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“Não importa onde você parou, em que momento da 
vida você cansou, o que importa é que sempre é 
possível e necessário "Recomeçar".
Recomeçar é dar uma nova chance a si mesmo.
É renovar as esperanças na vida e o mais importante: 
acreditar em você de novo.
Sofreu muito nesse período? Foi aprendizado.
Chorou muito? Foi limpeza da alma.
Ficou com raiva das pessoas? Foi para perdoá-las um 
dia.
Sentiu-se só por diversas vezes? É por que fechaste a
porta até para os outros.
Acreditou que tudo estava perdido? Era o início da tua 
melhora. 
Recomeçar! Hoje é um bom dia para começar novos 
desafios.”

(Paulo Roberto Gaefke)
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RESUMO

Tuzuki,  Bárbara Louise Losada (M.Sc.), Universidade Vila Velha – ES, março de
2013. Efeitos  do  manganês  nas  respostas  genotóxicas  e  bioquímicas  em
juvenis de robalo peva (Centropomus parallelus – Poey, 1960) expostos a três
diferentes temperaturas.

Orientadora: Dr. Adriana Regina Chippari-Gomes

O  presente  trabalho  teve  por  objetivo  avaliar  os  efeitos  do  manganês  quando
associado a três diferentes temperaturas (24, 27 e 32oC) por 96 horas em juvenis
da espécie de peixe Centropomus parallelus, por meio de respostas genotóxicas
(teste do micronúcleo e ensaio cometa) e bioquímicas (enzimas GST e CAT). Nas
análises  genotóxicas,  foi  encontrado  aumento  significativo  na  quantidade  de
eritrócitos  com  micronúcleo  nos  animais  expostos  ao  manganês  (Mn)  quando
comparados  aos  seus  respectivos  grupos  controles,  nas  três  temperaturas.  Foi
observado  também  aumento  significativo  da  incidência  de  danos  no  DNA nos
grupos  expostos  a  este  contaminante,  sendo  que  na  temperatura  de  24oC
encontrou-se  uma  quantidade  maior  de  danos  em  relação  às  duas  outras
temperaturas,  principalmente  danos de classes 2  e  3.  Com relação às  análises
bioquímicas,  não  foi  possível  identificar  diferença  significativa  na  atividade  da
enzima Glutationa S-transferase (GST) entre grupos expostos ao Mn e seus grupos
controles, onde o tempo de exposição pode não ter sido o suficiente para provocar
alterações  significativas  no  metabolismo  de  detoxificação  do  fígado  destes
indivíduos. E para a enzima Catalase (CAT) observou-se um aumento significativo
na sua atividade nas temperaturas de 27 e 32oC nos grupos expostos ao Mn, e
quando comparados os grupos controles das diferentes temperaturas o resultado foi
que em 32oC houve um aumento significativo em relação aos demais controles,
podendo  dizer  assim  que  o  aumento  da  temperatura  também  pode  induzir  o
estresse oxidativo. Conclui-se então que o manganês é tóxico para os juvenis de
robalo peva causando danos genotóxicos e associado ao aumento da temperatura
causa aumento do estresse oxidativo.

PALAVRAS-CHAVE: Peixe, contaminação, micronúcleo, danos no DNA, enzimas.
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ABSTRACT

Tuzuki, Bárbara Louise Losada (M. Sc.), Universidade Vila Velha – ES, March, 2013.
Effects of manganese on the genotoxic and biochemical responses in juvenile
robalo  (Centropomus  parallelus  -  Poey,  1960)  exposed  to  three  different
temperatures.

Orientadora: Dr. Adriana Regina Chippari-Gomes

The present study aimed to evaluate manganese effects when associated with three
 different temperatures (24, 27 and 32°C), for 96 hours, in juveniles of Centropomus
 parallelus, through genotoxic (micronucleus test and Comet assay) and biochemical
 responses (enzymes: GST and CAT). To genotoxic analyses, the amount of  red
cells with  micronucleus  in  all  animals  exposed  to  manganese  (Mn)  increased
significantly when compared to their respective groups. There was also a significant
increase in the incidence of DNA damage in groups exposed to this contaminant. At
temperature of 24oC animals exposed to Mn had a greater amount of DNA damage
in relation to two other temperatures, especially damages in classes 2 and 3. With
respect to the biochemical  analysis,  enzyme activity  of  Glutathione S-transferase
(GST) did not have significant  alteration between groups exposed to  Mn and its
respectively control groups, probably exposure time may not have been enough to
cause  significant alterations  in  the  metabolism  of  liver  detoxification  of  these
individuals.  For  enzyme Catalase (CAT)  was  observed  significant  increase  in  its
activity at temperatures of 27 and 32°C in groups exposed to Mn. And when the
control groups are compared to each other, there is an increase in CAT activity in
group  exposed  to  32oC.  Probably the  increase  in  temperature  can  also  induce
oxidative stress. So we conclude that manganese is toxic for the robalo juveniles
causing genotoxic damage and associated with the increase in temperature can also
provoke increase on oxidative stress. 

Keywords: Fish, contamination, micronucleus, DNA damage, enzymes. 
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1. INTRODUÇÃO 

As mudanças climáticas têm sido conhecidas pelo seu impacto prejudicial

sobre a biologia, fecundidade, crescimento e biodiversidade de animais aquáticos,

terrestres  e  aéreos  (Cochrane et  al.,  2009).  A  biodiversidade  global  está  sob

crescente  pressão  a  partir  de  mudanças  ambientais  causadas  pelas  atividades

humanas.

A temperatura é considerada como o “fator  abiótico principal”  em animais

ectotérmicos  aquáticos,  pois  influencia  no  comportamento,  na  fisiologia  e  na

distribuição dos organismos (Lopez-Olmeda e Sanchez-Vazquez, 2011; Brett, 1971),

como  por  exemplo  os  peixes.  Na  natureza,  os  peixes  são  bem  adaptados  à

temperatura  ambiental  no  qual  estão  expostos  em  seus  nichos  ecológicos,  as

espécies euritérmicas são consideradas tolerantes à variação da temperatura e as

espécies estenotérmicas toleram pouca variação na temperatura (Lopez-Olmeda e

Sanchez-Vazquez, 2011). Temperaturas acima do limite ideal de cada espécie de

peixe  influencia  negativamente  a  saúde  do  animal,  devido  ao  aumento  da  taxa

metabólica, consumo de oxigênio, e a invasão e virulência de patógenos, que por

sua vez, podem causar uma variedade de distúrbios fisiopatológicos podendo levar

à morte dos peixes (Gordon, 2005; Dalvi et al., 2009).

Devido a sua importância, a tolerância térmica tem sido bastante estudada

em  peixes  (Lopez-Olmeda  &  Sanchez-Vazquez,  2011). Entre  os  fatores  que

influenciam  essa  tolerância  térmica  em  peixes,  dois  devem  ser  destacados:

aclimatação  e  a  genética  (Beitinger  et  al.,  2000),  sendo  que  a  temperatura  de

aclimatação está  entre  os  fatores  mais  críticos  que influenciam tanto  a  máxima

quanto  a  mínima  temperatura  de  tolerância  em  peixes.  Em  geral,  conforme  a

temperatura de aclimatação aumenta, ocorre também um aumento na temperatura

tolerada  máxima  e  mínima  (Beitinger  &  Bennett,  2000). De  acordo  com

Lopez-Olmeda  e  Sanchez-Vazquez,  2011  (apud Woiwode  &  Adelman,  1992), a

plasticidade do desenvolvimento também pode influenciar a tolerância térmica dos

peixes.  O aumento da temperatura da água leva a uma série de consequências, a

concentração de oxigênio na água diminui,  o consumo de oxigênio pelos peixes

aumenta,  o  metabolismo  dos  organismos  aumenta  e a  biodisponibilidade  dos
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xenobióticos  também  aumenta,  visto  que  solubilidade  destes  é  dependente  da

temperatura da água (Osterauer & Köhler, 2008). A taxa metabólica e o tamanho do

corpo  de  organismos  ectotérmicos  também  são  altamente  dependentes  da

temperatura (Lopez-Olmeda & Sanchez-Vazquez, 2011).

Em termos de número de espécies,  os peixes representam o grupo mais

diversificado  entre  os  vertebrados  (Nelson,  2006).  No  Brasil  são  registradas  4

espécies  de  robalo:  Centropomus  undecimalis,  Centropomus  parallelus,

Centropomus ensiferus, Centropomus pectinatus. Essas espécies habitam as águas

salgadas e salobras da costa leste brasileira, desde o Rio Mampituba (sul de Santa

Catarina)  até  o  estado  do  Maranhão.  O  Robalo  peva  ou  peba  (Centropomus

parallelus (Poey 1960)) é um peixe ósseo da família Centropomidae. As espécies do

gênero Centropomus são peixes estenotérmicos (não suportam grandes variações

na temperatura) e termofílicos (gostam de ambientes mais quentes) (Amaral Junior

et  al.,  2009).  Caracterizam-se  também por  serem  eurialinos  (suportam  grandes

variações  da  salinidade),  estando  presentes  no  mar  e  em  águas  continentais,

geralmente são nas águas salobras de ambientes estuarinos, onde são encontrados

em maior número (Pérez-Pinzón, 1991). 

A contaminação aquática é uma importante causa da perda da biodiversidade

(Carrera-Martinez  et  al., 2011),  afetando  não  só  a  vida  aquática,  mas  também

representando uma grave ameaça para toda a vida no planeta. O avanço rápido do

desenvolvimento industrial levou a um afluxo contínuo de xenobióticos em oceanos,

podendo vir a perturbar o frágil equilíbrio da vida nos mares (Niyogi et al., 2001).

Preocupações com as contaminações químicas das águas correntes tem estimulado

um aumento na pesquisa para melhorar a compreensão dos efeitos de algumas

substâncias tóxicas selecionadas (como metais e organoclorados).

Os metais são conhecidos por serem tóxicos para a maioria dos organismos,

quando  presentes  em  concentrações  excessivas.  Eles  atingem  os  sistemas

aquáticos como consequência de atividades industriais, agrícolas e antropogênicas,

expondo os organismos aquáticos a uma quantidade significativa desses poluentes

(Atli et al., 2006). A terminologia “metais” tem sido utilizada para caracterizar metais

e  metalóides  com  potencial  ou  capacidade  de  fenômenos  toxicológicos  ou

ecotoxicológicos (Duffus, 2001). Metais tais como ferro, cobre, zinco  e  manganês
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são essenciais no metabolismo biológico, porém podem também produzir  efeitos

tóxicos quando em concentrações elevadas (Tüzen, 2003). 

O elemento químico Manganês de símbolo Mn pertence à classe dos metais

de transição com número atômico 25 ele pertence ao grupo 7 da Tabela Periódica,  é

o 12º elemento mais abundante na crosta da Terra e constitui cerca de 0,1% do

mesmo. Este elemento não ocorre livre e é encontrado em mais de 100 minerais. O

manganês é um micronutriente essencial para o peixe, mas pode ser muito tóxico

em  concentrações  acima  do  limite  ótimo  (Vieira  et  al.,  2012).  A  gama  da

concentração do manganês causando toxicidade depende da espécie do peixe, fase

da vida e da química da água ambiente (Fish, 2009). Este metal está envolvido em

doenças neurogenéticas através da formação de radicais livres (Chen et al., 2006) e

da  inativação  das  enzimas  antioxidantes,  no  entanto,  o  conhecimento  sobre  o

impacto  de manganês sobre a saúde dos peixes ainda é limitado (Vieira  et  al.,

2012). 

Para  entender  possíveis  impactos  ecotoxicológicos  da  contaminação,  os

estudos  de  biomonitoramento  fornecem  informações  valiosas  sobre  a  poluição

ambiental e podem ajudar na melhora do processo de avaliação de risco através de

medições das respostas fisiológicas dos indivíduos (Viarengo et al., 2007; An et al.,

2012). No  sentido  geral,  o  biomonitoramento  pode  ser  definido  como o  uso  de

organismos para obter informações sobre determinadas características da biosfera.

A utilização de testes em organismos e as medições de diversas respostas

biológicas  proporcionam uma abordagem para  a  avaliação  da  qualidade  de  um

corpo  de  água  (Allan  et  al.,  2006).  Esta  abordagem  tem  assumido  renovada

importância visto que a fauna aquática é o principal destinatário de poluentes da

água. O monitoramento biológico pode ser realizado a diversos níveis. Nos níveis

celular e intracelular de biomarcadores específicos, sensíveis para a detecção inicial

de degradação da qualidade da água (Galloway et al., 2004). Organismos inteiros

podem também ser utilizados em testes de toxicidade padronizados, ou detectando

alterações  fisiológicas  e  comportamentais  quando  as  espécies  testes  são

submetidas a  um evento  de poluição (Allan  et  al.,  2006).  No nível  mais  alto,  a

medição de populações de flora e fauna e comunidades constitui parte integrante de

monitoramento do estado ecológico (Salas et al., 2004; Andersen et al., 2004).  Os
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bioindicadores integram as condições ambientais com o tempo, e mais importante,

quaisquer alterações resultantes observadas nestes bioindicadores são resultados

de  mudanças  ecológicas  relevantes  nas  condições  ambientais  (Fabricius  et  al.,

2012). 

Entre os inúmeros biomarcadores ecotoxicológicos propostos nas últimas três

décadas,  aqueles  baseados  nas  respostas  em  níveis  molecular  e  celular

representam os primeiros sinais de perturbação ambiental e são comumente usados

para  biomonitoramento  (Viarengo  et  al.,  2007;  Moore et  al.,  2004).  Medindo  o

mesmo  biomarcador  em  diferentes  locais  ao  mesmo  tempo,  pode-se  ter

informações  sobre  o  estado  de  poluição  da  região  e  fornece  uma  melhor

compreensão dos mecanismos de resposta dos organismos aos poluentes (Frenzilli

et al., 2004; Giarratano et al., 2010). Segundo Galloway et al. (2004) e Thain et al.

(2008) os biomarcadores revelam estresses ambientais nos organismos, causados

por  contaminantes  químicos  e  também  outras  variáveis  ambientais.  Portanto  a

integração  de  biomarcadores  e  análises  químicas  são  essenciais  a  fim  de

estabelecer ligações entre estresse e poluição. Biomarcadores de exposição e de

efeito têm sido amplamente utilizados no campo e no biomonitoramento in situ para

avaliar os efeitos temporais e espaciais da poluição nas espécies aquáticas (Barbee

et al., 2008; Schlenk et al., 2008; Browne et al., 2010).

Em  ambientes  aquáticos,  todos  os  organismos  (principalmente  os  macro

invertebrados, peixes e zooplâncton) podem ser utilizados como bioindicadores da

presença de substâncias bioacumuláveis ou tóxicas, uma vez que elas incorporam

poluentes a partir da ingestão de alimentos (através da biomagnificação) e a partir

do ambiente aquático, pela captação direta de poluentes através da pele ou das

brânquias (bioconcentração), em estrita relação com seus níveis tróficos (Bettinetti

et al., 2012). 

Nudi et al (2007) caracterizam os biomarcadores como conhecidas variações

bioquímicas  ou  fisiológicas  medidas  em  um  tecido  ou  em  um  fluído  biológico

evidenciando exposição e/ou o efeito de um ou mais contaminantes. Biomarcadores

podem ser  utilizados  para  avaliar  o  estado  de  saúde  de  um organismo,  assim

antecipando  mudanças em níveis  mais  altos  da organização  biológica  (ou  seja,

população, comunidade ou ecossistema) (Bettinetti et al., 2012).  Micronúcleos são
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utilizados  como  biomarcadores  de  danos  estruturais  e  quantitativos  dos

cromossomos, e assim pode ser aplicado a qualquer população celular proliferando

(Arkhipchuk  &  Garanko,  2005).  A  detecção  de  micronúcleo  e  anormalidades

nucleares em peixes ajuda a conhecer o estado da qualidade da água, assim como

a saúde de determinadas espécies (Talapatra & Banerjee, 2007). O ensaio cometa,

ou “eletroforese em gel de célula individual”, é um método genotoxicológico sensível

para a avaliação do dano no DNA em células individuais, permitindo a quantificação

de quebras no DNA e de sítios alcalinos lábeis (Christofoletti, et al. 2009). O ensaio

cometa  foi  aplicado  com  sucesso  em  eritrócitos  de  várias  espécies  de  peixes,

demonstrando assim a sensibilidade das células sanguíneas desses animais para

efeitos genotóxicos (Christofoletti et al., 2009). O teste de micronúcleo é capaz de

detectar danos no DNA, ou seja, de cadeia simples ruptura ou outras lesões (Russo

et al., 2004).

As enzimas têm aplicações úteis em diversos campos industriais, tais como

biotecnologia, farmacêutica e indústria alimentícia (Li et al., 2004). As enzimas têm

tomado muito  interesse de uma grande quantidade de pesquisadores devido às

suas  propriedades  únicas,  tais  como  a  eficiência  catalisadora,  especificidade  e

condições amenas de operação (Cengiz et al., 2012). A Catalase (CAT, EC 1.11.1.6)

é uma enzima presente em várias células aeróbicas, que decompõe H2O2 em água

e oxigênio molecular, sendo essencial para proteger organismos aeróbios de efeitos

tóxicos do H2O2 (Yoshimoto et  al.,  2007).  A importância biológica da Catalase é

devido ao fato de o H2O2  ser o principal precursor celular do radical hidroxila (HO -)

(forma altamente reativa e tóxica) (Vlahogiannit et al., 2007). A remoção de H2O2 é

uma  estratégia  importante  de  organismos  marinhos  contra  o  stress  oxidativo

(Vlahogianni et al., 2007). A enzima Glutathiona S-transferases (GSTs, EC 2.5.1.18)

desempenha um papel importante no stress oxidativo atenuante em todas as formas

de vida (Lee et al., 2008), e sua atividade também tem sido amplamente utilizada

como um biomarcador para a detecção de estresse (Cunha et al., 2007; Won et al.,

2011).  Ambas  são  enzimas  multifuncionais  diméricas  que  estão  envolvidas  na

detoxificação  endógena  (metabólitos  intracelulares)  e  de  substâncias  exógenas

(drogas, pesticidas e outros poluentes)  (Rezg et al., 2008). 
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A escolha do manganês nesse trabalho se deu por causa de sua grande

incidência na composição do minério de ferro e o Estado do Espírito Santo é uma

região que sofre alta influência da mineração por causa de grandes mineradoras

existentes no Estado, as quais são responsáveis por produzirem cerca de 47,25

milhões de toneladas de ferro. Essas mesmas empresas fazem o beneficiamento

desse minério e depois seu escoamento para os portos, onde entra em contato com

a água do mar.
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2. HIPÓTESE E OBJETIVOS

Hipótese

Temperaturas  mais  elevadas  da  água  aumentam  os  efeitos  tóxicos,

genotóxicos  e  bioquímicos  da  contaminação  por  manganês  em  juvenis  de

Centropomus parallelus. 

Objetivo Geral

Avaliar  os  efeitos  do  manganês  associado  a  diferentes  temperaturas  na

espécie  de  peixe  Centropomus parallelus,  por  meio  de respostas  genotóxicas  e

bioquímicas.

Objetivos Específicos

1. Determinar os limites letais superiores de temperatura em exemplares

de robalo expostos à temperatura de aclimatação de 27ºC e também

com a associação da exposição ao manganês.

2. Avaliar  os efeitos genotóxicos e bioquímicos em robalo exposto  ao

manganês associado à três temperaturas (24, 27ºC e na temperatura

máxima em que não for observada mortalidade dos peixes).
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3. METODOLOGIA 

Aquisição e aclimatação dos peixes

Os exemplares de juvenis de  Centropomus parallelus (108 peixes medindo

7,12±0,52cm e pesando 2,46±0,54g) foram provenientes de uma estação de criação

localizada no município de Linhares, ES. Os peixes foram mantidos em dois tanques

de polietileno de 300 L, cada tanque com uma temperatura mantida sob controle em

24 e 27oC e com sistema de recirculação de água,  no Laboratório  de Ictiologia

Aplicada (Labpeixe – UVV). A temperatura da água foi  mantida e controlada por

meio de um aquecedor acoplado a um controlador de temperatura. Foi feita a troca

total  da  água  uma  vez  por  semana  enquanto  duraram  os  testes,  sempre  com

cuidado de fazer a reposição de água com a mesma temperatura de cada tanque.

Os  animais  foram  alimentados  duas  vezes  ao  dia,  todos  os  dias,  com  ração

comercial. 

A água salgada que abasteceu os aquários de manutenção, dos aquários

testes  com  manganês  e  dos  grupos  controles  de  ambos  delineamentos

experimentais foi proveniente de uma região da praia de Vila Velha, ES, a qual foi

aquecida previamente para as temperaturas de 24 e 27ºC. Durante a aclimatação e

durante  os  testes  foram  monitorados  os  seguintes  parâmetros  físico-químicos:

temperatura, salinidade, oxigênio dissolvido, condutividade, amônia e nitrito, foi feita

a média do valores medidos três vezes por semana. Esses parâmetros devem ser

monitorados tendo em vista que eles podem afetar a saúde do peixe e toxicidade do

químico (Carvalho & Fernandes, 2008). A temperatura da água foi controlada por

meio de um aquecedor acoplado a um controlador.

A substância usada como contaminante foi o Cl2Mn.4H2O, na quantidade de

0,00879g/l de água (experimentos pretéritos não publicados).

Protocolo Experimental 1 – Definindo o Limite Letal Superior de Temperatura

(LLST)

Após período de aclimatação (21 dias) na temperatura de 27oC, os juvenis de

C.  parallelus  tiveram  seu  status  de  saúde  averiguado,  e  apresentando  boas

condições de saúde foram submetidos ao protocolo para Determinação do Limite
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Letal Superior de Temperatura (LLST) com e sem manganês. Para tal grupos de dez

(10)  juvenis  de  robalo,  com  triplicata,  foram  transferidos  para  unidades

experimentais de polietileno de 20L, dotados de aeração e temperatura constantes

(±0,2oC), esta última mantida por meio de um controlador de temperatura (marca

Full Gauge, modelo TIC-17RGT) acoplado a um termostato (Figura 1). Os animais

foram transferidos para estes aquários 24h antes do início dos experimentos para

que houvesse aclimatação dos mesmos. A temperatura da água destes aquários foi

a mesma da aclimatação (27oC). A alimentação dos animais foi suspensa 48h antes

do início dos experimentos. Após as 24 h de aclimatação dos animais, foi adicionada

na água das unidades experimentais a concentração de manganês e a temperatura

então  foi  elevada  1ºC  por  dia,  até  ser  observado  100%  de  mortalidade  dos

indivíduos. A mortalidade foi contabilizada a cada 24h. O mesmo procedimento foi

realizado para o grupo controle (sem contaminante). 

Após a determinação do LLST, foi realizado um experimento adicional, nas

mesmas unidades experimentais usadas anteriormente, o qual consistiu em expor

grupos de seis animais, com triplicata, na temperatura máxima (32oC) em que não

houve  mortalidade  dos  peixes  quando  expostos  ao  manganês,  por  96h.  Ao  fim

desse  período  de  exposição,  os  animais  desta  etapa  foram sacrificados  para  a

realização das análises genotóxicas e bioquímicas. Este experimento também foi

acompanhado de um grupo controle (sem contaminante) na mesma temperatura do

grupo exposto (32oC).

Experimento 2 – Exposição à temperaturas de 24 e 27ºC 

Após o período de aclimatação (21 dias) nas duas temperaturas: 24 e 27ºC,

os peixes tiveram seu status de saúde averiguado, e apresentando boas condições

de  saúde  grupos  de  seis  animais,  com  triplicata,  foram  transferidos  para  as

unidades  experimentais  usadas  nos  experimentos  anteriores,  na  mesma

temperatura  de  aclimatação  (24  ou  27ºC).  Após  24  horas  foi  acrescido  à  água

cloreto  de  manganês  (0,00879g/L de  água),  sendo  os  animais  mantidos  a  esta

condição por 96 horas. Cada grupo de experimento foi acompanhado por um grupo

controle, que consistiu na exposição de seis peixes em cada uma das temperaturas

estabelecidas,  porém  sem  o  contaminante,  por  96  horas,  tendo  o  número  de

18



repetição também igual a três.

A alimentação desses animais também foi suspensa 48 horas antes do início

dos  experimentos.  A  água  das  unidades  experimentais  dos  dois  protocolos

experimentais foi parcialmente trocada (25%) a cada 48 horas. Esta substituição foi

sempre  realizada  mantendo  as  condições  dos  experimentos:  temperatura  e

presença ou não do contaminante.

Figura 1. Unidades experimentais de politileno (20L) utilizadas nos dois protocolos
experimentais. Em cada caixa havia um aquecedor e a temperatura era mantida por
um controlador acoplado a um termostato. 

Rejeitos

Todo  rejeito  gerado  durante  o  trabalho  (líquido  e  sólido)  foi  estocado  em

bombonas  (líquido)  ou  mantido  congelado  (peixes)  até  o  momento  da  coleta  e

transporte dos mesmos por uma empresa licenciada em fazer coleta, transporte e

processamento de rejeitos de classe I.
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Aprovação do Comitê de Ética

O projeto foi aprovado pela Comissão de Ética, Bioética e Bem Estar Animal

(CEUA-UVV) que considerou o projeto adequado satisfatoriamente de acordo com

as exigências das Resoluções que regem a Comissão, com número de processo

número 198 – 2011.

Coleta do sangue e tecido

Ao  término  dos  experimentos,  os  animais  foram  anestesiados  com

benzocaína  (1mg/L)  e  o  sangue  coletado  da  veia  caudal,  com  a  utilização  de

seringas  heparinizadas  (Figura  2),  e  transferido  para  microtubos  “eppendorf”,

mantendo-o sempre em gelo fundente. Parte do sangue foi usada nas análises do

Ensaio Cometa e a outra parte no Teste do Micronúcleo. Imediatamente após a

coleta do sangue, os animais foram sacrificados por secção cervical para a retirada

de tecido hepático.  O fígado foi  estocado em freezer -80oC até o momento das

análises das atividades das enzimas Glutationa-S-Transferase (GST)  e  Catalase

(CAT).

Figura 2.  Coleta de sangue através da veia caudal em juvenis de  Centropomus
parallelus.
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Testes de Genotoxicidade 

Teste do micronúcleo

O sangue foi  coletado e gotejado sobre uma lâmina para a realização de

extensões sanguíneas.  Após seca foi  submetida a um banho de 30 minutos em

Metanol P. A. (100%) para fixação, sendo coradas em seguida com uma solução de

Giemsa 5% por 40 minutos; lavada posteriormente com água destilada e seca em

temperatura ambiente, como descrito por Grisolia et al. (2005). Depois de seco, o

material foi observado em microscópio óptico, 1000 células sanguíneas (eritrócitos)

foram contadas para a quantificação dos micronúcleos presentes. Foram contadas

duas lâminas para cada peixe.

Ensaios cometa

A análise  de  fragmentos  de  DNA foi  realizada  utilizando  ensaio  cometa

alcalino e coloração com nitrato de prata modificado de Tice et al., (2000) e Andrade

et al., (2004). O método consiste na detecção de fragmentos de DNA em microgel

de agarose.  Para isso lâminas de microscopia,  duas para cada exemplar,  foram

previamente cobertas com agarose 1,5% (1,80g de agarose e 120 ml de tampão

fosfato  alcalino,  pH  7,4).  As  amostras  de  sangue  foram  diluídas  20  vezes  em

tampão fosfato e posteriormente, 10µl do sangue diluído foi misturado com 100µl de

agarose low melting (0,15g de agarose em 20 ml de tampão fosfato alcalino, pH 7,4)

a  40oC.  Em  seguida  foram  colocadas  sobre  as  lâminas  com  pré-cobertura  e

recobertas com lamínulas para que o gel se espalhe uniformemente até solidificar.

Após  a  retirada  das  lamínulas,  as  lâminas  foram colocados  na  solução  de  lise

(146,1g NaCl (2,5M), 37,2g EDTA (100mM), 1,2g de Tris (10mM), 1 litro de água

destilada e o pH da solução foi ajustado para 13 com NaOH e no momento do uso

foram  adicionados  1%  de  Triton  X-100  e  10%  DMSO)  por  no  mínimo  2h,  em

geladeira e protegidos da luz. Depois da lise as lâminas foram colocadas em cuba

eletroforética e mergulhadas em tampão eletroforético (300 mM NaOH e 1mM EDTA

em pH>13) por 20 min. Em seguida foi realizada a corrida eletroforética em 25V e

300mA por 15 min. Apos esta etapa as lâminas foram neutralizadas com tampão

Tris (48,5 g de Tris em 1 litro de água destilada) durante 5 min. por três vezes e
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sendo lavadas com água destilada por duas vezes. As lâminas foram secas por 2h a

37oC. Após esse período as lâminas foram fixadas em solução fixadora (15% de

ácido tricloácetico, 5% de sulfato de zinco (heptaidratado), 5% de glicerol e 1 litro de

água destilada)  por 10 min.  Após esta etapa as lâminas foram lavadas por três

vezes com água destilada e secas por 2h a 37oC. Depois de secas as lâminas foram

hidratadas por 5 min. com água destilada e coradas com solução de coloração com

prata (66 ml da solução de carbonato de cálcio (12,5g de carbonato de cálcio para

250 ml de água) e 34 ml da solução de nitrato de prata (50mg de nitrato de prata,

50mg  de  nitrato  de  amônio,  250mg  de  ácido  tungstosalicílico  e  125µl  de

formaldeído) por 15 min. a 37oC. Depois de coradas as lâminas foram lavadas por

três vezes com água destilada e então submersas por 5 min. em solução stop (ácido

acético 1%). Passado os 5 min. de reação foram novamente lavadas por três vezes

e secas em temperatura ambiente. 

Os danos no DNA foram medidos e classificados posteriormente de acordo

com o tamanho da cauda em 5 classes: classe 0 – não apresenta cauda; classe 1 –

cauda  é  menor  que  o  diâmetro  do  núcleo;  classe  2  –  cauda  com variação  de

comprimento de 1x a 2x o diâmetro do núcleo; classe 3 – cauda maior que 2x o

diâmetro do núcleo (Grazeffe et  al.,  2008) e  classe 4 – apoptose da célula.  Os

resultados foram expressos em porcentagem para cada classe. O índice de danos

(ID) analisado pelo teste cometa foi avaliado utilizando a somatória do número de

células danificadas multiplicado pelo valor da classe de dano (0 a 4).  Esses valores

demonstraram os danos apresentados nos tratamentos de acordo com Heuser et al.

(2008). 

Análises Bioquímicas

Preparação das Amostras Teciduais

As  amostras  de  fígado  foram  descongeladas  sobre  gelo,  pesadas  e

homogeneizadas em triturador automático na proporção de nove vezes o volume de

tampão de homogeneização Tris-HCl 20 mM, EDTA 1 mM, sacarose 0,5 mM, KCl

0,15 mM, pH 7,6 contendo PMSF 0,1 mM e DTT 1mM, utilizando homogeneizador.

O homogeneizado foi  transferido para tubos de microcentrífuga e centrifugado a

13.000 rcf por 30 minutos a 4oC. O sobrenadante foi então utilizado nas análises
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enzimáticase na determinação de proteínas.

Glutationa S-transferase (GST) (E.C.:2.5.1.18)

A enzima glutationa S-transferase (GST) catalisa a conjugação da glutationa

reduzida  (GSH)  a  compostos  nucleofílicos,  resultantes  da  transformação  do

organismo ao estresse metabólico, assim como a produtos celulares danificados

pelo  ataque  dos  radicais  livres.  Os  níveis  de  atividade  enzimática  foram

determinados a 25oC em um leitor de placa Molecular Devices Spectra max 190

utilizando a técnica descrita por Ramos-Vasconcelos & Hermes-Lima (1998) com

adaptações. As reações enzimáticas procederam com o seguinte protocolo: 50mM

de tampão fosfato, 1mM GSH (glutationa reduzida) pH 7,2 a 25oC. As reações foram

iniciadas com adição de 1mM de CDNB (1-cloro-,4-dinitrobenzeno). As  leituras das

absorbâncias foram realizada em 340nm. A atividade absoluta foi estimada usando

o coeficiente de extinção do CDNB.

Enzima Catalase (CAT) (E.C.:1.11.1.6)

A atividade da CAT foi analisada espectofotometricamente no fígado, através

do decréscimo de absorbância a 240nm associado a velocidade de degradação do

peróxido de hidrogênio (H2O2). O meio de reação consistiu de uma mistura de 10mM

H2O2, 0,5mM EDTA, 0,1M Tris-HCl (pH 8,0) e 10µL (10%) de amostra em um volume

final de 1mL. Todas as análises foram realizadas em duplicatas e o decréscimo de

absorbância medido a 240 nm, registrado durante 1 minuto. A atividade da catalase

foi  expressa  em  nanomoles/minuto/g  de  tecido  fresco.  Uma  unidade  de  CAT

corresponde a quantidade de enzima que hidrolisa 1µM H2O2 por minuto, a 25ºC,

em pH 8,0. 

Determinação de proteína

A concentração  de  proteínas  totais,  no  fígado,  foi  determinada  pelo  método  de

Lowry et al. (1951). As amostras foram lidas em um espectrofotômetro em 750nm. A

concentração de proteínas totais foi determinada a fim de ser utilizada no cálculo da

atividade da enzima GST.
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Análise de Água

Durante  a  aclimatação  e  durante  os  experimentos,  a  temperatura,  a

condutividade e a salinidade  foram medidos com um multiparâmetro (YSI, modelo

EC300),  o  oxigênio dissolvido foi  medido com uma multiparâmetro (YSI,  modelo

DO200), o pH foi medido com um pHmetro digital (Quimis Q400) e a amônia e o

nitrito  foram medidos  conforme  protocolos  para  determinação  dos  mesmos

(APHA,1998), feitos no laboratório.

Análises Estatísticas

Os resultados obtidos para GST foram expressos em média e erro padrão da

média para os dados paramétricos e para micronúcleos, ID e CAT foram expressos

em mediana com interquartil máximo de 75% e mínimo de 25% para os dados não

paramétricos.  Os  resultados  obtidos  para  cada  temperatura  (grupo  controle  e

exposto ao Mn) foram comparados por meio do teste t (student) ou Mann whitney

(p<0,05). Uma comparação entre os tratamentos (grupo controle ou exposto ao Mn)

nas diferentes  temperaturas  foi  realizada por  meio  de uma análise  de variância

(ANOVA) e teste a posteriori de Tukey (p<0,05) no caso de dados paramétricos, ou

Kruskal  Wallis  em  dados  não  paramétricos.  As  análises  foram  feitas  usando  o

software SigmaStat®.
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4. RESULTADOS E DISCUSSÃO

Alguns parâmetros físico-químicos da qualidade da água foram observados

durante  o  experimento,  conforme  mostra  o  quadro  1. Não  houve  variação

significativa entre os parâmetros físico-químicos da água entre os controles e os

seus  respectivos  grupos  contaminados,  sendo  assim,  esses  parâmetros  não

afetaram a relação do contaminante manganês com a temperatura e seus controles.

Quadro  1.  Parâmetros  físico-químicos  analisados  durante  experimentos.  Sendo
Temp. – temperatura; Oxig. – oxigênio; Cond. – condutividade; Salin. – salinidade;
Amôn. – amônia; Nitr. – nitrito.

Tratamentos Temp.
(oC)

Oxig.
(mg/L)

Cond.
(mS/cm)

Salin.
(ppt)

Amôn. Nitr.

24oC
Controle

24,74±0,32 5,08±0,54 39,23±0,23 25,26±0,15 0,37±0,26 0,32±0,57

Exposto 
Mn 24,65±0,44 5,08±0,54 39,31±0,21 25,43±0,15 0,62±0,42 0,35±0,51

27oC
Controle

27,24±0,30 5,99±1,04 40,69±1,68 25,16±0,80 0,61±0,50 0,03±0,28

Exposto 
Mn 27,15±0,18 6,04±0,82 40,92±0,85 25,37±0,14 0,71±0,53 0,04±0,27

32oC
Controle

32,06±0,09 5,45±0,62 41,69±0,21 25,1±0,26 0,46±0,37 0,15±0,24

Exposto 
Mn 32,16±0,20 5,63±0,61 42,33±0,52 25,33±0,21 0,47±0,37 0,15±0,54

O limite letal superior de temperatura (LLST) determinado neste trabalho para

os juvenis de robalo aclimatados a 27ºC foi de 38ºC para o grupo controle (não

contaminado) e de 37ºC para o grupo contaminado. De acordo com alguns autores

(Gagné et al., 2007; Ivanina et al. 2009; Sokolova, 2004) o aumento da temperatura

nos oceanos pode aumentar a sensibilidade dos organismos aos contaminantes,

visto  que  as  flutuações  na  temperatura  podem  comprometer  a  habilidade  dos

organismos em controlar a toxicidade. Nos resultados obtidos observa-se a perda

de 1ºC nos LLST do grupo exposto ao Mn em relação ao grupo controle,  muito

provavelmente se deu pelo fato dos animais terem diminuído a sua habilidade em
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controlar  a  toxicidade.  O  LLST também  pode  ser  alterado  por  conta  de  vários

motivos,  assim  como  idade,  temperatura  de  aclimatação,  salinidade,  estado

nutricional,  presença  de  contaminantes  e  também  variando  entre  as  espécies.

Wedemayer et al. (1980) comprova que quando os peixes estão estressados por

qualquer  processo,  eles  são  menos  capazes  de  lidar  com  outros  fatores

estressantes, por exemplo poluentes tóxicos, como os metais.  

Com  relação  à  mortalidade  dos  robalos,  observou-se  que  dos  trinta

indivíduos do controle morreram sete em 37ºC e o restante (vinte e três animais) em

38ºC,  enquanto  que  no  tratamento  com  manganês  todos  os  trinta  indivíduos

morreram em 37ºC.

Uma vez determinado o  LLST,  foi  escolhida  a  temperatura  de 32ºC para

expor os exemplares de juvenis de robalo também a 96h (similar aos experimentos

de 24 e 27ºC) a fim de se verificar as respostas desses animais em situação de

estresse térmico. A temperatura de 32ºC foi  escolhida,  por ser uma temperatura

segura  que  não  causou  morte  nos  animais  e  que  sobreviveriam  em  96h  de

experimento.

No presente trabalho, foi possível observar danos genotóxicos e bioquímicos

nos juvenis de robalo expostos ao Mn. Com relação às respostas genotóxicas, a

figura 3 mostra que as frequências de micronúcleos nas temperaturas de 24, 27 e

32ºC dos grupos expostos ao manganês foram significativamente maiores que seus

respectivos grupos controles (p=<0,001), ou seja, há uma toxicidade do manganês

para  os  juvenis  de  Centropomus  parallelus  causando  danos  genotóxicos  nos

eritrócitos  desses  indivíduos.  Segundo  Çavas  et  al.  (2005)  alterações  celulares

como núcleos em forma de rim, segmentado, lobado, presença de micronúcleo ou

ainda  células  binucleadas  são  indicadores  de  divisões  celulares  anormais

provocadas por substâncias tóxicas. Com relação à variação na temperatura, não foi

observado efeito dessa condição sobre a quantidade de micronúcleos nas células

eritrocitárias dos grupos controles (p=0,215). No entanto, para os animais expostos

ao  Mn  pode-se  observar  que  na  temperatura  de  27ºC  houve  um  aumento

significativo em relação aos animais expostos ao Mn nas temperaturas de 24 e 32ºC

(p=0,001). 
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Figura  3.  Frequência  de  Micronúcleos  Eritrocitários  em  Centropomus  parallelus
expostos ao manganês (Mn) e seus respectivos grupos controles, por 96h em três
diferentes temperaturas. Os dados estão expressos em mediana com interquartil
máximo de 75% e mínimo de 25%. * Indica diferença significativa dos tratamentos
comparados  com seus  respectivos  grupos  controles.  Letras  minúsculas  indicam
comparações entre controles de diferentes temperaturas. Letras maiúsculas indicam
comparações entre expostos ao Mn de diferentes temperaturas. Número amostral
(n) = 108.

Vários estudos corroboram com os resultados obtidos no presente trabalho,

de que a frequência de micronúcleo é aumentada em animais expostos a diferentes

metais e a outros contaminantes. Ayllon e Garcia-Vazquez (2000) observaram esse

aumento em exemplares de Poecilia latipinna expostos a duas doses diferentes de

nitrato  de  mercúrio  injetadas  intraperitonealmente. Em  exemplares  de  Hoplias

malabaricus expostos ao chumbo (Pb) a frequência de micronúcleos nos eritrócitos

é  de  3,0%  (Ferraro  et  al.,  2004).  Enquanto  que  Arkhipchuk  e  Garanko  (2005)

encontraram que as frequências de micronúcleos induzidas por cobre (Cu)- e cadmo

(Cd) na espécie Carassius auratus giblio foram de 0,92% e 1,75%, respectivamente.

Yadav  e  Trivedi  (2009)  avaliaram  o  potencial  genotóxico  do  HgCl2,  As2 ,  O3 e
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CuSO4-5H2O  para  estimar  a  frequência  de  micronúcleos  em  células  renais  de

Channa  punctata após  exposição  in  vivo  a  concentrações  subletais  desses

compostos,os  autores  encontraram aumento  da  frequência  de  micronúcleos  em

cada período de avaliação.  Assim como Ramirez  e  Garcia  (2005),  que também

encontraram  aumento  na  indução  de  micronúcleo  em  células  branquiais  de

peixe-zebra,  Danio  rerio. Segundo  esses  autores  o  aumento  na  frequência  de

micronúcleos depende da duração e da dose do contaminante testado, no caso o

arsênio. Oss (2011) também observou uma frequência elevada de micronúcleos nos

grupos  com  adição  de  cobre  em  robalo  peva  (Centropomus  parallelus).  Sendo

assim,  as  observações  feitas  no  presente  trabalho  corroboram  com  os  demais

trabalhos  no  que  diz  respeito  que  a  exposição  dos  peixes,  no  caso  juvenis  de

robalo, à água contaminada com metais (no caso Mn) causa aumento na frequência

de células com micronúcleo, caracterizando um dano genotóxico.

Com relação ao índice de danos no DNA (ID) observa-se que  em todas as

temperaturas,  o  manganês  também  foi  tóxico,  ou  seja,  houve  uma  diferença

significativa entre os grupos contaminados e seus respectivos controles (p=0,004)

(Figura 4). Segundo Jena et al. (1998), categorias essenciais e não-essenciais de

metais são potencialmente tóxicos e a toxicidade é regulada pela concentração.

Este trabalho corrobora com Chang e Kosman (1989) quando dizem que “nota-se

que o excesso de Mn2 é tóxico para as células e o seu efeito protetor pode mudar

para danos celulares”.

Quando comparado o efeito da temperatura sobre o ID, não se observou

diferença estatística nos grupos controles entre as três temperaturas, porém quando

comparados  os  grupos  expostos  ao  Mn  entre  si,  observou-se  uma  diminuição

significativa no ID nos animais expostos a 27ºC e 32ºC em comparação ao grupo

exposto ao Mn na temperatura de 24ºC. Esses resultados podem ser confirmados

ao ser avaliada a distribuição de danos nas diferentes classes (Quadro 2), onde há

um predomínio de danos maiores (classe 2 e 3) nos exemplares de robalo expostos

a 24ºC ao Mn em relação aos expostos às duas outras temperaturas. 
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Figura  4. Índice  de  danos  no  DNA em  Centropomus  parallelus expostos  ao
manganês (Mn) e seus respectivos grupos controles, por 96h em três diferentes
temperaturas. Os dados estão expressos em mediana com interquartil máximo de
75% e mínimo de 25%. * Indica diferença significativa dos tratamentos comparados
com seus respectivos grupos controles.  Letras minúsculas indicam comparações
entre controles de diferentes temperaturas. Letras maiúsculas indicam comparações
entre expostos ao Mn de diferentes temperaturas. Número amostral (n) = 108.

Com relação ainda à distribuição de danos no DNA (Quadro 2), observa-se

que há um predomínio das classes 0 e 1 nos robalos do grupo controle indicando

uma normalidade nas células do sangue, independente da temperatura. Entretanto

essa distribuição não permanece assim nos robalos expostos ao Mn. O que se

observa é que o Mn afeta o DNA das células eritrocitárias, aumentando as quebras

na dupla fita do DNA, visto que são observados danos frequentes de classes 2 e 3,

principalmente na temperatura de 24ºC, e uma pequena quantidade de danos na

classe 4. Além disso, de alguma forma esses danos tendem a diminuir à medida que

a temperatura aumenta.   
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Quadro  2.  Distribuição  das  classes  de  danos  encontrados  nos  eritrócitos  de
Centropomus  parallelus expostos  ao  manganês  (Mn)  por  96  horas  em  três
diferentes temperaturas. Os dados estão expressos em mediana.* Indica diferença
significativa dos tratamentos comparados com seus respectivos grupos controles.
Letras minúsculas indicam comparações entre controles de diferentes temperaturas.
Letras  maiúsculas  indicam  comparações  entre  expostos  ao  Mn  de  diferentes
temperaturas. Número amostral (n) = 108.

Tratamentos Classe 0 Classe 1 Classe 2 Classe 3 Classe 4
24oC

Controle 68,50a 18,00a 10,00b 0,50a 0,00a

Exposto Mn
22,50*A 12,00A 22,00*B 21,41*B 1,50*A

27oC
Controle 72,50a 23,00a 4,25a 0,00a 0,00a

Exposto Mn 60,00*B 10,50*A 2,00*A 2,00*A 13,25*B 

32oC
Controle 78,00a 17,00a 0,50a 0,00a 0,00a

Exposto Mn 31,50*A 59,00*B 3,25A 0,00A 0,00*A

Corroborando com este trabalho, Oss (2011) confirma a utilização do ensaio

cometa em eritrócitos de peixes como uma ferramenta bastante sensível  para a

detecção de genotoxicidade nos ecossistemas aquáticos. Mesmo em concentrações

baixas, o cobre é genotóxico e desta forma pode influenciar toda uma população,

podendo gerar prejuízos ao material genético e culminar em mutações irreversíveis

e prejudiciais aos organismos (Çavas et al., 2005). Frenzilli et al. (2009) verificaram

que embriões de  Danio rerio expostos ao cobre também apresentaram dano ao

material  genético  quando avaliado por  meio  do ensaio  Cometa,  assim como foi

observado no presente trabalho. Os resultados encontrados no presente trabalho na

distribuição de danos nas diferentes classes, inclusive no ID, vão em contraposição

a estes observados por Vilches (2009), visto que a maior quantidade de danos no

DNA foi observado na menor temperatura testada (24ºC). O fato dos danos terem

sido maiores nesta temperatura pode ter ocorrido por causa do metabolismo menos
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acelerado  dos  animais,  sendo  na  temperatura  maior  os  danos  corrigidos  mais

rapidamente no mesmo intervalo de tempo. 

Para a atividade da enzima de GST em relação à toxicidade e à temperatura,

os resultados obtidos não apresentaram uma diferença significativa entre os grupos

expostos  ao Mn e  seus  respectivos  controles  (Figura  5).  E  também não  houve

diferença  dos  grupos  expostos  ao  Mn  quando  comparados  entre  si  (p=0,193),

porém houve diferença entre os controles dos três tratamentos (p=0,002). Sendo

assim, observando os resultados obtidos para a atividade da GST não se pode dizer

que o manganês foi tóxico ou se a temperatura afetou os indivíduos. Isso pode ter

acontecido por causa do tempo de exposição (96h) dos indivíduos ao contaminante,

podendo não ter sido longo o suficiente para provocar alterações significativas no

metabolismo de detoxificação do fígado destes indivíduos. 

Oss (2011) observou que a exposição de robalo peva ao cobre causa uma

diminuição da atividade da GST, após 4 dias e após 10 e 30 dias de recuperação.

Outros  trabalhos  indicam que há um aumento  na atividade da  GST quando os

animais  são  expostos  a  contaminantes.  Bainy  et  al.  (2000)  identificaram que  a

atividade da enzima na glândula digestiva do mexilhão Perna perna se elevou em

sítios de poluição industrial em Santa Catarina, Brasil. Outros autores observaram

que  a  enzima  GST  no  fígado  pode  ter  sua  atividade  alterada  por  compostos

xenobióticos, como os metais, em apenas 12-24h (Lamb & Franklin, 2000; Cho &

Kim,  2000;  Bouraoui  et  al.,  2008).  Porém  autores  como  Alves  et  al.  (2002)

observaram que em brânquias de Perna perna e Crassostrea rhizophorae expostos

ao  pesticida  Furadan  por  96  horas,  as  atividades  enzimáticas  não  foram

significativas , corroborando com o que foi encontrado nesse trabalho. 
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Figura  5. Atividade  da  enzima  Glutationa  Transferase  (GST)  em  Centropomus
parallelus expostos ao manganês (Mn) e seus respectivos grupos controles, por 96h
em três diferentes temperaturas. Os dados estão expressos em média ± erro padrão
médio.  Letras  minúsculas  indicam  comparações  entre  controles  de  diferentes
temperaturas.  Letras maiúsculas indicam comparações entre expostos ao Mn de
diferentes temperaturas. Número amostral (n) = 108.

Considerando  trabalhos  com  peixes,  Duarte  e  colaboradores  (2011)

concluíram que a atividade de GST nas brânquias foi positivamente associado com

a  temperatura.  Wilhelm  Filho  et  al.  (2000,  2001)  também  encontraram  que  o

aumento da temperatura e da disponibilidade de alimentos são acompanhados por

um  aumento  no  consumo  de  oxigênio  e,  consequentemente,  um  aumento  da

geração de ROS celular, que pode ser compensado por um aumento das defesas

antioxidantes. Won et al. (2011) encontraram em seus estudos que a enzima GST

tem aumento significativo ou diminuição em sua atividade, com padrões diferentes,

de acordo com os elementos expostos ou condições de exposição. No entanto, há

poucos relatos da caracterização de GSTs em peixes, e muito pouca informação

sobre seus perfis de expressão após a exposição ao metal (Kim et al., 2010). Neste
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trabalho não foram observados aumentos ou diminuições significativos, podendo as

96h de exposição não terem sido suficientes para apresentar uma resposta diferente

para a enzima GST. Porém pode ter ocorrido da ação da enzima CAT ter suprido a

atividade da GST, ou seja, a GST não respondeu pois outra enzima, como a CAT

pode ter respondido. 

Com  relação  à  atividade  da  enzima  catalase,  observou-se  aumento

significativo nos exemplares de robalo expostos ao Mn quando comparados aos

seus respectivos controles (Figura 6), com exceção do tratamento a 24oC, no qual

não houve diferença significativa. Neste caso o tempo de 96h talvez tenha sido um

fator  limitante para aumentar  a atividade da CAT nessa temperatura,  já que em

temperaturas mais elevadas o metabolismo dos animais acontece mais rápido. A

temperatura também tem sido considerada como sendo o fator mais importante que

afeta a atividade natural  da enzima (Lau et al.,  2004; Leiniö & Lehtonen, 2005).

Leiniö  e  Lehtonen  (2005)  apontaram  que,  mesmo  sob  condições  de  poucos

poluentes, fatores sazonais podem afetar as respostas de biomarcadores em maior

medida do que o estresse de poluentes.  Essa explicação pode ser  aplicada no

presente trabalho, visto a atividade da CAT aumentou significativamente nos robalos

do grupo controle na temperatura de 32oC, em comparação aos controles das duas

outras temperaturas. Resultado similar foi observado para o grupo exposto ao Mn

nessa mesma temperatura, assim como para o grupo exposto na temperatura de

27oC, quando comparados entre si. Conforme Verlecar et al. (2007), o aumento das

taxas  metabólicas  durante  a  primavera  (uma  estação  mais  quente)  poderia

aumentar a taxa de formação de ROS, o que resulta em stress oxidativo. Pode-se

dizer  assim,  que  a  temperatura   pode  aumentar  o  estresse  oxidativo,  visto  o

aumento da ação da CAT nos juvenis de robalo expostos ao Mn em temperaturas

mais elevadas.
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Figura 6. Atividade da enzima Catalase (CAT) em Centropomus parallelus expostos
ao manganês (Mn) e seus respectivos grupos controles por 96h em três diferentes
temperaturas. Os dados estão expresso em mediana com interquartil  máximo de
75% e mínimo de 25%. * Indica diferença significativa dos tratamentos comparados
com seus respectivos grupos controles.  Letras minúsculas indicam comparações
entre controles de diferentes temperaturas. Letras maiúsculas indicam comparações
entre expostos ao Mn de diferentes temperaturas. Número amostral (n) = 108.

Diversas  respostas  da  atividade  da  CAT  foram  observadas  em  animais

expostos a contaminantes orgânicos ou metálicos tanto em experimentos de campo

quanto em laboratório e a CAT demonstrou ser induzida ou inibida pelos metais,

dependendo da dose,  da espécie ou da via de exposição (Romeo et  al.,  2000;.

Sanchez et al., 2005). No estudo de Atli et al. (2006), a exposição dos peixes a Ag,

Cd, Cr, Cu e Zn, durante 96h, resultou tanto na estimulação e quanto na inibição de

CAT em diferentes órgãos. Em outros estudos, a exposição aguda a Cr não teve

nenhum efeito sobre a atividade CAT em brânquia e rim (Ahmad et al.,  2006a),

enquanto que a exposição de peixe ao Zn, por 45 dias produziu um aumento na

peroxidação de lípidos no fígado, rim e cérebro, mas a atividade de CAT foi apenas
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aumentada no fígado (Gioda et al., 2007). Rosety et al. (2005) demonstraram uma

variação  no  curso  de  tempo  da  atividade  de  enzimas  antioxidantes  em  peixes

expostos a uma concentração subletal  de malatião para 24, 48, 72 e 96 h. Eles

relataram  que  a  superóxido  dismutase  (SOD),  catalase  (CAT)  e  glutationa

peroxidase (GPX) atividades foram alteradas significativamente, de 24h em diante.

Atli e Canli (2007) utilizaram Oreochromis niloticus para exposição a concentrações

de cádmio e chumbo, e o resultado foi o aumento da atividade da catalase. Ventura

et al. (2002) utilizaram a espécie Orthopristis ruber no monitoramento de poluentes

em águas costeiras nas Baías de Guanabara, Sepetiba e Ilha Grande no Rio de

Janeiro e obtiveram como resultado, um gradiente de atividade da catalase, o que

demonstrou o elevado grau de poluição com metais (incluindo o manganês). Sendo

assim,  pode-se afirmar que a ação da enzima CAT concorda com a hipótese deste

trabalho,  que  em  temperaturas  da  água  mais  elevadas,  os  efeitos  tóxicos  do

manganês são mais acentuados em juvenis de Centropomus parallelus. 
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5. CONCLUSÕES

Através dos resultados obtidos, foi possível chegar as seguintes conclusões: 

  Juvenis da espécie  Centropomus parallelus são sensíveis ao manganês, o

qual foi considerado tóxico para eles. 

  A concentração e o tempo de 96 horas de exposição foram suficientes para

causar  danos  genotóxicos  e  na  atividade  da  enzima  catalase  na  espécie

estudada.

  A temperatura agindo em conjunto com o contaminante pode ser um fator

estimulante para danos nos indivíduos de C. parallelus. 

  A hipótese do trabalho foi parcialmente aceita, visto que à medida em que

houve aumento na temperatura da água, os efeitos tóxicos do manganês foram

mais pronunciados na frequência de micronúcleos e na ação da enzima CAT,

porém foi  menos evidente quando analisado o índice de danos no DNA em

temperaturas mais elevadas e a ação da enzima GST não foi  alterada nos

indivíduos de Centropomus parallelus.
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