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Se já nos átomos não houvesse a propensão em se unir,  
seria impossível ao amor surgir mais acima,  

em nós.... 
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RESUMO 
 

SILVA FILHO, Paulo Burlamaqui da, M.Sc., Universidade Federal de Viçosa, 
julho de 2010.  Efeitos do Roundup™ e do Thiodan® em adultos de 
Astyanax bimaculatus (Characidae: Teleostei): Valores de CL50 e 
morfologia testicular. Orientador: Laércio dos Anjos Benjamin. Co-
orientadores: Ann Honor Mounteer e Edson Rosa Pimentel.  
 

O uso indiscriminado de agroquímicos na agricultura moderna está 

desencadeando prejuízos graves para o meio ambiente e que representam 

séria ameaça para a sobrevivência de ecossistemas importantes. Neste 

sentido, o objetivo do presente trabalho foi determinar a CL50-96h e avaliar a 

influência do herbicida Roundup™ (Monsanto) e do inseticida Thiodan® 

(Bayer) sobre a morfologia testicular do lambari Astyanax bimaculatus. Para 

isso, foram selecionados lotes homogêneos de lambaris machos, adultos, 

com 4,0 a 6,0cm de comprimento padrão, que permaneceram em sistema de 

água estático para a determinação da CL50 e para o teste de toxicidade. 

Para os estudos morfológicos e morfométricos, fragmentos de testículos 

foram fixados, incluídos em resina, seccionados em micrótomo rotativo e 

corados para análise histológica. No estudo com o Roundup™, a CL50 

gerada foi 14mg.L-1 com intervalo de confiança de 9,3 a 22,6 mg.L-1 

(P<0,05). No teste de toxicidade aguda, observou-se tentativa de fuga, nado 

errático e busca por oxigênio na superfície na concentração de 5.2mg.L. As 

análises histológicas mostraram alterações morfológicas como 

descontinuidade e/ou destruição da albugínea, desorganização tecidual 

caracterizada pela presença de espermátides no parênquima testicular, 

espermatócitos na luz do túbulo, hemácias fora dos capilares sanguíneos e 

vacúolos citoplasma de espermatogônias e no interstício testicular. As 

análises morfométricas mostraram redução (P<0,05) no diâmetro de núcleos 

de espermatócitos II na concentração de 1,3mg.L-1. Houve aumento 

(P<0,05) no número de espermatogônias B nas concentrações de 1,3 e 2,6 

mg.L-1. Isso permite inferir que o A. bimaculatus adulto pode ser utilizado 

como bioindicador e seus testículos como biomarcadores de poluição 

aquática. No estudo com o Thiodan®, a CL50 obtida foi 17,7μg.L-1 com 

intervalo de confiança de 11,1 a 29,6 μg.L-1 (P<0.05). Nos grupos expostos, 

foi observado comportamento de tentativa de fuga na concecntração mais 
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alta, agitação intensa, nado errático, além de hiperventilação em todas as 

concentrações e mortalidade de 40% na maior concentração. 

Histologicamente, observou-se destacamento da albugínea testicular, 

degeneração das células da albugínea, descontinuidade ou até mesmo falta 

desta, hemorragia no intersticio, vacuolização do citoplasma de células, 

desorganização tecidual com espermatozóides localizados fora da luz do 

túbulo seminífero, rompimento da parede de cistos, presença de ovócito no 

compartimento tubular, hemácias no interior de cistos de espermatócitos, e 

espermatócitos na luz do túbulo seminífero. Os dados morfométricos 

indicaram redução no diâmetro de cistos de espermatócitos II nas 

concentrações 1,15 e 2,3 µg.L-1 (P<0,05), aumento no diâmetro de núcleos 

de espermatócitos I em todas as concentrações (P<0,05), redução no 

diâmetro do núcleo de espermatócitos II na menor concentração (P<0,05), 

aumento no núcleo de espermatogônias A nos grupos 2,3 e 5,6 µg.L-1 

(P<0,05). Além disso, foi observada redução no número de espermatócitos I 

nas concentrações 1,15 e 2,3 µg.L-1 (P<0,05), aumento de espermatogônias 

A e B na concentração 1,15 µg.L-1 e redução na concentração 5,6µg.L-1 

(P<0,05). Conclui-se que o A. bimaculatus adulto não deve ser utilizado 

como bioindicador pois apresenta alta resistência a esse produto, mas os 

testículos podem ser usados como biomarcadores. 

 



xi 
 

 

ABSTRACT 

 
SILVA FILHO, Paulo Burlamaqui da, M.Sc., Universidade Federal de Viçosa, 
July, 2010.  Effects of Roundup™ and the Thiodan® in adults of 
Astyanax bimaculatus (Characidae: Teleostei): Values of CL50 and 
testicular morphology. Adviser: Laércio dos Anjos Benjamin. Co-advisers: 
Ann Honor Mounteer and Edson Rosa Pimentel.  
 

The indiscriminated use of agrochemicals in modern agriculture is 

unleashing a series of damages to the environment posing serious threats to 

the survival of important ecosystems. The main objectives of the present 

study was to determine the LC50-96h and investigate the effects of 

Roundup™ (Monsanto) and Thiodan® (Bayer) in testicular morphology of the 

fish species Astyanax bimaculatus adult males. For this purpose we selected 

adult males of this species in homogeneous lots with 4.0 to 6.0cm of 

standard-length, to determine the LC50 and evaluate the toxicity by 

morphological and morphometrical studies. Fragments of testes were 

collected, fixed, embedded in historesin, sectioned and stained for 

histological analysis. The LC50 of Roundup™ was 14mg.L-1 with confidence 

interval 9.3 to 22.6 mg.L-1 (P<0.05). The acute toxicity test showed abnormal 

behaviour such as attempted to escape, erratic swimming and searching for 

oxygen on the surface at concentration 5.2mg.L-1 immediately after adding 

the product in aquariums. Histological analysis showed morphological 

changes when compared to the control group such as the discontinuity or 

even lack of the mesothelium; tissue disruption characterized by the 

presence of spermatids in the testicular parenchyma; presence of 

spermatocytes in the lumen of tubule; presence of erythrocytes outside the 

capillaries blood (hemorrhage); and vacuoles in intertubular space cells. The 

morphometric analysis showed a reduction in the measurement of the 

average nuclei diameter of secondary spermatocytes at the concentration of 

1.3mg.L-1; and increase in number of secondary spermatogonia at 

concentrations 1.3 and 2.6 mg.L-1. The conclusion is that A. bimaculatus 

adult can be used as bioindicators organisms of aquatic environment and 

their testes as bioindicator organ. The LC50 of Thiodan® was 17.7μg.L-1 with 



xii 
 

confidence interval 11.1 to 29.6 μg.L-1 (P<0.05). In the treated groups it had 

been observed the behaviour of attempt to escape and 40% mortality at the 

highest concentration, severe agitation, erratic swimming, and 

hyperventilation at all concentrations. Histological analysis had shown 

morphological changes compared to the control group as mesothelium 

detachment with discontinuity or even lack thereof; degeneration of 

mesothelium cells; hemorrhage; vacuoles in intertubular space cells; break of 

cysts, and spermatids located out in the intertubular space; red blood cells 

within cysts of spermatocytes; spermatocytes in the lumen of the tubule; as 

well as the presence of oocyte in the tubular compartment. Morphometric 

analysis indicated a decrease in the secondary spermatocytes cysts diameter 

at concentrations 1.15 e 2.3 µg.L-1 (P<0.05); increase in the primary 

spermatocytes nucleus diameter at all concentrations (P<0.05); reduction in 

the secondary spermatocytes nucleus diameter at lower concentration 

(P<0.05); increase in the primary spermatogonia nucleus diameter in groups 

2.3 and 5.6 µg.L-1 (P<0.05); reduction on the count of primary spermatocytes 

at concentrations 1.15 and 2.3 µg.L-1 (P<0.05); increase of both 

spermatogonia cell types at concentration 1.15µg.L-1 and decrease in 

concentration 5.6µg.L-1 (P<0.05).  

These findindings indicate that A. bimaculatus adult should not be used as 

bioindicator organism, because it has low sensibility to this product, but 

testes can be used as bioindicator organ. 
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INTRODUÇÃO 
 

O uso indiscriminado de agroquímicos na agricultura moderna está 

desencadeando uma série de prejuízos graves para o meio ambiente que 

representam séria ameaça para a sobrevivência de ecossistemas 

importantes. Rüegg et al. (1987) relatam que o modelo de agricultura 

adotado no Brasil baseia-se no uso dos agroquímicos. Estes compostos são 

empregados há muito tempo, e a partir da segunda guerra mundial 

passaram a ser mais intensamente utilizados. Segundo a Agência para 

Registro de Substâncias Tóxicas e Doenças - ATSDR (2000), os 

agroquímicos entram no ambiente aquático como conseqüência de lavagem 

de terras agricultáveis ou por meio de descargas acidentais. Os resíduos 

destas substâncias presentes nas águas podem aderir ao material orgânico 

em suspensão, depositar no sedimento ou serem absorvidos pelos 

organismos. Dessa forma, peixes e invertebrados podem acumular tais 

compostos ligados à matéria ingerida, ser passivamente absorvidos pela 

superfície corporal ou durante as trocas respiratórias. 

Entre esses compostos encontram-se pesticidas de diferentes 

naturezas químicas e finalidades.  

O Roundup™ (Monsanto), cuja base é o glifosato, é o herbicida com 

mais amplo uso na agricultura. A toxicidade aguda deste herbicida é 

considerada baixa, mas alguns dos componentes em sua fórmula 

apresentam níveis de toxicidade mais elevados que o próprio ingrediente 

ativo. O glifosato e seus derivados são tóxicos para peixes, alterando 

parâmetros hematológicos e metabólicos do fígado e coração, além da 

diminuição de atividade da acetilcolinesterase (Glusczak et al., 2006). 

Alterações no comportamento dos peixes e dificuldade respiratória são 

reações comuns ao glifosato (Monsanto, 2010).  

Entre os inseticidas, um dos mais usados é o Thiodan® (Bayer), cuja 

base é o endosulfan, um acaricida organoclorado, classificado como 

altamente tóxico, perigoso, inflamável e corrosivo, recomendado para o 

controle de insetos chupadores e mastigadores em diversos tipos de 

culturas, com ação por contato e ingestão (Bayer, 2010).  
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Nos estudos dos fatores que determinam a toxicidade de 

agroquímicos em peixes, são características relevantes a maturidade sexual 

e o tamanho corporal do peixe, a temperatura da água, teor de oxigênio 

dissolvido, entre outros. Efeitos como mortalidade, comportamento de fuga e 

busca por oxigênio na superfície da lâmina d’água podem afetar os hábitos 

de alimentação, migração e reprodução desses animais. Nesse sentido, é 

necessário determinar os efeitos dos poluentes por meio de investigações da 

CL50 para os peixes nativos, que podem ser úteis como bioindicadores, e 

sua ação na morfologia testicular e espermatogênese, o que pode tornar 

esse órgão um biomarcador. 
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CAPÍTULO 1. Revisão de Literatura 
 
O uso de inseticidas e praguicidas na sociedade brasileira está 

aumentando conforme os dados da Associação Nacional de Defesa Vegetal, 

que indicam um consumo constante de pesticidas entre 1988 a 1993, em 

torno de um bilhão de dólares. Com o crescimento da produção agrícola a 

partir de 1994, esse valor já dobrou (Barbosa, 2004).  

O uso desses produtos para o aumento da quantidade de produção 

de alimento e melhoria das condições gerais das plantações é histórico. Foi 

o químico alemão Friedrich Wöhler quem sintetizou a uréia a partir de 

cianato de amônio, em 1828, marcando assim a origem da síntese orgânica 

(Wikipédia, 2010). Em 1874, o químico alemão Zeidler sintetizou o 1,1,1-

tricloro-2-2-bis-(4-clorofenil)etano, conhecido como DDT. Porém, somente a 

partir de 1939, na cidade da Basiléia, na Suíça, que a companhia Geigy AG 

aplicou-o como inseticida (Barbosa, 2004). 

Zambolim (1999) defende a teoria que mesmo com o uso crescente 

desses produtos, ainda não é possível sustentar o ritmo de crescimento 

populacional com os níveis de produção dos alimentos, sugerindo que o 

crescimento da população supera o crescimento de área cultivada, 

reduzindo a proporção de área cultivada por habitante. Portanto, o autor 

reforça que os agroquímicos e demais tecnologias agrícolas são necessários 

para aumentar a produtividade da área cultivada e assim reduzir a escassez 

de alimentos. 

Idéia controversa é destacada por Natarajan (2008) que defende 

como causa da crise de alimentos a má distribuição de renda entre as 

famílias de vários países do mundo. 

Nessa discussão, também são importantes as considerações sobre 

quais agroquímicos podem/devem ser utilizados e em quais situações. 

Como exemplo, o banimento do DDT em quase todos os países membros 

da ONU é um dos indicativos, ao mesmo tempo em que produtos como o 

endosulfan e o glifosato ainda continuam a ser produzidos e comercializados 

no Brasil. 

A preocupação crescente na regulamentação do uso dos 

agroquímicos pode ser demonstrada nos testes descritos por Cobb (1992) 
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como sendo requisições típicas para o registro desses produtos: avaliação 

da toxicidade aguda em algas e invertebrados aquáticos, abelhas, peixes, 

pássaros e ratos (por 30 a 90 dias); testes com cães ou similares (por pelo 

menos dois anos); estudos de reprodução em ratos por três gerações e 

exame da teratogenicidade em peixes, pássaros e roedores; estudos 

metabólicos em plantas, peixes, pássaros, ratos, cães; estudos de 

reprodução em Daphnia; efeitos sobre a fauna do solo, incluindo minhocas, 

e a taxa de decomposição dos resíduos vegetais; efeitos na nitrificação e na 

evolução de carbono a partir dos solos; taxa de biodegradação e 

movimentação nos solos; propriedades físico-químicas do composto; 

estudos dos efeitos sobre organismos não alvo; estudos de bioacumulação; 

e análises de resíduos em alimentos, com limite máximo de 0,01 ppm em 

vegetais, 0,1 ppm em carnes e 0,005 ppm em leite. 

Mesmo assim, a sociedade, de uma forma geral, continua a sofrer 

com o uso inadequado e excessivo desses produtos, o que leva estes 

tóxicos aos leitos de rios e lagoas, poluindo o ambiente e prejudicando a 

fauna. Nesse sentido, Montoya (2008) demonstrou que o Thiodan® 

(endosulfan) é tóxico para indivíduos imaturos de Oreochromis niloticus. 

Outros indícios dos prejuízos desses tóxicos foram observados por Barbosa 

(2004), que indicaram para ratos, a DL50 de 500 ppm para o endosulfan e de 

5600 ppm para o glifosato. 

Em contrapartida, os animais, incluindo peixes, desenvolvem sua 

capacidade de resposta aos agroquímicos, e de forma mais ampla, a todos 

os xenobióticos, sendo estas, reações de oxidação, redução ou hidrólise que 

podem ativar ou inativar a ação tóxica desses produtos (Nelson et al., 1996). 

Como exemplo, as oxidações por monooxigenases associadas ao citocromo 

P450, que ocorrem no retículo endoplasmático liso (Nelson et al., 1996). 

Essas monooxigenases possuem grande capacidade para metabolizar 

xenobióticos orgânicos e endobióticos, como esteróides e ácidos graxos, 

encontrando-se especialmente no fígado (Stegeman & Hahn, 1994). Isto 

demonstra um potencial de adaptação e resposta fisiológica às agressões 

que os peixes são expostos no meio ambiente.  
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Uso de agroquímicos na agricultura 

O aumento na contaminação do solo por agroquímicos em áreas de 

agricultura intensa tem despertado o interesse de pesquisas para a 

avaliação de indicadores biológicos que atestem a qualidade desses solos. 

Conhecer e entender atributos da qualidade do solo permite manejá-los de 

forma satisfatória no presente, proporcionando condições para que o 

sistema seja sustentável no futuro (Santos, 2005). 

Os agroquímicos constituem um grupo importante de defensivos 

agrícolas e, ano após ano, têm seu uso aumentado para labores do campo 

na América do Sul. Estes, nas últimas décadas, começaram a substituir 

inclusive o trabalho mecânico e manual dos agricultores. Nos últimos 40 

anos, a agricultura brasileira sofreu inúmeras e profundas transformações 

que alteraram tanto a composição das culturas, como os processos de 

produção e padrões tecnológicos até então em vigor.   

Assim, agroquímicos têm sido amplamente utilizados como uma das 

principais ferramentas para um bom programa de controle de plantas 

daninhas em culturas que aumentam sua importância na balança comercial 

brasileira (Rodrigues e Almeida, 2005). O emprego de tais agroquímicos 

tornou-se de uso generalizado, principalmente pelo menor custo e maior 

eficiência de controle das plantas daninhas comparados aos demais 

métodos convencionais de controle (Barbosa, 2004). Quanto ao impacto dos 

agroquímicos no solo, poucos são os estudos para condições brasileiras, 

tendo-se dado ênfase apenas na eficiência dos produtos sobre o controle 

das plantas daninhas (Souza et al., 1996; Pires et al., 2005).  

A aplicação de agroquímicos, dependendo do princípio ativo, da 

formulação, da dose utilizada, dos microorganismos presentes e da 

sensibilidade desses aos diversos produtos (Royuela et al., 1998), das 

condições climáticas e do tipo de solo (Silva et al., 2002), pode trazer 

conseqüências indesejáveis. Por isso, o uso de moléculas e formulações 

menos agressivas a organismos não alvo deve ser objetivo de todos aqueles 

que utilizam dessa tecnologia para aumentar a produção de alimentos sem 

comprometer os recursos naturais que sustentam a vida no planeta. O 

monitoramento dessas moléculas pode ser dificultado pela falta de 
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indicadores que informem com maior precisão o real impacto da utilização 

desses produtos na agricultura (Santos, 2005).  

Estudos que têm como objetivo gerar tecnologias que permitam 

elevada produtividade de alimentos com qualidade e custo financeiro viável, 

promovendo pequeno ou nenhum impacto ambiental, visando a 

sustentabilidade de sistemas agrários, passaram a fazer parte das pesquisas 

em todo o mundo (Stenberg, 1999; Tótola e Chaer, 2002). Além disso, novas 

técnicas para descontaminação de ambientes que receberam aplicação de 

agroquímicos residuais são desenvolvidas, principalmente no campo da 

biorremediação que emprega a utilização de plantas para diminuir o resíduo 

destes produtos no ambiente (Pires et al., 2003; Santos et al., 2004; 

Procópio et al., 2005).  

Rüegg et al. (1987) e Tomita e Beyruth (2002) relatam que o modelo 

de agricultura adotado no Brasil baseia-se no uso dos agroquímicos. Estes 

compostos são empregados há muito tempo e, a partir da segunda guerra 

mundial, passaram a ser mais intensamente utilizados. 

Rüegg et al. (1987) enfatizam que o processo de modernização, 

compreendido como uma série de transformações tecnológicas nos 

processos produtivos, intensificou o emprego de insumos com máquinas, 

fertilizantes e agroquímicos, que contam com preços favoráveis e estímulos 

como crédito farto a juros subsidiados, que facilitaram sua ampla adoção no 

meio rural.  

Para Rosa (1998), este modelo baseado no uso intensivo de insumos 

químicos, de sementes melhoradas e mecanização, foi denominado de 

“Revolução Verde”, que na década de 1980 trouxe ao Brasil um novo alento 

em relação à produtividade, com grandes esperanças de colheitas fartas e 

novas tecnologias que propiciaram o domínio de áreas pouco exploradas. 

De fato, muitas destas expectativas se realizaram; entretanto, o impacto 

ambiental, na época denominado “ressaca ambiental”, implicou em custos 

ambientais e conseqüências, como por exemplo, a perda de biodiversidade 

e a exaustão de vários cursos d’água por assoreamento, além de 

contaminação de áreas produtivas e corpos de água.  
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Transporte e destino dos agroquímicos no ambiente aquático 
Murty (1988) descreveu que os agrotóxicos entram no ambiente 

aquático por meio da aplicação intencional, implemento aéreo, escoamento 

das aplicações ou liberação acidental. A descarga dos resíduos da 

manufatura de agrotóxicos constitui a segunda maior fonte de 

contaminações dos corpos de água (Murty, 1988). 

Segundo a ATSDR (2000), os agroquímicos entram no ambiente 

aquático como consequência de lavagem de terras agricultáveis ou por meio 

de descargas acidentais. A persistência no ambiente pode variar em função 

do grupo químico a que pertence ou se estes tóxicos são hidrolisados ou 

convertidos a subprodutos, que muitas vezes mantêm a toxicidade do 

produto. A persistência, ou meia-vida, depende do pH, oxigênio dissolvido e 

temperatura da água. 
Os resíduos destas sustâncias presentes nas águas podem tornar-se 

aderidos ao material orgânico em suspensão, depositar-se no sedimento ou 

serem absorvidos pelos organismos. Assim, peixes e invertebrados podem 

acumular tais compostos ligados à matéria ingerida, ou absorvê-los 

passivamente pela superfície corporal ou durante as trocas respiratórias.  

 

Estudos de toxicidade aquática 

O estudo dos efeitos de agentes tóxicos sobre a vida aquática pode 

ser realizado por meio de ensaios biológicos in loco ou em condições 

laboratoriais, sendo estes últimos os mais utilizados, por permitirem um 

controle mais efetivo dos fatores ocasionais, como temperatura e pH da 

água, duração de exposição, concentração do produto a ser estudado 

(ABNT, 2006). A exposição de organismos aquáticos a pesticidas em seu 

ambiente pode resultar em alterações bioquímicas, fisiológicas e histológicas 

em tecidos vitais de seu organismo (Dutta & Arends, 2003). 

Ao se avaliar a toxicidade de agentes tóxicos ou misturas destes, 

frente a um reativo biológico, geralmente se utiliza uma população 

homogênea, possuindo uma sensibilidade definida, determinando-se a 

concentração responsável por um efeito tóxico (efeito letal, subletal, crônico, 

imobilização ou modificação do comportamento, entre outros). Estes podem 

ser realizados utilizando-se sistemas de fluxo contínuo, semi estático ou 
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estático. Quanto ao meio aquático, pode-se utilizar água continental (água 

dura, rica em bicarbonatos e sulfatos dissolvidos; e água mole, isenta de 

íons cálcio e magnésio), marinha ou salobra, segundo as necessidades dos 

organismos avaliados (CETESB, 2010). Com relação ao organismo teste, 

por razões técnicas e econômicas, é impossível testar todas as espécies que 

fazem parte do ecossistema aquático. Assim, para esses estudos são 

relacionados, normalmente, os organismos mais representativos de cada 

nível trófico na cadeia alimentar, como algas, micro-crustáceos e peixes. 

Para essas avaliações se faz necessário o entendimento de termos 

como DL50, que é a dose calculada de um agente num meio e que causa 

mortalidade de 50% da população por qualquer via de administração, exceto 

por inalação (CETESB, 2010), e CL50, que é a concentração letal que causa 

mortalidade de 50% da população, sendo utilizado em situações em que a 

substância é administrada em meio no qual o animal habita (CETESB, 

2010). 

 

Peixes como bioindicadores  
No contexto da exposição a contaminantes, o termo "resposta 

biológica" refere-se ao conjunto de reações de um organismo no sentido da 

manutenção da homeostase, assim como a alterações mais severas, que 

configuram situações de toxicidade. Segundo Teles (2006), as respostas 

biológicas, moleculares e bioquímicas, resultantes da exposição a 

contaminantes, quando não devidamente compensadas por homeostasia, 

poderão expressar-se em níveis superiores de um modo progressivo, 

resultando, por exemplo, em alterações que afetam a reprodução, o 

crescimento e o comportamento. Estas alterações poderão afetar, em última 

análise, a sobrevivência dos organismos, levando ao declínio de populações, 

comunidades e ecossistemas. As respostas biológicas, moleculares e/ou 

bioquímicas são indicações precoces de situações de estresse, podendo ser 

utilizadas como um sistema de alerta que permita prever e evitar efeitos 

tóxicos significativos. Assim, um vasto leque de respostas biológicas, a 

diversos tipos de contaminantes do meio aquático, tem sido estudado em 

peixes (Teles, 2006; Capkin et al., 2006; Cengiz et al., 2001).  
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Bioindicadores são definidos como uma espécie capaz de indicar os 

primeiros sinais de estresse ambiental causado por contaminantes em 

diferentes níveis de organização biológica (Adams, 2002). O uso de 

bioindicadores na avaliação da toxicidade de compostos químicos de origem 

antrópica em áreas impactadas vem sendo amplamente utilizado nas últimas 

décadas (Oliveira Ribeiro et al., 2005). Quando peixes e outros organismos 

são expostos a ambientes muito degradados, os efeitos dos poluentes 

podem ser letais. No caso de poluição severa, pode haver mortalidade 

quase instantânea. Longos períodos de exposição a ambientes menos 

degradados podem resultar na morte de alguns indivíduos dentro de uma 

população, ou ainda em prejuízos bastante visíveis. Por outro lado, a curta 

exposição a estressores ambientais pode resultar em alterações que, 

mesmo não sendo letais, prejudicam a habilidade do peixe em realizar suas 

funções fisiológicas (Jobling, 1995).  

É muito comum a utilização de invertebrados no monitoramento 

ambiental, por serem componentes majoritários dos ecossistemas e 

apresentarem abundância populacional (Péqueux, 1995).  Porém, é 

crescente o número de trabalhos onde peixes são empregados como 

bioindicadores da qualidade dos ecossistemas aquáticos (Pacheco e Santos, 

2002a e b; Thophon et al., 2003; Barcarolli e Martinez, 2004), embora ainda 

sejam necessárias mais pesquisas com peixes de espécies neotropicais.  

Os peixes ocupam os mais diversos ambientes aquáticos (Vazzoler, 

1996; Lowe-McConnell, 1999) e são de grande importância comercial, já que 

fazem parte da dieta em muitos países e, em vários outros, constituem-se na 

principal fonte de proteínas da população (Silva Filho et al., 2000). 

 
Biotransformação  

No meio aquático, o contato permanente dos peixes com a água 

promove a absorção direta de contaminantes a partir da ingestão ou via 

brânquias e, em menor grau, através do contato com a pele, além da 

absorção pelo aparelho digestório, por via alimentar. A distribuição dos 

contaminantes pelos tecidos após absorção é influenciada por vários 

processos fisiológicos e pelas propriedades químicas dos mesmos, tais 

como a lipofilicidade e a sua capacidade de ligação a macromoléculas (Voet 
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et al., 2000). Os compostos químicos podem encontrar-se na sua forma 

original (parental) ou sofrer biotransformação. A eliminação acontece através 

das brânquias, pele, bile e urina. A biotransformação de xenobióticos ocorre 

majoritariamente no fígado e no rim e, em menor grau, nas brânquias e 

mucosa intestinal (Teles, 2006). 

Houaiss e Villar (2007) definem xenobióticos como, “xeno” (do grego 

ksénos) que significa estranho, estrangeiro ou hóspede; e “biótico” (do grego 

bíõsis) que significa fato vital, relativo ou pertencente à vida ou seres vivos. 

Neste trabalho, este termo é empregado em sua definição mais ampla, 

definindo-se xenobiótico como qualquer corpo ou substância não própria ao 

organismo. Esses produtos podem sofrer uma série de reações sequenciais 

promovendo sua ativação, desintoxicação, acumulação e excreção.  

A biotransformação, em termos gerais, é entendida como a conversão 

de um composto em outro derivado, por meio de um conjunto de processos 

catalisados biologicamente. A função principal da biotransformação é a 

conversão de xenobióticos lipofílicos em produtos mais hidrossolúveis, 

facilitando a sua conjugação e respectiva excreção, reduzindo sua atividade 

biológica e tornando-os menos tóxicos. Contudo, convém salientar que a 

biotransformação conduz, por vezes, à bioativação dos contaminantes, 

formando metabólitos toxicologicamente mais potentes do que os compostos 

parentais, como emlguns fungicidas. No casodo endosulfan, por exemplo, os 

isômeros alfa e beta sofrem reação de sulfonação e derivam em endosulfan 

sulfatado (Teles, 2006). 

Williams (1959) propôs a estruturação do processo de 

biotransformação em reações de fase I e fase II, mantendo-se presentes, 

contudo, os conceitos de interdependência e continuidade entre estas duas 

etapas. Alguns autores consideram, ainda, a existência de uma fase III, que 

consiste na metabolização adicional dos produtos resultantes das reações 

de conjugação da fase II, catalisadas por enzimas também envolvidas nas 

reações de fase I e/ou II (Vermeulen, 1996). Apesar da maioria dos 

xenobióticos serem submetidos consecutivamente às reações de fase I e II, 

alguns deles podem ser submetidos apenas a uma dessas fases.  

Os mecanismos de fase I incluem reações de oxidação, redução ou 

hidrólise, que podem ativar ou inativar a ação tóxica dos xenobióticos. As 
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oxidações por monooxigenases associadas ao citocromo P450 ocorrem no 

retículo endoplasmático liso, pela inserção de um átomo de oxigénio no 

substrato (Nelson et al., 1996). As monooxigenases possuem grande 

capacidade para metabolizar xenobióticos orgânicos e endobióticos, como 

os esteróides e os ácidos graxos, e são encontradas especialmente no 

fígado de peixes (Stegeman e Hahn, 1994), embora a sua atividade também 

tenha sido detectada no rim, trato intestinal e tecido branquial (Teles, 2006). 

Segundo Teles (2006), a análise de inúmeras investigações 

realizadas nesta área demonstra uma acentuada concentração de trabalhos 

no estudo da expressão do CYP1A (citocromo P4501A) e, em particular, das 

suas atividades enzimáticas de 7-etoxiresorufina O-desetilação (EROD), 7-

etoxicumarina O-desetilação e aril hidrocarbono hidroxilação. Esta maior 

incidência de trabalhos está relacionada com o fato do CYP1A ser a principal 

forma de monooxigenase dependente do citocromo P450 em peixes, 

passível de ser induzida por xenobióticos orgânicos (Goksøyr et al., 1991). 

Assim, a indução da atividade das monooxigenases microssomais hepáticas 

associadas ao citocromo P450 tem sido largamente utilizada em estudos 

realizados em peixes como uma resposta característica à presença de 

poluentes naturais e sintéticos (Maria et al., 2002; Sorrentino et al., 2005), 

como policlorodibenzo-para-dioxinas, policloro dibenzofuranos (Orrego et al., 

2005) e bifenis policlorados (PCB) (Vaccaro et al., 2005). A indução destas 

monooxigenases tem sido também utilizada no âmbito da exposição a outros 

contaminantes, como pesticidas (Egaas et al., 1999; Pacheco e Santos, 

1999; Larsson et al., 2002). Diversos indutores da síntese de CYP1A podem 

também inibir a sua atividade catalítica, tendo sido esta duplicidade de ações 

encontrada em peixes expostos a concentrações elevadas de PCB (Hahn et 

al., 1993).  

Os produtos da fase I e outros xenobióticos, contendo grupos 

funcionais como hidroxilas, amino, epóxido ou halogenados, sofrem na fase 

II da biotransformação, reações de conjugação com compostos polares 

endógenos, como ácido glucorônico, sulfato, glutationa e alguns 

aminoácidos, como a glicina e a glutamina (Teles, 2006). Os produtos de 

conjugação, com raras exceções, são menos tóxicos, mais polares e mais 

facilmente excretáveis que os compostos químicos parentais. A atividade de 
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enzimas de fase II, como a glutationa S-transferase (GST) e UDP-

glucuronosil transferase (UDPGT), pode ser modulada em peixes pela 

exposição a uma variedade de compostos, como dioxinas (Guosheng et al., 

1998), metais pesados (Ahmad et al., 2005), compostos organoestânicos 

(Wang et al., 2006) e pesticidas (Peixoto et al., 2006). 

 

Caracterização do agroquímico Roundup™  
Os herbicidas são substâncias químicas sintéticas muito variadas, 

algumas delas com toxicidade muito elevada; mas, em sua maioria, são 

menos tóxicos do que os inseticidas em geral.  

Entre os herbicidas de maior propagação para uso na agricultura, 

encontra-se o Roundup™, um herbicida pós-emergente, pertencente ao 

grupo químico das glicinas substituídas, que se caracteriza pelo amplo 

espectro de ação, não seletividade às plantas daninhas e ação sistêmica, 

cujo uso está difundido na agricultura mundial para o controle de ervas 

daninhas nos cultivos (Monsanto, 2010). O glifosato, base do herbicida 

Roundup™, é o produto de maior participação no mercado mundial de 

herbicidas. Ele é, hoje, o herbicida mais comercializado no país, devido às 

suas características de não seletividade, rápida ação herbicida nas plantas 

sensíveis e baixo custo (MAPA, 2010a). 

A fórmula do glifosato demonstra sua alta capacidade reativa, 

oxidativa e de solubilidade em água, o que o torna altamente dispersado em 

quase todos os tipos de ambientes. 

 

 
Figura 1: Fórmula estrutural do glifosato. 
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Monteiro (1987) descreveu quimicamente o Roundup™ como N- 

(fosfonometil) glicina, composto por sal de isopropilamina de N (fosfonometil) 

glicina (glifosato) 480g/l, correspondente a 356g/l do ácido equivalente, com 

fórmula bruta C3H8NO5P.  

Ele atua na rota da biossíntese de aminoácidos aromáticos, 

impedindo a síntese do triptofano, da tirosina e da fenilalanina em plantas 

superiores e microorganismos, resultando na acumulação do shiquimato e 

outros ácidos hidroxibenzóicos nessas células (Hernandez et al., 1999).   

O Ministério da Agricultura do Brasil caracteriza o glifosato como um 

herbicida estável à luz, calor e umidade, pouco estável a ácidos e bases, 

corrosivo ao ferro e aço galvanizado. No Brasil, o Roundup™, registrado sob 

nº 898793, está enquadrado na classe toxicológica III, comercialmente 

vendido como moderadamente tóxico, e considerado como um composto 

químico pouco tóxico para humanos (MAPA, 2010a). 

É importante a avaliação do efeito dos produtos formulados versus o 

glifosato puro, tendo em vista o grande número de marcas comerciais (mais 

de 90) encontradas no mercado mundial, que têm como base esse 

ingrediente ativo (Heap, 1997).   

  

Usos do glifosato 

O glifosato é indicado no controle de ervas daninhas anuais ou 

perenes, monocotiledôneas ou dicotiledôneas, em culturas de arroz irrigado, 

cana-de-açúcar, café, citros, maçã, milho, pastagens, soja (plantio direto ou 

indireto), fumo, uva e soqueira em cana-de-açúcar. É indicado, ainda, para 

as culturas de ameixa, banana, cacau, nectarina, pêra, pêssego, seringueira 

e plantio direto do algodão (Monsanto, 2010). 

 

Toxicidade aguda do glifosato 

Segundo a Organização Mundial da Saúde (WHO, 1994), a toxicidade 

aguda deste pesticida é considerada baixa. De acordo com a OMS, a dose 

letal (DL50), oral do glifosato puro em ratos é de 4230 mg.Kg-1, enquanto o 

fabricante cita DL50 de 5600 mg.Kg-1 em camundongos (Monsanto, 2010). 

O termo DL50 define a dose calculada de um agente num meio que 

causa mortalidade em cinquenta por cento (50%) da população animal 
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testada em condições bem definidas, por qualquer via de administração, 

exceto por inalação (CETESB, 2010). O termo (CL50) concentração letal que 

causa mortalidade em cinquenta por cento (50%) é utilizado em situações 

em que a substância é administrada em meio no qual o animal habita. 

Apesar da toxicidade relativamente baixa do glifosato, alguns dos 

componentes de seus produtos formulados, como o Roundup™, apresentam 

níveis de toxicidade mais elevados que o ingrediente ativo. As formulações 

encontradas no mercado geralmente contêm surfactantes. De acordo com 

Atkins & Jones (2001), surfactante é uma molécula anfipática, que apresenta 

uma região polar e outra apolar, o capaz de reduzir a tensão superficial da 

água com o ar ou outro meio. A finalidade do surfactante na formulação do 

produto é impedir a formação de gotas e aumentar o alcance de áreas além 

das folhas que são pulverizadas. Alguns destes surfactantes são irritantes 

sérios, tóxicos para mamíferos, peixes, anfíbios, inclusive para o ser 

humano, onde as crianças são as mais susceptíveis às intoxicações, 

sofrendo consideráveis irritações e afecções nos olhos, aparelho 

respiratório, aparelho digestório e pele (Guyton & Hall, 2002). 

 

Efeitos do glifosato sobre organismos aquáticos 

Goldsborough e Beck (1989) e Cox (1995) relatam que a persistência 

do glifosato na água é menor que no solo. Este tem sido extraído de solos 

de 12 até 60 dias após sua aplicação. Segundo Goldsborough e Beck 

(1989), a meia-vida do glifosato em águas paradas é de 1,5 a 3,5 dias. 

Formulações como o Roundup são mais perigosas que glifosato em 

sistemas aquáticos, razão pela qual o fabricante do produto proíbe seu uso 

acima ou perto de corpos da água (Monsanto, 2010). 

O glifosato e seus derivados são tóxicos para os peixes (Servizi et al., 

1987). Parte da diferença pode ser explicada pela toxicidade do surfactante 

(ingrediente similar a detergente) no Roundup™.  Este é 30 vezes mais 

tóxico para os peixes que o glifosato propriamente dito (Servizi et al., 1987).   

Jiraungkoorskul et al. (2002) encontraram valores de CL50 de 16,8 

ppm e 36,8 ppm de Roundup™ para tilápia nilótica jovem e adulta, 

respectivamente, com 96 horas de exposição.   



 
 

15

Estudando os efeitos de diferentes concentrações de Roundup™ 

sobre a piava Leporinus obtusidens, Glusczak et al. (2006) observaram 

redução de parâmetros hematológicos e metabólicos do fígado e coração, 

inclusive diminuição de atividade de acetilcolinesterase nos músculos e 

coração. 

Efeitos subletais do glifosato já ocorrem em baixas concentrações. No 

caso da truta arco-íris e da tilápia, concentrações de cerca de 1/3 a 1/2 da 

CL50 respectivamente, alteraram o comportamento dos peixes (Liong et al., 

1988; Morgan et al., 1991). A truta também apresentou dificuldade 

respiratória (Morgan et al., 1991). Esses efeitos aumentam o risco de 

consumo humano dos peixes, além de afetarem os hábitos de alimentação, 

migração e reprodução dos peixes (Liong et al., 1988). Esses últimos 

autores reportaram que valores de 1% da CL50 causaram danos às 

brânquias da carpa, e valores de 2% da CL50
 provocaram alterações na 

estrutura do fígado.  

Para Solomon et al. (2005), a toxicidade não se limita somente a 

peixes, se estendendo aos anfíbios, insetos, invertebrados (incluindo 

crustáceos) e, sem dúvida, outras espécies encontradas nos rios e demais 

corpos da água. Para Bidwell e Gorrie (1995), o Roundup™ pode ser 

agudamente tóxico para as rãs adultas e girinos nas doses de aplicação 

recomendadas (1,8 a 5,4 kg/ha).  

 

Fatores determinantes da toxicidade do Roundup™ em peixes 

A toxicidade aguda (CL50) do Roundup™ em peixes varia de 3,2 - 52 

ppm (Mitchell et al., 1987).  

Parte desta variabilidade se deve à idade, sendo que peixes jovens 

são mais sensíveis ao Roundup™ que peixes mais velhos (Folmar et al., 

1979). Vasconcellos et al. (2000) reportaram o efeito nocivo do RoundupTM 

(glifosato) sobre o processo de diferenciação gonadal em bagres Rhamdia 

hilarii indiferenciados, o qual diminuiu notoriamente a quantidade de células 

germinativas primordiais nas gônadas dos peixes expostos.  

Também depende da espécie exposta ao tóxico. Algumas espécies 

são mais susceptíveis que outras; o salmão coho é mais tolerante ao 

glifosato que salmão rosa (Wan et al., 1989).   
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A qualidade da água também é importante. O glifosato em água mole 

é 20 vezes mais tóxico para a truta arco-íris que em água dura. Mas para o 

Roundup™, devido ao surfactante, ocorre que o inverso é verdade: é mais 

tóxico em água dura do que em mole (Wan et al., 1989).  

A toxicidade desse produto aumenta com a temperatura da água. Nos 

casos da truta arco-íris e bluegills, a toxicidade quase dobrou entre 7oC e 

17oC (Folmar et al., 1979).  

 

Caracterização do agroquímico Thiodan®  
O Thiodan® é um inseticida acaricida organoclorado, do grupo 

químico éster do ácido sulfuroso de um diol cíclico. Sua formulação é do tipo 

concentrado emulsionável, e está registrado no Ministério da Agricultura sob 

o no.  1048793 (MAPA, 2010b). Sua importação será proibida a partir de 

julho de 2013 e sua utilização a partir de 2015 (MAPA, 2010c). A 

concentração de ingrediente ativo é de 350g.L-1, classificado 

toxicologicamente como altamente tóxico (Classe II), classificação ambiental 

como produto altamente perigoso, além de inflamável e corrosivo 

(Engelhardt e Sarmento, 2004).  

A fórmula dos isômeros do endosulfan comprova que ele é um 

organoclorado com alta capacidade reativa e oxidação lenta, devido à região 

SO3/SO4
2-, o que somado à sua capacidade lipofílica, demonstra ainda mais 

sua capacidade de bioacumulação nos níveis tróficos. A IUPAC 

(International Union of Pure and Applied Chemistry) define o nome químico: 

6,7,8,9,10-hexacloro-1,5,5a,6,9,9a-hexahydro-6,9-metano2,4,3-

benzodioxathie pin-3-oxido. 

 

 
Figura 2: Fórmula geométrica dos isômeros de endosulfan α, β e sulfatado, 
respectivamente. 
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O endosulfan, inseticida desenvolvido pela Hoechst Aktiengesellschaft 

na Alemanha, foi introduzido no mercado em 1957 com o nome comercial de 

Thiodan (Goebel et al., 1982; Stumpf e Abhaver, 1986). O ingrediente ativo 

do endosulfan consiste na mistura de dois isômeros, sendo 70% de α-

endosulfan e 30% de β-endosulfan. Entre os produtos derivados do 

metabolismo do endosulfan em mamíferos, o sulfato de endosulfan é o 

principal metabólito devido à sua importância toxicológica (Stumpf e 

Abhaver, 1986). Segundo a Environmental Protection Agency (EPA, 1980), 

contaminações por endosulfan são provenientes em 53% dos casos pela 

ingestão de água contaminada e em 47% dos casos pelo consumo de 

alimentos a base de peixes contaminados. A mesma agência define como 

valores de CL50 aguda entre 0,17µg.L-1 para truta arco-íris a 740µg.L-1 para 

Daphnia magna.  

A Legislação Brasileira de Resíduos de Pesticidas vigente estabelece 

para resíduo de endosulfan em soja, o limite máximo de resíduo de 1μg.g-1 e 

período de carência de 30 dias (MAPA, 2010b). Da mesma forma, o 

fabricante adverte que não se devem colher frutos ou vegetais tratados até 

21 dias após a última aplicação. 

  

Usos do endosulfan 

O Thiodan® (endosulfan) é um inseticida para o controle de insetos 

chupadores e mastigadores, com ação por contato e ingestão (Bayer, 2010). 

O endosulfan foi o único inseticida organoclorado amplamente utilizado no 

mundo todo (Capkin et al., 2006). Seu uso é recomendado especialmente 

em cultivos de café, cana, hortaliças, plantas cítricas, algodão, canola, 

girassol e forragens (Bayer, 2010) e seu uso e produção ainda encontram-se 

liberados no Brasil (MAPA, 2010b).  

 

Toxicidade aguda do endosulfan 

O endosulfan, apesar de pertencer à classe toxicológica II, é 

altamente tóxico para animais aquáticos e terrestres (espécies não alvo), 

segundo a Agência para Registro de Substâncias Tóxicas e Doenças - 

ATSDR (2000), apresentando risco de moderado a alto e efeitos agudos e 
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crônicos. O endosulfan não dissolve facilmente na água e adere às 

partículas do solo, levando anos para sua degradação (Soares et al., 2003).  

Montoya (2008), trabalhando com juvenis de tilápia Oreochormis 

niloticus, encontrou o valor de CL50 igual a 1,42µg.L-1 para 96h. Musanhi 

(1987) determinou a CL50 em 96, 48 e 24 horas de exposição ao endosulfan 

para tilapia nilótica adulta em águas temperadas. Os valores encontrados 

por esse autor foram de 1,42; 3,80 e 10,3 µg.L-1, respectivamente. 

 

Efeitos do endosulfan sobre organismos aquáticos 

Embora os mecanismos de toxicidade do endosulfan sejam 

extensivamente estudados (Naqvi e Vaishnavi, 1993), poucos estudos têm 

sido conduzidos com o objetivo de avaliar efeitos histopatológicos desse 

produto em peixes, especialmente em suas gônadas. 

 Em um desses estudos, Capkin et al. (2006) reportaram uma CL50 de 

19,78 µg.L-1 para Oreochromis mikyss para 24 horas de exposição ao tóxico, 

o que causou além da morte de 50% dos animais, convulsões, nado errático, 

edema e separação das lâminas branquiais, edema e necrose do fígado, dos 

túbulos renais e do tecido hematopoiético. Cengiz et al. (2001) reportaram 

lesões similares em brânquias do peixe-mosquito Gambusia affinis, além de 

congestão e hipertrofia do fígado. Segundo Capkin et al. (2006), alcalinidade 

e temperatura da água, e tamanho dos peixes, afetam a toxicidade do 

endosulfan. Para Cengiz et al. (2001), os efeitos do Thiodan® são tempo e 

dose dependentes. Dutta et al. (2006) descreveram num estudo de 

toxicidade crônica, as injúrias causadas pelo Thiodan® sobre os túbulos 

seminíferos do peixe bluegill Lepomis macrochirus, relatando alterações dos 

túbulos seminíferos, como perda dos padrões normais de organização 

celular e diminuição gradativa do diâmetro das espermatogônias primárias, 

desde as primeiras 24h de exposição até as duas semanas seguintes. 

Segundo os autores, este tipo de dano pode afetar as espermátides e os 

espermatozóides, apresentando no final um impacto negativo na 

espermatogênese e fertilidade do macho, comprometendo o número da 

população do bluegill Lepomis macrochirus. 
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O lambari Astyanax bimaculatus 
O lambari Astyanax bimaculatus (Linnaeus, 1758), conhecido 

popularmente pelos nomes de lambaris, tambiú, piabas, lambari-guaçu, 

mojarra e matupiris, era classificado na ordem Characiformes, família 

Characidae, sendo uma das espécies da subfamília Tetragonopterinae 

(CEMIG/CETEC, 2000; Britski, 1972). No entanto, revisões recentes 

colocam o gênero em “Incertae sedis”. A antiga subfamília 

Tetragonopterinae continha 88 gêneros e 620 espécies, sendo que 86 

espécies pertencem ao gênero Astyanax (Lima et al., 2003). Os 

representantes de distribuição mais ampla dos lambaris são os lambaris-do-

rabo-vermelho (A. fasciatus) e os lambaris-do-rabo-amarelo (A. bimaculatus) 

(Araujo e Simoni, 1997). Astyanax bimaculatus é, na verdade, um complexo 

de espécies de ampla distribuição nas Américas do Sul e Central (Paiva et 

al., 2006). 

 

 
Figura 3: Lambari Astyanax bimaculatus. 

 

O A. bimaculatus é um peixe de pequeno porte, atingindo 10cm e 40g 

(Britisk, 1972). Possui corpo irregularmente elíptico, com nadadeiras 

amarelas, quatro a cinco dentes na série externa e cinco na série interna do 

pré-maxilar. Suas escamas possuem reflexos prateados, o dorso é 

castanho-escuro, mancha umeral ovalada em ambos os lados, pedúnculo 

caudal com mancha alongada que se prolonga até a ponta dos raios caudais 

medianos, faixa lateral que varia de prateada a escura, ao longo do flanco, 

até a mancha do fim do pedúnculo caudal, que continua até a ponta dos 

raios caudais medianos (Britski et al., 1984; Britski et al., 1988; 

CEMIG/CETEC, 2000). 
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O gênero Astyanax possui ampla distribuição geográfica, sendo 

encontrado desde o sudoeste dos Estados Unidos até a Bacia do rio da 

Prata (Moreira Filho, 1989), inclusive na sub-bacia do rio Pomba, bacia do 

rio Paraíba do Sul (Paiva et al., 2006). Os lambaris são encontrados em 

cabeceiras de riachos, rios e lagos, e vivem sempre em cardumes, 

realizando curtas migrações na época das cheias para sua reprodução. Em 

relação ao periodo reprodutivo dos lambaris, este pode variar conforme a 

espécie e habitat. O Astyanax bimaculatus reproduz continuamente durante 

todo o ano, e o período reprodutivo mais intenso normalmente ocorre de 

setembro a março, variando de acordo com o ambiente em que vive 

(Vazzoler e Menezes, 1992; Santos, 2009). Da mesma forma que em outras 

espécies de Astyanax, um caráter sexual do macho é aspereza mais ou 

menos acentuada da nadadeira anal, resultado de inúmeras espículas que 

aparecem na época da reprodução. Em geral, o macho é menor que a 

fêmea (CEMIG/CETEC, 2000). 

A biologia reprodutiva do lambari pode ser prejudicada com o 

desmatamento ciliar, poluição industrial e doméstica, e destruição de 

várzeas e lagoas marginais por projetos agrícolas que também constituem 

ameaça em várias regiões (CEMIG/CETEC, 2000). Esses fatores interferem 

na dinâmica da população desses peixes (Vitule e Aranha, 2002).  
Os lambaris são considerados onívoros, se alimentando de algas, 

vegetais, sementes, larvas e insetos adultos (CEMIG/CETEC, 2000; Vitule e 

Aranha, 2002). Segundo Nomura (1975), no rio Mogi-Guaçu, SP, definiu-se 

A. bimaculatus como onívoro, com predominância de consumo de restos de 

vegetais superiores. Em estudo conduzido com o lambari da espécie 

Astyanax janeiroensis, verificaram-se que os principais hábitos alimentares 

se baseavam em algas, esporos vegetais, microcrustáceos e pequenos 

invertebrados (Santin et al., 2005).  

Diversos são os relatos sobre a importância do lambari na estrutura 

trófica do ecossistema e sua variação alimentar diante de modificacações 

ambientais (Esteves, 1998; Suaresz et al. 1995; Motta e Uida, 1995). Nas 

construções de novas barragens o A. bimaculatus é uma das poucas 

espécies capazes de sobreviver nessas condições. Por esses motivos, A. 
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bimaculatus apresenta enorme potencial para se tornar um organismo 

modelo para estudos ecotoxicológicos (Paiva et al., 2006). 

Além disso, é peixe de interesse alimentar para outros peixes 

consumidores terciários (Esteves, 1998). No trabalho conduzido por Loureiro 

et al. (1995) verificando a dieta alimentar na espécie Hoplias malabaricus 

(traíra) em Segredo/Paraná, os resultados mostraram que os hábitos 

alimentares preferenciais são os lambaris de diversas espécies. Em outro 

estudo, verificou-se a importância do lambari como alimento para as 

espécies Hoplias malabaricus, Oligosarcus longirostris e Rhamdia branneri 

após o represamento do Reservatório de Salto Caxias, Paraná, 

demonstrando ser o alimento preferido dessas espécies (Novakowski et al., 

2007).  

A ecologia alimentar de uma determinada espécie faz parte e interfere 

diretamente na dinâmica de sua população, sendo primordial para a 

conservação do ecossistema como um todo (Vitule e Aranha, 2002). Os 

lambaris são de extrema importância em diversos habitats por equilibrarem o 

ecossistema e a cadeia alimentar, constituindo-se em fonte de alimentos 

para peixes maiores, carnívoros e aves.  

Também são muito cultivados nas pisciculturas brasileiras pela 

destacada importância econômica, dado o seu volume de captura, e pela 

pesca esportiva (Barbieri et al., 1982).  

Assim, devido à diversidade de ambientes em que se encontra a 

espécie, e também às suas características reprodutivas, que representam o 

comportamento de grande parte dos teleósteos, o estudo da 

espermatogênese da espécie em exposição aos agroquímicos pode ser 

representativa dos peixes neotropicais de pequeno porte. Isso os torna um 

ótimo modelo experimental, além da facilidade de obtenção e de 

manutenção em condições laboratoriais, por ser uma espécie nativa de 

grande interesse comercial e muito abundante nos rios de regiões 

brasileiras, inclusive na Zona da Mata Mineira. 

 

Morfologia dos testículos de Astyanax bimaculatus  

Os testículos do lambari são pares, alongados e de superfície lisa. 

Cada testículo apresenta uma extremidade cranial afilada, uma parte média 
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de forma triangular e uma porção caudal que se afila gradualmente até unir-

se à do outro testículo, formando um ducto único que desemboca na papila 

urogenital (Nomura, 1975, Pelizaro et al., 1981).  

Os testículos de A. bimaculatus apresentam características similares 

às de outros teleósteos, sendo envoltos por uma cápsula de tecido 

conjuntivo, denominada albugínea testicular. Possui dois compartimentos, o 

intersticial e o tubular. O primeiro apresenta vasos sanguíneos, fibras 

nervosas, tecido conjuntivo, além de células de Leydig que produzem 

testosterona, a qual é de extrema importância para a diferenciação gonadal, 

desenvolvimento das características sexuais secundárias, comportamento 

sexual e para a regulação da espermatogênese (Weltzien et al., 2004). O 

compartimento tubular é composto por células somáticas (células de Sertoli) 

e células germinativas que formarão os espermatozoides após passarem 

pela espermatogênese (Billard, 1990). As células germinativas geralmente 

se dividem e se diferenciam no interior de cistos germinativos, os quais são 

compostos de clones de células germinativas no mesmo estágio de 

desenvolvimento e cujas paredes são constituídas por células de Sertoli 

(Silva e Godinho, 1983; Pudney, 1995; Le Gac e Loir, 1999; Schulz et. al., 

2005). As células de Sertoli fornecem às células germinativas suporte físico 

e fatores importantes para a sobrevivência, proliferação e diferenciação das 

mesmas, estando ainda envolvidas na intermediação hormonal e na 

fagocitose de restos celulares originados da espermiogênese (Weltzien et 

al., 2004). 

O processo espermatogênico de teleósteo assemelha-se ao de outros 

vertebrados. Assim, a espermatogônia A ou primária, divide-se e origina uma 

espermatogônia igual (conservativa) e espermatogônias B ou secundárias 

que, depois de várias divisões mitóticas, diferenciam-se em espermatócitos 

primários. Estes entram em divisão meiótica formando os espermatócitos 

secundários, que por sua vez passam pela segunda divisão meiótica 

levando a formação das espermátides. Estas últimas passam pela fase 

espermiogênica, caracterizada por alterações morfológicas marcantes, 

principalmente relacionadas com a condensação nuclear e a formação da 

peça intermediária e flagelo, originando os espermatozóides, que são células 

altamente especializadas e equipadas para alcançar e fertilizar os ovócitos 
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(Miura, 1999).  Durante a espermiação, as células de Sertoli que formam a 

parede dos cistos se rompem e liberam as espermátides ou 

espermatozóides, dependendo da espécie, em um lume cujo espaço 

aumenta gradualmente ao longo do período reprodutivo (Grier, 1980; 

Pudney, 1995). O esquema geral de organização histológica dos testículos 

de A. bimaculatus está representado na figura 4. 
 

 
Figura 4: Organização estrutural do testículo. Em destaque: SgA- Espermatogônia A ou 
primária; SgB- Espermatogônia B ou secundária; L- Luz do túbulo com espermatozóides e 
secreção tubular; Se- Célula de Sertoli delimitando um cisto; SpcI- Cisto de espermatócito 
primário; SpcII- Cisto de espermatócito secundário; Alb- Albugínea testicular. HE. Aumento: 
100X. Encartes: 400X. 
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Disfunção nos processos reprodutivos  

O controle neuroendócrino da reprodução é dependente da ação 

coordenada de vários hormônios associados ao eixo hipotálamo-hipófise-

gônada. Os estímulos sensoriais externos e internos condicionam a 

secreção do hormônio liberador da gonadotrofina (GnRH) pelo hipotálamo, o 

qual, por sua vez, regula a liberação de gonadotrofinas (GTH-I e GTH-II) 

pela hipófise. A GTH-I é funcionalmente similar ao hormônio folículo 

estimulante (FSH) e a GTH-II é similar ao hormônio luteinizante (LH) dos 

mamíferos (Schulz et al., 2001). As principais células alvo das 

gonadotrofinas são as células da granulosa e da teca interna no ovário das 

fêmeas, e as células de Sertoli e de Leydig nos testículos dos machos (Janz, 

2000). Estas células, após estimulação pelas gonadotrofinas, sintetizam 

esteróides sexuais (estrogênicos e androgênicos) e de maturação 

(progesteronas). O 17β-estradiol (E2) e a estrona são os estrogênios mais 

importantes nas fêmeas, desempenhando um papel fundamental na 

diferenciação sexual, desenvolvimento dos órgãos reprodutores e indução 

do comportamento sexual. Nos machos, a 11-cetotestosterona e a 

testosterona são os androgênios mais importantes, sendo responsáveis pelo 

seu desenvolvimento sexual (Borg, 1994). Nos teleósteos, a produção de 

esteroides sexuais é controlada por um sistema de retrocontrole ligado ao 

eixo hipotálamo-hipófise-gônada.  

A quantificação de E2 
no plasma de peixes tem sido utilizada como 

indicador da presença de disruptores endócrinos no ambiente aquático, em 

particular de xenoestrogênios (substâncias que modulam ou mimetizam a 

ação dos esteroides sexuais, principalmente do E2). Assim, diversos autores 

observaram alteração dos níveis de E2 
plasmático após exposição a 

etoxilados de alquifenóis (Soverchia et al., 2005), pesticidas (Singh e 

Canário, 2004), PCBs (Jung et al., 2005), bem como a misturas complexas 

inespecíficas (Sepúlveda et al., 2002). Deste modo, alterações nos níveis 

plasmáticos de E2 
induzidas por contaminantes ambientais podem colocar 

em risco o sucesso reprodutivo. Por outro lado, elevados níveis de E2 
na 

água podem causar efeitos adversos nos peixes, tais como mudança de 

sexo em machos (Metcalfe et al., 2001), redução do índice gonadosomático 

(Bjerselius et al., 2001) e da produção de ovos (Oshima et al., 2003), assim 
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como alteração do comportamento reprodutivo em machos (Bjerselius et al., 

2001).  Os peixes são animais que podem apresentar dimorfismo sexual, 

mas que sob o efeito de condições ambientais e/ou ação de disruptores 

endócrinos podem sofrer mudança de sexo (intersexo) semelhante ao 

demonstrado por DeFalco e Capel (2009). 

Além dos efeitos anteriormente referidos, Teles (2006) destaca como 

uma das respostas mais importantes à presença de disruptores endócrinos, 

a indução da transcrição e tradução de determinadas proteínas, 

nomeadamente de uma fosfolipoglicoproteína, a vitelogenina. Sua síntese é 

um processo estimulado pelo E2, envolvendo o controle coordenado entre o 

hipotálamo, hipófise, fígado e gônadas (Thomas, 1990). A vitelogenina é 

sintetizada no fígado de peixes, transportada até aos ovários onde é 

sequestrada e incorporada nos ovócitos durante o seu desenvolvimento. Ela 

é clivada proteoliticamente após sequestro, formando as proteínas do vitelo 

(lipovitelina e fosvitina). Dessa forma, ela constitui a principal fonte de 

nutrição do embrião em desenvolvimento e pode ser encontrada no plasma 

de fêmeas maduras em concentrações elevadas. Normalmente, a presença 

de níveis significativos de vitelogenina no plasma ocorre apenas em fêmeas 

maduras. No entanto, os peixes juvenis e machos maduros possuem 

receptores de estrogênios (Kishida et al., 1992), assim como um gene 

silencioso da vitelogenina, geralmente presente mas não expresso (Moncaut 

et al., 2003). Deste modo, os machos e juvenis podem responder à presença 

de disruptores endócrinos, produzindo-a, e tendendo a permanecer no 

plasma em níveis elevados, devido à falta de mecanismos de eliminação 

(Funkenstein et al., 2000). Vários autores observaram aumentos de sua 

concentração plasmática em diferentes espécies de peixes após exposição a 

E2 
e disruptores endócrinos (Teles, 2006; Arukwe et al., 1998; Berg et al., 

2004; Andreassen et al., 2005; Soverchia et al., 2005), o que forneceu 

evidência da grande sensibilidade deste parâmetro como indicador da 

exposição a eles. 

 

Respostas biológicas como indicadoras de poluição ambiental  
Para se proceder à avaliação do estado de um determinado 

ecossistema, cada vez mais se tem recorrido à adoção de programas de 
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biomonitoramento ambiental, baseando-se na medição de respostas 

biológicas, as quais são genericamente designadas de biomarcadores. Um 

biomarcador é definido como uma resposta biológica induzida, geralmente 

por xenobióticos, mensurável em sistemas biológicos, ou amostras destes, 

abrangendo diferentes níveis, desde molecular, celular ou fisiológico até 

comportamental (NRC, 1989; WHO, 1993). Num contexto ambiental, os 

biomarcadores são considerados ferramentas altamente informativas quanto 

à detecção da exposição a contaminantes e seus respectivos efeitos (Van 

der Oost et al., 2003; Teles, 2006). A utilização de biomarcadores oferece 

ainda a possibilidade de obter um entendimento do mecanismo de 

causa/efeito dos processos biológicos. Adicionalmente, esta estratégia 

apresenta a amplitude amostral como vantagem ao monitoramento químico, 

que resulta de eventuais interações toxicológicas da exposição a misturas de 

contaminantes (Van der Oost et al., 2003). 

De acordo com o Conselho Nacional de Pesquisa americano (NRC, 

1989) e a Organização Mundial da Saúde/OMS (WHO, 1993), os 

biomarcadores podem ser divididos em três classes: a) biomarcadores de 

exposição, que abrangem a detecção e quantificação de um composto 

exógeno, dos seus metabólitos ou da interação entre este e moléculas ou 

células alvo, sendo medidos num compartimento do organismo; b) 

biomarcadores de efeito, que incluem alterações bioquímicas, fisiológicas e 

outras, sendo mensuráveis nos tecidos ou fluidos corporais e 

reconhecidamente associadas a possíveis desequilíbrios; c) biomarcadores 

de susceptibilidade, que indicam a capacidade inerente ou adquirida de um 

organismo alterar a susceptibilidade a uma exposição, envolvendo fatores 

genéticos. Essa mesma classificação também foi usada em trabalhos 

recentes, como Teles (2006). 

Essas respostas medidas em níveis organizacionais mais básicos da 

teia alimentar podem funcionar como um instrumento de vigilância ambiental 

permitindo identificar riscos a esses níveis e, também, podem possibilitar 

intervenções corretivas que impeçam os efeitos adversos de serem 

transpostos para níveis superiores da teia alimentar (Teles, 2006). 
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Objetivos 
 
Objetivo geral  

 O objetivo do presente trabalho foi avaliar a influência do herbicida 

Roundup™ (MONSANTO) e do inseticida organoclorado Thiodan® (BAYER) 

na morfologia testicular e na espermatogênese de indivíduos adultos de 

lambaris da espécie Astyanax bimaculatus, após exposição aguda por 96 

horas a esses agroquímicos. 

 
Objetivos específicos  

- Determinar a concentração letal para 50% da população de A. 

bimaculatus adultos (CL50) exposta a cada um dos agroquímicos durante 96 

horas, em sistema de água estático; 

 - Descrever morfologicamente o testículo e avaliar o processo 

espermatogênico de A. bimaculatus adultos, em microscopia de luz, 

caracterizando esse órgão para animais não expostos aos agroquímicos; e 

 - Comparar a estrutura dos testículos e a evolução do processo 

espermatogênico de animais controle com aqueles submetidos ao efeito dos 

agroquímicos Roundup™ e Thiodan® para se avaliar os prováveis efeitos 

tóxicos desses agroquímicos sobre a população, morfometria e morfologia 

celular do testículo.  
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CAPITULO 2. Efeitos do Roundup™ em Astyanax bimaculatus 
(Characidae: Teleostei) adultos: valor de CL50 e morfologia testicular 

 

RESUMO 
 

Astyanax bimaculatus é peixe de porte pequeno, onívoro, e apresenta 

importância em diversos habitats por equilibrar o ecossistema e a cadeia 

alimentar. O Roundup™ (glifosato) está entre os herbicidas de maior 

propagação na agricultura mundial. O glifosato e seus derivados são tóxicos 

para peixes, mas alguns dos componentes dos produtos formulados 

apresentam níveis de toxicidade mais elevados que o ingrediente ativo. O 

presente trabalho visou determinar a concentração letal 50% (CL50) para A. 

bimaculatus machos adultos expostos ao agroquímico por um período de 

96h e comparar a estrutura os testículos de animais mantidos como controle 

com aqueles submetidos à ação do Roundup™. Para a determinação da 

CL50 foram utilizados 90 peixes. Foram testadas seis concetrações em três 

repetições contendo cinco peixes cada. O teste de toxicidade aguda foi 

realizado em sistema estático, utilizando-se 110 peixes, sendo um grupo 

controle formado por duas repetições, cada uma com 10 peixes, e três 

concentrações de Roundup™ (1,3; 2,6 e 5,2 mg.L-1) com três repetições, 

cada uma com 10 peixes. Após a exposição os animais foram anestesiados 

para a coleta dos testículos que foram fixados, incluídos, seccionados em 

micrótomo para confecção de lâminas e corados para análise morfológica e 

morfométrica. Os parâmetros indicadores da qualidade da água utilizada 

para realização do experimento encontraram-se em conformidade com as 

condições de cultivo e criação de peixes tropicais. A CL50 calculada nesse 

teste foi de 14,0mg.L-1. As análises histológicas mostraram alterações 

morfológicas quando comparadas ao grupo controle. Foram observadas 

descontinuidade ou falta de albugínea, desorganização tecidual 

caracterizada pela presença de espermátides no parênquima testicular, 

presença de espermatócitos na luz do túbulo, presença de hemácias fora 

dos capilares sanguíneos, presença de vacúolos no interstício testicular e no 

citoplasma de espermatogônias, hemorragia. As análises morfométricas 

mostraram redução (P<0,05) no diâmetro de núcleos de espermatócitos II na 
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concentração de 1,3mg.L-1. Houve aumento (P<0,05) no número de 

espermatogônias B nas concentrações de 1,3 e 2,6 mg.L-1. Assim, A. 

bimaculatus pode ser utilizado como bioindicador e seus testículos como 

biomarcadores de poluição aquática. 

Palavras-chave: Lambari; glifosato; testículo. 

 

INTRODUÇÃO 
 

Astyanax bimaculatus é classificado na ordem Characiformes, família 

Characidae (CEMIG/CETEC, 2000; Britski, 1972) e revisões recentes 

colocam o gênero em “Incertae sedis” (Lima et al., 2003). A. bimaculatus é, 

na verdade, um complexo de espécies de ampla distribuição nas Américas 

do Sul e Central, e deve ser revisada para melhor organizar sua filogenia 

(Paiva et al., 2006). É peixe de porte pequeno, com cerca de 20cm de 

comprimento total e pesando 40g (Britski, 1972), onívoro, constituindo-se em 

espécie forrageira, que além de importante na pesca esportiva, também 

apresenta importância em diversos habitats por equilibrar o ecossistema e a 

cadeia alimentar. Pode ter sua biologia reprodutiva prejudicada pelo 

desmatamento ciliar, poluição industrial e doméstica, destruição de várzeas 

e lagoas marginais (CEMIG/CETEC, 2000). Esses fatores interferem na 

dinâmica da população desses peixes (Vitule e Aranha, 2002). Nas 

construções de novas barragens, o A. bimaculatus é uma das poucas 

espécies capazes de sobreviver nessas condições. Por esses motivos, A. 

bimaculatus apresenta enorme potencial para se tornar um organismo 

modelo para estudos ecotoxicológicos (Paiva et al., 2006). 

A base para estudos fisiológicos, toxicológicos e aplicados em 

reprodução, é o conhecimento dos eventos que ocorrem nas gônadas dos 

peixes (Van Oordt et al., 1987).  A. bimaculatus apresenta testículos pares, 

parcialmente fundidos entre si, e tamanho similar entre o direito e o 

esquerdo. A análise histológica dos testículos do lambari mostra que eles 

são envolvidos por cápsula de tecido conjuntivo da qual partem septos 

conjuntivos fibrosos para o seu interior delimitando túbulos seminíferos 

(Nomura, 1975, Pelizaro et al., 1981). O interstício apresenta células de 

Leydig, fibroblastos típicos, capilares sangüíneos e fibras nervosas difusas, 
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sendo desprovido de sistema linfático.  O conhecimento das características 

morfológicas dos testículos do lambari A. bimaculatus em condições naturais 

e expostos ao herbicida glifosato (Roundup™) poderá fornecer informações 

importantes para o entendimento dos efeitos provocados por esse produto 

nos testículos e se esses acúmulos podem comprometer o processo 

reprodutivo dessa espécie. 

O Roundup™ está entre os herbicidas de maior propagação na 

agricultura mundial. O Roundup™ pertence ao grupo químico das glicinas 

substituídas, e se caracteriza pelo amplo espectro de ação, não seletividade 

às plantas daninhas e ação sistêmica. O glifosato, princípio ativo, possui 

baixa seletividade e rápida ação herbicida nas plantas sensíveis, além de 

baixo custo. O herbicida Roundup™ pode ser descrito quimicamente como 

N-(fosfonometil)glicina, com fórmula bruta C3H8NO5P. A concentração letal 

50 (CL50) do agroquímico em peixes varia de 1,3-52 mg.L-1. Sua atuação 

baseia-se na rota da biossíntese de aminoácidos aromáticos, impedindo a 

síntese do triptofano, da tirosina e da fenilalanina em plantas superiores e 

microorganismos, resultando na acumulação do shiquimato e outros ácidos 

hidroxibenzóicos nessas células (Hernandez et al., 1999). 

A toxicidade aguda deste pesticida é considerada baixa, mas alguns 

dos componentes de seus produtos formulados apresentam níveis de 

toxicidade mais elevados que o ingrediente ativo. O glifosato e seus 

derivados são tóxicos para peixes, alterando parâmetros hematológicos e 

metabólicos do fígado e coração, além de diminuir a atividade da 

acetilcolinesterase (Glusczak et al., 2006). Alterações no comportamento 

dos peixes e dificuldade respiratória são observações comuns, e fatores que 

determinam a toxicidade do Roundup™ em peixes são a maturidade sexual 

e a temperatura da água. Os efeitos do produto podem afetar os hábitos de 

alimentação, migração e reprodução dos mesmos. 

Para avaliar a toxicidade de uma substância, deve-se utilizar 

população homogênea para determinar a concentração responsável por um 

efeito tóxico (ABNT, 2006). O estudo dos efeitos de agentes tóxicos sobre a 

vida aquática permite observar alterações bioquímicas, fisiológicas e 

histológicas em tecidos vitais desses organismos (Dutta e Arends, 2003). 
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OBJETIVOS 
 

 - Determinar a concentração letal para 50% da população de A. 

bimaculatus adultos (CL50) exposta ao agroquímico por um período de 96h, 

em sistema de água estático; e 

 - Comparar a estrutura dos testículos e a morfologia das células 

espermatogênicas de animais mantidos como controle com aqueles 

submetidos à ação do Roundup™ durante o período experimental, para se 

avaliar os prováveis efeitos tóxicos desse agroquímico. 

 

MATERIAL E MÉTODOS 
 

O experimento foi conduzido nos Departamentos de Veterinária 

(Laboratório de Peixes, Laboratório de Técnicas Histológicas e Laboratório 

de Histopatologia) e de Biologia Geral (Laboratório de Biologia Estrutural), 

da Universidade Federal de Viçosa. Todos os procedimentos experimentais 

envolvendo os animais foram aprovados pela Comissão de Ética do 

Departamento de Veterinária da UFV, protocolo n. 024/2009, realizados e 

supervisionados pelo médico veterinário Laércio dos Anjos Benjamin, 

CRMV-MG 3387. 

 

Animais  

Lambaris da espécie Astyanax bimaculatus foram doados pela 

Piscicultura da Prata, localizada no município de Eugenópolis/MG 

(21°05’56”S e 42°11’13”O) que encontra-se na sub-bacia do rio Pomba, 

bacia do rio Paraíba do Sul. 

Os peixes foram mantidos no Biotério de Peixes do Departamento de 

Veterinária da UFV e aclimatados às condições do laboratório por um 

período de 20 dias. Foram utilizados aquários de vidro com volume total de 

150L, contendo água tratada para consumo humano, livre de cloro, dotados 

de sistema contínuo de filtração, com temperatura controlada em 26±1oC por 

meio de termostatos e termômetros. O fotoperíodo foi de 12h, a aferição da 

temperatura ocorreu duas vezes ao dia, e a troca de água diária foi inferior a 
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10% do volume do aquário. Os peixes foram alimentados ad libitum, duas 

vezes ao dia, com ração comercial para peixes contendo 32% de proteína.  

 

CL50-96h 

O teste de concentração letal com mortalidade de 50% da população 

(CL50) foi realizado em sistema de água estático e com restrição alimentar 

(ABNT, 2006) com os animais mantidos sob restrição alimentar, que se 

iniciou 24h antes do início e perdurou durante todo o teste. Foram utilizadas 

três repetições com cinco peixes cada, para cada concentração de 

Roundup™ (Monsanto, 2010) adotada, sendo os grupos assim estabelecidos: 

controle, 3, 6, 12, 24 e 48 mg.L-1 de glifosato. As concentrações foram 

distribuídas em recipientes plásticos com 1,5L de água dos próprios 

aquários. O Roundup™ foi usado do próprio frasco, e a observação da 

toxicidade foi do potencial tóxico total do agroquímico e não apenas do 

princípio ativo.  
Para este teste, foram utilizados 90 lambaris machos, adultos, em 

atividade reprodutiva, com aproximadamente 4cm de comprimento padrão. 

Foram realizadas verificações de mortalidade a cada seis horas até 

96 horas, removendo-se os animais mortos. Para acompanhamento da 

temperatura, foi adicionado 1,5L de água do mesmo aquário em um 

recipiente idêntico ao adotado no teste, de forma que qualquer variação de 

temperatura pudesse ser acompanhada sem provocar estresse adicional a 

qualquer grupo. O início do teste foi dia 11/05/2009 às 12:00 horas, com 

término às 12:00 horas no dia 15/05/2009. 

 O programa utilizado para determinar a CL50 foi o TOXCALC, com o 

cálculo de determinação binomial reduzindo o intervalo de confiança por 

média móvel (P<0,05). 

 

Teste de toxicidade aguda (96h) 

O teste de toxicidade aguda com o Roundup™ foi realizado no 

período de 15 a 19/06/2009, em aquários de 50L, sob os mesmos cuidados 

da aclimatação, baseando-se nas normas técnicas para teste em sistema 

estático (ABNT, 2006).  



 
 

45

Os grupos experimentais foram constituídos por grupo controle e 

grupos expostos ao Roundup™. O grupo controle formado por duas 

repetições, cada uma com 10 peixes, totalizando 20 animais. Com relação 

aos grupos expostos ao Roundup™, foram utilizadas três concentrações 

(1,3; 2,6 e 5,2 mg.L-1) com três repetições cada, totalizando 30 peixes por 

concentração. Ao todo, foram utilizados 110 peixes na exposição aguda em 

sistema estático.  

Durante a realização do teste, nas duas primeiras horas após os 

peixes terem sido colocados nos aquários com o tóxico, os mesmos foram 

observados para avaliar seu comportamento. A cada verificação de 

temperatura da água dos aquários, também se observou o comportamento 

dos animais. As mesmas observações foram realizadas a cada seis horas 

durante o teste de determinação da CL50.  

Após as 96h, foram coletados seis peixes por de cada aquário e 

obtidos dados biométricos de peso corporal, comprimento total e 

comprimento-padrão (Tabela 1). As medidas de comprimento, em 

centímetros, foram obtidas com auxílio de paquímetro, e o peso corporal, em 

gramas, determinado em balança de precisão com sensibilidade de 0,01g.  

 

Tabela 1: Valores médios de peso corporal, comprimento total e 
comprimento padrão de A. bimaculatus em cada grupo 
experimental.  

Tratamento n Peso corporal 
(g) 

Comprimento 
total (cm) 

Comprimento 
padrão (cm) 

Controle 12 4,6 ±1,0a 7,1 ±0,6a 5,8 ±0,5a 
1,3mg.L-1 18 4,7 ±1,1a 7,0 ±0,7a 5,8 ±0,6a 
2,6mg.L-1 18 4,9 ±1,3a 7,3 ±0,7a 6,0 ±0,5a 
5,2mg.L-1 18 3,6 ±1,9a 6,3 ±1,2a 5,2 ±0,9a 

Valores expressos como média ± desvio padrão. 
Letras diferentes na mesma coluna indicam diferença significativa (P<0,05). 
 

Análise de água 

No início do teste foi coletada uma amostra da água, e ao término, foi 

coletado um pool do grupo controle e de cada concentração em separado, a 

fim de monitorar as condições físicoquímicas da água em que o experimento 

foi conduzido. Os parâmetros aferidos com o método analítico padrão (Eaton 

et al., 2005) foram pH, para monitorar a acidez que influencia o estado de 

brânquias e toxicidade total; cor aparente, que indica a quantidade de 
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sólidos dissolvidos; turbidez (unidades nefelométricas de turbidez - NTU), 

que indica a quantidade de sólidos totais em suspensão na água; cloro 

molecular (Cl2aq), para garantir que o uso da água tratada para consumo 

humano não provocasse um efeito oxidante; cloretos (Cl-aq), para determinar 

a salinidade da água; nitrato (NO3-
aq), oxigênio dissolvido (OD) e demanda 

bioquímica de oxigênio (DBO) para controle da toxicidade proveniente da 

degradação da matéria orgânica presente na água e partição do 

agroquímico; e dureza (total, Ca2+ e Mg2+), para verificar interferência ou não 

do biofiltro. A temperatura da água foi aferida duas vezes ao dia ao longo do 

período experimental. 

Por se tratar de um sistema estático, não foram realizadas limpeza e 

troca de água dos aquários durante o período experimental (96h), a fim de 

conservar as concentrações do tóxico na água.  

A alimentação foi suspensa 24h antes do início do experimento e 

perdurou durante todo o teste. A restrição alimentar visou minimizar o 

acúmulo de matéria orgânica que poderia interferir na partição do 

agroquímico.  

 

Procedimentos para estudo histológico  

  Os animais foram anestesiados em solução de benzocaína 1:10000 

com posterior aprofundamento do plano anestésico até a eutanásia, após o 

que foi realizada secção na transição cabeça-tronco. Na sequência, foi 

realizada incisão longitudinal ventral da parede celomática para a coleta dos 

testículos, observando-se os devidos cuidados para evitar danos mecânicos 

ao tecido. 

Os testículos foram fixados em paraformaldeído com tampão fosfato 

0,1M e pH 7,2 durante 24h. Em seguida, foram lavados e mantidos em 

álcool 70% para preservação e posterior processamento. 

A desidratação foi realizada em álcool absoluto por quatro horas, 

seguindo-se para solução álcool absoluto/resina 1:1 por 12h, e resina pura 

por 24h. O material foi emblocado com resina glicolmetacrilato (Historesina 

Leica®) em moldes plásticos, que foram mantidos em estufa a 58ºC por 48h. 

Os fragmentos foram seccionados em micrótomo rotativo Reichert 

Jung 2045 utilizando-se navalhas de vidro. Foram obtidos cortes com 3µm 
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de espessura no sistema semiseriado 1:5, baseando-se no diâmetro nuclear 

previamente estabelecido para cada linhagem de células espermatogênicas 

em peixes. 

As secções histológicas foram utilizadas para descrição das 

características morfológicas e análises morfométricas no grupo controle e 

nos grupos tratados, segundo Matta et al. (2002). As colorações utilizadas 

para análises histológicas e morfométricas foram hematoxilina-eosina e azul 

de toluidina com borato de sódio pH 6,5. As lâminas foram montadas com 

Entellan (Merck®), analisadas em microscópio de luz Olympus CX40, e as 

imagens foram obtidas em câmera digital CANON A580 zoom de 4X. 

Foram realizadas mensurações do diâmetro de seis núcleos de 

espermatogônias A e B, de seis núcleos de espermatócitos I e II, de seis 

túbulos seminíferos, e de seis cistos de espermatócitos I e II para cada 

animal. As medidas foram analisadas por meio do programa Image-ProPlus 

4.5, traçando-se duas linhas perpendiculares respeitando-se os limites do 

túbulo, do cisto ou do núcleo da célula em questão, conforme figura 1. Desta 

forma, foram obtidos dois diâmetros, a partir dos quais se calculou o 

diâmetro médio de cada túbulo, cisto ou núcleo de célula. O diâmetro médio 

desses parâmetros para o grupo controle e para cada concentração foi 

calculado a partir do somatório dos valores individuais da variável para cada 

animal. Também foram realizadas contagens de núcleos de 

espermatogônias A e B e de espermatócitos I e II em dez campos aleatórios 

por lâmina, para cada animal, em seis animais por tratamento, utilizando-se 

reticulo micrométrico com 1mm2 de área.  

Para análises morfológicas foram consideradas, aleatoriamente, seis 

lâminas por grupo (seis animais). Essas lâminas foram examinadas em toda 

sua extensão em busca de alterações histopatológicas representativas da 

ação do Roundup™ no tecido testicular, sempre comparando estas 

alterações com o padrão de organização dos testículos das lâminas do 

grupo controle e com descrições da literatura. 
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Figura 1: Morfometria tubular, dos cistos de espermatócitos e dos núcleos 
espermatogônias. a. Diâmetro de túbulos seminíferos; b. Diâmetro de cistos de 
espermatócitos I; c. Diâmetro de cistos de espermatócitos II; d. Diâmetro do núcleo de 
espermatogônia A; e. Diâmetro do núcleo de espermatogônia B. a. 100X, b,c,d,e. 400X. HE. 
 

Eletroforese e dosagem de proteínas totais  

Foi coletado um conjunto amostral de fígados de 12 lambaris 

expostos por 96h às concentrações de 1,3; 2,6 e 5,2 mg.L-1 de Roundup™, 

além do grupo controle. Esses órgãos foram congelados imediatamente 

após a coleta, e transportados em gelo para análises no Laboratório de 

Bioquímica do Departamento de Biologia Celular, Instituto de Biologia/ 

UNICAMP. 

Os fígados foram submetidos a uma solução extratora contendo 0,1g 

de fígado em 1mL de Triton X-100 1%, glicerol 5%, PBS 0,1M pH 7,2, 

homogeneizados em homogenizador de Doucen e, posteriormente, 

centrifugados a 7200rpm/10min (protocolo adaptado de Szczesna-Skorupa e 

a

b

c

d

e
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Kemper, 1991; Ding e Conn, 1991; McManus e McKinnon, 1991). O 

sobrenadante foi separado e o precipitado congelado.  

Para realização da dosagem de proteínas totais foi utilizado o 

micrométodo Bradford a 590nm de absorbância, utilizando-se 3µL do 

sobrenadante por amostra e refazendo a curva padrão de análise.  

As amostras da eletroforese foram preparadas por precipitação do 

sobrenadante por choque etanólico, ressuspenso em tampão de corrida, 

aquecido a 100oC por cinco minutos. Foram padronizados slots com 50µg.g-1 

de proteína e outra com 15µL de sobrenadante. A corrida do gel de 

eletroforese foi padronizada com corrente de 300mA em gel SDS-Page com 

concentração crescente de 4 a 16% de poliacrilamida. Os padrões de 

referência utilizados foram um padrão de baixo peso molecular, e outro com 

proteína purificada do soro bovino (BSA).  

  

Análises estatísticas 

As variáveis quantitativas foram submetidas aos testes de 

normalidade (Lilliefors) e homocedasticidade (Cochran e Barttlet), e 

posteriormente a análise de variância. Quando apresentaram significância, 

foi realizado o teste de Duncan. Quando não atenderam as premissas de 

normalidade e homocedasticidade, mesmo após transformações 

apropriadas, os dados foram submetidos ao teste não-paramétrico de 

Kruskal-Wallis (SAS,1985). As variáveis de experimentos com 1 grau de 

liberdade foram comparadas pelo teste F, adotando-se o nível de 5% de 

probabilidade. Quando não atenderam as premissas de normalidade e 

homocedasticidade, mesmo após as transformações apropriadas, os dados 

foram submetidos ao teste não-paramétrico de Wilcoxon (SAS, 1985). 

 
RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

Análise comportamental 

 Durante a exposição dos peixes ao Roundup™ foi observado 

comportamento anormal nos peixes, caracterizado por nado errático, 

tentativa de fuga dos aquários, busca de oxigênio na superfície e 

demonstração de agressividade com os demais peixes. Apesar de presente 
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em todas as concentrações, houve maior intensidade e frequência na 

concentração de 5,2mg.L-1. Esse comportamento também foi observado 

durante a realização do teste para determinação da CL50, com observação 

de maior intensidade e frequência nas concentrações de 48 e 96 mg.L-1.  

 

CL50-96h 

 O teste demonstrou que a concentração de 48mg.L-1 de Roundup™ 

foi suficiente para levar à morte todos os lambaris em apenas 36 horas. Na 

concentração de 24mg.L-1, a mortalidade foi de 60% em 96h, enquanto 

concentrações iguais ou inferiores a 12mg.L-1 apresentaram mortalidades 

inferiores a 33,3%.  

A CL50 calculada nesse teste foi de 14,0mg.L-1, e o intervalo de 

confiança obtido pela média móvel foi de 9,3 a 22,6 mg.L-1 (P<0,05). 

Segundo Folmar et al. (1979), a CL50 para truta arco-íris (Salmo gairdnerii) é 

de 140mg.L-1, enquanto para Pimephales promelas foi de apenas 2,3mg.L-1. 

Segundo a EXTOXNET (2009), a CL50 do bluegill Lepomis macrochirus é de 

120mg.L-1. Jiraungkoorskul et al. (2002) encontraram valores de CL50 de 

16,8 ppm e 36,8 ppm de Roundup™ para tilápia nilótica jovem e adulta, 

respectivamente, com 96 horas de exposição.  A toxicidade aguda (CL50) do 

Roundup™ em peixes varia de 3,2 - 52 ppm (Mitchell et al., 1987). Esses 

valores confirmam que o intervalo de confiança encontra-se em 

conformidade com a literatura e respaldam a CL50 de 14,0mg.L-1 encontrada 

para o lambari Astyanax bimaculatus. Destaca-se, nesse experimento, a 

remoção dos peixes mortos de seis em seis horas, proporcionando menores 

interferências pela decomposição dos mesmos, e que a mortalidade foi 

função do potencial tóxico total do Roundup™. Este é 30 vezes mais tóxico 

para os peixes do que o glifosato propriamente dito (Servizi et al., 1987) 

devido à presença do surfactante na formulação.  

A mortalidade do grupo controle foi inferior a 20%, dentro do limite 

máximo aceito pela norma vigente para realização do teste de toxicidade 

aguda em sistema de água estático, validando os dados (ABNT, 2006). 
 A temperatura da água variou entre 20,5ºC e 23,0ºC, sendo a menor 

temperatura registrada no horário de 66h, e a maior nos horários seis e 30h. 

A média de temperatura das dezessete aferições apresentou o valor de 21,4 
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±0,73ºC. A toxicidade do Roundup™ aumenta com a temperatura da água e, 

segundo observações com truta arco-íris e bluegill, a toxicidade quase 

dobrou entre 7oC e 17oC (Folmar et al., 1979). A temperatura observada no 

presente experimento apresentou baixa oscilação. Há, ainda, indicações que 

a temperatura interfere na concentração de oxigênio dissolvido, pois quanto 

maior a temperatura menor o teor de oxigênio dissolvido (Folmar et al., 

1979). 

 O Astyanax bimaculatus é um complexo de espécies de ampla 

distribuição geográfica nas Américas do Sul e Central, capazes de 

sobreviver as alterações ambientais nas construções de novas barragens 

(Paiva et al., 2006), o que aumenta o potencial de uso do lambari como 

bioindicador da qualidade da água na detecção de intoxicações agudas e de 

níveis elevados de Roundup™ nos córregos e rios brasileiros. 

 Ressalta-se a importância na avaliação do efeito do Roundup™ e de 

outros produtos formulados versus o glifosato puro, tendo em vista o grande 

número de marcas comerciais (mais de 90) encontrados no mercado 

mundial à base desse ingrediente ativo (Heap, 1997). 

 
Análise de água 

 Os parâmetros indicadores da qualidade da água utilizada para 

realização do experimento foram aferidos para garantir que estas alterações 

não ocasionassem a mortalidade ou mesmo um aumento na toxicidade do 

produto sobre os testículos. 

 As tabelas 2 e 3 mostram que todos os parâmetros mensurados 

encontraram-se em conformidade com as condições de cultivo e criação de 

peixes tropicais em geral (Huet, 1983), bem como com a resolução nº 357 

do CONAMA (2005).  

A escolha do uso de água tratada para consumo humano, livre de 

cloro, mantida em caixa d’água de 1000L mostrou-se adequada, minizou os 

risco de resíduos, contaminações cruzadas e demais interferências nos 

parâmetros aferidos; a manutenção da água durante 10 dias, com aeração 

contínua, antes da aclimatação dos animais nos aquários visou minimizar o 

estresse dos animais, controlar a temperatura, reduzir o cloro molecular e 

estabilizar os demais parâmetros fisicoquímicos.  
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Tabela 2: Parâmetros fisicoquímicos de qualidade da água utilizada. 

 
 

Os valores de oxigênio dissolvido permaneceram altos do início ao fim 

do experimento, bem como os valores de demanda bioquiímica de oxigênio 

ficaram abaixo do limite de detecção (2,0mg.L-1) do método (Eaton et al., 

2005), garantindo com isso oxigênio disponível para os peixes ao longo do 

experimento. Esse valor de oxigênio dissolvido mostra que o comportamento 

dos peixes em buscarem oxigênio na superfície do aquário se deve à ação 

tóxica do produto sobre os animais.  
 

Tabela 3: Valores médios das temperaturas dos aquários. 
Aquários Temperatura média (ºC) Média do grupo (ºC) 

Controle A 25,8 ±1,0 
Controle B 26,4 ±1,6 26,1 ±1,3 

1,3mg.L-1 A 26,3 ±0,3 
1,3mg.L-1 B 26,1 ±0,7 
1,3mg.L-1 C 27,4 ±2,7 

26,6 ±1,7 

2,6mg.L-1 A 25,9 ±0,4 
2,6mg.L-1 B 26,4 ±1,8 
2,6mg.L-1 C 26,6 ±0,8 

26,3 ±1,2 

5,2mg.L-1 A 24,6 ±2,5 
5,2mg.L-1 B 25,9 ±2,0 
5,2mg.L-1 C 26,3 ±1,6 

25,6 ±2,1 

Valores expressos como média ± desvio padrão. 
Letras indicam os aquários dentro de cada repetição. 
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Os valores da temperatura aferida ficaram entre os desejados para o 

cultivo e criação de peixes tropicais, que varia entre 24,0 a 28,0°C (Huet, 

1983; Kubitza, 2000), propiciando o estudo da resposta ao agroquímico em 

condições ideais nesse parâmetro. 

 

Dados biométricos 

 A tabela 1 mostra as médias de peso, comprimento total e padrão de 

cada grupo experimental, em cada uma das três repetições para cada 

concentração do agroquímico. Não se observou diferença estatística 

(P>0,05) para nenhuma das variáveis.  

Considerando que dentro da mesma espécie, peixes menores 

apresentam menor resistência ao Roundup™ quando comparados com 

peixes maiores (Teles, 2006; Santos, 2009), foram coletados parâmetros 

biométricos de cada animal buscando-se formar lotes de tamanhos 

homogêneos para a composição dos grupos, evitando-se assim que a ação 

do tóxico sofresse interferência deste fator, garantindo-se também que todos 

os animais estivem em estado de maturação reprodutiva. 

 
Análises morfológicas dos testículos 

As análises histológicas mostraram alterações morfológicas quando 

comparadas ao grupo controle. Foram observadas destruição da albugínea, 

desorganização tecidual caracterizada pela presença de espermátides no 

parênquima testicular, presença de espermatócitos na luz do túbulo, 

presença de hemácias fora dos capilares sanguíneos, presença de vacúolos 

no citoplasma celular e fibrose no tecido intersticial (Figuras 2 e 3).  

A descontinuidade ou falta de albugínea pode estar relacionada a 

alguma agressão mecânica ou morte celular. A degeneração das células da 

albugínea está relacionada com a necrose tecidual ocorrida em várias áreas 

do testículo, à semelhança do observado por Montoya (2008) quando 

analisou o testículo de tilápia juvenil sob o efeito do inseticida organoclorado 

Thiodan®. A hemorragia encontrada em várias áreas do tecido intersticial e 

em cistos de espermatócitos pode ter ocorrido devido ao aumento da 

pressão no interior dos vasos sanguíneos, o que causou o rompimento do 

endotélio vascular e extravasamento sanguíneo. Os vacúolos observados 
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nas espermatogônias podem representar degeneração hidrópica e, portanto, 

necrose. Houve aumento de células com vacuolizações, que, em estágio 

mais avançado, podem se tornar células necróticas. Nos peixes que não 

foram expostos ao agroquímico, a vacuolização foi considerada baixa em 

relação aos animais que foram expostos. 

 

Figura 2: Alterações histológicas no arranjo testicular de peixes expostos ao Roundup™. a, 
b, c. Destruição da albugínea (Alb); d, e, f. Presença de hemácias fora dos capilares 
sanguíneos (círculo); g, h, i. Presença de vacúolos no citoplasma celular (setas); a, d, g. 
Concentração 1,3mg.L-1; b, e, h. Concentração 2,6mg.L-1; c, f, h. Concentração 5,2mg.L-1. 
HE. Barra: 50µm. 
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Figura 3: Alterações histológicas no arranjo testicular de peixes expostos ao Roundup™.a, 
b, c. Desorganização tecidual generalizada; d, e. Presença de espermátides no parênquima 
testicular (círculo), e fibrose (retângulo branco); f, g, h. Presença de espermatócitos na luz 
do túbulo seminífero (setas); a, d, f. concentração 1,3mg.L-1; b, g. concentração 2,6mg.L-1; c, 
e, h. concentração 5,2   mg.L-1. HE. Barra: 50µm. 

 

A desorganização tecidual do testículo pode promover uma redução 

na funcionalidade e interferir na ação dos hormônios nas células alvo, como 

nos estudos realizados por Dutta e Arends (2003) e Dutta et al. (2006).  

Além disso, os autores também acreditam que a espermiação também pode 

ser comprometida. Espermatozóides encontrados fora da luz tubular podem 

ser indicativos de rompimento do túbulo seminífero, assim como 

espermatócitos encontrados na luz tubular também podem ser indicativos de 
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rompimento de cistos. Santos (2009) observa o mesmo ao analisar a 

toxicidade aguda do zinco também em A. bimaculatus. 

As exposições a substâncias tóxicas em diferentes fases do ciclo de 

vida têm como características gerais, relacionadas ao aparelho reprodutor, o 

retardamento de fases de desenvolvimento e da maturação gonadal, a 

redução no número e viabilidade de gametas, histopatologias e a redução do 

número e viabilidade de descendentes (Rand e Petrocelli, 1985; Adams, 

1990).  

No estudo realizado por Wester e Canton (1986), citado por Hinton e 

Laurén (1990) sobre a diferenciação gonadal do killifish japonês (Oryzias 

latipes), com amostras contaminadas com concentrações subletais do 

inseticida lindano, foi constatada a ocorrência de alterações morfológicas 

severas (células espessadas, massas celulares sólidas em formas 

arredondadas ou alongadas, e células de forma triangular). 

 Porém, Dutta et al. (2006) pesquisando o efeito dos poluentes na 

reprodução dos peixes, relataram a interrupção da fase de proliferação na 

espermatogênese do bluegill (Lepomis macrochirus) após exposição aguda 

ao diazinon, inseticida organofosforado. As observações destacadas nesse 

experimento sugerem que a espermatogênese foi atrasada e teve seu 

rendimento reduzido, não havendo, entretanto, interrupção da mesma. 

No estudo com zinco realizado por Santos (2009), foi observada 

correlação positiva entre a concentração de zinco e o aumento na ruptura e 

no deslocamento de cistos causando retração na parede dos túbulos 

seminíferos, o que não foi verificado em animais do grupo controle, resultado 

que corrobora a observação deste estudo. 

 

Análises morfométricas dos testículos 

Para as análises morfométricas foram avaliados diâmetros médios de 

túbulos seminíferos, de cistos de espermatócitos I e II, de núcleos de 

espermatócitos I e II, e de núcleos de espermatogônias A e B (Tabela 4).  
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Tabela 4: Diâmetro médio (µm) de túbulos seminíferos, cistos e núcleos de 
espermatócitos (Spc) I e II, núcleos de espermatogônias (Spg) A e 
B de A. bimaculatus dos grupos controle e expostos ao 
Roundup™. 

Tratamento Controle 1,3mg.L-1 2,6mg.L-1 5,2mg.L-1 
N 36 36 36 36 

Túbulos 
seminíferos 168,0 ±28,3a 162,0 ±20,8a 167,0 ±30,6a 161,5 ±20,6a 

Cistos Spc I 35,2 ±2,8a 32,4 ±2,9a 29,2 ±4,4a 31,6 ±3,5a 
Cistos Spc II 30,0 ±4,0a 25,9 ±3,8a 25,1 ±2,0a 27,6 ±3,0a 

Spc I 4,2 ±0,5a 4,2 ±0,5a 4,2 ±0,6a 4,1 ±0,4a 
Spc II 3,8 ±0,8ab 3,2 ±0,5c 3,4 ±0,9bc 4,0 ±0,9a 
Spg A 6,5 ±0,5a 6,7 ±0,8a 6,8 ±0,6a 6,8 ±0,4a 
Spg B 6,1 ±0,4a 5,8 ±0,4a 5,9 ±0,6a 5,5 ±0,8a 

Valores expressos como média ± desvio padrão. 
Letras diferentes na mesma linha indicam diferença significativa (P<0,05). 

 

Diferenças estatísticas (P<0,05) foram observadas somente para o 

diâmetro de núcleos de espermatócitos II entre os diferentes grupos, 

inferindo que o Roundup™ não interferiu nos demais parâmetros. A medida 

do diâmetro apresentou o menor valor na concentração 1,3mg.L-1; porém, 

este valor foi estatisticamente igual à concentração 2,6mg.L-1 (P>0,05).  

Também foram realizadas contagens de núcleos de espermatócitos I 

e II, e de núcleos de espermatogônias A e B, conforme tabela 5.  

 
Tabela 5: Número médio de núcleos de espermatócitos (Spc) I e II, e de 

espermatogônias (Spg) A e B por unidade de área testicular 
(1mm2) de A. bimaculatus dos grupos controle e expostos ao 
Roundup™. 

Tratamento Controle 1,3mg.L-1 2,6mg.L-1 5,2mg.L-1 
N 60 60 60 60 

Spc I 31,1 ±13,4a 39,0 ±13,5a 39,2 ±11,0a 42,9 ±10,9a 
Spc II 14,2 ±4,9a 16,9 ±9,6a 19,0 ±9,3a 18,5 ±5,8a 
Spg A 4,2 ±2,0a 5,7 ±1,9a 6,6 ±2,0a 4,6 ±2,6a 
Spg B 11,5 ±3,6a 14,5 ±3,0b 15,6 ±2,3b 13,4 ±4,7ab 

Valores expressos como média ± desvio padrão. 
Letras diferentes na mesma linha indicam diferença significativa (P<0,05). 
 

Observou-se aumento no número de espermatogônias B nos grupos 

expostos ao tóxico quando comparado ao grupo controle; porém, o grupo 

com a maior concentração (5,2mg.L-1) foi estatisticamente semelhante ao 

grupo controle.  
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Para que o peixe mantenha o número de espermatócitos esperados 

para sua espécie, o testículo precisa manter sua função hormonal (Matta, 

2000). Os resultados do presente estudo mostram que o Roundup™ não 

alterou o número de espermatócitos I e II.  Ao analisar os resultados obtidos 

na morfometria em conjunto com os resultados obtidos na morfologia é 

possível perceber que as contagens e medições indicam menor prejuízo ao 

arranjo testicular que as alterações morfológicas sugerem. Teles (2006) 

indica que, por meio de mecanismos de resposta fisiológica encontrados no 

fígado, os peixes podem minimizar impactos tóxicos da ação de praguicidas. 

Para verificar se o mesmo ocorre com A. bimaculatus, são necessários 

estudos que busquem esclarecer se há ou não correlação entre as respostas 

hepáticas e as alterações encontradas no testículo. 

 

Eletroforese e dosagem de proteínas totais  

A absorbância da leitura de todas as amostras encontrava-se dentro 

da curva-padrão, com concentrações crescentes do controle para a maior 

concentração. Esse aumento pode ser devido à maior expressão na 

produção de proteínas ou a maior extração devido a uma possível 

desestruturação do tecido hepático nos grupos tratados (Tabela 6).  

 

Tabela 6: Dosagem de proteínas totais de extratos de fígado de A. 
bimaculatus dos grupos controle e expostos ao Roundup™. 

Tratamento Controle 1,3mg.L-1 2,6 mg.L-1 5,2 mg.L-1 
Concentração 

(µg. µL-1) 2,6 2,9 2,9 3,5 

 

O gel de eletroforese (Figura 4) mostra repetição de todas as bandas 

protéicas, e sugere que as proteínas dosadas que tiveram concentração 

variável e crescente. As proteínas de resposta fisiológica a xenobióticos 

(citocromo P-450, EROD, E2, entre outras) citadas por Teles (2006), 

necessitam de métodos específicos de dosagem, por não serem retidas pelo 

gel de poliacrilamida. 

A coluna 1 apresenta bandas do padrão de BSA (67KDa) e bandas de 

baixos pesos moleculares previamente conhecidos (14,1 a 94 KDa).  
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As colunas 2, 3, 4 e 5 apresentam bandas de proteínas do grupo 

controle e das concentrações 1,3, 2,6 e 5,2 mg.L-1, respectivamente, com 

aplicação de 15µL de extrato por slot. 

As colunas 6, 7, 8 e 9 apresentam bandas de proteínas do grupo 

controle e das concentrações 1,3, 2,6 e 5,2 mg.L-1, respectivamente, com 

aplicação de 50µg.g-1 de proteína do extrato por slots.   

 

Figura 4: Gel SDS-Page 4-16% com extratos de fígados de A. bimaculatus do grupo 
controle e dos grupos expostos ao Roundup™.  

 

 Na corrida do grupo controle (colunas 2 e 6) as proteínas 

apresentaram peso molecular em ordem decrescente, de aproximadamente 

80, 62, 58, 43, 37, 30, 20, 20, e 15 KDa. Todas as proteínas foram 

expressas em todas as concentrações, exceto pela proteína de peso 58KDa 

que sofreu redução de sua expressão na maior concentração de Roundup™. 

A dosagem dessas proteínas de resposta e mais repetições para fins 

estatísticos são importantes para maiores discussões sobre estes 

resultados, bem como mais estudos sobre a natureza e composição da 

proteína de peso 58KDa, pelo fato apresentar modificação na sua 

expressão. 
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CONCLUSÕES 
 

A CL50-96h do Roundup™ para lambaris A. bimaculatus foi de 

14mg.L-1 com intervalo de confiança de 9,3 a 22,6 mg.L-1, classificando o 

lambari como uma espécie sensível ao produto, o que permite utilizá-lo 

como um bioindicador da qualidade da água na detecção de contaminações 

e de níveis elevados de Roundup™ nos córregos e rios brasileiros. 

O agroquímico mostrou ação tóxica mesmo na menor concentração 

(1,3mg.L-1), causando alterações histológicas e morfométricas nos 

testículos, podendo ser utilizados como biomarcadores de poluição aquática. 
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CAPITULO 3. Efeitos do Thiodan® em Astyanax bimaculatus 
(Characidae: Teleostei) adultos: valor de CL50 e morfologia testicular 

 

RESUMO 
 

O uso indiscriminado de agroquímicos na agricultura moderna está 

desencadeando prejuízos graves para o meio ambiente que representam 

séria ameaça para a sobrevivência de ecossistemas importantes. Os 

resíduos destas substâncias presentes nas águas podem aderir ao material 

orgânico em suspensão, depositar no sedimento ou serem absorvidos pelos 

organismos. Dessa forma, peixes e invertebrados podem acumular tais 

compostos ligados à matéria ingerida, ser passivamente absorvidos pela 

superfície corporal ou durante as trocas respiratórias. Entre esses 

compostos encontram-se pesticidas de diferentes naturezas químicas e 

finalidades, como o inseticida Thiodan® (Bayer), cuja base é o endosulfan, 

um acaricida organoclorado classificado como altamente tóxico. Como 

organismo-teste selecionado como representativo de diversos níveis tróficos 

na cadeia alimentar, foi escolhido o lambari Astyanax bimaculatus. O 

objetivo do presente trabalho foi determinar a CL50-96h e avaliar a influência 

desse produto na morfologia testicular de indivíduos adultos após exposição 

aguda por 96 horas a esse agroquímico. Para a determinação da CL50 foram 

utilizados 90 peixes. Foram testadas seis concetrações em três repetições 

contendo cinco peixes cada. O teste de toxicidade aguda foi realizado em 

sistema estático, utilizando-se 110 peixes, sendo um grupo controle formado 

por duas repetições, cada uma com 10 peixes, e três concentrações de de 

Thiodan® (1,15; 2,3 e 5,6 µg.L-1) com três repetições, cada uma com 10 

peixes. Após a exposição, os animais foram anestesiados para a coleta dos 

testículos que foram fixados, incluídos, seccionados em micrótomo para 

confecção de lâminas e corados para análise histológica. Os parâmetros 

indicadores da qualidade da água utilizada para realização do experimento 

encontraram-se em conformidade com as condições de cultivo e criação de 

peixes tropicais. A CL50 calculada nesse teste foi de 17.7μg.L-1. 

Histologicamente, observou-se destacamento da albugínea testicular, 

degeneração das células da albugínea, descontinuidade ou até mesmo falta 
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desta, hemorragia no intersticio, vacuolização do citoplasma de células, 

desorganização tecidual com espermatozóides localizados fora da luz do 

túbulo seminífero, rompimento da parede de cistos, presença de ovócito no 

compartimento tubular, hemácias no interior de cistos de espermatócitos, e 

espermatócitos na luz do túbulo seminífero. Os dados morfométricos 

indicaram redução no diâmetro de cistos de espermatócitos II nas 

concentrações 1,15 e 2,3 µg.L-1 (P<0,05), aumento no diâmetro de núcleos 

de espermatócitos I em todas as concentrações (P<0,05), redução no 

diâmetro do núcleo de espermatócitos II na menor concentração (P<0,05), 

aumento no núcleo de espermatogônias A nos grupos 2,3 e 5,6 µg.L-1 

(P<0,05). Além disso, foi observada redução no número de espermatócitos I 

nas concentrações 1,15 e 2,3 µg.L-1 (P<0,05), aumento de espermatogônias 

A e B na concentração 1,15 µg.L-1 e redução na concentração 5,6µg.L-1 

(P<0,05). Conclui-se que o A. bimaculatus adulto não deve ser utilizado 

como bioindicador pois apresenta alta resistência a esse produto, mas os 

testículos podem ser usados como biomarcadores. 

Palavras-chave: Lambari; endosulfan; testículo. 

 
INTRODUÇÃO 

 

O uso de agroquímicos pode trazer consequências indesejáveis ao 

ambiente. O uso de formulações menos agressivas aos organismos não alvo 

deve ser objetivo daqueles que utilizam essa tecnologia sem comprometer 

os recursos naturais que sustentam a vida no planeta. O monitoramento 

pode ser dificultado pela falta de indicadores nativos que informem o real 

impacto da utilização desses produtos.  

O Thiodan® (Bayer, 2010) é um inseticida acaricida organoclorado, do 

grupo químico éster do ácido sulfuroso de um diol cíclico, recomendado para 

o controle de insetos chupadores e mastigadores em diversos tipos de 

culturas, com ação por contato e ingestão. Sua classificação toxicológica no 

MAPA é Classe II (altamente tóxico) e sua formulação é do tipo concentrado 

emulsionável. A concentração de ingrediente ativo é de 350g.L-1 de 

endosulfan, e este é considerado perigoso, inflamável e corrosivo 

(Engelhardt e Sarmento, 2004).  O Thiodan® apresenta em sua formulação 
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dois isômeros, o α-endosulfan (70%) e o β-endosulfan (30%), que podem ser 

biotransformados em sulfato de endosulfan (Correa et al., 2001). O 

endosulfan não dissolve facilmente na água e adere às partículas do solo, 

levando anos para sua degradação (Soares et al., 2003). 

Nos estudos de toxicidade, geralmente se utiliza uma população 

homogênea com sensibilidade definida, determinando-se a concentração do 

tóxico responsável pela letalidade. Testes de toxicidade podem ser 

realizados em diferentes sistemas de fluxo, de acordo com as necessidades 

dos organismos avaliados (ABNT, 2006). Para esses estudos selecionam-se 

organismos representativos de cada nível trófico na cadeia alimentar e, no 

caso da aquicultura, os peixes. 

Astyanax bimaculatus até então classificado como uma das espécies 

da subfamília Tetragonopterinae (CEMIG/CETEC, 2000; Britski, 1972) é 

classificado com base em revisões recentes em “Incertae sedis” (Lima et al., 

2003) na ordem Characiformes, família Characidae. A antiga subfamília 

Tetragonopterinae continha 88 gêneros e 620 espécies, sendo que 86 

espécies pertencem ao gênero Astyanax (Lima et al., 2003; Paiva et al., 

2006). A. bimaculatus é, na verdade, um complexo de espécies de ampla 

distribuição nas Américas do Sul e Central, e deve ser revisada para melhor 

organizar sua filogenia (Paiva et al., 2006). É peixe de porte pequeno, com 

cerca de 20cm de comprimento total e pesando 40g (Britski et al., 1988), 

onívoro, constituindo-se em espécie forrageira, que além de importante na 

pesca esportiva, também apresenta importância em diversos habitats por 

equilibrar o ecossistema e a cadeia alimentar. Pode ter sua biologia 

reprodutiva prejudicada pelo desmatamento ciliar, poluição industrial e 

doméstica, destruição de várzeas e lagoas marginais (CEMIG/CETEC, 

2000). Esses fatores interferem na dinâmica da população desses peixes 

(Vitule e Aranha, 2002). Nas construções de novas barragens o A. 

bimaculatus é uma das poucas espécies capazes de sobreviver nessas 

condições. Por esses motivos, A. bimaculatus apresenta enorme potencial 

para se tornar um organismo modelo para estudos ecotoxicológicos (Paiva 

et al., 2006). 
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OBJETIVOS 
 

 - Determinar a concentração letal para 50% da população de A. 

bimaculatus adultos (CL50) exposta ao Thiodan® durante 96h, em sistema de 

água estático; 

 - Comparar a estrutura dos testículos e a morfologia das células do 

processo espermatogênico de animais mantidos como controle com aqueles 

submetidos à ação do Thiodan® durante o período experimental para se 

avaliar os prováveis efeitos tóxicos desse agroquímico. 

 

MATERIAL E MÉTODOS 
 

O experimento foi conduzido nos Departamentos de Veterinária 

(Laboratório de Peixes, Laboratório de Técnicas Histológicas e Laboratório 

de Histopatologia) e de Biologia Geral (Laboratório de Biologia Estrutural), 

da Universidade Federal de Viçosa. Todos os procedimentos experimentais 

envolvendo os animais foram aprovados pela Comissão de Ética do 

Departamento de Veterinária da UFV, protocolo n. 024/2009, realizados e 

supervisionados pelo médico veterinário Laércio dos Anjos Benjamin, 

CRMV-MG 3387. 

 

Animais  

Lambaris da espécie Astyanax bimaculatus foram doados pela 

Piscicultura da Prata, localizada no município de Eugenópolis/MG 

(21°05’56”S e 42°11’13”O) que encontra-se na sub-bacia do rio Pomba, 

bacia do rio Paraíba do Sul. 

Os peixes foram mantidos no Biotério de Peixes do Departamento de 

Veterinária da UFV e aclimatados às condições do laboratório por um 

período de 20 dias. Foram utilizados aquários de vidro com volume total de 

150L, contendo água tratada para consumo humano, livre de cloro, dotados 

de sistema contínuo de filtração, com temperatura controlada em 26±1oC por 

meio de termostatos e termômetros. O fotoperíodo foi de 12h, a aferição da 

temperatura ocorreu duas vezes ao dia, e a troca de água diária foi inferior a 
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10% do volume do aquário. Os peixes foram alimentados ad libitum, duas 

vezes ao dia, com ração comercial para peixes contendo 32% de proteína.  

 

CL50-96h 

O teste de concentração letal com mortalidade de 50% da população 

(CL50) foi realizado em sistema de água estático e com restrição alimentar 

(ABNT, 2006) com os animais mantidos sob restrição alimentar, que se 

iniciou 24h antes do início e perdurou durante todo o teste. Foram utilizadas 

três repetições com cinco peixes cada, para cada concentração de Thiodan® 

(Bayer, 2010) adotada, sendo os grupos assim estabelecidos: controle; 0,1; 

0,3; 1; 3; 10; 30 e 100 µg.L-1 de endosulfan. As concentrações foram 

distribuídas em recipientes plásticos com 1,5L de água dos próprios 

aquários. O Thiodan® foi diluído uma primeira vez 1:100, solução padrão 

intermediária, e esta diluída uma segunda vez 1:100, formando uma solução 

padrão final, com o propósito de facilitar a obtenção das concentrações para 

o teste e a observação do potencial tóxico total do agroquímico e não 

apenas do princípio ativo.  

Para este teste, foram utilizados 90 lambaris machos, adultos, em 

atividade reprodutiva, com aproximadamente 4cm de comprimento padrão. 

Foram realizadas verificações de mortalidade a cada seis horas até 

96h, removendo-se os animais mortos. Para acompanhar a temperatura, foi 

adicionado 1,5L de água do mesmo aquário, em um recipiente idêntico, de 

forma que qualquer variação de temperatura pudesse ser verificada sem 

provocar estresse adicional a qualquer grupo. O início do teste foi dia 

06/07/2009 às 12:00 horas, com término às 12:00 horas do dia10/07/2009. 

 O programa utilizado para determinar a CL50 foi o TOXCALC, por 

meio do método PROBITUS, com intervalo de confiança (P<0,05). 

 

Teste de toxicidade aguda (96h) 

O teste de toxicidade aguda com o Thiodan® foi realizado no período 

de 08 a 12/09/2009, em aquários de 50L, sob os mesmos cuidados da 

aclimatação, baseando-se nas normas técnicas para teste em sistema 

estático (ABNT, 2006).  
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Os grupos experimentais foram constituídos por grupo controle e 

grupos expostos ao Thiodan®. O grupo controle formado por duas 

repetições, cada uma com 10 peixes cada, totalizando 20 animais. Com 

relação aos grupos expostos ao Thiodan®, foram utilizadas três 

concentrações (1,15; 2,3 e 5,6 µg.L-1) com três repetições cada, totalizando 

30 peixes por concentração Ao todo, foram utilizados 110 peixes no teste de 

toxicidade aguda em sistema estático.  

Durante a realização do teste, nas duas primeiras horas após os 

peixes terem sido colocados nos aquários com o tóxico, os mesmos foram 

observados para avaliar seu comportamento. A cada verificação de 

temperatura da água dos aquários, também se observou o comportamento 

dos animais. As mesmas observações foram realizadas a cada seis horas 

durante o teste de determinação da CL50.  

Após as 96h, foram coletados seis peixes por de cada aquário e 

obtidos dados biométricos de peso corporal, comprimento total e 

comprimento-padrão (Tabela 1). As medidas de comprimento, em 

centímetros, foram obtidas com auxílio de paquímetro, e o peso corporal, em 

gramas, determinado em balança de precisão com sensibilidade de 0,01g.  

 
Tabela 1: Valores médios de peso corporal, comprimento total e 

comprimento padrão de A. bimaculatus em cada grupo 
experimental.  

Tratamentos n Peso (g) Comprimento 
total (cm) 

Comprimento 
padrão (cm) 

Controle 12 3,12 ±1,07a 6,35 ±0,69a 5,14 ±0,61a 
1.15µg.L-1 18 3,73 ±1,57a 6,63 ±0,85a 5,52 ±0,67a 
2.3µg.L-1 18 3,97 ±1,44a 6,84 ±0,91a 5,57 ±0,75a 
5.6µg.L-1 18 2,85 ±0,78a 6,16 ±0,56a 5,02 ±0,42a 

Valores expressos como média ± desvio padrão. 
Letras diferentes na mesma coluna indicam diferença significativa (P<0,05). 

 

Análise de água 

No início do teste foi coletada uma amostra da água, e ao término, foi 

coletado um pool do grupo controle e de cada concentração em separado, a 

fim de monitorar as condições físicoquímicas da água em que o experimento 

foi conduzido. Os parâmetros aferidos com o método analítico padrão (Eaton 

et al., 2005) foram pH, para monitorar a acidez que influencia o estado de 

brânquias e toxicidade total; cor aparente, que indica a quantidade de 
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sólidos dissolvidos; turbidez (unidades nefelométricas de turbidez - NTU), 

que indica a quantidade de sólidos totais em suspensão na água; cloro 

molecular (Cl2aq), para garantir que o uso da água tratada para consumo 

humano não provocasse efeito oxidante; cloretos (Cl-aq), para determinar a 

salinidade da água; nitrato (NO3-
aq), oxigênio dissolvido (OD) e demanda 

bioquímica de oxigênio (DBO) para controle da toxicidade proveniente da 

degradação da matéria orgânica presente na água e partição do 

agroquímico; e dureza (total, Ca2+ e Mg2+), para verificar interferência ou não 

do biofiltro. A temperatura da água foi aferida duas vezes ao dia ao longo do 

período experimental. 

Por se tratar de um sistema estático, não foram realizadas limpeza e 

troca de água dos aquários durante o período experimental (96h), a fim de 

conservar as concentrações do tóxico na água.  

A alimentação foi suspensa 24h antes do início do experimento e 

perdurou durante todo o teste. A restrição alimentar visou minimizar o 

acúmulo de matéria orgânica que poderia interferir na partição do 

agroquímico.  

 

Procedimentos para estudo histológico  

    Os animais foram anestesiados em solução de benzocaína 1:10000 

com posterior aprofundamento do plano anestésico até a eutanásia, após o 

que foi realizada secção na transição cabeça-tronco. Na sequência, foi 

realizada incisão longitudinal ventral da parede celomática para a coleta dos 

testículos, observando-se os devidos cuidados para evitar danos mecânicos 

ao tecido. 

Os testículos foram fixados em paraformaldeído com tampão fosfato 

0,1M e pH 7,2 durante 24h. Em seguida, foram lavados e mantidos em 

álcool 70% para preservação e posterior processamento. 

A desidratação foi realizada em álcool absoluto por quatro horas, 

seguindo-se para solução álcool absoluto/resina 1:1 por 12h, e resina pura 

por 24h. O material foi emblocado com resina glicolmetacrilato (Historesina 

Leica®) em moldes plásticos, que foram mantidos em estufa a 58ºC por 48h. 

Os fragmentos foram seccionados em micrótomo rotativo Reichert 

Jung 2045 utilizando-se navalhas de vidro. Foram obtidos cortes com 3µm 
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de espessura no sistema semiseriado 1:5, baseando-se no diâmetro nuclear 

previamente estabelecido para cada linhagem de células espermatogênicas 

em peixes. 

As secções histológicas foram utilizadas para descrição das 

características morfológicas e análises morfométricas no grupo controle e 

nos grupos tratados, segundo Matta et al. (2002). As colorações utilizadas 

para análises histológicas e morfométricas foram hematoxilina-eosina e azul 

de toluidina com borato de sódio pH 6,5. As lâminas foram montadas com 

Entellan (Merck®), analisadas em microscópio de luz Olympus CX31, e as 

imagens foram obtidas em câmera digital SC 020 por meio do software 

Olympus Analysis GetIt. 

Foram realizadas mensurações do diâmetro de seis núcleos de 

espermatogônias A e B, de seis núcleos de espermatócitos I e II, de seis 

túbulos seminíferos, e de seis cistos de espermatócitos I e II para cada 

animal. As medidas foram analisadas por meio do programa Image-ProPlus 

4.5, traçando-se duas linhas perpendiculares respeitando-se os limites do 

túbulo, do cisto ou do núcleo da célula em questão, conforme figura 1. Desta 

forma, foram obtidos dois diâmetros, a partir dos quais se calculou o 

diâmetro médio de cada túbulo, cisto ou núcleo de célula. O diâmetro médio 

desses parâmetros para o grupo controle e para cada concentração foi 

calculado a partir do somatório dos valores individuais da variável para cada 

animal. Também foram realizadas contagens de núcleos de 

espermatogônias A e B e de espermatócitos I e II em dez campos aleatórios 

por lâmina, para cada animal, em seis animais por tratamento, utilizando-se 

reticulo micrométrico com 1mm2 de área.  

Para análises morfológicas foram consideradas, aleatoriamente, seis 

lâminas por grupo (seis animais). Essas lâminas foram examinadas em toda 

sua extensão em busca de alterações histopatológicas representativas da 

ação do Thiodan® no tecido testicular, sempre comparando estas alterações 

com o padrão de organização dos testículos das lâminas do grupo controle e 

com descrições da literatura. 
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Figura 1: Morfometria tubular, dos cistos de espermatócitos e dos núcleos 
espermatogônias. a. Diâmetro de túbulos seminíferos; b. Diâmetro de cistos de 
espermatócitos I; c. Diâmetro de cistos de espermatócitos II; d. Diâmetro do núcleo de 
espermatogônia A; e. Diâmetro do núcleo de espermatogônia B. a. 100X; b,c,d,e. 400X. HE. 
 
Eletroforese e dosagem de proteínas totais  

Foi coletado um conjunto amostral de fígados de 12 lambaris 

expostos por 96h às concentrações de 1,15; 2,3 e 5,6 µg.L-1 de Thiodan®, 

além de um grupo controle Esses órgãos foram congelados imediatamente 

após a coleta, e transportados em gelo para análises no Laboratório de 

Bioquímica do Departamento de Biologia Celular, Instituto de Biologia/ 

UNICAMP. 

Os fígados foram submetidos a uma solução extratora contendo 0,1g 

de fígado em 1mL de Triton X-100 1%, glicerol 5%, PBS 0,1M pH 7,2, 

homogeneizados em homogenizador de Doucen e, posteriormente, 

a 

b 
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centrifugados a 7200rpm/10min (protocolo adaptado de Szczesna-Skorupa e 

Kemper, 1991; Ding e Conn, 1991; McManus e McKinnon, 1991). O 

sobrenadante foi separado e o precipitado congelado.  

Para realização da dosagem de proteínas totais foi utilizado o 

micrométodo Bradford a 590nm de absorbância, utilizando-se 3µL do 

sobrenadante por amostra e refazendo a curva padrão de análise.  

As amostras da eletroforese foram preparadas por precipitação do 

sobrenadante por choque etanólico, ressuspenso em tampão de corrida, 

aquecido a 100oC por cinco minutos. Foram padronizados slots com 50µg.g-1 

de proteína. A corrida do gel de eletroforese foi padronizada com corrente de 

300mA em gel SDS-Page com concentração crescente de 4 a 16% de 

poliacrilamida. Os padrões de referência utilizados foram um padrão de 

baixo peso molecular, e outro com proteína purificada do soro bovino (BSA).  

  

Análises estatísticas 

As variáveis quantitativas foram submetidas aos testes de 

normalidade (Lilliefors) e homocedasticidade (Cochran e Barttlet), e 

posteriormente a análise de variância. Quando apresentaram significância, 

foi realizado o teste de Duncan. Quando não atenderam as premissas de 

normalidade e homocedasticidade, mesmo após transformações 

apropriadas, os dados foram submetidos ao teste não-paramétrico de 

Kruskal-Wallis (SAS,1985). As variáveis de experimentos com 1 grau de 

liberdade foram comparadas pelo teste F, adotando-se o nível de 5% de 

probabilidade. Quando não atenderam as premissas de normalidade e 

homocedasticidade, mesmo após as transformações apropriadas, os dados 

foram submetidos ao teste não-paramétrico de Wilcoxon (SAS,1985). 

 
RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 
Análise comportamental 

 Durante a exposição dos peixes ao Thiodan® no teste de toxicidade, 

foi observado comportamento anormal nos peixes dos grupos de 2,3 e 5,6 

µg.L-1. Este comportamento anormal foi caracterizado por nado errático, 

tentativa de fuga dos aquários, busca de oxigênio na superfície e 
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demonstração de agressividade com os demais peixes. Além do 

comportamento anormal, foi observada mortalidade de 12 dos 30 animais 

iniciais no grupo de 5,6µg.L-1, apesar desta concentração ser considerada 

subletal, quando se observa a CL50 do Thiodan® de 17,7µg.L-1 e o intervalo 

de confiança mínimo de 11,1µg.L-1.  

 

CL50-96h 

O teste apresentou uniformidade nos resultados, com mortalidade 

crescente e suficiente para determinar a CL50,  

A média de temperatura da água nas dezessete aferições (96h) foi de 

18,8 ±1,6ºC. A estabilidade térmica é importante, pois se sabe que a ação 

do tóxico varia de acordo com a temperatura (Correa et al., 2001), além 

desta interferir na concentração de oxigênio dissolvido, que é maior em 

temperaturas inferiores.  

O grupo controle e as concentrações 0,1 e 0,3 µg.L-1 não 

apresentaram mortalidade. A não ocorrência de mortalidade no grupo 

controle é importante pois valida o teste realizado, segundo normas da 

ABNT (2006). 

As concentrações 1 e 3 µg.L-1 apresentaram mortalidade de 6,67%, 

considerada baixa, demonstrando que o lambari tem boa resistência ao 

endosulfan e os demais constituintes do Thiodan®. 

A concentração de 10µg.L-1 apresentou mortalidade de 13,33%, e a 

de 30µg.L-1 foi de 66,67%. Isso indica alta resistência a ação tóxica do 

agroquímico. 

A última concentração testada foi a de 100µg.L-1 e levou à 

mortalidade de toda a população em 12h. Também foram observados 

comportamentos descritos na literatura como nado errático, busca por 

oxigênio na superfície dos recipientes, tentativa de fuga e paralisia da 

natação pré-morte. 

Segundo o programa TOXCALC, a CL50 calculada pelo método 

PROBITUS foi de 17,7µg.L-1 com intervalo de confiança entre 11,1 a 29,6 

µg.L-1. 

Montoya (2008), trabalhando com juvenis de tilápia Oreochormis 

niloticus, encontrou o valor de CL50 igual a 1,42µg.L-1 para 96h. Musanhi 
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(1987) determinou a CL50 em 96, 48 e 24 horas de exposição ao endosulfan 

para tilapia nilótica adulta em águas temperadas. Os valores encontrados 

por esse autor foram de 1,42; 3,80 e 10,3 µg.L-1, respectivamente. 

 

Análise de água 

 Os parâmetros indicadores da qualidade da água utilizada para 

realização do experimento foram aferidos para garantir que estas alterações 

não ocasionassem a mortalidade ou mesmo um aumento na toxicidade do 

produto sobre os testículos. 

 As tabelas 2 e 3 mostram que todos os parâmetros mensurados 

encontraram-se em conformidade com as condições de cultivo e criação de 

peixes tropicais em geral (Huet, 1983), bem como com a resolução n.357 do 

CONAMA (2005).  

 

Tabela 2: Parâmetros fisicoquímicos de qualidade da água utilizada 

 
 

A escolha do uso de água tratada para consumo humano, livre de 

cloro, mantida em caixa d’água de 1000L mostrou-se adequada, minizou os 

risco de resíduos, contaminações cruzadas e demais interferências nos 

parâmetros aferidos; a manutenção da água durante 10 dias, com aeração 
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contínua, antes da aclimatação dos animais nos aquários visou minimizar o 

estresse dos animais, controlar a temperatura, reduzir o cloro molecular e 

estabilizar os demais parâmetros fisicoquímicos.  

Os valores de oxigênio dissolvido permaneceram altos do início ao fim 

do experimento, bem como os valores de DBO ficaram abaixo do limite de 

detecção (2,0mg.L-1) do método (Eaton et al., 2005), garantindo com isso 

oxigênio disponível para os peixes ao longo do experimento. Esse resultado 

de OD mostra que o comportamento dos peixes em buscarem oxigênio na 

superfície do aquário se deve à ação tóxica do produto sobre os animais.  

 
Tabela 3: Valores médios das temperaturas dos aquários 

Aquários Temperatura média (ºC) Média do grupo (ºC) 
Controle A 25,2 ±1,0 
Controle B 25,8 ±0,7 25,5 ±0,9 

1,15µg.L-1 A 25,4 ±0,7 
1,15µg.L-1 B 25,4 ±0,5 
1,15µg.L-1 C 25,1 ±0,4 

25,3 ±0,5 

2,3µg.L-1 A 25,4 ±0,7 
2,3µg.L-1 B 25,9 ±0,6 
2,3µg.L-1 C 25,7 ±0,4 

25,7 ±0,6 

5,6µg.L-1 A 25,7 ±0,5 
5,6µg.L-1 B 25,3 ±0,5 
5,6µg.L-1 C 25,7 ±1,0 

25,5 ±0,7 

Valores expressos como média ± desvio padrão. 
Letras indicam os aquários dentro de cada repetição. 
 

Os valores da temperatura aferida ficaram entre os desejados para o 

cultivo e criação de peixes tropicais, que varia entre 24,0 a 28,0°C (Huet, 

1983; Kubitza, 2000), propiciando o estudo da resposta ao agroquímico em 

condições ideais nesse parâmetro. 

 

Dados biométricos 

 A tabela 1 mostra as médias de peso, comprimento total e padrão de 

cada grupo experimental, em cada uma das três repetições para cada 

concentração do agroquímico. Não se observou diferença estatística 

(P>0,05) para nenhuma das variáveis.  

Considerando que dentro da mesma espécie, peixes menores 

apresentam menor resistência ao Thiodan® quando comparados com peixes 

maiores (Teles, 2006; Santos, 2009), foram coletados parâmetros 

biométricos de cada animal buscando-se formar lotes de tamanhos 
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homogêneos para a composição dos grupos, evitando-se assim que a ação 

do tóxico sofresse interferência deste fator, garantindo-se também que todos 

os animais estivem em estado de maturação reprodutiva. 

 

Análises morfológicas dos testículos 

A análise histológica dos grupos expostos ao Thiodan® revelou 

alterações morfológicas, comparando-se com o grupo controle. Foram 

observados destacamento, descontinuidade ou até mesmo ausência da 

albugínea testicular; hemácias fora de vasos sanguíneos profundamente a 

albugínea, indicativo de hemorragia; e degeneração das células da 

albugínea (Figura 2). Outras alterações encontradas foram hemorragia no 

tecido intertubular, vacúolos citoplasmáticos em células do tecido conjuntivo 

que muitas vezes se projetam da albugínea em direção ao estroma testicular 

e em células do processo espermatogênico, o que resulta em uma 

desestruturação tecidual (Figura 3); esta é agravada pelo rompimento da 

parede de cistos, desorganização do interstício, espermatozóides 

localizados no espaço intertubular, e a presença de ovócito no interior de 

túbulo seminífero (Figura 4). Além destas alterações, foram observadas 

vacuolização em espermatogônia A e B, e em espermatócitos, o que pode 

representar degeneração hidrópica e, portanto, necrose; as alterações 

observadas também incluem hemácias em cistos de espermatócitos, 

indicando hemorragia dentro dos cistos; e espermatócitos I e II na luz do 

túbulo (Figura 5). Fibrose do tecido intersticial também foi alteração notada 

neste estudo. 

 Os vacúolos observados nas espermatogônias podem representar 

degeneração hidrópica e, portanto, necrose. Houve aumento de células com 

vacuolizações, que, em estágio mais avançado, podem se tornar células 

necróticas. Nos peixes que não foram expostos ao agroquímico, a 

vacuolização não foi nula, porém, este valor é consideravelmente baixo em 

relação aos animais que foram expostos. 

 A exposição a substâncias tóxicas em diferentes fases do ciclo de 

vida tem como características gerais, relacionadas ao aparelho reprodutor, o 

retardamento de fases de desenvolvimento e da maturação gonadal, a 

redução no número e viabilidade de gametas, histopatologias e a redução do 
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número e viabilidade de descendentes (Rand e Petrocelli, 1985; Adams, 

1990).  

 

a b

c d
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Figura 2: Alterações histológicas no arranjo testicular de peixes expostos ao Thiodan®.  a. 
Descolamento da albugínea (Al) e presença de hemorragia (círculo); b. Degeneração de 
células da albugínea (seta banca); c. Ausência de albugínea (setas brancas); d. Hemorragia 
discreta próxima a albugínea (círculo). a. Concentração 1,15µg.L-1; b. Concentração 
5,6µg.L-1; c. Concentração 5,6µg.L-1; d. Concentração 1,15µg.L-1. HE. Barra: a. 100 µm; 
b,c,d. 30µm. 
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Figura 3: Alterações histológicas no arranjo testicular de peixes expostos ao Thiodan®.  a. 
Ausência de albugínea e presença de hemácias fora de vasos sanguíneos (círculo); b. 
Vacúolos citoplasmáticos em células do tecido conjuntivo em direção ao estroma testicular 
(seta amarela); c,d. Desorganização estrutural de túbulos seminíferos e cistos; a. 
Concentração 2,3µg.L-1; b. Concentração 1,15µg.L-1; c. Concentração 1,15µg.L-1; d. 
Concentração 5,6µg.L-1. HE. Barra: 30µm. 
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Figura 4: Alterações histológicas no arranjo testicular de peixes expostos ao Thiodan®.  a. 
Desorganização no tecido intersticial (*); b. Desestruturação tecidual, hemorragia discreta 
(círculo) e espermatozóides no interstício (seta preta); c. Rompimento da parede de cisto 
(retângulo); d. Ovócito pré-vitelogênico (*) presente na luz do túbulo seminífero do testículo. 
a. Concentração 2,3µg.L-1; b. Concentração 2,3µg.L-1; c. Concentração 5,6µg.L-1; d. 
Concentração 2,3µg.L-1. HE. Barra: 30µm. 
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Figura 5: Alterações histológicas no arranjo testicular de peixes expostos ao Thiodan®.  a. 
Degeneração de espermatogônia (círculos brancos); b. Vacuolização citoplasmática em 
espermatogônia B (círculos amarelos); c. Presença de hemácias no interior do cisto de 
espermatócito (círculo preto); d. Presença de vacúolos em citoplasma de espermatócitos 
(setas vermelhas); e. Presença de espermatócitos soltos na luz do túbulo seminífero 
(retângulos brancos). a. Concentração 2,3µg.L-1; b. Concentração 1,15µg.L-1; c. 
Concentração 2,3µg.L-1; d. Concentração 2,3µg.L-1; e. Concentração 2,3µg.L-1. HE. Barra: 
30µm. 
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No estudo realizado por Wester e Canton (1986) apud Hinton e 

Laurén (1990), sobre a diferenciação gonadal do “killifish” japonês Oryzias 

latipes, com amostras contaminadas com concentrações subletais do 

inseticida lindano, constatou-se a ocorrência de alterações morfológicas 

severas (células espessadas, massas celulares sólidas em formas 

arredondadas ou alongadas, e células de forma triangular) e taxas 

significativas de intersexualidade provocada pelo agente contaminante. 

Essas observações mostram o efeito tóxico de organoclorados sobre a 

gônada, o que vai de encontro aos resultados do presente estudo, além de 

relatarem seu potencial como disruptor endócrino. Esta última observação 

levanta possibilidade de novos estudos com o Thiodan®, uma vez que seu 

papel como disruptor endócrino deve ser investigado, devido à presença de 

ovócitos encontrados nos testículos de animais expostos ao agroquímico, 

como também foi descrito por DeFalco e Capel (2009) para zebrafish (Danio 

rerio) e medaka (Oryzias latipes) em seu estudo comparativo de morfologia 

gonadal de vertebrados.  

O destacamento da albugínea testicular pode ser explicado pela 

redução da ligação entre o tecido da albugínea e o tecido conjuntivo da 

parede do túbulo. A descontinuidade ou falta de albugínea pode estar 

relacionada a agressão mecânica ou por morte celular. A degeneração das 

células da albugínea está relacionada com a necrose tecidual ocorrida em 

várias áreas do testículo como observado por Montoya (2008) estudando o 

efeito do Thiodan® nos testículos de tilápias nilóticas imaturas.  

A hemorragia encontrada em várias áreas do tecido intersticial e em 

cistos de espermatócitos pode ter ocorrido devido ao aumento da pressão no 

interior dos vasos sanguíneos, o que causou o rompimento do endotélio 

vascular e extravasamento sanguíneo. A desorganização tecidual leva a 

uma perda da funcionalidade por interferir na ação dos hormônios nas 

células alvos. Além disso, como as estruturas que conferem motilidade ao 

órgão estão comprometidas, a espermiação também fica prejudicada. 

Espermatozóides encontrados fora da luz tubular podem ser indicativos de 

rompimento do túbulo seminífero, assim como espermatócitos encontrados 

na luz tubular podem ser indicativo de rompimento de cistos como descrito 
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por Santos (2009) ao analisar a toxicidade aguda do zinco também em 

lambaris.  

Dutta e Arends (2003) e Dutta et al., (2006), pesquisando o efeito dos 

poluentes na reprodução dos peixes, relataram a interrupção da fase de 

proliferação na espermatogênese do bluegill (Lepomis macrochirus) após 

exposição aguda ao diazinon, inseticida organofosforado. As observações 

destacadas nesse experimento sugerem que a espermatogênese foi 

atrasada e teve seu rendimento reduzido, mas não ocorreu interrupção. 

No estudo com zinco realizado por (Santos, 2009), foi observada 

correlação positiva entre a concentração de zinco e o aumento na ruptura e 

no deslocamento de cistos causando retração na parede dos túbulos 

seminíferos, o que não foi verificado em animais do grupo controle, resultado 

que corrobora a observação deste estudo. 

 

Análises morfométricas dos testículos 

Para as análises morfométricas foram avaliados diâmetros médios de 

túbulos seminíferos, cistos espermatócitos (Spc) I e II, núcleos de Spc I e II, 

e núcleos de espermatogônias (Spg) A e B (Tabela 4).  

 

Tabela 4: Diâmetro médio (µm) de túbulos seminíferos, cistos e núcleos de 
espermatócitos (Spc) I e II, núcleos de espermatogônias (Spg) A e 
B de A. bimaculatus dos grupos controle e expostos ao Thiodan®. 

Parâmetros Controle 1,15µg.L-1 2,3µg.L-1 5,6µg.L-1 
n 36 36 36 36 

Túbulos 
seminíferos 136,90 ±15,65a 141,80 ±31,13a 174,28 ±59,08a 126,56 ±19,62a 

Cisto de Spc 
I 28,18 ±3,57a 32,42 ±3,90a 34,36 ±4,54a 31,18 ±4,40a 

Cisto de Spc 
II 30,42 ±3,94a 25,37 ±3,72b 24,78 ±1,81b 27,26 ±2,94a 

Spc I 3,32 ±1,47a 5,31 ±057b 5,30 ±0,56b 5,18 ±0,25b 
Spc II 2,63 ±0,41a 2,29 ±0,29b 2,81 ±0,21a 2,78 ±0,17a 
Spg A 6,14 ±0,42a 6,70 ±0,60ab 6,83 ±0,51b 6,94 ±0,25b 
Spg B 5,45 ±0,83a 5,80 ±0,24a 6,09 ±0,36a 5,87 ±0,42a 

Valores expressos como média ± desvio padrão. 
Letras diferentes na mesma linha indicam diferença significativa (P<0,05). 
 
 Os túbulos seminíferos não apresentaram diferença estatística 

(P>0,05) entre si. Os cistos de espermatócitos II dos grupos expostos ao 

Thiodan® apresentaram menor diâmetro nas concentrações 1,15 e 2,3 µg.L-1 

(P<0,05), provavelmente devido à interrupção da fase de proliferação graças 
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a morte de células germinativas imaturas como descrito por Dutta et al. 

(2006).  Observou-se aumento no diâmetro de núcleos de espermatócitos I 

em todas as concentrações (P<0,05) e redução no diâmetro do núcleo de 

espermatócitos II na menor concentração (P<0,05), Os dados morfométricos 

para espermatogônias tanto A quanto B demonstraram um aumento de 

diâmetro do núcleo nos grupos tratados em comparação com o grupo 

controle, sendo significativo (P<0,05) apenas para espermatogônia A nas 

concentrações 2,3 e 5,6 µg.L-1.  

Também foram realizadas contagens de núcleos de espermatócitos I 

e II, e de núcleos de espermatogônias A e B, conforme tabela 5.  

 

Tabela 5: Número médio de núcleos de espermatócitos (Spc) I e II, e de 
espermatogônias (Spg) A e B por unidade de área testicular 
(1mm2) de A. bimaculatus dos grupos controle e expostos ao 
Thiodan®. 

Valores expressos como média ± desvio padrão. 
Letras diferentes na mesma linha indicam diferença significativa (P<0,05). 

 

A tabela 5 demonstra uma variação significativa (P<0,05) no número 

de núcleos de espermatócitos I nas concentrações 1,15 e 2,3 µg.L-1 em 

relação ao controle e ao grupo 5,6µg.L-1, e aumento de espermatogônias A e 

B na concentração 1,15 µg.L-1 e redução na concentração 5,6µg.L-1 

(P<0,05). Não foi possível relacionar o número de núcleos com as alterações 

morfológicas observadas.  

 

Eletroforese e dosagem de proteínas totais 

As medidas de todas as amostras enquadraram-se dentro da curva-

padrão, com concentrações não foram crescentes do controle para a maior 

concentração. Esse aumento pode ser devido à maior expressão na 

produção de proteínas ou a maior extração devido a uma possível 

desestruturação do tecido hepático nos grupos tratados (Tabela 6).  

 

Tratamento Controle 1,15µg.L-1 2,3µg.L-1 5,6µg.L-1 
n 60 60 60 60 

Spc I 51,6 ±12,0a 29,7 ±8,3b 32,2 ±10,2b 45,1 ±10,7a 
Spc II 20,2 ±8,7a 11,0 ±5,3a 14,8 ±6,9a 15,9 ±7,3a 
Spg A 2,8 ±1,5a 3,3 ±0,7b 2,9 ±0,8a 2,3 ±0,4c 
Spg B 8,1 ±2,8a 10,1 ±2,5b 8,8 ±2,4ab 6,3 ±1,2c 
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Tabela 6: Dosagem de proteínas totais de extratos de fígado de A. 
bimaculatus dos grupos controle e expostos ao Thiodan®. 

Tratamento Controle 1,15µg.L-1 2,3µg.L-1 5,6µg.L-1 
Concentração 

(µg.µL-1) 1,6 2,7 3,1 2,2 

 

O gel de eletroforese (Figura 6) mostra repetição de todas as bandas 

protéicas, e sugere que as proteínas dosadas tiveram concentração variável 

e crescente. As proteínas de resposta fisiológica a xenobióticos (citocromo 

P-450, EROD, E2, entre outras) citadas por Teles (2006), necessitam de 

métodos específicos de dosagem, por não serem retidas pelo gel de 

poliacrilamida. 

A coluna 1 apresenta bandas do padrão de BSA (67KDa) e bandas 

com baixos pesos moleculares previamente conhecidos (14,1 a 43 KDa). A 

coluna 2 apresenta bandas de proteínas do grupo controle, as colunas 3 e 4 

são repetições das bandas de proteínas da concentração 1,15µg.L-1, a 

coluna 5 são bandas da concentração 2,3µg.L-1, e a coluna 6 são bandas da 

concentração 5,6µg.L-1. 

Na corrida do grupo controle (coluna 2) as proteínas apresentaram 

peso molecular em ordem decrescente de aproximadamente 112, 80, 64, 59, 

38, 29, 27, 25, 20, 14 e 10 KDa. Todas as proteínas expressas nas demais 

concentrações estão presentes no grupo controle, sendo as bandas 

referentes aos pesos 112, 80, 64 e 25 KDa foram expressas exclusivamente 

no grupo controle. Observa-se que, enquanto as bandas referentes as 

proteínas de pesos 38, 28, 27 e 20 KDa estão presentes de forma idêntica 

em todos os tratamentos, as bandas referentes as proteínas 59 e 38 não 

aparecem nos tratamentos das concentrações 2,3 e 5,6 µg.L-1, e a proteína 

de peso 20KDa apresentou redução em sua quantidade nos mesmos 

tratamentos. 

Em relação às bandas presentes em todos os grupos, pode se 

observar que, as proteínas de pesos 29, 27 e 20 KDa, estão presentes de 

forma idêntica em todos os tratamentos. A proteína de peso 20KDa 

apresenta redução em sua quantidade nas concentrações 2,3 e 5,6 µg.L-1. 

As bandas referentes às proteínas 59 e 38 não aparecem nos tratamentos 

das concentrações 2,3 e 5,6 µg.L-1. Também pode ser observado aumento 
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na expressão das proteínas de peso 14 e 10 KDa, prováveis responsáveis 

pelo aumento da concentração de proteínas totais presentes na tabela 6. 

 

Figura 6: Gel SDS-Page 4-16% com extratos de fígados de A. bimaculatus do grupo 
controle e dos grupos expostos ao Thiodan®. 
  

 A dosagem dessas proteínas de resposta e mais repetições para fins 

estatísticos são importantes para maiores discussões sobre estes 

resultados. Bem como mais estudos sobre a natureza e composição das 

proteínas de peso 10, 14, 20, 38 e 59 KDa pelo fato apresentarem 

modificações na sua expressão. 
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CONCLUSÕES 

 
A CL50-96h do Thiodan® para A. bimaculatus foi de 17,7µg.L-1 com 

intervalo de confiança entre 11,1 a 29,6 µg.L-1, resultado que demonstra alta 

resistência ao produto e, por isso, não deve ser utilizado como bioindicador.  

O agroquímico causou comportamento anormal nos peixes e 

mortalidade de 40% no grupo de maior concentração (5.6µg.L-1).  

O Thiodan® mostrou-se tóxico para os testículos, comprometendo a 

função reprodutiva do lambari ao reduzir a produção de células da linhagem 

espermatogênica e os testículos podem ser usados como biomarcadores de 

contaminação ambiental por esse agroquímico.  

O Thiodan® pode ter atuado como disruptor endócrino no A. 

bimaculatus, pela observação de ovócitos na luz do túbulo seminífero.  

O efeito tóxico é dependente da concentração, observado mesmo em 

concentrações muito baixas (1,15µg.L-1).  
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CONCLUSÕES GERAIS 
 

 A produção de conhecimento básico a respeito da ação dos 

agroquímicos em representantes dos diferentes ecossistemas é fundamental 

para prevenção de contaminações. 

O Roundup™ é um herbicida utilizado em larga escala no Brasil, e 

mostra a necessidade de estudos de seus efeitos tóxicos. O conhecimento 

da CL50-96h (14mg.L-1) com intervalo de confiança (9,3 a 22,6 mg.L-1) desse 

produto permitiu o estabelecimento de concentrações tóxicas com 

características subletais, como as utilizadas nesse experimento, além de 

estabelecer o bom potencial do lambari como bioindicador.  

A mortalidade observada durante o teste de determinação da CL50 foi 

em função da ação tóxica total do Roundup™, ou seja, toxicidade do 

princípio ativo glifosato combinado à ação dos solventes e demais 

compostos contidos no herbicida.  

As análises morfológica e morfométrica mostraram que o Roundup™ 

é  tóxico para os testículos do lambari, desde a concentração de 1,3mg.L-1 e, 

portanto, pode ser considerada como impactante para o lambari.  

O Thiodan® é um inseticida organoclorado muito tóxico, e sua 

utilização ao longo de décadas, no Brasil, pode ter produzido alterações 

ambientais que justificam a continuidade de estudos dos seus efeitos no 

meio ambiente.  

A CL50-96h (17,7µg.L-1) é considerada alta quando comparada com os 

demais peixes teleósteos, o que demonstra que o lambari não deve ser 

considerado como parâmetro bioindicador. 

O Thiodan® mostrou-se tóxico para os testículos, comprometendo a 

função reprodutiva do lambari ao alterar a morfometria de células da 

linhagem espermatogênica. Além disso, o agroquímico pode ter atuado 

como um disruptor endócrino no lambari, devido ao surgimento de ovócitos 

na luz do túbulo seminífero, o que mostra a necessidadede novos estudos. 

A mortalidade do peixe frente ao produto gera a clara necessidade de 

estudos direcionados ao comportamento evolutivo da espécie e a 

importância da sazonalidade no fator toxicidade que busquem esclarecer os 

mecanismos de resistência do lambari a esse organoclorado,  
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É importante ressaltar a necessidade de avaliações e novos estudos 

direcionados aos mecanismos de ação desses agroquímicos no testículo e 

na espermatogênese do lambari e de outros peixes neotropicais. A 

divulgação desses estudos e o incentivo a novas pesquisas na área de 

toxicologia dos agroquímicos que podem ser impactantes ao meio ambiente 

são essenciais a um país que tradicionalmente pauta grande parte de sua 

economia na agroindústria. 

 
  


