figura 16 E, F, I, M, N), pigmentação 

ocular ausente ou reduzida (Figura 15 E, I, M; Figura 16 E e M), edema de 

pericárdio (Figura 15 F, J, K, N, O; Figura 16 F, J, K, N, O), edema no saco 

vitelino (Figura 15 J; Figura 16 M, O), além de danos axiais, como curvatura na 

região terminal da cauda (Figura 15 F, G; Figura 16 E, I, K), curvatura dorsal 

(Figura 15 M; Figura 16 J), curvatura ventral (Figura 16 N) e curvaturas laterais 

acentuadas (Figura 15 H, I, O, P; Figura 16 G, L, P). Alguns apresentaram danos 

nas nadadeiras, como ondulações (Figura 15 G e L), além de diminuição do 

comprimento da cauda (Figura 16 H). 
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Quantidade de neuromastos observados em um dos lados de larvas de Rhamdia quelen (96 hpf) 
expostas à água e ao elutriato. Média e desvio padrão da média. Diferenças significativas entre 
controle e tratamentos **p<0,01. Fonte: A autora (2024). 
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5.4 NEUROMASTOS 

 

Os neuromastos e as células ciliadas das larvas de Rhamdia quelen foram 

analisados por meio de microscopia eletrônica de varredura. A quantidade de 

neuromastos presentes na cabeça e na linha lateral das larvas mostrou uma 

redução significativa em Floresta nos indivíduos tratados com elutriato, em 

relação ao grupo controle. No grupo tratado com água, a média de neuromastos 

foi de 32,2% no controle, 26,0% em Iratim, 26,6% em Barragem e 28,6% em 

Floresta. Para o grupo exposto ao elutriato, as médias foram de 30,2% no 

controle, 26,8% em Iratim, 28,8% em Barragem e 23,6% em Floresta. A 

diminuição mais acentuada foi observada na linha lateral das larvas em Floresta, 

enquanto a quantidade de neuromastos na cabeça permaneceu estável. O maior 

número de neuromastos em um lado da larva foi de 34 no controle, e o menor 

foi 20 em Floresta no grupo tratado com elutriato (Figura 17). 

 
FIGURA 17 - QUANTIDADE DE NEUROMASTOS NAS LARVAS DE RHAMDIA QUELEN 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 

 

 

 

 

As células ciliadas, presentes na porção central dos neuromastos, foram 

analisadas quanto ao tamanho e à quantidade. O teste Qui-quadrado indicou por 

forma qualitativa uma diminuição significativa no número de projeções ciliadas 

dos neuromastos, nos pontos Barragem e Floresta em relação ao controle, nos 

indivíduos tratados com água. Neuromastos preservados apresentaram 

estruturas ciliares mais longas e em maior número de prolongamentos (Figura 
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Neuromastos de larva de Rhamdia quelen com 96hpf em MEV. (A) Neuromasto com porção 
ciliar com uma quantidade relativamente grande em seu centro. (B) Neuromasto com porção 
ciliar grande e alongada. (C) Neuromasto com uma porção ciliar média e alongados. (D) 
Neuromasto com uma porção ciliar média e alongados. Neuromasto (N), porção ciliar (seta). 
Fonte: A autora (2024). 

18 A-D), enquanto aqueles alterados mostraram desintegração das células 

ciliadas, resultando em menor tamanho e número, além de comprometimento 

estrutural dos neuromastos (Figura 19 A-F). 

Nos grupos tratados com água, o controle apresentou uma distribuição 

equilibrada entre as projeções de células ciliadas pequenas e grandes (50% 

cada). Em Floresta, 90% dos neuromastos possuíam células pequenas, e em 

Iratim e Barragem, a proporção foi de 70% e 80%, respectivamente. Quanto à 

quantidade, o controle mostrou 90% dos neuromastos com muitas células 

ciliadas, enquanto em Iratim, Barragem e Floresta apresentaram 

respectivamente 40%, 30% e 30% dos neuromastos com muitas células ciliadas. 

Para os indivíduos tratados com elutriato, o controle apresentou 20% de 

células ciliadas pequenas. Em Iratim e Barragem, a distribuição foi mais 

equilibrada, com 60% dos neuromastos apresentando células pequenas. Em 

Floresta, houve prevalência de células pequenas de 70%. Quanto à quantidade, 

no controle 60% dos neuromastos possuíam maior número de células ciliadas, 

enquanto em Iratim a distribuição foi igual. Em Barragem e Floresta, 20% e 30% 

dos neuromastos, respectivamente, apresentaram maior número de células 

ciliadas. Apesar dessas variações em relação ao controle, não foram observadas 

diferenças estatisticamente significativas (p<0,05). 
 

FIGURA 18 - NEUROMASTOS BEM PRESERVADOS EM MEV 
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Neuromastos de Rhamdia quelen observados em MEV. (A) Neuromasto com poucas células 
ciliadas e algumas alongadas, exposto à água de Iratim. (B) Neuromasto exposto à água de 
Floresta. (C) Neuromasto tratado com água de Barragen. (D) Neuromasto tratado com elutriato 
de Iratim. (E) Neuromasto tratado com elutriato Floresta. (F) Neuromasto tratado com elutriato 
de Barragem.  Neuromasto (N). Porção ciliar (seta). Órgão ampular (O). Fonte: A autora 
(2024). 

FIGURA 19 - NEUROMASTOS ALTERADOS  
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
  
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 

 

5.3 ESTRESSE OXIDATIVO 

  

Foram realizadas análises para avaliar os níveis de estresse oxidativo nas 

larvas de Rhamdia quelen expostas à água e ao elutriato de diferentes pontos 

do reservatório de Salto Segredo. Os parâmetros analisados incluíram a 

atividade das enzimas catalase (CAT), glutationa S-transferase (GST), 

acetilcolinesterase (AChE), superóxido dismutase (SOD), carbonilação de 

proteínas, concentração de tióis não proteicos e peroxidação lipídica. Não foram 

observadas diferenças estatisticamente significativas entre os grupos tratados e 

o controle, embora algumas variações sutis tenham sido detectadas. 



69 

Água

0.00

0.02

0.04

0.06

0.08

0.10

m
m

ol
es

de
H

2O
2

m
in

-1
.m

g
pr

ot
-1

Elutriato

0.00

0.02

0.04

0.06

0.08
CONTROLE
IRATIM
BARRAGEM
FLORESTA

m
m

ol
es

de
H

2O
2

m
in

-1
.m

g
pr

ot
-1

Análise de estresse oxidativo da atividade da catalase em larvas de R. quelen (96 hpf) 
expostas (A) à água e (B) ao elutriato de Iratim, Barragem, Floresta e controle. Média e desvio 
padrão da média. Não houve diferença significativa entre os tratamentos (p<0,05). Fonte: a 
autora (2024). 
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Análise de estresse oxidativo da atividade da superóxido dismutase em larvas de R. quelen 
96 hpf) expostas (A) à água e (B) ao elutriato de Iratim, Barragem, Floresta e controle. Média 
e desvio padrão da média. Não houve diferença significativa entre os tratamentos (p<0,05). 
Fonte: a autora (2024). 
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A atividade da SOD apresentou uma redução em Floresta e Barragem no 

grupo tratado com elutriato (Figura 20 B), enquanto no grupo exposto à água as 

variações foram mínimas (Figura 20 A). Não foram significativas. 

 
FIGURA 20 - ATIVIDADE DA SUPERÓXIDO DISMUTASE NAS LARVAS DE RHAMDIA 
QUELEN EXPOSTOS A ÁGUA E ELUTRIATO DOS PONTOS DO RESERVATORIO DE 
 SALTO SEGREDO 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

No grupo exposto à água, a atividade da catalase apresentou um leve 

aumento em Iratim e uma diminuição em Floresta (Figura 21 A). No grupo 

exposto ao elutriato, a atividade da catalase também diminuiu em Barragem 

(Figura 21 B). Não foram significativas. 
 

FIGURA 21 - ATIVIDADE DA CATALASE NAS LARVAS DE RHAMDIA QUELEN EXPOSTOS 
 A ÁGUA E ELUTRIATO DOS PONTOS DO RESERVATORIO DE SALTO SEGREDO 
 
 

 

 

 

 

 

 
 
 

 

 

 



70 

Água

0.00

0.01

0.02

0.03

m
ol

 fo
rm

ed
 th

io
et

he
r

m
in

-1
 .m

g 
pr

ot
-1

Elutriato

0.000

0.005

0.010

0.015
CONTROLE
IRATIM
BARRAGEM
FLORESTA

m
ol

fo
rm

ed
th

io
et

he
r

m
in

-1
.m

g
pr

ot
-1

Análise de estresse oxidativo da atividade da glutationa s-transferase em larvas de R. quelen 
(96 hpf) expostas (A) à água e (B) ao elutriato de Iratim, Barragem, Floresta e controle. Média 
e desvio padrão da média. Não houve diferença significativa entre os tratamentos (p<0,05). 
Fonte: a autora (2024). 
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Análise da concentração de tióis não protéicos em larvas de R. quelen (96 hpf) expostas (A) 
à água e (B) ao elutriato de Iratim, Barragem, Floresta e controle. Média e desvio padrão da 
média. Não houve diferença significativa entre os tratamentos (p<0,05). Fonte: a autora 
(2024). 

A B 

A atividade da GST mostrou um leve aumento em Iratim e uma redução 

em Floresta no grupo tratado com água (Figura 22 A). Uma diminuição 

semelhante foi observada em Floresta no grupo tratado com elutriato (Figura 22 

B). Não foram significativas. 
 

FIGURA 22 - ATIVIDADE DA GLUTATIONA S-TRANSFERASE NAS LARVAS DE RHAMDIA  
    QUELEN EXPOSTOS A ÁGUA E ELUTRIATO DOS PONTOS DO RESERVATORIO DE 
    SALTO SEGREDO 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

A concentração de tióis não proteicos aumentou em Barragem no grupo 

tratado com água (Figura 23 A). No grupo tratado com elutriato, todos os pontos 

apresentaram elevação em relação ao controle (Figura 23 B). Não foram 

significativas. 

 
FIGURA 23 - CONCENTRAÇÃO DE TIÓIS NÃO PROTÉICOS NAS LARVAS DE RHAMDIA 
QUELEN EXPOSTOS A ÁGUA E ELUTRIATO DOS PONTOS DO RESERVATORIO DE 
SALTO SEGREDO 
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Análise da carbonilação de proteínas em larvas de R. quelen (96 hpf) expostas (A) à água e 
(B) ao elutriato de Iratim, Barragem, Floresta e controle. Média e desvio padrão da média.  
Não houve diferença significativa entre os tratamentos (p<0,05). Fonte: a autora (2024). 
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Análise da peroxidação de lipídios em larvas de R. quelen (96 hpf) expostas (A) à água e (B) 
ao elutriato de Iratim, Barragem, Floresta e controle. Média e desvio padrão da média. Não 
houve diferença significativa entre os tratamentos (p<0,05). Fonte: a autora (2024). 

A B 

A peroxidação lipídica, que serve como indicador de danos às membranas 

celulares, apresentou aumento em Barragem e Iratim no grupo tratado com água 

(Figura 24 A). No grupo tratado com elutriato, foi observada uma redução em 

Floresta (Figura 24 B). Não foram significativas.

 
FIGURA 24 - PEROXIDAÇÃO DE LIPÍDIOS NAS LARVAS DE RHAMDIA QUELEN EXPOSTOS 
 A ÁGUA E ELUTRIATO DOS PONTOS DO RESERVATORIO DE SALTO SEGREDO 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

A carbonilação de proteínas apresentou uma redução em Floresta, no 

grupo tratado com água, em relação ao controle (Figura 25 A). No grupo exposto 

ao elutriato, observou-se uma diminuição progressiva em Iratim, Barragem e 

Floresta, sendo Floresta o local com maior redução (Figura 25 B). Não foram 

significativas. 
 

FIGURA 25 - CARBONILAÇÃO DE PROTEÍNAS NAS LARVAS DE RHAMDIA QUELEN 
 EXPOSTOS A ÁGUA E ELUTRIATO DOS PONTOS DO RESERVATORIO DE SALTO 
 SEGREDO 
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Análise de estresse oxidativo da atividade da acetilcolinesterase em larvas de R. quelen (96 
hpf) expostas (A) à água e (B) ao elutriato de Iratim, Barragem, Floresta e controle. Média e 
desvio padrão da média. Não houve diferença significativa entre os tratamentos (p<0,05). 
Fonte: a autora (2024). 

A B 

A atividade da AChE, no grupo exposto à água, foi reduzida em Floresta 

em comparação ao controle (Figura 26 A). Já no grupo tratado com elutriato, 

houve aumento em Iratim e Floresta (Figura 26 B). Não foram significativas. 
 

FIGURA 26 - ATIVIDADE DA ACETILCOLINESTERASE NAS LARVAS DE RHAMDIA 
 QUELEN EXPOSTOS A ÁGUA E ELUTRIATO DOS PONTOS DO RESERVATORIO DE  
SALTO SEGREDO 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

5.4 INTEGRAÇÃO DE BIOMARCADORES (IBR) 

  

A integração dos biomarcadores de estresse oxidativo foi representada 

em gráficos de radar, demonstrando a resposta das larvas de Rhamdia quelen 

expostas à água e ao elutriato em três locais distintos do reservatório de Salto 

Segredo: Iratim, Barragem e Floresta. Os gráficos exibem as atividades dos 

biomarcadores SOD, catalase, GST, LPO, PCO, TNP e AChE, fornecendo uma 

visão comparativa das respostas entre os diferentes pontos de coleta. 

Os gráficos indicam variações significativas na resposta das larvas 

expostas à água nos diferentes pontos. Em Iratim, o valor do Índice de 

Biomarcadores Integrados (IBR) foi de 1,42 (Figura 27 A), indicando uma 

resposta moderada ao estresse oxidativo, com os biomarcadores LPO, GST e 

catalase apresentando valores próximos ao controle. Em Barragem, o IBR 

alcançou 2,26 (Figura 27 B), refletindo um aumento acentuado de LPO, 

acompanhado por pequenas variações em GST e catalase. Em Floresta, o IBR 

foi o mais elevado, atingindo 2,80 (Figura 27 C), destacando-se como o local 
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com maior impacto ambiental, com elevações em catalase, GST, AChE e LPO, 

sendo que este último biomarcador apresentou valores próximos ao controle. 

 Ao integrar os dados dos três pontos de coleta, observa-se que Floresta 

apresentou a maior valor de IBR, seguido por Barragem e Iratim (Figura 27 D). 

A representação triangular do IBR evidencia que o impacto é mais pronunciado 

em Floresta, possivelmente devido a uma maior concentração de poluentes ou 

a condições ambientais mais adversas neste ponto específico. 

 
FIGURA 27 - INTEGRAÇÃO DE BIOMARCADORES NAS LARVAS DE RHAMDIA QUELEN 

   DO GRUPO DE ÁGUA 
 
 
    

 

 
 

 

 

 

 

 

 
 

  

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 
  

Os gráficos radar das amostras tratadas com elutriato também mostraram 

variações na resposta das larvas. Em Iratim, o valor de IBR foi de 1,57, com um 

aumento expressivo em GST e variações menores em catalase e AChE, além 

de uma redução em LPO (Figura 28 A). Barragem apresentou o menor IBR, de 

A B 

C D 

Gráficos de radar apresentando a integração dos biomarcadores de estresse oxidativo em 
larvas de R. quelen (96 hpf) expostas à água. (A) Iratim. (B) Barragem. (C) Floresta. (D) 
Representação gráfica da diferença entre os grupos tratados, com o controle representado pela 
linha azul. Os valores abaixo de zero indicam redução, enquanto os valores acima de zero 
indicam aumento dos biomarcadores avaliados. SOD: Superóxido Dismutase. CAT: Catalase. 
GST: Glutationa S-Transferase. AChE: Acetilcolinesterase. TNP: Tióis Não Protéicos. PCO: 
Carbonilação de Proteínas. LPO: Peroxidação de Lipídios. Fonte: A autora (2024). 
 



74 

1,21, com o aumento mais evidente em catalase, seguido por GST e AChE 

(Figura 28 B). Em Floresta, o IBR foi de 1,89, o maior entre os três pontos, com 

aumentos em GST, AChE e catalase, além de uma pequena diminuição em PCO 

(Figura 28 C).  

 Ao considerar os três valores de IBR, observa-se que Floresta apresentou 

o maior impacto, seguido por Iratim e Barragem (Figura 28 D). As diferenças 

observadas entre os tratamentos com água e elutriato podem ser atribuídas à 

variação na presença de contaminantes na água e nos sedimentos. No entanto, 

o ponto Floresta manteve o maior IBR em ambos os grupos, sugerindo uma 

influência ambiental persistente nesse local. 

 
FIGURA 28 - INTEGRAÇÃO DE BIOMARCADORES NAS LARVAS DE RHAMDIA QUELEN 

   DO GRUPO DE ELUTRIATO 
  
 
 

 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 

 

 
 

Gráficos de radar apresentando a integração dos biomarcadores de estresse oxidativo em 
larvas de R. quelen de 96 hpf expostas à água. (A) Iratim. (B) Barragem. (C) Floresta. (D) 
Comparação gráfica entre os grupos tratados. O controle é representado pela linha azul. Os 
valores abaixo de zero indicam redução, enquanto valores acima de zero indicam aumento 
do biomarcador avaliado. SOD: Superóxido Dismutase. CAT: Catalase. GST: Glutationa S-
Transferase. AChE: Acetilcolinesterase. TNP: Tióis Não Protéicos. PCO: Carbonilação de 
Proteínas. LPO: Peroxidação de Lipídios. Fonte: A autora (2024). 
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Gráfico ilustrando a evolução temporal da população de Rhamdia quelen. (A) Grupo tratado 
com água dos pontos de estudo no reservatório de Salto Segredo. (B) Grupo tratado com 
elutriato dos mesmos pontos de estudo. Fonte: A autora (2024). 
 

A B 

5.5 MODELO MATEMÁTICO 

 

As simulações realizadas com o modelo matemático indicam que a 

população de Rhamdia quelen deve permanecer estável ao longo do tempo, 

tanto para os indivíduos expostos à água quanto ao elutriato, sem apresentar 

impacto significativo na densidade populacional (Figura 29 A-B). A partir do ano 

101, as curvas dos indivíduos tratados convergem para a do grupo controle, 

indicando que os tratamentos aplicados não causaram efeitos adversos 

perceptíveis na dinâmica populacional. Somente o grupo exposto ao elutriato do 

ponto Floresta apresentou uma leve redução na densidade, mas essa variação 

não representa uma ameaça à continuidade da espécie, desde que as condições 

ambientais não se deteriorem. É importante destacar que essas previsões se 

baseiam exclusivamente nos dados de sobrevivência das larvas, não levando 

em conta outros fatores, como alterações morfológicas ou comportamentais, 

seguindo o modelo definido por Brito et al. (2018). No entanto, esses fatores 

também podem influenciar a estrutura populacional e a resiliência da espécie. 
 

FIGURA 29 - DENSIDADE POPULACIONAL RELATIVA DE RHAMDIA QUELEN EM 
 RELAÇÃO À ÁGUA E AO ELUTRIATO 
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6 DISCUSSÃO 
 

Os resultados revelaram que a água e o elutriato dos pontos de estudo do 

reservatório de Salto Segredo, no Rio Iguaçu, não foram capazes de induzir 

diferenças significativas nas taxas de eclosão e sobrevivência das larvas e 

embriões de Rhamdia quelen. Por consequência, não houve redução na 

densidade populacional quando aplicado no modelo matemático. No entanto, 

apresentaram efeitos subletais como deformidades e diminuição na quantidade 

de neuromastos, principalmente nos pontos de Floresta e Barragem. Esses 

achados corroboram estudo feito no Rio Doce, por Yamamoto et al. (2022), onde 

as larvas de Rhamdia quelen também não apresentaram efeitos letais quando 

expostas ao elutriato de diferentes pontos do rio, porém, apresentaram efeitos 

subletais. Outros estudos realizados na Bacia do Rio Iguaçu também 

apresentaram a mesma característica para Rhamdia quelen, tanto para a 

eclosão quanto para sobrevivência (Barreto et al., 2020; Golin et al., 2022), nos 

quais as concentrações de contaminantes no ambiente não foram suficientes 

para causar toxicidade letal, mas sim subletais, mesmo em algumas regiões do 

Alto Iguaçu, onde ocorre a maior presença de contaminantes. 

Os danos subletais foram observados principalmente nos pontos de 

Floresta e Barragem, onde os contaminantes orgânicos e inorgânicos se 

apresentavam em maiores concentrações. Esses contaminantes, mesmo dentro 

dos limites estabelecidos pelo CONAMA, podem gerar efeitos adversos, devido 

à bioacumulação, além de interagirem com outros compostos presentes no rio 

podendo resultar em efeitos sinérgicos ou aditivos, contribuindo para as 

deformidades observadas (Xia et al., 2023). Os indivíduos tratados com elutriato 

apresentaram deformidades em quase todos os tempos de observação para 

Barragem e Floresta. Esse fato pode ser explicado pelas partículas 

sedimentares, que atuam como reservatórios de contaminantes, liberando 

metais e compostos orgânicos sob condições ambientais específicas, o que 

pode agravar os efeitos tóxicos observados em larvas de peixes (Ferraro et al., 

2023). Além disso, a presença de contaminantes orgânicos como os HPAs foi 

detectada em maiores concentrações nos sedimentos de Floresta. Embora a 

presença desses compostos na água tenha sido limitada, sua bioacumulação no 

sedimento pode ter contribuído para os efeitos subletais observados. Os HPAs 
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são conhecidos por interferir nos processos de desenvolvimento embrionário e 

larval, potencializando o impacto dos metais pesados e exacerbando 

deformidades, devido sua hidrofobicidade (Sánchez-Aceves et al., 2021). Além 

disso, metais como o cádmio e o chumbo são particularmente preocupantes 

devido à sua toxicidade elevada e persistência ambiental, com potenciais para 

causar disfunções renais, cardiovasculares e neurotoxidade (Tchounwou et al., 

2012). O zinco é essencial para os organismos, porém, sua bioacumulação pode 

levar a distúrbios enzimáticos e danos celulares (Plum et al., 2010). Além disso, 

o manganês foi relatado por Alba-González et al. (2024) como alterando as taxas 

de sobrevivência e provocando diversos tipos de deformidades morfológicas em 

Danio rerio. A bioacumulação desses metais nos peixes, podem ser observadas 

em pesquisas como as de Kamzati et al. (2020) e Dippong et al. (2024), que 

levantam preocupações sobre os impactos dessas deformidades. Além disso, as 

larvas ficam mais suscetíveis ao estresse e a patógenos, o que aumenta as taxas 

de mortalidade (Pousis et al. 2022). 

As deformidades podem não apresentar um impacto imediato na vida das 

larvas de peixes, mas têm implicações que podem ser significativas para o 

desempenho e a viabilidade dos indivíduos em fases posteriores da vida, 

afetando o crescimento, reprodução e viabilidade populacional (Aydin et al., 

2024). Estudo com Chelon auratus, mostraram que variações morfológicas 

desempenharam impactos nas taxas metabólicas, onde o formato e o tamanho 

do corpo apresentaram diferentes taxas respiratórias, sugerindo que essa 

mudança morfológica afeta o gasto energético e as trajetórias de crescimento 

dos indivíduos (Martinez-Leiva et al., 2023). Esses efeitos podem limitar a 

capacidade de movimento e a eficiência alimentar, comprometendo o 

crescimento e reduzindo a sobrevivência em ambientes naturais (Zheng et al., 

2016), além de prejudicar o desempenho dos peixes na natação e alimentação, 

o que pode gerar uma redução do bem-estar animal (Tekoğul et al., 2023). 

Peixes que apresentam deformidades em órgãos como coração e olhos podem 

apresentar alterações de comportamentos, impactando na saúde dos indivíduos 

e na dinâmica das populações (Kinch et al., 2016). 

Outro fator impactado pelas deformidades é a reprodução, onde o 

sucesso reprodutivo pode ser comprometido, afetando os comportamentos de 

acasalamento e a qualidade dos gametas (Chandra et al., 2023). Em espécies 
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como o Clupea harengus membras, anormalidades ovarianas podem resultar em 

taxas de infertilidade de até 90%, prejudicando gravemente a fecundidade 

(Ojaveer et al., 2015). Além disso, estudos com Danio rerio indicam que 

desreguladores endócrinos podem comprometer a produção de 

espermatozoides viáveis, resultando em falhas reprodutivas e afetando 

negativamente as gerações subsequentes (Spivey, 2004). 

Esses impactos se tornam ainda mais evidentes quando analisamos não 

apenas as taxas de sobrevivência e deformidades morfológicas, mas também os 

efeitos sobre biomarcadores sensíveis como as funções sensoriais associadas 

aos neuromastos. Esses neuromastos têm funções de percepção de 

movimentos na água, detecção de presas e predadores, sensibilidade a 

correntezas e profundidade, podendo ser afetados por contaminantes (Sonnack 

et al., 2015). A combinação de metais pesados e compostos orgânicos afetou os 

indivíduos tratados com o elutriato de Floresta, sugerindo que a combinação de 

contaminantes pode ter um efeito mais pronunciado nas funções sensoriais, 

além de provocar diminuição das prolongações de células ciliadas dos 

neuromastos nos tratamentos de Barragem e Floresta do grupo de água. Em 

estudos com exposição de metais como cádmio, cobalto e cobre, foi associada 

à diminuição significativa dos neuromastos (Sonnack et al., 2015). As possíveis 

exposições crônicas de baixos níveis de poluentes podem causar alterações nos 

sistemas neurotransmissores e deficiências cognitivas, sugerindo um impacto 

direto na funcionalidade dos neuromastos, devido à sua vulnerabilidade (Faria et 

al., 2022). Em estudo de Cirqueira et al., (2024), também evidenciaram que a 

exposição a vários contaminantes, incluindo metais pesados e produtos 

farmacêuticos, pode resultar em uma redução na sobrevivência e em respostas 

mecanossensoriais alteradas em peixes, como o Danio rerio. Esse fator de 

redução da sobrevivência pode ocorrer com o Rhamdia quelen, já que essa 

espécie apresenta hábitos noturnos e são bentônicos, dificultando a 

sensibilidade para identificar presas e predadores, podendo trazer uma 

dificuldade sensorial quando pós-larva e em adultos.  

Os neuromastos desempenham um papel fundamental na navegação e 

no comportamento alimentar dos peixes, e sua redução ou deformação pode 

causar impactos significativos. Estudos com Aplocheilus lineatus demonstraram 

que, com apenas um neuromasto funcional, os peixes conseguem detectar 
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ondas de superfície, mas são incapazes de identificar sua origem com precisão 

(Müller; Schwartz, 1982). Quando os neuromastos estão completamente 

ausentes, o tempo de reação é prolongado e a resposta a estímulos ambientais 

torna-se ineficaz, prejudicando funções vitais, como a alimentação e a fuga de 

predadores (Scotto et al., 2020). 

A redução sensorial também compromete as taxas de sobrevivência. 

Pesquisas com Oncorhynchus masou criados em cativeiro revelaram uma 

diminuição de 10% no número de neuromastos em comparação com indivíduos 

selvagens, associando essa perda a uma menor capacidade de adaptação em 

habitats naturais (Nakae et al., 2022). Isso reflete diretamente na dinâmica 

populacional, onde a sobrevivência reduzida durante os estágios larvais impacta 

negativamente o tamanho das populações adultas (Siebeck et al., 2015). Além 

disso, o desenvolvimento adequado dos sistemas sensoriais durante as fases 

iniciais é essencial para a reprodução bem-sucedida, e a disfunção nos 

neuromastos pode gerar efeitos em cascata, comprometendo gerações futuras 

(Goodman; Zallocchi, 2017). 

Além de danos subletais, as larvas de peixes podem apresentar estresse 

oxidativos como a formação de espécies reativas de oxigênio (EROs), causadas 

pela exposição a metais e compostos orgânicos presentes no rio (Wang et al., 

2019), impactando negativamente o crescimento, a função imunológica e a 

reprodução dos peixes, além de estar associado ao desenvolvimento anormal 

dos embriões durante a embriogênese (Ali et al., 2024; Naz et al., 2023). Embora 

os resultados desse estudo mostrarem que não houve diferenças significativas 

de estresse oxidativo nos tratamentos em relação ao grupo controle, pode-se 

observar a mudança significativa de efeitos subletais, os quais podem não estar 

ligados diretamente. Lin et al. (2020) relataram que a exposição a poluentes pode 

resultar em deformidades morfológicas que não estão diretamente relacionadas 

ao aumento do estresse oxidativo, sugerindo que os danos morfológicos e os 

danos aos neuromastos podem estar ocorrendo por vias alternativas. 

Deenathayalan et al. (2024) também relatam a influência de estressores 

ambientais no desenvolvimento dos neuromastos, sem relatar danos oxidativos 

expressivos, sugerindo que podem não estar ligados diretamente, além do 

sistema antioxidante nesse momento de vida, não estar completamente 

desenvolvido, o que pode ter induzido essas malformações. Entretanto, o 



80 

estresse oxidativo pode afetar diversas atividades dos seres vivos 

(Roychowdhury et al., 2021). Quando submetidos a estresse oxidativo crônico, 

os peixes podem apresentar efeitos, como crescimento retardado (Chen et al., 

2018), função imunológica insuficiente (Biller; Takahashi, 2018), capacidade 

reprodutiva diminuída (Oakes et al., 2005), envelhecimento acelerado (Novoa et 

al., 2019) e, durante a embriogênese, pode estar associado à toxicidade e ao 

desenvolvimento anormal dos embriões (Wells et al., 2009; Carney, 2013).   

Também é importante considerar que a exposição simultânea a metais e 

compostos orgânicos pode ter efeitos sinérgicos, aditivos ou antagônicos, 

intensificando ou neutralizando o estresse oxidativo (Chattopadhyay et al., 2022; 

Beyrami, et al., 2023). A combinação dessas substâncias pode alterar as 

atividades enzimáticas de maneiras que não seriam previstas pela exposição a 

um único contaminante. Por exemplo, estudos ecotoxicológicos realizados em 

diferentes rios relataram variações nos mecanismos adaptativos de espécies 

aquáticas em resposta a contaminantes sazonais (Ngo et al., 2022), indicando 

que as respostas antioxidantes podem variar conforme a espécie e essas 

condições. Entretanto, a bioacumulação desses compostos ao longo do tempo 

pode eventualmente resultar em estresse oxidativo nos organismos expostos, 

conforme observado em mudanças sutis entre os grupos de exposição e controle 

(Sun et al., 2022b). Estudos anteriores corroboram essa hipótese, mostrando 

que a exposição prolongada a ambientes aquáticos contaminados pode resultar 

em um aumento gradual do estresse oxidativo devido à bioacumulação de metais 

e compostos orgânicos (Gorokhova et al., 2013; Ibor et al., 2020). Além disso, 

Lebrun et al. (2015) demonstraram que o Cd pode se bioacumular de forma 

variável, dependendo da temperatura e das estações do ano, um padrão também 

observado por Ngo et al. (2022), que relataram uma maior presença de metais 

como Zn, Cu, Pb e Cd nos tecidos de peixes durante as estações mais quentes, 

atingindo os maiores picos no fígado e nos rins. 

Os resultados sugerem que os metais e contaminantes orgânicos 

presentes nos três pontos do reservatório não foram suficientes para induzir 

estresse oxidativo durante o período analisado, muito provavelmente porque o 

sistema antioxidante não estava completamente desenvolvido. No entanto, o 

Índice de Biomarcadores Integrados (IBR) utilizado neste estudo forneceu uma 

perspectiva mais clara sobre os efeitos do estresse oxidativo. As larvas de 
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Rhamdia quelen expostas à água e elutriato de Floresta apresentaram maiores 

valores de IBR em relação aos outros pontos, indicando uma maior resposta ao 

estresse oxidativo, mesmo que esse não tenha apresentado alterações 

significativas, apresentando pequenas flutuações. Os indivíduos tratados com 

água tiveram um IBR maior em relação aos indivíduos tratados com elutriato. 

Trabalhos como o de Iturburu et al. (2018) também apresentaram dificuldades 

na interpretação dos resultados de estresse oxidativo, fazendo uso do IBR para 

interpretar os resultados de exposições ambientais de forma mais eficiente, onde 

os valores mais altos de IBR podem indicar que as condições ambientais de um 

determinado local estão mais contaminadas devido à confiabilidade de seus 

padrões de dose-resposta (Pires et al., 2021). 

Esses valores elevados de IBR sugerem que, embora as análises de 

estresse oxidativo tradicional não tenham captado uma diferença clara, os 

organismos ainda estão sob impacto de contaminantes, como revelado pelas 

deformidades e alterações nos neuromastos. Esses achados corroboram 

estudos realizados na bacia do Rio Iguaçu, onde a presença de contaminantes, 

como metais pesados e compostos orgânicos, foram associados a efeitos 

adversos na ictiofauna, incluindo alterações fisiológicas e morfológicas. Golin et 

al. (2020), relataram que as larvas de Rhamdia quelen expostas a água do rio 

que não apresentavam deformidades, estavam apresentando atividades na 

SOD, sugerindo que essas estavam tentando mitigar os efeitos de EROs, já em 

outros pontos de estudo com IBR mais alto e a presença de deformidades, 

apresentavam danos oxidativos mais avançados. 

A eclosão pode ser um parâmetro menos sensível às alterações na 

qualidade da água, pelo menos em certas espécies, como Rhamdia quelen, onde 

a concentrações baixas dos contaminantes no meio aquático podem ser 

insuficientes para causar toxicidade. Estudo com Danio rerio sugere que o córion 

pode agir como uma barreira impedindo a entrada de contaminantes quando 

esses apresentam uma concentração baixa, ocorrendo o desenvolvimento 

normal dos embriões mesmo em ambientes contaminados, e não afetando a 

eclosão desses animais (Fuad et al., 2017). Por outro lado, estudos conduzidos 

por Azevedo-Linhares et al. (2018), com microcistina e piriproxifeno, 

identificaram uma redução significativa na taxa de eclosão dos embriões de 

Rhamdia quelen. Essas descobertas sugerem que a presença de altas 
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concentrações de compostos tóxicos e suas combinações pode impactar 

negativamente a eclosão dos embriões e afetar a viabilidade dos organismos 

aquáticos, mesmo em peixes que possuem um revestimento mais espesso, 

como o Rhamdia quelen (Pereira et al., 2006). Esses estudos corroboram os 

resultados obtidos em Salto Segredo, onde a concentração de contaminantes 

observadas no momento das análises não foram suficientes para prejudicar o 

rompimento do córion. Sugere-se que, possivelmente, se os níveis dos poluentes 

se encontrassem em uma concentração maior, como as vistas no Alto Iguaçu, 

próximas de Curitiba, esses embriões teriam maiores dificuldades em romper o 

córion (Brito et al., 2018) 

A sobrevivência de embriões e larvas de Rhamdia quelen pode não ser 

afetada diretamente pelos contaminantes em análises agudas, porém podem 

ocasionar deformidades que podem ser prejudiciais para a sobrevivência 

posterior desses indivíduos. O mesmo ocorre com outras espécies quando 

expostas à água de rios contaminados, como é demonstrado por Severo et al. 

(2020), onde a exposição de embriões e larvas de Danio rerio à água do rio 

Vacacaí, localizada no Rio Grande do Sul, altamente contaminada por 

agrotóxicos, não resultou em diferenças significativas na sobrevivência. Embora 

Danio rerio e Rhamdia quelen apresentem diferenças morfológicas e fisiológicas, 

Danio rerio é amplamente utilizado como modelo para estudos de toxicidade 

devido à sua alta sensibilidade durante os estágios embrionários (Çelebi et al., 

2023). Estudos anteriores mostraram que, apesar de certos poluentes, como 

metais pesados e compostos orgânicos, causarem malformações e reduzirem a 

taxa de sobrevivência em Danio rerio, a resistência a esses poluentes pode 

variar significativamente conforme as concentrações e o tempo de exposição 

(Demarco et al., 2022; Kotsur et al., 2023). 

A aplicação de modelos para interpretação de resultados e previsões de 

populações podem trazer mais informações sobre a continuidade de uma 

determinada população no ambiente, esses quando analisados com outros 

biomarcadores podem trazer insights importantes para a melhor compreensão 

dos danos de contaminantes causados em uma espécie. O uso de modelos 

matemáticos neste estudo forneceu uma compreensão mais ampla sobre a 

continuidade populacional de Rhamdia quelen, permitindo a consideração de 

fatores como estocasticidade ambiental, revelando o risco de extinção local para 
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espécies de peixes (Brito et al., 2018). Os resultados sugerem que a espécie 

provavelmente não sofrerá uma redução significativa em sua densidade 

populacional nos próximos 200 anos caso o ambiente fique nas condições atuais 

ou melhore a qualidade, destacando sua resistência e uma potencial adaptação 

ao ambiente do Rio Iguaçu. No entanto, a análise também revelou que outras 

espécies mais sensíveis, como S. brasiliensis e P. lineatus, não conseguem 

suportar a presença de contaminantes, resultando em uma diminuição 

significativa em sua densidade populacional (Barreto et al., 2020). Esses 

achados podem estar associados à influência hídrica, que altera a quantidade e 

a concentração de compostos presentes no rio, não sendo letais aos primeiros 

estágios de vida de Rhamdia quelen, mas podendo se bioacumular nos 

indivíduos, além de estarem suscetíveis a mudanças hídricas que modulam a 

toxicidade dos poluentes. 

Os metais e metaloides analisados no momento desse estudo, foram 

arsênio (As), manganês (Mn), zinco (Zn), cádmio (Cd) e chumbo (Pb). Embora 

haja outros metais e compostos presentes na água e no sedimento, que são 

importantes para o estudo, apenas os metais mencionados foram analisados 

devido a problemas funcionais nos equipamentos, os quais permitiram a 

obtenção de resultados apenas para os metais analisados. Os contaminantes 

inorgânicos e orgânicos estavam dentro das diretrizes do CONAMA, porém 

alguns metais estavam acima do que é utilizado como base em fontes como 

threshold effect level (TEL). Em outros estudos nos mesmo locais ou próximos 

os resultados para metais também se apresentavam dentro dos limites 

estabelecidos, porém as condições de pH baixo mostraram um aumento da 

solubilidade dos metais na água criando assim condições que afetaram na 

osmorregulação de peixes adultos e causaram bioacumulação nos tecidos dos 

organismos observados (Yamamoto et al., 2016).  

Santana et al. (2018) também realizou análises de metais no reservatório 

de Salto Segredo, mostrando que estes estavam dentro dos limites 

estabelecidos pela legislação ambiental. No entanto, ao analisarem os dados de 

exposição de Oreochromis niloticus à água do reservatório por um período de 60 

dias, observou-se um acúmulo de metais nos músculos e no fígado dos peixes. 

Devido à capacidade dos metais de bioacumularem nos tecidos dos organismos 

ao longo do tempo. Estudos prévios (Moiseenko; Gashkina, 2020; Chan et al., 
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2021; Nabi, 2021), têm ressaltado que os metais podem ser acumulados em 

organismos aquáticos em níveis muito mais elevados do que aqueles 

encontrados na água circundante. O tempo de exposição desempenha um papel 

crucial nesse processo, uma vez que quanto maior o tempo os organismos 

aquáticos permanecerem em contato com água contaminada, maior será o 

acúmulo de metais em seus tecidos. 

Já no que diz respeito aos contaminantes orgânicos, a sua detecção, 

mesmo em níveis baixos, ainda é preocupante devido à sua persistência e 

capacidade de bioacumulação no ambiente aquático (Tanabe et al., 2007). 

Podendo causar alterações a biomarcadores, como nas atividades do citocromo 

P450 (Yamamoto et al., 2017). A bioacumulação é um dos processos mais 

preocupantes associados aos POPs. Devido à sua natureza lipofílica, esses 

compostos tendem a se concentrar nos tecidos gordurosos dos organismos, 

aumentando em concentração à medida que se move para níveis tróficos mais 

altos na cadeia alimentar (Weijs et al., 2022). Estudos indicam que peixes 

predadores no topo da cadeia alimentar, podem apresentar níveis extremamente 

elevados de POPs, colocando em risco não apenas esses organismos, mas 

também os humanos que consomem esses peixes (Govaerts et al., 2018; Remili 

et al., 2023). 

Alguns estudos realizados no reservatório de Salto Segredo indicaram a 

presença de contaminantes orgânicos em tecidos de peixes, embora em 

concentrações na água são geralmente abaixo dos limites estabelecidos pelo 

CONAMA. Yamamoto et al. (2017) identificaram concentrações elevadas de 

PCBs e heptacloro em Oreochromis niloticus, não excedendo os limites 

permitidos na água. Rubio-Vargas et al. (2024a) também detectaram a presença 

de POPs, como DDT, PAHs, PCBs e PBDEs, em peixes do reservatório embora 

a maioria dos níveis estivesse abaixo dos limites regulamentares, os poluentes 

orgânicos ainda foram encontrados nos tecidos dos peixes, causando lesões 

hepáticas. Em outro estudo conduzido na mesma região, Rubio-Vargas et al. 

(2024b) observaram o acúmulo de DDTs e PCBs em diferentes tecidos de 

Rhamdia quelen e Oreochromis niloticus. Além disso, mesmo em concentrações 

permitidas, a exposição crônica a POPs pode levar a impactos significativos na 

saúde humana e nos ecossistemas (Guillotin; Delcourt, 2022). Apesar das 

concentrações de metais e compostos orgânicos estejam dentro dos limites 
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estabelecidos, é essencial reconhecer que mudanças nas condições ambientais, 

como secas e inundações, podem alterar a dinâmica desses contaminantes, 

aumentando os riscos de bioacumulação e impactos tóxicos em organismos 

aquáticos (Gall et al., 2015; Rajak et al., 2024). 

Os estudos recentes conduzidos pelo grupo de Toxicologia Celular da 

UFPR fornecem informações sobre a presença de metais no meio aquático, em 

Salto Segredo, especialmente em situações de seca, como ocorreu no ano de 

2020. Essas pesquisas revelaram que a ocorrência de metais no ambiente 

aquático pode se tornar mais evidente nessas condições. Rubio-Vargas et al. 

(2024a) realizou um estudo abrangente e constatou a presença de 

concentrações de metais, como Arsênio (As), Alumínio (Al), Ferro (Fe), Cobre 

(Cu), Cádmio (Cd), Chumbo (Pb) e Zinco (Zn), na água do reservatório de Salto 

Segredo. Além disso, foi detectada a presença de Arsênio (As) e Cobre (Cu) nos 

sedimentos coletados, acima do permitido pelo CONAMA. Esses resultados 

indicam que a seca pode levar a uma maior mobilização de metais e, 

consequentemente, à sua presença no meio aquático, além de alterar 

drasticamente a composição das comunidades aquáticas, levando-as além de 

seus limites funcionais e impactando a biodiversidade de forma significativa 

(Aspin et al., 2019). Em relação à concentração de metais pesados, esta pode 

aumentar devido à evaporação, o que reduz o volume de água disponível e 

concentra os contaminantes no meio aquático (Saidon et al., 2024). A falta de 

fluxo de água também pode levar ao acúmulo de metais no sedimento. Em 

ambientes de terras secas, essas mudanças na disponibilidade de água, 

intensificadas pelas mudanças climáticas, afetam diretamente a competição 

entre espécies, alterando as interações ecológicas e a coexistência (McCluney 

et al., 2012).  É importante mencionar que, assim como a seca, períodos de 

chuvas intensas também podem influenciar os níveis de metais no meio 

aquático.  

Os aumentos repentinos nos níveis fluviais, causados por chuvas 

intensas, podem provocar mudanças significativas na estrutura dos 

ecossistemas aquáticos e nas paisagens adjacentes. Esses eventos podem 

levar a inundações, que, embora possam renovar habitats e redistribuir 

nutrientes, também podem causar erosão do solo, perda de biodiversidade local 

e destruição de habitats críticos (Paudel; Benavides, 2023; Gao et al., 2024). Em 
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áreas urbanizadas e agrícolas, essas inundações podem resultar em um 

aumento dos poluentes transportados para corpos d'água, exacerbando os 

desafios de qualidade da água e conservação ecológica (Zanoletti; Bontempi, 

2023). Além disso, esses aumentos dos níveis fluviais podem redistribuir ou 

transportar metais pesados e outros contaminantes, que estavam presos em 

sedimentos, contaminando novas regiões (Zhu et al., 2017). Entretanto, durante 

esses eventos, pode ocorrer a diluição dos contaminantes devido ao aumento 

do volume de água, o que pode esconder temporariamente sua presença 

diminuindo sua concentração detectável (Zhou et al., 2022), influenciando dessa 

forma positivamente ou negativamente as concentrações de metais e compostos 

orgânicos na água (Kozak et al., 2019; Da Silva et al., 2024). Chuvas intensas 

podem mexer com os sedimentos e fazer com que esses soltem os 

contaminantes que estavam neles na água, aumentando os níveis desses, 

porém a chuva pode diluir os contaminantes presentes na água ou deslocá-los 

para outros pontos (Das et al., 2017; Kaown et al., 2024). Essa pode ser a 

explicação para as concentrações observadas neste estudo, considerando que, 

no início do ano de 2022, o Rio Iguaçu teve o maior volume de água nos últimos 

12 anos, causando a diluição dos contaminantes, além de estar relacionada a 

uma decorrência do amplo reflorestamento que está ocorrendo nas regiões 

próximas ao rio (AEN, 2023; IAT, 2023). Esses fatores se alinham com o que foi 

relatado em pesquisas anteriores realizadas em outras regiões e países, como 

nos Estados Unidos e na Inglaterra (Lundy et al., 2017; Soetan et al., 2022). Tais 

estudos mostram que tanto condições secas quanto chuvosas podem alterar a 

concentração e distribuição de metais como Cu, Pb, Hg, Zn, Ni e Sn nos 

sedimentos e na água. 

O regime de fluxo dos rios, portanto, desempenha um importante papel 

na determinação das características funcionais dos ecossistemas, com 

mudanças no regime de fluxo afetando a biodiversidade de água doce e as 

funções do ecossistema de forma significativa (Wu et al., 2019). A 

vulnerabilidade desses ecossistemas às mudanças ambientais, causada 

principalmente por interferência humana (Falkenmark et al., 2020), inclui 

variações extremas nos regimes hídricos (Angeler et al., 2014), afetando a 

resiliência dos regimes hídricos (Gleeson et al., 2020). 
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Os dados das análises de água e sedimento sugerem que o ambiente 

pode passar por alterações significativas em um curto período de tempo e 

durante períodos climáticos diferentes. Isso é observado pela comparação entre 

os resultados de Rubio-Vargas et al. (2024a) e os obtidos neste estudo, onde, 

durante períodos de seca, os pontos estudados apresentaram concentrações 

mais elevadas de contaminantes, enquanto em épocas de chuvas intensas, 

esses mesmos contaminantes estavam amplamente ausentes. Essa dinâmica 

sazonal indica que, embora as concentrações variem, a exposição intermitente 

aos contaminantes foi suficiente para causar danos subletais aos organismos, 

como deformidades e impactos nos neuromastos. Esses efeitos subletais podem 

levar à bioacumulação nos tecidos dos indivíduos, destacando a importância de 

um monitoramento ambiental contínuo. 

 

7 CONSIDERAÇÕES FINAIS 
 
 A análise das amostras de água e sedimento nos pontos de coleta Iratim, 

Barragem e Floresta não detectaram contaminantes em concentrações 

superiores aos limites estabelecidos pela Resolução do CONAMA. Em alguns 

casos, os parâmetros estavam abaixo do limite de detecção. Nos ensaios com 

embriões e larvas de Rhamdia quelen expostos à água e ao elutriato desses 

locais, não foram observadas diferenças estatisticamente relevantes na taxa de 

eclosão e na sobrevivência dos indivíduos. 

Porém, as larvas expostas à água de Floresta e ao elutriato de Barragem 

e Floresta apresentaram alterações morfológicas, indicando que as 

concentrações de contaminantes, mesmo dentro dos padrões legais, podem 

afetar o desenvolvimento larval. Além disso, foram observadas reduções no 

número de neuromastos e na quantidade de células ciliadas nesses indivíduos, 

sugerindo potenciais impactos nas funções sensoriais. Tais alterações, embora 

não relacionadas a respostas de estresse oxidativo evidentes, refletem 

potenciais riscos subletais à espécie. A aplicação do Índice de Biomarcadores 

Integrados (IBR) revelou valores elevados para as amostras de Floresta e 

Barragem, tanto na água quanto no elutriato, corroborando a associação entre a 

presença de contaminantes e as deformidades observadas nas larvas. O modelo 

matemático utilizado para estimar a sobrevivência de Rhamdia quelen sugere 
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que a densidade populacional dessa espécie poderá permanecer estável a longo 

prazo, desde que não ocorram deteriorações significativas nas condições 

ambientais. 

Os resultados deste estudo reforçam a necessidade de monitoramento 

contínuo dos corpos hídricos da Bacia do Rio Iguaçu, especialmente em locais 

críticos como Floresta e Barragem, onde contaminantes, mesmo dentro dos 

limites permitidos, podem exercer efeitos adversos em organismos aquáticos. 

Assim, este trabalho contribui para a compreensão dos riscos ecológicos 

associados à exposição aguda a poluentes e enfatiza a necessidade de 

reavaliações dos padrões de qualidade ambiental, levando em consideração 

efeitos cumulativos e subletais. A implementação de políticas de gestão que 

considerem essas variáveis é fundamental para preservar a integridade dos 

ecossistemas aquáticos e a viabilidade das populações nativas, como a de 

Rhamdia quelen.  
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