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RESUMO 

 

Langiano, V.C. Efeitos do herbicida Roundup® sobre parâmetros fisiológicos e 

morfológicos de curimbas (Prochilodus lineatus). 2006. Dissertação (Mestrado em Ciências 

Biológicas – Área de Concentração Zoologia). Universidade Estadual de Londrina, Paraná. 

 

Considerando-se que o Roundup® é um herbicida que vem sendo muito utilizado no Brasil em 

numerosas condições de agricultura, bem como em muitas atividades urbanas, e a escassez de 

estudos sobre seus impactos no ambiente, o presente trabalho teve como objetivo avaliar as 

possíveis alterações provocadas pela exposição aguda ao herbicida Roundup em parâmetros 

bioquímicos, fisiológicos e histológicos da espécie de peixe neotropical Prochilodus lineatus 

(curimba). Os peixes foram expostos a 5 concentrações do herbicida Roundup® por 6, 24 e 96 

horas, e foram calculados os valores de CL50 para estes tempos de exposição. Após 

determinação da CL50 os peixes foram expostos a duas concentrações subletais (7,5 e 10 ppm) 

por 6, 24 e 96 horas. Na concentração mais baixa do herbicida observou-se um aumento na 

concentração de hemoglobina após 6 e 96h, um aumento nas proteínas totais após 24 e 96h, 

bem como um aumento transitório na concentração de sódio plasmático após 24h. Na 

exposição a maior concentração de Roundup® observou-se um aumento do hematócrito após 

24h, uma hiperglicemia após 24 e 96h de exposição, provavelmente mediada pelas 

catecolaminas, bem como um aumento nas proteínas totais e na osmolaridade do plasma no 

grupo exposto por 24h. Os peixes também apresentaram um decréscimo transitório na 

concentração de cloreto plasmático em 24h, e um aumento na atividade da catalase após 24h 

de exposição, indicando ativação das defesas antioxidantes por aumento na geração de oxi-

radicais. Em ambos os experimentos (7,5 e 10 ppm) houve a incidência de alterações 

histológicas no fígado de P. lineatus que, embora sejam reversíveis, comprometem 

moderadamente o funcionamento normal do órgão. A partir dos resultados obtidos, conclui-se 

que o Roundup® promove alterações em alguns parâmetros bioquímicos, fisiológicos e 

histológicos de Prochilodus lineatus. Entre os parâmetros analisados pode-se concluir que os 

melhores biomarcadores da exposição a este herbicida em locais que ele seja amplamente 

aplicado, seriam: hematócrito e conteúdo de hemoglobina, glicemia, atividade hepática da 

catalase e histologia hepática. 

 

Palavras-chave: Roundup®, Prochilodus lineatus, glicemia, parâmetros hematológicos, 

histologia hepática, biomarcadores bioquímicos. 
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1. INTRODUÇÃO GERAL 

 

1.1 Poluição ambiental aquática 

Cerca de 75% da superfície do planeta é coberta por água. Entretanto, a maior parte 

dessa água (97,3%) está contida nos oceanos, e o restante (2,7%) é água doce. De toda a 

água doce existente, 98% constituem as geleiras dos pólos e as águas subterrâneas, e apenas 

uma pequena parte, 2%, está distribuída nos rios e lagos, e pode ser disponível para utilização 

(Lloyd, 1992). Assim, a água, que é fundamental à vida e indispensável para diversas atividades 

econômicas, representa um recurso escasso, que deve ser preservado. 

A poluição ambiental tem sido uma questão cada vez mais preocupante, uma vez que 

tem comprometido a qualidade deste recurso.  A poluição aquática está comumente associada 

com a descarga de efluentes domésticos, industriais ou agrícolas. Estas práticas geram uma 

grande quantidade de resíduos, e os corpos d’água são um meio barato e eficiente para 

eliminar a maior parte deles (Mason, 1996). 

Segundo Heath (1995) a poluição aquática consiste na adição à água de qualquer 

substância que altere sua composição química, temperatura ou composição microbiológica.  

Existem centenas de poluentes que atingem o ambiente aquático e cujos efeitos são 

preocupantes. Os principais tipos de poluentes são os metais, os compostos orgânicos (como 

pesticidas, PCBs, hidrocarbonetos alifáticos, solventes, surfactantes, hidrocarbonetos de 

petróleo, compostos organometálicos, gases, como o cloro, ânions, como cianetos e sulfetos, 

ácidos e alcalóides. Esse número cresce anualmente, considerando-se que novos compostos e 

formulações são sintetizados (Mason, 1996). Essas substâncias tóxicas podem causar efeitos 

fisiológicos nos peixes (Heath, 1995).  

A presença desses poluentes no ambiente aquático pode causar letalidade em massa 

nas populações aquáticas, o que é menos freqüente, ou causar diversos efeitos em todos os 

níveis da organização biológica, desde o subcelular e orgânico até os níveis de comunidade e 
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ecossistema. Isto porque as concentrações subletais desses poluentes podem causar 

alterações no organismo que comprometem o comportamento, o crescimento, o 

desenvolvimento, a estrutura dos tecidos e a reprodução, e isso pode comprometer também as 

comunidades e ecossistema aquático (Jobling, 1995; Rand et al., 1995). 

Neste contexto, a toxicologia aquática, que é a ciência que estuda os efeitos dos 

compostos químicos produzidos pelo homem sobre os organismos aquáticos (Rand et al., 

1995), pode ser uma ferramenta muito importante para a avaliação de impactos de poluentes 

sobre a biota aquática (Lombardi, 2004). 

 

1.2 Agrotóxicos e a poluição aquática 

Além de efluentes domésticos e industriais lançados diretamente nos rios, a agricultura 

também acrescenta muitos poluentes nos sistemas aquáticos (Mason, 1996). Esta forma de 

poluição ocorre por fontes chamadas difusas, em que o poluente não entra no corpo d’água a 

partir de um único ponto, que é o caso, por exemplo, de descargas acidentais de poluentes, que 

são fontes poluidoras denominadas pontuais. Nas áreas agrícolas, a lixiviação das águas 

superficiais e a infiltração da água intersticial para rios e lagos podem introduzir quantidades 

substanciais de nutrientes, a partir de fertilizantes, e agrotóxicos nos corpos d’água (Abel, 

1989). 

Os agrotóxicos são selecionados e sintetizados por suas propriedades biocidas, e são 

aplicados para o controle de certos organismos (Rand et al., 1995), sendo por isso também 

chamados de pesticidas, como por exemplo, os herbicidas, inseticidas e fungicidas.  

Os pesticidas são um grupo variado de substâncias que apresentam estruturas químicas 

diversificadas, abrangendo desde substâncias inorgânicas simples a moléculas orgânicas 

complexas. Entre esses últimos, alguns são derivados naturais de plantas e outros são 

derivados sintéticos de produtos naturais ou substâncias completamente sintéticas (Rand et al., 

1995). Estes produtos são tóxicos a determinadas formas de vida. No entanto, poucos 
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pesticidas são totalmente específicos para os seus organismos-alvo, e por isso, outras espécies 

não relacionadas também são afetadas (Rand et al., 1995). Herbicidas e inseticidas apresentam 

grande potencial de causar alterações nas comunidades aquáticas naturais (Releya, 2005). 

Os pesticidas mais comuns utilizados na agricultura são inseticidas, herbicidas e 

fungicidas. Os inseticidas são classificados em 4 grupos: os organoclorados (cuja estrutura 

cíclica contém átomos de cloro, são neurotóxicos, e foram os mais utilizados entre a década de 

40 até 1970; no entanto, devido ao prolongado efeito residual, à degradação lenta e à 

acumulação ambiental nos sistemas biológicos, principalmente em animais e no homem, 

passaram a ser cada vez menos utilizados; alguns exemplos bastante comuns são o DDT, o 

lindano, o aldrin e o dieldrin), os organofosforados (cuja estrutura química apresenta uma 

ligação dupla com um grupo fosfato; inibem competitivamente a acetilcolinesterase e outras 

colinesterases; são exemplos o paration, diclorvos, e o malation), os carbamatos (são derivados 

do ácido carbâmico; também possuem ação anticolinesterásica; são exemplos o carbaril, 

baygon e carbofuran) e as piretrinas e piretróides (as piretrinas são inseticidas naturais 

produzidas a partir do extrato de flores do gênero Chrysantemum; os piretróides são inseticidas 

sintéticos, semelhantes às piretrinas na estrutura química e ação) (Osweiler, 1998). 

Os herbicidas são utilizados para controlar plantas indesejáveis tanto na agricultura 

como em várias outras atividades humanas, entretanto muitos são tóxicos também para 

animais. Os herbicidas são classificados em inorgânicos, que são os arsenicais e os clorados, e 

os orgânicos sintéticos, que são os mais utilizados na agricultura moderna, como por exemplo, 

o herbicida ácido 2,4-D (2,4-Diclorofenoxiacético, um fenoxiclorado, derivado de ácido graxo), o 

molinato (pertence ao grupo dos tiocarbamatos), a atrazina (do grupo das triazinas) e o glifosato 

(derivado do aminoácido glicina) (Osweiler, 1998). 

Segundo Rand et al. (1995) a introdução de pesticidas nos ambientes aquáticos pode 

ocorrer de diversas maneiras: acidentalmente durante a fabricação, durante as aplicações 

(como por exemplo, por meio da pulverização aérea, sendo transportados pelo vento), ou pelo 
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escoamento superficial dos solos após aplicações nas lavouras. As aplicações repetidas na 

agricultura e em pastagens são consideradas as maiores rotas de movimento de pesticidas 

para os corpos d’água (Nimmo, 1985; Jiraungkoorskul et al., 2002). 

Além disso, alguns pesticidas são diretamente aplicados nos meios aquáticos para a 

eliminação de espécies indesejáveis como plantas, algas e vetores de doenças humanas (Rand 

et al., 1995). Os mais comumente usados nesses casos são os herbicidas, para o controle de 

algumas plantas aquáticas que possam interferir em atividades humanas. Outros organismos 

podem ser afetados diretamente, sendo intoxicados pelo herbicida, ou indiretamente, por meio 

de alterações na estrutura da comunidade que venham a ocorrer pela perda de determinadas 

plantas (Mason, 1996). Alguns inseticidas também são aplicados nos sistemas aquáticos para 

eliminar larvas de mosquitos vetores de doenças. Moluscicidas também são muito utilizados 

nos trópicos para o controle de caramujos vetores da esquistossomose. Em alguns países 

também são usados produtos para matar peixes, para se eliminar comunidades inteiras, ou um 

grupo de peixes, ou para o controle de uma determinada espécie (Mason, 1996). 

Uma vez na água, os resíduos de pesticidas podem se ligar a partículas em suspensão, 

depositar-se nos sedimentos do fundo, ou serem absorvidos pelos organismos aquáticos, onde 

são detoxificados ou acumulados. Podem ser transportados pelo ecossistema aquático pelas 

correntes de águas ou pelos corpos dos organismos aquáticos. Alguns pesticidas ou seus 

produtos de transformação podem também ser transportados pela atmosfera por meio da 

volatilização. Existe uma troca contínua dos pesticidas entre os sedimentos e a água, o que é 

influenciado pelo movimento da água, turbulência e temperatura (Nimmo, 1985). 

Os peixes e invertebrados aquáticos podem acumular pesticidas em concentrações 

muito maiores do que as da água, uma vez que esses compostos podem se ligar à matéria 

orgânica que é ingerida por esses animais (Nimmo, 1985). 



 

 

5 

Em muitos países o reconhecimento de que os pesticidas são contaminantes aquáticos 

tem levado a um controle mais rígido na fabricação, transporte, utilização e descarte dessas 

substâncias (Rand et al., 1995). 

No Brasil, não existe legislação que defina limites máximos de qualquer pesticida em 

solos, entretanto, a legislação estabelece normas e critérios para a realização de testes 

preliminares para a avaliação ecotoxicológica dos pesticidas (Amarante Jr. et al., 2002). 

Segundo a legislação brasileira, os agrotóxicos só podem ser utilizados, produzidos e 

comercializados se previamente registrados em órgão federal (Lei n.7.802, 11 de julho de 

1989). De acordo com esta lei também, as instituições públicas e privadas de ensino e pesquisa 

podem realizar experimentações e pesquisas, e podem fornecer laudos nas áreas da 

agronomia, toxicologia, resíduos, química e meio ambiente. 

De acordo com a resolução n. 357 de 17 de março de 2005 do Conselho Nacional do 

Meio Ambiente (CONAMA, 2005), as águas doce, salobra e salina do território nacional são 

divididas em classes, conforme a qualidade requerida para suas utilidades principais, e são 

estabelecidos valores máximos de concentração para vários compostos orgânicos e 

inorgânicos. Por exemplo, os valores máximos permitidos em água doce para compostos 

orgânicos como os herbicidas atrazina, 2,4 D e glifosato são, respectivamente, 2,0 µg.L-1, 30 

µg.L-1 e 280 µg.L-1; e para inseticidas como o heptacloro, o lindano e o malation os valores 

máximos em água doce são, respectivamente 0,03 µg.L-1, 2,0 µg.L-1 e 100 µg.L-1, conforme o 

grau de toxicidade de cada um. 

 

1.3 O herbicida Roundup® 

O comércio mundial de pesticidas cresce a cada ano. Embora muitas mudanças e 

inovações surjam conforme as necessidades do mercado, entre elas o advento das culturas 

transgênicas resistentes a algumas pragas, o uso de herbicidas ainda é destacado, visto que a 

maioria destas inovações não impede o florescimento de ervas daninhas no campo. 
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Atualmente, o herbicida glifosato (N-(fosfometil)glicina) é um dos mais utilizados, representando  

60% do mercado mundial de herbicidas não seletivos, contabilizando um total de US$ 1,2 

bilhão/ano com vendas do produto (Amarante Jr. et al., 2002). 

O glifosato é um herbicida pertencente ao grupo químico das glicinas substituídas, de 

ação pós-emergente, classificado como não-seletivo e de ação sistêmica. Apresenta largo 

espectro de ação, o que possibilita o controle de plantas daninhas anuais e perenes (Galli e 

Montezuma, 2005). 

O Roundup® é um produto cujo princípio ativo é o glifosato, e talvez seja o mais 

importante herbicida já desenvolvido (Jiraungkoorskul et al., 2002). É um herbicida utilizado 

principalmente na agricultura, mas também muito útil para o controle de plantas em 

reflorestamentos, jardinagens, e de plantas aquáticas em tanques de criação de peixes e em 

lagos (Neskovic et al., 1996). 

O glifosato é absorvido basicamente pela região clorofilada das plantas (folhas e tecidos 

verdes) e translocado preferencialmente pelo floema, para os tecidos meristemáticos. Por ser 

um derivado de glicina (um aminoácido essencial presente nas plantas), a molécula de glifosato 

não é percebida como um potencial agressor. Atua na planta como um inibidor da atividade da 

enzima 5-enolpiruvilshiquimato-3-fosfato sintase (EPSPS), que é catalisadora de uma das 

reações de síntese dos aminoácidos aromáticos essenciais fenilalanina, tirosina e triptofano, os 

quais são precursores de outros produtos, como lignina, alcalóides, flavonóides e ácidos 

benzóicos (Amarante Jr. et al., 2002; Galli e Montezuma, 2005). 

A principal rota de degradação do glifosato são os microorganismos de solo e água, por 

processos aeróbicos e anaeróbicos. O tempo de meia vida média é em torno de 32 dias (Galli e 

Montezuma, 2005). A degradação do glifosato no solo pode seguir duas rotas. A primeira 

consiste na transformação do glifosato em sarcosina, por ação da bactéria Agrobacterium 

radiobacter ou da Enterobacter aerogenes: a sarcosina entra no metabolismo destes 
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microorganismos e de outros, sendo degradada. A segunda rota consiste na transformação do 

glifosato em ácido aminometilfosfônico, ou AMPA (Amarante Jr. et al., 2002). 

Por apresentar elevada eficiência na eliminação das plantas daninhas para a agricultura, 

por ser biodegradável, e por ser considerado pouco tóxico a animais, o glifosato, desde que foi 

introduzido no mercado, tornou-se um dos herbicidas mais utilizados no mundo (Cox, 1998; 

Amarante Jr. et al., 2002; Jiraungkoorskul et al., 2002). Na agricultura é principalmente aplicado 

em culturas de soja, arroz irrigado, milho, cana-de-açúcar e em pastagens. Para aumentar a 

eficiência no controle das ervas, uma prática muito comum é utilizar herbicidas à base de 

glifosato misturado com outros herbicidas, tais como os formulados à base de 2,4 D e diuron, 

por exemplo. Em geral, o glifosato é vendido em concentrações de 48% (m/v) e as doses 

aplicadas são em torno de 5 L.ha-1 (Amarante Jr. et al., 2002). 

Segundo a Associação das Empresas Nacionais de Defensivos Agrícolas (AENDA, 

2004), estima-se que no Brasil o comércio deste pesticida represente nos últimos anos cerca de 

25% de todo o mercado brasileiro de defensivos agrícolas, o que corresponde a 

aproximadamente 80 milhões de litros anuais, e com a liberação da produção comercial de soja 

transgênica, este volume pode chegar a 200 milhões de litros anuais. A semente de soja 

transgênica foi modificada geneticamente, pelo mecanismo de transgenia, por meio do qual um 

gene de uma bactéria do solo, Agrobacterium sp4, resistente à ação do glifosato, foi inserido no 

genoma da soja convencional. Nas culturas de soja convencional, os agrotóxicos são aplicados 

apenas na fase de pré-plantio, ou seja, antes da terra receber as sementes. Todavia, existe 

uma grande preocupação em torno da utilização dos agrotóxicos nas culturas de soja 

transgênica, uma vez que eles também podem ser aplicados na fase pós-emergente, ou seja, 

diretamente sobre a planta, e isso pode trazer riscos para o meio ambiente em razão do uso 

aumentado dos agrotóxicos. 

Segundo a Empresa Brasileira de Pesquisa Agropecuária (Embrapa, 2005), no Brasil, a 

cultura de soja se encontra em franca expansão. Esta foi a cultura que mais cresceu nos 
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últimos 30 anos. De 1970 a 2003, o crescimento da produção foi da ordem de 333% (de 45 para 

quase 190 milhões de toneladas). Em 2004, o Brasil foi o segundo maior produtor mundial de 

soja com produção de 50 milhões de toneladas, contribuindo com 25% da safra mundial, e esta 

produção se concentra nos três estados da região sul e no centro-oeste principalmente. 

Realizando-se uma análise prospectiva sobre o agronegócio da soja e tomando-se por 

referência a realidade atual, é pertinente afirmar que tanto a produção quanto a demanda de 

oleaginosa no mundo só tendem a crescer, sendo que o Brasil figura como um dos países que 

apresentam as condições mais apropriadas para expandir a produção, que tem crescido, em 

média cerca de cinco milhões de toneladas/ano, desde 1970 (Embrapa, 2005). 

A partir dessas perspectivas com relação à cultura de soja, e com a criação da planta 

transgênica resistente ao Roundup®, presume-se um aumento considerável da utilização deste 

herbicida, bem como da disponibilidade deste na natureza, e conseqüentemente nos corpos 

d’água, e, por conseguinte, torna-se importante a realização de estudos sobre as propriedades 

ecotoxicológicas deste herbicida. 

 

1.3.1 Toxicidade do herbicida Roundup® 

A toxicidade aguda do glifosato é considerada baixa. De acordo com a Organização 

Mundial de Saúde (WHO, 1994), a DL50 oral do glifosato puro em ratos é de 4,230 mg/kg, 

enquanto o fabricante (Monsanto) cita DL50 de 5,600 mg/kg. Segundo a classificação 

toxicológica da Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (EPA), o glifosato pertence 

à classe toxicológica IV (Não Tóxico). A toxicidade relativamente baixa pode ser atribuída à 

modalidade bioquímica de ação do glifosato em uma rota metabólica das plantas (mecanismo 

do ácido shiquímico), similar ao existente em alguns microorganismos mais complexos, não 

existindo, entretanto, em animais (Amarante Jr. et al., 2002). 

Todavia, apesar da toxicidade relativamente baixa do glifosato, alguns dos componentes 

de seus produtos formulados, como o Roundup® por exemplo, apresentam-na mais elevada que 
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o ingrediente ativo. Isto porque as formulações encontradas no mercado geralmente contêm 

uma substância surfactante, cuja finalidade é facilitar a aplicação do produto impedindo a 

formação de gotas nas folhas pulverizadas, fazendo com que o herbicida se espalhe mais 

facilmente pela superfície foliar. Alguns destes surfactantes são irritantes sérios, tóxicos para 

peixes. Os tipos de surfactantes mais usados em formulações do glifosato são as etilaminas. Os 

compostos deste grupo de surfactantes são significativamente mais tóxicos que o glifosato, 

causando sérias irritações nos olhos, sistema respiratório e pele (Cox, 1998; Amarante Jr. et al., 

2002). A dose de Roundup® (glifosato + surfactante POEA – Polioxiaminoetileno) necessária 

para exterminar ratos corresponde a 1/3 da dose de glifosato puro (Cox, 1998). 

A literatura sobre as propriedades toxicológicas e ecotoxicológicas dos produtos 

formulados a base de glifosato ainda é escassa. Alguns estudos utilizaram apenas o ingrediente 

ativo, glifosato, enquanto outros foram feitos com os produtos comerciais, que contêm o 

glifosato e o surfactante. Em testes de toxicidade aguda realizados com carpas (Cyprinus 

carpio) expostas apenas ao glifosato, Neskovic et al. (1996) encontraram o valor da CL50 em 

96h para este composto de 620 mg.L-1. Entretanto, estes autores verificaram que 

concentrações subletais de glifosato menores que 1% da CL50 causaram danos às brânquias da 

carpa, e Szarek et al. (2000) verificaram que concentrações menores que 2% da CL50
 

provocaram alterações na estrutura hepática desta mesma espécie de peixe. 

Considerando-se o produto formulado Roundup® as concentrações letais médias (CL50) 

em 96 horas determinadas para peixes variam de 2 a 55 ppm, dependendo da espécie de 

peixe, a fase de vida e as condições dos testes (Jiraungkoorskul et al., 2002). Estes autores 

encontraram valores de CL50 de Roundup
® para tilápias jovens (Oreochromis niloticus) de 17,5 e 

16,8 ppm em 24 e 96h respectivamente, e para tilápias adultas estes valores foram de 46,9 e 

36,8 em 24 e 96h. Também foram encontradas por estes autores alterações histológicas 

hepáticas, branquiais e renais nas tilápias do Nilo quando expostas a uma concentração abaixo 
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da CL50 96h. Estes resultados indicam que a associação do glifosato com o surfactante de seus 

produtos formulados é muitas vezes mais tóxica para peixes que o glifosato puro. 

 

1.4 Testes de toxicidade 

As substâncias tóxicas podem trazer muitos riscos ao ambiente aquático, visto que uma 

vez presentes nos organismos em grandes quantidades podem causar efeitos prejudiciais 

bastante visíveis, enquanto que pequenas quantidades podem provocar efeitos adversos não 

aparentes (Rand & Petrocelli, 1985; Rand et al., 1995). 

A toxicologia estuda a identificação dos compostos tóxicos, os graus de toxicidade e os 

efeitos fisiológicos (Heath, 1995). A ecotoxicologia estuda os efeitos adversos dessas 

substâncias tóxicas sobre comunidades e espécies em um ecossistema (Rand et al., 1995). 

Com o objetivo de aumentar o conhecimento dos efeitos dos agentes químicos na biota 

aquática, tem sido utilizados, nas últimas décadas, testes de toxicidade com organismos 

dulcícolas, estuarinos e marinhos, em condições laboratoriais e de campo (Martinez e Cólus, 

2002). 

A legislação brasileira (Resolução n. 357, CONAMA, 2005) prevê a aplicação de ensaios 

ecotoxicológicos, toxicológicos, ou outros métodos cientificamente reconhecidos, para estudos 

de substâncias ou contaminantes ainda não listados na resolução, que possam causar danos 

aos seres vivos. 

Segundo Heath (1995), os estudos toxicológicos dos compostos químicos iniciam-se 

com os testes de avaliação da toxicidade aguda para se calcular a concentração letal média 

(CL50) do agente químico. A concentração letal média (CL50) é a concentração estimada que 

causa morte em 50% dos animais testados em um determinado período de exposição 

(normalmente 96h). A determinação da letalidade é importante para estimar a concentração e o 

risco potencial de uma substância química causar alterações fisiológicas em uma determinada 

espécie, bem como a sensibilidade da espécie em estudo (Heath, 1995). Exposições a doses 
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abaixo da CL50 são chamadas subletais, e são importantes para revelar as prováveis alterações 

biológicas induzidas por um dado poluente. 

Com relação aos pesticidas, a toxicidade aguda dos inseticidas organoclorados tende a 

ser maior que a dos compostos organofosforados. Os herbicidas, com poucas exceções, têm 

uma toxicidade relativamente menor para peixes. Entretanto, quase todos os pesticidas têm 

efeitos fisiológicos subletais agudos ou sob condições de exposição crônica (Heath, 1995). 

 

1.5 Biomarcadores 

Uma grande variedade de compostos químicos pode ser encontrada nos ecossistemas 

aquáticos. Tais compostos são substâncias estranhas aos sistemas biológicos, e são chamados 

xenobióticos, e podem ser tóxicos para os organismos aquáticos (Jobling, 1995). 

Em ambientes aquáticos degradados os poluentes normalmente ocorrem em 

concentrações subletais, de maneira que alterações na estrutura e na fisiologia dos organismos 

aquáticos são mais comuns que a mortalidade em massa (Poleksic & Mitrovic-Tutundzic, 1994). 

Estas alterações, uma vez caracterizadas, podem ser utilizadas como biomarcadores (Jobling, 

1994), que consistem em alterações biológicas relacionadas à exposição ou aos efeitos tóxicos 

de um contaminante ambiental (Peakall, 1994). 

Uma resposta fisiológica é uma alteração causada por um agente estressor, e pode ser 

iniciada no organismo para a manutenção da homeostase, ou a alteração pode refletir um 

colapso de alguma função fisiológica gerado diretamente pelo estressor, e nesse caso ser 

considerada mais como um efeito que uma resposta. Assim, um efeito fisiológico pode iniciar 

uma resposta fisiológica para corrigir o estado interno alterado do animal (Heath, 1995), e 

ambos (o efeito e a resposta) podem ser usados como biomarcadores. 

Existem quatro rotas por meio das quais os xenobióticos podem entrar no peixe: pelas 

brânquias, pela alimentação, ao ingerir água (animais marinhos) e pela pele (Heath, 1995). Os 
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xenobióticos atuam em diferentes níveis de organização biológica, o que pode levar a diferentes 

respostas (Jobling, 1995). 

Os poluentes exercem seus efeitos primeiro no nível enzimático, ou alterando alguma 

função celular, como a permeabilidade das membranas. Estas alterações podem afetar a 

integridade celular, a ultraestrutura e funções, como consumo de energia ou o nível de secreção 

hormonal (Heath, 1995). Se estas alterações são muito severas, muitas células podem morrer, 

resultando em lesões histológicas. Como os órgãos são constituídos de vários tipos celulares, 

efeitos em um ou mais desses tipos podem comprometer a função do órgão. Por exemplo, 

alguns poluentes podem causar um descolamento ou uma necrose no epitélio branquial que 

pode alterar a permeabilidade branquial ao oxigênio e assim comprometer a função respiratória 

em todo o animal, levando ao uma falência da homeostase. Alguns órgãos então começam a 

apresentar respostas compensatórias (por exemplo, um aumento na taxa respiratória), na 

tentativa de restabelecer o equilíbrio interno do organismo. Nesse caso, a alteração inicial na 

brânquia é um efeito patológico que causa uma ou mais respostas fisiológicas (Heath, 1995). 

Os poluentes também podem alterar o comportamento do peixe, afetando diretamente o 

sistema nervoso, ou indiretamente, afetando outras funções orgânicas como osmorregulação e 

metabolismo de hormônios sexuais. A exposição crônica a contaminantes pode afetar níveis 

organizacionais mais superiores, como por exemplo, pode deprimir o crescimento e o processo 

reprodutivo, que é um dos processos mais afetados pela poluição. Finalmente, alterações na 

função de um grupo de organismos em um ecossistema causam efeitos em outros grupos que 

sejam suas presas ou predadores (Heath, 1995). 

Os níveis mais altos da organização biológica, como os de população, comunidade e 

ecossistema podem ser utilizados em estudos de avaliação de risco ambiental. Entretanto, a 

utilidade de pesquisas nesses níveis organizacionais é limitada, visto que os efeitos 

ecologicamente relevantes (como morte ou prejuízo na função biológica do organismo) já 

ocorreram no momento em que foram detectados. Os biomarcadores nos níveis mais baixos da 
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organização biológica (como os bioquímicos, fisiológicos e histológicos) têm sido considerados 

medidas mais viáveis de alterações em virtude da presença agentes estressores. Estes 

biomarcadores podem permitir uma avaliação rápida do estado de saúde do organismo 

(Huggett et al., 1992) em uma dada situação ambiental. 

  

1.5.1 Biomarcadores bioquímicos 

Quando um animal entra em contato com um xenobiótico, este, normalmente, é 

transportado pelo sangue até os órgãos onde será metabolizado ou armazenado (Jobling, 

1995). O fígado é o local do organismo com um sistema enzimático mais apurado para a 

biotransformação de xenobióticos (Hinton et al., 1992). 

Neste órgão estão presentes enzimas responsáveis pelas reações de detoxificação de 

substâncias químicas (Jimenez e Stegeman, 1990). Estas reações de transformação de 

xenobióticos normalmente envolvem reações de oxidação, redução e hidrólise do composto 

tóxico (chamadas reações de fase 1). Nessa fase os compostos lipofílicos são transformados 

em hidrofílicos, que são menos tóxicos por serem menos permeáveis às membranas biológicas. 

Estes resíduos podem ser excretados diretamente ou passar pelas reações de fase 2. Nesta 

fase ocorre conjugação dos resíduos com substratos endógenos como a glutationa, para serem 

excretados mais facilmente (Huggett et al., 1992). 

A glutationa-S-transferase é uma família de enzimas relacionadas com a conjugação e 

excreção de compostos tóxicos (fase 2) (Goksoir e Forlin, 1992), como os poluentes ambientais, 

carcinógenos, mutagênicos e produtos tóxicos como os hidroperóxidos lipídicos gerados 

durante o estresse oxidativo (Bukowska et al., 2003). 

Trabalhos têm relatado o aumento na atividade dessa enzima na presença de 

hidrocarbonetos poliaromáticos e policlorados (PAHs e PCBs) e sua diminuição na presença de 

pesticidas organofosforados e carbamatos (Stien et al., 1998). 
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Os xenobióticos podem também gerar oxirradicais, como o peróxido de hidrogênio e 

hidroxilas, que por sua vez, causam danos celulares e teciduais, já que estão normalmente 

associados com diversos processos patológicos, como mutagênese e carcinogênese (DiGiulio 

et al. 1989). 

O estudo de enzimas antioxidantes em peixes tem mostrado que elas são 

estruturalmente semelhantes às de mamíferos e suas atividades estão relacionadas ao controle 

do estresse oxidativo em animais expostos a contaminantes (Wilhelm Filho, 1996; Huggett et 

al., 1992). O sistema de defesa antioxidante utiliza mecanismos enzimáticos e não-enzimáticos. 

As principais enzimas antioxidantes são a superóxido dismutase, catalase e glutationa 

peroxidase (Wilhelm Filho, 1996). Estas enzimas atuam na remoção de espécies reativas de 

oxigênio (EROs), como o ânion superóxido (O-2) e o peróxido de hidrogênio (H2O2) do 

organismo e, portanto, estão envolvidas no controle do estresse oxidativo (Huggett et al., 1992). 

Vários trabalhos têm relatado efeitos sobre a atividade da catalase em função da 

exposição a pesticidas organoclorados (Pandey et al., 2001; Dorval et al., 2003; Zhang et al., 

2004) e ao Roundup® (Pieniazek et al., 2004). 

Devido ao fato de serem enzimas importantes no controle do estresse oxidativo, as 

atividades da glutationa-S-transferase e da catalase podem ser indicadores da ocorrência de 

estresse químico. 

 

1.5.2 Biomarcadores endócrinos 

A exposição de peixes a estressores ambientais induz uma série de respostas 

endócrinas. Pode-se considerar a resposta ao estresse como um conjunto de alterações 

primárias, secundárias e terciárias que envolvem níveis sucessivamente superiores da 

organização biológica, iniciando com a ativação dos sistemas nervoso e endócrino e terminando 

com alterações apresentadas pelo organismo como um todo (Jobling, 1994).  
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O estresse em peixes, assim como em outros animais, resulta tipicamente em dois tipos 

de resposta endócrina: a resposta via eixo hipotálamo-hipófise e células interrenais, que 

culmina com o aumento do cortisol plasmático, e a resposta adrenérgica, que resulta em um 

aumento de catecolaminas plasmáticas (Brown, 1993). 

A hipersecreção de corticosteróides e de catecolaminas é considerada resposta primária 

ao estresse (Thomas, 1990), e a liberação de catecolaminas e cortisol dispara uma grande 

variedade de alterações bioquímicas e fisiológicas no organismo, denominadas coletivamente 

de respostas secundárias ao estresse. Entre os efeitos secundários estão os efeitos 

metabólicos (como alterações na glicemia, no ácido lático e no glicogênio hepático e muscular), 

os efeitos hematológicos (alterações no hematócrito e no número de linfócitos), e ainda os 

efeitos hidrominerais (alterações nas concentrações plasmáticas de cloreto, sódio, potássio, 

proteínas e na osmolaridade do plasma). Estas respostas a estímulos prolongados podem levar 

aos efeitos terciários, que são principalmente a queda de desempenho reprodutivo e a 

diminuição na resistência a doenças (Wandelaar Bonga, 1997). 

A liberação de corticosteróides no sangue é uma resposta que os animais apresentam 

em alguma situação de estresse, havendo um estímulo neuroendócrino para sua secreção. O 

cortisol é o principal hormônio corticosteróide encontrado no plasma de teleósteos, e é 

secretado pelas células interrenais, semelhantes ao córtex da adrenal de mamíferos. Se a 

situação estressante persistir, o córtex da adrenal é estimulado a liberar grandes quantidades 

deste hormônio no sangue. Este hormônio é o responsável pela manutenção das respostas 

iniciadas pela adrenalina, sendo que situação semelhante acontece com os peixes (Donaldson, 

1981).  

Alguns trabalhos com peixes expostos a agrotóxicos têm mostrado que estes podem 

alterar os níveis de cortisol em peixes (Johnston et al., 1998; Aldegunge et al., 1999; Dorval et 

al., 2003; Colin e Moore, 2004). 
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Desta maneira, a análise do cortisol plasmático em peixes expostos a pesticidas pode 

revelar possíveis efeitos destes xenobióticos sobre eles. 

 

1.5.3 Biomarcadores metabólicos 

A poluição aquática, tanto aguda quanto crônica, pode resultar em um estresse 

metabólico devido a um aumento da demanda energética, podendo afetar as reservas de 

nutrientes do animal (DiGiulio et al., 1995), como as reservas lipídicas e de proteínas em último 

caso. Uma das primeiras respostas é o aumento da glicose no sangue e a diminuição do 

glicogênio no fígado, na tentativa de suprir a demanda energética (Morgan e Iwama, 1997). 

Muitos compostos orgânicos causam um rápido aumento na concentração de glicose no 

plasma. Em peixes expostos a concentrações agudas de agentes tóxicos a magnitude deste 

aumento depende da concentração das reservas de glicogênio hepático (Huggett et al., 1992). 

A concentração de glicose plasmática representa uma medida útil do estado energético 

de um organismo num dado momento (Huggett et al., 1992), visto que um aumento na sua 

disponibilidade pode indicar a ocorrência de uma situação de estresse. Vários trabalhos 

mostram um aumento na glicemia de peixes expostos a pesticidas (Sancho, 1997; Johnston et 

al., 1998; Oruç e Uner, 1999; Aguiar et al., 2004) inclusive o Roundup (Glusczak et al., 2005). 

 

1.5.4 Biomarcadores hematológicos 

Nos peixes uma membrana fina, que é o epitélio lamelar das brânquias, separa o sangue 

do meio externo, permitindo que qualquer mudança desfavorável no ambiente seja refletida no 

sangue. Por isso o sangue dos peixes tem sido utilizado em estudos toxicológicos, para 

monitoramento ambiental e como possível indicador de alterações patológicas e fisiológicas 

(Sampath et al., 1993). A exposição a poluentes químicos pode causar aumento ou diminuição 

nos parâmetros hematológicos (Heath, 1995). 
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Alterações hematológicas podem ser indicadoras do estado fisiológico do peixe já que a 

função do sangue no organismo é manter a estabilidade dos tecidos e o ambiente interno 

constante (Pickering e Pottinger, 1987). Essas alterações são um dos primeiros reflexos 

detectáveis de estresse ambiental. Isso porque, segundo Heath (1995), o estresse pode causar 

hemoconcentração em muitas espécies dulcícolas, o que pode ser uma conseqüência do 

aumento da diurese freqüentemente causada pela presença de contaminantes. Também pode 

haver uma variação no conteúdo de hemoglobina do peixe, ou ainda, no tamanho dos 

eritrócitos, como estratégia de adaptação aos estressores. Vários estudos têm mostrado que a 

exposição crônica a alguns estressores pode induzir anemia (prejudicando a formação da 

hemoglobina), enquanto outros causam aumento no hematócrito ou no conteúdo de 

hemoglobina, normalmente decorrente de hipóxia interna devido a danos nas brânquias (Heath, 

1995). 

Estudos têm mostrado variações significativas em parâmetros hematológicos como 

hematócrito e conteúdo de hemoglobina em peixes expostos ao Roundup® (Glusczak et al., 

2005) e a outros pesticidas (Sancho et al., 2000; Saxena e Seth, 2002; Jung-Hoon et al., 2005). 

 

1.5.5 Biomarcadores osmoiônicos 

Os peixes dulcícolas precisam constantemente enfrentar um influxo osmótico de água e 

perda de íons, absorvendo-os ativamente pelas brânquias, e eliminando o excesso de água 

através de uma urina diluída e abundante (Heath, 1995).  

Os líquidos corporais dos animais dulcícolas, incluindo os peixes, são hiperosmóticos 

em relação ao meio externo. Vertebrados aquáticos dulcícolas tem osmolaridade sangüínea em 

torno de 200 a 300 mOsm.L-1, sendo que a osmolaridade do meio externo é geralmente muito 

menor que 50 mOsm.L-1 (Randall et al., 2000). 

A manutenção das concentrações iônicas internas constantes (sódio, cloreto, cálcio e 

magnésio) nos animais dulcícolas é essencial, e requer regulação ativa para evitar o influxo de 
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água e o efluxo de íons nestes organismos (Huggett et al., 1992). Os líquidos extra e 

intracelular são mantidos com concentrações iônicas diferentes devido a atuação da enzima 

Na+/K+ ATPase. Essa enzima funciona como uma bomba que mantém os níveis de sódio e 

cloreto mais altos no exterior da célula e os níveis de potássio altos no interior da célula, contra 

um gradiente de concentração (Jobling, 1995). 

Alguns poluentes podem interferir na atuação da bomba de sódio ou ainda aumentar a 

produção de urina, o que pode prejudicar a captação de íons pelas brânquias ou ainda 

aumentar a concentração iônica do animal (Heath, 1995). 

Alterações no balanço iônico nos organismos podem ser devidas a efeitos de estressores 

nos órgãos de regulação iônica, nos receptores sensoriais internos e externos envolvidos na 

detecção de variações nas condições osmóticas, no sistema endócrino, no metabolismo, ou nos 

processos de transporte ativo. Assim, parâmetros iônicos do sangue dos peixes, como medidas 

de osmolaridade e concentrações de íons Na+, Cl- e K+ podem ser biomarcadores sensíveis da 

exposição química e seus efeitos (Huggett et al., 1992). 

 Martinez e Cólus (2002) encontraram variações nas concentrações iônicas de sódio e 

cloreto em curimbas, Prochilodus lineatus expostos ao inseticida Azodrin. Martinez e Souza 

(2002) verificaram variações significativas em P. lineatus expostos ao nitrito. Colin e Moore 

(2004) também observaram alterações nas concentrações iônicas plasmáticas em salmões 

(Salmo salar) expostos ao herbicida atrazina. Dessa forma, medidas dos conteúdos plasmáticos 

de íons sódio e cloreto e da osmolaridade podem indicar alterações na osmorregulação de 

peixes expostos a poluentes, sendo bastante utilizados como biomarcadores. 

 

1.5.6 Biomarcadores histológicos 

Os poluentes aquáticos induzem alterações histológicas em peixes. A histopatologia, 

como um indicador de exposição a contaminantes, representa uma ferramenta muito útil para 

se avaliar efeitos subletais da exposição a poluentes (Bernet et al., 1999). Estas alterações 
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também podem estar relacionadas a eventuais alterações bioquímicas, visto que estas 

freqüentemente resultam de lesões histológicas (Heath, 1995). 

As análises histopatológicas são bastante sensíveis para detectar efeitos diretos de 

compostos químicos em órgãos-alvo, tanto em pesquisas realizadas em laboratório como em 

campo. As análises microscópicas permitem quantificar as lesões histopatológicas, e ajudam a 

estabelecer relações com outros biomarcadores (Schwaiger et al., 1997). 

O fígado é um órgão chave quando se considera a ação dos poluentes químicos sobre o 

peixe. É o principal órgão na biotransformação dos xenobióticos e provavelmente também para 

excreção de metais. Assim, muitos xenobióticos e metais se acumulam no fígado, de modo que 

suas células ficam expostas a um nível elevado de agentes químicos que podem estar 

presentes no meio ambiente ou em outros órgãos do peixe (Heath, 1995). Devido a sua função 

no metabolismo e a sua sensibilidade a poluentes do ambiente, este órgão tem se destacado 

em estudos toxicológicos relacionados à contaminação de várias espécies de peixes por 

agentes químicos orgânicos e inorgânicos (Hinton et al., 1992). Parâmetros hepáticos, como 

alterações histológicas nos hepatócitos e depleção de glicogênio, vêm sendo utilizados em 

estudos de efeitos de poluentes ambientais em peixes (Schwaiger et al., 1997). 

Alguns estudos têm mostrado alterações hepáticas severas em peixes expostos ao 

herbicida Roundup ou a outros pesticidas. Jiraungkoorskul et al. (2002) verificaram alterações 

como degeneração celular, degeneração nuclear e ocorrência de núcleos picnóticos em tilápias 

(Oreochromis niloticus) expostas ao Roundup. Szarek et al. (2000) também verificaram 

ocorrência de alterações hepáticas em carpas (Cyprinus carpio) expostas ao Roundup. 

Nescovik et al. (1996) observaram alterações hepáticas severas em carpas (Cyprinus carpio) 

expostas ao glifosato. Fanta et al. (2003) analisaram o tecido hepático do peixe Corydoras 

paleatus, após exposição e ingestão do pesticida organofosforado Folidol. As alterações mais 

encontradas foram: degeneração celular, vacuolização citoplasmática, estagnação biliar e 

presença de núcleos picnóticos. By et al. (2002) encontraram alterações hepáticas como 
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infiltração linfocítica, ocorrência de melanomacrófagos e necrose focal em esturjão (Acipenser 

transmontanus) em estudo de bioacumulação de metais e pesticidas organoclorados. 

Por conseguinte, a histologia hepática constitui um bom biomarcador para se avaliar 

efeitos diretos de pesticidas em peixes. 

Considerando-se as informações expostas, pode-se afirmar que muitos pesticidas 

usados na agricultura podem causar danos bioquímicos, fisiológicos e histológicos em peixes, e 

que estas alterações podem ser úteis como biomarcadores no monitoramento de locais 

poluídos por esses tipos de efluentes. 

Contudo, a maioria desses estudos ainda é realizada com espécies de regiões 

temperadas. Segundo Lacher e Goldstein (1997), há a necessidade de se identificar espécies 

sensíveis, de valor ecológico ou econômico, que possam ser usadas em testes de toxicidade, 

para se estudar os efeitos de contaminantes em organismos aquáticos na região neotropical.  

No Brasil, ainda poucos estudos foram realizados sobre os efeitos do herbicida Roundup 

em espécies peixes. Grisolia (2002) estudou efeitos genotóxicos do Roundup para tilápias 

(Tilapia rendalli) coletadas do lago Paranoá (Brasília). Mais recentemente, Glusczak et al. 

(2005) estudaram efeitos da exposição aguda ao Roundup em parâmetros bioquímicos e 

hematológicos do peixe neotropical Leporinus obtusidens. Portanto, existe a necessidade de se 

ampliar o conhecimento sobre os efeitos que esse importante herbicida pode causar na 

ictiofauna neotropical. 

O curimba (Prochilodus lineatus) é uma espécie neotropical de grande importância 

econômica e ecológica, além de ser bem estudado quanto a sua biologia, fisiologia e 

reprodução, e ser considerado uma espécie sensível a poluentes ambientais (Mazon e 

Fernandes, 1999; Cerqueira e Fernandes, 2002; Martinez et al., 2004). 

Assim, considerando-se a importância do herbicida Roundup, que é um dos pesticidas 

mais utilizados na agricultura moderna no mundo e no Brasil, e devido ao fato de muitos dos 
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pesticidas alcançarem o ambiente aquático, torna-se necessária a realização de testes de 

toxicidade que avaliem os efeitos deste herbicida em espécies de peixes neotropicais. 

 

2. OBJETIVOS 

 

• Realizar testes de toxicidade aguda do herbicida Roundup® para a espécie de peixe 

neotropical Prochilodus lineatus; 

• Determinar a concentração letal média, CL50 (6, 24 e 96h) do herbicida Roundup
® para 

Prochilodus lineatus; 

• Avaliar em P. lineatus as possíveis alterações bioquímicas, fisiológicas e histológicas 

induzidas pela exposição a duas concentrações subletais do herbicida Roundup® (7,5 e 

10 ppm) durante 6, 24 e 96 h; 

• Avaliar a utilização dos parâmetros estudados como biomarcadores para o 

monitoramento da exposição ao Roundup®. 
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RESUMO 

O presente trabalho avaliou alterações em parâmetros bioquímicos, fisiológicos e histológicos 
do peixe neotropical Prochilodus lineatus (curimba), após exposição aguda ao herbicida 
Roundup®. Foram obtidos os valores de CL50 em 6, 24 e 96h para esta espécie (20,84; 17,32 e 
13,69 ppm). Os peixes foram expostos a duas concentrações subletais (7,5 e 10 ppm) por 6, 24 
e 96 horas. Na concentração mais baixa do herbicida observou-se um aumento na 
concentração de hemoglobina após 6 e 96h, provavelmente por ação das catecolaminas, um 
aumento nas proteínas totais após 24 e 96h, bem como um aumento transitório na 
concentração de sódio plasmático após 24h. Na exposição a maior concentração de Roundup® 
observou-se um aumento do hematócrito após 24h e hiperglicemia após 24 e 96h de exposição, 
provavelmente mediados pelas catecolaminas, bem como um aumento nas proteínas totais e 
na osmolaridade do plasma no grupo exposto por 24h, que deve ter ocorrido em função dos 
aumentos na glicemia e proteínas totais neste grupo. Os peixes expostos a 10 ppm também 
apresentaram um decréscimo transitório na concentração de cloreto plasmático, e um aumento 
na atividade da catalase hepática após 24h de exposição, indicando ativação das defesas 
antioxidantes por aumento na geração de oxirradicais. Em ambas as exposições subletais (7,5 
e 10 ppm) houve a incidência de alterações histológicas no fígado de P. lineatus que, embora 
sejam reversíveis, comprometem moderadamente o funcionamento normal do órgão. A partir 
dos resultados obtidos, conclui-se que o Roundup® promove alterações em parâmetros 
bioquímicos, fisiológicos e histológicos de Prochilodus lineatus. Entre os parâmetros analisados 
pode-se concluir que os melhores biomarcadores da exposição a este herbicida em locais que 
ele seja amplamente aplicado, são: hematócrito e conteúdo de hemoglobina, glicemia, atividade 
hepática da catalase e histologia hepática. 
 
Palavras-chave: Roundup®, Prochilodus lineatus, biomarcadores bioquímicos e fisiológicos, e 
histopatológicos em peixes. 
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1. Introdução 

A poluição das águas tem sido uma questão cada vez mais preocupante, uma vez que 

compromete a qualidade deste recurso, que é indispensável à vida e a numerosas atividades 

econômicas. A poluição aquática está comumente associada com a descarga de efluentes 

domésticos, industriais ou agrícolas (Mason, 1996). Nas áreas agrícolas, a lixiviação das águas 

superficiais e a infiltração da água intersticial para rios e lagos podem introduzir grandes 

quantidades de nutrientes, a partir de fertilizantes, e agrotóxicos nos corpos d’água (Abel, 

1989). Segundo Releya (2005), os herbicidas e inseticidas apresentam grande potencial de 

causar alterações nas comunidades aquáticas naturais. 

O Roundup® é um dos herbicidas mais usados em todo o mundo, e sua utilização está 

aumentando rapidamente com a criação das plantas geneticamente modificadas tolerantes a 

este herbicida (Cox, 1998). Apesar de sua ampla utilização, estudos referentes à toxicidade 

aquática do Roundup® ainda são escassos (Tsui e Chu, 2004). O Roundup® é um produto cujo 

princípio ativo é o glifosato. Além do ingrediente ativo, ele contém na sua formulação um 

composto surfactante (Polioxiaminoetileno, POEA) que auxilia o herbicida a penetrar nas folhas 

da planta (Jiraungkoorskul et al., 2002; Tsui et al., 2003; Tsui e Chu, 2004). A toxicidade 

relativamente alta do Roundup® se deve principalmente à presença desse surfactante 

(Amarante Jr. et al., 2002). 

A toxicidade aguda do glifosato é considerada baixa pela Organização Mundial de 

Saúde (WHO, 1994). Todavia, apesar da toxicidade relativamente baixa do glifosato, os 

produtos comerciais a base de glifosato, como o Roundup®, apresentam-na mais elevada que o 

ingrediente ativo, em decorrência da presença do surfactante (Cox, 1998). 

Alguns testes de toxicidade foram feitos apenas com o ingrediente ativo, glifosato, e 

também com o Roundup® ou outros produtos comerciais que contêm glifosato e surfactante. 

Neskovic et al. (1996) realizaram testes de toxicidade aguda com carpas (Cyprinus carpio), 

encontrando o valor de CL50 96h de glifosato bastante alto, 620 mg.L
-1. Contudo, os mesmos 
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autores verificaram que concentrações subletais de glifosato, de menos de 1% da CL50, 

causaram danos às brânquias da carpa, e Szarek et al. (2000) verificaram que concentrações 

menores que 2% da CL50
 causaram danos no fígado desta mesma espécie de peixe. 

Da mesma maneira, efeitos subletais do herbicida Roundup® em peixes ocorrem em 

baixas concentrações. Têm-se encontrado concentrações letais médias (CL50 96h) do Roundup 

para peixes em torno de 2 a 55 ppm, o que varia conforme a espécie de peixe, a fase de vida e 

as condições dos testes (Jiraungkoorskul et al., 2002). Estes autores também encontraram 

valores de CL50 96h de Roundup
® para tilápias jovens (Oreochromis niloticus) de 16,8 ppm e 

para tilápias adultas estes valores foram de 36,8 ppm, mostrando a variação existente em 

virtude da fase de vida do animal. Também foram encontradas por estes autores alterações 

histológicas hepáticas, branquiais e renais nas tilápias do Nilo quando expostas a uma 

concentração abaixo da CL50 96h. Os resultados obtidos apenas com o glifosato ou com o 

Roundup® indicam claramente que a associação do glifosato com os surfactantes de seus 

produtos formulados é muitas vezes mais tóxica que o glifosato puro. 

Apesar de vários experimentos com diferentes tipos de organismos já terem sido realizados 

para avaliar a toxicidade do Roundup®, estudos com peixes, especialmente as espécies 

neotropicais, são raros. Recentemente, Glusczak et al. (2005) avaliaram os efeitos bioquímicos 

e hematológicos do Roundup® para Leporinus obtusidens. Com exceção deste trabalho, o 

conhecimento sobre os possíveis efeitos deste herbicida em parâmetros funcionais e 

histológicos de peixes neotropicais ainda é precário. 

A espécie Prochilodus lineatus (Ordem Characiformes, Família Prochilodontidae), 

popularmente conhecida como curimba, é uma espécie nativa das regiões Sudeste e Sul do 

Brasil, muito importante para o consumo humano. Trata-se de uma espécie detritívora, que se 

encontra em contato direto com poluentes eventualmente depositados no sedimento. Alguns 

trabalhos realizados têm demonstrado que essa espécie é muito sensível a contaminantes e por 

isso é considerada como um potencial bioindicador para monitoramentos ambientais (Mazon e 
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Fernandes, 1999; Martinez e Souza, 2002; Martinez et al., 2004; Almeida et al., 2005; Camargo 

e Martinez, 2006). 

Desta forma, considerando-se que o Roundup® é um herbicida que vem sendo muito 

utilizado no Brasil, desde a década de 1970, principalmente na agricultura, e a escassez de 

evidências de possíveis impactos no ambiente aquático causados por esse herbicida, o 

presente estudo teve como objetivo avaliar as possíveis alterações provocadas pela exposição 

aguda ao herbicida Roundup® em parâmetros bioquímicos, fisiológicos e histológicos da 

espécie de peixe neotropical Prochilodus lineatus. 

 

2. Materiais e Métodos 

 

2.1. Animais 

Exemplares jovens de Prochilodus lineatus (Valenciennes, 1847) (peso: 16,32 ± 8,35 g; 

comprimento total: 11,49 ± 2,60 cm, n=144), fornecidos pela Estação de Piscicultura da 

Universidade Estadual de Londrina (EPUEL), foram aclimatados às condições do laboratório 

durante no mínimo sete dias, em tanque de 600L, contendo água tratada, desclorada (T=20,1 

oC, pH= 7,7, OD= 7,79 mgO2.L
-1, e dureza 80 mgCaCO3.L

-1 ), com aeração constante. Durante 

esse período os peixes foram alimentados com ração peletizada a cada 48h. 

 

2.2. Determinação da CL50 

Os testes para determinação da CL50 foram feitos de acordo com metodologia 

padronizada no Manual de Testes para Avaliação da Ecotoxicidade de Agentes Químicos 

(SEMA, 1988) para testes de toxicidade aguda para peixes. Os testes foram conduzidos em 

aquários de vidro (80L), com 8 peixes em cada, respeitando-se o limite de densidade de 1g de 

peixe por litro de água. 
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Para determinação da CL50, foram testadas 5 concentrações do herbicida Roundup
®: 

7,5, 10, 15, 20 e 30 ppm. O registro de mortalidade e de comportamento anormal dos peixes foi 

registrado a cada 6, 24 e 96h de exposição. Os valores de CL50 e seus respectivos intervalos de 

confiança foram determinados através do método de Sperman-Karber (Hamilton et al., 1978). 

 

2.3. Testes de toxicidade aguda 

Para a avaliação dos efeitos subletais do herbicida Roundup® para os curimbas, foram 

realizados testes de toxicidade aguda, estáticos, de acordo com as normas da SEMA (1988). 

Foram testadas duas concentrações subletais do Roundup®, 7,5 e 10 ppm, em grupos contendo 

8 animais cada, expostos durante 6, 24 e 96h à água contaminada com herbicida. Para cada 

grupo experimental, havia um respectivo grupo controle, igualmente constituído de 8 animais, 

expostos apenas à água de poço artesiano, sem contaminação, que foi amostrado em cada 

intervalo experimental, simultaneamente aos grupos expostos à água contaminada. Para os 

dois teste de toxicidade aguda (7,5 e 10 ppm), em cada tempo experimental, foi realizada uma 

réplica. 

 

2.4. Análise química da água 

Os parâmetros temperatura, oxigênio dissolvido, pH e condutividade da água utilizada 

nos testes de toxicidade foram monitorados continuamente.  

 

2.5. Obtenção das amostras 

Imediatamente após a retirada dos curimbas, estes foram anestesiados com benzocaína 

(0,1g.L-1) e o sangue foi extraído da veia caudal com seringa heparinizada. Após a coleta de 

sangue, os animais foram sacrificados por secção medular, medidos (comprimento total e 

padrão) e pesados, e o fígado foi retirado com material de dissecção. O sangue foi centrifugado, 

durante 5 minutos a 3000 g e o plasma obtido foi congelado (-20°C) até o momento das 



 

 

28 

análises. Uma parte do fígado dos peixes foi mantida resfriada e congelada a 80oC negativos. A 

outra parte do fígado e foi colocada em fixador (Boiun) para análises histológicas. 

 

2.6 Análise de parâmetros sangüíneos 

Do sangue coletado uma alíquota foi usada para a determinação do hematócrito (Hcto) e 

do conteúdo de hemoglobina (Hb). Para a determinação do hematócrito amostras de sangue 

foram centrifugadas por 5 minutos em capilares de microhematócrito heparinizados e as leituras 

foram feitas com auxílio de uma cartela padronizada para esse fim. O conteúdo de Hb foi 

determinado pelo método da cianometahemoglobina, em espectrofotômetro em 540 nm. Os 

resultados foram comparados com uma solução padrão de concentração conhecida (10 g.dL-1). 

Em seguida, o sangue foi centrifugado por 5 min a 5000 g e o plasma obtido foi mantido 

congelado a -20ºC até o momento das dosagens. Para a análise do cortisol foi utilizado ensaio 

imunoenzimático e as leituras foram feitas em uma leitora de microplacas em 450 nm (kit DSL-

10-2000-ACTIVE). A glicemia foi medida pelo método enzimático da glicose-oxidase (Labtest); 

a concentração de proteínas totais foi determinada de acordo com método descrito por Lowry et 

al. (1951), usando albumina de soro bovino (BSA) para determinação da curva-padrão. As 

concentrações plasmáticas de sódio e potássio foram determinadas em fotômetro de chama e 

de cloreto por método colorimétrico, utilizando-se a reação com tiocianato de mercúrio em 470 

nm (Labtest). A osmolaridade foi medida por congelamento em osmômetro (Osmomat). 

 

2.7. Análise de parâmetros bioquímicos 

Para as análises das enzimas hepáticas glutationa-S-transferase e catalase foram 

utilizadas amostras de fígado que foram mantidas congeladas (-80°C) até o momento dos 

ensaios. Os órgãos foram pesados, homogeneizados em tampão fosfato 0,1M e pH=7,0 (10X o 

volume), e então foram centrifugados, durante 20 minutos, a 14700 g (4°C) e o sobrenadante foi 

separado para as determinações enzimáticas. A atividade da catalase foi determinada de 
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acordo com a técnica descrita por Beutler (1975), seguindo-se a velocidade de decomposição 

da H2O2, por meio do decréscimo de absorbância em 240 nm e foi expressa em µmol.min-1.mg 

de proteína hepática-1. A atividade da glutationa-S-transferase (GST) foi determinada de acordo 

com a metodologia descrita por Keen et al. (1976), seguindo-se a complexação da glutationa 

reduzida (GSH) com o 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB), em 340 nm e foi expressa em 

nmol.min-1.mg de proteína hepática-1. A concentração de proteínas do sobrenadante foi 

determinada de acordo com o método de Lowry et al. (1951). 

 

2.8. Análises Histológicas 

Para análise histológica, o fígado foi fixado em Bouin por 8 horas, e então esta solução foi 

substituída por álcool 70%, até o momento da inclusão. Neste procedimento, o órgão foi 

desidratado em série alcoólica crescente, diafanizado em xilol (PA), impregnado e incluído em 

parafina. Os blocos foram cortados em micrótomo, em cortes de 5 µm de espessura. As 

lâminas foram coradas com hematoxilina e eosina (HE). Os cortes foram analisados em 

microscópio de luz e fotografados utilizando-se uma câmera digital. Para análise semi-

quantitativa utilizou-se o Índice de Alterações Histológicas (IAH), proposto por Poleksić e 

Mitrović-Tutundžić (1994) e que se baseia na severidade das lesões observadas. Para isso, 

cada alteração hepática foi classificada em graus progressivos quanto ao comprometimento das 

funções teciduais: grau I, alterações que não comprometem o funcionamento do órgão; grau II 

para alterações mais severas que comprometem o funcionamento órgão, mas são reversíveis; e 

grau III, para as alterações mais graves que comprometem de forma irreversível o 

funcionamento do órgão. Um valor de IAH hepático foi calculado para cada animal, de acordo 

com a fórmula: IAH = 1. ∑I + 10 ∑II + 100 ∑III, onde I, II e III correspondem ao número de 

alterações de estágio I, II e III respectivamente. Os valores de IAH entre 0 e 10 indicam 

funcionamento normal do tecido; entre 11 e 20 indicam danos leves ao órgão; entre 21 e 50 
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indicam danos moderados; de 50 a 99, danos severos e maiores que 100 indicam danos 

irreversíveis no tecido (modificado de Poleksić e Mitrović-Tutundžić, 1994). 

 

2.9. Análise estatística 

Os resultados obtidos para cada grupo experimental foram comparados com seu 

respectivo grupo controle utilizando-se o teste paramétrico t de student ou o teste não 

paramétrico de Mann-Whitney, dependendo da distribuição dos dados. Foram considerados 

significativos valores de P ≥ 0,05. 

 

3. Resultados 

 

3.1. Parâmetros físico-químicos da água 

As características físico-químicas da água dos grupos controle e experimentais, em 

todos os períodos de exposição, mantiveram-se estáveis durante os experimentos, e os valores 

médios (média ± EP) obtidos para os grupos controle e experimentais foram, respectivamente: 

temperatura 21,67 ± 0,33ºC e 21,70 ± 0,25; pH 7,51 ± 0,10 e 7,40 ± 0,05; OD 7,16 ± 0,10 e 7,22 

± 0,06 mg O2. L
-1; condutividade 91,67 ± 2,96 e 94,33 ± 2,91 µS.cm1. 

 

3.2. Determinação da CL50 

Os valores de CL50 (6h, 24h e 96h) do Roundup
® encontrados para Prochilodus lineatus 

e os respectivos intervalos de confiança foram de: 6h: 20,84 ppm (17,52 – 24,78), 24h: 17,32 

ppm (14,56 – 20,60) e 96h: 13,69 ppm (10,61 – 17,67) (Fig. 1). 
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Figura 1: Valores de C L50 de Roundup
® para Prochilodus lineatus. Os pontos centrais indicam 

os valores da CL50 para cada tempo experimental, e as linhas indicam os intervalos de 

confiança. 

 

CL50

0

10

20

30

6h 24h 96h

C
o
n
ce
n
tr
aç
ão
 d
e 
R
o
u
n
d
u
p
 (
p
p
m
)



 

 

32 

3.3. Hematócrito e Conteúdo de hemoglobina 

Os curimbas expostos a 7,5 ppm de Roundup® apresentaram um aumento significativo 

do conteúdo de hemoglobina após 6 e 96h de exposição, em relação aos respectivos grupos 

controle, entretanto, os valores de hematócrito mantiveram-se inalterados. Já para os animais 

expostos a 10 ppm de roundup foram observadas alterações significativas apenas em relação 

aos valores de hematócrito, que aumentou significativamente após 96h de exposição ao 

herbicida em relação ao controle. Os valores de conteúdo de hemoglobina e hematócrito de 

todos os grupos experimentais e controle estão apresentados na Tabela 1. 

 

Tabela 1: Hematócrito e conteúdo de hemoglobina (Hb) de P. lineatus expostos a 7,5 e 10 ppm 

de Roundup® (EXP) ou apenas à água (CTR) por 6, 24 e 96h. 

 7,5 ppm 10 ppm 

Hematócrito 
(%) 

CTR EXP CTR EXP 

6h 22,69 ± 4,60 (16) 24,08 ± 6,24 (12) 21,23 ± 4,78 (13) 24,00 ± 4,92 (12) 

24h 29,20 ± 3,65 (8) 24,00 ± 5,27 (8) 26,25 ± 5,20 (8) 29,88 ± 4,26 (8) 

96h 17,18 ± 6,60 (11) 20,36 ± 6,10 (11) 23,86 ± 3,13 (7) 28,00 ± 3,52 (6)* 
Hb (g.dL-1)  

6h 13,09 ± 1,23 (12) 14,35 ± 1,03(12)* 16,44 ± 2,01 (9) 15,18 ± 2,68 (10) 

24h 15,10 ± 1,05 (8) 14,03 ± 1,00 (8) 12,49 ± 1,76 (8) 13,72 ± 1,43 (8) 

96h 12,14 ± 1,82 (9) 14,99 ± 1,35(12)* 13,30 ± 2,06 (7) 13,55 ± 1,84 (6) 

Média ± desvio padrão (n). * indica diferença significativa em relação ao controle. 

 

3.4. Glicemia e Cortisol 

Os animais expostos a 10 ppm de Roundup® por 24 e 96h apresentaram aumento 

significativo da glicemia em relação aos respectivos grupos controle, já os peixes submetidos a 

menor concentração do herbicida não apresentaram variações neste parâmetro. Não foram 

constatadas alterações significativas na concentração plasmática de cortisol nos peixes 
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expostos a ambas concentrações de Roundup®, em todos os tempos experimentais, em relação 

aos respectivos controles (Fig. 2). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 2. Concentrações plasmáticas de glicose e cortisol de P. lineatus expostos a 7,5 e 10 

ppm de Roundup® (EXP), ou apenas à água (CTR), durante 6, 24 e 96 horas. As barras 

representam as médias e as linhas verticais o erro padrão. * indica diferença significativa em 

relação ao controle. 

 

3.5. Parâmetros osmo-iônicos 

Nos animais expostos a 7,5 ppm de Roundup®, durante 24 e 96h, foi constatado aumento 

significativo nas proteínas plasmáticas, sem ocorrência de alterações significativas na 

osmolaridade. Já os animais expostos a maior concentração do herbicida, durante 24h, 
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apresentaram aumento significativo transitório nos valores de proteínas totais e osmolaridade 

do plasma, em relação ao grupos controle (Fig. 3). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3. Concentração plasmática de proteínas totais e osmolaridade do plasma de P. lineatus 

expostos a 7,5 e 10 ppm de Roundup® (EXP), ou apenas à água (CTR), durante 6, 24 e 96 

horas. As barras representam as médias e as linhas verticais o erro padrão. * indica diferença 

significativa em relação ao controle. 
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transitória da concentração plasmática deste íon nos peixes expostos a 10 ppm do herbicida 

durante 24h, em relação ao grupo controle (Tabela 2).  

 

Tabela 2: Concentrações plasmáticas de sódio e cloreto de P. lineatus expostos a 7,5 e 10 ppm 

de Roundup® (EXP) ou apenas à água (CTR) por 6, 24 e 96h. 

Parâmetro 7,5 ppm 10 ppm 

[Na] (mmol.L-1) CTR EXP CTR EXP 

6h 150,08 ± 11,91 (7) 140,61 ± 14,85 (7) 122,92 ± 53,28 (6) 144,04 ± 14,17 (8) 

24h 155,29 ±13,25 (8) 140,48 ± 6,92 (8)* 143,38 ± 3,03 (8) 145,17 ± 11,68 (8) 

96h 149,82 ± 18,93 (7) 142,68 ± 11,91 (7) 141,14 ± 11,99 (6) 147,01 ± 15,99 (6) 

[Cl] (mmol.L-1)  

6h 99,06 ± 10,31 (7) 102,63 ± 9,41 (7) 99,66 ± 7,00 (6) 102,00 ± 7,14 (8) 

24h 101,61 ± 7,66 (13) 103,69 ± 10,71 (12) 110,09 ± 6,23 (8) 102,00 ± 4,95 (8)* 
96h 101,28 ± 3,01 (7) 103,97 ± 4,61 (7) 114,31 ± 6,65 (6) 112,97 ± 9,87 (6) 

Média ± desvio padrão. * indica diferença significativa em relação ao controle no mesmo tempo 
experimental. 

 

3.6. Atividade hepática das enzimas catalase e glutationa-S-transferase (GST) 

A atividade hepática da catalase aumentou significativamente no grupo exposto a 10 

ppm de Roundup®, por 24h, em relação ao respectivo controle. Não foram constatadas 

alterações significativas na atividade desta enzima nos demais grupos expostos ao Roundup®. 

A atividade da GST hepática não variou nos grupos expostos a ambas as concentrações (7,5 e 

10 ppm) do herbicida Roundup durante todos os tempos experimentais (Fig. 4). 
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Figura 4. Atividade hepática da catalase e da glutationa-S-transferase (GST) de P. lineatus 

expostos a 7,5 e 10 ppm de Roundup® (EXP), ou apenas à água (CTR), durante 6, 24 e 96 

horas. As barras representam as médias e as linhas verticais o erro padrão. * indica diferença 

significativa em relação ao controle. 

 

3.7. Análises histopatológicas 

Os peixes expostos a ambas as concentrações de Roundup® apresentaram uma série 

de alterações histológicas no fígado, sendo que as mais freqüentes foram: degeneração celular 

(Fig. 5-D e 5-E), degeneração nuclear (Fig. 5D), estagnação biliar (Fig. 5B), hiperemia (Fig. 5C), 

núcleos picnóticos (Fig. 5-B e 5-E), vacuolização citoplasmática (Fig. 5-B) e vacuolização 
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nuclear (Fig. 5-F). As freqüências de ocorrência das alterações hepáticas encontradas nos 

grupos expostos ao Roundup® e em seus respectivos grupos controles estão apresentadas na 

Tabela 3. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5: Fotomicrografias do tecido hepático de P. lineatus expostos ao herbicida Roundup®. 

(A) tecido hepático de animal do grupo controle, mostrando hepatócitos (elipse), sinusóide 

(seta) e canalículo biliar (seta larga); (B) estagnação biliar (seta) e vacuolização citoplasmática 

(elipses) em animal do grupo exposto a 10 ppm de Roundup® por 24h; (C) hiperemia (seta) em 

animal exposto a 7,5 ppm por 24h; (D) degeneração celular (área quadriculada), degeneração 

nuclear (setas), aumento de volume celular (estrelas) em animal exposto a 10 ppm por 24h; (E) 

aumento de volume nuclear (seta) e degeneração celular (área quadriculada) em animal 

exposto a 7,5 ppm de Roundup® por 24h; (F) vacuolização nuclear (seta larga), estagnação 

biliar (elipse), núcleos picnóticos (setas) e núcleos degenerados (área quadriculada) em animal 

exposto a 7,5 ppm de Roundup® por 96h. 
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Tabela 3. Alterações histológicas hepáticas com seus respectivos graus de comprometimento 

funcional (I e II), e a freqüência de ocorrência destas alterações em P. lineatus expostos a 7,5 

ou 10 ppm de Roundup® (E) ou somente à água (C), durante diferentes períodos (6, 24 e 96h). 

 
  7,5 ppm 10 ppm 

6h 24h 96h 6h 24h 96h Alterações Grau 
C E C E C E C E C E C E 

Presença de 
melanomacrófagos 

I + + ++ ++ + + 0 + ++ +++ ++ ++ 

Atrofia nuclear I 0 + 0 ++ 0 + 0 + 0 + 0 + 

Aumento do 
volume celular 

I + ++ 0 ++ + ++ 0 + ++ ++ + +++ 

Aumento do 
volume nuclear 

I 0 +++ 0 +++ 0 +++ 0 ++ 0 +++ + ++++ 

Deformação do 
contorno celular 

I 0 + + + 0 + 0 + ++ +++ + ++ 

Deformação do 
contorno nuclear 

I 0 +++ 0 + 0 ++ 0 + + ++ 0 ++ 

Núcleos na 
periferia da célula 

I 0 + 0 + 0 + 0 + + ++ + ++ 

Vacuolização 
citoplasmática 

I + + + ++ 0 + 0 + +++ ++++ ++ +++ 

Vacuolização 
nuclear 

II 0 ++++ 0 ++++ + +++ + ++++ 0 ++++ 0 ++++ 

Degeneração 
citoplasmática 

II ++ ++++ +++ ++++ +++ ++++ +++ ++++ ++ ++++ +++ ++++ 

Degeneração 
nuclear 

II ++ ++++ ++ ++++ ++ ++++ 
++ ++++ +++ ++++ ++ ++++ 

Estagnação biliar II +++ ++++ +++ ++++ +++ ++++ +++ ++++ +++ ++++ +++ ++++ 

Hiperemia II 0 0 0 +++ 0 +++ 0 0 0 0 0 0 

Núcleos picnóticos II 0 +++ 0 ++++ + ++++ 0 ++++ 0 ++++ 0 ++++ 
Nota:0 = ausente; + = pouco freqüente; ++ = freqüente; +++ = muito freqüente; ++++ = 
extremamente freqüente. 

 

Os valores de IAH determinados para o fígado de P. lineatus expostos às duas 

concentrações de Roundup® (7,5 e 10 ppm) foram significativamente maiores em todos os 

períodos experimentais em relação aos respectivos controles. Para os valores de VMA, não 

houve aumento significativo apenas no grupo exposto a 7,5 ppm de Roundup® por 6h em 
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relação ao grupo controle. Os valores médios de IAH obtidos para os animais expostos a 7,5 e 

10 ppm de Roundup® foram respectivamente 44,40 e 48,70, indicando a ocorrência de 

alterações histológicas que comprometem moderadamente o funcionamento normal do tecido 

hepático. Para os grupos controles de 7,5 e 10 ppm os valores de IAH foram respectivamente 

26,20 28,90 (Fig. 6). 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 6. Valores de VMA e de IAH para o fígado de P. lineatus expostos a 7,5 e 10 ppm de 

Roundup® (EXP) ou apenas à água (CTR) durante 6, 24 e 96 h. As barras representam as 

médias e as linhas verticais o erro padrão. * indica diferença significativa em relação ao 

controle. 
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3.8. Quantificação do glicogênio hepático 

De maneira geral os exemplares de P. lineatus utilizados neste trabalho apresentaram 

quantidades moderadas de grânulos de glicogênio no fígado. Nos animais expostos a 10 ppm 

de Roundup®, por 24h, houve uma redução na quantidade de glicogênio hepático, em 

comparação ao respectivo grupo controle (Tabela 4). 

 

Tabela 4: Quantificação do glicogênio hepático de P. lineauts exposto a 7,5 ou 10 ppm de 

Roundup® (EXP) ou apenas à água (CTR), durante diferentes períodos (6, 24 e 96h). 

 

7,5 ppm 10 ppm  Tempo de 
exposição 

CTR EXP CTR EXP 

6h ++ ++ ++ ++ 

24h +++ +++ +++ ++ 

96h ++ ++ ++ ++ 

Nota: + = poucos grânulos; ++ = quantidade moderada de grânulos; +++ = muitos grânulos. 
 

 

4. Discussão 

No presente trabalho, testes de toxicidade aguda com o herbicida Roundup® foram 

realizados com peixes da espécie Prochilodus lineatus, para determinação da CL50. As 

concentrações do herbicida Roundup® estipuladas para os experimentos foram baseadas em 

estudos da literatura de exposições subletais de peixes ao glifosato ou ao Roundup® (Szarek et 

al., 2000; Neskovic et al., 1996) e de determinação da CL50 96h de Roundup
® para tilápias, da 

espécie Oreochromis niloticus (Jiraungkoorskul et al, 2002). 

Segundo Neskovic et al. (1996), testes agudos com o glifosato e o Roundup® têm sido 

realizados com diferentes espécies de peixes, em diferentes fases de vida, e sob diferentes 

condições ambientais (características físico-químicas da água, pH, temperatura, etc.).  
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No presente trabalho, os valores de CL50 para Prochilodus lineatus jovens foram de 

20,84 ppm (6h), 17,32 ppm (24h) e 13,69 ppm (96h). Jiraungkoorskul et al. (2002) encontraram 

valores de CL50 24h para tilápias jovens (Oreochromis niloticus) de 17,5 mg.L-1 e CL50 96h de 

16,8 mg.L-1. Comparativamente, os valores encontrados para P. lineatus são próximos dos 

encontrados para O. niloticus por Jiraungkoorskul et al. (2002), entretanto, os curimbas 

apresentaram sensibilidade maior com o aumento do tempo de exposição (96h). 

Servizi et al. (1987, apud Neskovic et al., 1996) encontraram valores de CL50 96h de 

Roundup® para truta arco-íris (Oncorhynchus mykiss) de 28 mg.L-1 e 42 mg.L-1 para salmão 

(Salmo salar), o que mostra uma sensibilidade maior do curimba em relação às espécies de 

clima temperado. Portanto, pode-se concluir que concentrações de Roundup que possam ser 

seguras para as espécies de clima temperado, como o salmão e a truta arco-íris, podem ser 

letais para espécies neotropicais, e que essas diferenças devem ser ponderadas no 

estabelecimento de critérios para a qualidade da água e bem estar animal. 

Comparado-se a toxicidade do Roundup® com a da Trifluralina, um outro herbicida 

sintético amplamente utilizado na região norte do Paraná, pode-se constatar que o Roundup® é 

menos tóxico para o curimba. A CL50 24h da Trifluralina para P. lineatus é de 0,25 mg.L
-1 

(Martinez e Cólus, 2002), menor que a CL50 24h do Roundup
®. 

A exposição a poluentes químicos pode induzir alterações (aumento ou decréscimo) nos 

parâmetros hematológicos (Martinez e Cólus, 2002). No presente trabalho verificou-se que a 

exposição a 7,5 ppm de Roundup® durante 6 e 96h promoveu o aumento da concentração de 

hemoglobina, sem entretanto ocorrer variação significativa no hematócrito; enquanto que os 

peixes expostos a 10 ppm de Roundup® durante 96h apresentaram um aumento significativo 

apenas do hematócrito. Estes resultados foram diferentes dos observados por Glusczak et al. 

(2005) em piavas, peixes da espécie Leporinus obtusidens, expostas por 96h a concentrações 

subletais de Roundup® (3, 6, 10 e 20 mg.L-1), em que ocorreu uma diminuição do hematócrito e 

da concentração de hemoglobina. 
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Estes aumentos pontuais no hematócrito e conteúdo de hemoglobina encontrados em P. 

lineatus podem ser um indicativo de uma resposta compensatória, ainda que não muito 

evidente, para aumentar a captação de oxigênio possivelmente comprometida. Segundo 

Wendelaar Bonga (1997), as catecolaminas aumentam o hematócrito, promovendo um aumento 

do volume dos eritrócitos ou do número de eritrócitos circulantes e a concentração de 

hemoglobina também pode ser aumentada. As catecolaminas também promovem um aumento 

na tomada de oxigênio nas brânquias, aumento na ventilação, aumento na capacidade de 

difusão de oxigênio nas brânquias e da capacidade de transporte no sangue. Segundo Heath 

(1995) se algum poluente promove alterações histológicas branquiais, e uma subseqüente 

hipóxia interna, pode ser esperado um aumento no hematócrito. 

Quando os exemplares de P. lineatus foram expostos a maior concentração do herbicida 

Roundup®, durante 24 e 96h, observou-se uma resposta hiperglicêmica. Esta resposta também 

foi relatada por Glusczak et al. (2005) em piavas (Leporinus obtusidens) expostas ao Roundup® 

por 96h (3, 6, 10 e 20 mg.L-1); por Sancho et al. (1997) em Anguilla anguilla expostas ao 

inseticida organofosforado Fenitrothion por 96h (0,02 mg.L-1); por Oruç e Uner (1999) em 

carpas (Cyprinus carpio) expostas ao herbicida 2,4-D por 72h (50 mg.L-1); e por Aguiar et al. 

(2004) em matrinxã (Brycon cephalus) exposto ao inseticida organofosforado Folidol por 96h (2 

ppm).  

O aumento da glicose plasmática como fonte de energia para a manutenção da 

homeostase, é uma resposta muito comum em peixes sob alguma condição de estresse. A 

mobilização das reservas energéticas, por vias endócrinas, pode ser considerada um 

mecanismo adaptativo que permite ao organismo um aumento na demanda energética durante 

a exposição a fatores estressantes (Martinez e Cólus, 2002). Segundo Wendelaar Bonga 

(1997), a hiperglicemia em muitas espécies de teleósteos é mediada principalmente pelas 

catecolaminas, e pode ocorrer pela glicogenólise e gliconeogênese. No presente trabalho o 

aumento nos níveis glicêmicos provavelmente foi mediado pelas catecolaminas. 
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A redução das reservas de glicogênio hepático foi observada nesse trabalho apenas no 

grupo exposto a 10 ppm de Roundup® durante 24h. Como os demais grupos experimentais não 

apresentaram essa resposta, isso pode indicar que a glicogenólise provavelmente não está 

sendo a única fonte de obtenção de energia para os curimbas. Sancho et al. (1997) observou 

em Anguilla anguilla expostas ao Fenitrothion uma manutenção das reservas hepáticas de 

glicogênio e um aumento do lactato hepático, indicando um aumento no metabolismo 

anaeróbico. 

Os curimbas expostos a 7,5 ppm de Roundup® durante 24 e 96h e a 10 ppm de 

Roundup® por 24h apresentaram um aumento na concentração de proteínas totais. Isto pode 

indicar também um aumento na disponibilidade de energia para o organismo. Glusczak et al. 

(2005) relatou uma diminuição das proteínas totais após 96 h de exposição ao Roundup®, em 

função do catabolismo protéico. Em P. lineatus esse aumento nas proteínas totais pode ser 

devido à ativação de enzimas sanguíneas, talvez relacionadas a respostas compensatórias 

neste tecido do animal. 

A resposta ao estresse compreende uma série de alterações fisiológicas e seus efeitos 

primários resultam na liberação de catecolaminas e corticosteróides no plasma (Wendelaar 

Bonga, 1997). O cortisol é o principal hormônio corticosteróide em peixes, e alterações no 

cortisol plasmático têm sido comumente utilizadas como sinais de estresse em peixes expostos 

a poluentes (Aldegunde et al., 1999). Os valores de cortisol encontrados para P. lineatus neste 

trabalho estão entre os valores basais descritos para teleósteos, que variam de 5 a 50 ng.mL-1 

(Pickering, 1981), e foram semelhantes entre os animais controles e experimentais. Portanto, as 

variações nos demais parâmetros fisiológicos ocorridas no presente estudo provavelmente 

tenha sido mediada pela via adrenérgica, com a liberação das catecolaminas. 

Alguns estudos têm mostrado que certos compostos químicos podem interferir na 

síntese ou secreção do cortisol. Walsh et al. (2000) verificou que o Roundup® interfere na 

esteroidogênese em ratos, prejudicando a expressão da proteína reguladora de 
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esteroidogênese (StAR). Dorval et al. (2003) verificaram semelhantemente uma interferência na 

secreção de cortisol em células interrenais de trutas (Oncorhynchus mykiss) incubadas por 1h 

em solução contendo o inseticida organoclorado endosulfan (10-5 M). Isto pode sugerir uma 

possível interferência do Roundup® na síntese do cortisol nos animais experimentais, não sendo 

portanto, verificado aumento na sua liberação. 

O balanço hidromineral pode ser afetado pela ação de um poluente em órgãos 

envolvidos na osmorregulação, no sistema endócrino, no metabolismo ou nos processo de 

transporte ativo (Martinez e Cólus, 2002). Nesse trabalho, as concentrações plasmáticas de 

cloreto foram similares às anteriormente descritas para P. lineatus (Cerqueira e Fernandes, 

2002; Mazon et al., 2002). Houve apenas uma redução transitória do íon cloreto nos animais 

expostos a 10 ppm por 24h, que, após 96 h, foi corrigida. Este grupo também apresentou um 

aumento na osmolaridade do plasma, sem variações na concentração de sódio. Por 

conseguinte, o aumento detectado na osmolaridade pode ser devido ao aumento da glicemia e 

das proteínas totais nesse grupo. No grupo exposto a 7,5 ppm de Roundup® por 24h houve 

uma diminuição da concentração de Na+ plasmático, sem, contudo, ocorrer alterações na 

osmolaridade do plasma e na concentração de cloreto. A mudança na concentração de sódio 

também foi transitória, e corrigida após 96h de exposição. Esses resultados podem indicar que 

as concentrações de Roundup utilizadas nesse trabalho não comprometem a manutenção do 

equilíbrio hidro-eletrolítico de P. lineatus. 

Variações nos parâmetros hematológicos também podem ocorrer em virtude de perda 

ou ganho de água, em resposta ao estresse químico (Martinez e Cólus, 2002). Os resultados 

obtidos na osmolaridade do plasma também mostram que os aumentos obtidos no hematócrito 

nesse trabalho não foram em decorrência de hemodiluição. 

Durante a exposição a poluentes, os organismos tentam metabolizar esses compostos e 

eliminá-los, minimizando as possibilidades de causarem danos celulares. As reações de fase II 

da biotransformação ligam os metabólitos produzidos durante a fase I a compostos endógenos 
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hidrossolúveis, tornando-os mais solúveis em água e em geral menos tóxicos. A glutationa-S-

transferase é a família de enzimas de fase II mais estudada (DiGiulio et al, 1995). Elas 

catalisam a conjugação da glutationa reduzida com uma variedade de compostos eletrofílicos 

(Storey, 1996). A indução destas enzimas detoxificantes tem sido utilizada como biomarcadores 

de exposição a poluentes (DiGiulio et al, 1995). 

No presente trabalho, P. lineatus expostos ao herbicida Roundup® não apresentaram 

variação na atividade dessa enzima, que pode indicar que o metabolismo do Roundup® pode 

estar ocorrendo por outros meios de biotransformação. 

Além da GST, as UDP-glicuronosiltransferases também são enzimas importantes da 

fase II que catalizam a conjugação de vários substratos lipofílicos ao acido glicurônico, tornando 

a substância mais polar (DiGiulio et al., 1995). Outra enzima também importante é a epoxido 

hidrolase, presente em peixes e outros animais aquáticos, que são enzimas hidrolíticas que 

atuam na biotransformação de grupamentos ésteres e amida, tais como os presentes em 

compostos organofosforados e carbamatos. Os epóxidos produzidos na fase I podem ser 

transformados pela enzima epóxido hidrolase (EH), que adiciona uma molécula de água ao 

grupo epóxido, tornando-o menos tóxico ao organismo. 

Muitos poluentes (ou seus metabólitos) tóxicos podem causar estresse oxidativo (Van 

der Oost, 2003). A toxicidade do oxigênio se deve a compostos como os radicais livres, ou 

oxirradicais, (O2
-, H2O2 e OH

-), que normalmente reagem com macromoléculas celulares, 

podendo causar inativação de enzimas, peroxidação de lipídeos além de danos no DNA e até a 

morte celular (DiGiulio et al., 1989). A catalase atua exclusivamente na remoção do peróxido de 

hidrogênio (H2O2) da célula, convertendo-o em O2 e água.  

A atividade hepática da catalase nos peixes expostos ao Roundup® aumentou 

significativamente no grupo exposto a 10 ppm por 24h. Almeida et al. (2005) também 

verificaram em P. lineatus expostos ao sedimento de 2 locais um ribeirão impactado da cidade 

de Londrina um aumento na atividade da catalase em 24 e 96h de exposição. Zhang et al. 
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(2004) também observou um aumento na catalase em fígado de Carassius auratus expostos a 

0,01, 0,05, 0,1, 0,5 e 1,0 mg.L-1 de 2,4-D (herbicida organoclorado) por 40 dias. Oruc et al. 

(2004) verificaram um aumento da atividade da catalase no rim de Cyprinus carpio expostas a 

87 ppm de 2,4-D e 0,23 ppm de azinphosmetil (inseticida organofosforado). Hai et al. (1997) 

também verificaram indução da atividade da catalase em Ciprinus carpio e Ictalurus punctatus 

expostos ao inseticida diclorvos. Pieniazek et al. (2004) verificaram também um aumento da 

catalase em eritrócitos humanos incubados em solução contendo 1500 ppm de Roundup por 

1h. Portanto, no presente trabalho, a presença do Roundup na água levou à indução da 

atividade da catalase em P.lineatus, provavelmente para remoção de peróxido de hidrogênio 

gerado nas reações de biotransformação do herbicida. 

O fígado pode ser considerado um órgão-alvo e de grande importância para os peixes, 

já que participa de processos como biotransformação e excreção de xenobióticos (Thophon et 

al., 2003) e por isso pode ser utilizado em monitoramento ambiental devido sua alta 

sensibilidade a poluentes. Alterações em sua estrutura podem ser significativas na avaliação da 

saúde dos peixes (Meyers et al., 1998).  

No presente trabalho, os peixes expostos ao Roundup apresentaram diversas alterações 

histológicas hepáticas. Algumas delas, como o aumento do volume celular e nuclear, podem ser 

consideradas respostas ao agente estressor, pois indicam a ativação funcional deste órgão. 

Outras, como a degeneração celular e nuclear, representam lesões que podem culminar no 

comprometimento do órgão, portanto, correspondem aos danos causados pela exposição ao 

xenobiótico sobre o tecido. A análise quantitativa das lesões hepáticas mostrou que, nos 

animais expostos ao Roundup® em todos os tempos experimentais, o fígado foi afetado, com 

valores médios de IAH de 44 (7,5 ppm) e de 48 (10 ppm), indicando a ocorrência de danos que 

comprometem moderadamente a função normal do órgão.  

Jiraungkoorskul et al. (2002) em um estudo com tilápias (Oreochromis niloticus) 

expostas a 36 ppm de Roundup®, também observaram a ocorrência de lesões hepáticas como 
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a presença de núcleos picnóticos, aumento do volume do hepatócito e presença de vacúolos 

citoplasmáticos. As lesões mais graves observadas por estes autores foram degeneração, 

vacuolização e necrose focal.  

Szarek et al. (2000) estudaram a ultra-estrutura hepática em carpas (Cyprinus carpio) 

expostas ao Roundup®, e também verificaram a ocorrência de vacúolos nos hepatócitos em 

diferentes tamanhos, além de degeneração mitocondrial e aumento do complexo de golgi, 

mostrando que o Roundup na água resulta em lesões nos hepatócitos. A histologia hepática 

constitui, portanto, um bom biomarcador da exposição ao herbicida Roundup®. 

A presença de núcleos picnóticos também tem sido observada em casos de intoxicação 

severa (Jiraungkoorskul et al., 2002). Em P. lineatus esta alteração foi bastante comum nos 

peixes expostos a ambas concentrações do herbicida em 6, 24 e 96h. Fanta et al. (2003) 

também verificaram núcleos picnóticos em Corydoras paleatus expostos ao inseticida 

organofosforado metil paration. 

A estagnação biliar consiste em um acúmulo de bile nos hepatócitos, sendo que ela não 

é liberada para o trato digestivo, e o metabolismo de proteínas, carboidratos e lipídeos fica 

comprometido (Fanta et al., 2003). Esta alteração foi bastante comum em P. lineatus e também 

foi observada por Fanta et al. (2003) em Corydoras paleatus expostos ao metil paration. 

Em resumo, os resultados obtidos neste trabalho mostram que o herbicida Roundup® 

promove alterações fisiológicas importantes em Prochilodus lineatus. A determinação da CL50 

mostrou que, o Roundup® pode ser menos tóxico para curimbas em relação a outros pesticidas. 

Entretanto, a espécie neotropical estudada é mais sensível ao Roundup® que peixes de 

ambiente temperados, como a truta arco-íris e o salmão. A exposição a concentrações subletais 

deste herbicida promoveu alterações hematológicas nos animais, aumentos no hematócrito e 

no conteúdo de Hb, que podem indicar uma resposta compensatória, mediada pelas 

catecolaminas, em função de um possível comprometimento na tomada de O2. Constatou-se 

também um aumento da glicemia nos animais expostos à maior concentração do herbicida, 
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uma resposta típica de estresse, provavelmente também mediada pelas catecolaminas. A 

indução da atividade da catalase também indica a ocorrência de estresse oxidativo em P. 

linetaus, em virtude da exposição ao Roundup. Além disso, a ocorrência de lesões 

moderadamente severas no fígado pode prejudicar o funcionamento do tecido, interferindo 

assim diretamente em processos fundamentais para a manutenção da homeostase desses 

peixes.  

Portanto, os parâmetros hematológicos (hematócrito e conteúdo de Hb), a glicemia, a 

atividade hepática da catalase e a histologia hepática constituem bons biomarcadores para 

avaliação da exposição de P.lineatus ao herbicida Roundup®. 
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4. CONCLUSÕES GERAIS 

 

Os resultados obtidos neste trabalho mostram que o herbicida Roundup® promove 

alterações fisiológicas importantes em Prochilodus lineatus. A determinação da CL50 mostrou 

que a espécie neotropical estudada é mais sensível ao Roundup® que peixes de ambientes 

temperados anteriormente estudados, como a truta arco-íris e o salmão. A exposição a 

concentrações subletais do Roundup® promoveu alterações bioquímicas, hematológicas, 

metabólicas e histológicas em P. lineatus. Os aumentos no hematócrito e no conteúdo de Hb 

podem indicar uma resposta compensatória, mediada pelas catecolaminas, devido a um 

possível comprometimento na tomada de O2. Constatou-se também um aumento da glicemia 

nos animais expostos à maior concentração do herbicida, provavelmente também mediada 

pelas catecolaminas. A indução da atividade da catalase indica a ativação das defesas 

antioxidantes em P. linetaus, em virtude da exposição ao Roundup®. Além disso, o herbicida 

promoveu a ocorrência de lesões moderadas, embora reversíveis, no fígado que podem 

prejudicar o funcionamento normal do tecido, interferindo assim diretamente em processos 

fundamentais para a manutenção da homeostase desses peixes. Portanto, os parâmetros 

hematológicos (hematócrito e conteúdo de Hb), a glicemia, a atividade hepática da catalase e a 

histologia hepática podem constituir bons biomarcadores para avaliação da exposição de 

P.lineatus ao herbicida Roundup®. 
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