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RESUMO 
 

LOPES, Diego Senra, M.Sc., Universidade Federal de Viçosa, julho de 2015. Efeitos 
do inseticida Dimilin ® na morfologia de brânquias de machos e fêmeas de 
Hyphessobrycon eques adultos (Steindachner, 1882). Orientador: Laércio dos Anjos 
Benjamin. Coorientadora: Ann Honor Mounteer.  
 
O uso intensivo de agrotóxicos na agricultura tem levado à contaminação dos ambientes 
aquáticos. O diflubenzuron (Dimilin®) é um inseticida bastante usado em áreas 
agrícolas no combate a pragas de insetos e tem sido frequentemente utilizado nas 
pisciculturas devido à sua eficácia no controle de ectoparasitas em peixes. O uso 
indiscriminado deste inseticida nas pisciculturas pode resultar em toxicidade causando 
danos à saúde dos peixes. O objetivo desse trabalho foi discriminar a possível influência 
do sexo dos peixes em resposta à ação do inseticida Dimilin®, e determinar se a 
exposição subletal a este inseticida causa alterações na morfologia das brânquias de 
machos e fêmeas de Hyphessobrycon eques. Os peixes foram expostos às concentrações 
de 0,01, 0,1 e 1,0 mg.L-1 de Dimilin® por 96 h e 17 dias. No experimento de 96 h foi 
realizada uma única aplicação do tóxico na água, e no experimento de 17 dias foram 
realizadas duas aplicações, sendo uma no primeiro dia e a outra no quarto dia de 
experimento. Ao final do experimento, amostras do tecido branquial de 10 animais de 
cada grupo foram coletados e processados para estudo histológico. Foram analisados 
dados morfométricos e histopatológicos em 10 campos por animal. A análise da água 
mostrou-se em conformidade com as condições de cultivo e criação de peixes tropicais. 
Alterações histológicas foram encontradas nas brânquias de machos e fêmeas de H. 
eques. As análises histopatológicas e morfométricas mostraram diferenças estatísticas 
(P<0,05) entre as concentrações dentro de um mesmo experimento no mesmo sexo. O 
Índice de Alteração Histopatológica (IAH), tanto em machos quanto em fêmeas, foi 
maior nas maiores concentrações (0,1 e 1,0 mg.L-1) nos experimentos de 96 h e 17 dias, 
indicando diferenças na comparação com o grupo controle e entre as concentrações 
dentro de um mesmo experimento. O Valor Médio de Alteração (VMA) foi maior em 
todos os grupos expostos ao Dimilin® nos tempos de exposição de 96 h e 17 dias em 
comparação com grupo controle. O IAH, o VMA e as análises morfométricas não 
mostraram reação específica do sexo, indicando que as brânquias de machos e fêmeas 
não reagiram de maneira diferente (P>0,05) após exposição a concentrações subletais 
do inseticida Dimilin®. Os resultados mostraram que mesmo nas concentrações mais 
baixas, o inseticida causou alterações morfológicas leves a moderadas nas brânquias de 
machos e fêmeas, comprometendo a função deste tecido. Assim, H. eques pode ser 
considerado bioindicador da contaminação ambiental por Dimilin®, e ser utilizado como 
modelo em ensaios toxicológicos e avaliações ambientais.  
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ABSTRACT 
 

LOPES, Diego Senra, M.Sc., Universidade Federal de Viçosa, July, 2015. Effects of 
Dimilin ® insecticide in gills morphology of males and females of Hyphessobrycon 
eques adults (Steindachner, 1882). Adviser: Laércio dos Anjos Benjamin. Co-adviser: 
Ann Honor Mounteer.  
 
The intensive use of pesticides in agriculture has caused contamination of aquatic 
environments. Diflubenzuron (Dimilin®) is a widely used insecticide for agricultural 
areas in combating insect pests, and has been frequently used in fish farms due to its 
effectiveness in the control of fish ectoparasites. The indiscriminate use of this pesticide 
in pisciculture can result in toxicity causing fish health problems. The aim of this study 
to discriminate the possible influence of sex of the fish in response to the action of 
Dimilin®, to determine whether sublethal exposure to this pesticide causes changes in 
the morphology of the gills of male and female Hyphessobrycon eques. The fish were 
exposed to concentrations of 0.01, 0.1 and 1.0 mg.L-1 Dimilin® for 96 hours and 17 
days. In the 96 hour experiment a single application of toxic in water was carried out 
and in the 17 days experiment two applications were performed, one one the first day 
and another on the fourth day of the experiment. At the end of the experiment, gill 
tissue samples of 10 animals from each group were collected and processed for 
histological study. Morphometric and histopathological findings in 10 fields per animal 
were analyzed. Analysis of the water showed in to be in accordance with the conditions 
for cultivation and creation of tropical fish. Histological changes were found in the gills 
of male and female Hyphessobrycon eques. Histologic and morphometric analyses 
showed significant differences (P<0.05) between the concentrations within the same 
experiment in the same sex. The histopathological alteration index (HAI), in both males 
and females was greater at higher concentrations (0.1 and 1.0 mg.L-1) in the 96 hours 
and 17 days experiments, indicating differences in comparison with the control group 
and between the concentrations within the same experiment. The mean alteration value 
(MAV) was higher in all groups exposed to Dimilin® in exposure times of 96 hours and 
17 days compared to the control group. The HAI, the MAV and the morphometric 
analysis did not show a specific reaction of sex, indicating that the gills of males and 
females do not respond differently (P>0.05) after exposure to sublethal concentrations 
of insecticide Dimilin®. The results showed that even at lower concentrations the 
insecticide caused mild to moderate morphological changes in the gills of males and 
females, compromising tissue function. So, Hyphessonbrycon eques can be considered 
bioindicator of environmental contamination by Dimilin® and be used as a model in 
toxicological tests and environmental assessments. 
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1. INTRODUÇÃO 

 

A atividade aquícola tem se desenvolvido intensamente no Brasil nos últimos 

anos atingindo proporções consideráveis. Segundo o levantamento preliminar de 2013 

do Ministério da Pesca e Agricultura, atualmente o país produz aproximadamente 2 

milhões de toneladas de pescado, sendo 40% cultivados, gerando um PIB pesqueiro de 

R$ 5 bilhões.  

A criação de peixes ornamentais está incluída entre os setores mais lucrativos da 

piscicultura, tendo gerado em média 182 milhões de dólares ao ano na década de 1990, 

mesmo volume mundial de exportação em 2000, sendo Singapura o maior exportador, 

contribuindo com 23,9% do total, seguido da China com 10,6%. Em 2002, as 

importações de peixes ornamentais no mundo movimentaram 900 milhões de dólares 

(FAO, 2007).  

No Brasil a piscicultura ornamental é relativamente recente, e tem como marco 

histórico a introdução de peixes ornamentais asiáticos em meados da década de 1920, 

no Rio de Janeiro (RJ), por imigrante de origem japonesa, Sigeiti Takase. Takase trouxe 

mais de 50 espécies para cultivo, e em águas brasileiras coletou várias espécies da 

ictiofauna nativa, algumas das quais passou a cultivar (BOTELHO-FILHO, 1990). 

Com desenvolvimento e expansão deste setor, surgiram novas técnicas de 

criação com práticas de manejos inadequadas, resultando na má qualidade da água e no 

aparecimento de ectoparasitas, causando enfermidades nos organismos cultivados e 

prejuízos de ordem econômica. Esses predadores destacam-se como importantes 

redutores da produtividade, pois provocam atraso no crescimento dos animais e de altas 

taxas de mortalidade (RANZANI-PAIVA et al., 1997). 

Entretanto, a falta de informações e de produtos químicos próprios para a 

aquicultura, leva ao uso indiscriminado de produtos de uso agrícola ou veterinário para 

o tratamento dos ectoparasitas. Entre os agroquímicos utilizados na aquicultura em 

geral, destaca-se o diflubenzuron (DFB), comercializado com o nome Dimilin®, um 

inseticida com ação reguladora do crescimento de artrópodes, interferindo diretamente 

na biossíntese de quitina, componente fundamental do exoesqueleto destes organismos 

(EISLER, 1992). No geral, são poucos os estudos relacionados aos efeitos subletais 

deste inseticida em espécies de peixes de regiões neotropicais. Assim, considerando-se 

o uso intensivo e incorreto do Dimilin®, tanto na agricultura quanto em sistemas de 
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cultivo de peixes, e os poucos dados sobre a ação deste inseticida para peixes 

neotropicais, torna-se necessário a realização de testes de toxicidade para avaliação do 

potencial efeito toxicológico deste produto. 

A brânquia é um órgão de importância vital para os peixes, pois exercem 

funções como respiração, osmorregulação e excreção, além de constituírem o sitio de 

tomada de depuração e metabolismo dos agentes tóxicos. O contato direto com o 

ambiente aquático e a grande área de superfície são as principais razões que tornam as 

brânquias um órgão vulnerável à ação de poluentes, sendo o primeiro órgão a reagir 

contra as condições ambientais desfavoráveis (MATAQUEIRO et al., 2009; REISER et 

al., 2010; RASKOVIC´ et al., 2013; SONNE et al., 2014). Assim, os efeitos dos 

poluentes sobre a estrutura branquial vêm sendo muito estudados em peixes, coletados 

em ambientes poluídos ou expostos a testes em laboratório, e as alterações morfológicas 

e histométricas encontradas vêm sendo utilizadas como biomarcador útil da 

contaminação aquática (CAMARGO et al. 2009; HUED et al. 2012; SHIOGIRI et al. 

2012; BARJA-FERNÁNDEZ et al. 2013; PROCÓPIO ET al., 2014; BARIŠIĆ et al., 

2015).  

Hyphessobrycon eques é uma espécie de peixe neotropical que habita a região 

inferior da coluna d’água, vivendo sempre em grandes cardumes. Possui grande 

importância econômica estando entre as espécies de peixes ornamentais de águas 

continentais mais exportadas pelo Brasil, sendo muitas vezes a principal fonte de renda 

de famílias que vivem da comercialização desses peixes. É sensível a mudanças em seu 

ambiente natural, apresentando-se como possível bioindicador das alterações ambientais 

causadas pelo Dimilin®. Nos últimos anos, esta espécie de peixe tem sido 

frequentemente utilizada em ensaios ecotoxicológicos por apresentar fácil adaptação em 

condições laboratoriais.   

Neste contexto, o objetivo deste estudo foi discriminar a possível influência do 

sexo dos peixes em resposta à ação do inseticida Dimilin®, usando brânquias como 

biomarcador, e investigar os possíveis efeitos tóxicos subletais deste inseticida sobre as 

características morfológicas das brânquias de machos e fêmeas de H. eques após 

exposição a diferentes concentrações. 
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2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 

2.1. Testes ecotoxicológicos 

 

Nestas últimas décadas, para se adquirir conhecimentos sobre os efeitos dos 

agentes químicos na biota aquática, têm sido utilizados testes com organismos de águas 

continentais, estuarinas e marinhas, sob condições de campo e laboratório (ARAÚJO, 

2000), onde se verifica a toxicidade dos compostos. 

A primeira iniciativa em termos metodológicos se deu em 1975, num programa 

internacional de padronização de testes de toxicidade aguda com peixes, desenvolvido 

pelo Comitê Técnico de Qualidade das Águas da International Organization for 

Standardization (ISO), com participação da Companhia de Tecnologia de Saneamento 

Ambiental do Estado de São Paulo (CETESB) a convite da Associação Brasileira de 

Normas Técnicas (ZAGATTO e BERTOLETTI, 2006). A partir de 1975, foram 

desenvolvidos e adaptados vários métodos de ensaios de toxicidade aguda e crônica, de 

curta duração, utilizando alguns grupos e espécies de organismos, dentre os quais se 

destacam as algas (ABNT, 1992, CETESB, 1994), os microcrustáceos (ABNT, 1993; 

CETESB, 1994) e os peixes (CETESB, 1990; ABNT, 2004) de águas continentais e 

marinhas, e testes com sedimentos (ZAGATTO e BERTOLETTI 2006). 

Os testes de toxicidade aquática são ferramentas importantes na avaliação da 

contaminação em ambientes aquáticos e apresentam-se como mecanismos para a 

compreensão dos efeitos de impactos antropogênicos sobre este ambiente, utilizando-se 

de organismos vivos que atuam como bioindicadores. Por meio destes testes, tem sido 

possível avaliar o efeito de um grande número de produtos sobre diferentes espécies 

(CAMPAGNA, 2005). Eles ainda detectam a capacidade de um agente tóxico ou uma 

mistura em produzir efeitos deletérios nos organismos vivos, permitindo saber em que 

medida as substâncias são nocivas, e como e onde se manifestam os efeitos 

(MAGALHÃES e FILHO, 2008). 

Atualmente, muitos ensaios são padronizados nacionalmente pela Associação 

Brasileira de Normas Técnicas (ABNT) e, internacionalmente, por órgãos como 

Association Française de Normalisation (AFNOR), American Society for Testing and 

Materials (ASTM), American Water Work Association (AWWA), Deutsches Institut 

fur Normung (DIN), International Organization for Standardization (ISO), e pela 

Organization for Economic Co-Operation and Development (OECD) (ANJOS, 2009). A 
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Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambiental do Estado de São Paulo 

(CETESB) também tem padronizado testes de toxicidade (COSTA e OLIVI, 2008). 

De acordo com ZAGATTO e BERTOLETTI (2006), a escolha dos organismos 

baseia-se em alguns critérios importantes, como sua fácil disponibilidade, rápido ciclo 

de vida, ampla distribuição geográfica, fácil cultivo e manejo, importância na cadeia 

alimentar, fácil reprodutibilidade, alta sensibilidade, importância comercial, entre 

outros. Ainda, conforme os autores citados, a escolha também é diferenciada de região 

para região, pela praticidade e interesse de se trabalhar com organismos que existem na 

sua própria localidade. As exposições são feitas em diferentes concentrações de 

substâncias e compostos químicos, amostras de efluentes ou água bruta, por um 

determinado período de tempo (SCHVARTSMAN, 1991). Estes padrões ainda são 

usados em diversos trabalhos com ensaios ecotoxicológicos nos dias atuais (BORAN et 

al., 2010; HUED et al., 2012; SHIOGIRI et al., 2012; BENZE et al., 2014), e atendem 

às resoluções da ABNT (2007 e 2011) e também ao que propõem a OECD (1984 e 

1992) e a USEPA (1984). 

Existem os testes de toxicidade aguda, que medem efeitos sofridos por 

organismos em um curto período de exposição. Eles têm como objetivo estimar a dose 

ou concentração de um agente tóxico que seria capaz de produzir uma resposta 

específica mensurável em um organismo teste ou população, em um período de tempo 

relativamente curto, geralmente de 24 a 96 h. Os testes de toxicidade aguda permitem 

que valores de CE50 e CL50 sejam determinados por vários métodos estatísticos 

computacionais. Geralmente, os valores de concentrações efetivas e letais são expressos 

em relação a 50% dos organismos porque estas respostas são mais reprodutíveis, podem 

ser estimadas com maior grau de confiabilidade e são mais significativas para serem 

extrapoladas para uma população (COSTA e OLIVI, 2008). Existem ainda os testes de 

toxicidade crônica, cujos organismos são expostos continuamente a produtos tóxicos 

por um período de tempo significativo do ciclo de vida que pode variar da metade a dois 

terços do ciclo (RAND e PETROCELLI, 1985). Testes de toxicidade crônica permitem 

avaliar os possíveis efeitos tóxicos de substâncias químicas sob condições de exposições 

prolongadas a concentrações subletais, ou seja, concentrações que permitem a 

sobrevivência dos organismos, mas que afetam suas funções biológicas, tais como 

reprodução, desenvolvimento de ovos, crescimento e maturação, dentre outras (COSTA 

e OLIVI, 2008). Os testes de toxicidade crônica dependem diretamente dos resultados 
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dos testes de toxicidade aguda, uma vez que as concentrações subletais são calculadas a 

partir da CL50 por meio de métodos estatísticos tais como o método Probit, o método 

Logit e os métodos Spearman-Karber e trimmed Spearman-Karber. Os dois primeiros 

são métodos paramétricos que transformam os dados da curva dose-resposta em uma 

função matemática conhecida ou esperada antes dos valores de CL50 e CE50 serem 

estimados e os métodos Spearman-Karber e trimmed Spearman-Karber são métodos não 

paramétricos que não estão sujeitos a esses problemas, têm boas propriedades 

estatísticas, são fáceis de usar e recomendados para cálculos precisos de CE50 e CL50 

com intervalo de confiança de 95% (COSTA e OLIVI, 2008). 

Em ambientes aquáticos, a ocorrência dos efeitos crônicos é mais frequente 

devido à diluição dos poluentes oriunda das águas de contribuição, às relações 

antagonistas entre as substâncias, à rápida associação que ocorre entre a maioria das 

partículas e a matéria húmica, e à sedimentação de sólidos em suspensão. Desta forma, 

os organismos se expõem a baixas concentrações de determinados poluentes durante 

longos períodos de tempo (STEPHAN e MOUNT, 1973), manifestando efeitos crônicos 

em níveis subletais e, até mesmo, letais ao longo do tempo. 

 

2.2. O consumo de agrotóxicos no Brasil  
 

O processo produtivo agrícola brasileiro está cada vez mais dependente dos 

agrotóxicos e fertilizantes químicos. Nos últimos dez anos, enquanto o mercado 

mundial de agrotóxicos cresceu 93%, o mercado brasileiro cresceu 190% (ANVISA, 

2012).  Em 2008, o Brasil ultrapassou os Estados Unidos e assumiu o posto de maior 

mercado mundial de agrotóxicos. Na safra que envolveu o segundo semestre de 2010 e 

o primeiro semestre de 2011, o mercado nacional de venda de agrotóxicos movimentou 

936 mil toneladas de produtos, das quais 833 mil toneladas produzidas no país e 246 mil 

toneladas importadas (ABRASCO, 2015).  

Em 2010, o mercado nacional movimentou cerca de US$ 7,3 bilhões e 

representou 19% do mercado global de agrotóxicos. Em 2011, houve um aumento de 

16,3% das vendas, alcançando US$ 8,5 bilhões, sendo que as lavouras de soja, milho, 

algodão e cana-de-açúcar representam 80% do total das vendas do setor (SINDAG, 

2012). Os Estados Unidos foram responsáveis por 17% do mercado mundial, que girou 

em torno de US$ 51,2 bilhões (ANVISA, 2012). A tabela 1 mostra o crescente consumo 
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de agrotóxicos e fertilizantes químicos pela agricultura brasileira, proporcional ao 

aumento das monoculturas, cada vez mais dependentes dos insumos químicos. 

 

Tabela 1. Consumo de agrotóxicos e fertilizantes nas lavouras do Brasil, de 2002 a 

2011. 

 2002 2003 2004 2005 2006 2007 2008 2009 2010 2011 

Agrotóxicos 

(milhões de L) 

599,5 643,5 693,0 706,2 687,5 686,4 673,9 725,0 827,8 852,8 

Fertilizante 

(milhões de Kg) 

4.910 5.380 6.210 6.550 6.170 6.070 6.240 6.470 6.497 6.743 

Fontes: SINDAG (2009, 2011), ANDA (2011), IBGE/SIDRA (1998-2011) e MAPA (2010). 

 

Nota-se que o consumo médio de agrotóxicos vem aumentando em relação à 

área plantada, ou seja, passou-se de 10,5 litros por hectare (L/ha) em 2002 para 12 L/ha 

em 2011. O aumento está relacionado a vários fatores, como a expansão do plantio da 

soja transgênica, que amplia o consumo de glifosato, a crescente resistência das ervas 

“daninhas”, dos fungos e dos insetos demandando maior consumo de agrotóxicos, e o 

aumento de doenças nas lavouras, como a ferrugem asiática na soja, o que aumenta o 

consumo de fungicidas (ABRASCO, 2015). Importante estímulo ao consumo advém da 

diminuição dos preços e da absurda isenção de impostos dos agrotóxicos, fazendo com 

que os agricultores utilizem maior quantidade por hectare (PIGNATI; MACHADO, 

2011). Quanto aos fertilizantes químicos, a média de consumo por hectare continuou no 

mesmo nível no período. 

Outra constatação refere-se à existência de uma concentração do mercado de 

agrotóxicos em determinadas categorias de produtos. Os herbicidas, por exemplo, 

representaram 45% do total de agrotóxicos comercializados. Os fungicidas respondem 

por 14% do mercado nacional, os inseticidas por 12% e as demais categorias de 

agrotóxicos, por 29% (ABRASCO, 2015). 

Cerca de 430 ingredientes ativos (IAs), 750 produtos técnicos e 1.400 

formulações de agrotóxicos estão autorizados pelo Ministério da Saúde (MS) e pelo 

Ministério do Meio Ambiente (MMA) e registrados no MAPA (ABRASCO, 2015) e 

são permitidos no Brasil, de acordo com os critérios de uso e indicação estabelecidos 
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em suas monografias. Porém, dos cinquenta mais utilizados nas lavouras de nosso país, 

22 são proibidos na União Europeia. 

Nos últimos anos, tornou-se muito comum no Brasil o uso de agrotóxicos em 

sistemas de criação de peixes para o combate de ectoparasitos. Estes se destacam como 

os principais causadores de danos à saúde desses animais e de prejuízo de ordem 

econômica, pois provocam atraso no crescimento, afetam a reprodução, provocam 

deficiências na conversão de alimentos, são vetores de bactérias e vírus, e ainda 

provocam infecções secundárias por fungos que podem levar à morte dos organismos 

infectados. Por tanto, a falta de informações leva à utilização de formulações de uso 

agrícola ou veterinário, sem especificações técnicas do fabricante para uso no setor 

aqüícola (MABILIA et al., 2004).  

O grande problema da utilização desses produtos químicos, tóxicos tanto nas 

lavouras quanto nas pisciculturas, está relacionado aos possíveis impactos negativos que 

podem provocar quando atingem, nos ambientes aquáticos, espécies sensíveis e não 

alvos (SOUZA, 2008). 

 

2.3. Contaminação dos ambientes aquáticos por agrotóxicos  

 

Além dos fatores naturais, as atividades humanas têm gerado grandes 

alterações nos ecossistemas aquáticos. Após a Segunda Guerra Mundial, durante a qual 

foram sintetizadas inúmeras substâncias químicas até então inexistentes, como os 

agrotóxicos, problemas relacionados à poluição das águas ficaram mais complexos 

(BADELLINO, 2006). O modelo de desenvolvimento humano tem se mostrado 

altamente impactante, principalmente devido à grande produção de resíduos e à 

introdução de compostos tóxicos na água (GUERESCHI, 2004). 

A contaminação de sistemas aquáticos superficiais por agrotóxicos pode se dar 

das seguintes formas: aplicação direta no meio aquático para o controle de algas e 

invertebrados indesejáveis; lavagem de solo ou lixões contendo resíduos de produtos 

tóxicos; deriva, em que as gotículas ou partículas do produto são levadas pela corrente 

de ar; despejos de efluentes domésticos e industriais contaminados; chuvas 

contaminadas com resíduos voláteis de agrotóxicos; e escoamento superficial de áreas 

cultivadas, que é considerada a maior rota de entrada de agrotóxicos para o meio 

aquático (NINMO, 1985; DORES e DE LAMONICA-FREIRE, 1999; TOMITA e 
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BEYRUTH, 2002; ZAGATTO, 2006). Os agrotóxicos também podem atingir 

ecossistemas aquáticos subterrâneos (lençóis freáticos) por meio de percolação da água 

no solo (TOMITA e BEYRUTH, 2002; BRIGANTE et al., 2003). O potencial de um 

agrotóxico poluir reservatórios de água subterrânea depende de sua mobilidade no solo 

(LOURENCETTI et al., 2005), onde se o contaminante apresenta elevada pressão de 

vapor e baixa afinidade com os constituintes do solo, sofre rápida volatilização; contudo 

se é uma substância hidrossolúvel, pode ser lixiviada facilmente, atingindo águas 

subterrâneas ou aquíferos. 

Dependendo das características fisicoquímicas, o resíduo do agrotóxico na água 

pode se ligar ao material em suspensão, depositar no sedimento do fundo ou ser 

absorvido por organismos, podendo então ser detoxificado ou acumulado. O material 

em suspensão pode ser encontrado na forma de partículas ou de gotículas (como óleo). 

Os contaminantes podem estar adsorvidos a estas gotículas ou partículas sólidas. Estas 

formas podem ser transportadas pela água por longas distâncias (AZEVEDO e 

CHASIN, 2003). Alguns agrotóxicos e/ou metabólitos também podem retornar à 

atmosfera por volatilização (TOMITA e BEYRUTH, 2002).  

Atividades agrícolas desenvolvidas em áreas próximas a ambientes aquáticos 

têm causado preocupação pelo risco de contaminação decorrente das aplicações de 

agrotóxicos. O conhecimento da influência exercida por estas atividades sobre os 

recursos naturais é de fundamental importância para assegurar a qualidade da água 

(PESSOA, 2003) e, embora a agricultura seja apenas uma das inúmeras fontes não 

pontuais de poluição da água, geralmente é apontada como a maior contribuinte de 

todas as categorias (EDWIN, 1996). 

 

2.4. O inseticida diflubenzuron  

 

O inseticida diflubenzuron (DFB), comercializado com o nome de Dimilin®, é 

um inseticida que pertence ao grupo da benzoilfenilureia. A composição química deste 

produto encontrada na embalagem do produto comercial (Dimilin®) é                                        

1-(4-chlorophenyl)-3-(2,6-difluorobenzoyl)ureia, apresentando 25% do princípio ativo 

diflubenzuron e 75% de ingredientes inertes.  

O DFB atua como inibidor do crescimento dos insetos e parasitas, pois impede a 

ecdise ou muda, causando a morte dos organismos expostos (BURKA et al., 1997). É 
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usado na agricultura para o controle de insetos em culturas como a de milho, tomate, 

algodão, trigo e citros (USEPA, 1997; TOMLIN, 1997). Porém, vem sendo muito 

utilizado de forma ilegal nas pisciculturas brasileiras, por apresentar, segundo estudos, 

resultados satisfatórios no controle de ectoparasitas e por se acreditar que este produto 

tenha baixa toxicidade para peixes (FUJIMOTO et al., 1999).  

Entretanto, apesar desta baixa toxicidade, o inseticida pode apresentar efeitos 

subletais nos mesmos. A exposição a concentrações de 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg.L-1 de 

Dimilin® durante 14 dias (DFB) causou alterações hematológicas e histológicas nas 

brânquias e fígado de Prochilodus lineatus (BENZE, 2013). GOULART (2012) 

observou lesões histológicas e alterações morfométricas nos testículos de machos 

adultos de Hyphessobrycon eques expostos a concentrações de 0,01, 0,1 e 1 mg.L-1 de 

Dimilin® durante 96 horas e 17 dias. Dessa forma, o uso indiscriminado deste pesticida 

na agricultura e na piscicultura, pode levar à contaminação dos ecossistemas aquáticos e 

comprometer a qualidade da água, colocando em risco a biota aquática (MADUENHO e 

MARTINEZ, 2008). 

A concentração do produto à base de diflubenzuron comumente usada 

diretamente nos tanques é de 100 a 200g.1000m3 de água, o que corresponde a 0,1-0,2 

mg.L-1 (MARTINS, 2004). Banhos terapêuticos utilizando 2,0 mg.L-1 de diflubenzuron 

em repetições com intervalos de tempo de 24h também foram utilizados, pois 

mostraram eficácia no controle de Dolops carvalhoi (SHALCH et al., 2005). Estudos 

com diferentes espécies de peixes para avaliar a toxicidade do diflubenzuron indicam 

que a sua concentração letal média para 96 h de exposição (CL50-96h) é maior que 50 

mg.L-1 (FISHER e HALL, 1992; PELLI et al., 2008), o que caracteriza o produto como 

pouco tóxico para peixes. 

Concentrações que variam entre 0,5 a 2 mg.L-1 podem ser letais para populações 

zooplanctônicas, principalmente aquelas que apresentam exoesqueleto quitinoso, como 

as de invertebrados de água doce, crustáceos marinhos e estuarinos (SCHALCH, et al., 

2005). 

Estudos com diferentes espécies de peixes para a determinação da concentração 

letal média (CL50) em 96h de diflubenzuron indicam que um dos metabólitos do 

diflubenzuron, a 4-cloroanilina (PCA), apresenta elevada toxicidade para peixes, sendo 

maior que a do próprio produto de origem (FISHER e HALL, 1992). A PCA foi 
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classificada como mutagênica e provavelmente carcinogênica aos humanos pela 

Agência de Proteção Ambiental dos EUA, USEPA (1997). 

A Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (USEPA, 1997) 

classificou o DFB como produto de uso restrito devido à falta de informações sobre os 

efeitos que pode causar em invertebrados aquáticos. Em relação a vertebrados 

aquáticos, como peixes, há poucas informações sobre os efeitos que este inseticida pode 

causar. Assim, avaliar as condições de saúde de peixes neotropicais frente a um agente 

potencialmente contaminante como o Dimilin® é importante para se avaliar o risco 

ambiental e, eventualmente, sugerir critérios para seu uso (MADUENHO, 2007). 

 

2.5. Peixes como bioindicadores da qualidade da água 

 

Os bioindicadores podem ser definidos como organismos ou sistemas biológicos 

que reagem a alterações ambientais com a modificação de suas funções vitais normais 

e/ou da sua composição química, refletindo o quadro ambiental vigente, ou, em outros 

termos, sinalizando um evento ou condição num sistema biológico ou amostra, que 

fornece uma medida de exposição, efeito ou susceptibilidade (AITIO, 2007).  

A utilização de peixes como bioindicadores apresenta várias vantagens 

(FLOTEMERSCH et al., 2006), dentre as quais podem ser citadas:  

- a utilização de espécies que representam variadas categorias tróficas e utilizam 

alimentos de origem terrestre e aquática;  

- sua posição no topo da cadeia alimentar aquática, quando comparada com 

organismos de níveis tróficos mais baixos, que oferece uma visão integrada do corpo 

hídrico, pois são reflexo do que ocorre nesses níveis inferiores;  

- podem estar presentes em comunidades aquáticas de todos os tamanhos, como 

arroios, pequenos e grandes rios, represas, lagoas e, inclusive, nos mares;  

- são bons indicadores de efeitos em longo prazo e condições do habitat numa 

escala ampla, pois têm ciclos de vida mais longos que alguns outros organismos 

utilizados como bioindicadores, além de ocuparem o espaço numa escala bem maior 

que organismos menores; e 

- os peixes vivem todo seu ciclo de vida na água, sendo integrantes da história 

física, química e biológica desse ambiente. 
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Quando peixes e outros organismos são expostos a ambientes muito degradados, 

os efeitos dos poluentes podem ser dramáticos e, no caso de poluição severa, pode haver 

mortalidade quase instantânea (BOTELHO, 2010). 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 pode resultar em alterações que, mesmo não sendo letais, prejudicam a 

habilidade do peixe em realizar suas funções fisiológicas (JOBLING, 1995). 

Vários trabalhos fazem uso destes animais para avaliar o efeito do estresse 

causado por variações no ambiente aquático (OVERSTREET, 1988; TEH et al., 1997; 

GUNDERSEN et al., 2000; SCHWAIGER, 2001). Entretanto, ainda são poucos 

trabalhos com espécies neotropicais (SILVA FILHO, 2010; MORAES, 2011; NUNES, 

2011; GOULART, 2012; MARCON, 2013 e LEANDRO, 2014). 

 

2.6. Biomarcadores em peixes 

 

  O estresse químico pode alterar a capacidade do peixe de realizar várias 

funções fisiológicas que, uma vez caracterizadas, podem ser utilizadas como 

biomarcadores de poluição aquática (JOBLING, 1995). Os biomarcadores podem ser 

definidos, em termos ecotoxicológicos, como uma alteração numa resposta biológica 

(desde mudanças moleculares por meio de respostas celulares e fisiológicas, a mudanças 

comportamentais) que reflete os efeitos tóxicos de substâncias químicas dispersas no 

ambiente (ISLAS-FLORES et al., 2013). 

Existem biomarcadores moleculares, celulares e em nível de indivíduo. As duas 

características mais importantes dos biomarcadores são: permitem identificar as 

interações que ocorrem entre os contaminantes e os organismos vivos; e possibilitam a 

mensuração de efeitos subletais. Daí a importância e o interesse atual de incorporação 

da análise de biomarcadores em programas de avaliação da contaminação ambiental 

(JESUS e CARVALHO, 2008). 

Segundo PEAKALL (1992) os biomarcadores podem ser classificados como:  

a) biomarcadores de enzimas de biotransformação (indução vs. inibição das 

atividades das enzimas de biotransfomação após exposição a um xenobiótico, tais como 

a glutationa S-transferase e UDP-glicuroniltransferase);  
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b) biomarcadores de alteração de proteínas reguladoras (como por exemplo, 

medição dos níveis de proteínas de estresse, como as metalotioneínas);  

c) biomarcadores de disrupção endócrina e reprodutiva (por exemplo, avaliação 

dos níveis de estrogênio, anomalias no sistema reprodutor e capacidade de reprodução);  

d) biomarcadores de genotoxicidade (análise de alterações em nível da estrutura 

do DNA) e imunotoxicidade como a concentração de imunoglobulinas;  

e) biomarcadores histopatológicos (por exemplo, detecção de lesões teciduais ou 

necrose);  

f) biomarcadores de metabolismo energético (teor de reservas lipídicas); 

g) biomarcadores de neurotoxicidade (como por exemplo, a avaliação da 

atividade das colinesterases);  

h) biomarcadores de estresse oxidativo (por exemplo, avaliação da atividade de 

enzimas antioxidantes, como a catalase, glutationa redutase e glutationa peroxidase); e  

i) biomarcadores comportamentais (como por exemplo, avaliação de categorias 

morfofuncionais de acordo com reações morfofisiológicas, como distúrbios 

respiratórios, distúrbios natatórios, distúrbios tegumentares e reprodutivos; dentre 

outros); 

Dentro dos biomarcadores, grande destaque tem sido atribuído ao 

desenvolvimento de ensaios que visam a quantificação da atividade de enzimas que 

desempenham papel chave em processos fisiológicos comuns, como a 

neurotransmissão, a desintoxicação, a respiração ou a resposta anti-oxidante 

(OLIVEIRA, 2014).  

As enzimas de biotransformação se destacam entre os biomarcadores mais 

sensíveis, cuja atividade nos organismos pode ser induzida ou inibida após a exposição 

a xenobióticos. A principal resposta do organismo perante um contaminante é a 

detoxificação, que visa transformar o xenobiótico do estado ativo para o estado inativo, 

facilitando sua eliminação. Esta via metabólica emprega uma grande variedade de 

enzimas e é normalmente dividida em três classes, denominadas de fase I, fase II e fase 

III. Dentre as principais enzimas envolvidas neste processo, destacam-se as da família 

do citocromo P450 (CYP), a glutationa-S-transferase (GST) e sulfotransferase (SULT). 

As reações de fase I envolvem hidrólise, redução e oxidação do composto 

estranho. Já as reações de biotransformação de fase II incluem glucuronidação, 

sulfatação, acetilação, metilação, conjugação com glutationa (síntese de ácido 
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mercaptúrico), e conjugação com aminoácidos (como a glicina, taurina e ácido 

glutâmico) (KLAASSEN, 2001). Os cofactores para estas reações reagem com grupos 

funcionais que estão presentes nos xenobióticos ou que são introduzidos/expostos 

durante a fase I da biotransformação. Tanto alterações em nível de atividade das 

enzimas envolvidas nas reações de fase I como nas de fase II são frequentemente 

utilizadas como critérios de toxicidade em estudos ecotoxicológicos. Finalmente, as 

enzimas de fase III (por exemplo, peptidases, hidrolases e biliases) catalisam o 

catabolismo dos metabólitos conjugados, com o objetivo de formar produtos excretáveis 

(KLAASSEN, 2001). 

Segundo BRANDÃO et al. (2011), a utilização de biomarcadores em estudos de 

ecotoxicologia apresenta várias vantagens, pois permitem observar antecipadamente a 

existência de contaminação por substâncias tóxicas biologicamente significativas; 

identificar espécies ou populações em risco de contaminação; analisar a magnitude da 

contaminação,; prever o grau de severidade dos efeitos causados pelos poluentes; e 

estabelecer relações de causalidade entre espécies químicas e efeitos em vias 

metabólicas específicas que podem justificar respostas biológicas mais complexas, 

como alterações comportamentais e reprodutivas.  

 

      2.6.1. Histopatologia de peixes  

A histopatologia é uma ferramenta que pode ser considerada como um excelente 

método de comprovação de danos em um nível de organização biológica superior aos 

moleculares e bioquímicos. Por isso, a histologia patológica é utilizada em análises do 

efeito de xenobióticos sobre biomonitores (ALBINATI, 2009; TAGLIAFERRO, 2009; 

BORAN, 2010; NUNES, 2011; HUED, 2012; GOULART, 2012; LEANDRO, 2014; 

MARCON et al., 2014, 2015a, 2015b). 

Alterações histológicas em tecidos de peixes são biomarcadores do efeito da 

exposição aos estressores do meio ambiente.  As alterações histológicas resultam de 

uma variedade de mudanças bioquímicas e fisiológicas no organismo, que podem levar 

à formação de lesões nas células, nos tecidos ou órgãos (HINTON e LAURÉN, 1990; 

HINTON et al., 1992). Esta categoria de biomarcadores permite um exame específico 

dos órgãos e das células alvo, e como eles são afetados sob condições in vivo. Além 

disso, em avaliação de campo, a histopatologia é um método eficaz para detectar os 
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diversos efeitos da exposição aguda ou crônica nos vários tecidos e órgãos (HINTON et 

al., 1992). 

Características histopatológicas são específicas de cada organismo e podem 

expressar as condições de vida do animal e representar o impacto causado no organismo 

pelo poluente. As mudanças histológicas são consideradas mais sensíveis que os 

parâmetros relacionados apenas com o crescimento ou reprodução do indivíduo (TEH et 

al., 1997). Para isso, a escolha dos órgãos que serão alvos de estudo é crucial para a 

relevância dos dados obtidos. 

Os tecidos e órgãos mais utilizados para estudos histológicos em peixes são 

brânquias, tegumento, olhos, intestino, bexiga natatória, fígado, pâncreas, rim, baço e 

coração (SARAIVA, 2006). Órgãos de contato direto com o agente tóxico, como as 

brânquias e os órgãos de metabolismo e excreção de xenobióticos, como o fígado e o 

rim, podem indicar alterações de ação tóxica aguda ou crônica desses agentes em 

tecidos animais. 

As brânquias são o órgão de vital importância para peixes, sendo responsável 

por trocas gasosas, processo de osmorregulação, equilíbrio ácido básico, transporte e 

excreção de compostos nitrogenados e ainda função sensorial de degustação. Entretanto, 

sua vasta área de superfície, o íntimo contato com o meio externo e sua estrutura 

delicada fazem das brânquias um órgão chave para a ação de ectoparasitos e poluentes 

existentes no meio aquático. Assim, qualquer alteração nessa estrutura causará 

desequilíbrio orgânico comprometendo a sobrevivência e desempenho dos peixes 

(MORGAN; TOVELL, 1973; CAVICHIOLO, 2009). 

 

2.7. O peixe mato grosso Hyphessobrycon eques 

 

 Hyphessobrycon eques (Figura 1) (Família: Characidae), conhecido 

popularmente como “Tetra Serpae” ou “Mato Grosso”, é um peixe sul americano, 

onívoro, que está entre as espécies de peixes ornamentais de águas continentais mais 

exportadas pelo Brasil, sendo assim uma espécie de valor econômico. Sua distribuição 

geográfica abrange a bacia dos rios Paraguai e Amazonas.  Atualmente, esta espécie tem 

sido introduzida em muitas bacias do Brasil pela prática da piscicultura ornamental 

(ALVES et al., 2007), servindo como fonte de renda de muitas famílias que vivem da 

criação desse peixe. Destaca-se pela diversidade de formas, cores brilhantes, 
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comportamento pacífico e pelo seu pequeno porte, apresentando tamanho padrão de 

32,0 mm podendo atingir no máximo 58,0 mm (GRAÇA E PAVANELLI, 2007). 

São caracterizados por possuírem cor avermelhada; mancha umeral escura 

grande e transversalmente alongada; um ponto preto conspícuo dorsal salientado por 

uma zona branca, amarela ou vermelha; nadadeiras avermelhadas; nadadeira dorsal com 

mácula escura e nadadeira anal com extremidade escura; dois a três dentes no maxilar e 

no máximo seis na fileira interna do pré-maxilar (HEIN, 2008). Os machos costumam 

ser mais avermelhados, e na época da reprodução assumem uma acentuada mudança de 

cor. O dimorfismo sexual é bastante nítido, uma vez que o macho apresenta um 

pequeno prolongamento em forma de gancho na nadadeira anal.  

É uma espécie de comportamento gregário, que se posiciona perto da superfície 

entre as hastes de plantas de emersão, sendo encontrados frequentemente em águas 

estagnadas. Alimentam-se de vermes, crustáceos, insetos e plantas. Seu modo 

reprodutivo é ovíparo. Esta espécie faz parte de um complexo de tetras “sanguíneos” 

híbridos produzidos facilmente, e que são oferecidos geralmente no comércio de 

aquários (WEITZMAN e PALMER, 1997). 

Pela sua importância ecológica e econômica, por ser altamente sensível a 

diferentes substâncias e por mostrar fácil adaptação em laboratório para estudos 

ecotoxicológicos, o peixe Hyphessorycon eques tem sido recentemente utilizado em 

testes de toxicidade de xenobióticos (NUNES, 2011; GOULART, 2012; AGUINAGA 

et al., 2014 e LEANDRO, 2014). No entanto, ainda são poucas as pesquisas realizadas 

até o momento empregando o Hyphessobrycon eques como bioindicador de 

contaminação aquática. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Exemplar de Hyphessobrycon eques (Steindachner, 1882) 
Fonte: Aquaportail.com 
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2.8. Características gerais de brânquias dos peixes teleósteos  

 

 A maior parte dos teleósteos possui quatro pares de arcos branquiais situados a 

cada lado da cavidade bucal, e conectados pelo septo interbranquial. Os arcos branquiais 

possuem suporte de cartilagem hialina e tecido ósseo, variando de acordo com a fase de 

desenvolvimento, associados a uma camada transversal de tecido muscular liso 

(PROCÓPIO et al., 2008) e revestidos por epitélio mucoso que apresenta-se contínuo ao 

da faringe e ao da cavidade bucal. Destes arcos, partem uma fileira dupla de filamentos 

achatados dorsoventralmente que se subdividem em lamelas branquiais que se 

encontram dispostas perpendicularmente, sendo sua organização geral baseada em um 

sistema de subdivisões sucessivas (CAVICHIOLO, 2009). 

As lamelas são constituídas centralmente por um eixo vascular e por um epitélio 

branquial estratificado, sendo constituído por diversos tipos celulares, em particular, por 

três: as células pavimentosas, que aparecem em maior frequência e possuem função de 

trocas gasosas; as células de cloreto, responsáveis pela regulação iônica, equilíbrio 

ácido base e excreção de metabólitos nitrogenados; e as células mucosas, responsáveis 

pela produção de muco, o qual possui função de lubrificação e bactericida (EVANS, 

1987; EVANS et al., 2005; MONTEIRO et al., 2004). 

As brânquias desempenham um papel vital para os peixes, ocupando o primeiro 

lugar entre os órgãos envolvidos na manutenção da saúde e metabolização de nutrientes, 

parâmetros fundamentais para o bom desenvolvimento destes animais. São órgãos 

multifuncionais, que desempenham um grande número de funções, como a troca de 

gases (O2/CO2), a regulação iônica e osmótica, e o equilíbrio ácido base, os quais são 

continuamente ajustados em função de oscilações internas e externas de pH, íons 

dissolvidos e a excreção de produtos nitrogenados (LAURENT e PERRY, 1991; 

FERNANDES e PERNA-MARTINS, 2001; MORON et al., 2003).  Esse órgão possui 

extensa superfície que está em contato direto com o ambiente aquático sendo, portanto, 

particularmente sensível à presença de contaminantes no meio e considerado como o 

primeiro órgão alvo da maior parte dos poluentes, e o primeiro a reagir às condições 

desfavoráveis de um ambiente (WONG e WONG, 2000; MAZON et al., 2002).  

Na presença de poluentes, as brânquias podem exibir modificações que são 

consideradas respostas de defesa, visto que algumas levam ao aumento da distância 

entre o meio externo e o meio interno, diminuindo, assim, a área de superfície em 
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contato com o poluente (CAVICHIOLO, 2009). Por isso, as alterações morfológicas nas 

brânquias podem representar estratégias adaptativas para a conservação de algumas 

funções biológicas quando o animal enfrenta mudanças ambientais (BENZE, 2013).  

Os efeitos dos poluentes sobre a estrutura branquial vêm sendo muito estudados 

em peixes coletados em ambientes poluídos ou expostos a testes em laboratório, e as 

alterações histológicas encontradas vêm sendo utilizadas como um indicador sensível da 

contaminação aquática (SCHWAIGER, et al., 1997; COUTINHO e GOKHALE, 2000; 

MORAES, 2011; BENZE et al., 2014; SOUSA, 2014).   

As alterações mais comuns encontradas nas brânquias de peixes expostos a 

xenobióticos são elevação do epitélio lamelar, hiperplasia, proliferação das células do 

epitélio filamentar, fusão parcial e total das lamelas branquiais, vasodilatação, 

aneurismas lamelares e necrose (BORAN et al., 2010; MORAES, 2011; SHIOGIRI et 

al., 2012; BARJA-FERNÁNDEZ et al., 2013; BENZE et al., 2014; SOUSA, 2014). As 

alterações histológicas nas brânquias são reconhecidas como um método rápido e válido 

para determinar os danos causados nos peixes pela exposição a diferentes contaminantes 

(ARELLANO et al., 1999). Assim, um bom conhecimento básico de sua estrutura 

histológica é de extrema importância no diagnóstico clínico, uma vez que alterações 

estruturais em seu epitélio são ótimos indicativos antecipados de problemas ocasionados 

pelo ambiente onde o peixe está inserido, bem como de instalação de processos 

infecciosos (CAVICHIOLO, 2009). 

 

3. OBJETIVOS 

 

3.1. Objetivo geral 

 

Discriminar a possível influência do sexo dos peixes em resposta à ação do 

inseticida Dimilin®, e investigar os possíveis efeitos tóxicos deste inseticida sobre as 

características morfológicas das brânquias de machos e fêmeas de H. eques após 

exposição a diferentes concentrações. 

 

3.2.  Objetivos específicos 

 

- Determinar se a exposição subletal ao Dimilin® causa alterações morfológicas 

no tecido branquial e qual o grau de comprometimento da função das brânquias; 
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- Avaliar as possíveis alterações histológicas e morfométricas nas brânquias de 

machos e fêmeas de H. eques, após exposição ao inseticida Dimilin®, comparando-as 

com os animais do grupo controle; e 

- Determinar se as brânquias de machos e fêmeas de H. eques reagem de 

maneira diferente à exposição subletal ao Dimilin®. 

 

4. MATERIAL E MÉTODOS 
 

4.1.  Normas de conduta para uso de animais na pesquisa 

 

Todos os procedimentos foram realizados seguindo as Normas de Conduta da 

Comissão de Ética no Uso de Animais da UFV (Protocolo n. 56/2013). O médico 

veterinário responsável pela coordenação e orientação do estudo foi o professor Laércio 

dos Anjos Benjamin (CRMV-MG 3387). 

 

4.2. Animais 

 

Foram utilizados 160 exemplares da espécie Hyphessobrycon eques, coletados 

no mês de outubro na Piscicultura da Prata, Eugenópolis/Minas Gerais, (21º05’55’’S 

42º 11’13’’W), na bacia do rio Paraíba do Sul, e transportados para o Laboratório de 

Peixes do Departamento de Veterinária da UFV. Os animais possuíam tamanhos 

aparentemente semelhantes. A sexagem baseou-se na morfologia externa do animal, 

como formato do corpo (mais esguio nos machos) e coloração (cores mais intensas nos 

machos). Os peixes passaram por um período de aclimatação durante 15 dias em 

aquários de 50 L, com sistema de filtração com bombas e aeração contínua da água, 

fotoperíodo de 12 h, com troca diária de 10% do volume da água do aquário, com o 

propósito de eliminar restos de matéria orgânica, sendo imediatamente substituída, 

mantendo-se as mesmas características iniciais. A temperatura foi controlada entre 

25±1ºC por meio de termostatos e termômetros e aferida duas vezes ao dia. Durante a 

aclimatação, os peixes receberam alimentação diária “ad libitum” ou até aparente 

saciedade, com ração comercial contendo 28% de proteína bruta. 
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4.3.  Análise de água 

 

A qualidade da água foi avaliada antes e após a aplicação do inseticida, 

utilizando-se amostras para análises de parâmetros fisicoquímicos. Ao término dos 

experimentos, as amostras de água coletadas para análise consistiram de um pool dos 

três aquários que constituíam cada repetição. As análises foram feitas na Divisão de 

Água e Esgoto do departamento de Química da Universidade Federal de Viçosa. Os 

parâmetros avaliados foram pH (modelo pHmetro DN21, Digimed, São Paulo), dureza 

(titulação), oxigênio dissolvido (OD) (titulação iodométrica), demanda bioquímica de 

oxigênio (DBO), turbidez (turbidímetro modelo 2100AN, Hach, São Paulo) e cloro livre 

(kit colorimétrico DPD L-1, Hach, São Paulo), de acordo com os procedimentos 

dispostos no Standard Methods (EATON et al., 2005). A amônia foi monitorada 

diariamente no laboratório, juntamente com a temperatura, utilizando um kit de teste 

para aquário modelo Labcon test (Alcon Ltda, Camboriú, SC). 

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 alterações na toxicidade do produto sobre as brânquias. A água 

foi mantida em condições adequadas para os peixes ao longo dos períodos 

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

mantida em caixa d’água de 1000L mostrou-se adequada. A manutenção dessa água 

durante 10 dias, com aeração contínua, antes da aclimatação dos animais nos aquários 

visou reduzir o cloro residual, controlar a temperatura e estabilizar os demais 

parâmetros fisicoquímicos. 

 

4.4. Desenho experimental 

 

Os testes foram conduzidos em aquários experimentais de 50L onde o composto 

diflubenzuron 1-(4-clorofenil)-3-(2,6-difluorobenzoil)ureia (DFB), nome comercial 

Dimilin® (Chemtura Indústria Química do Brasil Ltda), apresentado na forma de pó 

para diluição (250g de DFB/Kg de Dimilin® em pó), foi aplicado diretamente na água, 

simulando a aplicação para controle de ectoparasitos em pisciculturas, não havendo 

renovação da mesma. 

Inicialmente foi conduzido um experimento com duração de 96 h, utilizando 

concentrações de 0,01; 0,1; e 1,0 mg.L-1 de Dimilin®, inferiores à CL50-96h calculada 
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para a espécie, que foi de 22,4 mg.L-1 (GOULART, 2012), simulando as concentrações 

utilizadas nos tratamentos de ectoparasitos adotados por pisciculturas (MABÍLIA e 

SOUZA, 2006), e um grupo controle. Para cada concentração, mais o grupo controle, 

foram utilizadas três repetições, totalizando 4 aquários de 50L, com 10 peixes por 

aquário, com um total de 40 peixes utilizados para cada sexo. Seguindo-se as 

recomendações para realização de testes de toxicidade aguda, os peixes não foram 

alimentados durante o período de exposição (ABNT, 2006).  

Posteriormente, foi realizado um experimento com duração de 17 dias, 

simulando as condições de tratamento nas pisciculturas. Foram utilizadas as mesmas 

concentrações do teste de 96 h, sendo utilizadas três repetições para cada concentração, 

num total de 4 aquários de 50 L, com 10 peixes por aquário, com um total de 40 peixes 

utilizados para cada sexo. Foram realizadas duas aplicações do Dimilin® por aquário, 

com as aplicações sendo realizadas no primeiro e quarto dia do experimento (MABÍLIA 

et al., 2004). Os peixes foram alimentados normalmente duas vezes ao dia, como ocorre 

nas pisciculturas.  

 

4.5. Obtenção dos dados biométricos  

 

Ao final dos períodos de exposição ao Dimilin®, os peixes foram anestesiados 

com solução de benzocaína 1:10.000 e eutanasiados por aprofundamento da anestesia 

seguida de secção na transição cabeça-corpo, de acordo com os princípios éticos 

estabelecidos pelo Colégio Brasileiro de Experimentação Animal (COBEA, 

http://www.cobea.org.br). Após a eutanásia, foram obtidos o peso corporal, as medidas 

do comprimento total e padrão, e coleta das brânquias para estudo histológico.  

 

4.6.  Coleta de amostras e processamento para estudo histológico 

 

Os estudos histológicos foram conduzidos em dez animais por concentração. 

Para a histologia das brânquias foram utilizados fragmentos do segundo arco braquial. 

Os fragmentos foram fixados em paraformaldeído a 4% em tampão fosfato 0,1M e pH 

7,2 durante 24 h. Em seguida, as brânquias foram lavadas e mantidas em álcool 70% 

para preservação. Após esse processo, os fragmentos foram pré-infiltrados em solução 

de resina:álcool 1:1, por 12 h, em temperatura ambiente, seguido de infiltração em 

resina pura por 24 h, e emblocamento em resina metacrilato. 

http://www.cobea.org.br/
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  Os fragmentos foram seccionados em cortes semisseriados com 3 m de 

espessura em micrótomo automático Leica RM2155 com navalha de vidro e utilizados 

para as contagens celulares e descrição das características morfológicas observadas no 

grupo controle e nos grupos tratados. Para cada animal, foi confeccionada uma lâmina 

com 9 cortes. Os cortes foram submetidos à técnica de coloração com Hematoxilina-

Eosina para posterior análise microscópica. A montagem das lâminas foi realizada com 

Entellan (Merck). Os cortes foram analisados em fotomicroscópio Nikon Eclipse E600 

(Laboratório de Biologia e Controle de Hematozoários do Bioagro/UFV) e as imagens 

digitais foram capturadas por meio de câmera Feldmann Wild Leitz, FWL DIGI-PRO 

5OM em objetiva de 10X e 40X. 

 

4.7. Análises histológicas  

 

A análise histológica constituiu-se basicamente de duas etapas: análise 

histopatológica e análise morfométrica. Os estudos histológicos foram conduzidos em 

dez animais por concentração. As lâminas histológicas foram analisadas em toda sua 

extensão e fotografadas (ocular de 10X e objetiva de 40X) em 10 campos ao acaso para 

análises histopatológicas e morfométricas que pudessem ser representativas dos efeitos 

do Dimilin® no tecido branquial. Estas alterações foram comparadas com o padrão de 

organização das brânquias das lâminas do grupo controle. 

As alterações histológicas foram avaliadas semiquantitativamente de duas 

formas: a) Cálculo do Valor Médio de Alteração (VMA), com base na incidência de 

lesões, de acordo com SCHWAIGER et al. (1997). Para tanto, atribuiu-se um valor 

numérico para cada animal conforme a escala: grau 1 (ausência de alteração 

histológica), grau 2 (ocorrência de lesões pontualmente localizadas) e grau 3 (lesões 

amplamente distribuídas pelo órgão); e b) Cálculo do Índice de Alteração 

Histopatológica (IHA), com base na severidade de cada lesão. As lesões encontradas no 

tecido branquial foram classificadas de acordo com POLEKSIC e MITROVIC-

TUTUNDZIC (1994) em quatro grupos (G) (Tabela 2), conforme o tipo e localização 

do dano: G1, hipertrofia e hiperplasia do epitélio branquial; G2, alterações nas células 

de cloreto e de muco; G3, alterações nos vasos sanguíneos; e G4, necrose e fibrose. Elas 

também foram classificadas em três estágios (S) progressivos com base na gravidade 

das lesões e na possibilidade da recuperação: SI, alterações consideradas leves, que não 
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alteram a função do tecido; SII, alterações moderadas, que alteram parcialmente a 

função do tecido; e SIII, alterações severas, que alteram totalmente a função do tecido. 

Para o cálculo do IAH foi usada a seguinte equação proposta por POLEKSIC e 

MITROVIC-TUTUNDZIC (1994): IAH = 100.∑SI +101.∑SII +102.∑SIII, onde SI, SII 

e SIII correspondem ao número de alterações de estádios I, II e III, respectivamente. O 

valor do IAH foi calculado para cada animal pela soma do número de tipos de lesão de 

cada uma das três fases multiplicado pelo índice de fase. Os valores do IAH foram 

classificados em quatro categorias:  0-10 = funcionamento normal do órgão; 11-20 = 

alterações leves; 21-50 = alterações moderadas; 51-100 = lesões severas e <100 = 

alterações irreversíveis no órgão. Os resultados do IAH foram expressos em médias ± 

desvio padrão. 

 

Tabela 2. Classificação das alterações histopatológicas das brânquias quanto ao tipo e          
localização das lesões e dos estágios em que se inserem de acordo com 
POLEKSIC E MITROVIC-TUTUNDZIC (1994). 

 

 

 

ALTERAÇÕES HISTOPATOLÓGICAS BRANQUIAIS            ESTÁDIO 

G1. Hipertrofia e hiperplasia do epitélio branquial  
Hipertrofia do epitélio lamelar I 
Elevação do epitélio lamelar I 
Hiperplasia do epitélio lamelar I 
Desarranjo lamelar I 
Fusão incompleta das lamelas I 
Fusão completa de algumas lamelas I 
Fusão completa de várias lamelas II  
G2. Alterações nas células de cloreto e mucosas  
Proliferação das células de cloreto I 
Proliferação das células de muco I 
G3. Alterações nos vasos sanguíneos  
Dilatação do seio sanguíneo I 
Constrição do seio sanguíneo I 
Congestão vascular I 
Hemorragias com ruptura do epitélio II  
Aneurisma lamelar II  
G4. Estágio terminal  
Necrose III 
Fibrose III 
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As análises morfométricas foram realizadas utilizando-se 10 filamentos 

branquiais, obtendo-se medidas da espessura das lamelas primárias, diâmetro dos vasos 

sanguíneos e comprimento das lamelas secundárias em três regiões distintas (base, meio 

e ápice) para cada peixe (Figura 2). As medidas foram obtidas utilizando o programa 

Image-Pro Plus 4.5. Nos mesmos 10 filamentos, com objetiva de 40X, foram 

fotografados 10 campos ao acaso por peixe, em cada grupo, para a quantificação de 

células de muco e de cloreto e dos focos de hemorragias.  

  

 

Figura 2. Fotomicrografias das brânquias de H. eques submetidos ao teste de efeito subletal do Dimilin® 
demonstrando a metodologia de mensuração das estruturas estudadas: Linhas amarelas indicam A:  
comprimento das lamelas primárias; B: diâmetro dos vasos sanguíneos (três regiões: base, terço médio e 
ápice) e seta (preta) indicando o lume do vaso; C: comprimento das lamelas secundárias (três regiões: 
base, terço médio e ápice); e D: espessura da lamela primária (três regiões: base, terço médio e ápice). 
Coloração: Hematoxilina-Eosina.  Barras: 100 µm (A); 50 µm (B, C e D). 
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4.8. Análises estatísticas  
 

As variáveis quantitativas foram submetidas aos testes de normalidade (Shapiro-

Wilk) e homocedasticidade (Levenes) e, posteriormente, à análise de variância. Logo 

após, foi realizado o teste paramétrico de Duncan ou Tukey (P<0,05) para comparar os 

valores médios nas diferentes concentrações dentro do mesmo experimento (96 h e 17 

dias) separadamente para cada sexo. Para comparar os valores médios de cada 

concentração separadamente dentro dos experimentos de 96 h e 17 dias entre os sexos, 

as variáveis foram submetidas ao teste t de Student (Basic Statistics). Quando não 

atenderam às premissas de normalidade e homocedasticidade, mesmo após as 

transformações apropriadas, os dados foram submetidos aos testes não-paramétricos de 

Kruskal-Wallis (ANOVA). Foi utilizado o programa Statistica 7.0 (Statsoft, EUA, 

2009), com grau de significância de P<0,05. Os gráficos foram produzidos usando o 

software Microsoft Excel 2013. 

 

5. RESULTADOS 

 

5.1. Análise de água 

 

As tabelas 3 e 4 mostram que os parâmetros de qualidade de água mensurados 

durante o experimento.  

 

Tabela 3. Parâmetros fisicoquímicos da água no teste de toxicidade de 96 h do Dimilin® 
para H. eques. 

Análises In ício    Final   

Parâmetros  Controle 0,01mg.L-1 0,1mg.L-1 1,0mg.L-1 Valor de 

Referência 

pH 6,0 6,3 6,2 6,1 6,2 6,0-9,0 (*) 
Temperatura (oC) 25 24 24 24 24 22-26 (**) 
Turbidez (UNT) 0,42 0,43 0,71 0,62 0,62 <40,00 (*) 
OD (mg.L-1) 6,5 7,2 7,4 7,4 7,2  
DBO (mg.L-1) 3,0 1,0 1,0 0 2,0 <5, 0 (*) 
Amônia (mg NH3.L

-1) <0,25 <0,25 <0,25 <0,25 <0,25 0 a 0,25 (*) 
Cloro (mgCl2.L

-1) ND ND ND ND ND 0,01 (*) 
Dureza Total 
(mg CaCO3.L

-1) 
24.5 22.9 24,5 27,8 31,0 20-400 (***) 

ND- Não detectado 
(*) CONAMA 357/05 (Classe 2 - Conselho Nacional do Meio Ambiente) 
(**) CASAL (2010)   (***) SWANN (2008) 
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Tabela 4. Parâmetros fisicoquímicos da água no teste de toxicidade de 17 dias do 
Dimilin® para H. eques. 

Análises Início    Final   

Parâmetros  Controle 0,01mg.L-1 0,1mg.L-1 1mg.L-1 Valor de 

Referência 

pH 6,0 7,9 8,0 7,7 7,6 6,0-9,0 (*) 
Temperatura (oC) 25 25 25 25 25 22-26 (**) 
Turbidez (UNT) 0,42 0,54 0,61 0,93 0,94 <40,00 (*) 
OD (mg.L-1) 6,5 6,7 6,8 6,7 6,7  
DBO (mg.L-1) 3,0 0 0 0 0 <5, 0 (*) 
Amônia (mg NH3.L

-1) <0,25 <0,25 <0,25 <0,25 <0,25 0 a 0,25 (*) 
Cloro (mgCl2.L

-1) ND ND ND ND ND 0,01 (*) 
Dureza Total 
(mg CaCO3.L

-1) 
24.5 27,4 28,6 26,1 26,9 20-400 (***) 

ND- Não detectado 
(*) CONAMA 357/05 (Classe 2 - Conselho Nacional do Meio Ambiente) 
(**) CASAL (2010)   (***) SWANN (2008) 
 

 

5.2. Dados biométricos  
 

As tabelas 5 e 6 apresentam as médias de peso, comprimento total e comprimento 

padrão de machos e fêmeas após 96 h e 17 dias de exposição ao tóxico. 

 

Tabela 5. Valores médios de comprimento total (mm), comprimento padrão (mm) e 
peso corporal (g) de H. eques em cada grupo experimental exposto ao Dimilin® 
por 96 h. 

 

Concentração 
(mg.L-1) 

Comprimento 
total 

Comprimento 
padrão 

Peso 
corporal 

0 33,23±0,48 27,9±0,39 0,54±0,24 

0,01 34,21±0,70 29,01±0,59 0,57±0,19 

0,1 35,57±0,26 20,64±0,22 0,63±0,14 

1,0 37,28±0,35 30,77±0,31 0,66±0,11 

              Valores expressos como média ± desvio padrão. N=10. 
              Não foram encontradas diferenças pelo teste F (P>0,05). 
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Tabela 6. Valores médios de comprimento total (mm), comprimento padrão (mm) e peso 
corporal (g) de H. eques em cada grupo experimental exposto ao Dimilin® por 
17 dias. 

Concentração 
(mg.L-1) 

 

Comprimento 
total 

Comprimento 
padrão 

Peso 
corporal 

0 36,56±0,18 29,19±0,15 0,65±0,06 

0,01 36,53±0,12 29,44±0,32 0,61±0,08 

0,1 37,21±0,10 30,12±0,17 0,63±0,06 

1,0 36,50±0,18 30,59±0,15 0,62±0,11 

              Valores expressos como média ± desvio padrão. N=10. 
             Não foram encontradas diferenças pelo teste F (P>0,05). 

Machos e fêmeas apresentaram valores semelhantes para comprimento total, 

comprimento padrão e peso corporal, não havendo, portanto, diferenças entre sexos para 

esses padrões avaliados.  

 

5.3. Análises morfológicas 

 
As brânquias de H. eques (Figura 3A e B), como a maioria dos teleósteos, 

possuem quatro pares de arcos branquiais a cada lado da faringe que estão conectados 

pelo septo interbranquial. Dos arcos branquiais, que são sustentados por cartilagem 

hialina e tecido ósseo, partem duas fileiras de filamentos branquiais alternados entre si, 

os quais se subdividem em lamelas primárias e secundárias. Entre a junção dos 

filamentos branquiais com o arco branquial encontram-se as artérias branquiais, as quais 

se ramificam em lamelas secundárias, formando um eixo vascular central em cada uma 

delas. As lamelas primárias possuem um epitélio branquial estratificado, constituído por 

diferentes tipos celulares, como as células pavimentosas (epitélio respiratório) que 

recobrem as células pilares; as células de cloreto, localizadas próximas à base entre as 

lamelas primárias, são células maiores quando comparadas às demais, globosas e com 

núcleo central; e, por fim, as células de muco, encontradas nas bordas externas e 

internas do filamento branquial (Figura 4).  
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Figura 3. Corte longitudinal de brânquias de H. eques mostrando morfologia normal. A:  Cartilagem (c), 
vaso sanguíneo (v) e filamentos branquiais (f); B: Lamelas primárias (LP), lamelas secundárias (LS) e 
vaso sanguíneo (V). Coloração: Hematoxilina-Eosina. Barras: 100 µm (A); 50 µm (B). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 4: Corte longitudinal da brânquia de Hyphessobrycon eques. Célula de cloreto (CL) ; célula de 
muco (CM) ; célula pilar (CP) e célula pavimentosa (CPV). Coloração: Hematoxilina-Eosina. Barra: 50 
µm. 

 

5.3.1. Análises histopatológicas  
 

No presente estudo, alterações histopatológicas nas brânquias de H. eques 

expostos ao Dimilin® foram observadas em peixes de todos os grupos experimentais em 

ambos os sexos. Verificou-se a ocorrência de hiperplasia, fusão lamelar, congestão 

vascular, desarranjo lamelar secundário, dilatação do eixo vascular (vasodilatação), 

hemorragias e elevação do epitélio lamelar (Figuras 5 e 6).  
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Figura 5. Alterações histopatológicas mais frequentes nas brânquias de machos e fêmeas de H. eques 
expostos a concentrações subletais de Dimilin® (0,01, 0,1 e 1,0 mg.L-1) durante 96 h e 17 dias. A:  
elevação do epitélio lamelar (EEP) e desarranjo da estrutura lamelar secundária (DLS); B: congestão 
vascular (CV); C: desarranjo da estrutura lamelar secundária (DLS). Observe a presença da cartilagem 
hialina; D: dilatação do eixo vascular (DEV).  E: hiperplasia do epitélio lamelar (HL) ; F: fusão completa 
de algumas lamelas (setas) e cartilagem (C). Coloração: Hematoxilina-Eosina. Barra:  50 µm.  

 

 

 

 



 

29 

 

 
Figura 6. Alterações histopatológicas mais frequentes nas brânquias de machos e fêmeas de H. eques 
expostos a concentrações subletais de Dimilin® (0,01, 0,1 e 1,0 mg.L-1) durante 96 h e 17 dias. A:  
dilatação do eixo vascular (DEV) e focos de hemorragia (H); B: Fusão completa de todas as lamelas 
(FCL) . Coloração: Hematoxilina-Eosina. Barra: 50 µm.  
 

As alterações patológicas de estádio I, como hiperplasia, hipertrofia do epitélio 

respiratório, desarranjo lamelar secundário, dilatação do eixo vascular e elevação do 

epitélio respiratório foram encontradas em todos os grupos tratados de ambos 

experimentos (96 h e 17 dias) em ambos os sexos. Dilatação do eixo vascular e 

congestão vascular foram as alterações encontradas com maior frequência. Entre as 

alterações de estádio II, fusões lamelares foram encontradas em machos e fêmeas de 

todos os grupos tratados.  Fusão incompleta das lamelas foi observada com maior 

frequência nos grupos de ambos os sexos. Hemorragias foram encontradas com 

frequência em fêmeas na concentração 0,01 mg.L-1 do experimento de 96 h e nas 

concentrações 0,01 e 1,0 mg.L-1 do experimento de 17 dias. Em machos, foram 

observados poucos sinais de hemorragias nos animais de ambos os experimentos.   

As alterações branquiais observadas neste trabalho foram classificadas quanto à 

sua distribuição, ao seu grau de severidade e ao comprometimento da função tecidual, 

resultando valores de IAH (índice de alteração histopatológica) (Figuras 7 e 8) e VMA 

(valor médio de alteração) (Figuras 9 e 10).  

O IAH de fêmeas no experimento de 96 h foi diferente (P<0,05) nos grupos 

expostos a 1,0 mg.L-1 m comparação com o grupo controle, enquanto no experimento 

de 17 dias, diferenças foram observadas nos grupos tratados com 0,1 e 1,0 mg.L-1 

quando comparados com o grupo controle. Os valores de IAH foram significativamente 

maiores (P<0,05) nos grupos expostos a 0,1 e 1,0 mg.L-1 quando comparados com os 

animais expostos a 0,01 mg.L-1 de Dimilin® dentro do experimento de 17 dias. Já em 
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machos, os valores de IAH mostraram diferenças (P<0,05) nas concentrações de 0,1 e 

1,0 mg.L-1, nos experimentos de 96 h e 17 dias, quando comparados com o controle. 

Quando comparados os valores do IAH entre os sexos, não houve diferença (P>0,05) 

em nenhum dos experimentos.  

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
Figura 7. Índice de alteração histopatológica (IAH) das brânquias de machos e fêmeas de H. eques após 
exposição a diferentes concentrações do Dimilin® durante 96 h. A linha vertical indica desvio padrão. 
Letras minúsculas diferentes indicam diferenças entre os grupos do mesmo sexo (P<0,05). Asterisco 
indica diferença estatística entre os sexos na mesma concentração (P<0,05). Teste de Tukey. 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 8. Índice de alteração histopatológica (IAH) das brânquias de machos e fêmeas de H. eques após 
exposição a diferentes concentrações do Dimilin® durante 17 dias. A linha vertical indica desvio padrão. 
Letras minúsculas diferentes indicam diferenças entre os grupos do mesmo sexo (P<0,05). Asterisco 
indica diferença estatística entre os sexos na mesma concentração (P<0,05). Teste de Tukey.  
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O valor do IAH permaneceu entre a escala de 11 a 20 para os peixes fêmeas 

expostos a 0,01 mg.L-1 de Dimilin® durante 96 h e 17 dias e para os peixes machos das 

mesmas concentrações no experimento de 96 h. Nos demais grupos, tanto em machos 

quanto em fêmeas, os valores de IAH registrados estiveram na escala de 21 a 50. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
Figura 9. Valor médio de alteração (VMA) em brânquias de machos e fêmeas de H. eques após 
exposição a diferentes concentrações do Dimilin® durante 96 h. A linha vertical indica desvio padrão. 
Letras minúsculas diferentes indicam diferenças entre os grupos do mesmo sexo (P<0,05). Teste de 
Kruskal-Wallis. 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
Figura 10. Valor médio de alteração (VMA) determinado para brânquia de machos e fêmeas de H. eques 
após exposição a diferentes concentrações do Dimilin® durante 17 dias. A linha vertical indica desvio 
padrão. Letras minúsculas diferentes indicam diferenças entre os grupos do mesmo sexo (P<0,05). 
Asterisco indica diferença estatística entre os sexos na mesma concentração (P<0,05). Teste de Kruskal-
Wallis. 
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O VMA em fêmeas foi diferente (P<0,05) na concentração de 0,1 mg.L-1 em 

comparação com o controle no experimento de 96 h. Em machos, diferenças (P<0,05) 

foram observadas na concentração de 1,0 mg.L-1 no experimento de 96 h e na 

concentração de 0,1 mg.L-1 no experimento de 17 dias, quando comparados com o 

grupo controle. Quando comparados os VMAs entre os sexos, não foram observadas 

diferenças significativas (P>0,05) em nenhum experimento. O VMA permaneceu de 

maneira geral na escala grau II.  

 

5.3.2. Análises morfométricas  
 

5.3.2.1. Sistema vascular  

Os valores obtidos para o diâmetro do vaso nas lamelas primárias mostraram 

diferenças (P<0,05) na região apical em todos os grupos tratados em comparação ao 

grupo controle no tempo de exposição de 96 h (Tabela 9), enquanto no experimento de 

17 dias, diferenças (P<0,05) foram observadas na base e no ápice em todos os grupos 

tratados em relação ao controle (Tabelas 7 e 9).  

Em machos, no experimento de 96 h, a espessura do vaso mostrou diferenças 

(P<0,05) na região basal em todas as concentrações quando comparados com o grupo 

controle (Figura 7). No terço médio, diferenças (P<0,05) foram observadas na 

concentração de 1,0 mg.L-1 na comparação com o controle (Tabela 8). Já no ápice, 

houve diferença (P<0,05) em todos os grupos expostos a Dimilin® (Tabela 9). No 

experimento de 17 dias, diferenças foram observadas (P<0,05) na região basal, em todas 

as concentrações quando comparados com o controle (Tabela 7). No terço médio, houve 

diferença (P<0,05) na concentração de 0,1 mg.L-1 (Tabela 8), enquanto no ápice, 

diferenças foram observadas (P<0,05) em todas as concentrações quando comparadas 

com o grupo controle (Tabela 9).  

Quando comparado o diâmetro do vaso entre os sexos, machos da concentração 

de 1,0 mg.L-1 do experimento de 96 h apresentaram espessura do vaso na região basal 

significativamente maior (P<0,05) em relação às fêmeas do mesmo grupo (Tabela 7). 

No experimento de 17 dias, machos apresentaram valores superiores (P<0,05) para o 

diâmetro do vaso na base, nos grupos expostos a 0,01 mg.L-1 de Dimilin® (Tabela 7), e 

no terço médio, nos grupos expostos a 0,1 mg.L-1 (Tabela 8). 
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Tabela 7. Diâmetro (µm) do sistema vascular na base das lamelas primárias das 
brânquias de machos e fêmeas de H. eques.  

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 

 

Tabela 8. Diâmetro (µm) do sistema vascular no terço médio das lamelas primárias das 
brânquias de machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 3,74 ± 2,00a 3,60 ± 1,00a 4,32 ± 3,36ª 4,00 ± 1,00a 

0,01  3,70 ± 1,00a 5,60 ± 5,71a 4,60 ± 6,06a 5,10 ± 3,64a 

0,1  7,93 ± 8,75a 5,00 ± 4,60a 11,80 ± 14,60b* 4,54 ± 5,30a* 

1,0  11,89 ± 14,35b 5,10 ± 3,40a 8,14 ± 12,30ab 6,72 ± 9,93a 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 

 

Tabela 9. Diâmetro (µm) do sistema vascular no ápice das lamelas primárias das 
brânquias de machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo(mg.L -1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 11,63 ± 3,60a 8,99 ± 3,30a 9,71 ± 2,70a 8,05 ± 2,04a 

0,01  30,24 ± 7,95b 19,20 ± 6,63b 31,91 ± 11,97b 18,60 ± 5,75b 

0,1  27,23 ± 9,91b 17,70 ± 5,20b 32,40 ± 9,64b 22,11 ± 9,91b 

1,0  26,34 ± 11,73b 24,06 ± 7,63b 29,60 ± 11,60b 24,35 ± 7,74b 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 

 
 

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 7,43 ± 3,50a 7,00 ± 3,40a 6,32 ± 3,43a 5,20 ± 1,44a 

0,01  25,98 ± 12,61b 13,00 ± 9,02a 21,90 ± 13,99b* 10,60 ± 8,50b* 

0,1  20,04 ± 14,90b 15,50 ± 12,05a 24,10 ± 16,63b 14,40 ± 10,71b 

1,0  19,10 ± 12,30b* 9,13 ± 5,90a* 20,85 ± 13,26b 14,80 ± 10,20b 
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            5.3.2.2. Espessura do epitélio lamelar primário 

Na espessura das lamelas primárias em fêmeas na região da base, terço médio e 

ápice houve diferenças (P<0,05) em todos os grupos tratados dos experimentos de 96 h 

e de 17 dias quando comparados com grupo controle (Tabelas 10, 11 e 12).  

Nos indivíduos machos, no experimento de 96 h, diferenças (P<0,05) em relação 

ao controle foram observadas em todas as concentrações para espessura da lamela 

primária na base (Tabela 10), e nas concentrações de 0,1 e 1,0 mg.L-1 na região apical 

(Tabela 12). Já no experimento de 17 dias, diferenças (P<0,05) foram observadas em 

todas as concentrações na região basal da lamela (Tabela 10), nas concentrações de 0,01 

e 0,1 mg.L-1 no terço médio (Tabela 11), e em todas as concentrações na região apical 

da lamela primária, quando comparados ao grupo controle (Tabela 12).  

Na comparação entre os sexos, não houve diferença estatística (P>0,05) entre as 

concentrações dos experimentos de 96 h e de 17 dias em nenhuma das regiões da lamela 

primária.  

 

Tabela 10. Espessura (µm) do epitélio lamelar das lamelas primárias na região basal   
das brânquias de machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 33,38 ± 8,13a 19,53 ± 3,95a 19,86 ± 4,80a 18,00 ± 3,71a 

0,01  57,13 ± 14,54b 51,80 ± 13,80b 48,01 ± 11,99b 47,70 ± 17,03b 

0,1  52,90 ± 14,42b 49,42 ± 13,97b 56,50 ± 14,90b* 47,53 ± 11,62b* 

1,0  53,60 ± 14,94b 49,75 ± 17,78b 56,90 ± 20,06b 49,64 ± 17,60b 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 
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Tabela 11. Espessura (µm) do epitélio lamelar das lamelas primárias no terço médio 
das brânquias de machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 27,20 ± 13,50ª 17,82 ± 5,90a 14,55 ± 6,10a 12,75 ± 2,75a 

0,01  35,24 ± 13,70ª 26,10 ± 14,30ab 22,11 ± 5,11ab* 29,02 ± 12,71b* 

0,1  29,90 ± 12,32ª 27,93 ± 15,60b 24,30 ± 11,95ab 24,63 ± 10,24b 

1,0  34,10 ± 13,27a 30,79 ± 12,67b 19,43 ± 10,90a* 25,70 ± 12,02b* 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 

 

Tabela 12. Espessura (µm) do epitélio lamelar das lamelas primárias na região apical 
das brânquias de machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 43,20 ± 10,64a 22,21 ± 6,10a 30,09 ± 6,80a 20,50 ± 15,50a 

0,01  45,42 ± 13,25abc 49,54 ± 14,82b 56,20 ± 15,80b 52,22 ± 19,80b 

0,1  55,21 ± 18,60b 55,44 ± 22,35b 52,70 ± 15,20b 49,30 ± 12,97b 

1,0  61,66 ± 14,50c 51,01 ± 17,30b 57,80 ± 14,01b 53,23 ± 19,10b 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 
 

            5.3.2.3. Comprimento das lamelas primárias  

Avaliando o comprimento das lamelas primárias nas brânquias de fêmeas, menor 

valor (P<0,05) encontrado na concentração 0,01 mg.L-1 em comparação com o grupo 

controle no experimento de 96 h (Tabela 13). Em machos, diferenças foram observadas 

(P<0,05) apenas no experimento de 17 dias nos peixes expostos a 0,01 mg.L-1 onde o 

comprimento das lamelas primárias foi menor em comparação com os animais do grupo 

controle e com as demais concentrações no mesmo experimento (Tabela 13). 

Na comparação entre os sexos, os indivíduos machos apresentaram comprimento 

da lamela primária significativamente maior (P<0,05) em relação às fêmeas em todas as 

concentrações no experimento de 96 h (Tabela 13). Aumento significativo (P<0,05) 

também foi observado na concentração de 1,0 mg.L-1 no experimento de 17 dias (Tabela 

13).  
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Tabela 13. Comprimento (µm) das lamelas primárias nas brânquias de machos e fêmeas 
de H. eques. 

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 961,70 ± 204,36a 897,53 ± 262,50a 1014,77 ± 268,90a 888,24 ± 214,56a 

0,01  924,82 ± 232,52a* 687,14 ± 237,50b* 769,44 ± 159,20b 762,10 ± 276,74a 

0,1  1261,70 ± 1871,40a* 795,11 ± 197,00a* 929,10 ± 263,30a 860,90 ± 293,70a 

1,0  998,41 ± 344,33a* 751,13±195,61ab*  936,93 ± 234,44ab*  775,60 ± 230,16a* 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 
 

            5.3.2.4. Comprimentos das lamelas secundárias  

O comprimento das lamelas secundárias em fêmeas na região basal no 

experimento de 96 h mostrou diferença (P<0,05) nas concentrações de 0,01 e 1,0 mg L-1 

em comparação com o grupo controle (Tabela 14). Analisando o terço médio, diferenças 

(P<0,05) foram observadas na concentração de 0,01 e 1,0 mg L-1 em comparação com o 

controle (Tabela 15). Os valores apresentados para o ápice mostraram diferenças 

(P<0.05) em todas as concentrações em comparação com o grupo controle (Tabela 16). 

No experimento de 17 dias, houve diferenças (P<0,05) para o comprimento das lamelas 

secundárias, em todos os grupos tratados, na base e terço médio quando comparados 

com o grupo controle (Tabelas 14 e 15), enquanto no ápice foram observadas diferenças 

(P<0,05) nos grupos expostos a 0,01 e 0,1 mg L-1 de Dimilin® em comparação ao grupo 

controle (Tabela 16).  

O comprimento das lamelas secundárias em machos na região basal, e no terço 

médio foi diferente (P<0,05) do controle nas concentrações de 0,01 e 1,0 mg.L-1 

(Tabelas 14 e 15), enquanto no ápice houve diferenças (P<0,05) em todas as 

concentrações em comparação ao grupo controle no experimento de 96 h (Tabelas 16). 

No experimento de 17 dias houve diferenças (P<0,05) na base, terço médio e ápice em 

todas as concentrações na comparação com o controle (Tabelas 14, 15 e 16).  

Na comparação dos valores entre os sexos, machos obtiveram maior 

comprimento das lamelas secundárias em relação a fêmeas na região apical nos animais 

expostos a 0,1 mg.L-1 de Dimilin® durante 96 h (Tabela 16).  
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Tabela 14. Comprimento (µm) das lamelas secundárias no terço basal das brânquias de 
machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 103,83 ± 35,33ab 97,10 ± 21,84a 116,90 ± 24,92a 140,03 ± 25,10a 

0,01  79,60 ± 28,50a* 69,54 ± 28,10b* 87,94 ± 18,82b 79,50 ± 24,00b 

0,1  95,91 ± 23,96b 90,53 ± 34,02a 95,90 ± 21,98a 80,60 ± 23,10bc 

1,0  76,81 ± 25,63a 72,85 ± 21,49b 99,20 ± 20,80ab 90,32 ± 27,60c 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 

 

Tabela 15. Comprimento (µm) das lamelas secundárias no terço médio das brânquias 
de machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 131,90 ± 21,40a 108,60 ± 20,81ab 147,50 ± 21,54a 146,81 ± 32,30a 

0,01  102,70 ± 20,43b 98,16 ± 28,40ac 112,90 ± 25,60b 98,45 ± 25,43b 

0,1  121,70 ± 30,93a 113,10 ± 20,97b 123,20 ± 25,55b 111,20 ± 24,16c 

1,0  105,20 ± 28,50b* 94,10 ± 19,73c* 118,83 ± 23,90b 117,20 ± 28,01c 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 

 
Tabela 16. Comprimento (µm) das lamelas secundárias no terço apical das brânquias de 

machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 111,96 ± 43,24a 103,62 ± 24,80a 144,30 ± 33,20a 109,20 ± 34,51a 

0,01  65,30 ± 30,87b 55,70 ± 30,51b 84,80 ± 41,35b 71,51 ± 33,80b 

0,1  78,90 ± 42,42a 74,34 ± 41,54c 111,50 ± 50,04a 82,61 ± 37,99b 

1,0  82,01 ± 37,15ab 71,80 ± 32,80c 99,52 ± 39,50ab 106,95 ± 37,70a 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 
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             5.3.2.5. Quantificação dos focos de hemorragia 

O número de focos de hemorragia em fêmeas nos experimentos de 96 h e 17 dias 

horas mostraram diferenças (P<0,05) nas concentrações nos grupos expostos a 0,01 e 

1,0 mg.L-1 em comparação com o grupo controle (Tabela 17).  Nos indivíduos machos, 

do experimento de 96 h, houve diferenças (P<0,05) apenas nos animais da concentração 

de 1,0 mg.L-1 em comparação com o grupo controle. 

Fêmeas apresentaram maior quantidade (P<0,05) de focos de hemorragias que 

machos na concentração de 0,01 mg.L-1 no experimento de 96 h, e nas concentrações de 

0,01 e 1,0 mg.L-1 no experimento de 17 dias (Tabela 17).  

 

Tabela 17. Quantificação de focos de hemorragias nas lamelas primárias das brânquias 
de machos e fêmeas de H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 0,02 ± 0,15a 0,14 ± 0,40a 0 a 0,70 ± 0,94ac 

0,01  0,07 ± 0,26a* 1,30 ± 1,72b* 0,04 ± 0,20a* 2,11 ± 2,52b* 

0,1  0,09 ± 0,40a 0,05 ± 0,22a 0,09 ± 0,30a 0,24 ± 0,55ª 

1,0  1,60 ± 1,06b 1,12 ± 1,50b 0,06 ± 0,24a* 2,00 ± 2,14bc* 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 
 

            5.3.2.6. Quantificação das células de cloreto  

Na quantificação das células de cloreto houve diferenças (P<0,05) nos grupos 

experimentais de 0,01 e 1,0 mg.L-1 em comparação com o grupo controle no 

experimento de 17 dias (Tabela 18). Em machos no experimento de 96 h foi encontrada 

quantidade significativamente menor (P<0,05) de células de cloreto nos animais da 

concentração de 0,1 mg.L-1 (Tabela 18). Já no tempo de exposição de 17 dias, o número 

de células de cloreto foi significativamente maior (P<0,05) na concentração de 0,01 

mg.L-1 em comparação com o grupo controle (Tabela 18). 

Na comparação entre os sexos, fêmeas apresentaram maior quantidade (P<0,05) 

de células de cloreto que machos nas concentrações de 0,1 e 1,0 mg.L-1 no tempo de 

exposição de 17 dias (Tabela 18).  
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Tabela 18. Quantificação das células de cloreto nas brânquias de machos e fêmeas de 
H. eques.  

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 5,30 ± 2,20a 6,97 ± 4,20a 2,72 ± 1,95a 6,61 ± 2,60a 

0,01  4,90 ± 1,40ab 5,70 ± 2,47a 7,11 ± 3,40b 9,33 ± 3,20bc 

0,1  3,05 ± 2,20b 7,11 ± 2,70a 4,00 ± 2,04ab*  8,62 ± 3,35ab*  

1,0  5,00 ± 3,25ab 6,62 ± 2,75a 3,80 ± 2,10a* 13,20 ± 5,73c* 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Tukey. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo teste t. 
 

            5.3.2.7. Quantificação das células de muco 

Em relação ao número de células de muco em fêmeas houve diferenças (P<0,05) 

nos grupos tratados quando comparados ao grupo controle no experimento de 17 dias 

(Tabela 19). 

 Nos indivíduos machos não foram observadas diferenças em relação ao grupo 

controle.  

Quando comparados os valores entre os sexos, fêmeas apresentaram maior 

quantidade (P<0,05) de células de muco em todas as concentrações do experimento de 

17 dias em relação aos machos do mesmo experimento (Tabela 19). 

 

Tabela 19. Quantificação das células de muco nas brânquias de machos e fêmeas de H. 
eques. 

Grupo (mg.L-1) Machos 96 h Fêmeas 96 h Machos 17 dias Fêmeas 17 dias 

Controle 2,20 ± 1,81a 1,90 ± 1,04a 1,09 ± 0,83a 1,22 ± 0,98a 

0,01  2,53 ± 1,50a 2,06 ± 1,27a 2,11 ± 0,80a* 4,27 ± 2,50b* 

0,1  2,35 ± 1,41a 1,94 ± 1,41a 1,41 ± 0,90a* 4,40 ± 2,10b* 

1,0  2,90 ± 1,40a 1,75 ± 1,35a 1,80 ± 1,64a* 4,10 ± 2,41b* 

Os valores estão expressos como média±desvio padrão. Letras minúsculas diferentes na coluna indicam 
diferenças (P<0,05) pelo teste de Kruskal-Wallis. Asteriscos na linha indicam diferenças (P<0,05) pelo 
teste t. 
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6. DISCUSSÃO  

 

O peixe Hyphessobrycon eques, apresentou fácil adaptação às condições de 

laboratório, servindo como um ótimo modelo para futuros estudos com ensaios 

toxicológicos. É importante ressaltar que esta espécie, devido ao seu pequeno tamanho, 

é componente fundamental da dieta de espécies de peixes maiores e também de outros 

animais.  

No presente estudo, as medidas de peso corporal e comprimentos total e padrão 

foram semelhantes em machos e fêmeas. Dentro da mesma espécie, peixes menores 

apresentam menor resistência ao Dimilin® quando comparados com peixes maiores 

(FISHER e HALL, 1992; NEBEKER et al., 1983). Assim, os grupos experimentais 

foram constituídos de lotes de tamanhos homogêneos para evitar interferência deste 

fator sobre o efeito do tóxico.  

No que se refere a qualidade da água, os parâmetros avaliados encontravam-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). 

 O pH esteve dentro da faixa considerada ideal para a espécie que é de 5,0 a 7,8 

(CASAL, 2010). Os valores de temperatura ficaram entre os desejados para cultivo e 

criação de peixes tropicais, que varia entre 24,0 a 28,0°C (CYRINO et al., 2012) e para 

a espécie H. eques, cuja faixa ideal é de 22 a 26oC (CASAL, 2010). Já os valores de 

oxigênio estiveram superiores a 6mg/L, ideais para garantir um bom desenvolvimento 

dos peixes (CYRINO et al., 2012). 

Os teores médios de amônia não ionizada encontrados nos experimentos foram 

de 0 a 0,25 ± 0,001 mg.L-1. Esses valores não apresentaram qualquer risco de toxicidade 

para os peixes, pois se encontram dentro dos valores de tolerância estabelecidos para 

peixes tropicais. Concentrações de amônia com valores entre 0,15 e 1,0 mg.L-1 podem 

levar à diminuição do crescimento dos peixes (KUBITZA et al., 1999; HUET, 1983), o 

que não ocorreu no presente estudo. Os valores de dureza total encontrados foram 

superiores a 20mg.L-1. Valores aceitáveis estão entre 20-400 mg.L-1, que devem ser 

mantidos para um ótimo crescimento de organismos aquáticos (SWANN, 2008). 

Pouco se sabe sobre a sensibilidade do H. eques frente à ação de agrotóxicos. 

Poucos ensaios foram realizados. NUNES (2011) calculou a CL50-96h de Roundup 

Transorb® para H. eques expostos a concentrações de 0,5; 1,0; 2,0; 4,0; 8,0; 16,0 e 32,0 
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mg.L-1 encontrando o valor de 2,64 mg.L-1. A espécie mostrou-se sensível à exposição 

subletal a este inseticida apresentado alterações na morfologia testicular (NUNES, 

2011). H. eques apresentaram comportamento anormal, como agitação, perda da 

capacidade de arfagem, espasmos musculares e natação errática, após exposição às 

concentrações de 0,05; 0,1; 0,3; 0,5 e 0,7 mg.L -1 do inseticida fipronil (IGNÁCIO, 

2014). Alguns outros autores estudaram os efeitos de agrotóxicos para a espécie H. 

eques (ABE, 2012; GOULART, 2012; CRUZ et al., 2014; LEANDRO, 2014). Portanto, 

estudos que determinam a capacidade de biocacumulação do Dimilin® para esta espécie 

serão de extrema importância para avaliar o potencial toxicológico deste produto e sua 

transferência na cadeia alimentar.   

A exposição a concentrações subletais do inseticida Dimilin® causou alterações 

significativas na morfologia branquial do H. eques mesmo nas concentrações mais 

baixas. Estas alterações foram também descritas em outras espécies de teleósteos 

expostas a esse e outros inseticidas (BORAN et al., 2010; SHIOGIRI et al., 2012; 

BENZE, 2014), bem como expostos a outros contaminantes (REISER et al., 2010; 

BARJA-FERNÁNDEZ et al., 2013; RASKOVIC´ et al., 2014).  

As brânquias respondem à presença de xenobióticos tóxicos na água através das 

denominadas respostas de defesa que previnem a entrada da substância no organismo, 

e/ou compensatórias que possibilitam o aumento de uma determinada função para 

sobrepor o efeito deletério do xenobiótico (CERQUEIRA e FERNANDES, 2002; 

FERNANDES e MAZON, 2003; CRESTANI et al., 2007; PAULINO et al., 2012; 

SHIOGIRI et al., 2012).  

A elevação do epitelial é uma das primeiras alterações que ocorrem quando o 

animal está sob algum tipo de estresse (WINKALER et al., 2001). Esta alteração 

caracteriza-se pela elevação de uma lâmina contínua do epitélio lamelar, acarretando 

aumento da distância de difusão entre a água e o sangue, assim diminuindo área de 

superficial branquial. Nesse sentido, a eficiência das trocas gasosas e o transporte iônico 

ficam prejudicados (WINKALER et al., 2001). Essas observações foram encontradas 

em todos os peixes no presente estudo expostos ao DFB, assim como observado em 

outros trabalhos (PESCE et al., 2008; SAMANTA et al., 2015; OSTASZEWSKA et al., 

2015) com diferentes contaminantes. Esses resultados comprovam que o tóxico 

interferiu de forma negativa na estrutura do epitélio lamelar, podendo comprometer o 

sistema respiratório dos peixes. 
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Uma das alterações observadas foi a hiperplasia do epitélio lamelar. Quando 

ocorre hiperplasia entre as lamelas secundárias, ocorre proliferação celular, fusão das 

lamelas levando a um aumento da espessura da lamela e, consequentemente, diminuição 

do espaço para a passagem da água. Como consequência, o oxigênio não se difunde no 

tecido branquial, prejudicando a sobrevivência do organismo. Além disso, a distância da 

barreira água-sangue aumenta e, junto com a elevação do epitélio, podem diminuir 

drasticamente o consumo de oxigênio como resposta de defesa do organismo ao tóxico 

(KOCA et al., 2005). A hiperplasia de células do epitélio lamelar e fusão das lamelas 

foram alterações encontradas nos tecidos branquiais expostos ao DFB na maioria das 

concentrações testadas, sendo atribuídas como uma resposta secundária e dificultando a 

entrada do poluente na corrente sanguínea como resposta de defesa do organismo.  

Segundo OSTRENSKI et al. (2001), danos branquiais como a proliferação 

tecidual (hiperplasia interlamelar), fusões lamelares e elevação do epitélio branquial, 

têm forte correlação com a contaminação aguda (ROSSI, 2008). Estas lesões também 

são mecanismos de defesa branquiais que reduzem a área superficial em contato com o 

meio externo, e também aumentam a barreira para difusão do poluente (LAURÉN e 

MCDONALD, 1985; VAN HEERDEN et al., 2004). Se o agente irritante não for 

removido, ele pode ainda levar à ruptura dos vasos sanguíneos e à formação de 

pequenos focos hemorrágicos (JIRAUNGKOORSKUL et al., 2002).  

O desarranjo lamelar secundário foi encontrado nas brânquias de H. eques em 

todos os grupos testados com DFB. De acordo com SKIDMORE E TOVELL (1972), 

substâncias tóxicas nas brânquias parecem quebrar a aderência entre as células epiteliais 

branquiais e as células pilares, o que é acompanhado por um colapso da integridade 

estrutural das lamelas secundárias (desarranjo) e subsequente falha do funcionamento 

respiratório das brânquias. Nesse sentido, a integridade branquial em H. eques foi 

comprometida, assim como verificado em outros peixes expostos a contaminantes 

(CERQUEIRA e FERNANDES, 2002; NERO, et al., 2006; SANTOS et al., 2014), 

diminuindo o funcionamento respiratório dos organismos. 

A dilatação dos espaços sanguíneos e congestão vascular foi uma das alterações 

mais frequentes em todos os grupos de peixes expostos ao DFB. Esta alteração pode 

conduzir a um processo progressivo de alterações teciduais como congestão sanguínea, 

aneurisma e ruptura do epitélio branquial, com consequente hemorragia que, 

dependendo da intensidade, leva a uma redução da volemia e perda da capacidade de 
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transporte de gases (FERNANDES e MAZON, 2003; PAULINO et al., 2012). No 

presente estudo, evidenciou-se hemorragia com ruptura dos epitélios, o que causa perda 

da integridade estrutural e fisiológica das brânquias nas concentrações Dimilin® 

testadas. A congestão vascular é provocada por aumento do fluxo de sangue no vaso, 

sendo caracterizada como um aneurisma em estágio inicial.  

Segundo a literatura, algumas dessas alterações aqui descritas (ou seja, a fusão 

lamelar ou elevação do epitélio) são progressivas em condições inalteradas, levando a 

danos irreparáveis da morfologia e função da brânquia, enquanto outros (ou seja, 

hiperplasia de células e hipertrofia, e hipersecreção de muco) são regressivos se o 

agente poluente é removido (POLEKSIC e MITROVIC-TUTUNDZIC, 1994; 

CAMARGO e MARTINEZ, 2007). 

As lesões detectadas neste estudo representam defesa do órgão, as quais 

culminam em alterações na estrutura branquial, o que pode levar à menor eficiência da 

mesma. Diversos outros autores estudaram os efeitos de contaminantes na morfologia 

das brânquias (BORAN et al., 2010; SHIOGIRI et al., 2012; BARJA-FERNÁNDEZ et 

al., 2013; RASKOVIC´ et al., 2013; MELO el al., 2014; NUNES et al., 2015).  

Entetanto, pouco se sabe sobre possíveis reações específicas dos sexos dos peixes no 

que diz respeito à ação de poluentes.  PROCÓPIO et al. (2014) estudando a influência 

do sexo em respostas a biomarcadores histológicos em brânquias de Prochilodus 

argenteus de um rio poluído no sudeste do Brasil, encontrou as mesmas alterações 

histológicas detectadas no presente estudo, nas brânquias dos peixes de ambos os sexos, 

e concluiu que a maioria das histopatologias analisadas foram influenciados pelo sexo, 

com exceção da hiperplasia lamelar, fornecendo evidências da reação específica do sexo 

dos peixes em alguns biomarcadores na presença de contaminações ambientais.  

A severidade das lesões depende da concentração e do período de exposição do 

organismo ao contaminante (OLIVEIRA-RIBEIRO et al.,1996). Nesse sentido, é 

esperado nas exposições crônicas que um agente tóxico cause mais alterações 

irreversíveis do que em exposições de curta duração (CERQUEIRA e FERNANDES 

2002; REISER et al., 2010; HUED et al., 2011), fato este não observado no presente 

estudo, uma vez que as incidências de lesões nas brânquias no experimento de 96 h e 17 

dias foram semelhantes. A toxicidade de um produto pode estar relacionada à 

persistência do tóxico na agua, visto que a meia vida do Dimilin® em água doce varia 

entre 2,1 e 7,9 dias, sob condições de pH de 10 e 7,7, respectivamente, e temperaturas 
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variando entre 10 e 38º C (SCHAEFER e DRUPAS, 1976), sendo considerado um 

composto pouco persistente em ambientes de água doce. Portanto, os valores médios de 

temperatura e pH apresentados no presente estudo foram favoráveis para a baixa 

persistência do tóxico na água com alterações leves a moderadas nas brânquias nos 

experimentos de 96 h e 17 dias.  Por outro lado, são poucos os relatos sobre a meia vida 

do Dimilin® na água, o que torna difícil estabelecer o intervalo ideal para a renovação 

desse inseticida com o intuito de manter a concentração desejada constante na água. 

Assim, os danos observados nas brânquias de H. eques devido à exposição ao 

Dimilin®, sua distribuição e a gravidade das lesões nesses órgãos dada pelos índices 

VMA e IAH, indicam que o DFB causa alterações leves a moderadas nas brânquias de 

H. eques de acordo com a classificação de POLEKSIC e MITROVIC-TUTUNDZIC 

(1994), e que, embora reversíveis, podem comprometer o funcionamento normal das 

brânquias e exigir um custo metabólico para superar estes danos, que podem resultar em 

redução na taxa de crescimento e prejudicar o sucesso reprodutivo da espécie após 

longos períodos de exposição. É importante dizer que o epitélio branquial de peixes é 

extremamente sensível, dinâmico e metabolicamente ativo (POLEKSIK, MITROVIC-

TUTUNDZIC, 1994), e que, portanto, mesmo as lesões mais brandas consistem em 

sinais iniciais de que o órgão está respondendo a estas alterações. O IAH mostrou que a 

incidência de lesões nas brânquias aumentou à medida que as concentrações 

aumentaram, indicando um efeito de dependência dose-resposta. O VMA permaneceu, 

de maneira geral, na escala grau II, indicando lesões pontualmente localizadas no tecido 

branquial que, embora reversíveis, podem comprometer o funcionamento normal das 

brânquias e exigir um custo metabólico para superar estes danos, que podem resultar na 

redução na taxa de crescimento e prejudicar o sucesso reprodutivo da espécie após 

longos períodos de exposição. 

Em Prochilodus lineatus expostos a 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg.L-1 de Dimilin® 

durante 14 dias, os valores de IAH encontrados nas brânquias foram superiores ao 

índice 10, evidenciando lesões leves a moderadas (BENZE et al., 2014), assim como 

observado no presente estudo e no trabalho de HUED et al. (2011) ao estudarem os 

efeitos do glifosato nas brânquias de Jenynsia multidentata. Já SHIOGIRI el al., (2012) 

encontraram valores de IAH inferiores a 10 nas brânquias de Piaractus mesopotamicus 

expostos a diferentes concentrações do herbicida glifosato. Os dados observados pelo 

IAH nos mostram distribuição de alterações leves a moderadas nas brânquias de H. 
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eques. Embora sejam na maioria alterações reversíveis, podem comprometer o 

funcionamento normal das brânquias.  

O índice de lesões nas brânquias de H. eques de ambos os sexos se elevou à 

medida que a concentração do tóxico aumentou na água, indicando um efeito de dose-

dependência. Todas as lesões aqui descritas foram encontradas tanto em machos quanto 

em fêmeas, na mesma proporção, indicando que não houve reação específica do sexo, 

sugerindo que brânquias de machos e fêmeas H. eques não reagem de maneira diferente 

após exposição às diferentes concentrações do inseticida Dimilin® em diferentes tempos 

de exposição.  

A exposição a concentrações subletais de Dimilin®, além de ter causado 

alterações histopatológicas, causou também alterações na morfometria das brânquias de 

machos e fêmeas de H. eques. Porém, os parâmetros avaliados para a morfometria 

mostraram poucas diferenças entre machos e fêmeas, sendo que a maioria dos grupos 

analisados não apresentaram diferenças entre os sexos, não evidenciando, portanto, uma 

reação específica dos sexos após exposição subletal ao inseticida de Dimilin®, assim 

como observado nos biomarcadores histopatológicos já descritos anteriormente.  

A análise estatística da morfometria mostrou aumento do diâmetro do vaso e da 

lamela primária nas três regiões em todos os grupos tratados. Normalmente, o diâmetro 

do sistema vascular, ocorre devido a alterações morfológicas, como elevação do epitélio 

filamentar e ruptura das células epiteliais que geralmente resultam de resposta aguda e 

direta do agrotóxico no epitélio branquial (TEMMINK et al., 1983). A análise 

morfométrica do sistema vascular também foi estudada em trabalhos anteriores 

desenvolvidos no Laboratório de Peixes do Departamento de Veterinária da 

Universidade Federal de Viçosa. Em um destes estudos, MORAES (2011) encontrou 

diferenças na espessura do vaso na região apical nas brânquias de Astyanax aff. 

bimaculatus expostas a concentrações de 1,3 e 5,2μg.L-1 de Thiodan®, sendo que o 

maior valor de diâmetro foi encontrado na menor concentração. Em outro estudo, 

SOUSA (2014) encontrou menor diâmetro do sistema vascular nos terços basal, médio e 

apical em peixes da espécie Astyanax bimaculatus coletados em microbacias 

agroecológicas em comparação com peixes coletados nas microbacias convencionais, 

onde são usados agrotóxicos, o que indica que o uso de agrotóxico nessa área afeta 

negativamente a qualidade da água e, consequentemente, a saúde dos peixes. 
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No presente estudo observou-se o aumento da espessura da lamela primária, que 

pode ter ocorrido devido à hiperplasia das células do epitélio lamelar primário ou pela 

dilatação do vaso sanguíneo, ambas patologias encontradas com bastante frequência 

neste estudo. SHIOGIRI et al. (2012) estudando os efeitos do herbicida glifosato em 

brânquias de Piaractus mesopotamicus também observaram aumento na espessura da 

lamela primária devido à grande ocorrência de hiperplasia do epitélio lamelar. 

RASKOVIC´ et al. (2014) observaram as mesmas alterações na espessura da lamela 

primária das brânquias de Barbus barbus e Acipenser ruthenus coletados no Rio 

Danúbio (Belgrado, Sérvia) sob a presença de poluentes como Cd, Co, Cu, Fe, Hg, Pb, 

Se e Zn.   

O comprimento das lamelas primárias não foi afetado pela a ação do tóxico no 

presente estudo. De forma geral, os valores obtidos nos grupos tratados não 

apresentaram diferença em relação ao grupo controle. Portanto, pode-se dizer que o 

crescimento da lamela primária em comprimento nas brânquias de H. eques não foi 

afetado após a exposição às diferentes concentrações do inseticida Dimilin®. Com 

relação às lamelas secundárias, foi observada redução do comprimento nos terços basal, 

médio e apical na maioria dos grupos tratados em ambos os sexos quando comparados 

com o grupo controle. Portanto, a exposição subletal ao Dimilin® levou a uma 

deficiência no desenvolvimento das lamelas secundárias de H. eques, resultando no 

encurtamento das mesmas. POLEKSIC e MITROVIC-TUTUNDIZIC (1994) explicam 

que a diminuição das lamelas secundárias pode levar à fusão de todas elas, podendo 

influenciar no processo de trocas gasosas nas brânquias provocando uma deficiência na 

difusão dos gases entre as lamelas. O encurtamento das lamelas secundárias foi 

observado por HUED et al. (2012) ao avaliarem as brânquias de Jenynsia multidentata 

expostas a 0,5 mg.L-1 de Roundup®, observando encurtamento das lamelas secundárias 

nos peixes após 28 dias de exposição. Ainda, BARJA-FERNÁNDEZ et al. (2013) 

também observaram encurtamento lamelar secundário nas brânquias do peixe Psetta 

máxima expostos a concentrações de 0,03 e 0,3 µg.L-1 de BDE-47 (2,2’, 4,4’-tetra 

bromo-difenil éter).  

O aparecimento dos focos de hemorragia nos grupos tratados do presente estudo 

pode estar associado com a dilatação da espessra do vaso sanguíneo devido ao aumento 

do fluxo sanguíneo. SOUSA (2014) também encontrou focos de hemorragias em 

Astyanax aff. bimaculatus coletados em microbacias convencionais da bacia do rio São 
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Joaquim, Araponga-MG. Esta alteração também foi observada por WINKALER et al., 

(2001), PAULINO et al., (2014) e SANTOS et al. (2014) ao avaliar as brânquias nas 

espécies Astyanax altiparanae, A. fasciatus, Pimelodus maculatus, Centropomus 

undecimalis e Sardinella sp coletados em ribeirões e Lagoas contaminados.   

As células de cloreto, responsáveis por intercâmbios iônicos, são geralmente 

concentradas na lamela primária, mas também podem ser encontradas entre as lamelas 

secundárias, já que, na presença de um agente estressor, essas células se proliferam para 

esta região. Entretanto, além do transporte de Na+, Cl- e Ca+2, essas células podem 

eventualmente acumular metais pesados e outras substâncias tóxicas (FRACÁCIO et al., 

2003). No geral, o número de células de cloreto dos animais tratados não foi diferente 

quando comparados com animais do grupo controle, com exceção apenas das fêmeas do 

experimento de 17 dias que apresentaram aumento significativo dessas células. Sob 

condições iônicas desfavoráveis ou em contato com agentes tóxicos, células de cloreto 

proliferam nos filamentos e na superfície lamelar das brânquias (PERRY, 1997). Assim, a 

proliferação de células de cloreto é uma resposta compensatória para aumentar a absorção 

de íons e manter a homeostase iônica e osmótica quando alterada pelo xenobiótico 

(FERNANDES e MAZON, 2003).  

As células de muco são responsáveis por produzir o muco, que forma uma 

barreira diminuindo a difusão dos agentes tóxicos do meio aquático para o sangue, 

apresentando, então, função de proteção do tecido branquial (HANDY et al., 1989). 

Além disso, segundo HANDY e EDDY (1989), próximo ao muco há uma maior 

concentração de Na+ e Cl- do que na água circundante, o pode reduzir a perda de íons 

por difusão na superfície branquial e favorecer a absorção desses íons. Segundo 

MITTAL et al. (1994), o muco secretado pelas células mucosas é constituído por 

macromoléculas complexas que possuem natureza diversificada dentre as quais se 

encontram as glicoproteínas. Alterações na área e frequência das células mucosas nas 

brânquias têm sido considerada como uma resposta às alterações na composição iônica 

(LAURENT e HEBIBI, 1989; MORON et al., 2003), concentração de cálcio (PERRY e 

WOOD, 1985) e presença de agentes tóxicos no meio aquático (WENDELAAR 

BONGA et al., 1989). Porém, no presente estudo, não foi observado alteração no 

número das células de muco nos grupos tratados com exceção de fêmeas expostas ao 

Dimilin® no experimento de 17 dias, que demonstraram aumento discreto dessas 

células. Por outro lado, as células de muco podem ter aumentado a produção do muco 
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formando uma barreira, dificultando a passagem do tóxico e impedindo o mesmo de 

causar alterações mais severas no tecido branquial. Sugere-se que as células de cloreto e 

células de muco de H. eques podem estar em processo inicial de adaptação para manter 

o equilíbrio e a regulação osmótica nas concentrações de Dimilin® testadas no 

experimento por 17 dias. 

A análise morfométrica das brânquias de machos e fêmeas mostrou alterações no 

diâmetro dos vasos sanguíneos e do epitélio lamelar primário, no comprimento das 

lamelas primárias e secundárias, além do aparecimento de focos de hemorragias, em 

todas as concentrações de Dimilin® testadas. Estas alterações, além de comprometer o 

arranjo estrutural do tecido, podem ter ocasionado disfunção respiratória. 

O Dimilin® é um inseticida utilizado em grande escala no Brasil tanto na 

agricultura quanto em sistemas de cultivo de peixes, mas são poucos os dados referentes 

a ação deste inseticida para peixes neotropicais. A exposição a concentrações subletais 

deste inseticida causou alterações significativas na morfologia branquial do H. eques 

mesmo nas concentrações mais baixas, prejudicando o funcionamento normal do órgão. 

Portanto, torna-se necessário a realização de mais estudos de toxicidade para que sejam 

estabelecidos critérios seguros para esses animais, afim de evitar danos à saúde e 

prejuízos de ordem econômica. Estes fatores justificam a continuidade da pesquisa para 

avaliar o potencial efeito tóxico deste inseticida, utilizando diferentes biomarcadores e 

outras espécies de peixes neotropicais, principalmente aqueles que são utilizados para o 

consumo humano, já que o Dimilin® pode acumular no corpo desses animais e podem 

trazer risco também à saúde de quem os consome.  

Este estudo mostrou, ainda, que machos e fêmeas de H. eques submetidos às 

mesmas condições de contaminação pelo Dimilin®, não apresentaram reação especifica 

na morfologia branquial influenciada pelo sexo, com base nos biomarcadores avaliados. 

Por isso, o presente estudo destaca a importância e a necessidade de mais estudos afim 

de responder e melhor compreender a hipótese da possível reação especifica do sexo em 

resposta à ação de contaminantes ambientais. 
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7. CONCLUSÕES 
 

O inseticida Dimilin® apresentou potencial tóxico para H.eques nas 

concentrações subletais, causando alterações leves a moderadas na morfologia 

branquial.  

O Dimilin® demonstrou ser mais tóxico à medida que as concentrações 

aumentaram, indicando um efeito de dependência dose-resposta.  

As alterações identificadas nas brânquias de H. eques expostos a concentrações 

subletais do Dimilin®, como hiperplasia do epitélio, fusão parcial de lamelas 

secundárias, bem como a elevação do epitélio lamelar, são respostas que podem ter 

reduzido a difusão do DFB, impedindo que o tóxico causasse alterações mais graves 

neste tecido.  

A hipótese de que as brânquias reagem de maneira diferente entre os sexos 

quando expostas a contaminantes ambientais não foi comprovada no presente estudo, já 

que os biomarcadores morfológicos estudados não mostraram uma resposta especifica 

do sexo para as concentrações subletais de Dimilin® que foram testadas (0,01; 0,1 e 1,0 

mg.L-1) e para os tempos de exposição estudados (96 h e 17 dias).  

As análises histopatológicas e morfométricas das brânquias de H. eques 

constituíram biomarcadores úteis para avaliação da contaminação aquática.  

H. eques pode ser considerado bioindicador da contaminação ambiental, e pode 

ser utilizado como modelo em ensaios toxicológicos. 

Os achados advertem que o uso indiscriminado do Dimilin® pode afetar a 

integridade estrutural das brânquias, causando vários distúrbios na saúde e bem-estar 

dos peixes em sistemas de cultivos.  
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