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RESUMO 

Merçon, Julia, M.Sc., Universidade Vila Velha – ES, fevereiro de 2017. 

Bioacumulação e estresse oxidativo em Geophagus brasiliensis (Quoy & Gaimard, 

1824) expostos a alimentos contaminados com chumbo em diferentes temperaturas 

Orientador: Dr. Levy de Carvalho Gomes. 

A ocorrência de chumbo nos lixiviados de indústrias é de grande interesse por estarem 

presentes em grandes quantidades e serem constantemente descarregados em ambientes 

aquáticos. Os efeitos deletérios do chumbo podem ser agravados por variantes 

ambientais, como a temperatura da água. No Brasil, a variação da temperatura da água é 

elevada, com isso, populações de espécies de ampla distribuição geográfica como 

Geophagus brasiliensis vivem em águas com diferentes temperaturas médias. Assim, o 

objetivo desse trabalho foi avaliar o estresse oxidativo e a bioacumulação de chumbo 

em Geophagus brasiliensis expostos a diferentes temperaturas e alimentados com ração 

contendo o e 60 mg de chumbo/kg de ração. Trinta e dois juvenis de G. brasiliensis 

foram expostos ao chumbo por via alimentar, em concentrações nominais de 0 e 60 mg 

de chumbo/kg de ração em duas diferentes temperaturas (25 e 28°C), totalizando 4 

tratamentos (25/0, 25/60, 28/0 e 28/60). Os animais foram alimentados diariamente com 

ração comercial contendo as concentrações específicas de chumbo, na taxa de 1,5% do 

peso vivo. Foram realizadas as análises de estresse oxidativo, bioacumulação e danos 

genotóxicos. A contagem de micronúcleo foi significativamente maior no tratamento 

25/60 quando comparado ao tratamento 25/0 e ao tratamento 28/60. As brânquias e o 

fígado apresentaram um aumento significativo na concentração de chumbo, nos peixes 

alimentados com 60 mg de chumbo/kg de ração. A atividade das enzimas Catalase e 

GST, nas brânquias, responderam de forma similar ao acúmulo do chumbo, com um 

aumento nos peixes expostos ao tratamento 25/60. No intestino e no músculo, foi 



 

 

observado um aumento na concentração de chumbo nos peixes expostos ao tratamento 

25/60 quando comparado aos peixes expostos ao tratamento 25/0. O fato de G. 

brasiliensis possuir uma grande distribuição geográfica expõe as populações da espécie 

a diferentes variações de temperatura. Assim, diferentes populações estão sujeitas a 

diferentes impactos na ingestão do chumbo. Sendo assim, temperaturas mais altas pode 

ser um fator benéfico aos peixes contaminados por chumbo pois pode dificultar a 

absorção e metabolização do metal e facilitar a excreção, diminuindo os danos causados 

no organismo. 

Palavras Chaves: Acará; contaminação; dieta; enzimas; micronúcleo. 
  



 

 

ABSTRACT 

Merçon, Julia, M.Sc., Vila Velha University – ES, 2017 february. Bioacummulation 

and oxidative stress in Geophagus brasiliensis (Quoy & Gaimard, 1824) exposed to 

lead contaminated food in different temperatures. Advisor: Dr Levy de Carvalho 

Gomes. 

The occurrence of lead in industrial leachates is of great interest because they are 

present in large quantities and are constantly discharged in aquatic environments. The 

deleterious effects of lead can be aggravated by environmental variants such as water 

temperature. In Brazil, water temperature has great variation, but species like 

Geophagus brasiliensis has a resistance to such variations, since it is present throughout 

the country. Despite resistance to temperature variation, the increase in temperature can 

cause some physiological imbalances in fish. Thirty two juveniles of G. brasiliensis 

were exposed to lead, at nominal concentrations of 0 and 60 mg of lead/kg of food X 

two temperature conditions (25 and 28 ° C), totalizing 4 treatments. The animals were 

fed daily with commercial food containing the specific concentrations of lead at the rate 

of 1.5% of live weight. Analyzes of oxidative stress, bioaccumulation and genotoxic 

damage were carried out, besides the presence of lead in the water of each treatment. 

The treatment exposed to temperature of 25°C and concentration of 60 mg of lead/kg of 

food was the one that presented the biggest change between all analyzes. The water and 

micronucleus analyzes showed a higher incidence of lead in the same treatment and 

when comparing the temperatures of 25 and 28°C, in relation to the concentration of 60 

mg of lead/kg of food. The gills and liver showed an increase in bioaccumulation in 

treatments exposed to 60 mg of lead/kg of food, with no relation to temperature, 

although individuals at 25°C bioaccumulated the lead in greater quantity. The activity 

rate of the enzymes Catalase and GST in the gills increased proportionally to the 



 

 

bioaccumulation of lead, being more intense in organisms exposed to water at 25°C. 

Intestine and muscle, showed an increase in lead bioaccumulation only at 25°C, when 

the two concentrations were compared. The increase in the activity rate of the GST 

enzyme was directly proportional to the increased bioaccumulation of lead in the muscle 

at the respective temperatures. The increased bioaccumulation of lead in individuals at 

25°C can be justified by the increased metabolism of fish, when exposed to higher 

temperatures, feeding faster and increasing its ability to excrete the metal. In addition, at 

lower temperatures, there is a greater availability of oxygen, increasing the production 

of ROS and, consequently, the enzymes responsible for its elimination. The fact that G. 

brasiliensis has a large geographic distribution expose the specie’s populations to 

different ranges of temperature. Therefore, different populations are submitted to 

different impacts of lead ingestion. That said, higher temperatures could be a benefic 

factor to lead contaminated fishes because it can interfere in metal absorption and 

metabolization in addition to facilitate excretion, decreasing damage in the organisms 

tissues.  

Key words: Acara; contamination; diet; enzyme; micronucleus. 
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1. EMBASAMENTO TEÓRICO 

1.1. Contaminação do ecossistema de água doce por chumbo 

O chumbo é um metal não essencial que ocorre naturalmente na natureza (Van der Oost 

et al., 2003). As propriedades físico-químicas do chumbo como a maleabilidade, a baixa 

condutividade e a resistência à corrosão, favoreceram o uso do mesmo para uma 

variedade de aplicações. Os Romanos foram os primeiros a utilizar o chumbo na 

fabricação de canos para fornecimento de água e até como tinta. Devido à grande 

utilização em encanamentos, construção de barcos e janelas, indústria de armas e 

impressão de livros, o envenenamento por chumbo teve um alto índice de ocorrência 

entre os séculos XVI e XIX. Atualmente, a frequência da utilização do chumbo 

diminuiu, se comparada aos períodos passados. A epidemia de intoxicação por chumbo 

no mundo da industrialização levou a ações preventivas como a criação de leis para 

diminuição do uso do metal. Porém, o chumbo ainda é utilizado, principalmente em 

países subdesenvolvidos e em desenvolvimento (Hernberg, 2000). As elevadas 

concentrações presentes no ambiente hoje, são resultados de ações antrópicas como os 

lixiviados de indústrias, efluentes domésticos, de mineração e de agricultura  (Van der 

Oost et al., 2003; Karbassi et al., 2006) que são constantemente descarregados nos 

ambientes aquáticos (Chen et al., 2016). Por não serem biodegradáveis, tendem a se 

acumular nos organismos vivos podendo causar diversas doenças (Bailey et al., 1999), 

se tornando prejudicial aos animais até mesmo em pequenas concentrações (Shah, 2006) 

e afetando negativamente a reprodução, o crescimento e o comportamento de peixes. 

Em altas concentrações, pode causar atrofia muscular, dormência, degeneração caudal, 

hiperatividade, natação errática, perda de equilíbrio em peixes (Burden et al., 1998), 

danos em quase todos os órgãos, no sistema nervoso central, rins e sangue, podendo ser 

fatal (Tong et al., 2000; Palaniappan et al., 2008). A ocorrência do chumbo nos 
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ambientes aquáticos é de grande interesse, pois são inevitavelmente transferidos por 

meio da cadeia trófica, podendo afetar os humanos e suas gerações (Bailey et al., 1999), 

já que os íons metálicos são tóxicos e carcinogênicos (Farombi et al., 2007). Uma vez 

no ecossistema aquático, o chumbo pode se misturar às partículas e formar complexos 

inorgânicos insolúveis ou permanecer dissolvidos. No caso de formar complexos 

insolúveis, a maior parte da fração irá sedimentar e pode voltar à coluna d’água por 

meio de vários mecanismos como alterações nos parâmetros físico-químicos da água e 

atividades biológicas e microbiológicas. Quando dissolvido, o chumbo pode permanecer 

como íons livres, ligar-se a complexos inorgânicos dissolvidos ou dissolver-se na 

matéria orgânica (Couture e Pyle, 2012). 

1.2. Contaminação por chumbo e seus efeitos 

Os peixes acumulam metais por meio de duas vias de contaminação: o contato direto 

com a água, por meio das brânquias e da pele, e pela ingestão, por meio das rotas 

dietéticas (Van der Oost et al., 2003; Couture e Pyle, 2012). Anteriormente, a 

ecotoxicologia assumia que as concentrações dos metais na água eram preditores 

suficientes de toxicidade. Porém, de acordo com Chapman e Wang (2000) e Meyer et 

al. (2005), existem evidências de que ignorar a captação de metais via dieta, acabaria 

subestimando o acúmulo dos metais e seus riscos. Ainda assim, estabelecer os riscos 

oferecidos pelas duas vias de captação depende de vários fatores: para os embriões não 

alimentados, a água é a única fonte de acúmulo de metais; para os piscívoros grandes, o 

acúmulo de metais é maior pois estes se alimentam de pequenos peixes e porções 

variáveis de bentos e zooplânctons; no caso das pequenas espécies ou juvenis, o 

acúmulo provém, somente, de algumas fontes em potencial, como os próprios embriões 

ou os embriões de outras espécies. Isso resulta em níveis de bioacumulação diferentes 

para as diferentes fases de vida do organismo. 
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Em comparação com os metais provenientes da água, aos quais os peixes estão 

constantemente expostos, o acúmulo dos metais via dieta depende da quantidade e da 

proporção do consumo do alimento. A eficiência da transferência trófica dos metais 

entre os peixes e o alimento depende de alguns fatores, incluindo as taxas de consumo e 

eliminação, a fisiologia digestiva do peixe, o tempo de permanência da comida no 

intestino e a quantidade de metal disponível no alimento (Wallace e Luoma, 2003; 

Lapointe e Couture, 2010). Quando internalizados pelas presas, os metais podem ficar 

disponíveis (quando estão ligados a frações proteicas e organelas) ou indisponíveis para 

serem transportados pela cadeia trófica (quando ligados a grânulos inorgânicos). O 

potencial trófico do metal ingerido, vai depender da partícula a qual ele se liga e de sua 

digestibilidade (Wallace e Luoma, 2003), determinando se estes metais serão 

transferidos aos predadores e qual será a quantidade disponível para tal. De acordo com 

Lushchak (2011), essa bioacumulação do chumbo pode causar diversos efeitos nocivos 

ao organismo, como o estresse oxidativo e efeitos genotóxicos. 

Os organismos aeróbicos usam a molécula de oxigênio para respiração e oxidação de 

nutrientes, formando espécies reativas de oxigênio (ERO’s), como o peróxido de 

hidrogênio (H2O2), que são tóxicas aos organismos podendo atingir lipídeos, proteínas e 

o DNA. A interação das ERO’s com os lipídeos é um dos danos celulares 

predominantes pois a peroxidação lipídica na mitocôndria é citotóxica, com efeitos nas 

atividades enzimáticas e produção de ATP, assim como o início de apoptoses. A 

interação com as proteínas resulta na fragmentação da cadeia peptídica e no aumento da 

suscetibilidade de remoção e degradação da cadeia. O acúmulo dessas proteínas na 

célula é, possivelmente, a responsável pelo processo de envelhecimento. A produção de 

ERO’s também pode induzir inúmeras lesões no DNA que pode causar deleções, 

mutações e outros efeitos genéticos letais (Imlay, 2003). A fim de diminuir os efeitos 
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causados pelas ERO’s, os organismos desenvolveram um mecanismo de defesa contra 

esses compostos, que são enzimas de cadeia respiratória associadas à membrana. A 

função dessas enzimas é catalisar as ERO’s transformando-as em compostos não 

tóxicos (Cabiscol et al., 2000; Lushchak, 2011). Quando a formação das ERO’s é maior 

do que a capacidade do organismo de catalisá-las, ocorre o estresse oxidativo (Cabiscol 

et al., 2000), que pode danificar os tecidos, aumentar a inflamação, aumentar a chance 

de desenvolver doenças e o envelhecimento (Sohal et al., 2002).  

Segundo Cestari et al. (2004), a exposição ao chumbo também, causa aberrações 

cromossômicas e esses efeitos podem estar relacionados com a interferência do metal 

nos mecanismos de replicação, transcrição e reparação do DNA. Partes desses efeitos 

nos cromossomos, podem estar relacionados com a capacidade de interação do chumbo 

com proteínas estruturais que podem afetar os graus de condensação cromossômica. 

Dessa forma, a análise de micronúcleo se torna essencial para determinação dos efeitos 

deletérios do chumbo, a nível cromossômico (Monteiro et al., 2011). 

1.3. Aumento da temperatura da água e seus efeitos 

Os ambientes de água doce são mais vulneráveis à mudança de temperatura porque são 

relativamente isolados e fisicamente fragmentados (Woodward et al., 2009). Como a 

contaminação por chumbo, o aumento da temperatura também intensifica a formação de 

ERO’s, provocando o estresse oxidativo (Lushchak, 2011). Porém, o efeito da 

temperatura nas propriedades estruturais das enzimas reflete fatores de adaptações 

bioquímicas, nos peixes (Hochachka e Somero, 1968). Os processos físico-químicos dos 

peixes são sensíveis à temperatura. No caso das enzimas, existem dois mecanismos 

relacionados aos efeitos intrínsecos de mudanças de temperatura. No primeiro 

mecanismo, uma variante enzimática é expressa no período de aclimatação dos peixes e 

esta foi adaptada para funcionar na temperatura específica. Esse mecanismo não está 
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presente em todas as espécies de peixe, apresentando-se com mais frequência em 

organismos poliploides. No segundo mecanismo, mais comum em peixes, a quantidade 

da enzima é ajustada de acordo com a nova temperatura por meio de ajustes das taxas de 

renovação de proteínas (Moerland, 1995). Dessa forma, apesar do aumento da 

temperatura provocar um aumento na geração de ERO’s, essa também aumenta a 

atividade das enzimas no tecido, seja por meio do aumento na eficiência catalítica ou 

pela alteração na quantidade de enzimas disponíveis (Baldwin et al., 1975). 

Segundo Carvalho e Fernandes (2006), o aumento da temperatura também pode 

aumentar a frequência respiratória favorecendo o consumo de metais pelas brânquias. 

Por outro lado, o aumento da temperatura também facilita o processo de depuração, 

contrapondo a taxa de acumulação do metal e fazendo com que a bioacumulação em 

ambientes de águas de temperaturas mais altas seja menor. Com uma menor 

bioacumulação, os efeitos nocivos do metal são menores quando comparados aos 

efeitos em águas de temperaturas mais frias. 

1.4. Biomarcadores 

Para análise dos efeitos do chumbo e da temperatura, no metabolismo dos peixes, são 

utilizados biomarcadores, que são medidas em fluidos corporais, células ou tecidos dos 

bioindicadores, que indicam modificações celulares ou bioquímicas devido a presença 

de tóxicos no ambiente (NRC, 1987). Os biomarcadores indicam se os organismos 

foram expostos aos tóxicos e a magnitude da exposição, por meio da resposta do 

organismo ao contaminante. Além disso, contribuem para detecção, quantificação e 

entendimento da significância da exposição química no ecossistema. Essas 

determinações podem ajudar a mensurar o potencial de exposição humana, aos 

contaminantes e, consequentemente, os riscos oferecidos à sociedade (McCarthy e 

Shugart, 1990). 
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No caso do estresse oxidativo, os biomarcadores utilizados são enzimas cujo papel é 

interceptar e inativar os radicais das ERO’s (Davies, 1995). Entre as enzimas utilizadas 

estão a Catalase (CAT) e a Glutationa-S-Transferase (GST). A função da CAT é 

decompor o peróxido de hidrogênio (H2O2) em água e oxigênio. Qualquer redução nos 

níveis desses antioxidantes resulta em peroxidação lipídica, já que os antioxidantes 

produzidos não serão suficientes para desmutar o excesso de radicais livres produzidos 

(Vutukuru et al., 2006). A GST possui um papel importante na desintoxicação dos 

poluentes ambientais (Masella et al., 2005) pois catalisam a conjugação da Glutationa 

reduzida (GSH) com compostos tóxicos exógenos e endógenos, fazendo com que estes 

se tornem mais solúveis na água, menos tóxicos e mais fáceis de serem excretados (Lee 

et al., 2006). 

Outro biomarcador importante nos estudos ecotoxicológicos, são as perturbações 

estruturais ao DNA, que podem causar lesões permanentes. As células afetadas 

geralmente demonstram funções alteradas, indicando uma modificação genotóxica (Van 

der Oost et al., 2003). Uma dessas alterações é o aparecimento do micronúcleo, 

observado por meio de um teste feito nos eritrócitos que, segundo Matsumoto et al., 

(2006), avalia o potencial clastogênico de uma substância. A formação do micronúcleo 

consiste no encapsulamento de fragmentos cromossômicos retardados, durante a 

formação das membranas nucleares, no final da mitose (Schubert e Oud, 1997). 

1.5. Geophagus brasiliensis como bioindicador 

O G. brasiliensis pertence à família dos ciclídeos, família de peixe mais rica em 

espécies (não Ostariofisos) habitantes de água doce do mundo, e uma das maiores 

famílias de vertebrados que conta com cerca de 1300 espécies, porém, com estimativa 

de 1900 espécies. A distribuição geográfica inclui 219 espécies conhecidas, somente da 
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América do Sul (Kullander, 1998). Nos rios costeiros do Brasil, habitam cerca de 1-3 

espécies de ciclídeos, e conhecidos, em sua maioria, como Acarás (Kullander, 2003).  

O ciclídeo Geophagus brasiliensis (Quoy & Gaimard, 1824) possui ampla distribuição, 

presentes da costa leste e sul do Brasil e Uruguai (Sabino e Castro, 1990), sendo nativos 

do Brasil (Kullander, 2003). Essa espécie ocorre em diversos ecossistemas aquáticos 

como córregos (Sabino e Castro, 1990), lagoas (Vono e Barbosa, 2001), planícies de 

inundação (Meschiatti, 1995; Bastos et al., 2011), lagoas costeiras (Loebmann e Vieira, 

2005) e também estuários (Garcia et al., 2003). Kubitza (2000) relatou que G. 

brasiliensis possui temperatura ótima para desenvolvimento entre 22 e 28°C. Porém, 

Amaral et al. (2011) relataram experimento sem mortalidade à 17,7°C e Andreata et al. 

(1997) não observou mortalidade em até 30°C. Essa alta resistência à variações de 

temperatura pode estar relacionada à sua ampla distribuição geográfica e suas diferentes 

variações sazonais. 

Por conta do comportamento variado, tamanho moderado, coloração atrativa e alta 

resistência à variação de temperatura, G. brasiliensis é comumente utilizado como peixe 

ornamental, assim como outras espécies de ciclídeos. Por conta disso, a espécie tem 

sido introduzida em países como Taiwan, Filipinas e Austrália (Liang et al., 2006; 

Fishbase 2012; Beatty et al., 2013), causando impactos negativos nos ecossistemas 

locais. Beatty et al. (2013) relataram que o fato de G. brasiliensis ser uma espécie 

onívora, permite que ocupem uma área mais ampla de ecossistemas. Isso resulta em 

impactos negativos na estrutura e função do ecossistema aquático, tornando difícil a 

predição do mesmo devido à dissociação das cascatas tróficas. 

Geophagus brasiliensis possui dimorfismo sexual quando atingem o estado juvenil. Os 

ovos são depositados no substrato e ambos os reprodutores apresentam cuidado parental 

até mesmo depois da eclosão dos ovos. Houve relatos de incubação oral após o 



8 

 

desenvolvimento avançado dos ovos ou da eclosão dos mesmos (Kullander, 2003). 

Durante seu desenvolvimento, os juvenis de G. brasiliensis se alimentam de plânctons 

(Lazzaro, 1991). Depois de adultos, se tornam onívoros predando principalmente 

crustáceos, insetos e plantas (Abelha e Goulart, 2004), porém, existe relatos da presença 

de moluscos, peixes, aracnídeos, anelídeos e detritos em seu trato intestinal (Bastos et 

al., 2011). Segundo Hauser-davis et al. (2010), os peixes onívoros são bons 

bioindicadores pois têm a dieta variada, com ampla fonte de contaminação proveniente 

de diversos alimentos, que também são expostos ao contaminante e bioacumulam o 

metal. 
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2. INTRODUÇÃO 

A ocorrência de metais nos lixiviados de indústrias é de grande interesse por estarem 

presentes em grandes quantidades e serem constantemente descarregados em ambientes 

aquáticos (Chen et al., 2016). Dentre os metais, o chumbo é um elemento não essencial 

que ocorre naturalmente na natureza. Porém, devido a atividades humanas, sua 

concentração tem aumentado no ambiente natural (García-Lestón et al., 2010). A 

exposição do chumbo em ambientes aquáticos pode afetar a reprodução, o crescimento 

e o comportamento dos peixes (Burden et al., 1998) já que o metal bioacumula 

facilmente e é tóxico mesmo em concentrações mais baixas (Shah, 2006).  

A presença de metais nos ecossistemas aquáticos, gera preocupações em relação ao 

potencial mutagênico e carcinogênico dessas substâncias (Ribeiro et al., 2000). As 

investigações dos efeitos tóxicos do chumbo, em peixes, demonstraram ocorrência de 

aberrações citogenéticas (Cestari et al., 2004) e alterações dos parâmetros 

hematológicos, restringindo a ação das enzimas na biossíntese da hematina (Vinodhini e 

Narayanan, 2009). 

Além disso, ao contrário dos contaminantes orgânicos, o chumbo não sofre degradação,  

mas persiste na natureza e possui um lento processo de eliminação (Merciai et al., 

2015), podendo ser bioacumulado e biomagnificado. Dessa forma, os organismos 

aquáticos podem acumular o chumbo por meio das vias respiratórias e por meio da 

ingestão, pela cadeia trófica (Van der Oost et al., 2003; Couture e Pyle, 2012; Zeng et 

al., 2012). Assim, em regiões onde os organismos aquáticos são consumidos pelos 

humanos, a bioacumulação pode ser considerado um risco à saúde pública (Campbell, 

1994).  
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Em adição aos efeitos do metal, os organismos aquáticos estão expostos à constantes 

mudanças naturais, em seu ecossistema. A elevação da temperatura em ambientes 

aquáticos tende a aumentar a taxa de difusão, acelerando reações químicas e podendo 

causar desequilíbrio em vários processos. Em organismos ectotérmicos, a temperatura é 

influencia no metabolismo e nas capacidades locomotoras (Guderley, 2004). Assim, o 

organismo precisa, ou compensar as taxas metabólicas modificadas pela temperatura, 

pelo processo de aclimatação, ou minimizar as mudanças em sua temperatura corporal, 

pela termorregulação (Reynolds e Casterlin, 1980). 

Os ecossistemas de água doce são particularmente vulneráveis à mudança de 

temperatura porque são relativamente isolados e fragmentados. A variação da 

temperatura da água ocorre em 1) padrão sazonal, com temperaturas médias mais baixas 

no inverno e mais altas no verão, 2) em um gradiente latitudinal, com temperaturas mais 

altas em latitudes mais baixas e temperaturas mais baixas em altas latitudes e 3) em um 

gradiente de altitude com temperaturas mais altas em baixas altitudes e temperatura 

mais baixa em altas altitudes. Com isso, populações de espécies que ocupam diferentes 

habitats e possuem ampla distribuição geográfica, como o G. brasiliensis, que está 

presente da costa leste e sul do Brasil e Uruguai, estão expostas a temperaturas médias 

diferentes ao longo do seu ciclo de vida. Assim, o objetivo do trabalho foi analisar 

alterações enzimáticas, genotóxicas e o teor de metais nos tecidos de peixes 

contaminados com diferentes concentrações de chumbo e sob variação de temperatura 

ambiental. 
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3. METODOLOGIA 

3.1. Aclimatação e desenho experimental 

O experimento foi realizado após aprovação do comitê de ética animal (CEUA/UVV). 

Trinta e dois juvenis de Geophagus brasiliensis (5,84 g ± 1,88; 7,33 cm ± 0,88) foram 

obtidos em uma piscicultura do IFES de Alegre/ES e transferidos para o Laboratório de 

Ictiologia Aplicada (LabPeixe/UVV). No laboratório, os peixes foram igualmente 

divididos em dois tanques de 150L, contendo oxigenação constante. Um dos tanques foi 

mantido a 25°C (25,03°C ± 0,21) com auxílio de um condicionador de ar acondicionado 

a 25°C. No outro tanque, os peixes foram ambientados a 25°C e a água foi aquecida em 

1°C por dia, até atingir 28°C (28,17°C ± 0,28), com a utilização de um aquecedor de 

200W acoplado a um termostato (Precisão de 0,1oC). A aclimatação nas temperaturas 

desejadas (25 e 28°C) foi de 30 dias. Durante esse período, os peixes foram alimentados 

diariamente com ração extrusada (pellet de 3 mm) contendo 45% de proteína, à vontade. 

Cerca de 40% da água foi trocada a cada 7 dias por água de mesma temperatura do 

tanque de aclimatação. 

Após o período de aclimatação, os peixes foram transferidos individualmente para 32 

aquários de 30 litros (16 aquários a 25°C e 16 aquários a 28°C), devidamente 

descontaminados. Os indivíduos foram separados individualmente de forma que não 

houvesse diferença no consumo da ração, entre as réplicas. Os aquários foram 

abastecidos com água proveniente do sistema de abastecimento urbano, decloradas 

naturalmente e previamente mantidas nas devidas temperaturas. A água dos aquários de 

25°C foi obtida com a climatização da sala com um condicionador de ar e, para os 

aquários mantidos a 28°C, foram utilizados aquecedores de 50W acoplados a um 

termostato (Precisão de 0,1oC). Todos os aquários possuíam aeração constante. Antes de 

iniciar o experimento, os peixes foram aclimatados nesse aquário por 7 dias, tempo 
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necessário para que consumissem toda a ração ofertada (1,5% do peso vivo/dia). A 

determinação da quantidade de ração foi modificada ao longo do período de aclimatação 

a fim de obter um consumo satisfatório, em 15 minutos. Durante esse período, a 

temperatura foi medida diariamente, e mantida nos níveis desejados. 

O experimento teve duração de 15 dias. Os peixes foram expostos ao chumbo (Pb), em 

concentrações nominais de 0 e 60 mg de chumbo/kg de ração (Substância de exposição: 

Nitrato de Chumbo (Pb(NO3)2); Sigma®) (Kim e Kang, 2015) nas duas condições de 

temperatura (25 e 28°C), totalizando 4 tratamentos (25/0, 25/60, 28/0 e 28/60). Cada 

tratamento com 8 repetições. A concentração de chumbo foi determinada por meio do 

estudo da literatura para que houvesse bioacumulação significativa, permitindo a 

observação do seu efeito em relação à variação de temperatura. Os animais foram 

alimentados diariamente com ração comercial extrusada (45% de proteína bruta – marca 

Propescado), contendo as concentrações específicas de chumbo, na taxa de 1,5% do 

peso vivo, dividido em duas refeições (9:00h e 16:00h). 

A contaminação da ração foi feita com a adição da quantidade de chumbo para a 

concentração desejada. Foram pesados 19,2 mg de Nitrato de Chumbo para 200 g de 

ração, a fim de obter a concentração de 60 mg de chumbo/kg de ração. O Nitrato de 

Chumbo foi diluído em 23,3 ml de água deionizada com 0,8 g de gelatina bovina, a fim 

de obter maior adesão aos pellets de ração. A ração dos tratamentos a 0 mg de 

chumbo/kg de ração foi tratada da mesma forma, exceto pela adição do Nitrato de 

Chumbo. As soluções foram borrifadas nas rações dos respectivos tratamentos alguns 

dias antes da exposição dos exemplares. A ração foi seca em estufa a 55°C. 

Para maior precisão no experimento, uma amostra da ração foi digerida em chapa 

quente utilizando 4 ml de ácido nítrico na proporção de 1:1, mais 10 ml de ácido nítrico 

na proporção de 1:4. Foram aquecidas a 95°C por 30 minutos e avolumadas para 100 
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ml. Depois, a concentração de chumbo foi medida em forno grafite, em um 

espectrofotômetro de Absorção atômica (Thermo ICE3500).  

Os aquários foram mantidos em uma sala, com fotoperíodo controlado (12h:12h). A 

água dos aquários foi parcialmente trocada (70%) uma vez por semana e a água de 

fundo foi sifonada todos os dias. A água adicionada estava sempre na mesma 

temperatura da água dos aquários testes. Foram realizadas análises diárias de 

temperatura (25,03°C ± 0,43; 28,11°C ± 0,46), oxigênio dissolvido (7,84 ± 0,44; 7,51 ± 

0,58), pH (6,56 ± 0,23; 6,62 ± 0,26) e condutividade (104,28 ± 8,63; 119,36 ± 9,33), 

com auxílio de um multiparâmetro YSI Environmental. Análises de nitrito (0,20 ± 0,14; 

0,10 ± 0,06) e amônia (0,44 ± 0,28; 0,37 ± 0,18) foram realizadas semanalmente, por 

colorimetria e a dureza (48,94 ± 10,70; 51,04 ± 5,92), semanalmente, por titulação. Os 

resultados são de 25 e a 28°C, respectivamente.  

Ao final do período experimental, os peixes foram anestesiados com solução de 

Benzocaína (0,2 g.L-1) e o sangue foi coletado por punção da veia caudal, o qual foi 

utilizado para análise genotóxica pelo teste de micronúcleo. Após a coleta do sangue, os 

animais foram eutanasiados por secção cervical e em seguida foram retiradas as 

brânquias, o fígado, o intestino e o músculo e imediatamente congelados a -80oC, para 

posteriores análises de metal no tecido e das atividades enzimáticas (Catalase e GST). 

3.2. Concentração de chumbo nos tecidos 

Para determinação da concentração de chumbo nos tecidos coletados, foi utilizado um 

digestor por energia em micro-ondas (Speedwave Four, Berghof ®). A digestão foi feita 

sob pressão a 35 bpm, com temperatura mínima de 180°C e máxima de 220°C, por 30 

minutos, utilizando 4 ml de ácido nítrico ultrapuro (HNO3) e 1 ml de peróxido de 
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hidrogênio (H2O2). Os frascos foram descontaminados entre cada processo com 5 ml de 

ácido nítrico, seguindo o protocolo de descontaminação do aparelho. 

Depois de digeridas, as amostras foram utilizadas para quantificação de chumbo em 

forno grafite, no espectrofotômetro de Absorção atômica (Thermo ICE3500).  

3.3. Estresse oxidativo 

Para determinação do estresse oxidativo, foi feita a determinação de proteína e das 

enzimas Catalase (CAT), na concentração de 1:4, e Glutationa-S-transferase (GST), na 

concentração de 1:10, nas brânquias e no músculo. As amostras foram homogeneizadas 

com Tampão Homogeneização (pH 7,6) e centrifugadas por 30 minutos, a 4°C, a 13000 

rpm. O sobrenadante obtido foi utilizado como fonte de proteínas. 

3.3.1. Proteínas totais 

Para determinação das proteínas totais, foi preparada uma curva padrão com 

concentração final de 800 µg. Essa solução foi diluída em série para obtenção das 

concentrações finais de 400 µg, 200 µg, 100 µg, 50 µg, 25 µg, 12,5 µg e 6,25 µg. 

Para análise da proteína, pipetou-se 5 µl das soluções da curva padrão, na microplaca, 

além do branco (água miliQ). Depois, pipetou-se 5 µl da amostra e mais 200 µl da 

solução de Bradford em todos os poços ocupados. 

A leitura foi feita no aparelho de espectrofotômetro Spectramax 190, a 595nm 

(Bradford, 1976). 

3.3.2. Catalase 

Para análise, foi utilizado o Tampão de leitura enzimática (Tampão TE), de pH 8,0. A 

análise foi realizada no espectrofotômetro Bioespectro SP-220, em um comprimento de 
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onda de 240 nm, durante 1 minuto. A fórmula utilizada para o cálculo foi Variância da 

absorção / Valor da proteína em µg * 0,071 (fator de correção da catalase).  

3.3.3. Glutationa-S-Transferase 

Para análise, foi utilizado o Tampão de reação (Tampão Fosfato), de pH 7,0, juntamente 

com CDNB e GSH. A leitura foi feita no espectofotômetro leitor de placa a 25°C, 340 

nm, por 1 minuto. A fórmula utilizada para o cálculo foi Valor da absorbância * 10 

(proporção de diluição) * 260 (volume total da amostra, para análise) / Valor da 

proteína em µg * 10 (volume utilizado da amostra) * 9,6 (fator de correção da GST). 

3.4. Efeitos genotóxicos 

Os efeitos genotóxicos, foram determinadas pela análise da presença dos micronúcleos 

nas células sanguíneas. Após a obtenção do sangue pela veia caudal, este foi depositado 

em lâminas, em duplicata. Foi feito um esfregaço, em duplicata, a fim de maior 

distribuição celular após secagem por 3 horas. Depois, as lâminas foram fixadas com 

Metanol e deixadas para secagem por 24 horas. Depois de secas, as lâminas foram 

coradas com Giemsa 5% por 40 minutos e, na sequência, lavadas com água destiladas e 

dispostas para nova secagem. A contagem de células foi feita no microscópio Nikon 

Eclipse E200LED, com objetiva de 100x, com auxílio do óleo de imersão. Para 

determinação da quantidade de micronúcleos, as frequências foram calculadas e 

expressas por 1000 células. 

3.5. Análises estatísticas 

Os resultados obtidos são apresentados como média e desvio padrão. Os dados obtidos 

foram testados quanto a normalidade pelo teste de Kolmogorov-Smirnov. Os resultados 

da concentração de chumbo nos tecidos e de estresse oxidativo foram analisados por 

uma ANOVA de dois fatores (temperatura e concentração de chumbo), seguido do teste 
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de Tukey (p < 0,05). Os resultados de micronúcleo foram analisados pelo teste não 

paramétrico de Mann-Whitney. Todas as análises estatísticas foram realizadas no 

programa Sigmaplot 12.5, Systat Software, Inc.  
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4. RESULTADOS 

4.1. Análise de chumbo na ração e na água 

Quando analisada a quantidade de chumbo presente na ração, o controle apresentou uma 

média de 0,13 ± 0,0009 mg de Pb/kg de ração. A ração contaminada apresentou uma 

concentração média de 53,61± 10,12 mg de Pb/kg de ração (recuperação = 90%). 

A concentração média de chumbo na água foi maior no tratamento 25/60 (0,16 ± 0,27 

mg de Pb/L de água), como demonstrado na Tabela 1.  

Temperatura (°C) Concentração de chumbo 
(mg de Pb/kg de ração) 

Concentração de chumbo 
(mg de Pb/L de água) 

25 
0 0,04 ± 0,01 a 

60 0,16 ± 0,27* A 

28 
0 0,022 ± 0,01 a 

60 0,096 ± 0,030 B 
 

Tabela 1. Concentração de chumbo na água dos aquários expostos às concentrações de 

0 e 60 mg de chumbo/kg de ração e às temperaturas de 25 e 28°C. As letras minúsculas 

representam diferença significativa entre a concentração de 0 mg de chumbo/kg de 

ração, em diferentes temperaturas; as letras maiúsculas representam diferença 

significativa entre a concentração de 60 mg de chumbo/kg de ração, em diferentes 

temperaturas. O asterisco (*) representa diferença significativa entre as diferentes 

concentrações, na mesma temperatura. 

4.2. Concentração de chumbo no tecido 

O fígado apresentou concentração de chumbo de 10,42 mg de chumbo/kg de peixe 

acumulados no tratamento 25/60. Houve um aumento de 8,3 mg de chumbo/kg de peixe 

entre os tratamentos 25/0 e 25/60. O tratamento 28/60 apresentou uma concentração de 
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chumbo de 7,24 ± 3,75 mg de chumbo/kg de peixe, resultando um aumento de 4,61 mg 

de chumbo/kg de peixe acumulados, quando comparado ao tratamento 28/0 (p = 0,041). 

A concentração de chumbo no fígado não apresentou dependência em relação às 

diferentes temperaturas, independente da concentração à que os organismos foram 

expostos (p = 0,684 quando expostos à 0 mg de chumbo/kg de ração e p = 0,950 quando 

expostos à 60 mg de chumbo/kg de ração) (Figura 1a). 

Nas brânquias, houve um aumento de cerca de 11,70 mg de chumbo/kg de peixe, no 

tratamento 25/60, em relação ao tratamento 25/0. Os organismos expostos à 

concentração de 60 mg de chumbo/kg de ração, obtiveram uma concentração de 

chumbo de 3,60 ± 1,96 mg de chumbo/kg de peixe, resultando em um aumento de mais 

de 3 mg de chumbo/kg de peixe acumulados entre as duas concentrações (p = 0,018). 

A concentração de chumbo nas brânquias não apresentou dependência em relação às 

diferentes temperaturas, independente da concentração à que os organismos foram 

expostos (p = 0,230 quando expostos à 0 mg de chumbo/kg de ração e p = 0,239 quando 

expostos à 60 mg de chumbo/kg de ração) (Figura 1b). 

O intestino apresentou um aumento de cerca de 5,48 mg de chumbo/kg de peixe, entre 

os tratamentos 25/0 e 25/60. 

A concentração de chumbo no intestino também não apresentou dependência em 

relação às diferentes temperaturas, independente da concentração à que os organismos 

foram expostos (p = 0,054 quando expostos à 0 mg de chumbo / kg de ração e p = 0,867 

quando expostos à 60 mg de chumbo / kg de ração) (Figura 1c). 

O músculo foi o tecido que apresentou menor concentração de chumbo, entre os tecidos 

analisados. Foi observado um aumento de cerca de 1,71 mg de chumbo/kg de peixe, 

entre os tratamentos 25/0 e 25/60.  
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A concentração de chumbo no músculo não apresentou dependência em relação às 

diferentes temperaturas, independente da concentração à que os organismos foram 

expostos (p = 0,611 quando expostos à 0 mg de chumbo/kg de ração e p = 0,624 quando 

expostos à 60 mg de chumbo/kg de ração) (Figura 1d). 

 

 

Figura 1. Concentração de chumbo no fígado (A), na brânquia (B), no intestino (C) e 

no músculo (D) de indivíduos adultos de G. brasiliensis expostos às concentrações de 0 

e 60 mg de chumbo/kg de ração e às temperaturas de 25 e 28°C. As letras minúsculas 

representam diferença significativa entre a concentração de 0 mg de chumbo /kg de 

ração, em diferentes temperaturas; as letras maiúsculas representam diferença 

significativa entre a concentração de 60 mg de chumbo/kg de ração, em diferentes 

temperaturas. O asterisco (*) representa diferença significativa entre as diferentes 

concentrações, na mesma temperatura. 
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4.3. Estresse oxidativo 

4.3.1. Atividade enzimática nas brânquias 

A brânquia foi o tecido que apresentou maior aumento na atividade da enzima CAT. A 

atividade da CAT aumentou cerca de 101,02 U/mg de proteína quando comparados os 

tratamentos 25/0 e 25/60.  

A atividade da CAT nas brânquias dos peixes alimentados com 60 mg de chumbo/kg de 

ração, demonstrou dependência quanto à quantidade de chumbo e sua interação com a 

variação de temperatura. Os organismos expostos a essa concentração, a 25°C, 

apresentaram uma atividade de 185,35 ± 124,30 U/mg de proteína, enquanto os 

organismos expostos a essa concentração, a 28°C, apresentaram atividade 

significativamente menor, de 116,67 ± 77,94 U/mg de proteína (p = 0,003). Os 

organismos expostos à concentração de 0 mg de chumbo/kg de ração não apresentaram 

mudança significativa na taxa de atividade da CAT, em relação às temperaturas de 25 e 

28°C (p = 0,132) (Figura 2A).  

Ainda nas brânquias, a GST apresentou atividade semelhante à da CAT. Houve um 

aumento cerca de 2,62 U/mg de proteína entre os tratamentos 25/0 e 25/60 (p < 0,001). 

A 28°C, a atividade da GST não apresentou aumento significativo em relação às 

diferentes concentrações de chumbo (p = 0,996).  

A atividade da GST nas brânquias expostas a 60 mg de chumbo/kg de ração, 

demonstrou dependência quanto à quantidade de chumbo e sua interação com a variação 

de temperatura (p = 0,014). Os organismos expostos ao tratamento 25/60 apresentaram 

uma atividade de 4,20 ± 3,06 U/mg de proteína, enquanto os organismos expostos a 

28/60, apresentaram atividade significativamente menor, de 2,46 ± 1,74 U/mg de 

proteína. Os organismos expostos à concentração de 0 mg de chumbo/kg de ração não 
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apresentaram mudança significativa na taxa de atividade da GST, em relação às 

temperaturas de 25 e 28°C (p = 0,554) (Figura 2B).  

 

Figura 2. A) Atividade da enzima Catalase (CAT) nas brânquias de juvenis de G. 

brasiliensis expostos às concentrações de 0 e 60 mg de chumbo/kg de ração e às 

temperaturas de 25 e 28°C; B) Atividade da enzima Glutationa-S-Transferase (GST) nas 

brânquias de juvenis de G. brasiliensis expostos às concentrações de 0 e 60 mg de 

chumbo/kg de ração e às temperaturas de 25 e 28°C. As letras minúsculas representam 

diferença significativa entre a concentração de 0 mg de chumbo/kg de ração, em 

diferentes temperaturas; as letras maiúsculas representam diferença significativa entre a 
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concentração de 60 mg de chumbo/kg de ração, em diferentes temperaturas. O asterisco 

(*) representa diferença significativa entre as diferentes concentrações, na mesma 

temperatura.  

4.3.2. Atividade enzimática no músculo 

As mesmas enzimas, no músculo, não demonstraram o mesmo padrão de atividade. Na 

CAT, as diferenças dos valores das médias, entre os níveis de temperatura, não foram 

significativas em relação às concentrações de chumbo (p = 0,875). Da mesma forma, os 

valores dos níveis de chumbo não foram significativos, quando comparados à 

temperatura (p = 0,396). O efeito da temperatura não depende dos níveis de chumbo 

presentes na dieta, não tendo uma interação significativa entre os dois (p = 0,158) 

(Figura 3A). 

A GST, no músculo, apresentou um aumento significativo, de 1,47 U/mg de proteína, 

somente no tratamento 25/60 (p = 0,003). A atividade da GST, no músculo, não 

apresentou dependência em relação às diferentes temperaturas, independente da 

concentração à que os organismos foram expostos (p = 0,057 quando expostos à 0 mg 

de chumbo/kg de ração e p = 0,112 quando expostos à 60 mg de chumbo/kg de ração) 

(Figura 3B). 
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Figura 3. A) Atividade da enzima Catalase (CAT) no músculo de juvenis de G. 

brasiliensis expostos às concentrações de 0 e 60 mg de chumbo/kg de ração e às 

temperaturas de 25 e 28°C; B) Atividade da enzima Glutationa-S-Transferase (GST) no 

músculo de juvenis de G. brasiliensis expostos às concentrações de 0 e 60 mg de 

chumbo/kg de ração e às temperaturas de 25 e 28°C. As letras minúsculas representam 

diferença significativa entre a concentração de 0 mg de chumbo/kg de ração, em 

diferentes temperaturas; as letras maiúsculas representam diferença significativa entre a 

concentração de 60 mg de chumbo/kg de ração, em diferentes temperaturas. O asterisco 
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(*) representa diferença significativa entre as diferentes concentrações, na mesma 

temperatura.  

4.4. Efeitos genotóxicos 

Em relação à frequência do micronúcleo, houve um aumento significativo no tratamento 

25/60. No tratamento 25/0, a frequência do micronúcleo foi de 1 ± 0,35. No tratamento 

25/60, a frequência do micronúcleo foi de 15 ± 1,25 (p = 0,003). No tratamento 28/0, a 

frequência foi de 0 micronúcleo e no tratamento 28/60, a frequência foi de 1 ± 0,35 

micronúcleo (p = 0,721). 

A frequência do micronúcleo no sangue dos organismos expostos a 60 mg de 

chumbo/kg de ração, demonstrou dependência quanto à quantidade de chumbo e sua 

interação com a variação de temperatura (p = 0,003). Os organismos expostos ao 

tratamento 25/60, apresentaram uma frequência de 15 ± 1,25 micronúcleos, enquanto os 

organismos expostos ao tratamento 28/60, apresentaram frequência significativamente 

menor, com 0 micronúcleo registrado (Figura 4).  

  



26 

 

 

Figura 4. Frequência de danos genotóxicos no sangue de juvenis de G. brasiliensis 

expostos às concentrações de 0 e 60 mg de chumbo/kg de ração e às temperaturas de 25 

e 28°C. As letras minúsculas representam diferença significativa entre a concentração 

de 0 mg de chumbo/kg de ração, em diferentes temperaturas; as letras maiúsculas 

representam diferença significativa entre a concentração de 60 mg de chumbo/kg de 

ração, em diferentes temperaturas. O asterisco (*) representa diferença significativa 

entre as diferentes concentrações, na mesma temperatura. 
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5. DISCUSSÃO 

A taxa de acumulação do chumbo pode ser influenciada pelas condições ambientais as 

quais os peixes estão expostos. A temperatura, por exemplo, influencia na cinética da 

absorção, biotransformação e eliminação do chumbo. Quando a taxa de absorção é 

maior do que a taxa de eliminação, o chumbo é bioacumulado pelo peixe (Douben, 

1989; Baykan et al., 2007). Temperaturas elevadas também influenciam no 

metabolismo dos peixes, aumentando a frequência respiratória e a energia necessária 

para a realização das atividades metabólicas (Niimi e Beamish, 1974; Douben, 1989). 

Douben (1989) relatou maior consumo e eliminação da ração em Noemacheilus 

barbatulus, contaminados com Cádmio, em uma faixa de temperatura de 8-18°C. No 

presente estudo, os peixes expostos ao tratamento 28/60 apresentaram menor 

acumulação do metal, sendo a taxa de eliminação maior do que a taxa de absorção.  

O fígado e o intestino são órgãos de maior preocupação em estudos ecotoxicológicos 

por acumularem quantidades significativas de metais, via dieta (Van der Oost et al., 

2003). Os resultados mostraram que o fígado pode ser um centro de desintoxicação, em 

peixes, e pode ser um ótimo indicador de poluição ambiental, já que apresentou 

bioacumulação significante, nos tratamentos expostos à dieta contendo chumbo. Licata 

et al. (2005) apresentaram resultados semelhantes quando compararam a presença de 

metais no fígado e no músculo, em indivíduos de Thunnus thynnus, coletados no estreito 

de Messina, na Itália. Em estudos feitos com cádmio em Oncorhynchus mykiss e 

Cyprinus carpio, Hollis et al. (2001) e Smet et al. (2001) apontaram a importância do 

fígado na proteção de órgãos mais vulneráveis contra a toxicidade dos metais não-

essenciais, reportando um maior acúmulo de metal nesse tecido. 

Os resultados da concentração do chumbo nas brânquias, também apresentaram 

acúmulo significativo nos indivíduos expostos à dieta contendo chumbo. O acúmulo de 
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metal pela brânquia em estudos via dieta também foi relatado por Szebedinszky et al. 

(2001) e Kim e Kang (2015). A brânquia é um dos órgãos mais vitais nas funções de 

trocas gasosas, transporte iônico, regulação ácido-base e excreção de resíduos 

nitrogenados, assim como detoxificação (Goss et al., 1998). Szebedinszky et al. (2001) 

assumiram que os metais acumulados internamente difundiram através das brânquias 

para a camada de divisão entre a água e a mucosa, circundando as brânquias e 

simulando, assim, a exposição ao metal pela água. Kim e Kang (2015) explicaram que a 

bioacumulação de metal pelas brânquias, em animais contaminados via dieta, induz a 

um desvio do metal, da corrente sanguínea para as membranas celulares basolaterais, 

também simulando a exposição via aquática. O acúmulo de chumbo pelas brânquias 

pode ter sido a causa do alto nível da taxa de atividade das enzimas CAT e GST, nas 

brânquias. A presença do contaminante estimulou a produção de ERO’s, aumentando a 

atividade enzimática proporcionalmente (Davies, 1995). Como a bioacumulação no 

tratamento 25/60 foi maior, a atividade enzimática desse tratamento também foi maior, 

a fim de interceptar e inativar os radicais das ERO’s.  

É evidente que cada órgão possui uma função diferente na metabolização do metal. Por 

isso, os poluentes raramente estão distribuídos igualmente por todos os tecidos (Allen, 

1995; Cinier et al., 1999). Os resultados corroboram tal afirmação e mostram que a 

exposição ao chumbo, via dieta, apresenta diferentes níveis de bioacumulação nos 

tecidos (Brânquia > Fígado > Intestino > Músculo).  

A bioacumulação do músculo foi a menor dentre os tecidos analisados. Miller et al. 

(1992) e Dural et al. (2007) afirmam que o músculo é considerado um pobre indicador 

de poluição por metais por ser o tecido com menor taxa de bioacumulação de metais. 

Apesar disso, Zeng et al. (2012) relataram uma pequena taxa de bioacumulação em 

peixes coletados do lago Taihu, na China. Isso é explicado pelo fato de que a 
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bioacumulação de metais nos músculos dos peixes pode ser fortemente influenciada 

pelo seu tamanho, peixes menores possuem uma maior taxa de bioacumulação, 

comparadas às taxas de bioacumulação de peixes com tamanhos maiores (Widianarko et 

al., 2000; Farkas et al., 2003; Zhang and Wang, 2007; Qiu et al., 2011). Os resultados 

obtidos na bioacumulação do músculo são semelhantes aos relatados por Qiu et al. 

(2011), devido ao tamanho reduzido dos indivíduos utilizados no experimento. Outro 

fator determinante na bioacumulação do chumbo é o tempo de exposição. Kim e Kang 

(2015) testaram a bioacumulação do chumbo em Sebastes schlegelii com tempo de 

exposição de 2 e 4 semanas e observaram um aumento significante de 30 mg/kg de 

chumbo, no fígado, em 4 semanas de exposição. No intestino e na brânquia houve um 

aumento significante de 60 mg/kg entre os tempos de exposição, apesar do acúmulo ter 

sido menor, em relação ao fígado. A bioacumulação observada no músculo dos 

indivíduos expostos ao tratamento 25/60 explica o aumento na taxa da atividade da 

enzima GST, no mesmo tratamento, já que esta é responsável por tornar os poluentes 

ambientais mais solúveis na água, menos tóxicos e mais fáceis de serem excretados (Lee 

et al., 2006).  

A bioacumulação do chumbo pelos peixes também pode causar anomalias genéticas, 

como a formação do micronúcleo, que se dá quando um cromossomo, ou um fragmento 

do mesmo, falha em migrar com uma das duas células filhas formadas durante a mitose. 

A bioacumulação de metal pelo peixe pode fazer com  a frequência dessa falha 

aumente, detectando, assim, propriedades genotóxicas no contaminante (Udroiu, 2006). 

Os resultados acompanham os índices dos resultados de bioacumulação. Todos os 

indivíduos expostos a 60 mg de chumbo/kg de ração possuíram uma taxa de 

bioacumulação maior a 25°C. Com maior bioacumulação ocorre o aumento da 

frequência da falha, aumentando o número de micronúcleos detectados no tratamento. 
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Os peixes expostos à temperatura de 28°C possuem maior facilidade em excretar a 

ração contaminada, impedindo que o chumbo cause maiores danos ao indivíduo 

(Douben, 1989).  

Em conclusão, os peixes expostos ao chumbo em temperaturas baixas bioacumulam de 

forma mais intensa, resultando em consequências fisiológicas e metabólicas claramente 

evidenciadas pelas respostas enzimáticas e genotóxicas obtidas. Em geral, o aumento da 

temperatura torna os processos metabólicos mais rápidos, tornando a excreção mais 

acentuada, mas também pode romper a integridade estrutural do organismo (Reynolds e 

Casterlin, 1980), podendo dificultar o processo de absorção e metabolização do metal, 

diminuindo a concentração de chumbo nos tecidos, como observado nos resultados 

obtidos a 28°C. O fato de G. brasiliensis possuir uma grande distribuição geográfica 

expõe as populações da espécie a diferentes variações de temperatura. Assim, diferentes 

populações estão sujeitas a diferentes impactos na ingestão do chumbo. Sendo assim, 

temperaturas mais altas pode ser um fator benéfico aos peixes contaminados por 

chumbo pois pode dificultar a absorção e metabolização do metal e facilitar a excreção, 

diminuindo os danos causados no organismo. 
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