
Universidade Federal de São Carlos 

Centro de Ciências Biológicas e da Saúde 

Programa de Pós Graduação em Ecologia e Recursos Naturais 

 

 

 

 

 

Efeitos da exposição ao inseticida diflubenzuron em 
curimbatá, Prochilodus lineatus (Teleósteo, 

Prochilodontidae) 
 

 

 

 

Tayrine Paschoaletti Benze 

Orientadora: Profª Drª Marisa Narciso Fernandes 

 

 

 

 

 
 

São Carlos, SP 
2013 



 

Universidade Federal de São Carlos 

Centro de Ciências Biológicas e da Saúde 

Programa de Pós Graduação em Ecologia e Recursos Naturais 

 

 

 

Efeitos da exposição ao inseticida diflubenzuron em 
curimbatá, Prochilodus lineatus (Teleósteo, 

Prochilodontidae) 
 

 

 

 

Tayrine Paschoaletti Benze 

Dissertação apresentada ao Programa de Pós-
Graduação em Ecologia e Recursos Naturais, do 
Centro de Ciências Biológicas e da Saúde 
Universidade Federal de São Carlos, como parte 
dos requisitos para a obtenção do título de 
Mestre em Ecologia e Recursos Naturais. 

 

 

 

 
 
 

 
São Carlos, SP 

2013 



 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Ficha catalográfica elaborada pelo DePT da 
Biblioteca Comunitária da UFSCar 

 
 
 
  B479ee 

 
Benze, Tayrine Paschoaletti. 
    Efeitos da exposição ao inseticida diflubenzuron em 
curimbatá, Prochilodus lineatus (Teleósteo, 
Prochilodontidae) / Tayrine Paschoaletti Benze. -- São 
Carlos : UFSCar, 2014. 
    71 f. 
 
    Dissertação (Mestrado) -- Universidade Federal de São 
Carlos, 2013.  
  
    1. Ecologia aquática. 2. Ecotoxicologia. 3. Prochilodus 
lineatus. 4. Diflubenzuron. 5. Alterações histopatológicas. 6. 
Monitoramento ambiental. I. Título. 
 
 
                                                      CDD: 574.5263 (20a) 
 

 





 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

À minha família 



 

Agradecimentos 
 

A Profa. Dra. Marisa Narciso Fernandes pela orientação, incentivo, 

ensinamentos e confiança.  

Aos membros da banca examinadora. 

Ao Profa. Dra. Marise Margareth Sakuragui pelo apoio imprescindível durante 

todo o desenvolvimento do trabalho. 

A Helen Sadauskas Henrique, pela grande amizade e grande ajuda no 

desenvolvimento do trabalho. Ao Prof. Dr. Wallice pela amizade, parceria e pelo auxílio 

durante a escrita do trabalho. A Lucas Zago pelo auxílio e dedicação durante o 

desenvolvimento do trabalho. 

A todos os amigos, pesquisadores e funcionários do Departamento de Ciências 

Fisiológicas da UFSCar, pela amizade, auxílio e convívio.  

Agradeço especialmente ao CNPq/INCT-TA, FAPESP, CNPq e CAPES pelo 

suporte financeiro e ao CNPq pela bolsa recebida durante o desenvolvimento do projeto.  

A toda minha família, especialmente aos meus avós, pelo incentivo e ajuda 

indispensável para que esse trabalho fosse possível, e por me apoiar sempre em minhas 

escolhas. 

Ao meu namorado, pelo carinho e por estar ao meu lado incentivando e 

apoiando sempre.  

Aos amigos queridos, pela amizade, pelos momentos divertidos e descontraídos, 

por estarem sempre do meu lado. 

Enfim, agradeço a todos que participaram de alguma forma neste trabalho e 

principalmente às pessoas que fizeram parte dessa importante fase da minha vida. Aos 

que esqueci de agradecer, peço perdão e sintam-se reconhecidos. Muito obrigada de 

coração. 



 4

Sumário 

 
1 Introdução................................................................................................................10 
1.1 Contaminação ambiental........................................................................................10 
1.1.1  Inseticida diflubenzuron...................................................................................12 
1.2 O uso de peixes no monitoramento ambiental......................................................15 
1.3 Biomarcadores em peixes........................................................................................17 
1.3.1 Biomarcadores bioquímicos.................................................................................19 
1.3.2 Biomarcadores genotóxicos e fisiológicos...........................................................22 
1.3.4 Biomarcadores morfológicos............................................................................24 
1.4 O peixe neotropical Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1847)...........................25 
1.5 Justificativa do estudo e hipótese...........................................................................26 
1.6 Objetivos...................................................................................................................27 
1.6.1 Objetivo geral........................................................................................................27 
1.6.2 Objetivos específicos.............................................................................................27 

2 Materiais e métodos....................................................................................................28 
2.1. Desenho experimental............................................................................................29 
2.2 Análise comportamental dos peixes expostos ao inseticida Dimilin®.................30 
2.3 Análises genéticas, bioquímicas e morfológicas....................................................31 
2.3.1 Micronúcleo e anormalidades nucleares eritrocíticas.......................................31 
2.3.2 Peroxidação lipídica.............................................................................................31 
2.3.3 Histopatologias das brânquias e fígado..............................................................32 
2.3.4 Análise dos íons plasmáticos e osmolaridade.....................................................34 
2.3.5 Atividade das enzimas Na+/K+- ATPase (NKA) e H+- ATPase branquial....35 
2.3.6 Atividade da enzima anidrase carbônica............................................................36 
2.4 Análise estatística.....................................................................................................36 
 
3. Resultados...................................................................................................................37 
3.1 Análise comportamental dos peixes expostos ao inseticida Dimilin®.................37 
3.2 Micronúcleo e anormalidades nucleares eritrocíticas (ANE)..............................37 
3.3 Lipoperoxidação das brânquias e fígado...............................................................39 
3.4 Histopatologia das brânquias de P. lineatus..........................................................40 
3.5 Histopatologia do fígado de P. lineatus..................................................................43 
3.6 Análise dos íons plasmáticos e osmolaridade........................................................46 
3.7 Atividade das enzimas Na+/K+- ATPase (NKA) e H+- ATPase branquial..........48 
3.8 Atividade da enzima anidrase carbônica...............................................................50 
 
4 Discussão......................................................................................................................51 

 
Conclusão.......................................................................................................................59 
 
Considerações Finais.....................................................................................................59 

Referências Bibliográficas............................................................................................60 
 
 
 
 

 



 

Lista de figuras 
 
Figura 1. Rota dos agrotóxicos no ambiente..................................................................10 
Figura 2. Dimilin® produto comercial...........................................................................14 
Figura 3. Exemplar de um jovem da espécie Prochilodus lineatus...............................26 
Figura 4. Anormalidades nucleares e micronúcleos no sangue de Prochilodus lineatus 
expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 
14 dias. Em A: núcleo segmentado; em B: núcleo lobulado; em C: núcleo em formato 
de rim e em D: micronúcleos...........................................................................................38 
Figura 5. Frequência das alterações nucleares eritrocíticas – ANE (núcleo segmentado, 
núcleo lobulado, núcleo em formato de rim e micronúcleos) em Prochilodus lineatus 
expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 
14 dias. (*) Indica diferença significativa (P≤0,05) em relação ao controle (00 mg L-

1).......................................................................................................................................39 
Figura 6. Lipoperoxidação das brânquias (A) e fígado (B), em Prochilodus lineatus 
expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 
14 dias. (*) Indica diferença significativa (P≤0,05) em relação ao controle (0 mg L-1)..40 
Figura 7. Alterações histopatológicas mais frequentes nas brânquias de Prochilodus 
lineatus, expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-

1) durante 14 dias. Em A: tecido relativamente sem alterações; B: Hipertrofia do epitélio 
lamelar; C: dilatação do canal marginal; D: hiperplasia do epitélio do filamento; E: 
descolamento epitelial; F: proliferação de células cloreto...............................................41 
Figura 8.   Brânquias de Prochilodus lineatus expostos a concentrações subletais de 
Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. A. valor médio de alteração 
(VMA); B. Índice de alteração histopatológica (IAH). (*) indica diferença significativa 
(P≤0,05) em relação ao controle (00 mg L-1)..................................................................43 
Figura 9. Alterações histopatológicas mais frequentes no fígado de Prochilodus 
lineatus expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) 
durante 14 dias. Em A: tecido relativamente sem alterações; B: desarranjo dos cordões 
hepáticos; C: grânulos eosinófilos; D: vacuolização nuclear; E: degeneração nuclear...44 
Figura 10. Fígado de Prochilodus lineatus, expostos a concentrações subletais de 
Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias.  Em A: valor médio de 
alteração histopatológica (VMA). Em B: índice de alteração histopatológica (IAH). (*) 
Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1)..................................46 
Figura 11. Osmolaridade total do plasma de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. (*) 
Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1)..................................46 
Figura 12. Concentração do íon Na no plasma de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias...47 
Figura 13. Concentração do íon K no plasma de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias...47  
Figura 14. Concentração do íon Cl- no plasma de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. (*) 
Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1)..................................48 
Figura 15. Atividade da enzima Na+/K+ - ATPase nas brânquias de Prochilodus 
lineatus, expostos a concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) 
durante 14 dias.................................................................................................................49 
Figura 16. Atividade da H+ - ATPase nas brânquias de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. (*) 
Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1)..................................49 



 

Figura 17. Atividade da anidrase carbônica nas brânquias de Prochilodus lineatus, 
expostos a concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 
14 dias. (*) Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1)...............50 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



 

Lista de tabelas 

 

Tabela 1. Doses de Dimilin® utilizadas em diferentes culturas agrícolas.....................14 

Tabela 2.  Comprimento total e parcial dos peixes. Os dados são apresentados como 

média±erro padrão da média...........................................................................................29 

Tabela 3. Mensurações das variáveis da água. Os dados são apresentados como 

média±erro padrão da média...........................................................................................29 

Tabela 4. Classificação das alterações histopatológicas quanto aos estágios de 
comprometimento da função branquial...........................................................................33 
Tabela 5. Classificação das alterações histopatológicas quanto aos estágios de 
comprometimento da função hepática.............................................................................34 
Tabela 6. Frequência das alterações nucleares eritrocíticas - ANE (núcleo segmentado, 
núcleo lobulado, núcleo em formato de rim e micronúcleos) em P. lineatus expostos a 
concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. 
Os dados são apresentados como média±erro padrão da média. (*) indica diferença 
significativa em relação ao controle (00 mg L-1).............................................................38 
Tabela 7. Avaliação qualitativa da frequência das alterações histopatológicas nas 
brânquias de Prochilodus lineatus, expostos a concentrações subletais de Dimlin® (00, 
0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. Em 0 = ausente; 0+ = raramente frequente; 
+ = frequente; ++ = muito frequente; +++ = extremamente frequente...........................42 
Tabela 8. Avaliação qualitativa da frequência das alterações histopatológicas no fígado 
de Prochilodus lineatus, expostos a concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 
1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. Em 0 = ausente; 0+ = raramente frequente; + = 
frequente; ++ = muito frequente; +++ = extremamente frequente..................................45 
 
 
 
 
 
 

 

 

 

 

 

 

 



 

Resumo 

 

O diflubenzuron (DFB), comercializado com o nome de Dimilin® (CHEMTURA), tem 

sido intensivamente utilizado em aquicultura e aplicações agrícolas podendo ocorrer 

contaminação do ambiente aquático.  Prochilodus lineatus foi exposto a 0,0, 0,25, 0,5, 

1,0 e 2,0 mg L-1 de DFB durante 14 dias e, em seguida, foram determinadas a frequência 

de anormalidades nucleares eritrocíticas (ANE) e micronúcleos (MN) no sangue, a 

peroxidação lipídica (LPO) nas brânquias e fígado, histopatologias das brânquias e 

fígado, osmolaridade total e concentração dos íons plasmáticos, a atividade das enzimas 

Na+/K+-ATPase (NKA) e H+-ATPase nas brânquias e a atividade da anidrase carbônica 

(AC) nas brânquias. As ANE mais frequentes foram o núcleo em formato de rim e 

micronúcleo e aumentaram significativamente nos grupos expostas a 0,5, 1,0 e 2,0 mg 

L-1 de DFB. A concentração de LPO nas brânquias diminuiu nos animais expostos a 2,0 

mg L-1 de DFB e no fígado ocorreu um aumento nos animais expostos a 0,5 e 2,0 mg L-

1. O índice de alteração histopatológico nas brânquias (IAH) foi maior nos grupos 

expostos a 1,0 e 2,0 mg L-1 de DFB. No fígado, o valor médio de alteração (VMA) e o 

IAH aumentaram nos grupos expostos a 1,0 e 2,0 mg L-1  de DFB. A osmolaridade total 

do plasma aumentou de forma significativa no grupo exposto a 0,5 mg L-1 de Dimilin®, 

em relação ao íon Cl-, houve uma diminuição significativa de sua concentração no 

grupo exposto a 2,0 mg L-1. A atividade da H+ - ATPase demonstrou um aumento no 

grupo 1,0 mg L-1. A AC diminuiu significativamente no grupo exposto a 2,0 mg L-1. O 

Dimilin® apresenta potencial tóxico para P. lineatus, causando alterações genotóxicas e 

mutagênicas, assim como alterações morfofuncionais nas brânquias e fígado, e pode ser 

monitorado através das técnicas experimentais utilizadas no presente trabalho. 



 

Abstract 

 

The diflubenzuron (DFB), sold under the name Dimilin® (CHEMTURA), has been 

extensively used in aquaculture and agricultural applications may occur contamination 

of the aquatic environment. Prochilodus lineatus was exposed to 0.0, 0.25, 0.5, 1.0 and 

2.0 mg L-1 DFB for 14 days and then were determined frequency erythrocytic nuclear 

abnormalities (ANE), and micronuclei (MN) in the blood, lipid peroxidation (LPO) in 

the gills and liver, histopathology of gills and liver, total osmolarity and concentration 

of plasma ions, the activity of the enzymes Na+/k+-ATPase (NKA) and H+-ATPase in 

the gills and the activity of carbonic anhydrase (AC) in the gills. The most frequent 

ENA were the kidney-shaped nucleus and micronucleus and increased significantly in 

the groups exposed to 0.5, 1.0 and 2.0 mg L-1 DFB. The LPO concentration in the gills 

reduced in animals exposed to 2.0 mg L-1 DFB and in the liver there was an increase in 

the animals exposed to 0.5 and 2.0 mg L-1. The degree of tissue change (IAH), in the 

gills was higher in the groups exposed to 1.0 and 2.0 mg L-1 DFB. In the liver, the 

average change (VMA) and IAH increased in the groups exposed to 1.0 and 2.0 mg L-1 

DFB. The total plasma osmolarity increased significantly in the group exposed to 0.5 

mg L-1 Dimilin®, for the Cl- ion, there was a significant decrease of its concentration in 

the group exposed to 2.0 mg L-1. The activity of H+-ATPase showed an increase in 

group 1.0 mg L-1. The AC decreased significantly in the group exposed to 2.0 mg L-1. 

The Dimilin® has potential toxic to P. lineatus, causing genotoxic and mutangênica 

changes as well as changes morphofunctional in gills and liver, and can be monitored 

through the experimental techniques used in this work. 
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1 Introdução 

1.1 Contaminação ambiental 

 

Nos últimos anos a quantidade de compostos xenobióticos nos ecossistemas 

aquáticos vem aumentado de forma alarmante através da atividade antropogênica sobre 

o meio ambiente. Tal fato tem contribuído para a redução da qualidade ambiental, e 

comprometido a saúde dos seres vivos que habitam esses ecossistemas. Um exemplo é o 

uso intensivo de pesticidas nas lavouras, que leva à contaminação dos ambientes 

aquáticos. Esses produtos, quando aplicados na agricultura, podem atingir os corpos 

d'água, principalmente carreados pelo escoamento superficial através das águas das 

chuvas.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Rotas dos agrotóxicos no ambiente. 

Agrotóxicos 
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Outro problema é encontrado em pisciculturas. Como os peixes podem enfrentar 

problemas com parasitoses que causam danos à saúde e prejuízos de ordem econômica, 

a aplicação de produtos químicos é a primeira estratégia para o combate de 

ectoparasitos de peixes. Os parasitas dos gêneros Ergasilus sp, Lernaea sp, 

Lepeophtheirus sp e Argulus sp, afetam a reprodução dos peixes infectados, provocam 

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

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

parasitados. Frequentemente, o controle desses organismos danosos aos animais de 

cultivo é feito por meio da utilização de quimioterápicos em banhos terapêuticos, rações 

medicadas e aplicação de vacinas (SCHOLZ, 1999; DAVIES et al., 2001). Entretanto, a 

falta de informações e produtos químicos próprios para a aquicultura, leva ao uso 

indiscriminado de pesticidas, com formulações que são próprias para a agropecuária 

gerando dessa forma, efluentes que comprometem a qualidade da água, colocando em 

risco a biota aquática (MADUENHO e MARTINEZ et al., 2008). 

O grande problema da utilização desses produtos químicos tóxicos está 

relacionado aos possíveis impactos negativos que podem provocar quando atingem 

espécies sensíveis e não-alvos nos ambientes aquáticos. Além disso, o ecossistema 

aquático é constantemente perturbado também por poluentes tóxicos das mais variadas 

fontes. Os lixiviados de áreas agrícolas, os crescentes despejos de esgotos domésticos e 

industriais e a liberação dos efluentes das pisciculturas, contribuem significativamente 

para modificações ambientais; reduzem a diversidade de espécies autóctones e 

aumentam desordenadamente a densidade de determinadas espécies indesejáveis 

(ZAGATTO e BERTOLETTI, 2006).  
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1.1.1 Inseticida diflubenzuron (Chemtura) 

 

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

(CHEMTURA INDÚSTRIA QUÍMICA DO BRASIL LTDA), é 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 resultados satisfatórios no controle de 

ectoparasitoses e por se acreditar que este produto tenha baixa toxicidade para peixes 

segundo alguns estudos (FUJIMOTO et al., 1999). Este produto é muito utilizado para o 

controle de Odonata durante a larvicultura e de ectoparasitos como os do gênero Dolops 

e Lernaea (FUJIMOTO et al., 1999; SCHALCH et al., 2005; MABILIA e SOUZA, 

2006; PELLI et al., 2008). 

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). A 

cutícula mal formada do novo instar do inseto, não suporta a pressão interna durante a 

ecdise e/ou não consegue dar suficiente suporte aos músculos envolvidos. Isso resulta 

numa incapacidade em liberar a exúvia e finalmente conduz a morte das larvas. O 

diflubenzuron atua principalmente por ação de ingestão. O composto não tem efeito 

sistêmico nas plantas e não penetra nos tecidos vegetais. Consequentemente, insetos 

sugadores não são afetados: essas características formam a base de uma seletividade 

adicional entre os insetos. Nos últimos anos, o DFB vem sendo utilizado, no Brasil, no 

controle do mosquito Aedes aegyptis, causador da dengue, devido à resistência do 

mosquito a pesticidas como os organofosforados e piretróides utilizados no controle do 

individuo adulto (BRAGA 2004; BORGES et al., 2012) 
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O DFB é frequentemente usado em pisciculturas com eficácia nas concentrações 

que variam entre 0,5 a 2 mg.L-1 (FUJIMOTO et al., 1999). Porém, alguns trabalhos 

ressaltam que essas doses podem ser letais para populações zooplanctônicas, 

principalmente aquelas que apresentam exoesqueleto quitinoso, como as de 

invertebrados de água doce, crustáceos marinhos e estuarinos. Alguns autores 

recomendam o não uso do DFB em aquicultura devido ao risco que pode oferecer a 

esses organismos (SCHOLZ, 1999). A Agência de Proteção Ambiental dos Estados 

Unidos (USEPA, 1997) classificou o DFB como um produto de uso restrito devido à 

falta de informações sobre os efeitos que pode causar sobre invertebrados aquáticos. Em 

relação a vertebrados aquáticos, como peixes, há poucas informações sobre os efeitos 

que este inseticida pode causar. 

Doses que variam entre 0,5 a 2 mg.L-1 (SCHALCH, et al., 2005; FUJIMOTO et 

al.,1999) podem alterar as populações zooplanctônicas (LUDWIG, 1993; FUJIMOTO 

et al., 1999) e, indiretamente, interferir no desenvolvimento de organismos que utilizam 

essas populações  como alimento.  

Em peixes, estudos reportam que a toxicidade aguda, ou seja, a determinação da 

concentração letal após 96 h de exposição ao DFB (CL50;96h) pode ser maior que 50 

mg L-1 (FISHER e HALL, 1992; PELLI et al., 2008). A exposição de Prochilodus 

lineatus a concentração de 25 mg L-1 de Dimilin® (DFB) causa alterações 

hematológicas, metabólicas e a ativação das rotas de metabolização de xenobióticos e 

defesas antioxidantes (MADUENHO e MARTINEZ, 2008). As concentrações 

consideradas terapêuticas utilizadas em pisciculturas variam entre 0,5 a 2 mg L-1 

(FUJIMOTO et al., 1999) e a maioria dos estudos expõem os peixes ao DFB 

repetitivamente durante curtos períodos de tempo (MABILIA e SOUZA, 2006; PELLI 

et al., 2008). Exposições subletais, porém crônicas, podem ocorrer devido ao aporte 



 14

contínuo nos ecossistemas aquáticos e ao acumulo do inseticida no sedimento que, 

dependendo das condições ambientais, resulta em realocação deste inseticida na coluna 

d’ água. 

A composição química do DFB, encontrada na embalagem do produto comercial 

(Dimilin®) (Figura 1), é 1-(4-chlorophenyl)-3-(2,6-difluorobenzoyl) urea. 

Apresentando 25% do princípio ativo diflubenzuron e 75% dito ingredientes inertes. O 

produto comercial é utilizado na agricultura em diversas culturas (Tabela I).  

 

Tabela 1. Doses de Dimilin® utilizadas em diferentes culturas agrícolas. 

 
Fonte: Chemtura Indústria Química do Brasil Ltda 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2. Dimilin® produto comercial da Chemtura, Indústria Química do Brasil Ltda. 
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O DFB, na classificação do Ministério da Agricultura, é enquadrado na classe 

toxicológica III – Medianamente tóxico; II – Muito perigoso ao meio ambiente, 

altamente persistente no meio ambiente e altamente tóxico para crustáceos. O Dimilin®, 

segundo a EPA (2006) esta classificado como classe toxicológica IV – baixa toxicidade. 

Estudos realizados com animais de laboratórios (ratos) expostos a doses que 

variaram de 156 mg L-1à 10.000 mg L-1 de DFB, foi observado redução no ganho de 

massa corpórea das fêmeas submetidas as doses mais altas assim como redução no nível 

de hemoglobina do sangue de machos e fêmeas, após um ano de teste, nos tratamentos a 

partir de 625 mg L-1, segundo dados registrados na bula do produto da marca 

Chemptura, Indústria Química do Brasil Ltda. 

Dessa forma, o uso indiscriminado desse pesticida na agricultura, no controle do 

A. aegipti e piscicultura podem levar a contaminação dos ecossistemas aquáticos e 

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

MARTINEZ, 2008).  

 

1.2  O uso de peixes no monitoramento ambiental 

 

Atualmente, muitos programas de monitoramento ambiental aquático têm 

utilizado vertebrados aquáticos, como peixes, como bioindicadores para avaliação da 

qualidade da água. O interesse no uso de bioindicadores no monitoramento aumentou 

acentuadamente na última década pelo fato de estarem, em geral, no topo da cadeia 

trófica nesses ambientes (ADAMS, 2002). Esses animais são sensíveis às alterações no 

ambiente e suas respostas biológicas podem ser iniciadas até mesmo quando as 

concentrações de substâncias químicas estão abaixo do limite de detecção dos métodos 

analíticos disponíveis, ou após a exposição química ter ocorrido. 



 16

O uso dos peixes não se restringe apenas na avaliação do número e abundância 

de espécies no ambiente, mas uma análise detalhada das condições de saúde da espécie 

via biomarcadores (MACHADO, 1999). A toxicidade de agentes químicos no meio 

hídrico pode ser avaliada através de ensaios ecotoxicológicos com organismos 

representativos da coluna d’água ou através dos sedimentos dos ambientes em questão. 

Esses ensaios podem ter diversas finalidades, como calcular a toxicidade de agentes 

químicos, efluentes líquidos, lixiviados de resíduos sólidos e outros; instituir critérios e 

padrões de qualidade das águas; estabelecer limites máximos de lançamento de 

efluentes líquidos em corpos hídricos; analisar a necessidade de tratamento de efluentes 

líquidos quanto às exigências de controle ambiental; avaliar a qualidade das águas; 

comparar a toxicidade relativa de diferentes substâncias; avaliar a sensibilidade relativa 

de organismos aquáticos; auxiliar programas de monitoramento ambiental, estimar os 

impactos provocados em acidentes ambientais (RAND e PETROCELLI, 1985). 

Diversos organismos aquáticos desenvolveram mecanismos para diminuir os 

efeitos nocivos dos compostos químicos assim que eles forem ingeridos ou 

absorvidos. Tais mecanismos modificam a estrutura química do poluente através da 

ação de enzimas (proteínas que conseguem "quebrar" alguns compostos químicos), 

para tentar torná-lo mais solúvel e menos tóxico ao organismo. Quanto mais solúvel o 

composto, mais facilmente o organismo irá eliminá-lo, via urina ou suor, por exemplo. 

Os principais órgãos responsáveis pela metabolização dos compostos são os rins e o 

fígado. 

A fisioecologia é uma ferramenta muito importante nesses casos, pois avalia os 

tipos de respostas fisiológicas, nas quais, em seu contexto, estão envolvidas respostas 

bioquímicas e morfológicas que os organismos possuem em função da adaptação a 

condições adversas encontradas no meio aquático. Biomarcadores podem ser definidos 
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como respostas biológicas que podem estar relacionadas à exposição ou ao efeito 

tóxico de um contaminante ambiental (PEAKALL, 1994). O uso de parâmetros 

bioquímicos, fisiológicos e morfológicos como bioindicadores tem apresentado bons 

resultados na avaliação do efeito dos poluentes sobre os peixes (WINKALER et al., 

2001). 

Estes biomarcadores podem ser considerados como respostas primárias e 

secundárias ao estresse sofrido pelos organismos. O contato dos peixes com substâncias 

tóxicas leva a uma seqüência de respostas fisiológicas e morfológicas que afetam o 

funcionamento adequado do organismo e interferem na homeostasia interna de cada 

indivíduo, podendo ocasionar prejuízos nos processos naturais como a alimentação, 

recrutamento e comportamento, consideradas respostas terciárias a esse estresse 

(SADAUSKAS-HENRIQUE, 2010). Dessa forma, podemos avaliar a toxicidade de 

diversos poluentes em diferentes organismos através dos biomarcadores. 

 

1.3 Biomarcadores em peixes 

 

Um biomarcador pode ser considerado uma alteração bioquímica, fisiológica ou 

morfológica como consequência do contato de um organismo a um xenobiótico ou seu 

efeito (MELANCON, 1995). Como esses biomarcadores representam excelentes 

ferramentas para monitorar a saúde dos ecossistemas aquáticos, têm sido usados em 

programas modernos de monitoramento ambiental de países desenvolvidos, como por 

exemplo, em alguns países da Europa. Por serem sensíveis ao agente estressor ajudam 

rapidamente a identificar os mecanismos básicos da relação causal entre o estressor e 

seus efeitos (BAINY, 1993). 
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Em peixes, o xenobiótico ao entrar no organismo e é transportado via corrente 

sanguínea até os demais órgãos, onde é armazenado e metabolizado para posterior 

eliminação. Como a maioria dos pesticidas é lipofílica, eles atravessam as membranas 

causando danos aos componentes celulares. De forma que é importante que em um 

bioensaio ou biomonitoramento seja utilizado um conjunto de biomarcadores para ter 

uma visão mais ampla dos efeitos tóxicos de contaminantes no organismo estudado 

(HINTON et al., 1992). Nos peixes de água doce, os xenobióticos são, em geral, 

absorvidos principalmente pelas brânquias, devido ao grande volume de água que passa 

por elas para que ocorram as trocas gasosas, distribuídos no organismo, via circulação 

do sangue, e metabolizados no fígado que é o principal órgão de detoxificação do 

organismo (KÖHLER, et al., 1992; TEH et al., 1997; CERQUEIRA e FERNANDES, 

2002; MAZON et al., 2002; SADAUSKAS-HENRIQUE et al., 2010).  

As brânquias dos peixes, as quais exercem funções vitais para a sobrevivência 

e/ou adaptação aos mais variados ambientes (MEYERS e HENDRICKS, 1985; 

FERNANDES et al. 2007), têm sido consideradas potenciais órgãos cuja integridade 

poderia ser utilizada como indicadores da qualidade da água (MACHADO, 1999). Esse 

órgão possui uma grande área de superfície de contato com o meio externo e tem um 

papel importante em inúmeras funções, incluindo respiração, osmorregulação, equilíbrio 

ácido-base e excreção de produtos nitrogenados (ALAZEMI et al., 1996; GRAYMORE 

et al., 2001; FERNANDES e MAZON, 2003). As brânquias são responsáveis pela 

transferência dos gases respiratórios e regulação osmo-ionica, a efetividade da sua 

função depende da atividade das enzimas relacionadas à absorção de íons (Na+/K+-

ATPase, H+-ATPase e anidrase carbônica) e do estado íntegro das lamelas, 

considerando a espessura da barreira de difusão água-sangue, a magnitude da ventilação 

e o fluxo sanguíneo (SAKURAGUI et al., 2003). O fígado dos teleósteos é outro órgão 
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alvo de xenobióticos; sendo um órgão multifuncional, é responsável pela conversão do 

alimento, produção da vitelogenina durante o crescimento gonadal e desintoxicação de 

compostos estranhos. 

Dessa forma, o uso de biomarcadores bioquímicos confere algumas vantagens, 

pois são normalmente os primeiros a serem detectados. Por serem muitos sensíveis, 

apresentam alta especificidade, são de baixo custo e fornecem informações do efeito 

metabólico causado pelo xenobiótico (AMORIN, 2003). 

 

1.3.1 Biomarcadores bioquímicos 

 

O estresse oxidativo pode ser causado pela contaminação aquática, devido ao 

aumento da produção de espécies reativas de oxigênio (ERO) nos organismos expostos 

(AHMAD et al., 2000). O termo ERO também é utilizado para espécies que não são 

radicais livres, mas são capazes de gerar radicais livres, como no caso do peróxido de 

hidrogênio (H2O2) (HALLIWELL e GUTTERIDGE, 2000). 

O oxigênio (O2) é uma molécula que pode ser parcialmente reduzida, formando 

vários agentes quimicamente reativos. Podendo formar, quando reduzido de forma 

incompleta, intermediários reativos como os radicais superóxidos (O2-•), hidroperoxil 

(HO2•) e o peróxido de hidrogênio (H2O2). A atividade das enzimas antioxidantes em 

peixes, pode ser alterada devido ao aumento da produção de ERO durante o 

metabolismo de xenobióticos para neutralizar os efeitos desses radicais livres 

(VIARENGO et al., 1997). Entretanto, quando ocorre um desequilíbrio entre produção 

de ERO e a atividades das enzimas antioxidantes, ocorre o estresse oxidativo. 

As ERO podem reagir com todas as biomoléculas celulares, alterando total ou 

parcialmente a sua função e afetando o metabolismo. Uma das principais lesões 
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causadas pelas ERO é a peroxidação lipídica ou lipoperoxidação (LPO), ou seja, a 

oxidação dos ácidos graxos poliinsaturados da membrana celular (HOGG e 

KALYANARAMAN, 1998). A LPO resulta em transtornos na permeabilidade, 

alteração do fluxo iônico, alteração da seletividade de nutrientes e posteriormente, 

levando ao rompimento da membrana ou mesmo quebra em moléculas menores, como 

determinados aldeídos, que por si só já são tóxicos para a célula (HALLIWELL e 

GUTTERIDGE, 2000). 

A atividade das adenosinas trifosfatases (ATPases) também é um biomarcador 

sensível à toxicidade. Elas hidrolisam adenina trisfosfato (ATP) em adenina difosfato 

(ADP) e fosfato inorgânico (Pi) (KULTZ e SOMERO, 1995). As ATPases são enzimas 

de membrana e possuem variadas formas, responsáveis pelo transporte de íons, volume 

celular, pressão osmótica e permeabilidade da membrana (AGRAHAHI e GOPAL, 

2008).  

A Na+/K+-ATPase (NKA) tem importância na regulação da osmolaridade do 

corpo todo (ALAM e FRANKEL, 2006), a qual é promovida pelo transporte ativo de 

íons sódio e íons potássio através da membrana (BIANCHINI et al., 1999). Essa enzima 

é formada por três subunidades (α, β e γ), onde a α é catalítica, possui massa molecular 

de 100 kDa e possui sítios de ligação para o Na+, K+, Mg+2 , ATP e oubaína. A 

subunidade β, é a menor e com massa molecular de 55 kDa, não possui sitio de ligação, 

assim como a γ, mas é importante pela inserção na membrana e localização da enzima 

(LIN et al., 2004; MORRISON et al., 2006). No transporte de íons, a enzima consiste 

em duas diferentes conformações, E1 (fosforilada) e E2 (desfosdorilada). Na primeira, 

ela tem alta afinidade pelo Na+ intracelular e na E2 tem alta afinidade pelo K+ 

extracelular. A ciclagem entre E1 e E2 resulta no transporte de 3 íons sódio para fora da 
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célula e a entrada de 2 íons potássio, utilizando uma molécula de ATP e um íon Mg+2 

como co-fator na fosforilação da enzima (HORISBERGER, 2004; MASSUI, 2005). 

O gradiente iônico entre o meio externo e o fluido extracelular de peixes é 

mantido por células branquiais especializadas, as células-cloreto, as quais são 

caracterizadas pelos altos níveis de NKA (CHOE et al., 1999). A abundância e atividade 

da NKA nas brânquias podem ser alteradas quando a concentração de íons muda no 

ambiente aquático (THOMSON e SARGENT, 1977; EPSTEIN, 1980; SHIKANO e 

FUJIO, 1998). Os xenobióticos podem alterar a atividade da enzima por interrupção da 

produção de energia em vias metabólicas ou interagindo diretamente sobre a enzima 

(AGRAHARI e GOPAL, 2008). Dessa forma, a NKA pode ser utilizada de modo 

efetivo como um indicador da competência osmorregulatória (SHIKANO e FUJIO, 

1998). 

A H+-ATPase, se trata de uma bomba eletrogênica ativa de prótons, ou H+-

translocação-ATPase. Uma bomba de prótons, indiretamente acoplada, com um canal 

condutor de sódio em vez de um trocador Na+/H +(NH4 +), que é responsável pela 

absorção de íons sódio e excreção de prótons em peixes de água doce (LIN et al., 1994). 

Podendo dessa forma, também ser utilizada como um marcador bioquímico. 

A anidrase carbônica (AC), uma metaloenzima, é responsável pela catálise da 

reação reversível de hidratação de CO2: CO2+H2O H2CO3
- H+ + HCO3

– (GILMOUR e 

PERRY, 2009). Nas brânquias, os íons gerados a partir do metabolismo são trocados na 

membrana apical do epitélio branquial, respectivamente, por Na+ e Cl-, gerando a 

absorção do sal (EVANS et al., 2005). A AC localiza-se principalmente em regiões 

interlamelares e representa uma enzima solúvel (SENDER et al., 1999). 
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1.3.2 Biomarcadores genotóxicos e fisiológicos  

 

O sangue é um dos primeiros tecidos a entrar em contato com os poluentes do 

meio, e ao ser distribuído entre os demais tecidos, estes também sofrerão distúrbios 

fisiológicos devido à exposição (CERQUEIRA e FERNANDES, 2002; MAZON et al., 

2002; SADAUSKAS-HENRIQUE et al., 2010). O sangue é constituído basicamente de 

células e plasma, onde estão dissolvidos os gases, hormônios e íons responsáveis pela 

homeostasia do organismo (PAULINO, 2011). Distúrbios no balanço hídrico e na 

homeostase iônica podem ocorrer como consequência do estresse em peixes, devido à 

relação entre os fluidos corpóreos nas brânquias e o ambiente externo (WENDELAAR 

BONGA, 1997). Isso pode levar a alterações nas concentrações plasmática de íons 

sódio, potássio e cloreto e a osmolaridade total, que são exemplos de efeitos subletais de 

poluentes em peixes (ABEL, 1989).  

Os eritrócitos são células que estão em contato direto como os xenobióticos e 

podem sofrer alterações.  

O teste do micronúcleo (MN) é um biomarcador importante que tem sido 

amplamente usado em estudos de genotoxicidade para estimar danos citogenéticos 

causados por agentes químicos ou físicos (CAVALCANTE, 2009). MNs resultam de 

fragmentos de cromossomos que não migraram para os pólos da célula durante a 

anáfase e podem ser formados por apoptose, inativação da formação do fuso ou dano no 

cromossomo, devido a um agente químico ou físico (AL-SABTI e METCALFE, 1995, 

HEDDLE et al., 1991). 

Alterações nucleares podem refletir dano genotóxico ocorrido durante o tempo 

equivalente ao do ciclo celular (RAMSDORF et al., 2009) sendo que, na maioria das 

vezes, é necessária uma exposição mais longa (14 dias) para que se possa acumular a 
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substância tóxica no organismo até uma concentração capaz de causar tais alterações 

(BEDOR et al., 2009).  MN são estruturas circulares de mesma refringência que o 

núcleo, não ligadas a esse, e que possuem um tamanho que corresponda de 1/5 a 1/20 

do tamanho do núcleo principal da célula. No caso dos peixes, devido ao tamanho 

normalmente reduzido dos cromossomos, a proporção de tamanho passa para a faixa de 

1/10 a 1/30 do tamanho do núcleo. O uso de MN como marcador intermediário permite 

mensuração de forma acurada e objetiva da frequência de defeitos no DNA. Os MN 

aparecem após o dano, antes mesmo de qualquer alteração pré-maligna clínica ou 

mesmo histológica (CAVALCANTE, 2009). 

Esse teste pode servir como um primeiro passo no estudo de qualquer substância 

mutagênica, por ser um teste rápido e sensível, tanto para detectar alterações 

cromossômicas estruturais como numéricas. Uma vez que os teleósteos apresentam 

eritrócitos nucleados, a presença de micronúcleos pode ser usada como medida da 

atividade clastogênica (quebra de cromossomos) ou aneugênica (segregação 

cromossômica anormal) de uma substância em ambiente aquático. Em todos os ensaios 

com MN é importante que seja considerado a sua ocorrência espontânea 

(CAVALCANTE, 2009). 

Em peixes, a formação de MN ocorre espontaneamente, porém em uma 

frequência menor do que em roedores, por exemplo. A frequência espontânea de MN 

varia dependendo do método usado e da manipulação dos peixes. Os mecanismos pelos 

quais poluentes induzem MN em peixes e a interação entre os efeitos e os poluentes 

ainda não são completamente conhecidos (CAVALCANTE, 2009).  

Estudos têm demonstrado que a formação de MN pode ser reversível. Depois de 

cessada a exposição, tem-se observado que a contagem de células com MN reduz 
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rapidamente, sugerindo que, sem a ação do agente genotóxico, o processo de reparo do 

DNA se torna eficaz (CAVALCANTE, 2009). 

 

1.3.4 Biomarcadores morfológicos 

 

Alterações histopatológicas também têm sido amplamente utilizadas como 

biomarcadores na avaliação da saúde de peixes frente à exposição a contaminantes, 

tanto em estudos em laboratórios como em estudos de campo (WESTER e CANTON, 

1991; SCHWAIGER et al., 1997). Esses estudos ajudam a identificar órgãos alvo da 

toxicidade e os mecanismos de ação dos contaminantes. Os efeitos em níveis 

histopatológicos são visíveis como em outras medidas de toxicidade, tais como 

mortalidade e mudanças comportamentais (WESTER, 2002). Peixes são ótimos como 

sentinelas ambientais. Assim, efeitos tóxicos de poluentes podem ser evidentes em 

células e tecidos, antes que mudanças significativas no comportamento ou na aparência 

externa possam ser identificadas (VAN DYK, 2005). As brânquias e fígado, são alguns 

dos órgãos alvo mais comumente utilizados para análises histopatológicas, pois podem 

ser diretamente afetados pelos xenobióticos presentes no meio.  

Em peixes de água doce, os xenobióticos são, em geral, absorvidos 

principalmente pelas brânquias, devido ao grande volume de água que passa por elas 

para que ocorram as trocas gasosas, distribuídos no organismo, via circulação do 

sangue, e metabolizados no fígado que é o principal órgão de detoxificação do 

organismo (KÖHLER, et al., 1992; TEH et al., 1997; CERQUEIRA e FERNANDES, 

2002; MAZON et al., 2002; SADAUSKAS-HENRIQUE et al., 2010).  

Alterações histopatológicas no fígado, como vacuolização dos hepatócitos, 

depleção de glicogênio, inflamação, alteração no formato dos vasos sinusóides e 
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neoplamas podem ser interpretados como respostas ao estresse ambiental, sendo, desta 

forma, considerados como indicadores histopatológicos da qualidade do ambiente 

(KÖHLER, et al., 1992; TEH et al., 1997). As alterações histopatológicas mais severas 

observadas no fígado são mais frequentes em indivíduos de áreas contaminadas, mas 

que também ocorrem em indivíduos de áreas menos degradadas, só que em menor 

frequência (SCHWAIGER et al. 1997). 

As alterações morfológicas nas brânquias podem representar estratégias 

adaptativas para a conservação de algumas funções biológicas quando o animal enfrenta 

mudanças ambientais.  

 

1.4 O peixe neotropical Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1847) 

 

O curimbatá, Prochilodus lineatus é uma espécie representativa da região 

sudeste do Brasil devido a sua ampla distribuição nessa região, sendo também endêmico 

na bacia formada pelos rios Paraná e Paraguai cujo abastecimento provém do Aquífero 

Guarani, o maior reservatório de água subterrânea do Cone Sul. A espécie tem elevada 

tolerância a variações de temperatura (BARRINUEVO e FERNANDES, 1995) e de pH 

(TAKASUSUKI et al., 2004) apresentando um ótimo potencial para a piscicultura. Por 

ter hábito alimentar detritívoro, o custo de produção com esta espécie é baixo, tornando-

se uma alternativa economicamente atrativa (ITUASSÚ et al. 2005). O curimbatá é 

considerado um peixe de grande porte, podendo atingir até 6kg. Mesmo sendo uma 

espécie migradora para fins reprodutivos, estes não fazem desova natural em cativeiros, 

porém, não apresentam problemas com relação à produção de gametas, viabilizando a 

desova por indução hormonal (ITUASSÚ et al. 2005).  
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Portanto, devido à sua importância econômica, por ter sua biologia bem 

conhecida e ser sensível a poluentes, esta espécie é apropriada para testes de toxicidade 

(MARTINEZ e CÓLUS, 2002; CAMARGO e MARTINEZ, 2006). Estudos com P. 

lineatus têm sido realizados tanto em laboratório quanto “in situ”, para avaliação dos 

efeitos de. contaminantes (MAZON e FERNANDES, 1999; MARTINEZ e SOUZA, 

2002; WINKALER et al., 2007). A espécie tem potencial para ser considerada como 

bioindicadora em projetos de monitoramento ambiental por ter moderada a alta 

sensibilidade a diversos poluentes e hábito alimentar detritívoro tendo contato com 

contaminantes tanto na coluna d’água quanto no sedimento (MAZON et al., 2002;  

PAULINO et al., 2012; SIMONATO et al., 2008) e é importante em estudos 

ecotoxicológicos. 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3. Exemplar de um jovem da espécie Prochilodus lineatus (Valenciennes, 

1847). 

 

1.5 Justificativa do estudo e hipótese 

 

Devido à carência de trabalhos para se testar a toxicidade do diflubenzuron 

(Dimilin®), principalmente em peixes, o presente trabalho visa fornecer informações 
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sobre este inseticida. Através dos efeitos causados em Prochilodus lineatus, poderá se 

avaliar se a utilização deste produto em pisciculturas para o tratamento dos peixes é 

viável. 

H0: a exposição crônica ao inseticida Dimilin® (composto ativo Diflubenzuron 

25%) não causa alterações fisiológicas, bioquímicas e morfológicas em Prochilodus 

lineatus. 

H1: a exposição crônica ao inseticida Dimilin® (composto ativo Diflubenzuron 

25%) causa alterações fisiológicas, bioquímicas e morfológicas em Prochilodus 

lineatus. 

 

1.6 Objetivos 

1.6.1 Objetivo geral 

 

Este trabalho teve como objetivo avaliar o potencial toxicológico e a ação do 

inseticida Dimilin® (princípio ativo diflubenzuron – DFB) em Prochilodus lineatus 

(VALENCIENNES, 1847). E, dessa forma, gerar indicadores sensíveis para o 

monitoramento dos recursos hídricos de áreas rurais associadas à produção agrícola em 

que o inseticida é utilizado e testar sua toxicidade para a espécie em questão, mostrando 

se sua utilização em pisciculturas é adequada ou não no tratamento dos peixes. 

 

1.6.2 Objetivos específicos 

 

Identificar os efeitos da exposição ao DFB em curimbatá, Prochilodus lineatus 

utilizando biomarcadores em diferentes níveis de organização biológica: genotóxico, 

bioquímico, e histológico: 



 28

 Avaliar a freqüência de micronúcleo e anormalidades nucleares eritrocíticas nos 

eritrócitos de P. lineatus após exposição ao DFB;  

 Analisar a concentração dos íons plasmáticos e osmolaridade total do plasma e 

determinar a atividade das enzimas Na+/K+ - ATPase e H+- ATPase branquial de 

P. lineatus após exposição ao DFB; 

 Determinar a concentração de peróxidos de lipídios nas brânquias e fígado de P. 

lineatus após exposição ao DFB; 

 Avaliar as alterações histopatológicas nas brânquias e fígado de P. lineatus após 

exposição ao DFB. 

 

2 Materiais e métodos 

 

Exemplares de Prochilodus lineatus (massa corpórea: 21,8±1,0 g; comprimento 

total: 13,5±0,2 cm) provenientes da Estação de Piscicultura do Reservatório da Usina 

Hidrelétrica de Furnas, São José da Barra, MG, foram transportados para o laboratório 

de Zoofisiologia e Bioquímica Comparativa do Departamento de Ciências Fisiológicas, 

da Universidade Federal de São Carlos, UFSCar, São Carlos, aclimatados em 

laboratório (10 dias) em tanques de 1000L com aeração contínua, com fotoperíodo 

natural (12 horas claro, 12 horas escuro). Os animais foram alimentados ad libinum, 

uma vez ao dia, com ração comercial (40% proteína, FRI-ACQUA 40, Fri-Ribe Rações, 

SP, Brazil).  
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Tabela 2.  Comprimento total e padrão dos peixes. Os dados são apresentados como 

média±erro padrão da média. 

 

Comprimento Total 
  Controle 0,25 0,5 1,0 2,0 

14.05±0.4311 13.12±0.2611 13.88±0.295 13.75±0.4488 12.71±0.3595 

 
Comprimento Padrão 

  Controle 0,25 0,5 1,0 2,0 
11.1±0.2873 10.63±0.2758 11.31±0.3265 10.85±0.3337 9.929±0.2766 

 

As mensurações das variáveis concentração de oxigênio dissolvido (7,6±0,03 

mg/L), pH (6,6±0,02), temperatura (23,8±0,7ºC), condutividade elétrica (77,3±0,7 

µS/cm) e total de sólidos dissolvidos (0,05±0,0004 %), foram efetuadas a cada 24h, com 

o auxilio de uma sonda multiparâmetro (YSI 6820 V2)  para avaliação da qualidade de 

água.    

 

Tabela 3. Mensurações das variáveis da água: temperatura (°C), condutividade (µs/cm), 

total de sólidos dissolvidos (TDS %), oxigênio dissolvido (OD mg/L) e pH. Os dados 

são apresentados como média±erro padrão da média.  

Temperatura 
(°C) 

Condutividade 
(µs/cm) TDS (%) 

OD 
(mg/L) pH 

23.82±0.65 77.34±0.71 0.05±0.0004 7.64±0.03 6.6±0.02 

 

2.1 Desenho experimental 

 

Os exemplares de P. lineatus foram expostos as seguintes concentrações 

subletais de Dimilin® 25W (CHEMTURA – DIFLUBENZURON 25%): 0,25; 0,5; 1,0 

e 2,0 mg L-1, concentrações utilizadas para controle de larvas de insetos em 

pisciculturas (FUJIMOTO et al., 1999, SCHALCH et al., 2005, LUVIZOTTO-
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SANTOS et al. 2009), durante 14 dias (336 horas) e em sistema semi-estático, com 

renovação de 80% da água com a solução teste, a cada 24 horas. Cada experimento foi 

realizado em duplicata, com 6 peixes em cada aquário (200L) sendo 12 peixes por 

tratamento (N=12). Dois aquários foram mantidos como grupo controle (00 mg L-1 

Dimilin® 25W), com as mesmas condições dos demais, porém sem a presença do 

Dimilin®. Durante os experimentos as características físicas e químicas da água foram 

similares às do período de aclimatação. 

Ao final da exposição uma amostra de sangue foi retirada via punção da veia 

caudal (~2ml)  para confecção de extensões sanguíneas para determinação da frequência 

de ANE e MN e posterior análise dos íons e osmolaridade do plasma. Posteriormente, 

os peixes foram sacrificados por secção da medula. As brânquias e fígados foram 

removidos e amostras foram congeladas a -80oC para posterior análise da peroxidação 

lipídica, Na+/K+ - ATPase e H+ - ATPase ou fixadas em solução de glutaraldeído 2,5% 

em tampão fosfato 0,1M, pH 7,4 para as análises histopatológicas. 

 

2.2 Análise comportamental dos peixes expostos ao inseticida Dimilin® 

 

O comportamento dos exemplares de P. lineatus foi avaliado através de 

observação durante os 14 dias de exposição ao inseticida Dimilin®. Características 

como a quantidade de muco na água, alterações dos padrões natatórios dos animais e 

quantidade de ração acumulada no aquário foram observadas em cada grupo expostos as 

diferentes concentrações do inseticida (0,25; 0,5; 1,0 e 2,0 mg L-1) e comparadas com o 

grupo controle (00 mg L-1). 
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2.3 Análises genéticas, bioquímicas e morfológicas  

2.3.1 Micronúcleo e anormalidades nucleares eritrocíticas  

 

Para a determinação da frequência de ANE e MN, 24h após a confecção das 

lâminas, as extensões sanguíneas foram fixadas em metanol por 10 minutos, e 

posteriormente coradas, segundo a metodologia de Tavares-Dias e Moraes (2003) com a 

solução May Grünwald-Giemsa-Wright (MGGW) por 1 minuto.  Duas mil células de 

cada animal foram contadas e o número de MN e ANE anotados. As ANE foram 

classificadas, segundo descrito por Hoftman e Raat (1982), em núcleo segmentado, 

lobulado, em forma de rim e foram considerados MNs as estruturas morfologicamente 

semelhantes ao núcleo principal com diâmetro entre 1/16 a 1/3 do núcleo principal; não 

apresentavam refringência; não estavam ligadas ou conectadas ao núcleo principal.  

 

2.3.2 Peroxidação lipídica  

 

As amostras de fígado e brânquias foram homogeneizadas em tampão fosfato, 

o sobrenadante foi retirado para quantificação da LPO. O nível de lipoperoxidação 

tecidual das brânquias e fígado foi determinado pela oxidação do Fe2+
 na presença de 

xilenol laranja, em 560 nm, utilizando-se o ensaio FOX de acordo com a metodologia 

de Jiang et al. (1992). Para isso a cada fração sobrenadante obtida foi adicionada a 

solução de reação: metanol (grau HPLC) 90% (90% do volume final), ácido sulfúrico 

(H2SO4), hidroxitolueno butilado (BHT) e sulfato ferroso amoniacal (ASF) e xilenol 

laranja para a reação de cor. A análise foi realizada em espectrofotômetro e comparada 

às amostras brancas contendo apenas metanol, os resultados foram expressos em µmol 
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CHP.mgPt-1. A concentração total de proteína foi mensurada segundo a metodologia de 

Bradford (1976). 

 

2.3.3 Histopatologias das brânquias e fígado 

 

Amostras de brânquias e fígado fixadas foram desidratadas, incluídas em 

historesina e seccionadas com 3 µm de espessura. As secções de brânquias foram 

coradas com azul de toluidina e as de fígado foram coradas com azul de toluidina e 

fucsina básica, as imagens digitais das secções foram obtidas utilizando microscópio de 

luz (OLYMPUS, DENMARK), objetiva 40x, câmera acoplada a um computador e 

software Motic Image Plus 2.0 software (HONG KONG, CHINA).  

A frequência de lesões nas brânquias foi quantificada em um total de 14 tipos de 

histopatologias encontradas e no fígado 25 tipos de histopatologias. Essas lesões foram 

classificadas em três níveis: nível 1, ausência de alterações histopatológicas (brânquias 

de 0 a 4 e fígado de 0 a 8 histopatologias); nível 2, ocorrência de lesões pontualmente 

localizadas (brânquias de 5 a 9 e fígado de 9 a 17 histopatologias) e nível 3, lesões 

amplamente distribuídas pelo órgão (brânquias de 9 a 14 e fígado de 17 a 25 

histopatologias) de acordo com Schwaiger et al. (1997) para o cálculo do valor médio 

de alterações (VMA) que indica a distribuição de lesões no órgão.  

O tipo e a severidade das lesões nas brânquias foram analisadas de acordo com 

Poleksic e Mitrovic-Tutundzic (1994) adaptada por Cerqueira et al. (2002) e Meletti et. 

al (2003) para o cálculo do índice de alterações histopatológicas (IAH). Quatro 

filamentos branquiais foram analisados em cada corte histológico (4 cortes) de cada 

amostra. As lesões foram classificadas em 4 grupos de acordo com o tipo e a localização 

da lesão: G1, hipertofia e hiperplasia do epitélio branquial e alterações relacionadas; G2, 
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alterações nas células mucosas e/ou cloreto; G3, alterações nos vasos sanguíneos; e G4, 

fibrose e necrose. As lesões foram classificadas em 3 estágios: estágio I, lesões não 

muito severas e que não afetam o funcionamento do órgão, reversíveis e pontuais (peso 

0); estágio II, lesões moderadamente severas e que podem afetar o funcionamento do 

órgão (peso 1), podem ser irreversíveis, porem, no geral são pontuais; e estágio III, 

lesões muito severas e normalmente irreversíveis onde o funcionamento do órgão fica 

muito prejudicado (peso 2) (Tabela 4). A mesma classificação, utilizada por Poleksic e 

Mitrovic-Tutundzic (1994) e adaptada por Rigolin-Sá (1998), foi adotada para a análise 

do fígado (Tabela 5).  

 

Tabela 4. Classificação das alterações histopatológicas quanto aos estágios de 
comprometimento da função branquial. 
 

Estágios 

I   II  III 

Hipertrofia do epitélio lamelar  Fusão total das lamelas  Necrose 

Hiperplasia do epitélio lamelar   Aneurisma lamelar 

Congestão vascular   Ruptura epitelial 

Dilatação do canal marginal 

Descolamento epitelial 

Constrição do sistema de células pilares 

Proliferação de células‐cloreto 

Proliferação de células mucosas 

Fusão parcial das lamelas 

Edema       
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Tabela 5. Classificação das alterações histopatológicas quanto aos estágios de 
comprometimento da função hepática. 
 

Estágios 

I  II  III 

Edema intercelular  Hiperplasia 
Necrose 
focal  

Hipertrofia nuclear  Infiltração  Necrose total 

Hipertrofia celular  Vacuolização nuclear 

Atrofia celular  Degeneração nuclear 

Atrofia nuclear  Degeneração citoplasmática 

Aumento da frequência de vasos  Núcleos picnóticos 

Deformação do contorno celular  Rompimento celular 

Deformação do contorno nuclear  Estagnação biliar 

Núcleos na periferia da célula  Ruptura de vasos 

Desarranjo dos cordões hepáticos  Congestão 

Melanomacrófagos 

Vacuolização citoplasmática 

Grânulos eosinófilos       

 

O IAH corresponde ao resultado da somatória das lesões em cada grupo elevada 

ao valor dos pesos dos diferentes estágios (IAH = 10°ΣI + 101ΣII + 102ΣIII). Os valores 

de IAH foram classificados em 4 categorias: 0 a 10 indicam um funcionamento normal 

do órgão; 11 a 20 indicam danos de leves a moderados no órgão; 21 a 50 indicam danos 

de moderados a severos e, acima de 100 que indicam danos irreparáveis no órgão. O 

tipo e a severidade das lesões no fígado para o cálculo do IAH foram analisados de 

acordo com Camargo e Martinez (2008). No fígado foram analisados 20 campos 

aleatórios em cada secção de tecido hepático, em um total de 4 cortes (5 campos por 

corte), e também calculado o VMA. 

 

2.3.4 Análise dos íons plasmáticos e osmolaridade 

 

O sangue coletado foi centrifugado e o plasma separado para análise dos íons 

plasmáticos Na+, K+, Cl- e osmolalidade total. Na+, K+ foram determinados utilizando 
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espectrofotômetro de chama (DIGIMED, DM-61). Para o íon Cl- utilizado kit comercial 

(LABTEST, BRASIL) com absorbância em 490 nm em leitora de microplaca (MRX-

HD (DYNEX TECHNOLOGIES, USA), a osmolalidade foi determinada utilizando um 

semi-microsmômetro (OSMETTE PRECISION SYSTEM) com base no ponto de 

congelamento da amostra. 

 

2.3.5 Atividade das enzimas Na+/K+- ATPase (NKA) e H+- ATPase branquial 

 

Após lavagem em solução salina, alguns filamentos branquiais foram 

separados dos arcos e congelados (- 80ºC) em tampão SEI (Sacarose-EDTA-Imidazol, 

pH 7,4). Os filamentos branquiais foram homogeneizados e centrifugados por 5 minutos 

a 10.000g (4 °C).  

A atividade das enzimas nas brânquias dos peixes foi determinada por meio do 

micro-ensaio enzimático descrito por Gibbs e Somer (1989) modificado por Kultz e 

Somero (1995) e por Gonzalez e colaboradores (2005). Os ensaios são baseados na 

defosforilação do ATP para a oxidação do NADH, sendo a atividade da NKA 

determinada na fração sensível a ouabaína, enquanto a fração sensível ao NEM (inibidor 

da H+-ATPase) foi utilizada para avaliar a atividade da H+-ATPase. Em cada um dos 

ensaios foi determinada a concentração de proteínas totais das amostras de brânquia, 

segundo método descrito por Bradford et al. (1976), sendo a atividade final das enzimas 

NKA e H+-ATPase descritas em µmol de ATP por mg de proteína-1 por h-1(ATP mgPT-1 

h-1). 
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2.3.6 Atividade da enzima anidrase carbônica 

 

A determinação da enzima anidrase carbônica (AC) foi desenvolvida segundo 

protocolo de Henry (1991) adaptado por Vitale et al. (1999), onde o CO2 foi catalizado 

pela presença da enzima AC com correspondente liberação de H+ e consequente 

decaimento do pH vs. tempo. Amostras de brânquias foram homogeneizadas em tampão 

imidazol (imidazol 10 mM, pH 7,5-7,6) e em seguida 50 µL do homogenado foi 

adicionado a uma solução de reação (225 mM manitol, 75 mM sacarose, 10 mM tris 

base e 10 mM NaH2PO4, pH 7,4) e água saturada com CO2. A leituras foram realizadas 

a cada 4 segundos, durante 20 segundos com um pHmetro (QUIMIS Q-400A). 

 

2.4 Análise estatística  

 

Todos os dados foram apresentados como média ± erro padrão da média. Aos 

dados de cada análise foi aplicado primeiramente o Teste de Normalidade de D’ 

Agostino e Pearson. Após isso, para os dados que passaram no teste de normalidade 

(peroxidação lipídica do fígado, ANE e MN) foi aplicado a Análise de Variância 

(ANOVA), seguido do Teste de Multipla Comparação de Bonferroni. Para os demais 

dados que não passaram no teste de normalidade e para os dados de frequência foi 

aplicado o Teste Não-Paramétrico de Kruskal-Wallis seguido do Teste de Múltipla 

Comparação de Dunn.  A diferença significativa entre os grupos foi considerada quando 

P≤0,05. A estatística foi realizada segundo Zar (BIOSTATISTICAL ANALYSIS, 

2009).  
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3 Resultados  

3.1 Análise comportamental dos peixes expostos ao inseticida Dimilin® 

 

Durante a exposição dos exemplares da espécie Prochilodus lineatus durante 14 

dias ao inseticida Dimilin®, observou-se alterações no comportamento dos animais 

expostos as concentrações mais altas do produto na água. Nos grupos de concentração 

0,25 e 0,5 mg L-1 de Dimilin® não foram observadas alterações bem evidentes em 

relação ao grupo controle (00 mg L-1 de Dimilin®), no entanto, nas concentrações de 

1,0 e 2,0 mg L-1 de Dimilin®, pode-se observar alterações nos padrões natatórios dos 

animais, acúmulo de muco na água e excesso de ração, indicando que esses animais não 

estavam se alimentando bem, essas alterações foram bem visíveis principalmente na 

concentração de 2,0 mg L-1 de Dimilin®.  

 

3.2 Micronúcleo e anormalidades Nucleares eritrocíticas (ANE) 

 

As seguintes anormalidades foram encontradas nos eritrócitos: núcleo 

segmentado, núcleo lobulado, núcleo em formato de rim e micronúcleo (Figura 4). 

O núcleo em formato de rim foi a ANE mais frequente nos eritrócitos de P. 

lineatus expostos ao Dimilin®, seguida de micronúcleo, núcleo lobulado e núcleo 

segmentado (Tabela 6). As maiores frequências de ANE ocorreram nos animais 

expostos a 1,0 e 2,0 mg L-1 de Dimilin®. A porcentagem das ANE nos grupos expostos 

a concentração 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1 apresentaram diferença significativa em relação ao 

grupo controle (00 mg L-1) (Figura 5). 
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Figura 4. Anormalidades nucleares e micronúcleos no sangue de Prochilodus lineatus 
expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 
14 dias. Em A: núcleo segmentado; em B: núcleo lobulado; em C: núcleo em formato 
de rim e em D: micronúcleos. Escala 10µm. Solução May Grünwald-Giemsa-Wright 
(MGGW). 
 
Tabela 6. Frequência das alterações nucleares eritrocíticas - ANE (núcleo segmentado, 
núcleo lobulado, núcleo em formato de rim e micronúcleos) em P. lineatus expostos a 
concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. 
Os dados são apresentados como média±erro padrão da média. (*) indica diferença 
significativa em relação ao controle (00 mg L-1). 
 

  Concentrações de Dimilin® 

ANE 0,0 mg L-1 0,25 mg L-1 0,5 mg L-1 1,0 mg L-1 2,0 mg L-1 
 

Formato de Rim 0.02±0.008 0.06±0.019 0.2±0.067* 0.18±0.029* 0.286±0.023* 
 

Lobado 0.01±0.007 0.025±0.011 0.044±0.020 0.02±0.011 0.114±0.018* 
 

Segmentado 0±0 0.015±0.008 0.056±0.015* 0.05±0.017* 0.007±0.005 
 

Micronúcleo 0.015±0.011 0.02±0.011 0.025±0.013 0.18±0.046* 0.157±0.022* 
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Figura 5. Frequência das alterações nucleares eritrocíticas – ANE (núcleo segmentado, 
núcleo lobulado, núcleo em formato de rim e micronúcleos) em Prochilodus lineatus 
expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 
14 dias. (*) Indica diferença significativa (P≤0,05) em relação ao controle (00 mg L-1). 
 

3.3 Lipoperoxidação das brânquias e fígado 

 

A concentração de peróxido de lipídeos nas brânquias diminuiu 

significativamente no grupo exposto a 2,0 mg L-1 Dimilin® em relação ao grupo 

controle (00 mg L-1) (Figura 6A) enquanto que no fígado ocorreu um aumento 

significativo nos grupos expostos a 0,5 e 2,0 mg L-1 Dimilin® em relação ao grupo 

controle (Figura 6B). 
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Figura 6. Lipoperoxidação das brânquias (A) e fígado (B), em Prochilodus lineatus 
expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 
14 dias. (*) Indica diferença significativa (P≤0,05) em relação ao controle (0 mg L-1). 
 

3.4 Histopatologia das brânquias de P. lineatus 

 

Várias alterações foram observadas nas brânquias dos peixes expostos ao DFB, 

porém, as mais frequentes foram as classificadas como estágio I, tais como: hipertrofia e 

hiperplasia do epitélio do filamento, dilatação do canal marginal, descolamento epitelial 

e proliferação de células cloreto (Figura 7 e Tabela 6). 

O VMA não apresentou diferença significativa em relação ao grupo controle. O 

IAH foi significativamente maior nos grupos expostos a 1,0 e 2,0 mg L-1 em relação ao 

grupo controle (00 mg L-1), porém em todos os grupos expostos ao Dimilin®, os valores 

de IAH ultrapassaram o índice 10, evidenciando que as brânquias apresentavam 

alterações leves a moderadas (Figura 8).  
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Figura 7. Alterações histopatológicas mais frequentes nas brânquias de Prochilodus 
lineatus, expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-

1) durante 14 dias. Em A: tecido relativamente sem alterações; B: Hipertrofia do epitélio 
lamelar; C: dilatação do canal marginal; D: hiperplasia do epitélio do filamento; E: 
descolamento epitelial; F: proliferação de células cloreto. Figuras A, C, D, E e F 20 µm, 
figura B 10 µm. Azul de Toluidina. 

 

 

 

 

B
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Tabela 7. Avaliação qualitativa da frequência das alterações histopatológicas nas 
brânquias de Prochilodus lineatus, expostos a concentrações subletais de Dimlin® (00, 
0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. Em 0 = ausente; 0+ = raramente frequente; 
+ = frequente; ++ = muito frequente; +++ = extremamente frequente. 

 
 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Alteração Estágio 00 mg L-1 0,25 mg L-1 0,5 mg L-1 1,0 mg L-1 2,0 mg L-1

Hipertrofia do epitélio lamelar I ++ +++ +++ +++ +++ 

Hiperplasia do epitélio lamelar I + ++ ++ +++ +++ 

Congestão vascular I 0+ ++ ++ +++ ++ 

Dilatação capilar I ++ +++ ++ +++ +++ 

Descolamento epitelial I 0+ + ++ +++ +++ 

Constrição capilar I 0 + ++ + + 

Proliferação de células cloreto I 0+ + ++ +++ +++ 

Proliferação de células mucosas I 0+ 0 0 0 0 

Fusão das lamelas I 0+ 0+ + + + 

Edema I 0 0+ + 0+ + 

Aneurisma lamelar II 0 0 0 0+ 0+ 

Ruptura epitelial (hemorragia) II 0 0+ 0+ + ++ 

Necrose focal III 0 0 0 0 0 

Necrose total III 0 0 0 0 0 
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Figura 8. Brânquias de Prochilodus lineatus expostos a concentrações subletais de 
Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. A. valor médio de alteração 
(VMA); B. Índice de alteração histopatológica (IAH). (*) indica diferença significativa 
(P≤0,05) em relação ao controle (00 mg L-1). 
 

3.5 Histopatologia do fígado de P. lineatus 

 

A exposição dos peixes ao Dimilin® provocou várias alterações morfológicas no 

fígado. As alterações mais frequentes foram as de estágio I e II: desarranjo dos cordões 

hepáticos, grânulos eosinófilos, vacuolização nuclear e degeneração nuclear (Figura 9 e 

Tabela 8). Outras alterações também foram encontradas: edema intercelular, hipertrofia 

nuclear, hipertrofia celular, atrofia celular, atrofia nuclear, aumento da frequência de 

vasos, deformação do contorno celular, deformação do contorno nuclear, núcleos na 

periferia da célula, melanomacrófagos, vacuolização citoplasmática, hiperplasia, 

infiltração, degeneração citoplasmática, núcleos picnóticos, rompimento celular, ruptura 

de vasos, congestão e raramente necrose focal. 

O VMA (Figura 10A) calculado para os grupos expostos a 1,0 e 2,0 mg L-1  do 

fígado de P. lineatus aumentou significativamente em relação ao grupo controle (00 mg 

L-1). O IAH (Figura 10B) também aumentou significativamente nos mesmos grupos em 

relação ao controle, porém nenhum dos grupos apresentou valor de IAH maior que 100. 
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Figura 9. Alterações histopatológicas mais frequentes no fígado de Prochilodus 
lineatus expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) 
durante 14 dias. Em A: tecido relativamente sem alterações; B: desarranjo dos cordões 
hepáticos; C: grânulos eosinófilos; D: vacuolização nuclear; E: degeneração nuclear. 
Escala 10 µm. Azul de toluidina e fucsina básica. 
 
 
 
 
 
 

A B

C D

E
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Tabela 8. Avaliação qualitativa da frequência das alterações histopatológicas no fígado 
de Prochilodus lineatus, expostos a concentrações subletais de Dimilin® (00, 0,25, 0,5, 
1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. Em 0 = ausente; 0+ = raramente frequente; + = 
frequente; ++ = muito frequente; +++ = extremamente frequente. 
 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

Alterações Estágio 00 mg L-1 0,25 mg L-1 0,5 mg L-1 1,0 mg L-1 2,0 mg L-1 

Edema intercelular I 0+ 0+ + ++ ++ 

Hipertrofia nuclear I 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 

Hipertrofia celular I 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 

Atrofia celular I 0+ 0+ 0+ + + 

Atrofia nuclear I 0+ 0+ 0+ + + 

Aumento da frequência de vasos I 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 

Deformação do contorno celular I 0+ + + ++ +++ 

Deformação do contorno nuclear I + + + + + 

Núcleos na periferia da célula I 0+ 0+ 0+ + + 

Desarranjo dos cordões hepáticos I 0+ ++ +++ ++ +++ 

Melanomacrófagos I 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 

Vacuolização citoplasmática I 0+ 0+ + + + 

Grânulos eosinófilos I ++ +++ ++ ++ +++ 

Hiperplasia II 0+ 0+ 0+ + + 

Infiltração II + + ++ ++ ++ 

Vacuolização nuclear II + + ++ +++ +++ 

Degeneração nuclear II + + ++ +++ +++ 

Degeneração citoplasmática II 0+ 0+ 0+ + + 

Núcleos picnóticos II 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 

Rompimento celular II 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 

Estagnação biliar II 0 0 0 0 0 

Ruptura de vasos II 0+ 0+ 0+ 0+ 0+ 

Congestão II 0+ 0+ + + ++ 

Necrose focal III 0 0+ 0 0 0 

Necrose total III 0 0 0 0 0 
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Figura 10. Fígado de Prochilodus lineatus, expostos a concentrações subletais de 
Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias.  Em A: valor médio de 
alteração histopatológica (VMA). Em B: índice de alteração histopatológica (IAH). (*) 
Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1). 
 

3.6 Análise dos íons plasmáticos e osmolaridade 

 

A osmolaridade total do plasma aumentou de forma significativa no grupo 

exposto a 0,5 mg L-1 de Dimilin® em relação ao grupo controle (00 mg L-1) (Figura 11). 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 11. Osmolaridade total do plasma de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. (*) 
Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1). 
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Já na análise do íon Na+, não houve diferença significativa entre os grupos de 

exposição ao Dimilin® (Figura 12). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
Figura 12. Concentração do íon Na+ no plasma de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias.  
 

O mesmo ocorreu com o íon K+ no plasma de Prochilodus lineatus, não 

apresentando diferença significativa entre os grupos expostos ao Dimilin® (Figura 13). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 13. Concentração do íon K+ no plasma de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias.  
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Em relação ao íon Cl-, houve uma diminuição significativa de sua concentração 

no plasma de Prochilodus lineatus no grupo exposto a 2,0 mg L-1 do inseticida 

Dimilin® em relação ao grupo controle (00 mg L-1) (Figura 14). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
 
 
 
 
 
Figura 14. Concentração do íon Cl- no plasma de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. (*) 
Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1). 
 

3.7 Atividade das enzimas Na+/K+- ATPase (NKA) e H+- ATPase branquial 

 

A atividade da NKA branquial não mostrou diferença significativa entre os 

grupos expostos a concentrações do inseticida Dimilin® (Figura15). 
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Figura 15. Atividade da enzima Na+/K+ - ATPase nas brânquias de Prochilodus 
lineatus, expostos a concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) 
durante 14 dias.  
 

Já a atividade da H+ - ATPase demonstrou um aumento significativo no grupo 

exposto a concentração de 1,0 mg L-1 do inseticida Dimilin® em relação ao grupo 

controle (00 mg L-1) (Figura 16). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 
 
Figura 16. Atividade da H+ - ATPase nas brânquias de Prochilodus lineatus, expostos a 
concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 14 dias. (*) 
Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1). 
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3.8 Atividade da enzima anidrase carbônica 

 

A atividade da enzima anidrase carbônica demonstrou uma diminuição 

significativa no grupo exposto a 2,0 mg L-1 do inseticida Dimilin® em relação ao grupo 

controle (00 mg L-1) (Figura 17). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 17. Atividade da anidrase carbônica nas brânquias de Prochilodus lineatus, 
expostos a concentrações subletais de Dimlin® (00, 0,25, 0,5, 1,0 e 2,0 mg L-1) durante 
14 dias. (*) Indica diferença significativa em relação ao controle (00 mg L-1). 
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4 Discussão 

 

A exposição crônica a concentrações subletais de Dimilin® evidenciou que esse 

produto causa inúmeras alterações morfológicas nas brânquias, sangue e fígado, sendo 

esse efeito dose dependente, uma vez que foi observado um efeito dose-resposta que se 

elevou com o aumento da concentração do produto na água.  

Todas as espécies de peixes têm uma taxa basal de formação de células anormais 

(SERIANE et al., 2011). Em P. lineatus, a frequência dessas anormalidades foi muito 

baixa no grupo controle, mas aumentou significativamente em peixes expostos a 1 e 2 

mg L-1 de DFB, sugerindo que o DFB apresenta potencial genotóxico em concentrações 

mais altas nos grupos expostos esse produto durante 14 dias. Ferraro et al. (2009) já 

demonstrou o potencial genotóxico de outros pesticidas após exposição crônica em 

estudos com Rhamdia quelem e Astyanax bimaculatus expostas ao Roundup® durante 

15 dias, apresentaram frequência de Anormalidades nucleares eritrocíticas (ANE) mais 

alta que o grupo controle, enquanto que não houve diferença significativa nos animais 

que foram submetidos a exposição aguda. Alterações nucleares podem refletir dano 

genotóxico ocorrido durante o tempo equivalente ao do ciclo celular (RAMSDORF et 

al., 2009) sendo que, na maioria das vezes, é necessária uma exposição mais longa para 

que se possa acumular a substância tóxica no organismo até uma concentração capaz de 

causar alterações (BEDOR et al., 2009). 

Em mamíferos e aves, o DFB é metabolizado através da hidroxilação, 

conjugação e clivagem dos grupos ureia (OPDYCKE et al., 1982) formando a 4-

cloroanilina que é considerada como o único metabólito ou produto de degradação do 

DFB que merece cautela, pois demonstrou ser mutagênica em ratos (PRASAD, 1970). 

Em P. lineatus expostos a DFB, o aumento de MN mostra o possível efeito 
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mutangênico dessa substância. MNs resultam de fragmentos de cromossomos que não 

migraram para os pólos da célula durante a anáfase e podem ser formados por apoptose, 

inativação da formação do fuso ou dano no cromossomo, devido a um agente químico 

ou físico (AL-SABTI e METCALFE, 1995; HEDDLE et al., 1991).  

A degradação do DFB pode gerar ERO que são neutralizados pelo sistema 

antioxidante celular.  Pereira-Maduenho e Martinez (2008) mostraram que durante a 

exposição aguda ao Dimilin®, há ativação do sistema de biotransformação, via aumento 

da atividade da glutationa-S-transferase, e do sistema antioxidante com aumento da 

atividade da catalase. Entretanto o excesso da produção de ERO pode resultar em 

estresse oxidativo e ocorrer o aumento do LPO. O dano lipídico pode resultar também 

em transtornos na permeabilidade, alteração do fluxo iônico, alteração da seletividade 

de nutrientes e posteriormente, levando ao rompimento da membrana (HALLIWELL e 

GUTTERIDGE, 2000). No presente estudo, o aumento de LPO no fígado indicou que 

neste órgão ocorreu estresse oxidativo, enquanto que nas brânquias houve até uma 

diminuição da concentração de LPO. Embora, as brânquias sejam os primeiros órgãos 

em contato com os xenobióticos e o principal local em que são absorvidos pelo animal, 

esses órgãos parecem ter menor sensibilidade a alguns xenobióticos, provavelmente 

devido à rápida transferência do mesmo para o sangue (PAULINO et al., 2012; 

SHIOGIRI et al., 2012). Entretanto, sendo o fígado, o principal órgão de detoxificação 

do organismo, é onde ocorre maior acúmulo de substâncias tóxicas cujo processo de 

detoxificação pode gerar maior concentração de ERO e sobrepor a capacidade de 

defesas antioxidantes do órgão resultando em aumento de LPO (HEATH, 1995). 

Em geral, as brânquias respondem a 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 
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para sobrepor o efeito deletério do xenobiótico (CERQUEIRA e FERNANDES, 2002; 

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

PAULINO et al., 2012; SHIOGIRI et al., 2012). As alterações histopatológicas como 

hiperplasia e hipertrofia do epitélio lamelar, descolamento epitelial, fusão parcial de 

algumas lamelas e proliferação de células mucosa são exemplos de respostas de defesa, 

pois aumentam a distância entre o meio externo e o sangue, agindo como barreira para a 

entrada de contaminantes na corrente sanguínea (HINTON e LAURÉN, 1990; 

POLEKSIC e MITROVIC-TUTUNDZIC, 1994; FERNANDES e MAZON, 2003; 

PAULINO et al., 2012; SHIOGIRI et al., 2012). 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). 

Em P. lineatus expostos ao DFB, uma das alterações mais frequentes foi a 

hiperplasia do epitélio lamelar, a qual pode progredir para uma fusão lamelar, e essa 

pode conduzir a uma notável redução da superfície respiratória, pelo desaparecimento 

das lamelas e consequentemente dificultar a troca de gases e outras funções das 

brânquias. A hiperplasia de células do epitélio lamelar e fusão das lamelas podem ser 

atribuídas como uma resposta secundária ao poluente, uma vez que distância entre a 

água e o sangue é aumentada, dificultando a entrada do poluente na corrente sanguínea. 

Em um estudo realizado por Paulino e colaboradores (2012), essa alteração foi 

encontrada também em P. lineatus expostos a atrazina. Nesse mesmo trabalho, embora 

pouco frequente, a fusão lamelar ocorreu nos dois períodos de exposição (48 horas e 14 

dias) nas concentrações mais altas (10 μg.L-1 e 25 μg.L-1). 

A proliferação das células de cloreto observada em P. lineatus sugere que o DFB 

altera a regulação osmo-iônica mesmo em concentrações baixas e consideradas 

terapêuticas. Alteração osmo-iônica foi reportada por Madueno e Martinez (2008) em 
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exemplares da mesma espécie expostos durante 96 h ao DFB, mas não durante 

exposição a 6 e 24 h.  

A dilatação dos espaços sanguíneos do sistema de células pilares pode conduzir 

a um processo progressivo de histopatologias como congestão sanguínea, aneurisma e a 

ruptura do epitélio branquial com consequente hemorragia, que dependendo da 

intensidade, leva a uma redução da volemia e perda da capacidade de transporte de 

gases e afeta o metabolismo aeróbico (FERNANDES e MAZON, 2003; PAULINO et 

al., 2012). Em P. lineatus expostos ao DFB, as alterações vasculares foram poucas e a 

presença dessas histopatologias foi focal e provavelmente não interferiram de forma 

muito acentuada no transporte de gases respiratórios.  

Os danos observados nas brânquias de P. lineatus devido à exposição ao 

Dimilin®, sua distribuição e gravidade das lesões nesses órgãos dado pelos índices 

VMA e IAH indicam que o DFB causa alterações branquiais leves a severas 

dependendo da concentração de exposição (leves a moderadas - exposição a 1 mg L-1 

DFB e moderadas a severas - exposição a 2 mg L-1 DFB), em sua maioria reversível e 

de possível reparo; entretanto se a exposição for mais longa pode ocorrer uma 

progressão dessas alterações e as funções podem ser afetadas. A brânquia é o órgão de 

trocas gasosas em peixes e tem papel importante na regulação osmo-iônica, equilíbrio 

ácido-base e excreção de produtos nitrogenados (MEYERS e HENDRICKS, 1985; 

FERNANDES et al. 2007). Alterações estruturais nesse órgão podem levar ao 

desequilíbrio dessas funções. 

O fígado é um órgão central, com inúmeras funções vitais do metabolismo 

básico dos vertebrados (ARIAS et al., 1998; GINGERICH e DALICH, 1982), dentre as 

quais se inclui a capacidade de acumulação, biotransformação e excreção de compostos 

xenobióticos (MEYERS e HENDRICKS, 1985). O fígado dos peixes é especialmente 
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susceptível à ação de produtos químicos devido à lentidão do fluxo sanguíneo em 

relação ao débito cardíaco. Além disso, o fluxo biliar é cerca de 50 vezes mais lento que 

o de mamíferos, tornando mais vagarosa a depuração de produtos tóxicos 

(GINGERICH, 1982). 

Dessa forma, os hepatócitos podem ser considerados o alvo de substâncias 

tóxicas, o que caracteriza o fígado como um órgão biomarcador da poluição ambiental 

(ZELIKOFF, 1998). Em um fígado saudável, geralmente pode-se observar hepatócitos 

arranjados em cordões, podendo ou não apresentar vacuolização, núcleo com pequena 

variação do diâmetro e condensação de cromatina (ZELIKOFF, 1998). Embora o 

citoplasma dos hepatócitos possa apresentar variados aspectos, inclusive vacuolização 

dependendo do estado nutricional do indivíduo (RIGOLIN-SÁ, 1998) no caso do 

presente experimento os animais foram alimentados ad libitum. Quando este se encontra 

bem alimentado, os hepatócitos armazenam quantidades significativas de glicogênio e 

processam grande quantidade de lipídios. 

Em P. lineatus expostos ao DFB a presença de hepatócitos com granulações 

densas e vacuolização citoplasmática foi frequente. As vacuolizações citoplásmáticas 

podem indicar a existência de regiões com provável concentração de lipídios 

(TAKASHIMA e HIBIYA, 1995), ou a combinação de agentes tóxicos com os lipídios 

intracitoplasmáticos (RODRIGUES, 1998). O acúmulo de lipídios e a diminuição do 

glicogênio podem prejudicar as atividades metabólicas desempenhadas pelos 

hepatócitos. Além disso, a presença de núcleos picnóticos progredindo para uma 

cariólise, focos de degeneração, células leucocitárias no interior de sinusóides sugerem 

a ocorrência de um possível processo inflamatório.  

Neste estudo, as alterações observadas no tecido hepático de P. lineatus foram 

semelhantes àquelas verificadas por outros pesquisadores no fígado de várias espécies 
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de peixes expostas a diferentes agentes tóxicos, como por exemplo, em Brachydanio 

rerio expostos a concentrações subletais de DDT (SALEH, 1982; RODRIGUES, 1994) 

em Piaractus mesopotamicus expostos ao Roundup® Ready (SHIOGIRI et al., 2012). 

Entretanto, P. lineatus expostos a 25 mg L-1 de DFB durante 96 h apresentaram 

predominantemente hipertrofia celular e nuclear, degeneração citoplasmática e nuclear e 

estagnação biliar e alterações moderadas a severas que podem afetar a função do órgão 

embora reversíveis se ocorrer a remoção da substância tóxica da água (PEREIRA 

MADUENHO e MARTINEZ, 2008). A hipertrofia celular e nuclear pode indicar uma 

intensa atividade metabólica dos hepatócitos e pode ser considerada uma resposta ao 

estresse, porém, de acordo com TAKASHIMA e HIBIYA (1995) não compromete o 

funcionamento normal do órgão. 

Em geral, as alterações observadas no fígado de P. lineatus não são consideradas 

pesticidas específicas, mas são geralmente associadas como uma resposta dos 

hepatócitos a substância tóxica (VAN DYK et al., 2007). O aumento da atividade de 

Glutationa-S-transferase, enzima de detoxificação de fase II e da catalase, enzima 

antioxidante em P. lineatus após 96 h de exposição a 25 mg L-1 de DFB evidencia 

aumento de atividade dos hepatócitos (MADUENHO e MARTINEZ, 2008), que pode 

ter ocorrido também no presente estudo. 

A ocorrência de distúrbios osmorregulatórios e respiratórios, é causada pela 

exposição a um ou mais fatores de estresse, sejam eles, agudos ou crônicos, naturais ou 

xenobióticos, e podem ser identificados através de determinações dos íons plasmáticos 

(WINKALER et al., 2001; BARCELLOS et al., 2004; CAMARGO e MARTINEZ, 

2006; CRESTANI et al., 2007). Distúrbios nas concentrações dos íons Na+, K+ e Cl- 

podem indicar alterações no processo de hiper-regulação em peixes de água doce 

(WENDELAAR BONGA, 1997). A redução da concentração de Cl- no plasma de P. 
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lineatus expostos ao DFB, pode ter ocorrido devido à redução na capacidade de 

absorção pelas brânquias, devido à inibição da anidrase carbônica.  A anidrase 

carbônica é uma enzima citosólica que cataliza a hidratação do CO2 produzindo H+ e 

HCO3
- para o transporte de íons e funcionalmente está acoplada a excreção de CO2 que 

proporciona a regulação iônica e o equilíbrio ácido-base (GILMOUR, 2012). A inibição 

da anidrase carbônica, em geral, resulta em redução do influxo de Na+ e Cl− devido a 

redução do gradiente químico transmembrana para os trocadores Na+/H+ (NH4
+) e Cl-

/HCO3
- alterando o balanço iônico (MAETZ, 1971). Inúmeros agroquímicos inibem a 

atividade da anidrase carbônica, in vitro e in vivo, exibindo dose dependência 

(CEYHUN et al., 2010). Contudo, alguns estudos mostram que o transporte de Na+ não 

esta diretamente relacionado à inibição da anidrase carbônica segundo Boisen et al. 

(2003). Devido à participação na excreção de CO2, a inibição da anidrase carbônica 

branquial, pode gerar nos peixes um quadro de desequilíbrio respiratório, que resulta em 

acidose metabólica (HENRY et al., 1988; RANDALL e BRAUNER, 1998; HENRY e 

SWENSON, 2000; PERRY e GILMOUR, 2012).  

Alterações na atividade da enzima Na+/K+ - ATPase, por exemplo, tem sido 

considerada como uma das principais causas dos prejuízos hidro-eletrolíticos em 

Oncorhynchus mykiss expostos a chumbo (ROGERS et al., 2003) e em Prochilodus 

scrofa expostos a cobre (CERQUEIRA e FERNANDES, 2002). O mesmo pode ocorrer 

com a atividade da H+-ATPase. No presente estudo a atividade da Na+/K+-ATPase não 

diferiu significativamente em relação ao grupo controle, o mesmo fato ocorreu em um 

trabalho de Paulino e colaboradores (2012), em P. lineatus expostos a atrazina. Porém a 

atividade da H+-ATPase aumentou significativamente no grupo exposto a 1,0 mg L-1 de 

Dimilin®.  
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A atividade da Na+/K+-ATPase, distribuída no sistema tubular formado pela 

membrana basolateral das células de cloreto,  gera uma força eletroquímica para a 

absorção de Na+, via trocador Na+/H+ (NH4
+) (HWANG e LEE, 2007) sendo 

responsável pela manutenção de um gradiente de Na+ e K+ através da membrana da 

célula. Em peixes de água doce, a H+-ATPase (tipo V), localizada na superfície apical 

da membrana das células pavimentosas e cloreto, facilita a absorção transepitelial de 

Na+, via canais de Na+ independente da atividade da anidrase carbônica (LIN e 

RANDALL, 1993; WILSON et al. 2000, KIRSCHNER, 2004)  

A proliferação de células cloreto, encontrada na histopatologia das brânquias, 

evidenciou uma resposta morfológica compensatória para aumentar a absorção de íons e 

manter a homeostase plasmática.  Respostas compensatórias geralmente ocorrem para 

restaurar ou manter uma dada função branquial para sobrepor um efeito deletério 

causado por xenobióticos (FERNANDES e MAZON, 2003, FERNANDES et al., 2007, 

CRESTANI et al., 2007; PAULINO et al., 2012).  Contudo, o desequilíbrio iônico 

ocorreu após 14 dias de exposição em concentrações de DFB consideradas terapêuticas 

para eliminação de parasitas em aquicultura, situação que pode ser um risco para peixes 

que vivem em ambientes aquáticos continuamente contaminados com DFB.   

Tais situações geram estresse e aumento na taxa metabólica dos peixes 

(CAMARGO e MARTINEZ, 2007; CRAFFORD e AVENANT-OLDEWAGE, 2010). 

Com as taxas metabólicas elevadas, aumenta também a sensibilidade do organismo, 

facilitando a incorporação de contaminantes, por exemplo, através do aumento na 

permeabilidade branquial (WENDELAAR BONGA, 1997; CERQUEIRA e 

FERNANDES, 2002; CAMARGO e MARTINEZ, 2006; CRAFFORD e AVENANT-

OLDEWAGE, 2010).  
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Conclusão 

 

O inseticida Dimilin® (composto ativo: Diflubenzuron 25% - Chemtura) 

apresenta potencial toxicológico para a espécie Prochilodus lineatus, causando 

alterações em sua fisiologia e morfologia das células, tanto no sangue quanto nas 

brânquias e fígado. Essas alterações mostraram um efeito dose-resposta, indicando que 

a espécie avaliada é um ótimo bioindicador, podendo ser utilizada como sentinela em 

estudos toxicológicos e avaliações ambientais. 

 

Considerações Finais 

 

É importante ressaltar que espécie Prochilodus lineatus é muito utilizada para 

consumo humano, por isso, deve-se dar atenção devida à utilização desse produto em 

peixes de cultivo, pois pode apresentar potencial toxicológico também para os 

consumidores, uma vez que o produto pode estar acumulado no corpo desses animais. 

Portanto, estudos que mostrem a capacidade de bioacumulação do Diflubenzuron em 

peixes, serão muito importantes para avaliar o real potencial toxicológico desse produto 

dentro da cadeia alimentar. 
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