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RESUMO 

 

 

AVALIAÇÃO DA CONTAMINAÇÃO DE UM RIO UTILIZADO PARA 

ABASTECIMENTO HUMANO POR MEIO DE BIOMARCADORES DE 

TOXICIDADE 

 

 

AUTORA: Tamiris Rosso Storck 

ORIENTADORA: Bárbara Estevão Clasen 

 

 

A contaminação dos recursos hídricos pelos agrotóxicos é um problema ambiental crescente 

que pode ocasionar efeitos adversos em organismos não-alvo e, por consequência, em todo 

ecossistema. Os agrotóxicos utilizados na agricultura podem contaminar os recursos hídricos, 

sobretudo, pelo escoamento superficial, lixiviação e processos erosivos. O Brasil é um dos 

maiores consumidores destes produtos químicos, e o destino majoritário da comercialização de 

agrotóxicos é para a cultura da soja. Dentre os estados brasileiros, o Rio Grande do Sul (RS) 

tem participação importante na produção agrícola do país, com destaque aos munícipios da 

região norte-noroeste. Diante disso, o objetivo deste estudo foi verificar a presença de 

agrotóxicos no Rio Potiribu, no município de Ijuí, localizado no noroeste do RS, e avaliar os 

possíveis efeitos tóxicos destes em lambaris (Astyanax sp.) por meio de biomarcadores de 

toxicidade, em diferentes períodos de cultivos agrícolas. Foram realizadas coletas de água, 

sedimento e peixes, em três pontos do Rio Potiribu, no verão (fim do mês de janeiro), outono 

(início de junho) e inverno (início de setembro) de 2019. Em relação as variáveis físico-

químicas da água, de maneira geral a pior qualidade foi registrada no verão e a melhor no 

inverno. Foram detectados na água os agrotóxicos clomazone, atrazina e imidacloprido no verão 

e inverno, e no outono clomazone e imidacloprido; já no sedimento, apenas foi detectado o 

agrotóxico fenpropimorfe no outono. Não foram detectados agrotóxicos no músculo de 

Astyanax sp. No verão foi observado os maiores níveis de proteínas carbonil nas brânquias, 

maiores níveis de tióis não proteicos no fígado e no músculo dos peixes, já nas brânquias, 

cérebro e intestino houve menores níveis de tióis não proteicos neste período. No outono, houve 

menor atividade da acetilcolinesterase no músculo, maiores atividades da catalase no fígado, e 

maiores níveis de proteínas carbonil em todos os tecidos. No inverno, observou-se níveis mais 

altos de peroxidação lipídica no músculo e cérebro dos peixes, assim como da atividade da 

glutationa S-transferase e níveis de tióis não proteicos nas brânquias, cérebro e intestino. As 

respostas obtidas pelos biomarcadores podem estar relacionadas tanto com os agrotóxicos 

detectados na água, quanto pela descarga de esgotos domésticos no Rio Potiribu, e revelaram a 

complexidade do biomonitoramento, tendo em vista a ampla mistura de compostos químicos 

presentes na água, aliada às variáveis abióticas.  

 

 

Palavras-chave: Agricultura. Agrotóxicos. Astyanax sp. Bioindicador. Contaminação aquática.  
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ABSTRACT 

 

 

ASSESSMENT OF CONTAMINATION OF A RIVER USED FOR HUMAN SUPPLY 

THROUGH TOXICITY BIOMARKERS 

 

 

AUTHOR: Tamiris Rosso Storck 

ADVISOR: Bárbara Estevão Clasen 

 

 

The contamination of water resources by pesticides is a growing environmental problem that 

can cause adverse effects on non-target organisms and, consequently, on the entire ecosystem. 

Pesticides used in agriculture can contaminate water resources, mainly through runoff, leaching 

and erosion processes. Brazil is one of the largest consumers of these chemicals, and the major 

destination for the sale of pesticides is for soybean crops. Among the Brazilian states, Rio 

Grande do Sul (RS) has an important participation in the country's agricultural production, with 

emphasis on the municipalities of the north-northwest region. Therefore, the aim of this study 

was to verify the presence of pesticides in the Potiribu River, in the municipality of Ijuí, located 

in the northwest of RS, and to evaluate the possible toxic effects of these on lambaris (Astyanax 

sp.) using toxicity biomarkers, in different periods of agricultural crops. Water, sediment and 

fish were sampled in three sites in the Potiribu River in the summer (end of January), autumn 

(beginning of June) and winter (beginning of September) of 2019. Regarding the physical-

chemical variables of water, in general the worst quality was registered in summer and the best 

in winter. The pesticides clomazone, atrazine and imidacloprid were detected in the water in 

summer and winter, and clomazone and imidacloprid in autumn; only the pesticide 

fenpropimorph was detected in the autumn in the sediment. No pesticides were detected in the 

muscle of Astyanax sp. In the summer it was observed the highest levels of carbonyl proteins 

in the gills, higher levels of non-protein thiols in the liver and muscle of the fish, while in the 

gills, brain and intestine there were lower levels of non-protein thiols in this period. In the 

autumn, there was less activity of acetylcholinesterase in the muscle, greater activity of catalase 

in the liver, and higher levels of carbonyl proteins in all tissues. In winter, higher levels of lipid 

peroxidation were observed in the muscle and brain of fish, as well as glutathione S-transferase 

activity and non-protein thiol levels in the gills, brain and intestine. The responses obtained by 

biomarkers can be related both to the pesticides detected in the water and to the discharge of 

domestic sewage in the Potiribu River, and revealed the complexity of biomonitoring, 

considering the wide mixture of chemical compounds present in the water, combined with the 

abiotic variables. 

 

 

Keywords: Agriculture. Pesticides. Astyanax sp. Bioindicator. Aquatic contamination. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

As atividades humanas são as principais contribuintes para a introdução de substâncias 

xenobióticas no meio ambiente (FINGLER et al., 2017). O aumento expressivo na liberação de 

poluentes no meio ambiente, está relacionado, dentre outros, ao aumento da produção agrícola 

(LASSERRE et al., 2009) e está gerando inúmeras preocupações relacionadas à saúde 

ambiental e populacional.  

A agricultura é um dos setores mais importantes da economia brasileira, e juntamente 

com a expansão agrícola há o aumento da utilização de agrotóxicos. De acordo com o IBAMA 

(2019), através da consolidação de dados fornecidos pelas empresas registrantes de produtos 

técnicos, agrotóxicos e afins, conforme o Art. 41 do Decreto n° 4074/2002 (BRASIL, 2002), o 

consumo total de agrotóxicos no Brasil, no ano de 2000, foi de aproximadamente 163.000 

toneladas, já no ano de 2018, o consumo de agrotóxicos aumentou para 550.000 toneladas. 

Diante do que foi exposto por Bombardi (2017), os dados apresentados pelo SINDIVEG – 

Sindicato Nacional da Indústria de Produtos para Defesa Vegetal, revelam que a produção de 

soja ocupa o primeiro lugar como destino total de vendas de agrotóxicos no Brasil, o que em 

2015 representou 52% das vendas totais de agrotóxicos no país.  

Os agrotóxicos, que são utilizados na agricultura, podem contaminar os recursos 

hídricos, e por isso, os riscos à saúde e ao meio ambiente relacionados com estes compostos 

químicos, tornam-se fato preocupante e que resultam na necessidade de uma investigação 

contínua (TESFAMICHAEL; KALUARACHCHI, 2006). Quando há contaminação dos 

recursos hídricos, os seres humanos podem ter a sua saúde comprometida quando em contato 

com a água contaminada, bem como, os organismos aquáticos que são expostos aos mais 

diversos componentes químicos, que conferem diferentes mecanismos de ação tóxica e efeitos 

adversos (BARATA et al., 2005). Neste contexto, os peixes tornaram-se um dos modelos mais 

adequados para estimar os possíveis riscos no ambiente aquático, devido à sua capacidade de 

metabolizar e acumular eficientemente poluentes químicos (BOTELHO et al., 2015), e com 

isso, fornecer informações a respeito da qualidade do ambiente que está inserido. Além, da 

importância da utilização destes organismos para a alimentação humana. 

Quando estes produtos xenobióticos são absorvidos pelos peixes, ocorrem mudanças no 

metabolismo dos mesmos, dentre elas, alterações ou produção de compostos indesejáveis, que 

são tóxicos ao organismo, como as espécies reativas de oxigênio (EROs). As EROs, quando 

produzidas desordenadamente, podem gerar uma situação de estresse oxidativo e/ou dano 

oxidativo, pela interferência em componentes celulares e tecidos, como as proteínas, os lipídios 
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e os ácidos nucléicos (LUSHCHAK, 2011; LUSHCHAK; BAGNYUKOVA, 2006). Para 

combater os efeitos das EROs, o sistema de defesa antioxidante enzimático e não enzimático 

dos peixes atua para manter o bom funcionamento das células. Estes antioxidantes são 

utilizados como biomarcadores de estresse oxidativo, e podem ser representados pelas enzimas 

superóxido dismutase (SOD) e catalase (CAT), e pelos tióis não proteicos que são antioxidantes 

não enzimáticos. Os danos oxidativos, podem ser mensurados por meio da peroxidação lipídica 

e carbonilação de proteínas.  

Biomarcadores de exposição à contaminantes como a acetilcolinesterase (AChE) e a 

glutationa S-transferase (GST) também são muito importantes. A AChE é uma enzima utilizada 

como biomarcador de neurotoxicidade, enquanto a GST é uma enzima responsável pela 

detoxificação de xenobióticos do organismo. Desta forma, quando o organismo é exposto a 

algum contaminante, é possível observar alterações na atividade destas enzimas. Amaral et al. 

(2018) salientam que a utilização de biomarcadores em ambientes aquáticos com intensa 

atividade agrícola, serve como parâmetro para avaliação e tomada de medidas necessárias para 

proteção e remediação destes locais antes que os efeitos nocivos da contaminação aquática se 

tornem irreversíveis afetando todo ecossistema.  

Diante disso, os peixes do gênero Astyanax, popularmente conhecidos no Brasil como 

lambaris, é um dos gêneros dominantes na América do Sul (MOREIRA-FILHO; BERTOLLO, 

1991), e são amplamente utilizados como biondicadores em estudos ecotoxicológicos in situ 

(LEMOS et al., 2008; SANTANA et al., 2015; SILVA; MARTINEZ, 2007). Em termos 

ecotoxicológicos, os testes in situ são benéficos para o monitoramento dos efeitos dos 

agrotóxicos no meio ambiente, especialmente porque combinam a importância ecológica e os 

testes de toxicidade sob análises direcionadas em condições naturais do campo (VIEIRA et al., 

2014). 

Neste contexto, o Rio Potiribu, que é o principal rio da Bacia do Rio Potiribu, se localiza 

no noroeste do RS e está sob influência de uma região essencialmente agrícola, com o plantio 

de diversas culturas, sendo predominante a soja. O Rio Potiribu é de extrema importância para 

o saneamento básico do município de Ijuí, pois nele é realizada a captação de água para o 

abastecimento da população municipal. 

Portanto, a característica de intensa atividade agrícola da bacia em estudo, aliada ao 

cultivo de uma das culturas de destaque no cenário brasileiro e que mais utiliza agrotóxico, a 

importância de pesquisas ecotoxicológicas de agrotóxicos, in situ, sobretudo, a importância que 

o Rio Potiribu representa no saneamento básico de Ijuí, torna necessária e instigante a avaliação 

entre a interação: agrotóxico, recurso hídrico e organismo não-alvo (Astyanax sp.). Com isso, 
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pode-se prever os impactos que poderão ser gerados e que são passíveis de desencadear uma 

série de efeitos adversos em todo ecossistema.  

 

1.1 OBJETIVOS 

 

1.1.1 Objetivo geral 

 

Verificar a presença de agrotóxicos no Rio Potiribu em Ijuí – RS e os efeitos tóxicos 

utilizando Astyanax sp. como bioindicadores, em diferentes períodos do ano.  

 

1.1.2 Objetivos específicos  

 

a) Monitorar as variáveis físico-químicas e microbiológicas da água do Rio Potiribu.  

b) Identificar se há agrotóxicos na água e sedimento do Rio Potiribu. 

c) Analisar se o fenômeno de bioacumulação de agrotóxicos ocorre no músculo dos peixes.  

d) Avaliar biomarcadores para verificar a ocorrência de estresse e dano oxidativo, bem como 

biomarcadores de exposição a contaminantes em Astyanax sp. que vivem no Rio Potiribu. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 PRODUÇÃO AGRÍCOLA   

 

No Rio Grande do Sul (RS) a produção agrícola se caracteriza pelo predomínio das 

culturas de primavera/verão, que correspondem por 90% da produção total de grãos do estado 

(FONTANA et al., 2001). Atualmente, aproximadamente 9 milhões de hectares do estado são 

voltados para agricultura temporária e permanente, e cerca de 95% dessa área é destinada para 

produção de grãos, que é a principal atividade agrícola do RS (FEIX; LEUSIN JÚNIOR; 

AGRANONIK, 2016). Nos dados apresentados por Bombardi (2017), o consumo de 

agrotóxicos por cultura, demonstra que a soja lidera o ranking de maior consumidor, com mais 

da metade da comercialização de agrotóxicos somente para essa cultura, em seguida a cana e o 

milho com 10% do destino de vendas, algodão 7% e trigo 4%.  

A soja (Glycine max (L.) Merrill), que tem como destino majoritário da aplicação de 

agrotóxicos, é a oleaginosa mais importante na agricultura brasileira, sendo a cultura mais 

cultivada e exportada no país (CATTELAN; DALL’AGNOL, 2018; HIRAKURI; 

LAZZAROTTO, 2014), e envolve um grande número de agrotóxicos que são aplicados com 

frequência (NORDBORG et al., 2017). No estudo realizado por Nordborg et al. (2017), foi 

verificado que entre as 10 substâncias químicas com maiores pontuações de impactos de 

ecotoxicidade em água doce, 7 delas são utilizadas no cultivo de soja no Brasil. Os agrotóxicos 

que mais contribuíram para o grande potencial de impacto são os inseticidas lambda-cialotrina 

e metomil e o fungicida epoxiconazol. Estes autores sugerem uma legislação brasileira fraca 

em termos de agrotóxicos. 

 

2.1.1 Agrotóxicos  

 

De acordo com a Lei Federal nº 7.802, de 11 de julho de 1989 (BRASIL, 1989), no seu 

Art. 2º, inciso I, e decreto nº 4074/2002 (BRASIL, 2002) que regulamenta a referida Lei, define-

se agrotóxicos como: 

 

a) os produtos e os agentes de processos físicos, químicos ou biológicos, destinados 

ao uso nos setores de produção, no armazenamento e beneficiamento de produtos 

agrícolas, nas pastagens, na proteção de florestas, nativas ou implantadas, e de outros 

ecossistemas e também de ambientes urbanos, hídricos e industriais, cuja finalidade 

seja alterar a composição da flora ou da fauna, a fim de preservá-las da ação danosa 

de seres vivos considerados nocivos; 
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b) substâncias e produtos, empregados como desfolhantes, dessecantes, estimuladores 

e inibidores de crescimento (BRASIL, 1989). 

 

O crescimento populacional e a consequente necessidade da produção de alimentos, é 

um fator que influencia o aumento do uso de agrotóxicos em todo o mundo (ELIBARIKI; 

MAGUTA, 2017), por meio do aumento das áreas cultivadas, bem como a intensificação do 

sistema de cultivo (MOTTES et al., 2017). Desta forma, o consumo de agrotóxicos aumenta a 

cada ano no Brasil. A taxa de crescimento de importação de princípios ativos a partir de 2008 

foi de 400%, e a de produtos formulados 700% (CARNEIRO et al., 2015). No Quadro 1 estão 

dispostos os ingredientes ativos mais comercializados no Brasil e a sua respectiva quantidade. 

As estimativas da quantidade de agrotóxicos comercializados anualmente, podem ser 

calculadas de acordo com o Art. 41 do Decreto nº 4074 de 4 de janeiro de 2002 (BRASIL 2002), 

que dispõe:  

 

As empresas importadoras, exportadoras, produtoras e formuladoras de agrotóxicos, 

seus componentes e afins, fornecerão aos órgãos federais e estaduais competentes, até 

31 de janeiro e 31 de julho de cada ano, dados referentes às quantidades de 

agrotóxicos, seus componentes e afins importados, exportados, produzidos, 

formulados e comercializados de acordo com o modelo de relatório semestral do 

Anexo VII (BRASIL, 2002). 

 

Quadro 1 – Ingredientes ativos dos agrotóxicos mais comercializados no Brasil  

 

 2016 2017 2018 

Ranking IA* Ton** IA Ton IA Ton 

1 Glifosato e sais 185.602 Glifosato e sais 173.151 Glifosato e sais 195.056 

2 2,4-D 53.374 2,4-D 57.389 2,4-D 48.921 

3 Mancozebe 33.232 Mancozebe 30.815 Mancozebe 40.549 

4 Atrazina 28.615 Acefato 27.058 Atrazina 28.799 

5 Óleo mineral 27.801 Óleo mineral 26.778 Acefato 24.656 

6 Acefato 24.858 Atrazina 24.731 
Dicloreto de 

paraquate 
13.199 

7 Óleo vegetal 17.259 Óleo vegetal 13.479 Enxofre 10.409 

8 
Dicloreto de 

paraquate 
11.638 

Dicloreto de 

paraquate 
11.756 Imidacloprido 10.021 

9 Imidacloprido 9.165 Imidacloprido 9.365 Óleo mineral 9.112 

10 Clorpirifós 7.271 
Oxicloreto de 

cobre 
7.444 

Oxicloreto de 

cobre 
8.018 

 

* Ingrediente ativo; **toneladas 

Fonte: Adaptado do IBAMA (2018)/Consolidação de dados fornecidos pelas empresas registrantes de produtos 

técnicos, agrotóxicos e afins, conforme art. 41 do Decreto n° 4.074/2002. 
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Os agrotóxicos são amplamente utilizados tanto em áreas agrícolas quanto em áreas 

urbanas para o controle de pragas (BACCHETTA et al., 2014; LI; JENNINGS, 2018) e são 

classificados em subgrupos conforme a finalidade pretendida. As principais classes de 

agrotóxicos são: inseticidas, herbicidas e fungicidas (LUSHCHAK, 2011). Os herbicidas são 

utilizados para o controle de ervas daninhas e gramíneas nas culturas. São substâncias, ou 

misturas de substâncias aplicadas em solos agrícolas, jardins e gramados e são reguladores do 

crescimento vegetal, dessecantes e desfolhantes (BUDDE, 2004). Os inseticidas são utilizados 

para o controle de pragas de insetos nas culturas, em áreas residenciais, nas casas e jardins  

(FERNANDES et al., 2016; HINTZEN; LYDY; BELDEN, 2009).  Os fungicidas 

compreendem um grupo diverso de agrotóxicos e são utilizados para o controle de fungos nas 

culturas (MURILLO-ZAMORA et al., 2017). Também, realiza-se misturas de agrotóxicos para 

melhorar a eficácia e diminuir os custos com o tratamento das pragas nas culturas 

(BACCHETTA et al., 2014). As vendas relacionadas as classes dos produtos formulados para 

o ano de 2018 estão dispostas no Quadro 2. 

Os agrotóxicos são classificados pela Agência Nacional de Vigilância Sanitária – 

ANVISA, segundo a Resolução DC/ANVISA nº 294 de 29 de julho de 2019, de acordo com a 

sua classe toxicológica em: Categoria 1: Produto Extremamente Tóxico - faixa vermelha; 

Categoria 2: Produto Altamente Tóxico - faixa vermelha; Categoria 3: Produto Moderadamente 

Tóxico - faixa amarela; Categoria 4: Produto Pouco Tóxico - faixa azul; Categoria 5: Produto 

Improvável de Causar Dano Agudo - faixa azul; e Não Classificado - Produto Não Classificado 

- faixa verde (ANVISA, 2019b). Para tal classificação, a toxicidade dos agrotóxicos é avaliada 

através de testes de exposição com animais, que possibilitam a quantificação dos impactos na 

saúde  (LI; JENNINGS, 2018). Também, por meio da portaria normativa nº 84 de 15 de outubro 

de 1996 (BRASIL, 1996) os agrotóxicos são classificados de acordo com o potencial de 

periculosidade ambiental: 

 

Art. 3° - A classificação quanto ao potencial de periculosidade ambiental baseia-se 

nos parâmetros bioacumulação, persistência, transporte, toxicidade a diversos 

organismos, potencial mutagênico, teratogênico, carcinogênico, obedecendo a 

seguinte graduado: 

Classe I - Produto Altamente Perigoso 

Classe II - Produto Muito Perigoso 

Classe III - Produto Perigoso 

Classe IV - Produto Pouco Perigoso (BRASIL, 1996) 
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Quadro 2 – Vendas por classe de usos dos produtos formulados de agrotóxicos – 2018 

 

Ranking Classe de Uso Quantidade* Percentual 

1 Herbicida 338.838,14 61,68% 

2 Fungicida 73.315,13 13,35% 

3 Inseticida 57.308,78 10,43% 

4 Acaricida, Fungicida 34.906,17 6,35% 

5 Inseticida, Acaricida 26.601,32 4,84% 

6 Acaricida 6.779,09 1,23% 

7 Inseticida, Acaricida, Fungicida 4.258,37 0,78% 

8 Regulador de crescimento 2.709,18 0,49% 

9 Inseticida, Fungicida 1.531,98 0,28% 

10 Fungicida, Bactericida 1.150,02 0,21% 

11 Inseticida, Cupinicida 691,00 0,13% 

12 Inseticida, Nematicida 604,57 0,11% 

13 Fungicida, Formicida, Herbicida, Inseticida, Nematicida 402,93 0,07% 

14 Protetor de Sementes 122,07 0,02% 

15 Formicida, Inseticida 25,14 0,005% 

16 Formicida 20,65 0,004% 

17 Inseticida, Formicida, Fungicida, Nematicida 15,88 0,003% 

18 Moluscicida 0,03 5x10-6% 
 Total 549.280,44 100% 

 

* toneladas de ingredientes ativo (IA).  

Fonte: Adaptado do IBAMA (2018)/Consolidação de dados fornecidos pelas empresas registrantes de produtos 

técnicos, agrotóxicos e afins, conforme art. 41 do Decreto n° 4.074/2002. 

 

As novas tecnologias desenvolvidas nas últimas décadas para as atividades agrícolas, 

visam a melhoria da qualidade dos alimentos e o aumento da produtividade para suprir as 

necessidades da população mundial. Por outro lado, essas novas tecnologias dependem 

fortemente do uso de agrotóxicos. O fato preocupante está relacionado com o uso contínuo 

destas substâncias químicas, que quando incorporadas ao meio ambiente estão sujeitas a 

diferentes comportamentos, destino final e podem ocasionar diversos efeitos adversos em 

organismos não-alvo (GERÓNIMO et al., 2014).  

 

2.1.2 Contaminação ambiental  

 

O alto potencial dos agrotóxicos para atingir organismos não-alvo, está relacionado com 

a sua aplicação amplamente em ambiente aberto (ASHAUER; BOXALL; BROWN, 2006). A 

contaminação de águas fluviais e lacustres por agrotóxicos de origem agrícola é um problema 
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e uma preocupação onerosa (CHOUDHARY et al., 2018), em larga escala e com ênfase 

mundial (MALAJ et al., 2014). Embora o uso destes produtos químicos tenha contribuído para 

o rendimento agrícola, a contaminação dos recursos hídricos ocasionada pela sua ampla 

utilização, gerou diversos problemas ambientais nas últimas décadas. O fato preocupante são 

os efeitos das baixas concentrações no meio ambiente a longo prazo, na saúde humana e em 

espécies não-alvo (SUDO; KUNIMATSU; OKUBO, 2002).  

Os agrotóxicos podem contaminar todo o ecossistema: o solo, as águas superficiais e 

subterrâneas, a atmosfera, vegetações, além de ocasionar dano na saúde de humana e animal 

(CHOUDHARY et al., 2018; LI; JENNINGS, 2018). Nas áreas com intensa atividade agrícola, 

as águas superficiais e subterrâneas são mais vulneráveis à contaminação, e esse fato gera 

grande preocupação se a água for destinada para abastecimento humano (HERRERO-

HERNÁNDEZ et al., 2013). Muitos agrotóxicos não são facilmente degradáveis e a sua alta 

persistência no meio ambiente pode acabar ocasionando a bioacumulação nas cadeias 

alimentares (CHOUDHARY et al., 2018).  

A ampla utilização e eliminação de agrotóxicos, não somente pelos agricultores, como 

instituições e pessoas em geral, fornecem muitas fontes possíveis de contaminação ambiental 

(ELIBARIKI; MAGUTA, 2017). A entrada dos agrotóxicos nos sistemas fluviais pode ocorrer 

por meio de fontes pontuais ou difusas. As fontes pontuais destes produtos químicos 

representam certos locais de entrada ao longo do rio, como o descarte direto na água. Já as 

fontes difusas são as entradas ao longo de todo o percurso de água como escoamento, lixiviação, 

drenagem, deriva, deposição atmosférica e fluxo de água subterrânea (DABROWSKI; 

SHADUNG; WEPENER, 2014; HOLVOET; SEUNTJENS; VANROLLEGHEM, 2007). 

Desta forma, a poluição difusa é mais difícil de identificar e realizar medidas de controle do 

que as fontes pontuais (YONG, 2010). Richards e Baker (1993), relatam o aumento expressivo 

na concentração de agrotóxicos em corpos hídricos em eventos de chuva imediatamente após 

aplicação. Delgado-Moreno (2011), demonstram também, que a contaminação das águas 

superficiais por agrotóxicos foi maior durante o período chuvoso em comparação com o período 

de tempo seco. 

O tamanho da bacia hidrográfica também reflete na concentração de agrotóxicos na 

água. Bacias com menores tamanhos tendem a apresentar maiores concentrações máximas e 

maior variabilidade nas concentrações de agrotóxicos individuais (herbicidas, fungicidas, 

inseticidas), quando comparadas com bacias maiores (RICHARDS; BAKER, 1993; SMILEY; 

KING; FAUSEY, 2014). Por isso, a limitação na compreensão dos impactos ocasionados pelos 

agrotóxicos nos ecossistemas menores, relaciona-se com o efeito individual da substância 
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química e não sobre a mistura de agrotóxicos nos organismos. Além disso, a sazonalidade 

reflete nas concentrações de agrotóxicos nos ecossistemas aquáticos, devido ao período da 

aplicação no cultivo agrícola (SMILEY; KING; FAUSEY, 2014).  

A variabilidade na ocorrência e a contaminação dos recursos hídricos pelos agrotóxicos 

está relacionada com os fatores como às características do solo, clima, taxa e época de 

aplicação, sistema de drenagem (REICHENBERGER et al., 2007), proximidade dos campos 

de cultivo com a água, além das propriedades físico-químicas dos agrotóxicos, que determinam 

o seu comportamento no meio ambiente (DABROWSKI; SHADUNG; WEPENER, 2014; 

LARSON; GILLIOM, 2001; RICHARDS; BAKER, 1993). A contaminação das águas 

superficiais está geralmente relacionada com a época de cultivo, enquanto a contaminação da 

água subterrânea pode apresentar uma persistência maior, e se usada para consumo humano, 

gerar efeitos toxicológicos contínuos (HERRERO-HERNÁNDEZ et al., 2013).  

As concentrações de agrotóxicos na água podem variar ao longo do tempo, 

principalmente no período pós-aplicação. Alguns agrotóxicos podem ser encontrados em um 

período curto, como também podem estar presentes durante grande parte do ano (LARSON; 

GILLIOM, 2001). Os poluentes encontrados na água refletem a carga de contaminantes 

presentes no momento da coleta, ao contrário dos sedimentos, que refletem a contaminação 

acumulada durante um longo período de tempo (CETESB, 2011). A importância da avaliação 

dos sedimentos, se dá pelo fato de que os contaminantes e nutrientes podem ficar adsorvidos 

nos sedimentos e dependendo dos processos físico-químicos e biológicos da água, podem ser 

disponibilizados e, com isso, servir de fonte interna e contínua de poluentes (CETESB, 2011; 

MAMINDY-PAJANY et al., 2013). 

A avaliação da qualidade da água e sedimentos são necessárias e complementares. Pois, 

vários contaminantes tóxicos encontrados em baixa quantidade na água acumulam-se nos 

sedimentos; a presença de xenobióticos nos sedimentos pode servir de fonte de contaminação 

para a coluna da água; os contaminantes presentes na água são mais variáveis, enquanto nos 

sedimentos a concentração destes é de um período de tempo maior; por fim, os sedimentos são 

parte do ambiente aquático, fornecendo alimentos, e servindo de habitat para muitos 

organismos. Desta forma, a avaliação dos sedimentos incluem informações necessária para o 

manejo a longo prazo da contaminação, incluindo a identificação de áreas problemáticas para 

medidas corretivas, estudos para determinar os efeitos dos produtos químicos encontrados, bem 

como para projetar programas de monitoramento (CHAPMAN, 1989). 

O fator determinante para a transferência do agrotóxico do solo para o ambiente 

aquático, em um evento de chuva, está relacionado com a sua solubilidade em água (FIORESSI 
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et al., 2019). Porém, tanto em solução quanto sorvidos nas partículas de solo, os agrotóxicos 

podem ser transportados por escoamento (HOLVOET; SEUNTJENS; VANROLLEGHEM, 

2007). Por isso, como medida para diminuir os riscos de contaminação da água, é importante 

evitar a aplicação em períodos chuvosos e até mesmo, se possível, reduzir da taxa de aplicação. 

A vegetação em torno dos recursos hídricos é de extrema importância para a redução da entrada 

de agrotóxicos nas águas superficiais (REICHENBERGER et al., 2007), além da 

implementação de práticas de controle de escoamento e erosão e medidas de redução de deriva 

(HOLVOET; SEUNTJENS; VANROLLEGHEM, 2007). 

A presença de agrotóxicos nos recursos hídricos seria uma medida direta para 

caracterizar a exposição de organismos aquáticos ou a exposição humana por meio da presença 

destes compostos químicos na água potável. Porém, o alto custo de monitoramento e análise 

torna-se um fator limitante para avaliação rotineira (LARSON; GILLIOM, 2001). Mottes et al. 

(2017) expõem que não existe uma opção sustentável eficiente para mitigação da contaminação 

da água devido a sua persistente descarga contínua. Vieira et al. (2017), analisaram a água e 

sedimento do Córrego Uberaba – PR e encontraram vários agrotóxicos principalmente nos 

sedimentos. O herbicida atrazina foi encontrado tanto na água quanto nos sedimentos em todos 

locais de amostragem. Na Argentina, Silva-Barni et al. (2019) analisaram as águas da Bacia do 

Rio Quequén Grande e encontraram agrotóxicos, principalmente o endosulfan sulfato. Além de 

pesquisas, neste contexto, no Equador (DEKNOCK et al., 2019) e China (SUN et al., 2018).  

Fioressi et al. (2019) salientam que há um número crescente de quantidade de 

agrotóxicos detectados na água, incluindo fontes de água potável. As legislações que 

regulamentam os limites máximos permitidos de agrotóxicos na água potável e superficial 

servem para limitar os riscos humanos e a poluição ambiental (GERÓNIMO et al., 2014). 

Porém, no Brasil, não existe monitoramento de xenobióticos nos corpos d’água, apenas as 

variáveis físico-químicas e microbiológicas são avaliadas. Por isso, esta situação relacionada 

aos agrotóxicos é preocupante, devido a potência agrícola mundial que o Brasil representa 

(MORESCO; MARGARIDO; DE OLIVEIRA, 2014). Embora a legislação atual estabelece 

valores máximos permissíveis, existem problemas como a superação destes padrões, 

principalmente em águas superficiais próximas de solos agrícolas (VILLAVERDE et al., 2018). 

No Brasil, a Resolução CONAMA nº 357 de 17 de março de 2005 (BRASIL, 2005) que 

dispõe sobre a classificação dos corpos de água e diretrizes ambientais para o seu 

enquadramento, bem como estabelece as condições e padrões de lançamento de efluentes, 

relaciona as concentrações máximas permitidas de alguns agrotóxicos nas águas superficiais, 

de acordo com a qualidade da água pretendida para determinado uso. Na Portaria nº 2914 de 12 
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de dezembro de 2011 (BRASIL, 2011), estão dispostas as concentrações para a presença de 

limite máximo de agrotóxicos na água potável.  

 

2.2 ECOTOXICOLOGIA  

 

O termo ecotoxicologia vem sendo utilizado desde a década de 1970, para designar os 

estudos dos efeitos de substâncias tóxicas antropogênicas nos sistemas ecológicos (TRUHAUT, 

1977).  A exigência da sociedade moderna em busca do entendimento e do fornecimento de 

dados mais completos possível acerca dos efeitos potenciais dos poluentes, direta ou 

indiretamente, a nível individual, comunitário e ecossistema, torna a ecotoxicologia uma 

ciência cada vez mais requisitada (ARES, 2003). 

A concentração de agrotóxicos no meio ambiente serve de informação para a necessária 

avaliação adequada e para as medidas de redução dos riscos. A contaminação dos recursos 

hídricos pode ocasionar efeitos ecotoxicológicos tanto para fauna aquática como para flora 

(GERÓNIMO et al., 2014). Então, os riscos provocados pelos agrotóxicos nos organismos 

requerem avaliações da exposição e dos possíveis efeitos adversos (LARSON; GILLIOM, 

2001). 

Um dos fatores limitantes em estudos toxicológicos, está relacionado ao fato de que os 

contaminantes podem influenciar no potencial de toxicidade um do outro. A barreira encontrada 

nos testes de toxicidade química está relacionada com a avaliação de substâncias individuais e 

não relacionadas a misturas. Através da imprevisão dos efeitos de mistura dos poluentes no 

meio ambiente, os seus efeitos adversos podem ser subestimados (BEYER et al., 2014). 

Jager et al. (2011) salientam que o desafio na ecotoxicologia é a “comparação e 

extrapolação de efeitos tóxicos entre diferentes substâncias, espécies, condições de exposição, 

duração da exposição e níveis de organização biológica”. Estes autores afirmam que é 

necessária a quantificação dos efeitos tóxicos dos componentes químicos para avaliação 

ambiental, porém é impossível testar todas as combinações dos agrotóxicos experimentalmente. 

 

2.2.1 Biomarcadores e bioindicadores 

 

Um bioindicador é um organismo que fornece informações sobre as condições 

ambientais no meio em que está inserido, por meio de sua ausência ou comportamento, por 

exemplo (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Um organismo pode ser 

considerado como bioindicador quando as alterações no meio ambiente refletem em uma reação 
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que pode ser identificada. Muitas espécies não conseguem se adaptar ecologicamente ou 

geneticamente às condições ambientais após alguma modificação, então, as alterações ocorridas 

sugerem indicação de um problema. Diversos organismos são utilizados como bioindicadores 

como plantas vasculares, algas, líquens, fungos, animais vertebrados e invertebrados 

(LIJTEROFF; LIMA; PRIERI, 2009). 

O uso de bioindicadores tem sido tradicional em estudos de biomonitoramento e 

avaliação de risco ambiental (CUNHA; PENA; FERNANDES, 2017; GHANNEM; 

TOUAYLIA; BOUMAIZA, 2018; SIVASANKAR et al., 2018). E os peixes, como organismos 

aquáticos, são amplamente utilizados para estudos ecotoxicológicos servindo como indicadores 

de qualidade ambiental, pois estão constantemente expostos a um grande número de substâncias 

químicas provenientes de várias fontes (BACCHETTA et al., 2014; BARATA et al., 2005; 

RASHED, 2001). A importância do biomonitoramento reflete nas ações de gestão ambiental 

eficazes, pois através do entendimento de como os sistemas naturais respondem a fatores de 

estresse pode ser compreendido todo sistema ecológico (FRIBERG et al., 2011). 

A saúde de um ecossistema é avaliada por meio de biomarcadores, ou seja, de respostas 

bioquímicas que servem para quantificar os efeitos químicos dos contaminantes em organismos 

e populações (BARATA et al., 2005; HANSEN, 2008; MENÉNDEZ-HELMAN et al., 2015). 

Os objetivos de utilizar biomarcadores são para indicar que os organismos estão sendo expostos 

a substâncias químicas ou foram expostos e, também, verificar os possíveis danos atuais e 

futuros sob os organismos (FORBES; PALMQVIST; BACH, 2006). Os biomarcadores, no 

nível bioquímico, incluem estudos sobre a produção aumentada de espécies reativas de oxigênio 

(EROs), pelo contato do organismo com produtos tóxicos, que podem levar a uma condição de 

estresse oxidativo (BARATA et al., 2005).  

Quando um indivíduo saudável é exposto à algum poluente, ele sofrerá uma deterioração 

na saúde e que pode ser fatal. Os problemas na saúde que começam ocorrer, no geral não são 

aparentes como doença evidente, mas estão associadas com início de respostas bioquímicas, 

fisiológicas e comportamentais (DEPLEDGE; AAGAARD; GYORKOS, 1995). São 

considerados biomarcadores os fluídos corporais, células ou tecidos que indicam alterações 

bioquímicas ou celulares pela presença de contaminantes (LIVINGSTONE, 1993; VAN DER 

OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). Por fim, a integração de dados químicos com respostas 

biológicas, os biomarcadores, são utilizados em programas de monitoramento ambiental e 

servem para a caracterização dos efeitos dos contaminantes nos organismos (BARATA et al., 

2005; BARIŠIĆ et al., 2018).  
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O desenvolvimento e aplicação de biomarcadores para uso em ecotoxicologia e 

avaliação de risco ecológico, tem sido muito expressivo nas últimas duas décadas. Este fato, 

reporta o alerta precoce por meio de indicadores sobre as causas e os efeitos dos poluentes nos 

indivíduos e comunidade, antes que ocorram efeitos adversos em grande escala ou irreversíveis 

(FORBES; PALMQVIST; BACH, 2006).  

 

2.2.1.1 Lambaris (Astyanax sp.) como bioindicadores  

 

O gênero Astyanax é um dos gêneros dominantes na América do Sul (MOREIRA-

FILHO; BERTOLLO, 1991), e o mais diversificado da família Characidae em regiões 

neotropicais (ORSI; CARVALHO; FORESTI, 2004). As espécies deste gênero são 

normalmente pequenas, raramente excedendo 10 cm de comprimento, e são importantes 

componentes da cadeia alimentar, com participação expressiva na dieta de peixes grandes e 

alimentação humana (PRIOLI et al., 2002; RAMSDORF; VICARI; ARTONI, 2012; ROSSI et 

al., 2011). Estes peixes, possuem preferência por alguma área específica, não apresentando 

comportamento migratório a longa distância (COSTA et al., 2013; GHISI et al., 2014), portanto, 

são úteis para avaliar diferentes locais no mesmo ambiente aquático (PAULINO et al., 2014).  

Os lambaris (Astyanax sp.) são organismos amplamente utilizados como bioindicadores 

em programas de monitoramento ambiental e estudos ecotoxicológicos devido a abundância, 

sensibilidade às variações da qualidade da água, facilidade de captura, tamanho pequeno e estilo 

de vida (BUENO-KRAWCZYK et al., 2015; GHISI et al., 2017; MARCON et al., 2017; ROSSI 

et al., 2011). 

 

2.2.1.2 Biomarcadores de toxicidade  

 

Quando os recursos hídricos estão contaminados, os peixes são expostos aos poluentes 

através de brânquias, pele e também através de sua alimentação (BARATA et al., 2005; 

CLASEN et al., 2018). Após esta exposição às substâncias tóxicas, os mecanismos bioquímicos 

dos organismos são rapidamente induzidos, e essas respostas podem ser consideradas como 

sinais iniciais da alteração do estado de saúde destes (VAN DER OOST; BEYER; 

VERMEULEN, 2003). Os contaminantes podem estimular a produção de EROs nos 

organismos, pois afetam diretamente as células e, com isso, podem gerar estresse e danos 

oxidativos, com modificações em lipídeos, proteínas e DNA ( LUSHCHAK; BAGNYUKOVA, 
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2006; BARZILAI; YAMAMOTO, 2004; LIVINGSTONE, 2001; LUSHCHAK; PATIL; 

DAVID, 2013; SAKURAGUI et al., 2013). 

As EROs são subprodutos da respiração e constituem a principal classe de agentes 

tóxicos endógenos nos organismos aeróbicos (BARZILAI; YAMAMOTO, 2004). Estas 

incluem o superóxido (O2 + e- → O2
•-), o peróxido de hidrogênio (O2 + e- + 2H+ → H2O2) e a 

hidroxila (H2O2 + e- → OH• + OH•) (BARATA et al., 2005; BARZILAI; YAMAMOTO, 2004). 

As EROs são constantemente geradas e eliminadas no organismo, porém quando há a presença 

de alguma substância xenobiótica no meio, a produção pode ser alterada. Essa perturbação no 

balanço entre a concentração de produção e eliminação de EROs é chamada de estresse 

oxidativo (LUSHCHAK, 2011). Em outras palavras, o estresse oxidativo ocorre quando há um 

desequilíbrio entre a relação oxidante e antioxidante no sistema biológico, pela produção 

excessiva de EROs e/ou inadequação dos sistemas de defesa antioxidantes para neutralizá-los, 

provocando danos oxidativos em proteínas, carboidratos, ácidos nucleicos e lipídios 

(BARZILAI; YAMAMOTO, 2004; PATIL; DAVID, 2013; SIMONATO; FERNANDES; 

MARTINEZ, 2011).  

A manutenção da homeostase celular está relacionado com sistema de defesa 

antioxidante dos organismos, para isso, utiliza-se biomarcadores bioquímicos no intuito de 

avaliar os efeitos da exposição de contaminantes em espécies de animais, como os peixes 

(SAKURAGUI et al., 2013). O papel fundamental do sistema antioxidante das células é 

eliminar as EROs através de enzimas e compostos (SIMONATO; FERNANDES; MARTINEZ, 

2011).  

Os mecanismos de defesa utilizados pelos organismos em resposta ao estresse químico 

incluem um vasto conjunto de enzimas, metabólitos e vias de transformação (COLIN et al., 

2016). Assim como no sistema de defesa dos peixes, que inclui mecanismos enzimáticos e não 

enzimáticos para controlar os efeitos negativos das EROs (DAS et al., 2017). As enzimas 

antioxidantes mais reportadas são a superóxido dismutase (SOD), a catalase (CAT) e a 

glutationa peroxidase (GPx) (BARATA et al., 2005; DAS et al., 2017; LUSHCHAK, 2011; 

SAKURAGUI et al., 2013). Além dos tióis não proteicos, que são antioxidantes não 

enzimáticos (MURUSSI et al., 2015). 

A SOD, CAT e GPx são enzimas antioxidantes importantes na transformação de radicais 

livres em moléculas não reativas. O papel da SOD é catalisar a conversão de ânions superóxidos 

reativos (O2
•-) para produção de peróxido de hidrogênio (H2O2). A partir disso, o H2O2 é 

transformado pelas enzimas CAT, que facilitam a sua remoção metabolizando-o em O2 e água, 
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e a GPx, que também catalisa o metabolismo de H2O2 em água (VAN DER OOST; BEYER; 

VERMEULEN, 2003). 

A peroxidação lipídica e a formação de proteínas carbonil são duas perturbações 

bioquímicas que são utilizadas como indicadores de dano ou estresse oxidativo (ALMROTH et 

al., 2005; VINCENT; INNES; VINCENT, 2007). A estrutura ou função das proteínas são 

alteradas pelas EROs, deste modo, as proteínas carbonil podem ser utilizadas como marcadores 

para modificação oxidativa das proteínas (ALMROTH et al., 2005; STADTMAN; LEVINE, 

2006). As proteínas danificadas oxidativamente, quando acumuladas no organismo, podem 

provocar à inativação de enzimas e perturbações no metabolismo (LUSHCHAK; 

BAGNYUKOVA, 2006). Já o processo de peroxidação lipídica, provocado pelas EROs, 

influencia a fluidez da membrana, bem como a integridade das biomoléculas associadas à 

membrana, como as proteínas ligadas à membrana ou colesterol (ALMROTH et al., 2005). A 

intensidade da peroxidação lipídica é avaliada como níveis de produtos primários e/ou produtos 

finais da peroxidação lipídica. O malondialdeído é um dos produtos finais da peroxidação 

lipídica, e pode ser analisado com ácido tiobarbitúrico e expresso como substâncias reativas ao 

ácido tiobarbitúrico (TBARS) (LUSHCHAK; BAGNYUKOVA, 2006).  

Quando os organismos são expostos a algum contaminante, há alterações na atividade 

de algumas enzimas, como por exemplo a glutationa S-transferase (GST) e a acetilcolinesterase 

(AChE), por isso, estas enzimas podem ser utilizadas como biomarcadores de exposição a 

contaminantes (VAN DER OOST; BEYER; VERMEULEN, 2003). A GST desempenha um 

papel importante na excreção dos compostos tóxicos (BARATA et al., 2005; SIMONATO; 

FERNANDES; MARTINEZ, 2011). Ela é uma enzima que pertence à fase II da 

biotransformação xenobiótica, que torna as substâncias químicas mais hidrofílicas para serem 

mais facilmente eliminadas do organismo (AMARAL et al., 2018). A AChE é um biomarcador 

de neurotoxicidade e sua atividade pode sofrer alterações quando em contato com algum 

composto químico (BARILLET et al., 2007). A AChE é uma enzima que catalisa a hidrólise da 

acetilcolina em colina e acetato na fenda sináptica. Quando ocorre inibição da atividade da 

AChE, o neurotransmissor acetilcolina (ACh) não é hidrolisado nas sinapses nervosas e nas 

junções neuromusculares, causando uma quantidade anormal de ACh nesses locais, o que leva 

à superativação do tecido muscular e do cérebro, provocando efeitos comportamentais e 

também a morte (MORAES et al., 2011; ROEX; KEIJZERS; VAN GESTEL, 2003). 
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2.2.2 Bioacumulação 

 

A bioacumulação de xenobióticos nos organismos vivos, acontece quando a 

concentração do composto químico presente neste organismo é maior do que a concentração 

presente em seus alimentos ou no ambiente em que vive (WALKER, 1990). As implicações 

ecotoxicológicas da bioacumulação de xenobióticos em peixes são muito importantes, pois elas 

podem sofrer biomagnificação ao longo da cadeia alimentar ou também porque os peixes são 

utilizados como fonte direta para a alimentação humana (CLASEN et al., 2018). Desta forma, 

estudos sobre a bioacumulação possuem relevância tanto para o ponto de vista ecológico, 

quanto para a saúde humana (BUAH-KWOFIE; HUMPHRIES; PILLAY, 2018). 

Os organoclorados, como os agrotóxicos ou componentes industriais, são xenobióticos 

que possuem características de bioacumulação nos tecidos gordurosos dos organismos, devido 

a sua alta lipofilicidade e resistência a biodegradação (DEWAILLY et al., 1993). Por isso, o 

uso destes compostos é limitado e restrito globalmente, com base nas recomendações da 

Convenção de Estocolmo sobre Poluentes Orgânicos Persistentes (ARISEKAR et al., 2019). E 

mesmo depois de anos do seu uso ser banido, ainda é possível detectar a presença destes 

compostos no meio ambiente (PAULINO et al., 2014; VIEIRA et al., 2017, 2019).  

Não são apenas os organoclorados que possuem características de bioacumulação, 

existem diversos estudos que comprovam e/ou evidenciam a bioacumulação de metais, 

organofosforados e outros agrotóxicos, também, nos tecidos dos peixes (CLASEN et al., 2018; 

GUO et al., 2017; MALAKOOTIAN; MORTAZAVI; AHMADI, 2016; WANG et al., 2017). 
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3 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

3.1 ÁREA DE ESTUDO 

 

O estado do RS abrange três regiões hidrográficas: a região do Rio Uruguai, do Guaíba 

e a região hidrográfica do Litoral. A Bacia Hidrográfica do Rio Uruguai possui uma importante 

sub-bacia denominada Bacia Hidrográfica do Rio Ijuí (U090), conforme a Secretaria Estadual 

do Meio Ambiente/RS. A Bacia do Rio Ijuí está localizada na região norte-noroeste do estado 

do estado do Rio Grande do Sul, e o Rio Ijuí, que é o principal rio da bacia, possui suas nascentes 

no planalto meridional do RS, e é um importante afluente da margem esquerda do Rio Uruguai. 

Os principais tributários do Rio Ijuí são os Rios Potiribu, Conceição e Ijuizinho, contribuintes 

da margem esquerda.  

A Bacia do Rio Ijuí é dividida em três regiões: Alto Ijuí (35,2% da área total), Médio 

Ijuí (38,9%) e Baixo Ijuí (25,9%) (SEMA, 2012). Na região do Alto Ijuí, está inserida a bacia 

do Rio Potiribu, que abrange parte dos municípios de Ijuí, Pejuçara, Bozano, Boa Vista do 

Cadeado e no seu limite extremo o município de Cruz Alta (Figura 1). De acordo com o mapa 

exploratório de solos do RS (IBGE, 2002), na Bacia do Rio Potiribu predomina basicamente os 

solos classificados em latossolos vermelhos. O Rio Potiribu, principal rio da bacia, possui 

relevância em termos de saneamento básico para a população urbana de Ijuí, devido a captação 

da água para o abastecimento público. Ao longo do percurso do rio existem áreas vulneráveis 

à entrada de contaminantes, tendo em vista a falta de vegetação nativa necessária ao seu entorno, 

bem como o plantio das cultivares até as proximidades das suas margens (Figuras 3, 4 e 5).  

A Bacia do Rio Potiribu possui área total em torno de 600 km² e as principais atividades 

econômicas desta bacia estão associadas ao setor primário. O principal cultivo agrícola no 

município de Ijuí é a soja no período de verão, e em menores proporções, o milho; já no inverno 

em pequena escala há o cultivo de trigo, aveia, cevada, triticale, canola, entre outros. Alguns 

exemplos de ingredientes ativos dos agrotóxicos utilizados nas culturas do município são: 2,4-

D, saflufenacil, glufosinato de amônio, paraquat, glifosato, atrazina, simazina, metsulfurom, 

mancozebe, imidacloprido, acefato, abamectina, clorantraniliprole, além de inseticidas 

piretroides e fungicidas a base de cobre.  O município destina quase 71% da sua área para 

agricultura, sendo que as áreas reflorestadas correspondem a 21,35% e área urbana equivale a 

pouco mais de 3% (PLAMSAB, 2011).  
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Figura 1 – Mapa da Bacia do Rio Potiribu, localizada no noroeste do RS 

 

 

Fonte: Autora (2019). 

 

3.2 LOCAIS DE COLETA 

 

Foram selecionados 3 pontos de amostragem ao longo do Rio Potiribu para coleta de 

água, sedimento e lambaris (Astyanax sp.), denominados P1, P2 e P3 (Figura 2), tendo como 

princípio de escolha a facilidade de acesso, e possíveis locais propícios para a coleta de 

Astyanax sp. que habitam no Rio Potiribu. O ponto 1 (P1), localiza-se a montante do município 

de Ijuí e recebe toda influência agrícola desde o início da bacia; o ponto 2 (P2) localiza-se nas 

proximidades da captação de água para o abastecimento local e o ponto 3 (P3) no exutório da 

Bacia do Rio Potiribu. A distância entre os pontos 1 e 2 é em torno de 7 km, e entre os pontos 

2 e 3 a distância é de aproximadamente 27 km.  
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Figura 2 – Locais de coleta de amostras de água, sedimento e peixes no Rio Potiribu em Ijuí/RS 

 

 

 

Fonte: Google Earth Pro, 2019.  

 

3.3 COLETA DAS AMOSTRAS 

 

O período produtivo das cultivares de primavera/verão no município de Ijuí/RS 

compreende os meses de setembro/outubro a abril; e as culturas de outono/inverno iniciam-se 

em maio e se estendem até agosto/setembro. Desta forma, as coletas de água, sedimento e peixes 

foram realizadas, no ano de 2019, no verão (fim do mês de janeiro) durante o período de cultivo 

da soja e milho; no outono (início do mês de junho) com o predomínio das cultivares de trigo e 

aveia; e no inverno (início do mês de setembro) período de transição entre o fim das culturas 

de outono/inverno e início das cultivares de primavera/verão (Figuras 3, 4, 5).  

 

 

 

 

 

 

 

 



35 
 

Figura 3 – Locais de acesso e de coleta de água, sedimento e peixes, realizada no verão de 2019 

no Rio Potiribu em Ijuí/RS 

 

 

 

Fonte: Autora (2019) 
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Figura 4 – Locais de acesso e de coleta de água, sedimento e peixes, realizada no outono de 

2019 no Rio Potiribu em Ijuí/RS 

 

 

 

Fonte: Autora (2019) 
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Figura 5 – Locais de acesso e de coleta de água, sedimento e peixes, realizada no inverno de 

2019 no Rio Potiribu em Ijuí/RS 

 

 

 

Fonte: Autora (2019) 
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As amostras de água superficial coletadas para a análise de agrotóxicos foram 

acondicionadas em frascos de vidro de borossilicato âmbar, e para as análises físico-químicas 

e microbiológicas, em frascos plásticos conforme o Guia nacional de coleta e preservação de 

amostras da CETESB (2011). Os sedimentos foram coletados com auxílio de uma draga e 

embalados em recipientes plásticos. Após a coleta, os frascos foram mantidos em ambiente 

refrigerado até a realização das análises físico-químicas e microbiológicas (CETESB, 2011).  

Os lambaris, de ambos os sexos, foram coletados com o auxílio de rede de pesca de 

malha 2mm. Optou-se por trabalhar com gênero Astyanax para aumentar o n, tendo em vista o 

tamanho pequeno desses peixes para as análises biológicas. Após a coleta, foi realizada a 

eutanásia através da secção de medula espinhal. Os tecidos foram retirados e armazenados em 

nitrogênio líquido, para posterior análises bioquímicas. A biometria dos peixes coletados, neste 

estudo, nos três locais ao longo do Rio Potiribu está disposta no Quadro 3, e alguns dos 

exemplares coletados podem ser observados na Figura 6. Este projeto foi aprovado pelo 

SISBIO, licença número 66994-1. 
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Quadro 3 – Biometria dos peixes coletados nos locais de amostragem ao longo do Rio Potiribu em Ijuí/RS 

 

 
Verão/2019 Outono/2019 Inverno/2019 

Comp±DP Massa±DP n Comp±DP Massa±DP n Comp±DP Massa±DP n 

P1 8,32±1,08ab 9,09±4,44cd 11 10,00±1,50a 15,00±8,00c 3 7,00±0,63b 5,67±1,86d 8 

P2 8,86±0,85a 9,86±3,08c 7 8,08±0,66a 6,67±1,97c 6 8,92±0,66a 9,83±1,94c 6 

P3 11,67±0,76b 18,33±3,51c 3 15,00±1,41a 43,50±17,68d 3 14,67±1,15a 51,33±3,21d 3 

 

P1: ponto 1, P2: ponto 2, P3: ponto 3, Comp.: comprimento em cm, DP: desvio padrão, massa em g. Letras diferentes na linha (ab) indicam diferença significativa no 

comprimento dos lambaris entre períodos de coleta. Letras diferentes na linha (cd) indicam diferença significativa na massa dos lambaris entre períodos de coleta, com nível 

significativo de 95% de probabilidade (p ≤ 0,05). 

Fonte: Autora (2019) 
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Figura 6 – Exemplares de Astyanax sp. coletados no Rio Potiribu em Ijuí/RS ao longo do 

período amostral 

 

 

 

Fonte: Autora (2019) 

 

3.4 ANÁLISES DAS AMOSTRAS  

 

3.4.1 Análises físico-químicas e microbiológicas  

 

As amostras de água e sedimento para detecção de agrotóxicos foram encaminhadas ao 

Laboratório de Análises de Resíduos de Pesticidas – LARP na UFSM, e foram analisadas de 

acordo com a metodologia descrita por Sabin et al. (2009) e Martins et al. (2013). Neste mesmo 

laboratório, foi analisada a presença de agrotóxicos no músculo dos peixes, segundo a 

metodologia descrita por Munaretto et al. (2013). Na Tabela 1 estão dispostas as variáveis 

físico-químicas e microbiológicas da água e suas respectivas metodologias. As análises 

bioquímicas dos tecidos biológicos foram realizadas no Laboratório de Toxicologia Aquática, 
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já as análises de qualidade da água foram efetivadas no Laboratório de Engenharia do Meio 

Ambiente e Laboratório de Toxicologia Aquática – UFSM, exceto as análises de nitrogênio 

total e carbono total que foram realizadas no Laboratório de Biotransformações de Carbono e 

Nitrogênio – UFSM. A concentração de oxigênio dissolvido ao longo de todo Rio Potiribu é ≥ 

6 mg L-1 (SEMA, 2012). 

 

Tabela 1 – Análises físico-químicas e microbiológicas da água e as metodologias utilizadas 

 

Variáveis Método 

Temperatura Sonda Horiba® U-52 

pH Sonda Horiba® U-52 

Condutividade elétrica Sonda Horiba® U-52 

Potencial de oxidação/redução Sonda Horiba® U-52 

Turbidez Sonda Horiba® U-52 

Sólidos dissolvidos totais Sonda Horiba® U-52 

Amônia total Verdouw et al. (1978) 

Nitrogênio total APHA (2012) 

Fósforo total APHA (2012) 

Ortofosfato APHA (2012) 

Dureza total APHA (2012) 

Carbono total APHA (2012) 

Coliformes totais* APHA (2012) 

Escherichia coli* APHA (2012) 

 

*Presença ou ausência.  

Fonte: Autora (2019) 

 

3.4.2 Análises bioquímicas  

 

As análises de tecidos biológicos foram realizadas em cérebro, brânquias, fígado, 

intestino e músculo dos peixes, homogeneizados com tampão Tris-HCl [50 mM] pH 7,5 e 

centrifugados a 3000 rpm por 10 minutos. O sobrenadante foi utilizado para todas as análises. 

As análises bioquímicas realizadas estão apresentadas na Tabela 2, e todas foram modificadas 

para microplaca, exceto a catalase. 
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Tabela 2 – Análises bioquímicas e metodologias utilizadas 

 

Análise Método 

Atividade da catalase (EC 1.11.1.6) Aebi (1984) 

Atividade da glutationa S-transferase (EC 2.5.1.18) Habig et al. (1974) 

Níveis de tióis não proteicos Ellman (1959) 

Determinação da peroxidação lipídica Draper e Hadley (1990) 

Ensaio da proteína carbonil Yan et al. (1995) 

Atividade da acetilcolinesterase (AChE) (EC 3.1.1.7) Ellman et al. (1961) 

Determinação de proteína Bradford (1976) 

 

Fonte: Autora (2019) 

 

3.5 ANÁLISE ESTATÍSTICA  

 

Uma análise de variância (ANOVA) de duas vias, expressa em média ± desvio padrão, 

foi utilizada para verificar a influência do período do ano em relação às respostas bioquímicas, 

usando os períodos e os locais como fatores, com o pós-teste de Tukey. Os dados de qualidade 

da água foram submetidos a uma ANOVA de uma via, com pós-teste de Tukey, para verificar 

se houve diferença significativa entre os períodos de coleta. Para a biometria dos peixes, foi 

utilizada uma ANOVA de uma via para comparar as médias das massas e comprimentos dos 

peixes do mesmo ponto entre os períodos de coleta. Os resultados significativos foram 

considerados com p ≤ 0,05. 
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 

4.1 VARIÁVEIS FÍSICO-QUÍMICAS E MICROBIOLÓGICAS DA ÁGUA  

 

A maioria das variáveis físico-químicas avaliadas neste estudo não apresentaram 

diferença significativa entre os períodos de coleta, como o pH, potencial de oxidação/redução, 

condutividade elétrica, sólidos dissolvidos totais, dureza total, nitrogênio total, amônia total e 

ortofosfato. Por outro lado, as variáveis físico-químicas relacionadas a temperatura da água, 

turbidez, carbono total e nitrogênio total apresentaram diferença significativa entre os períodos 

amostrais (Quadro 4).  

A temperatura da água obteve valores médios significativamente mais elevados no 

período de verão, comparado aos outros períodos, devido a sazonalidade. De acordo com o 

IRGA (2019), a média das temperaturas mínimas no município de Ijuí no mês de janeiro/2019 

foi 19,2 ºC e a média das temperaturas máximas foi de 30,1 ºC; já nos meses de maio e 

agosto/2019, que antecederam as coletas realizadas no início de junho e setembro, as médias 

mínimas e máximas foram, respectivamente, de 12,3 e 21,7 ºC e 10,8 e 21,5 ºC. Conforme a 

classificação de Köppen, quase todo território do Rio Grande do Sul possui clima Temperado 

do tipo Subtropical, classificado como Mesotérmico Úmido (Cfa). Desta forma, apresenta 

grande variação na temperatura em relação as estações do ano, com verões quentes e invernos 

mais frios. Às precipitações pluviométricas apresentam distribuição equilibrada ao longo de 

todo ano (RIO GRANDE DO SUL, 2002).  

Já os valores de turbidez da água aumentaram significativamente no verão em relação 

ao inverno. Os valores mais altos de turbidez de janeiro e junho/2019, estão relacionados com 

a precipitação pluviométrica que antecedeu os dias de coleta, pelo carreamento de partículas 

para dentro do rio, provenientes das áreas ao seu entorno e pelos processos erosivos. Conforme 

a Estação Meteorológica Automática de Cruz Alta – RS: A853 (INMET, 2019), localizada no 

município vizinho de Ijuí, a precipitação mensal registrada em janeiro, maio e agosto/2019 

foram 265, 304 e 45 mm, respectivamente. 
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Quadro 4 – Variáveis de qualidade da água do Rio Potiribu/RS nos três pontos de coleta, no período de verão, outono e inverno de 2019 

 

 
Verão Outono Inverno 

P1 P2 P3 M P1 P2 P3 M P1 P2 P3 M  

Temp.  22,1±0,01 23,1±0,01 23,5±0,01 22,9a 15,8±0,01 15,9±0,01 17,4±0,25 16,37b 14,8±0,01 15,3±0,06 15,6±0,07 15,23b 

pH 6,3±0,16 6,4±0,12 6,9±0,27 6,5a 7,5±0,11 6,5±0,13 7,1±0,48 7,0a 7,4±0,17 7,1±0,18 7,4±0,06 7,3a 

PR  305,5±17,68 359±7,07 287,5±24,75 317,3a 264,5±33,23 307±8,49 237,5±28,99 269,7a 318±4,24 308,5±7,78 283,5±3,54 303,3a 

CE  0,047±0,00 0,050±0,00 0,063±0,00 0,053a 0,045±0,00 0,048±0,00 0,055±0,00 0,049a 0,050±0,00 0,053±0,00 0,074±0,00 0,059a 

Turb.  70,1±0,71 71,3±0,99 108,3±0,63 83,23a 65±0,28 63,8±0,57 91,3±2,05 73,37ab 42,2±2,12 36±0,28 39,1±0,49 39,10b 

SDT  30±0,00 32±0,00 41±0,00 34a 29±0,00 31±0,00 36±0,00 32a 33±0,00 34±0,00 18±0,00 28a 

Dur.  20±1,41 25±0,71 27±1,41 24a 26±5,56 24±2,12 26±1,41 25a 26±1,41 30±2,83 32±1,41 29a 

NT  0,75±0,01 0,66±0,01 1,01±0,01 0,81a 0,78±0,00 0,82±0,01 1,04±0,01 0,88a 0,74±0,01 0,64±0,00 1,31±0,01 0,89a 

AT  0,19±0,001 0,17±0,001 0,26±0,000 0,21a 0,12±0,003 0,15±0,000 0,06±0,001 0,11a 0,18±0,007 0,30±0,008 0,22±0,003 0,23a 

CT  3,44±0,01 2,74±0,01 2,67±0,01 2,95b 5,41±0,01 5,91±0,01 6,16±0,00 5,83a 6,39±0,00 6,15±0,01 7,53±0,01 6,69a 

FT  0,125±0,281 0,054±0,002 0,085±0,006 0,088a 0,025±0,000 0,034±0,022 0,025±0,002 0,028b 0,035±0,03 0,041±0,000 0,062±0,065 0,046ab 

Ortof.  0,016±0,001 0,016±0,001 0,024±0,000 0,019a 0,008±0,002 0,011±0,000 0,020±0,000 0,013a 0,012±0,003 0,009±0,001 0,031±0,003 0,017a 

Colif. + + +  + + +  + + +  

E. coli + + +  + + +  + + +  

 
P1: ponto 1, P2: ponto 2, P3: ponto 3, M: média, Temp.: temperatura da água (°C), pH: potencial hidrogeniônico, PR: potencial de oxidação/redução (mV), CE: condutividade 

elétrica (mS cm-1), Turb.: turbidez (UNT), SDT: sólidos dissolvidos totais (mg L-1), Dur.: dureza total (mgCaCO3 L-1), NT: nitrogênio total (mg L-1), AT: amônia total (mg L-

1), CT: carbono total (mg L-1), FT: fósforo total (mg L-1), Ortof.: ortofosfato (mg L-1), colif.: coliformes totais (+: presença) e E. coli: Escherichia coli (+: presença). Letras 

diferentes correspondem a diferença estatística entre médias na linha, com nível significativo de 95% de probabilidade (p ≤ 0,05).  Fonte: Autora (2019)
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A concentração de fósforo total no Rio Potiribu esteve significativamente mais alta no 

período de verão, e apresentou diferença significativa com a coleta de outono. Normalmente os 

solos das regiões agrícolas possuem concentrações mais altas de fósforo devido ao uso de 

fertilizantes, e durante eventos de chuva intensa, os recursos hídricos próximos as áreas 

cultivadas podem receber descargas deste provenientes do escoamento e processos erosivos 

(BENDER et al., 2018; TIECHER et al., 2017, 2019). As características do solo, como por 

exemplo o pH, estão diretamente relacionadas com a mobilidade do fósforo no sistema solo-

água (TIECHER et al., 2019). Mainstone e Parr (2002) salientam que os principais contribuintes 

para os níveis de fósforo nos sedimentos dos rios provêm da agricultura, e que este elemento 

pode ser disponibilizado para a coluna de água por diversos processos físico-químicos. Diante 

disso, possivelmente a concentração mais alta de fósforo no Rio Potiribu está relacionada com 

a utilização de fertilizantes no cultivo de soja e milho, e que, devido a intensa precipitação 

pluviométrica acabou sendo transportado para o rio. A alta concentração de nutrientes, como 

nitrogênio e fósforo, pode causar problemas de eutrofização nos recursos hídricos.  

A concentração de carbono total apresentou aumento significativo nos períodos de 

outono e inverno em relação ao verão. O carbono total é a soma das frações de carbono orgânico 

e inorgânico presentes na matriz líquida (BISUTTI; HILKE; RAESSLER, 2004). Em se 

tratando da poluição das águas, geralmente é realizada a medição do carbono orgânico total, 

que apresenta importante relação com o oxigênio dissolvido, já que a matéria orgânica é 

responsável pelo consumo de oxigênio dissolvido na água, por meio de microrganismos 

decompositores. A origem do carbono orgânico nos recursos hídricos pode ser devido a 

decomposição da matéria orgânica vegetal e animal, tanto autóctone quanto alóctone, carreados 

pelo escoamento e lixiviação do solo, e também, devido aos despejos de efluentes (CORRELL; 

JORDAN; WELLER, 2001). Durante o período de verão a concentração de carbono total na 

água foi significativamente menor em relação aos demais períodos de coleta. Este fato pode 

estar relacionado com a cobertura do solo, que forma uma proteção à ação da chuva, pela menor 

área de exposição, como pode ser observado nas figuras 3, 4 e 5. Por outro lado, a concentração 

maior de carbono total foi verificada no inverno, que coincide com o período menos chuvoso, 

o que pode ser explicado pela menor diluição de compostos orgânicos presentes na água.    

Nos pontos P1, P2 e P3 de todos os períodos de coleta pode-se verificar a presença de 

coliformes totais e E. coli (Quadro 4), o que sugere contaminação de origem fecal. Estas 

bactérias são indicadoras de contaminação fecal de origem humana e animal, e podem estar 

relacionadas com doenças de veiculação hídrica. A fonte de contaminação dos rios por E. coli 

pode ocorrer pelas descargas municipais de esgoto, lixiviação de fossas sépticas, atividades 
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agropecuárias e agrícolas, presença de animais silvestres, e estão correlacionados positivamente 

com a precipitação pluviométrica, devido ao aumento do escoamento (AN; KAMPBELL; 

BREIDENBACH, 2002). 

O Brasil apresenta padrões de enquadramento de qualidade de água doce que são 

definidos pela Resolução CONAMA nº 357/2005 (BRASIL, 2005), dispostos no Quadro 5. De 

acordo com valores médios das variáveis de qualidade da água obtidas nos pontos P1, P2 e P3, 

em cada período de coleta (Quadro 6), pode-se classificar o Rio Potiribu da seguinte forma: no 

verão P1 foi enquadrado em classe 3, P2 em classe 2 e P3 em classe 4; no outono todos os 

pontos foram enquadrados em classe 2;  já no inverno, P1 foi enquadrado em classe 2 e P2 e P3 

em classe 1. Conforme esta Resolução, as águas doces classificadas como 1, 2, 3 e 4 podem ser 

destinadas para: 

 

Classe 1: a) abastecimento para consumo humano, após tratamento simplificado;  

b) à proteção das comunidades aquáticas;  

c) à recreação de contato primário, tais como natação, esqui aquático e mergulho, 

conforme Resolução CONAMA no 274, de 2000;  

d) à irrigação de hortaliças que são consumidas cruas e de frutas que se desenvolvam 

rentes ao solo e que sejam ingeridas cruas sem remoção de película; e  

e) à proteção das comunidades aquáticas em Terras Indígenas.  

Classe 2: a) abastecimento para consumo humano, após tratamento convencional;  

b) à proteção das comunidades aquáticas;  

c) à recreação de contato primário, tais como natação, esqui aquático e mergulho, 

conforme Resolução CONAMA no 274, de 2000;  

d) à irrigação de hortaliças, plantas frutíferas e de parques, jardins, campos de esporte 

e lazer, com os quais o público possa vir a ter contato direto; e  

e) à aquicultura e à atividade de pesca. 

Classe 3: a) ao abastecimento para consumo humano, após tratamento convencional 

ou avançado;  

b) à irrigação de culturas arbóreas, cerealíferas e forrageiras;  

c) à pesca amadora;  

d) à recreação de contato secundário; e  

e) à dessedentação de animais. 

Classe 4: a) à navegação; e  

b) à harmonia paisagística (BRASIL, 2005). 
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Quadro 5 – Padrões de qualidade de águas doces superficiais segundo a Resolução CONAMA 

nº 357/2005 

 

Variáveis Classe 1 Classe 2 Classe 3 Classe 4 

SDT  ≤ 500 ≤ 500 ≤ 500 - 

Fósforo total  ≤ 0,1 ≤ 0,1 ≤ 0,15 - 

N-amoniacal total*  ≤ 3,7 ≤ 3,7 ≤ 13,3 - 

Turbidez  ≤ 40 ≤ 100 ≤ 100 - 

pH 6 a 9 6 a 9 6 a 9 6 a 9 

 
SDT: sólidos dissolvidos totais. *para pH ≤ 7,5. SDT, fósforo total e nitrogênio amoniacal total em mg L-1 e 

turbidez em Unidades Nefelométricas de Turbidez – UNT. 

Fonte: Autora (2019) 

 

Quadro 6 – Variáveis de qualidade da água analisadas no Rio Potiribu/RS no ano de 2019, que 

estão contempladas na Resolução CONAMA nº 357/2005 

 

Variável/Coleta 
Verão Outono Inverno 

P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 

SDT 30 32 41 29 31 36 33 34 18 

Fósforo total 0,125 0,054 0,085 0,025 0,034 0,025 0,035 0,041 0,062 

N-amoniacal total 0,19 0,17 0,26 0,12 0,15 0,06 0,18 0,30 0,22 

Turbidez 70,1 71,3 108,3 65 63,8 91,3 42,2 36 39,1 

pH 6,3 6,4 6,9 7,5 6,5 7,1 7,4 7,1 7,4 

 

SDT: sólidos dissolvidos totais, P1: ponto 1, P2: ponto 2, P3: ponto 3.  SDT, fósforo total e nitrogênio amoniacal 

total em mg L-1 e turbidez em UNT. 

Fonte: Autora (2019) 

 

De acordo com os padrões de qualidade da água, estabelecidos pela legislação brasileira, 

pode-se verificar que no inverno a água do Rio Potiribu apresentou melhor qualidade, em 

contrapartida, no período de verão o ponto 3 enquadrou-se como classe 4, podendo ser destinada 

apenas a usos menos exigentes. Estes resultados corroboram com o enquadramento proposto 

no Processo de planejamento dos usos da água da Bacia Hidrográfica do Rio Ijuí (SEMA, 

2012), que indica menor qualidade da água do Rio Potiribu no trecho a jusante do município, 

tendo em vista a interferência urbana, pelos despejos domésticos. Este relatório apresenta metas 

para a melhoria da qualidade da água do Rio Potiribu, com metas previstas para um horizonte 

de 20 anos, que classifica o curso de água a montante da cidade de Ijuí como classe 1 e a jusante 

como classe 2, e esta proposta de enquadramento foi aprovada pela Resolução nº 111/2012 

(RIO GRANDE DO SUL, 2012). Embora as variáveis físico-químicas da água avaliados neste 
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estudo não contemplam todas que estão presentes na Resolução citada, já é possível avaliar de 

maneira geral a qualidade da água do Rio Potiribu nos períodos amostrais.  

 

4.2 PRESENÇA DE AGROTÓXICOS NA ÁGUA, SEDIMENTO E MÚSCULO DOS 

PEIXES 

 

No Quadro 7, estão dispostos os agrotóxicos detectados na água do Rio Potiribu/RS nas 

coletas realizadas nesta pesquisa. Durante o período de verão/2019, foi detectada a presença 

dos agrotóxicos (ingredientes ativos) atrazina nos pontos 1 e 2, clomazone, em todos pontos de 

coleta, e imidacloprido no ponto 3. No outono/2019 foi possível observar a presença do 

agrotóxico fenpropimorfe no sedimento do ponto 2, porém abaixo do limite de quantificação 

do método (Quadro 8), clomazone na água em todos os pontos de coleta e imidacloprido nos 

pontos 1 e 3 abaixo do limite de quantificação do método. No período de coleta de 

inverno/2019, foram detectados, na água, os agrotóxicos atrazina e clomazone em todos pontos 

de coleta e imidacloprido no ponto 3, porém abaixo do limite de quantificação do método. Não 

foram detectados agrotóxicos nos sedimentos nos períodos de verão e inverno. A caracterização 

dos agrotóxicos detectados neste estudo está apresentada no Quadro 9, e o total de ingredientes 

ativos analisados na água e no sedimento em cada período e pontos de coleta estão dispostos 

nos Apêndices B, C, E, F, H e I.  

 

Quadro 7 – Ingredientes ativos detectados na água do Rio Potiribu/RS nos períodos de coleta 

 

Agrotóxicos (µg L-1) Pontos de coleta  

Verão/2019 LOD LOQ P1 P2 P3 

Atrazina  0,006 0,020 0,035 0,032 <LOQ 

Clomazone  0,006 0,020 0,198 0,178 0,201 

Imidacloprido  0,006 0,020 <LOQ <LOQ 0,305 

Outono/2019      

Clomazone  0,006 0,020 0,224 0,186 0,225 

Imidacloprido 0,006 0,020 <LOQ n.d. <LOQ 

Inverno/2019      

Atrazina  0,006 0,020 0,035 0,040 0,042 

Clomazone  0,006 0,020 0,213 0,199 0,237 

Imidacloprido  0,006 0,020 n.d. n.d. <LOQ 

 
LOQ: Limite de quantificação do método. LOD: Limite de detecção do método. n.d.: não detectado. P1: ponto 1, 

P2: ponto 2 e P3: ponto 3. Fonte: A autora (2019) 
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Com relação a presença de ingredientes ativos de agrotóxicos no músculo dos lambaris, 

em todos os períodos de coleta (verão, outono e inverno) nos três pontos amostrados, não foi 

detectado nenhum composto químico (Apêndices D, G e J) neste tecido biológico.  

 

Quadro 8 – Agrotóxico detectado no sedimento do Rio Potiribu/RS no período de outono de 

2019 

 

Agrotóxico (mg kg-1) Pontos de coleta  

Outono/2019 LOD LOQ P1 P2 P3 

Fenpropimorfe  0,003 0,008 n.d. <LOQ n.d. 

 

LOQ: Limite de quantificação do método. LOD: Limite de detecção do método. n.d.: não detectado. P1: ponto 1, 

P2: ponto 2 e P3: ponto 3. 

Fonte: A autora (2019) 

 

Quadro 9 – Caracterização dos ingredientes ativos detectados nos períodos de coleta 

 

Ingrediente Ativo Grupo químico Classe Agronômica Classificação toxicológica 

Atrazina Triazina Herbicida III 

Clomazone Isoxazolidinona Herbicida III 

Imidacloprido Neonicotinóide Inseticida III 

Fenpropimorfe Morfolina Fungicida II 

 

Fonte: ANVISA – Monografias autorizadas (2019a).  

 

Dentre os agrotóxicos detectados na água do Rio Potiribu/RS nos períodos de 

amostragem, apenas a atrazina contém valor de limite máximo permitido nas águas superficiais, 

de acordo a Resolução CONAMA nº 357/2005 (BRASIL, 2005). O limite máximo estabelecido 

é de 2 µg L-1, desta forma, as concentrações determinadas neste estudo estão em conformidade 

com a concentração estabelecida pela legislação brasileira.   

De acordo com a ANVISA, o uso agrícola da atrazina é a “aplicação em pré e pós-

emergência das plantas infestantes nas culturas de abacaxi, cana-de-açúcar, milho, milheto, 

pinus, seringueira, sisal e sorgo”. Já o clomazone é utilizado na “aplicação em pré-emergência 

das plantas infestantes nas culturas de algodão, arroz, batata, cana-de-açúcar, eucalipto, fumo, 

mandioca, melão, milho, pimentão e soja”. O fenpropimorfe é usado na “aplicação foliar nas 

culturas do algodão, banana, cevada, soja e trigo”. E por último, o imidacloprido, conforme 

abaixo:  
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• Aplicação foliar nas culturas de alface, algodão, alho, almeirão, amendoim, 

arroz, banana, batata, berinjela, café, cana-de-açúcar, cebola, cenoura, citros, couve, 

couve-flor, crisântemo, eucalipto, feijão, fumo, gérbera, goiaba, jiló, mamão, manga, 

maracujá, melancia, milho, palma forrageira, pastagens, pepino, pimentão, pinus, 

poinsétia, soja, tomate, trigo e uva.  

• Aplicação foliar em mudas de abacaxi, abóbora, abobrinha, brócolis, chicória, 

couve-flor, eucalipto, melancia, melão, pepino, repolho.  

• Aplicação no solo nas culturas de cana-de-açúcar, café, citros, eucalipto, fumo 

e pinus.  

• Aplicação no tronco de café, citros, mamão, pêssego e uva.  

• Aplicação em sementes de algodão, amendoim, arroz, aveia, cevada, feijão, 

girassol, mamona, milho, soja, sorgo e trigo.  

• Aplicação no controle de cupins, conforme aprovação em rótulo e bula. 

 

Aproximadamente 20% do total do uso mundial de agrotóxicos ocorre no Brasil, o que 

o caracteriza como o maior consumidor (ALBUQUERQUE et al., 2016). No Rio Grande do 

Sul, a região noroeste apresenta os maiores volumes de agrotóxicos utilizados por área, e esta 

região é caracterizada pelo cultivo de soja, milho e trigo (BARRETO; HERMAN; 

GARIBOTTI, 2012). Diversos agrotóxicos que são utilizados no Brasil, são proibidos em países 

europeus, como por exemplo, a atrazina (PIANCINI et al., 2015), que foi detectada na água 

avaliada neste estudo.  

A atrazina (6-cloro-N2-etil-N4-isopropil-1,3,5-triazina-2,4-diamina) é um herbicida que 

foi introduzido na década de 1950 (LASSERRE et al., 2009) e é, desde então, amplamente 

utilizado em todo o mundo, para o controle de certas plantas daninhas de folhas largas, 

principalmente em milho, sorgo e cana-de-açúcar (SOLOMON et al., 1996). Seu mecanismo 

de ação está relacionado com a inibição da fotossíntese nas plantas, e quando lançado no meio 

ambiente, a sua meia-vida está estimada em até 90 dias na água, podendo chegar até 740 dias 

dependendo das condições ambientais, de 15 a 35 dias nos sedimentos (SOLOMON et al., 

1996), e persistência no solo de até 230 dias (PAULINO; SAKURAGUI; FERNANDES, 2012). 

A atrazina e seus metabólitos são bem dispersos e persistentes no ambiente, pois há relatos da 

persistência deste herbicida no solo 22 anos após sua aplicação (JABLONOWSKI; 

SCHÄFFER, 2011). Fatores abióticos como a temperatura, fonte de luz, tipo de sedimento 

podem influenciar na variação da meia-vida, além do pH da água, que quanto mais alto, maior 

a persistência do herbicida (SOLOMON et al., 1996, 2008). A solubilidade da atrazina em água 

é de 34 mg L-1 (OTURAN; BRILLAS; OTURAN, 2012). 

Na Alemanha, a atrazina foi muito utilizada principalmente no cultivo de milho, porém, 

desde 1991 seu uso é proibido, devido ao fato de que as concentrações detectadas na água 

subterrânea e potável excederam os limites permitidos na legislação local. Mesmo dez anos 

após a proibição da atrazina, concentrações consideráveis desta e de seu metabólito 
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desetilatrazina ainda foram registradas nas águas subterrâneas (TAPPE; GROENEWEG; 

JANTSCH, 2002). No Brasil, na região sul, Loro et al. (2015) coletaram amostras de água em 

ambiente lótico e lêntico no médio Rio Uruguai em períodos sazonais diferentes, e detectaram 

concentrações médias de atrazina no ambiente lótico de 4,15 e 2,6 μg L-1 nos meses quentes e 

frios, respectivamente. Já no ambiente lêntico, no frio foi detectado a concentração média de 

3,9 μg L-1 e no quente 5,4 μg L-1.  

A atrazina detectada na água do Rio Potiribu/RS neste estudo, no período de verão/2019, 

provavelmente é de origem do cultivo de milho, que é uma cultura de primavera/verão. No 

inverno/2019, a atrazina possivelmente também estava relacionada com o milho, pois em 

algumas lavouras ele já estava sendo cultivado novamente. 

Clomazone (2-(2-clorofenil) metil-4,4-dimetil-3 isoxazolidinona) é um herbicida 

amplamente utilizado na agricultura para o controle de plantas daninhas  pré e pós-emergentes 

(PEREIRA; FERNANDES; MARTINEZ, 2013). No sul do Brasil o clomazone é utilizado 

principalmente em lavouras de arroz (JONSSON et al., 1998; MENEZES et al., 2014), mas 

também no cultivo de soja, algodão e outras culturas (LIU; SHOCKEN; ROSAZZA, 1996). 

Quando utilizado no cultivo da soja, a sua aplicação deve ser exclusivamente antes da 

germinação da soja. O seu mecanismo de ação está relacionado com a inibição da síntese de 

carotenoides (PEREIRA; FERNANDES; MARTINEZ, 2013). De acordo com as características 

físico-químicas deste herbicida, pode-se dizer que ele é altamente solúvel em água (em torno 

de 1000 mg L-1), e sua meia-vida no solo está estimada em torno de 14 semanas (MERVOSH; 

SIMS; STOLLER, 1995; MURUSSI et al., 2015) e na água em 7,2 dias (QUAYLE; OLIVER; 

ZRNA, 2006), embora, os seus resíduos possam persistir até 130 dias em águas agrícolas 

(ZANELLA et al., 2002). No estudo realizado por Zanella et al. (2002) foi detectado clomazone 

em 90% nas amostras de água coletadas nos rios da região central do RS caracterizadas pelo 

cultivo de arroz irrigado.  

Neste estudo, o clomazone foi detectado em todas as amostras de água coletadas no Rio 

Potiribu, em todos os períodos analisados. Este produto químico é recomendado para algumas 

culturas de primavera/verão presentes no município, porém, não é possível determinar com 

precisão a sua origem em todas as coletas, tendo em vista que no período de inverno ele também 

foi detectado. Embora tenha seu uso recomendado para o milho e a soja, este ingrediente ativo 

é utilizado no cultivo de arroz irrigado no estado do RS, e é totalmente desconhecido pelos 

funcionários de assistência agrícola municipal de Ijuí.  

O inseticida imidacloprido (1-(6-cloro-3-piridilmetil)-N-nitroimidazolidin-2-

ilideneamina) pertence à classe química dos neonicotinóides, sendo esta classe de inseticidas  
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uma das mais importante do mercado global. O imidacloprido foi o precursor para o sucesso 

dessa classe química, quando lançado pela Bayer em 1991, e, desde então, é o inseticida mais 

vendido no mundo (NAUEN; JESCHKE; COPPING, 2008). Os agrotóxicos desta classe estão 

registrados em mais de 120 países e são utilizados para o controle de insetos como pulgões, 

moscas-brancas, gafanhotos, besouros, dentre outros insetos sugadores e perfurantes 

(JESCHKE et al., 2011), e também são utilizados para o tratamento de sementes, solo e 

aplicações foliares (TIŠLER et al., 2009). Embora a proteção das culturas agrícolas seja o 

principal uso do imidacloprido, ele também é utilizado para o controle de pulgas em cães e 

gatos, e entomologia urbana, como por exemplo, moscas domésticas (NAUEN; JESCHKE; 

COPPING, 2008; TOMIZAWA; CASIDA, 2005). A solubilidade do imidacloprido em água é 

de 500 mg L-1 (FELSOT et al., 1998) e a meia-vida deste inseticida nos recursos hídricos além 

de estar relacionada com o tipo de formulação comercial e a concentração aplicada, relaciona-

se com o pH da água, pois quanto mais alto o valor do pH maior a persistência neste ambiente 

(SARKAR et al., 1999). De acordo com Sarkar et al. (1999), a meia-vida da formulação 

comercial Confidor SL 200 pode variar de 31 a 43 dias. Já para a formulação Gaucho 70 WS a 

meia-vida pode ser em estimada entre 34 e 46 dias, ambas dependendo do pH (4 e 9, 

respectivamente) e a da concentração aplicada.  

Conforme o estudo realizado por Hladik e Kolpin (2016), pode-se atribuir a entrada do 

inseticida nos recursos hídricos devido ao uso tanto na agricultura quanto usos urbanos. Sadaria 

et al. (2017) expõem que a contribuição urbana do imidacloprido, utilizado para o controle de 

pulgas e carrapatos em animais de estimação, nos recursos hídricos se dá pelo lançamento de 

esgotos, e merece mais investigação e inclusão em avaliações de risco. Tišler et al. (2009), 

salientam que faltam dados sobre o comportamento ambiental do imidacloprido, por exemplo, 

a biodegradação e bioacumulação. No município de Agudo – RS, região caracterizada pelo 

cultivo de tabaco, foram avaliados agrotóxicos no rio em locais com alta e baixa atividade 

antropogênica, e foi detectada a presença de clomazone, nas concentrações de 1,72 e 0,20 μg 

L-1, imidacloprido 3,65 e 0,67 μg L-1 e atrazina 0,21 e 0,22 μg L-1, respectivamente (BECKER 

et al., 2009). Amaral et al. (2018), coletaram amostras de água do reservatório Passo Real – RS 

e encontraram concentrações de atrazina de 0,21 a 0,56 μg L-1 no verão e 0,02 a 0,03 μg L-1 no 

inverno, e imidacloprido nas concentrações de 0,02 – 0,04 μg L-1 no inverno. 

Apesar das vantagens do imidacloprido como modo de ação seletivo, a Comissão 

Europeia adotou uma proposta para restringir o uso do imidacloprido e outros dois agrotóxicos 

neonicotinóides por um período de 2 anos – 2013 a 2015 (COMMISSION IMPLEMENTING 

REGULATION (EU) No 485/2013, 2013), tendo em vista a avaliação de risco do imidacloprido 
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para abelhas, de acordo com o relatório da Autoridade Europeia para a Segurança dos 

Alimentos (EUROPEAN FOOD SAFETY AUTHORITY, 2013).  

O imidacloprido presente na água do Rio Potiribu, neste estudo, pode estar relacionado 

com o cultivo agrícola de inverno (trigo) e primavera/verão (milho e soja) da região, porém, no 

verão foi registrada a maior concentração do inseticida no ponto 3, a jusante do município de 

Ijuí, o que sugere a contaminação de origem urbana. O mesmo ocorreu no período de inverno, 

nos locais a montante da cidade não foram detectados o inseticida, já a jusante, no ponto 3, foi 

detectado, porém abaixo do limite de quantificação do método (<LOQ). 

O fenpropimorfe ((±)-cis-4-[3-(4-terc-butilfenil)-2-metilpropil]-2,6-dimetilmorfolina), 

único agrotóxico detectado no sedimento neste estudo, é um fungicida muito utilizado nas 

culturas de cereais. Geralmente, é adicionado a outros agrotóxicos para aumentar o efeito da 

formulação (DRAZOVSKA et al., 2016). A solubilidade deste fungicida em água é baixa: 4,3 

mg L-1 em pH 7 e temperatura de 22ºC (STAIMER; MÜLLER; KUBIAK, 1996). A meia vida 

do ingrediente ativo é de 91 a 180 dias no meio ambiente (GARCIA, 2005). 

O fenpropimorfe, único ingrediente ativo detectado no sedimento durante todo período 

de estudo, é recomendado para a cultura da soja e pode indicar contaminação mais antiga do 

recurso hídrico. Por outro lado, também é indicado para o cultivo de trigo, que pode ter sido a 

fonte de contaminação do Rio Potiribu no outono, no ponto 2 (<LOQ).  

Diante do que foi exposto, evidencia-se a importância da avaliação de variáveis de 

qualidade da água em conjunto com a avaliação de agrotóxicos, pois as características físico-

químicas da água podem influenciar no comportamento destes compostos químicos no 

ambiente. Além do pH e temperatura, acima citados, a avaliação da dureza total da água é muito 

importante. A dureza da água está relacionada principalmente com a concentração de cálcio 

(Ca+2) e magnésio (Mg+2), e sabe-se que águas duras podem influenciar na solubilidade dos 

agrotóxicos, tornando-os insolúveis, quando em contato (QUEIROZ; MARTINS; CUNHA, 

2008). E, por fim, o resultado destes fatores, pode comprometer a saúde dos organismos 

presentes no meio aquático e o equilíbrio ecológico. 

 

4.3 BIOMARCADORES DE TOXICIDADE EM Astyanax sp.  

 

No cérebro, a atividade da enzima AChE no ponto 1 foi significativamente maior no 

inverno, em relação ao verão e outono/2019, que não apresentaram diferença significativa entre 

eles. Já no ponto 2, houve menor atividade significativa desta enzima no outono em comparação 

com o verão e inverno. No ponto 3 houve maior atividade significativa no verão, em relação 
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aos outros períodos coletados. Houve aumento significativo dos níveis de proteínas carbonil em 

todos os pontos de coleta (P1, P2 e P3) no outono, em relação ao verão e inverno em cada ponto. 

Os níveis de peroxidação lipídica, no ponto 1, foram significativamente maiores no outono e 

inverno, em relação ao verão. Nos pontos 2 e 3, ambos na coleta de inverno apresentaram níveis 

de peroxidação lipídica significativamente maiores, em comparação com as demais coletas, 

entre o mesmo ponto. Os tióis não proteicos, no ponto 2, apresentaram níveis significativamente 

maiores nas coletas de outono e inverno, em relação a de verão. Já nos pontos 1 e 3, ambos 

apresentaram níveis significativamente maiores de tióis não proteicos na coleta de inverno, 

comparado com as demais coletas entre o mesmo ponto (Figura 7). No apêndice A estão 

dispostos os valores de cada biomarcador de toxicidade analisado, em cada tecido biológico 

dos peixes.  

 

Figura 7 – Análises bioquímicas em cérebro de Astyanax sp. coletados no Rio Potiribu em 

Ijuí/RS no verão, outono e inverno/2019 

 

 

P1: ponto 1, P2: ponto 2, P3: ponto 3, a: atividade da acetilcolinesterase, b: níveis de proteínas carbonil, c: níveis 

de substâncias reativas ao TBA, d: níveis de tióis não proteicos. Letras diferentes correspondem a diferença 

significativa entre o mesmo ponto nos diferentes períodos de coleta, com nível significativo de 95% de 

probabilidade (p ≤ 0,05).   

 

No músculo, a atividade da AChE foi significativamente menor nos pontos 1 e 2 na 

coleta de outono, em relação ao verão e inverno/2019; já no ponto 3 não houve diferença 
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significativa entre os períodos de coleta. Houve aumento significativo nos níveis de proteínas 

carbonil no outono em todos pontos amostrados, em relação as coletas de verão e inverno no 

mesmo local. Os níveis de peroxidação lipídica apresentaram aumento significativo em todos 

os locais de coleta (P1, P2 e P3) no inverno, quando comparados as coletas de verão e outono 

no mesmo ponto, sendo que estas duas últimas não apresentaram diferença significativa entre 

os períodos coletados. Os níveis significativamente mais baixos de tióis não proteicos, no ponto 

1, foram obtidos na coleta de outono. No verão e inverno não houve diferença significativa 

neste ponto. No ponto 2, todos os períodos de coleta apresentaram diferença significativa entre 

os níveis de tióis não proteicos, em que os maiores níveis foram obtidos na coleta de verão. No 

ponto 3 houve aumento significativo de tióis não proteicos no verão, em relação ao outono e 

inverno, que não apresentaram diferença significativa entre si (Figura 8).   

 

Figura 8 – Análises bioquímicas em músculo de Astyanax sp. coletados no Rio Potiribu em 

Ijuí/RS no verão, outono e inverno/2019 
 

 

P1: ponto 1, P2: ponto 2, P3: ponto 3, a: atividade da acetilcolinesterase, b: níveis de proteínas carbonil, c: níveis 

de substâncias reativas ao TBA, d: níveis de tióis não proteicos. Letras diferentes correspondem a diferença 

significativa entre o mesmo ponto e as diferentes estações do ano, com nível significativo de 95% de probabilidade 

(p ≤ 0,05).   

 

A AChE é reconhecida como um dos mais antigos biomarcadores ambientais (PAYNE; 

MATHIEU; FANCEY, 1996). A atividade desta enzima é muito utilizada como biomarcador 
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de toxicidade de herbicidas e outros agrotóxicos, e a sua importância está relacionada às funções 

fisiológicas, como a locomoção e o equilíbrio (MIRON et al., 2005). Frequentemente a 

atividade da AChE é diminuída após a exposição a agrotóxicos, e esta redução pode causar 

distúrbios comportamentais, como a natação irregular, dificuldades para localizar e evitar 

predadores e orientação na busca de alimentos (PAN; DUTTA, 1998). No entanto, há estudos 

que demonstram que pode ocorrer o aumento da atividade da AChE em determinados tecidos 

quando o organismo é exposto a agrotóxicos (CATTANEO et al., 2008, 2011). Romani et al. 

(2003) observaram aumento na atividade da AChE em cérebro e músculo de Sparus auratus, 

expostos a baixas concentrações de cobre (0,1 e 0,5 mg L-1) e reportam sobre as quantidades 

tóxicas de cobre presentes na água devido a sua utilização em formulações de fungicidas. 

De maneira geral, o ponto 3 apresentou um comportamento diferenciado dos demais 

pontos de coleta de lambaris, onde pode-se perceber menor atividade da AChE no cérebro e 

músculo nos três períodos de coleta. Esse fato pode estar relacionado com o lançamento de 

esgotos domésticos municipais, já que o ponto 3 se localiza a jusante do município, e pode 

conter agrotóxicos, metais e outros contaminantes. Payne et al. (1996), sugerem que o 

lançamento de efluentes domésticos, que possuem características de conter compostos 

nitrogenados, possam influenciar na inibição da AChE no músculo dos peixes. De fato, em 

todos os períodos de coleta no presente estudo foram encontradas maiores concentrações de 

nitrogênio total no ponto 3. Embora a agricultura seja grande contribuinte para a entrada de 

nitrogênio nos recursos hídricos, devido ao seu amplo uso para a fertilização, a descarga de 

esgotos domésticos possuem alta concentração de nitrogênio em sua composição (HOWARTH, 

2004). Costa-Silva et al. (2015), obtiveram resultados semelhantes em Astyanax sp. coletados 

no Rio Vacacaí – RS, em que verificaram a inibição da atividade da AChE no músculo dos 

peixes no local com influência agrícola e urbana. 

A contaminação da água pelos agrotóxicos, encontrados no Rio Potiribu, pode ter 

influenciado na atividade da AChE no cérebro e músculo dos peixes. É descrito na literatura, 

que o clomazone, detectado em todas as coletas do presente estudo, pode aumentar a atividade 

desta enzima nos músculos de Cyprinus carpio e Rhamdia quelen (MURUSSI et al., 2015). 

Estudos sobre o potencial de toxicidade da atrazina e, também, do imidacloprido na atividade 

da AChE em peixes, não são muito reportados. Sabe-se, porém, que houve redução na atividade 

da AChE no cérebro de Oreochromis niloticus e Chrysichthys auratus expostas por 28 dias às 

concentrações de 3 e 6 mg L-1 de atrazina (HUSSEIN; EL-NASSER; AHMED, 1996). Carpas 

comuns Cyprinus carpio foram expostas as concentrações de 4,28, 42,8 e 428 µg L-1 de atrazina 

por 40 dias, e pode-se observar inibição da atividade da AChE no cérebro e músculo em todos 
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os tratamentos (XING et al., 2010). Danio rerio foram expostos a atrazina nas concentrações 

de 10 e 1000 µg L-1, por 14 dias e não houve diferença significativa na atividade da AChE no 

músculo, já no cérebro, a atividade diminuiu significativamente no tratamento de 1000 µg L-1 

(SCHMIDEL et al., 2014). Prochilodus lineatus expostos à atrazina (2 e 10 µg L-1) por 24 e 48 

h não demonstraram alteração na atividade da AChE em cérebro e músculo  (SANTOS; 

MARTINEZ, 2012). Em relação ao imidacloprido, não houve diferença significativa na 

atividade da AChE em cérebro e músculo de peixes Prochilodus lineatus expostos as 

concentrações de 1,25, 12,5, 125 e 1250 µg L-1 de imidacloprido por 120 h (VIEIRA et al., 

2018). Topal et al. (2017) avaliaram a atividade da AChE em truta arco-íris, Oncorhynchus 

mykiss, expostas ao imidacloprido (5, 10 e 20 mg L-1) por 21 dias. A temperatura da água 

durante o experimento foi de 10 – 12 ºC. Nas concentrações de 10 e 20 mg L-1 do agrotóxico 

pode-se observar a inibição da AChE no cérebro destes organismos. De fato, todos os 

agrotóxicos detectados na água do Rio Potiribu, no presente estudo, provocam distúrbios na 

atividade da AChE em peixes, porém, estes estão relacionados com o tempo de exposição, além 

das concentrações de agrotóxicos e da espécie de peixe. Cabe ressaltar ainda, que todos estes 

estudos prévios, que demonstram os efeitos de agrotóxicos nestes organismos, foram 

conduzidos em laboratório sob condições controladas, por isso, não representam a real 

interferência sofrida pelos peixes no ambiente natural, que estão sob influência das mais 

diversas variáveis abióticas e bióticas.  

Os peixes são animais ectotérmicos, ou seja, o seu metabolismo está diretamente 

relacionado com a temperatura da água (LUSHCHAK; BAGNYUKOVA, 2006). A atividade 

da AChE pode ser positivamente relacionada com a temperatura, ou seja, quando há o 

acréscimo da temperatura, a atividade da enzima também aumenta (DURIEUX et al., 2011). 

Neste estudo, a atividade da AChE no músculo dos peixes, nos pontos 1 e 2, apresentou valores 

significativamente maiores no período de verão, em que a temperatura foi maior, assim como 

no inverno, período mais frio. No cérebro dos peixes, a atividade da AChE no ponto 2, também 

foi maior nas coletas de verão e inverno, em relação ao outono. Além da associação com a 

temperatura mais elevada no verão, as alterações na atividade da AChE podem estar 

relacionadas com o maior número de agrotóxicos encontrados na água, e o efeito de suas 

misturas nestes períodos, bem como, podem estar relacionados com o efeito do clomazone no 

aumento da atividade desta enzima.  

No ponto 3, houve aumento significativo da AChE no cérebro dos peixes no verão, em 

relação as coletas no período de outono e inverno no ponto. Este resultado pode estar 

relacionado com a presença de imidacloprido no ponto 3 no verão, bem como, com a 
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temperatura da água mais elevada no período. No entanto, como sugerido por Amaral et al. 

(2018), deve-se realizar testes laboratoriais para verificar a interação desta enzima com o 

imidacloprido.  

Pode-se verificar o aumento dos níveis de tióis não proteicos no cérebro dos peixes em 

todos os pontos (P1, P2 e P3) no inverno, juntamente com o aumento da peroxidação lipídica 

nestes pontos no mesmo período. Esta associação positiva, pode estar relacionada com a 

condição de estresse oxidativo do peixe, e que os antioxidantes enzimáticos não foram capazes 

de prevenir o dano. No intestino dos peixes (Figura 9), a relação dos níveis de tióis não proteicos 

com a peroxidação lipídica, também foi observada. No inverno, no ponto 1, os maiores níveis 

de tióis não proteicos foram seguidos pela menor peroxidação lipídica no mesmo ponto e 

período de coleta, assim como no ponto 3, nas coletas de outono e inverno. Já no verão, no 

ponto 3, os maiores níveis de peroxidação lipídica, coincidem com os menores níveis de tióis 

não proteicos no ponto. Esta relação, evidencia a importância do papel antioxidante não 

enzimático na prevenção aos danos lipídicos. A redução dos tióis não proteicos em vários 

órgãos pode estar relacionada com a perda de antioxidantes não enzimáticos e com isso 

diminuindo a capacidade antioxidante dos peixes frente aos contaminantes. Costa-Silva et al. 

(2015) relacionaram a depleção de tióis não proteicos no músculo de Astyanax sp. com a 

possível presença de herbicidas e/ou agrotóxicos provenientes da agricultura, e metais pesados 

derivados das descargas de águas residuais urbanas.   

No intestino dos lambaris, os maiores níveis de proteínas carbonil foram observadas no 

outono em todos os pontos de coleta, que diferiram significativamente quando comparados com 

as coletas de verão e inverno, no mesmo ponto. Os níveis de peroxidação lipídica não 

apresentaram diferença significativa no ponto 2 entre os períodos amostrais. Já no ponto 3, 

houve aumento significativo nos níveis de peroxidação lipídica no verão em relação ao outono 

e inverno. No ponto 1, não houve diferença significativa entre o verão e outono, e no inverno 

os níveis de peroxidação lipídica diminuíram significativamente quando comparados com os 

períodos de coleta anteriores no ponto. Os níveis de tióis não proteicos em todos os pontos 

foram menores significativamente no verão em relação ao outono e inverno. Nos pontos 1 e 3, 

houve aumento significativo dos níveis de tióis não proteicos no inverno, quando comparados 

com outono, no mesmo ponto. Já no ponto 2, não houve diferença significativa entre o outono 

e inverno (Figura 9).  
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Figura 9 – Análises bioquímicas em intestino de Astyanax sp. coletados no Rio Potiribu em 

Ijuí/RS no verão, outono e inverno/2019 

 

 

P1: ponto 1, P2: ponto 2, P3: ponto 3, a: níveis de proteínas carbonil, b: níveis de substâncias reativas ao TBA, c: 

níveis de tióis não proteicos. Letras diferentes correspondem a diferença significativa entre o mesmo ponto e as 

diferentes estações do ano, com nível significativo de 95% de probabilidade (p ≤ 0,05).   

 

Em relação as brânquias de lambaris, os níveis de proteínas carbonil não diferiram 

significativamente entre as coletas de verão e outono em todos os pontos; já no inverno, houve 

diminuição significativa dos níveis de proteínas carboniladas em todos os locais de coleta, em 

relação aos demais períodos de coletas. Os níveis de tióis não proteicos apresentaram aumento 

significativo no inverno em todos os pontos de coletas. No verão e no outono, não houve 

diferença significativa entre os níveis de tióis não proteicos nos pontos 1, 2 e 3, comparando os 

períodos no mesmo ponto. Os níveis de peroxidação lipídica apresentaram aumento 

significativo no inverno, em relação ao verão e outono, no ponto 1. No ponto 2, os níveis de 

peroxidação lipídica diminuíram significativamente na coleta de outono, em relação ao verão e 

inverno. Já no ponto 3, não houve diferença significativa deste dano entre os períodos coletados 

(Figura 10).  

As brânquias são os primeiros órgãos a entrar em contato com os contaminantes do meio 

aquático e por isso são os principais órgãos-alvo utilizados para avaliar a qualidade da água, 

sendo responsáveis pela troca de gases, equilíbrio ácido-base e regulação iônica (PAULINO et 
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al., 2014). Pelo fato de estarem em contato permanente com a água, elas tornam-se vulneráveis 

às variações sazonais, como por exemplo, a temperatura (AMARAL et al., 2018; GHISI et al., 

2014).  

 

Figura 10 – Análises bioquímicas em brânquias de Astyanax sp. coletados no Rio Potiribu em 

Ijuí/RS no verão, outono e inverno/2019 

 

 
P1: ponto 1, P2: ponto 2, P3: ponto 3, a: níveis proteínas carbonil, b: níveis de substâncias reativas ao TBA, c: 

níveis de tióis não proteicos. Letras diferentes correspondem a diferença significativa entre o mesmo ponto e as 

diferentes estações do ano, com nível significativo de 95% de probabilidade (p ≤ 0,05).   

 

A formação de proteínas carbonil pode ocorrer como resultado do estresse oxidativo 

(ALMROTH et al., 2005). Os níveis de proteínas carbonil nas brânquias foram relacionados 

inversamente com os níveis de tióis não proteicos, em todos os pontos de coleta (P1, P2 e P3), 

ou seja, quando houve aumento dos níveis de tióis não proteicos no verão, em relação ao outono 

e inverno no mesmo ponto, houve também a diminuição significativa dos níveis de proteínas 

carbonil no verão, em relação as demais coletas. Essa relação sugere que o aumento do conteúdo 

antioxidante não enzimático das células preveniu os danos nas proteínas, provocados pelo 

contato das brânquias com os contaminantes externos.  

Por outro lado, no verão e outono, períodos chuvosos houve maior formação de 

proteínas carbonil em todos os pontos de coleta, o que pode estar relacionado com o contato 
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das brânquias a maior concentração de partículas carreadas pela chuva para dentro do rio. Este 

fato pode ser observado pelos altos valores de turbidez da água nestes períodos. 

Neste estudo, os níveis mais baixos de peroxidação lipídica nas brânquias foram obtidos 

na coleta de outono, que coincide com o menor número de agrotóxicos encontrados na água. 

No ponto 2, houve aumento significativo da peroxidação lipídica no verão e inverno, em relação 

ao outono, que pode estar relacionado com o contato deste órgão com o maior número de 

agrotóxicos detectados na água no verão, e no inverno sob influência dos agrotóxicos 

juntamente com a baixa vazão do rio. 

No fígado dos peixes, os níveis de proteínas carbonil foram significativamente maiores 

em todos os locais de coleta no outono, quando comparados as outras coletas no mesmo ponto. 

Não houve diferença significativa entre os níveis de peroxidação lipídica no ponto 1 nos 

diferentes períodos de coleta. No ponto 2 houve aumento significativo dos níveis de 

peroxidação lipídica no inverno, em relação ao verão e outono. Já no ponto 3, houve diferença 

significativa deste dano em todos as coletas, no verão e inverno foram verificados os maiores 

níveis de peroxidação lipídica, neste ponto. Os maiores níveis de tióis não proteicos em todos 

os pontos foram verificados no verão, quando comparados com as coletas de outono e inverno 

no mesmo ponto. A atividade da glutationa S-transferase (GST) foi significativamente maior 

em todos os locais de coleta no inverno, em relação ao verão e outono no mesmo ponto. Não 

houve diferença significativa na atividade da catalase (CAT) no ponto 2 entre os períodos. Já 

nos pontos 1 e 3, houve aumento significativo da atividade da CAT no outono em relação ao 

verão e inverno, quando comparada no entre as coletas no mesmo ponto (Figura 11).  

O fígado possui inúmeras funções, dentre elas, sendo o principal órgão envolvido no 

metabolismo de proteínas, lipídeos e carboidratos, além de desempenhar um papel fundamental 

na biotransformação, detoxificação e excreção de xenobióticos, por isso, é um dos alvos mais 

comuns em estudos de toxicidade (DONG et al., 2009; PAULINO et al., 2014). A GST atua no 

processo de biotransformação, catalisando a conjugação de xenobióticos e transformando o 

composto tóxico em um composto mais facilmente excretável. A exposição dos peixes a 

contaminantes pode causar tanto a indução quanto a inibição da atividade hepática da GST, o 

que está relacionado com a espécie de peixe e o tipo de poluente (VAN DER OOST; BEYER; 

VERMEULEN, 2003). A inibição da atividade da GST nos peixes in situ ocorre devido a 

exposição de misturas complexas dos contaminantes presentes no rio, como por exemplo, 

organoclorados e outros agrotóxicos (GÜNGÖRDÜ; ERKMEN; KOLANKAYA, 2012), que 

podem gerar um comprometimento geral do metabolismo do organismo.  
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Figura 11 – Análises bioquímicas em fígado de Astyanax sp. coletados no Rio Potiribu em 

Ijuí/RS no verão, outono e inverno/2019 

 

 

P1: ponto 1, P2: ponto 2, P3: ponto 3, a: níveis proteínas carbonil, b: níveis de substâncias reativas ao TBA, c: 

níveis de tióis não proteicos, d: atividade da glutationa-S-transferase, e: atividade da catalase. Letras diferentes 

correspondem a diferença significativa entre o mesmo ponto e as diferentes estações do ano, com nível 

significativo de 95% de probabilidade (p ≤ 0,05).   

 

O grande volume de chuvas ocasiona um maior carreamento de contaminantes através 

do escoamento das áreas ao entorno, provocando danos nos peixes a jusante. Por outro lado, no 

período seco, os contaminantes podem se acumular ao longo do rio devido a menor diluição 

(FREIRE et al., 2015). A precipitação pluviométrica, no presente estudo, parece ter 

influenciado nas respostas dos biomarcadores analisados. Nos períodos de coleta relacionados 

ao verão e outono, foram registradas maiores quantidades de chuvas, ao contrário do inverno. 

Nesse estudo foi possível observar um aumento significativo da atividade da GST no fígado em 

todos os pontos de coleta no período de inverno. Este fato pode estar relacionado com os 
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agrotóxicos encontrados, em adição com a menor diluição da água do período sem chuva. 

Amaral et al. (2018) também encontraram maior atividade da GST no inverno, e pressupõem 

que este aumento pode estar relacionado ao transporte de hormônios sexuais no período pré-

reprodutivo de Loricariichthys anus, o que pode ser observado neste estudo com lambaris. É 

conhecido que espécies de Astyanax apresentam período reprodutivo compreendido entre o fim 

do inverno e a primavera (DALA-CORTE; AZEVEDO, 2010; HIRT; ARAYA; FLORES, 

2011). A menor diluição dos compostos químicos presentes na água, pode explicar também os 

altos níveis de peroxidação lipídica nos músculos e cérebro dos peixes, obtidos na coleta de 

inverno. 

A CAT tem como função converter peróxidos de hidrogênio, produto da cascata de 

geração de EROs, em compostos inofensivos ao organismo. O aumento na atividade da CAT 

geralmente indica a ativação do sistema de defesa antioxidante, como tentativa de manter a 

homeostase celular e, com isso, evitar o estresse oxidativo (GHISI et al., 2017). Porém, as 

respostas antioxidantes relacionadas a essa enzima, quando em condições de estresse oxidativo, 

pode tanto induzir quanto inibir a sua atividade (MURUSSI et al., 2015). No presente estudo, a 

atividade da CAT foi mais baixa no período de verão e no inverno, em relação ao outono, em 

todos os pontos de coleta. Nestes períodos foram encontradas maiores quantidades de 

agrotóxicos na água, sugerindo que o efeito das misturas xenobióticas podem estar 

comprometendo a atividade desta enzima e/ou talvez, o aumento da atividade da CAT no 

outono, esteja relacionada com o efeito tóxico do clomazone na atividade da enzima.   

A atividade da CAT e os níveis de peroxidação lipídica, no fígado, foram bem 

relacionados no ponto 3 em todos períodos coletados: atividades mais baixas da catalase foram 

detectadas juntamente com maior dano lipídico. Os baixos níveis de peroxidação lipídica no 

fígado indicam que a ação das enzimas antioxidantes foi eficaz contra este dano. A defesa da 

CAT foi eficiente contra a peroxidação lipídica no fígado nos pontos 1 e 2 em todas as coletas, 

e no outono no ponto 3, mas não foram eficazes no controle do aumento dos níveis de proteínas 

carbonil nesse órgão, no outono, nos pontos 1, 2 e 3.  

A glutationa reduzida (GSH) é considerada o tiol não proteico mais abundante no 

organismo, e possui muitas funções importantes, dentre elas, a defesa antioxidante (MURUSSI 

et al., 2015). A GSH protege as células contra a toxicidade dos xenobióticos, através da sua 

conjugação espontânea com o composto químico ou catalisada pela GST, facilitando a excreção 

deste (HASSPIELER; BEHAR; DI GIULIO, 1994). Loro et al. (2015) encontraram níveis mais 

elevados de tióis no fígado e músculos de Astyanax jacuhiensis coletados no rio Uruguai – RS, 

no período mais quente do ano, e com menor número de agrotóxicos detectados.  No presente 
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estudo, níveis mais altos de tióis não proteicos foram encontrados em todos os pontos (P1, P2 

e P3) no período de verão, no fígado e músculo dos peixes, quando foi detectado o maior 

número de agrotóxicos na água. Este resultado sugere que os níveis de tióis não proteicos, nestes 

tecidos, podem estar relacionados positivamente com a temperatura, além de ser uma resposta 

antioxidante a exposição aos agrotóxicos registrados. 

Em todos os tecidos avaliados neste estudo, pode-se observar aumento significativo dos 

níveis de proteínas carbonil na coleta de outono. Este achado reporta que no período analisado 

os peixes estavam sob influência de algum fator que tenha ocasionado tal dano. Embora no 

outono tenha sido o período em que foi observado menor número de agrotóxicos na água, pode 

ser que os peixes estavam expostos a agrotóxicos que não foram analisados neste estudo, como 

por exemplo o paraquat e outros dessecantes tóxicos utilizados nas culturas de outono/inverno, 

aliadas a alta precipitação pluviométrica do período. Os agrotóxicos são capazes de ocasionar 

danos nas proteínas dos peixes, dentre eles o paraquat, como pode ser observado no estudo 

realizado por Parvez e Raisuddin (2005). Outro fato que suporta a hipótese da contaminação do 

recurso hídrico no outono, é que foi o único período encontrado agrotóxico nos sedimentos. Por 

outro lado, os agrotóxicos detectados na água representam os contaminantes que estava presente 

naquele determinado momento da coleta, diferente das respostas bioquímicas dos lambaris, que 

fornecem informações de um período de tempo mais longo. Isto quer dizer, que os peixes 

poderiam ter sido expostos a algum contaminante que já não estava mais presente na água no 

momento da coleta, mas que tenha ocasionado tal dano.  

Diante do que foi exposto, com a crescente produção mundial de alimentos e a 

consequente utilização de agrotóxicos para o cultivo, as preocupações em relação a 

contaminação ambiental, nas últimas décadas, também aumentaram. Apenas uma porção do 

agrotóxico aplicado no campo atinge o seu objetivo final, porque grande parte acaba atingindo 

organismos não-alvo ocasionando toxicidade e acumulando-se no meio ambiente (TIŠLER et 

al., 2009). 

Para avaliar os efeitos provocados pela contaminação dos rios, o uso de biomarcadores 

de toxicidade em peixes tem sido muito comum. As respostas dos organismos à exposição a 

contaminantes, são muito mais satisfatórias e confiáveis quando a análise compreende 

múltiplos biomarcadores, pois fornece uma visão mais ampla destes efeitos no nível 

bioquímico, molecular ou outra organização biológica (FREIRE et al., 2015). Estas respostas 

podem representar uma adaptação importante ao estresse induzido pelos poluentes. Diversos 

estudos revelam que a exposição de peixes a contaminantes aquáticos podem alterar as 

atividades de determinadas enzimas, bem como aumentar a formação intracelular de EROs, o 
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que pode causar danos oxidativos aos sistemas biológicos, se as defesas antioxidantes do 

organismo não forem capazes de eliminá-los (VALON et al., 2013).  

Estudos de campo em áreas impactadas são importantes para avaliação da saúde dos 

peixes em seu próprio ambiente, porém, é difícil determinar com precisão os agentes que 

possam estar influenciando nas mudanças do organismo (GHISI et al., 2014). Freire et al. 

(2015) salientam que é quase impossível de se realizar um estudo químico completo, devido à 

grande variação de produtos químicos presentes nos rios.  

De fato, estudos em laboratório comprovam que os agrotóxicos podem interferir no 

metabolismo dos peixes, dentre eles, os detectados neste estudo. Zhu et al. (2011) investigaram 

os efeitos da exposição de diferentes concentrações de atrazina em Danio rerio, e puderam 

concluir que este herbicida induz o estresse oxidativo e danos ao DNA. Menezes et al. (2011a) 

também confirmaram que o clomazone (0,45 e 0,91 mg L-1) provoca distúrbios na saúde de 

Rhamdia quelen, como o aumento da peroxidação lipídica no fígado e músculo, aumento da 

carbonilação de proteínas, da atividade da GST e níveis de tióis não proteicos no fígado. Por 

outro lado, Murussi et al. (2015) demonstraram que os efeitos do clomazone (3 e 6 mg L-1) em 

Cyprinus carpio e Rhamdia quelen foram a diminuição dos níveis de peroxidação lipídica no 

fígado e o aumento da atividade a AChE no músculo de ambas espécies, e os níveis de tióis não 

proteicos diminuíram no fígado de Rhamdia quelen. Foi demonstrado a ocorrência de distúrbios 

na atividade da AChE, peroxidação lipídica, proteína carbonil e catalase em piava (Leporinus 

obtusidens) após exposição ao herbicida clomazone em concentração recomendada para o 

cultivo de arroz (0,5 mg L-1) (MIRON et al., 2008). O aumento dos níveis de peroxidação 

lipídica principalmente em brânquias e rins, mas também no cérebro e fígado, aumento do 

níveis de proteínas carbonil em brânquias, fígado e rins, diminuição da atividade da CAT no 

fígado e ainda aumento da atividade da GST no cérebro são alguns resultados obtidos pela 

exposição do peixe Prochilodus lineatus a concentrações de 1,25, 12,5, 125 e 1250 μg L-1 de 

imidacloprido, confirmando que esta espécie foi severamente afetada pelo agrotóxico (VIEIRA 

et al., 2018).  

É importante ressaltar que é difícil mensurar estes danos em estudos de campo, devido 

as misturas complexas que as águas dos rios apresentam. Estes efeitos, bem como as variáveis 

abióticas, podem interferir no comportamento da mistura de compostos químicos e gerar 

diversos resultados diferentes no organismo em contato. Fuzinatto et al. (2015) salientam que 

as misturas complexas encontradas nos rios, são compostas de inúmeras substâncias que podem 

afetar negativamente os organismos aquáticos, e causar desequilíbrio ecológico. 
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Ainda, mesmo que as concentrações dos xenobióticos encontradas sejam baixas, elas 

podem ter efeitos tóxicos potencializados nos organismos expostos, devido aos processos 

aditivos como sinergismo e/ou antagonismo. Além disso, as mudanças ambientais como o 

aumento da temperatura e também a precipitação pluviométrica, podem alterar as características 

do ambiente e dos contaminantes, e com isso ocasionar efeitos diversos em muitos processos 

bioquímicos e fisiológicos dos organismos aquáticos (MANCIOCCO; CALAMANDREI; 

ALLEVA, 2014). A contaminação química do meio ambiente, que inclui os efeitos de 

exposição crônica, tem contribuído para a perda da biodiversidade mundial e o declínio ou 

desaparecimento de muitas populações (BICKHAM et al., 2000).  

Outro fato importante a se considerar, é que no presente estudo não foi possível avaliar 

o agrotóxico glifosato no Rio Potiribu, que é amplamente utilizado no cultivo da soja e é o mais 

comercializado no Brasil. Diversos estudos apontam seus efeitos tóxicos nos organismos 

aquáticos (MENEZES et al. 2011b; SALBEGO et al. 2010) e que provavelmente poderiam 

estar interferindo também nos biomarcadores avaliados.  
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5 CONCLUSÃO  

 

Com a realização deste estudo, pode-se verificar que a qualidade da água do Rio Potiribu 

esteve melhor no período de inverno, ao contrário do verão, em que a água apresentou pior 

qualidade, de acordo com o enquadramento previsto na legislação brasileira. Algumas variáveis 

físico-químicas puderam ser relacionadas com a sazonalidade, outras com a interferência da 

atividade agrícola e também dos despejos urbanos. 

Em relação aos agrotóxicos, no período de verão foram detectados na água os 

ingredientes ativos atrazina, clomazone e imidacloprido em todos os pontos de coleta. Porém 

nos pontos 1 e 2 o imidacloprido ficou abaixo do limite de quantificação do método (<LOQ). 

No outono pode-se verificar o menor número de agrotóxicos, o clomazone esteve presente em 

todos os pontos de coleta deste período, e o imidacloprido abaixo do limite de quantificação 

nos pontos 1 e 3. Por último, na coleta de inverno foi detectada atrazina e clomazone em todos 

os pontos, e imidacloprido no ponto 3 (<LOQ). Apenas no outono foi possível detectar 

agrotóxico no sedimento, o fenpropimorfe que foi detectado do ponto 2 (<LOQ). Não foi 

detectado a presença de agrotóxicos no músculo dos peixes nos períodos amostrais.  

Os biomarcadores de toxicidade avaliados neste estudo responderam de forma diferente 

às diferentes épocas de coleta, e aos diferentes tecidos analisados. As alterações observadas nos 

biomarcadores, podem estar relacionadas com a contaminação da água pelos agrotóxicos, bem 

como, com os fatores abióticos, como por exemplo, a temperatura e a precipitação 

pluviométrica. Também, fatores como a interferência urbana por meio da composição dos 

esgotos domésticos, pode ter afetado a qualidade da água e a saúde dos peixes.  

Por fim, comprova-se a complexidade de investigar todos os fatores que possam estar 

contribuindo para as alterações bioquímicas nos peixes, devido a mais diversa composição de 

substâncias químicas que estão presentes nas águas dos rios. E também, é muito difícil prever 

o efeito destas misturas nos organismos estudados.  

Para estudos futuros, sugere-se a quantificação de coliformes totais ou a E. coli, tendo 

em vista a interferência dos esgotos domésticos no Rio Potiribu, e com isso, avaliar a qualidade 

microbiológica da água conforme a legislação brasileira (BRASIL, 2005). Sugere-se também a 

avaliação de agrotóxicos específicos que são utilizados na cultura da soja, que é o principal 

cultivo agrícola da região, como por exemplo o glifosato, e melhor fiscalização e orientação em 

relação ao uso do clomazone no município. Por fim, em nível de legislação brasileira, sugere-

se a ampliação do número de agrotóxicos e o seu respectivo valor máximo permitido para águas 
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doces superficiais, já que a maioria dos agrotóxicos detectados na água neste estudo não estão 

presentes na referida legislação.  
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APÊNDICE A – VALORES DOS BIOMARCADORES DE TOXICIDADE 

AVALIADOS EM Astyanax sp. COLETADOS NO VERÃO, OUTONO E INVERNO DE 

2019 NO RIO POTIRIBU EM IJUÍ/RS 
 

 Verão Outono Inverno 

Cérebro P1 P2 P3 P1 P2 P3 P1 P2 P3 

NPSH 3,36 3,22 3,18 3,49 3,81 3,49 4,05 4,02 3,94 

PC 28,77 26,89 13,39 193,32 358,31 287,14 40,79 40,91 53,88 

PL  0,604 0,572 0,572 0,865 0,605 0,543 0,792 1,446 1,031 

AChE  0,198 0,361 0,231 0,214 0,242 0,108 0,362 0,389 0,123 

Brânquias          

NPSH 3,43 3,46 3,55 3,53 3,25 3,28 4,14 4,01 3,97 

PC 125,11 134,67 96,17 128,15 145,09 130,66 69,86 48,56 52,57 

PL  1,265 1,334 0,742 1,091 0,920 0,579 1,613 1,436 0,695 

Fígado          

NPSH 7,12 7,09 7,05 4,32 4,09 3,38 4,55 4,56 4,43 

PC 13,47 6,70 23,67 132,29 181,80 157,54 17,66 52,52 43,95 

PL  0,205 0,136 0,636 0,210 0,148 0,149 0,201 0,251 0,802 

GST  0,029 0,026 0,018 0,032 0,027 0,029 0,059 0,104 0,076 

CAT 0,068 0,145 0,135 0,214 0,188 0,304 0,111 0,122 0,126 

Intestino          

NPSH 2,97 2,75 1,16 3,49 4,02 3,62 4,43 4,26 4,38 

PC 20,56 12,03 41,69 137,49 301,59 168,32 43,66 59,32 21,14 

PL  0,459 0,653 1,268 0,586 0,813 0,489 0,270 0,763 0,238 

Músculo          

NPSH 4,37 5,37 5,36 3,60 3,34 3,61 4,32 4,19 3,97 

PC 14,48 24,96 20,59 142,58 256,14 198,81 48,77 36,09 22,09 

PL  0,072 0,081 0,086 0,099 0,104 0,102 0,238 0,324 0,255 

AChE  0,058 0,049 0,023 0,027 0,026 0,017 0,051 0,057 0,027 

 

NPSH:  tióis não proteicos, do inglês “non-protein thiols” (µmol SH.g tecido-1), PC: proteínas carbonil (nmol 

carbonil.mg proteína-1), PL: peroxidação lipídica, quantificada de acordo com os níveis de substâncias reativas ao 

TBA (nmol TBA.mg tecido-1), AChE: atividade da acetilcolinesterase (µmol.min-1.mg proteína-1), GST: atividade 

da glutationa S-transferase (µmolGS-DNB.min-1.mg proteína-1) e CAT: atividade da catalase (µmol.min-1.mg 

proteína-1).  
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APÊNDICE B – INGREDIENTES ATIVOS DOS AGROTÓXICOS ANALISADOS NA 

ÁGUA DO RIO POTIRIBU NO VERÃO DE 2019 

 

Atrazina Monolinuron 

Azinfós-etílico Oxamil 

Azinfós-metílico Paraoxom-etílico 

Azoxistrobina Piraclostrobina 

Bentazona Pirazofós 

Bitertanol Piridafentiona 

Boscalida Profenofós 

Bromoconazol Propiconazol 

Carbaril Propoxur 

Carbofurano-3-hidróxido Quincloraque 

Carbofurano Simazina 

Cianazina Tebuconazol 

Clomazona Terbutilazina 

Clorpirifós-metílico Tetraconazol 

Clorprofam Tiacloprido 

Difenoconazol Tiametoxam 

Dimetoato Tiodicarbe 

Epoxiconazol Tolclofós-metílico 

Fenarimol Triadimefom 

Fluquinconazol Triadimenol 

Fluroxipir Triazofós 

Flutolanil Trifloxistrobina 

Imidacloprido Vamidotiona 

Iprovalicarbe  

Linurom  

Malationa  

Mecarbam  

Mepronil  

Metalaxil  

Metconazol  

Metiocarbe-sulfona  

Metiocarbe-sulfóxido  

Metsulfurom-metílico  

Mevinfós  

Miclobutanil  

Monocrotofós  
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APÊNDICE C – INGREDIENTES ATIVOS DOS AGROTÓXICOS ANALISADOS NOS 

SEDIMENTOS DO RIO POTIRIBU NO VERÃO DE 2019 

 

Atrazina Oxamil 

Azinfós-etílico Paraoxom-etílico 

Azinfós-metílico Piraclostrobina 

Azoxistrobina Pirazofós 

Bentazona Piridafentiona 

Bitertanol Profenofós 

Boscalida Propiconazol 

Bromoconazol Propoxur 

Carbaril Quincloraque 

Carbofurano-3-hidróxido Simazina 

Carbofurano Tebuconazol 

Cianazina Terbutilazina 

Clomazona Tetraconazol 

Clorpirifós-metílico Tiacloprido 

Clorprofam Tiametoxam 

Dimetoato Tiodicarbe 

Epoxiconazol Tolclofós-metílico 

Fenarimol Triadimefom 

Fluquinconazol Triadimenol 

Fluroxipir Triazofós 

Flutolanil Trifloxistrobina 

Imidacloprido Vamidotiona 

Iprovalicarbe  

Linurom  

Malationa  

Mecarbam  

Mepronil  

Metalaxil  

Metconazol  

Metiocarbe-sulfona  

Metiocarbe-sulfóxido  

Metsulfurom-metílico  

Mevinfós  

Miclobutanil  

Monocrotofós  

Monolinuron  
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APÊNDICE D – INGREDIENTES ATIVOS ANALISADOS DOS AGROTÓXICOS NO 

MÚSCULO DOS PEIXES NO VERÃO DE 2019 

 

Atrazina Metsulfurom-metílico 

Azinfós-etílico Mevinfós 

Azinfós-metílico Miclobutanil 

Azoxistrobina Monocrotofós 

Bentazona Monolinurom 

Bitertanol Oxamil 

Boscalida Paraoxom-etílico 

Bromoconazol Piraclostrobina 

Buprofenzina Pirazofós 

Carbaril Piridafentiona 

Carbendazim Pirimetanil 

Carbofurano-3-hidróxido Pirimicarbe 

Carbofurano Pirimifós-metílico 

Cianazina Profenofós 

Clorpirifós-metílico Propiconazol 

Diazinona Propoxur 

Difenoconazol Quinoxifeno 

Dimetoato Simazina 

Epoxiconazol Tebuconazol 

Fenpropimorfe Terbufós 

Fenarimol Tetraconazol 

Fentiona Tiacloprido 

Fluquinconazol Tiametoxam 

Fluroxipir Tolclofós-metílico 

Flutolanil Triadimefom 

Imazalil Triadimenol 

Imidacloprido Triazofós 

Iprovalicarbe Trifloxistrobina 

Linurom Vamidotiona 

Malationa  

Mecarbam  

Mepronil  

Metalaxil  

Metamidofós  

Metconazol  

Metiocarbe-sulfona  

Metiocarbe-sulfóxido  
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APÊNDICE E – INGREDIENTES ATIVOS DOS AGROTÓXICOS ANALISADOS NA 

ÁGUA DO RIO POTIRIBU NO OUTONO DE 2019 

 

Atrazina Monocrotofós 

Azinfós-etílico Monolinuron 

Azinfós-metílico Oxamil 

Azoxistrobina Paraoxom-etílico 

Bentazona Piraclostrobina 

Bitertanol Pirazofós 

Boscalida Piridafentiona 

Bromoconazol Profenofós 

Carbaril Propiconazol 

Carbofurano-3-hidróxido Propoxur 

Carbofurano Quincloraque 

Cianazina Simazina 

Clomazona Tebuconazol 

Clorpirifós-metílico Terbutilazina 

Clorprofam Tetraconazol 

Diazinona Tiacloprido 

Difenoconazol Tiametoxam 

Dimetoato Tiodicarbe 

Epoxiconazol Tolclofós-metílico 

Fenarimol Triadimefom 

Fluquinconazol Triadimenol 

Fluroxipir Triazofós 

Flutolanil Trifloxistrobina 

Imidacloprido Vamidotiona 

Iprovalicarbe  

Linurom  

Malationa  

Mecarbam  

Mepronil  

Metalaxil  

Metconazol  

Metiocarbe-sulfona  

Metiocarbe-sulfóxido  

Metsulfurom-metílico  

Mevinfós  

Miclobutanil  
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APÊNDICE F – INGREDIENTES ATIVOS DOS AGROTÓXICOS ANALISADOS NOS 

SEDIMENTOS DO RIO POTIRIBU NO OUTONO DE 2019 

 

Atrazina Mepronil Triazofós 

Azinfós-etílico Metalaxil Triadimenol 

Azinfós-metílico Metamidofós Trifloxistrobina 

Azoxistrobina Metconazol Vamidotiona 

Bentazona Metiocarbe-sulfona  

Bitertanol Metiocarbe-sulfóxido  

Boscalida Metsulfurom-metílico  

Bromoconazol Mevinfós  

Buprofenzina Miclobutanil  

Carbaril Monocrotofós  

Carbendazim Monolinurom  

Carbofurano-3-hidróxido Oxamil  

Carbofurano Paraoxom-etílico  

Carboxina Piraclostrobina  

Cianazina Pirazofós  

Clomazona Piridabem  

Clorpirifós-etílico Piridafentiona  

Clorpirifós-metílico Piridato  

Clorprofam Pirimetanil  

Deltametrina Pirimifós-metílico  

Diazinona Profenofós  

Difenoconazol Propargito  

Dimetoato Propiconazol  

Epoxiconazol Propoxur  

Fenpropimorfe Quincloraque  

Fenarimol Quinoxifeno  

Fentiona Simazina  

Fluquinconazol Tebuconazol  

Fluroxipir Terbufós  

Flutolanil Terbutilazina  

Imazalil Tetraconazol  

Imidacloprido Tiacloprido  

Iprovalicarbe Tiametoxam  

Linurom Tiodicarbe  

Malationa Tolclofós-metílico  

Mecarbam Triadimefom  
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APÊNDICE G – INGREDIENTES ATIVOS DOS AGROTÓXICOS ANALISADOS NO 

MÚSCULO DOS PEIXES NO OUTONO DE 2019 

 

Atrazina Metsulfurom-metílico 

Azinfós-etílico Mevinfós 

Azinfós-metílico Miclobutanil 

Azoxistrobina Monocrotofós 

Bentazona Monolinurom 

Bitertanol Oxamil 

Boscalida Paraoxom-etílico 

Bromoconazol Piraclostrobina 

Buprofenzina Pirazofós 

Carbaril Piridafentiona 

Carbendazim Pirimetanil 

Carbofurano-3-hidróxido Pirimicarbe 

Carbofurano Pirimifós-metílico 

Cianazina Profenofós 

Clorpirifós-metílico Propiconazol 

Diazinona Propoxur 

Difenoconazol Quinoxifeno 

Dimetoato Simazina 

Epoxiconazol Tebuconazol 

Fenpropimorfe Terbufós 

Fenarimol Tetraconazol 

Fentiona Tiacloprido 

Fluquinconazol Tiametoxam 

Fluroxipir Tolclofós-metílico 

Flutolanil Triadimefom 

Imazalil Triadimenol 

Imidacloprido Triazofós 

Iprovalicarbe Trifloxistrobina 

Linurom Vamidotiona 

Malationa  

Mecarbam  

Mepronil  

Metalaxil  

Metamidofós  

Metconazol  

Metiocarbe-sulfona  

Metiocarbe-sulfóxido  
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APÊNDICE H – INGREDIENTES ATIVOS DOS AGROTÓXICOS ANALISADOS NA 

ÁGUA DO RIO POTIRIBU NO INVERNO DE 2019 

 

Atrazina Monocrotofós 

Azinfós-etílico Monolinuron 

Azinfós-metílico Oxamil 

Azoxistrobina Paraoxom-etílico 

Bentazona Piraclostrobina 

Bitertanol Pirazofós 

Boscalida Piridafentiona 

Bromoconazol Profenofós 

Carbaril Propiconazol 

Carbofurano-3-hidróxido Propoxur 

Carbofurano Quincloraque 

Cianazina Simazina 

Clomazona Tebuconazol 

Clorpirifós-metílico Tetraconazol 

Clorprofam Tiacloprido 

Diazinona Tiametoxam 

Difenoconazol Tiodicarbe 

Dimetoato Tolclofós-metílico 

Epoxiconazol Triadimefom 

Fenarimol Triadimenol 

Fluquinconazol Triazofós 

Fluroxipir Trifloxistrobina 

Flutolanil Vamidotiona 

Imidacloprido  

Iprovalicarbe  

Linurom  

Malationa  

Mecarbam  

Mepronil  

Metalaxil  

Metconazol  

Metiocarbe-sulfona  

Metiocarbe-sulfóxido  

Metsulfurom-metílico  

Mevinfós  

Miclobutanil  
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APÊNDICE I – INGREDIENTES ATIVOS DOS AGROTÓXICOS ANALISADOS NOS 

SEDIMENTOS DO RIO POTIRIBU NO INVERNO DE 2019 
 

2,4-D Metalaxil Trifloxistrobina 

Atrazina Metamidofós Vamidotiona 

Azinfós-etílico Metconazol  

Azinfós-metílico Metiocarbe-sulfona  

Azoxistrobina Metiocarbe-sulfóxido  

Bentazona Metsulfurom-metílico  

Bitertanol Mevinfós  

Boscalida Miclobutanil  

Bromoconazol Monocrotofós  

Buprofenzina Monolinurom  

Carbaril Oxamil   

Carbendazim Paraoxom-etílico  

Carbofurano-3-hidróxido Piraclostrobina  

Carbofurano Pirazofós  

Cianazina Piridabem  

Clomazona Piridafentiona  

Clorpirifós-etílico Piridato  

Clorpirifós-metílico Pirimetanil  

Clorprofam Pirimifós-metílico  

Deltametrina Profenofós  

Difenoconazol Propargito  

Dimetoato Propiconazol  

Epoxiconazol Propoxur  

Fenpropimorfe Quincloraque  

Fenarimol Quinoxifeno  

Fentiona Simazina  

Fluquinconazol Tebuconazol  

Fluroxipir Terbufós  

Flutolanil Tetraconazol  

Imazalil Tiacloprido  

Imidacloprido Tiametoxam  

Iprovalicarbe Tiodicarbe  

Linurom Tolclofós-metílico  

Malationa Triadimefom  

Mecarbam Triadimenol  

Mepronil Triazofós  
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APÊNDICE J – INGREDIENTES ATIVOS DOS AGROTÓXICOS ANALISADOS NO 

MÚSCULO DOS PEIXES NO INVERNO DE 2019 

 

Atrazina Metsulfurom-metílico 

Azinfós-etílico Mevinfós 

Azinfós-metílico Miclobutanil 

Azoxistrobina Monocrotofós 

Bentazona Monolinurom 

Bitertanol Oxamil 

Boscalida Paraoxom-etílico 

Bromoconazol Piraclostrobina 

Buprofenzina Pirazofós 

Carbaril Piridafentiona 

Carbendazim Pirimetanil 

Carbofurano-3-hidróxido Pirimicarbe 

Carbofurano Pirimifós-metílico 

Cianazina Profenofós 

Clorpirifós-metílico Propiconazol 

Diazinona Propoxur 

Difenoconazol Quinoxifeno 

Dimetoato Simazina 

Epoxiconazol Tebuconazol 

Fenpropimorfe Terbufós 

Fenarimol Tetraconazol 

Fentiona Tiacloprido 

Fluquinconazol Tiametoxam 

Fluroxipir Tolclofós-metílico 

Flutolanil Triadimefom 

Imazalil Triadimenol 

Imidacloprido Triazofós 

Iprovalicarbe Trifloxistrobina 

Linurom Vamidotiona 

Malationa  

Mecarbam  

Mepronil  

Metalaxil  

Metamidofós  

Metconazol  

Metiocarbe-sulfona  

Metiocarbe-sulfóxido  

 


	c2ce413982f6f13575c26e24dde5feb16eb9aa932db280cb9e2b248b58e18956.pdf
	49caf757e05dbbd7c1a53d372e6dd050167d0f5ec6fe98c3e35b6d6d2e80ea99.pdf
	8d7164dcf66ce3701645e23a6e7276e89c7531488edf85aca036eb5c3e503287.pdf
	c2ce413982f6f13575c26e24dde5feb16eb9aa932db280cb9e2b248b58e18956.pdf

