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RESUMO 

 

Os estágios iniciais do desenvolvimento de peixes correspondem a fases importantes 

para avaliar a toxicidade de produtos químicos devido à sua sensibilidade aos contaminantes. 

O desenvolvimento de alterações teciduais e anormalidades morfológicas e comportamentais 

nessas fases podem estar diretamente relacionados à presença de poluentes no ambiente. 

Biomarcadores histopatológicos, morfológicos e comportamentais foram quantificados para 

avaliar o risco ecológico da exposição de estágios iniciais de desenvolvimento de Poecilia 

vivipara e Danio rerio aos biocidas de tintas antiicrustantes tributilestanho – TBT, 

clorotalonil e diclofluanida. A análise histopatológica de P. vivipara exposta ao TBT indicou 

alterações na córnea, epitélio pigmentar da retina e no pigmento que participa dos 

movimentos retinomotores em peixes expostos ao TBT, além de um aumento dose 

dependente na hiperpigmentação de melanina da íris como provável indicativo do 

escurecimento externo dos olhos. Uma redução significativa na resistência natatória, 

velocidade natatória e na trajetória dos peixes provavelmente promoveu uma redução na 

eficiência da captura de presas desses indivíduos. A exposição dessa mesma espécie ao 

clorotalonil e diclofluanida mostrou que ambos os biocidas induzem severa toxicidade no 

fígado, pâncreas e intestino desses peixes. A maior potência de severidade das lesões nesses 

órgãos foi verificada para o clorotalonil. Em relação aos peixes da espécie Danio rerio 

exposto ao TBT, efeitos teratogênicos foram verificados em todos os tratamentos, 

relacionados ao retardo no desenvolvimento morfológico e anormalidades morfométricas das 

larvas. Alterações nos olhos relacionadas à opacidade na lente e microftalmia, bem como 

alterações histopatológicas retinianas foram mais frequentes em 20 e 30 µg L-1 e podem estar 

associadas a uma hipoatividade natatória desses indivíduos. Todas essas mudanças 

morfológicas e comportamentais podem reduzir às chances de os peixes expostos recrutarem 

para a população adulta. Esse estudo demonstra a viabilidade da utilização de estágios iniciais 

de vida de P. vivipara e D. rerio para a avaliação de risco ecológico de poluição por biocidas 

antiincrustantes.  

 

Palavras-chave: Poecilia vivipara. Danio rerio. Biocidas antiincrustantes. Toxicidade. 

Histologia. Comportamento. 
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ABSTRACT 

 

The early stages of fish development correspond to important phases in assessing the 

toxicity of chemicals due to their sensitivity to contaminants. The development of tissue 

alterations, morphological abnormalities and behavioral in these phases may be directly 

related to the presence of pollutants in the environment. Histopathological, morphological and 

behavioral biomarkers were quantified to evaluate the ecological risk of exposure of initial 

stages of development of Poecilia vivipara and Danio rerio to the biocides of antifouling 

paints tributyltin - TBT, chlorothalonil and dichlofluanid. The histopathological analysis of P. 

vivipara exposed to TBT indicated alterations in the cornea, retinal pigment epithelium and 

pigment that participate in retinomotor movements in fish exposed to TBT, in addition to a 

dose-dependent increase in iris melanin hyperpigmentation as a probable indicative of the 

external darkening of the eyes. A significant reduction in swim resistance, swimming velocity 

and fish trajectory probably led to a reduction in prey capture of these individuals. Exposure 

of this same species to chlorothalonil and dichlofluanid showed that both biocides induce 

severe in liver, pancreas and intestine of these fish. The highest severity potency of the lesions 

in these organs was verified for chlorothalonil. Regarding the Danio rerio exposed to TBT 

teratogenic effects were verified in all treatments, related to the delay in morphological 

development and morphometric abnormalities of the larvae. Alterations in the eyes related to 

opacity in the lens and microfitalmia, as well as retinal histopathologic alterations were more 

frequent in 20 and 30 μg L-1 and may be associated with a swimming hypoactivity of these 

individuals. All of these morphological and behavioral changes may reduce the chances of 

exposed fish recruiting into the adult population. This study demonstrates the feasibility of the 

use of the initial stages of life of P. vivipara and D. rerio for the ecological risk assessment of 

pollution by anti-fouling biocides. 

 

Keywords: Poecilia vivipara. Danio rerio. Anti-fouling biocides. Toxicity. Histology. 

Behavior. 
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 1 INTRODUÇÃO 

 

Biocidas utilizados como princípio ativo de tintas antiincrustantes são compostos 

necessários para a indústria naval, em vista do  aumento do atrito do casco de embarcações 

com a água e do significativo aumento do consumo de combustíveis fósseis, devido à 

incrustação (Konstantinou and Albanis, 2004). 

Em 1961 foi desenvolvida a primeira tinta antiincrustante de segunda geração a base 

de um composto organoestânico (COE), o Tributilestanho (TBT), com custo baixo e de longa 

e eficiente ação antiincrustante. As tintas a base de COEs dominaram o mercado naval, 

revestindo a grande maioria dos navios construídos no mundo.  

Entretanto, estudos realizados em diversas partes do mundo têm mostrado 

significativos efeitos tóxicos letais e subletais dos COEs como o TBT sobre organismos 

aquáticos não alvo, diminuindo a viabilidade de larvas de invertebrados e peixes, devido a sua 

ação como desreguladores endócrinos e afetando a reprodução de organismos marinhos, 

incluindo gastrópodes e peixes (Parks et al., 2010). 

Na busca pelo antiincrustante de alto desempenho, a indústria naval tem procurado 

equilibrar a eficiência antiincrustante e a durabilidade dos novos produtos com níveis de 

toxicidade ambientalmente toleráveis, reduzindo os riscos ambientais produzidos por elas. 

Com isto, uma terceira geração de tintas antiincrustantes começou a ser utilizada. Esse novo 

grupo de tintas utiliza diferentes compostos biocidas, os quais se encontram atualmente em 

homologação para utilização em navios pela Organização Marítima Internacional - IMO. 

Estes compostos pertencem a diferentes grupos químicos e em alguns casos são utilizados até 

4 deles no mesmo produto. 

Entre os biocidas incorporados nos antiincrustantes de terceira geração encontram-se 

compostos não metálicos como os fungicidas Clorotalonil (TCIN) e Diclofluanida como 

princípios ativos (Castro, 2011).  

Nesse contexto, alguns estudos relacionando a ocorrência ambiental desses biocidas 

em áreas onde há fluxo de embarcações, como portos e marinas, têm sido publicados na 

literatura especializada, sendo a maior parte destes estudos realizada em áreas portuárias da 

Europa, dos Estados Unidos e do Japão, com poucos estudos sistemáticos sobre o tema 

existindo até o momento para a costa brasileira. Estudos sobre antiincrustantes em áreas 

costeiras e portuárias do Brasil (Sant'Anna et al., 2016; Maciel et al., 2018) indicaram 
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presença de TBT, com concentrações capazes de induzir o fenômeno conhecido como 

imposex, que consiste na masculinização de fêmeas de gastrópodes e pode resultar na 

deficiência da função reprodutiva e declínio das populações (Martins and Vargas, 2013). 

Porém, existe pouco conhecimento sobre os efeitos dessas substâncias sobre peixes marinhos 

nativos no Brasil.  

Devido a sua importância como indicadores de qualidade ambiental, peixes são 

utilizados como organismos teste em estudos ecotoxicológicos, sendo seus estágios iniciais de 

desenvolvimento especialmente sensíveis a contaminantes (Weis and Weis, 1989), o que pode 

levar a reduções na abundância ou mesmo na biodiversidade de espécies (Scott and Sloman, 

2004).  

Após a absorção, os efeitos tóxicos de antiincrustantes como o TBT em peixes podem 

se manifestar em diferentes níveis de organização biológica, por exemplo diminuindo níveis 

de neurotransmissores cerebrais a nível bioquímico, afetando tecidos nervosos e reprodutivos, 

e desregulando comportamentos de relevância ecológica como os relacionados a predação e a 

reprodução em concentrações de 10 a 100 ng L-1 (Yu et al., 2013; Sun et al., 2011), que por 

sua vez podem afetar processos ecológicos a nível populacional. 

Os fungicidas clorotalonil e diclofluanida estão entre os biocidas antiincrustantes de 

terceira geração mais utilizados atualmente (Guardiola et al., 2012). Clorotalonil apresenta 

toxicidade elevada para peixes, afetando a eclosão de larvas e o crescimento de Fundulus 

heteroclitus (Onduka et al., 2012), além de promover mudanças bioquímicas na atuação de 

enzimas antioxidantes no fígado e alterações comportamentais como letargia durante a 

natação em Salmo gairdneri, Galaxias sp. sob concentrações de 10 µg L-1 (Daives and White, 

1985). A informação sobre a toxicidade subletal da diclofluanida para peixes é escassa, e a 

CL50 (concentração letal a 50% dos organismos testados) para trutas Oncorhynchus mykiss é 

igual a 10 µg L-1 (Hamwijk et al., 2005). A análise de parâmetros ecotoxicológicos do efeito 

tóxico de contaminantes ambientais em diferentes níveis de organização biológica em 

Ecotoxicologia é uma estratégia para a avaliação de efeitos de contaminantes de forma 

integrada (Scott and Sloman 2004), sendo os biocidas tributieltanho, clorotalonil e 

diclufluanida integrantes desse grupo. 

O barrigudinho estuarino Poecilia vivipara (Block and Schneider, 1801) (fam. 

Poeciliidae) é um peixe teleósteo euriliano, nativo e com distribuição cosmopolita na costa 

brasileira, e que vem sendo utilizada no Instituto Nacional de Ciência e Tecnologia de 

Toxicologia Aquática do CNPq para o desenvolvimento de metodologias de 
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biomonitoramento de ambientes aquáticos com base nos biomarcadores de contaminação. O 

uso desta espécie nativa como organismo modelo para avaliação de efeitos deletérios 

decorrentes da contaminação química por biocidas antiincrustantes torna-se, portanto 

justificado.  

O paulistinha ou “zebrafish” Danio rerio é um pequeno teleósteo euritérmico de água 

doce (Engeszer and Rao, 2007; Ribas and Piferrer, 2013) da família Cyprinidae (Colwill, 

2011; Ribas and Piferrer, 2013). Está entre os organismos testes mais utilizados em estudos 

ecotoxicológicos (Qiu et al., 2016; Liang et al., 2017; Liu et al., 2018) para diferentes 

finalidades, inclusive dentro dos ensaios de embriotoxicidade, devido a facilidade e baixo 

custo em cultivá-los em laboratório, a alta taxa de fecundidade e desenvolvimento 

embrionário ausente de condições uterinas maternas, o que possibilita a avaliação de toda a 

fase embrionária até a eclosão (Hermsen et al., 2011).  

As informações obtidas neste estudo poderão ser utilizadas no aprimoramento da 

legislação nacional relacionada à qualidade das águas, uma vez que, nenhum biocida utilizado 

em tintas antiincrustantes de terceira geração encontra regulamentação na legislação brasileira 

para este fim. 

 

1.1 OBJETIVO GERAL 

O objetivo deste estudo é avaliar os efeitos ecotoxicológicos dos biocidas 

antiincrustantes tributilestanho, clorotalonil e diclofluanida em estágios iniciais de vida destas 

espécies, quantificando de forma integrada biomarcadores histológicos a nível 

suborganísmico, biomarcadores comportamentais e efeitos no crescimento a nível 

organísmico, todos considerados indicadores relevantes de processos ecológicos 

fundamentais, que podem ser usados no monitoramento da poluição marinha.  

 

1.1.1 Objetivos específicos  

 

Artigo 1: Histological and behavioral toxicity of tributyltin in the tropical guppy 

Poecilia vivipara 

Após realizar exposição em laboratório com P. vivipara ao TBT em diferentes 

concentrações, por 7 dias, avaliar:  

- A concentração letal para 50% dos indivíduos após 96 horas de exposição 

(LC5096h); 
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- Efeitos subletais histopatológicos na retina; 

- Efeitos subletais relacionados à velocidade, resistência e trajetória natatória; 

- Efeitos subletais relacionados à alimentação (número de náuplios ingeridos); 

- Efeitos subletais relacionados ao crescimento dos indivíduos;  

- A relação das respostas histológicas e comportamentais observadas com as 

concentrações de exposição. 

 

Artigo 2: Toxicidade histológica e comportamental dos antiincrustantes Clorotalonil e 

Diclofluanida em recém-nascidos do barrigudinho Poecilia vivipara 

Após realizar exposição em laboratório com P. vivipara exposta por 96 horas à 

diferentes concentrações clorotalonil e diclofluanida, avaliar efeitos letais e subletais:  

- A concentração letal para 50% dos indivíduos após 96 horas de exposição 

(LC5096h); 

- Efeitos subletais histopatológicos no fígado, pâncreas, intestino dos peixes expostos 

em relação ao controle; 

- Efeitos subletais relacionados à velocidade, distância percorrida e trajetória natatória 

dos peixes expostos em relação ao controle; 

- Efeitos subletais relacionados à alimentação (número de náuplios ingeridos) dos 

peixes expostos em relação ao controle; 

- Efeitos subletais relacionados ao crescimento dos indivíduos expostos em relação ao 

controle;  

- A relação das respostas histológicas e comportamentais observadas com as 

concentrações de exposição. 

 

Artigo 3: Developmental and behavioral effects of tributyltin to Danio rerio early life 

stages  

Após realizar exposição em laboratório por 96 horas de Danio rerio ao TBT em 

diferentes concentrações, avaliar efeitos letais e subletais relevantes para o recrutamento de D. 

rerio:  

- A concentração letal para 50% dos indivíduos após 96 horas de exposição 

(LC5096h); 

- O desenvolvimento morfológico dos embriões e larvas segundo Índice de 

Desenvolvimento Morfológico; 
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- Anormalidades morfológicas e efeitos histopatológicos na retina dos indivíduos 

expostos em relação ao controle;  

- A velocidade natatória dos indivíduos expostos em relação ao controle; 

- O comprimento total dos indivíduos expostos em relação ao controle; 

- A relação das respostas histológicas na retina, das anormalidades morfológicas, e das 

respostas comportamentais observadas com as concentrações de exposição.  
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2  REFERENCIAL TEÓRICO  

 

2.1 A ECOTOXICOLOGIA 

Vários eventos de poluição ambiental foram identificados ao longo da história 

mundial promovendo graves consequências sobre os organismos. Um caso peculiar de 

contaminação, que ganhou notoriedade no meio acadêmico e mobilizou a comunidade 

científica, foi o causado pelo uso do diclorodifeniltricloroetano – DDT. O uso extensivo deste 

pesticida organoclorado no período da Segunda Guerra Mundial culminou em um declínio 

populacional de espécies de aves de rapina e piscívoras (Akito et al., 2014) e promoveu outros 

diversos efeitos tóxicos sobre o ecossistema, como os relatados por Carson, (2002) em uma 

publicação romancista e revolucionária, que muito contribuiu para a divulgação das ideias da 

Ecotoxicologia: 

 “... na primavera e no outono as pessoas para lá se moviam... se dirigiam para ali 
pescar nos rios cujas águas eram claras e frescas, fluindo das colinas e formando 
lagunas ondes as trutas se criavam. Assim eram esses dias, quando os primeiros 
colonizadores ergueram suas casas, perfuraram seus poços e construíram seus 
celeiros. Depois uma doença estranha nas plantas se espalhou por toda área. 
Enfermidades misteriosas varreram bandos de galinhas, as vacas e os carneiros 
adoeciam e morriam. Os lavradores falavam de muitas doenças em seus familiares. 
Nas cidades os médicos se intrigavam com o aparecimento de novas doenças em 
seus pacientes. Registraram várias mortes súbitas e inexplicáveis. Havia ali um 
estranho silêncio. E os pássaros, por exemplo, para onde teriam ido?” Primavera 
Silenciosa, 1962. (Carson, 2002). 

Primavera Silenciosa escrito por Rachael Carson (1962) gerou um alerta ao 

“Equilíbrio da natureza”(Zhou et al., 2019) e ao uso dos novos agroquímicos que estavam 

sendo liberados indiscriminadamente no ambiente, sem uma avaliação integrada das 

propriedades químicas e dos efeitos biológicos e mecanismos de toxicidade sobre os 

organismos expostos (Fent, 2003; Walker et al., 2012).  

Nesse contexto, a Ecotoxicologia surgiu como uma ciência interdisciplinar, 

responsável por estudar efeitos nocivos dos produtos químicos (toxicologia) em associação 

com as condições ecológicas, concentrando-se em efeitos deletérios não intencionais causados 

por compostos químicos sobre o ecossistema e organismos constituintes (Walker et al., 2012). 

Esta ciência holística e integrativa é relativamente nova, pois ganhou notoriedade como 

ciência ambiental só a partir de 1969, (Truhaut, 1977), atuando diretamente no estudo da 

poluição e nos efeitos desencadeados pela exposição dos organismos a substâncias químicas 
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antrópicas, em diferentes âmbitos de pesquisa e sobre diferentes níveis de organização 

biológica  (Walker et al., 2012).  

A atuação da ecotoxicologia sobre os novos problemas de poluição ambiental continua 

em evidência, como os desencadeados pelos compostos biocidas com ação antiincrustantes, 

adotados pela indústrial naval, para impedir o assentamento de organismos incrustantes 

recrutamentantes (esporos e larvas) sobre os revestimentos submersos. O uso desse compostos 

tem promovido efeitos deletérios sobre os organismos não alvo, incluindo àqueles que se 

encontram em estágios iniciais de vida, tornando-se desta forma um potencial risco para 

indivíduos aquáticos recrutantes.  

2.2 A BIOINCRUSTAÇÃO E OS ANTIINCRUSTANTES 

A incrustação biológica é um fenômeno natural que inclui a adesão e o crescimento de 

uma diversidade de organismos incrustantes (fouling) nas superfícies de materiais e estruturas 

submersas, podendo ser desde microorganismos como bactérias, diatomáceas e protozoários, 

a macroorganismos como algas marinhas, corais, esponjas, anêmonas, tunicados, cracas, 

mexilhões e poliquetas (Gu, 2018); (Callow and Callow, 2011) (Figura 1). É um processo 

dinâmico, e embora seja dependende de diversos fatores para ocorrer, como substrato, 

localização geográfica, estação do ano, competição e predação, esses organismos se 

dispersam rápido e têm sido considerados como um problema global para as indústrias 

marítimas, com consequências tanto econômicas quanto ambientais (Callow and Callow, 

2011). 

Dente os efeitos econômicos prejudiciais decorrentes da bioincrustação estão: a 

redução da velocidade dos navios em função do aumento do  peso e atrito da embarcação com 

água; o aumento do consumo de combustíveis, em torno de 6% a cada 100 mm de rugosidade 

por incrustação; o aumento da corrosão de turbinas, canos e sensores oceanográficos, além da 

diminuição da durabilidade da embarcação e aumento da manutenção das estruturas 

submersas  (Menasha and Banta, 1952; Castro et al., 2011; Callow and Callow 2011; Peres et 

al., 2014). A ausência de medidas eficazes capazes para reduzir os custos causados pelo 

problema da bioincrustação conduziu a gastos exorbitantes para a frota da marinha dos 

Estados Unidos, por exemplo, promovendo despesas de até U$ 56 milhões/ ano para 

manutenção com combustível, limpeza e pintura dos navios (Schultz, 2007).  

Na tentativa de minimizar esses efeitos, muitos compostos foram utilizados para 

prevenir a adesão desses organismos. Na primeira geração de antiincrustantes, biocidas à base 
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compostos organoestânicos têm diminuído a viabilidade de larvas de invertebrados e peixes, 

afetando a reprodução de organismos marinhos e atuado como desreguladores endócrinos de 

gastrópodes e peixes em áreas portuárias ao redor do mundo (Dafforn et al., 2011), e sendo 

consequentemente categorizados como um dos poluentes mais perigosos nas últimas décadas 

para os ecossistemas aquáticos (Fent, 1996).  

Dentre os COEs utilizados, o tributilestanho (TBT) apresenta uma maior relevância 

devido ao seu uso generalizado como princípio ativo de tintas antiincrustantes de 

autopolimento, como estabilizantes de PVC e como fungicida (Fent, 2004). O Trifenilestanho 

(TPT) também foi usado como biocida auxiliar, junto com o TBT, em algumas tintas 

antiincrustantes, embora sua principal aplicação estivesse relacionada à agricultura, onde é 

utilizado como fungicida para várias culturas, entrando nos ecossistemas aquáticos via 

escoamento e lixiviação de campos agrícolas (Fent, 1996; Fent et al., 1998). 

2.2.1 Biocida antiincrustante de segunda geração tributilestanho - TBT 

O organometálico Tributilestanho - TBT (n-C4H9)3 Sn-X é um poluente orgânico 

persistente (POP), possui baixa taxa de degradação e se mantém em sedimentos anóxidos por 

anos, com meia vida variando de semanas a décadas, dependendo da composição do substrato 

bêntico (Fent, 1991; Langston et al., 2015). Na água do mar a degradação do TBT é variável 

(horas a meses) e é dependente da temperatura, turbidez, presença de microorganismos e luz 

(Fent, 1996). 

Quando presente no ambiente aquático, o TBT pode se solubilizar parcialmente na 

coluna d’água, ou se particionar para outros compartimentos ambientais como sedimento, 

partículas suspensas na água, ou ser absorvido por organismos como bactérias e algas 

(Antizar-Ladislao, 2008). Essa característica se deve ao fato do TBT possuir baixa 

solubilidade em água (<10 mg L-1 a 20 ° C e pH 7,0) (Fent, 1996),  e afinidade por moléculas 

orgânicas (log Kow de TBT = TBTOH = 4.4; ≡ 4,15 TBT em pH 8) (Kow-coeficiente de 

partição octanol-água) (Meador, 2000), capacidade que lhe permite se bioacumular em 

organismos (Fent and Hunn, 1993), sendo sugerida inclusive uma biomagnificação na cadeia 

alimentar (De Carvalho and Santelli, 2010).  

Nesse contexto, alguns estudos relacionandos a ocorrência ambiental em áreas 

portuárias e aos efeitos desencadeados sobre os organismos não-alvo, têm sido publicados na 

literatura especializada, sendo a maior parte destes estudos realizada em portos e marinas da 

Europa (Alzieu, 2000), dos Estados Unidos (Strand et al., 2009) e do Japão (Horiguchi and 
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esqueléticas em larvas de dourado (Coryphaena hippurus) (Adema-Hannes and Shenker, 

2008). 

Devido à sua elevada toxicidade sobre os organismos aquáticos não-alvo foram 

implementadas na Convenção de Estocolmo-Roterdã e regulamentadas pela Organização 

Marítima Internacional (International Maritime Organization - IMO), restrições refentes ao 

uso (Antizar-Ladislao, 2008; Bao et al., 2011) e comercialização do TBT em tintas 

antiincrustantes em muitos países. Em 2008 o banimento passou a vigorar de forma integral, 

incluindo a remoção desses revestimentos de estruturas em operação e a interrupção do 

tráfego das embarcações ainda revestidas.  

No Brasil, a resolução CONAMA 357/2005 estabelece regulamentação para o TBT 

nas concentrações limitante 0,01 µg L-1 para água salina e de 0,063  e 2,0 µg L-1 para corpos 

hídricos receptores de água doce, nas classes 2 e 3 respectivamente, entretanto a única 

restrição regulamentada proibindo a aplicação de tintas antiicrustantes com TBT em sua 

formulação está no Decreto Legislativo nº 797/2010, e mesmo tendo sido proibida, há cerca 

de seis anos, ainda há indícios de contaminação por esse composto em áreas portuárias 

brasileiras (Sant'Anna et al., 2016). Provavelmente, essa contaminação ainda decorre da baixa 

degradação e de sua remobilização em sedimentos contaminados, bem como por seu uso 

ilegal (De Castro et al., 2012; Artifon et al., 2016), o que possibilitaria a contaminação de 

muitos organismos marinhos nativos, atualmente pouco estudados. Desta forma, todo 

conhecimento adquirido sobre os efeitos desse COE em peixes marinhos nativos no Brasil, 

torna-se relevante. 

2.2.2 Biocidas antiincrustantes de terceira geração Clorotalonil e Diclofluanida 

Em razão dos problemas ambientais associados ao uso de tintas à base de 

organoestânicos surge então uma terceira geração de tintas antiincrustante “booster” (Selim et 

al., 2017) com uma proposta de baixos riscos ambientais e baixo custo para manutenção das 

embarcações (Alzieu, 2000). Na composição dessas tintas são utilizados 16 diferentes 

compostos biocidas, com associação de até 4 deles no mesmo produto. Dentre os novos 

biocidas pertencentes a diferentes grupos químicos tem-se alguns fungicidas como Busan 

(TCMTB), Clorotalonil (2,4,5,6-tetracloroisoftalonitrila), Diclofluanida (N- [dicloro (fluoro) 

metil] sulfanil-N- (dimetilsulfamoil) anilina), DCOIT- Sea-Nine (4,5- dicloro-2- n -octil-4-

isotiazolin-3-ona), Tiram (Tetramethylthiuram disulfide – TMTD), Ziram (zinco; N, N-

dimetilcarbamoditioato), Maneb (2-(ditiocarboxiamino) etiliminometanodioliolato); 
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herbicidas como Diuron ( 3- (3,4-diclorofenil) -1,1-dimetilureia); e Irgarol 1051 (2-metiltio-4-

terbutilamino-6-ciclopropilamino-s-triazina),  e outros compostos como Trifenilbornano 

Piridina, Zinco Piritiona, Cobre Piritiona, Óxido Cuproso, Tiocianato de Cobre e Naftenato de 

Cobre (Sakkas et al., 2002; Yebra et al., 2004; Voulvoulis and Lester, 2006; Castro et al., 

2011). O Irgarol 1051, o DCOIT – Sea-Nine, o Diuron, o Clorotalonil, a Diclofluanida e 

outros compostos metálicos, como a Piritiona de zinco (ZnPT) e a Piritiona de cobre (CuPT), 

são os biocidas de reforço mais utilizados (Konstantinou and Albanis, 2004). 

Embora os booster” demonstrassem menos agressividade ao ambiente aquático, o 

problema da toxicidade em várias espécies marinhas ainda permanece e os efeitos ambientais, 

como a toxicidade e a persistência desses biocidas, ainda são pouco compreendidos, uma vez 

que foram introduzidos como biocidas antivegetativos recentemente (Amara et al., 2018).  

Existe uma preocupação crescente sobre o uso desses novos compostos biocidas de 

reforço no ambiente, uma vez que ainda não foram totalmente verificados como sendo menos 

prejudiciais para o ambiente do que o TBT (Yebra et al., 2004). O clorotalonil (TCIN) e 

diclofluanida têm sido comumente usados como agrotóxicos de amplo espectro em lavouras 

(fungicida, pesticida, moluscicida, herbicida) e, recentemente, também foi incorporado como 

biocidas em tintas antiincrustantes. A toxicidade desses compostos tem sido relatada em 

vários documentos, com maior enfoque para o clorotalonil devido sua alta toxicidade para 

peixes e outros invertebrados aquáticos (Caux et al., 1996). 

2.2.3 Clorotalonil 

O organoclorado clorotalonil (TCIN) (C8Cl4N2- 2, 4, 5, 6-

Tetrachloroisophthalonitrile) – é um fungicida pertencente ao grupo das isoftalonitrilas, 

possui baixa solubilidade em água (0,6 a 1,2 mg/L à 25ºC) e baixa persistência no meio 

aquático, exibindo meia-vida entre 1 e 48 h, dependendo do tipo de água, da presença de luz e 

de microorganismos (Sakkas et al., 2002; Voulvoulis, 2006). 

É amplamente utilizado na agricultura em diferentes tipos de cultura e é 

comercializado como principal princío ativo em várias marcas de fungicidas, incluindo Bravo, 

Clorothalonil, Daconil, Echo, Vanox (Cima et al., 2008). A presença do clorotalonil no 

ambiente aquático pode ser originária do escoamento do solo, ou resultante da liberação desse 

biocida nas tintas das embarcações, sendo essa última via a principal fonte de contaminação 

desse poluente para ecossistemas marinhos (Cima et al., 2008). Estudos mostram a ocorrência 

de contaminação por esse composto em diferentes áreas portuárias e estuarinas com intensa 
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atividade naval, indicando concentrações de clorotalonil de até 0,6 µg L-1 e 1,38 µg L-1 (Van 

Graft and Leeuwangh, 1977; Konstantinou and Albanis 2004). Concentrações de clorotalonil 

superiores a 270 µg L-1 foram detectadas em águas de escoamento superficial após aplicação 

em campos de golfe (Shuman et al., 2000). No Brasil, esse booster foi encontrado em 

córregos no município de Guaíra no estado de São Paulo, na concentração de 0,27 μg L-1 

(Filizola et al., 2002), sendo esta a única literatura brasileira que encontramos abordando 

concentrações ambientais do composto.  

Em decorrência da ampla utilização desse composto, os potenciais riscos ecológicos 

do clorotalonil sobre a biota aquática têm sido estudados, tanto em relação ao composto 

parental, quanto aos seus metabólitos. O clorotalonil possui uma elevada toxicidade sobre 

peixes e outros organismos aquáticos, inativando enzimas chave da cadeia respiratória no 

fígado ou brânquias, podendo também inibir a glicólise ao se ligar com a enzima 

glyceraldeído 3-fosfato desidrogenase (GAPDH) (Caux et al., 1996, Sánchez Garayzar et al., 

2016). A toxicidade letal do clorotalonil expressa pela CL50-96h (concentração letal a 50% 

dos organismos após 96h de exposição) em peixes varia de 8,6 µg L-1 na espécie mais 

sensível de congolli Pseudaphritis urvillii, a 110 µg L-1 na espécie menos sensível de 

medakas Oryzias melastigma (Amara et al., 2018).  

A exposição ao TCIN também foi capaz de promover acúmulo de seus metabólitos na 

vesícula biliar de truta-arco-íris S. gairdneri na forma de conjugados de glutationa (Davies, 

1985). Dependendo da espécie e das condições de exposição pode atuar como desregulador 

endócrino, através de efeitos agonistas e antagonistas de ligação desses compostos sobre 

receptores da aromatase e de hormônios tiroidianos (Zhang et al., 2016). A embriotoxicidade 

desse composto também tem sido relatada, promovendo retardamento na eclosão de ovos de 

invertebrados e peixes e anormalidades morfoestruturais em larvas de C. marginalis (Bellas, 

2006). 

Como consequência dos potenciais efeitos tóxicos desenvolvidos por esse 

organoclorado, medidas preventivas têm sido tomadas no âmbito internacional, 

regulamentando o seu uso (Cima et al., 2008). Atualmente, apenas a Suécia proibiu o uso do 

clorotalonil como pesticida e outros usos baseado em seu potencial carcinogênico (Circular X 

do PIC, Anexo V: Sinopse de Notificações de Ações de Controle do Programa das Nações 

Unidas para o Meio Ambiente, dezembro de 1999, em setembro de 2004). Outros países, 

como o Canadá, estabelece regulamentação específica para o clorotalonil em corpos d’água 

doce (0,18 μg L-1) e água salgada (0,36 μg L-1) (CCME, 1999) e, na Inglaterra, o uso de 
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clorotalonil foi regulamentado para a composição de tintas antiincrustantes (Thomas and 

Brooks, 2010), mas continua sendo permitido em lavouras agrícolas, sendo que em água doce 

está legislado em 0,035 e 1,2 μg L-1 para aplicação em longo e curto período, respectivamente 

(DEFRA, 2014). 

No Brasil, o Conselho Nacional do Meio Ambiente – CONAMA ainda não dispõe de 

regulamentação para a concentração limitante do clorotalonil como biocida em corpos d’água. 

A resolução vigente que estabelece as condições e padrões para corpos d’água superficiais 

(CONAMA357/ 2005) dispõe de outorga apenas para tributilestanho. Entretanto, na resolução 

396 (CONAMA, 396/ 2008) há regulamentação desse biocida organoclorado em relação às 

diretrizes para águas subterrâneas, devido ao seu uso como agrotóxico, regulamentando o 

valor limitante de 0,1 μg L-1 para este tipo de corpo d’água. Nesta resolução ainda pode ser 

encontrado valores máximos do biocida permitidos para consumo humano de 30 μg L-1, para 

dessedentação de animais de 170 μg L-1 e para irrigação de 5,8 μg L-1. 

2.2.4 Diclofluanida  

Outro biocida organoclorado é a diclofluanida (C9H11Cl2FN2O2S2– 

(dichlorofluoromethyl)thio)-N',N'-dimethyl-N-phenylsulfamide). Pertencente ao grupo das 

sulfidrilas, esse biocida é comercializado como principal princío ativo da marca de fungicidas 

Bay 47531 e possui um amplo espectro de utilização na agricultura (Gordon, 2010; Guardiola 

et al., 2012).  

Quando introduzido no ambiente aquático, a diclofluanida também pode se particionar 

para o sedimento, devido a forte adsorção em condições alcalinas (pH< 8) (Voulvoulis et al., 

2002). Em função da sua baixa solubilidade em água (0,006 mg L-1) e da afinidade por 

partículas orgânicas (Kow 2,72 a 3,70) (Voulvoulis et al., 2002), alguns estudos têm mostrado 

que a diclofluanida possui a capacidade de se bioacumular e de desenvolver toxicidade 

(Dafforn et al., 2011) (fator de bioconcentração - BCF de 70), embora possua uma menor 

toxicidade em comparação aos outros compostos antiincrustantes como clorotalonil e DCOIT-

Sea-Nine (Bellas, 2006; Guardiola et al., 2012). 

Alguns estudos com Diclofluanida tem mostrado embriotoxicidade em ouriço-do-mar, 

Glyptocidaris crenularis, Paracentrotus lividus e em bivalve Mytilus edulis, (Bellas, 2006; 

Amara et al., 2018), citotoxicidade para peixes (Suzuk et al., 2004), e ausência de potencial 

efeito carcinogênico em camundongos (Gordon, 2010). Outros estudos têm sido realizados, 

investigando a toxicidade aguda deste biocida para outras espécies aquáticas como peixes, 
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mas infelizmente, faltam dados suficientes sobre sua toxicidade, que permitam avaliar o risco 

associado à ocorrência ambiental desse biocida antiincrustante oriundo de embarcações. 

Alguns casos de contaminação foram verificados por Voulvoulis et al, (2000) e Castro et al, 

(2011) quantificando a diclofluanida em amostras de água em áreas portuárias com 

concentrações inferiores aos limites de detecção nas técnicas empregadas. Para as áreas de 

porto e marina na Europa e na América do Norte a concentrações de diclofluanida atingiu até 

214 ng L-1. 

Na legislação brasileira, o Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA) ainda 

não dispôs de nenhuma norma de regulamentação sobre a concentração limitante da 

diclofluanida como biocida em corpos d’água. Entretanto, há um Decreto-Lei 138/2008, 

vigente desde 2009, emitido pelo Ministério da Saúde, que estabelece a aprovação do uso 

desses compostos no sentido de incluí-los no mercado dos produtos biocidas. 

2.3 AVALIAÇÃO DE RISCO ECOLÓGICO 

Nesse contexto, alguns estudos têm sido realizados para avaliar os prováveis impactos 

ecológicos gerados pela disponibilidade desses compostos no ecossistema aquático, 

verificando a toxicidade de biocidas antiicrustantes sobre os organismos não-alvo, uma vez 

que muitos dos efeitos tóxicos promovidos por esses contaminantes ainda são desconhecidos. 

A avaliaçao de risco ecológico ou ambiental é definida como uma estimativa prévia da 

probabilidade e magnitude de ocorrência de um evento desconhecido ocorrer (Suter, 1993), 

como um acidente ou contaminação, por exemplo, e às consequências ambientais, sociais e 

econômicas ocasionadas por um possível impacto (Bitar and Ortega, 1998). Esse instrumento 

de prevenção ambiental, instituído pela Agência de Proteção Ambiental Americana (USEPA) 

desde 1992 é baseado no Princípio da Precaução, no que tange a sua capacidade de evitar que 

qualquer risco de dano ocorra sobre o meio ambiente, nos casos de incerteza científica acerca 

de uma potencial degradação. Inicialmente a análise incorpora informações técnicas e 

científicas na identificação do perigo, avaliação da toxicidade e caracterização de potencias 

fontes de risco, que em uma etapa posterior de gerenciamento desse risco será utilizada como 

base científica para as ações de gestão (Fent 2003; van der Oost, 2003) (Figura 3), na 

elaboração de propostas alternativas de mitigação para as possíveis consequências da ação de 

estressores antrópicos sobre o ambiente (Bitar and Ortega, 1998).  A análise de risco reduz 

assim, a possibilidade de ocorrência de possíveis acidentes e contaminações afetarem o 

ecossistema, a sociedade e a economia.  
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2.4 BIOMARCADORES COMO FERRAMENTAS PARA AVALIAÇÃO DE 

TOXICIDADE EM ANÁLISE DE RISCO 

A incorporação de biomarcadores, ou medidas de toxicidade, em abordagens 

integradas, investigando exposição e efeito em múltiplos níveis de organização, tem sido 

sugerida em ensaios ecotoxicológicos com organismos aquáticos. O objetivo dessa análise é 

refletir a interação entre um contaminante com um sítio de ação biológico que pode ser tanto 

genes dentro de uma célula, como um conjunto de células ou tecido, por exemplo, ou ainda 

respostas fisiológicas e comportamentais (van der Oost et al., 2003; Souza and Carvalho, 

2013). O termo “biomarcador” costuma ser usado em um sentido amplo para medidas de 

toxicidade em diferentes níveis de organização biológica e recebeu diversas definições ao 

longo do tempo, inclusive a de mudança em uma resposta biológica (moleculares, celulares, 

fisiológicas) que interage de forma sistêmica nos indivíduos e que, por diversas vezes, se 

estendem a populações e comunidades (van der Oost et al., 2003). Os biomarcadores podem 

ainda ser caracterizados como de exposição, efeito ou de suscetibilidade (Monserrat et al., 

2007), sendo quantificáveis, sensíveis e específicos quanto ao tipo de análise e as reais 

condições de saúde do organismo, detectando precocemente os efeitos adversos, após uma 

exposição ao xenobiótico (van der Oost et al., 2003). Essa atribuição sintetiza o estudo das 

respostas biológicas aos contaminantes, e pressupõe o conceito de vigilância biológica, que 

tem a finalidade de sinalizar precocemente possíveis efeitos deletérios capazes de 

comprometer a manutenção de funções vitais desde o indivíduo até populações (Magalhães 

and Filho, 2008; Amiard-Triquet, 2013) (Figura 4).  

2.4.1 Histologia 

O uso de análises histopatológicas de órgãos frequentementes alvo de contaminantes é 

reconhecido como um biomarcador eficaz em estudos e diagnósticos de doenças agudas e 

crônicas. É muito empregado para estabelecer uma correlação clínico-patológica entre as 

respostas morfológicas e a toxicidade de contaminantes (Wolf and Wolfe, 2005; Hübscher, 

2015), uma vez que é sensível e possibilita a detecção de efeitos desencadeados pela 

exposição. É portanto, um método preditivo à poluição e pode ser utilizado na avaliação do 

potencial risco para a sobrevivência da espécie, bem como para a proteção ambiental (Gaber 

et al., 2014). Sua aplicação ajuda a elucidar a relação causa-efeito ou concentração-efeito na 

avaliação de risco à saúde dos organismos, incluindo àqueles relacionados a reguladores 
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exposição tóxica, tende a ser aleatória e sem um padrão definido, provavelmente devido à 

distribuição homogênea de enzimas de biotransformação no parênquima hepático de peixes 

(Wolf and Wolfe, 2005). Situações graves podem ocorrer, no entanto, conduzindo a uma 

maior severidade das lesões próximas a vasos e ductos (Wolf and Wolfe, 2005; Wolf and 

Wheeler, 2018), como por exemplo, fibrose hepática por reações ductulares (Clouston et al., 

2005). Alterações ductulares foram encontradas em medaka como resposta à exposição a 

compostos tóxicos (Boorman et al., 1997). Outra resposta comumente identificada no fígado 

de peixes expostos a compostos tóxicos é a necrose dos hepatócitos, que pode ser de 

diferentes tipos (Hilton, 2001), e a redução de reservas energéticas nos hepatócito (Wolf and 

Wolfe, 2005) ou o acúmulo de lipídios em vacúolos conduzindo a esteatose (Hilton, 2001; 

Costa et al., 2018; Wolf and Wheeler, 2018). 

O pâncreas também é um órgão com função mista (endócrina e exócrino), atuando 

tanto na secreção de hormônios (insulina e glucagon) que regulam os níveis de glicose, 

quanto na síntese de enzimas para o suco pancreático usado na digestão intestinal (Haschek, 

2010). Em algumas espécies de peixes, as células do pâncreas estão localizadas em torno de 

ductos e vasos sanguíneos do tecido hepático como, por exemplo, nas tilápias (Oreochromis 

niloticus), linguados (Paralichthys olivaceus) e barrigudinhos (Poecilia vivipara). Em 

condições de exposição a poluentes essas células podem se multiplicar para regeneração do 

tecido (Haschek, 2010), ou desenvolver lesões de ordem inflamatórias e não inflamatórias que 

podem facilmente se estender ao parênquima hepático adjacente, promovendo alterações 

nesse tecido (Wolf and Wolfe, 2005). 

Os peixes têm um mecanismo de ciclagem entero-hepática (Gingerich, 1982) para o 

processamento de substâncias que não foram metabolizadas durante a primeira passagem pelo 

fígado e esse mecanismo pode prolongar a remoção de certos compostos no fígado e no 

intestino (Wolf e Wolfe, 2005). Dessa forma o intestino também é um alvo direto da 

toxicidade de compostos químicos e, portanto, também deve ser estudado em exames 

histopatológicos sobre toxicidade de compostos tóxicos. 

O intestino é um órgão onde ocorre reciclagem de enzimas e macronutrientes, 

absorção de sais biliares e excreção de resíduos metabólitos. As alterações desenvolvidas 

nesse órgão, após a exposição às substâncias químicas, não são apenas estruturais, mas 

também funcionais, podendo influenciar a viabilidade das células epiteliais da mucosa na 

absorção de nutrientes e afetar o estado nutricional do animal (Haschek., 2010; Palas et al., 

2016). Como as células epiteliais intestinais são responsáveis pela reabsorção de carboidratos 
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simples, aminoácidos e de alguns xenobióticos, bem como a metabolização e transporte dos 

compostos absorvidas para os capilares da lâmina própria (Haschek., 2010), respostas tóxicas 

inflamatórias, necróticas e degenerativas nesses tecidos podem ser frequentemente 

encontradas, levando à redução da capacidade de retenção de nutrientes e à perda do órgão 

(Bernet et al., 1999; Costa et al., 2018). Estudos sobre poluição com peixes mostram necroses, 

inflamação e pequenas lacerações nas extremidades das vilosidades intestinais de trutas-arco-

íris Oncorhynchus mykiss exposta ao antibiótico metronidazol (Gurcu et al., 2016), necrose e 

processo inflamatório em trutas Salmo trutta de ambiente poluído (Barišić., 2018), e 

hiperplasias de células caliciformes, com produção excessiva de muco e atrofia das 

vilosidades em paulistinha D. rerio exposto ao nitrato  (Pereira et al., 2017). 

Outro órgão alvo da toxicidade de compostos químicos no meio aquático são os olhos. 

A função sensorial desse órgão, na percepção de estímulos e formação das imagens, está 

diretamente relacionada às atividades vitais dos peixes, como identificação do ambiente, do 

alimento e de possíveis predadores (Scott and Sloman, 2004). A maioria dos peixes depende 

da visão para a percepção de alimentos e no estágio de transição de alimentação endógena 

para exógena durante os estágios iniciais da vida essa dependência torna-se ainda maior 

(Gerking, 1994), desta forma, o desenvolvimento adequado da estrutura do sistema visual e o 

estabelecimento da visão funcional são essenciais para a sobrevivência, o crescimento e o 

recrutamento bem-sucedido de populações de peixes (Carvalho and Tillitt, 2005). Em peixes 

expostos aos poluentes, respostas nos estímulos visuais podem ser interrompidas por efeito de 

toxicidade, interferindo, por exemplo, na captura de presas e na fuga aos predadores (Scott 

and Sloman, 2004). Nessas condições de exposição, uma grande área superficial dos olhos 

fica em contato com o poluente e passível de desenvolver alterações estruturais e fisiológicas, 

inclusive nas células fotorreceptoras da retina sensíveis à luz e aos estímulos visuais.  

Exposição de larvas de tainha Chelon auratus ao metilmercúrio MeHg, por exemplo, mostrou 

que esta forma de metal se acumula preferencialmente na camada externa da lente, podendo 

desenvolver, por exemplo, anormalidades oculares como catarata e opacidade. Alterações 

histopatológicas em olhos de Phoxinus phoxinus e do guppies Poecilia reticulata expostos ao 

antiicrustante TBT também mostraram uma opacidade na lente como provável causa de 

queratite e degenerações na retina (Wester and Canton, 1987; Fent, 1992).  
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2.4.2 Comportamento 

Os biomarcadores comportamentais em peixes são medidas que, em geral refletem 

informações integradas de neurotoxicidade, reações bioquímicas e fisiológicas relacionadas à 

contaminação desses organismos (Souza and Carvalho, 2013; Carvalho et al., 2014). São 

medidas sensíveis, não invasivas e amplamente aplicáveis aos estudos sobre neurotoxicidade 

do comportamento locomotor em peixes (Little and Finger, 1990), revelando respostas 

específicas sobre o padrão de locomoção de organismos afetados por um contaminante ou a 

combinações destes (Weis and Candelmo, 2012). Alguns exemplos de alterações 

comportamentais em peixes, relacionadas à poluição, são conhecidos, dentre eles estão o 

movimento “C start”, identificado em indivíduos que desenvolvem uma hipersensibilização 

na linha lateral após exposição ao contaminante (Sloman and McNeil, 2012), como verificado 

em trutas após exposição ao DDT (Carvalho et al., 2013), e o comportamento tigmotáxico 

desencadeados por contaminantes que afetam o sistema nervoso central e conduz à ansiedade, 

como identificado em paulistinha D. rerio, exposto à atrazina (Schmidelet al., 2014).  

Alterações no comportamento natatório podem comprometer diretamente outros 

comportamentos vitais, como a busca de recursos e as respostas de fuga e predação (Baatrup 

and Bayley, 1998). Estas alterações podem estar relacionadas a lesões nos órgãos sensoriais 

como olhos, olfato e linha lateral, que são utilizados no reconhecimento do ambiente (Sloman 

and McNeil, 2012). Dessa forma, as medidas comportamentais fornecem respostas que 

integram efeitos estruturais e mecanismos fisiológicos a alterações ecologicamente relevantes, 

mostrando como os organismos interpretam e respondem ao seu ambiente (Scott and Sloman, 

2004).  

2.5 ESPÉCIES SENTINELAS  

Organismos bioindicadores capazes de revelar precocemente a presença de alterações 

ambientais, bem como a toxicidade de compostos químicos no ambiente podem ser 

considerados espécies sentinelas (Berthet et al., 2012). Após a introdução de um poluente em 

um ambiente aquático, estes organismos residentes revelam a toxicidade local desenvolvendo 

efeitos, que podem variar de uma biacumulação em tecidos e órgãos específicos a alterações 

nos parâmetros biológicos em vários níveis de organização biológica (molecular, celular, 

fisiológica, comportamental, reprodutiva e sobrevivência). Uma vez identificados os efeitos 
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nesses organismos sensíveis torna-se necessário o diagnóstico ou remediação da poluição, 

para que outros níveis de organização biológica não sejam afetados e potenciais perturbações 

não se propaguem para outros níveis, como o populacional, o de comunidade, e em última 

análise, do ecossistema (Bayne et al., 1985; Berthet et al., 2012).  

A escolha de uma espécie sentinela deve considerar aspectos como facilidade para 

coleta e manutenção em laboratório e, principalmente, aspectos relevantes em termos 

ecológicos (Berthet et al., 2012). Peixes têm sido considerados como bons organismos 

sentinelas para avaliação de toxicidade de diversos poluentes, pois são capazes de 

desenvolver efeitos em diversos níveis de organização biológica (Santos et al., 2011). São 

organismos abundantes no ambiente aquático e possuem plasticidade a variações ambientais, 

fatos que facilitam sua manutenção em sistemas de cativeiros e possibilitam o seu uso como 

modelos para avaliações de adaptação morfológica, comportamental, história de vida (Gomes 

Jr and Monteiro, 2008) e avaliação de toxicidade. Dentre as espécies que compõem este grupo 

de sentinelas estão os barrigudinhos, como a Poecilia vivipara e o paulistinha Danio rerio.  

P. vivipara apresenta características favoráveis à sua utilização, pois possui 

sensibilidade reconhecida em laboratório a diversos contaminantes ambientais (Bila et al., 

2005; Harayashiki et al., 2013; Machado et al., 2014; Torreiro-Melo et al., 2015),  e em 

condições de exposição a poluentes desenvolvem anormalidades estruturais, morfológicas, 

comportamentais e reprodutivas. Alguns estudos demonstraram que os guppies são muito 

úteis em avaliações de carcinogenicidade (Hawkins et al., 1988). Em geral, essas 

características intrínsecas tornam o guppy propenso a diversos usos (inclusive em estudo dos 

órgãos), numa perspectiva ainda pouco avaliada na espécie. Esses fatos provavelmente 

favoreceram a sua viabilização para estudos de exposição in situ pelo Instituto Nacional de 

Ciência e Tecnologia - Toxicologia Aquática em 2014, tornando-se um modelo eminente e 

promissor para ser usado em avaliações de risco em ecossistemas costeiros tropicais e 

subtropicais. Entretanto, poucos estudos exploram esse assunto através de avaliação 

histopatológica em estágios iniciais de vida. Este trabalho pretende ser mais uma contribuição 

para a identificação das alterações estruturais de órgãos dessa espécie em estágio inicial de 

vida, expostos aos biocidas abordados nesse estudo (TBT, clorotalonil e diclofluanida). 

 Danio rerio também é uma espécie que tem sido muito utilizada, pois possui sua 

sensibilidade reconhecida em diferentes estudos com múltiplos compostos. Além disso, esta 

espécie possui estágios iniciais de vida (ovo e larva) transparentes que favorecem o estudo de 
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embriões e larvas em ensaios ecotoxicológicos e toxicológicos. Essa espécie demonstrou ser 

um bom modelo para estudos de embriotoxicidade, pois são muito suscetíveis a compostos 

tóxicos nesses estágios de vida, apresenta uma fase larval relativamente curta, fato crucial em 

estudos de monitoramento, tem seu genoma todo mapeado e também já é muito utilizada 

como espécie modelo em estudos toxicológicos humanos devido a semelhanças na rede de 

genes desta espécie com os de mamíferos (Asnani and Peterson, 2014), e em estudos pré-

clínico para avaliação de eficácia da toxicidade de uso de drogas (Hermsen and Piersma, 

2014; Roper and Tanguay, 2018). 

2.6 ESTÁGIOS INICIAIS DE VIDA DE PEIXES  

Os estágios iniciais de vida dos peixes (embrião/larva/juvenil) correspondem aos 

menores vertebrados de vida livre no ambiente aquático e são extremamente sensíveis a 

variações ambientais (Osse and van den Boogaart, 1995; Ramos et al., 2012). Nessas fases 

ocorrem poucas variações nos caracteres intrísicos do ovo e na morfologia do embrião e larva 

dentro de uma mesma espécie. O tempo de desenvolvimento dos estágios é específico para 

cada espécie e costuma ser altamente dependente da temperatura (Kendall et al 1954; Sale, 

2002). De forma geral, a transição da fase embrionária para a larval é marcada pela eclosão do 

ovo e absorção vitelínica, e da fase larval para a juvenil pela completa formação da nadadeira 

caudal (Osse and van den Boogaart, 1995; Sale, 2002). A fase juvenil pode ser prolongada ou 

não, denpendendo muito da espécie. A compreensão dessas fases é muito útil para 

caracterização ontogenética de uma espécie (Kendall et al 1954) e para estimativa da 

degradação de habitat (Courrat et al., 2009),  como os causados pela poluição de derrames de 

petróleo por exemplo (Mora et al., 2015), uma vez que são muito sensíveis e suscetíveis às 

mudanças ambientais (Ramos et al., 2012).  

Embora geralmente ocorra uma enorme desova ou liberação de ninhada (vivíparos) em 

ambientes aquáticos,  nestas fases os indivíduos sofrem intensas pressões seletivas do próprio 

ambiente natural, que influênciam substancialmente o seu desenvolvimento e podem 

inclusive, reduzir discrepantemente o tamanho da população de peixes que atingirá a fase de 

recrutas (Osse and van den Boogaart, 1995). A mortalidade, por características individuais ou 

por densidade, ou a competição, a predação e às influências de temperatura sobre o 

crescimento larval são exemplos de fatores ambientais (Mora, 2015).  

Desta forma, o desenvolvimento de efeitos teratogênicos causados pela exposição à 

poluentes, por exemplo, podem intensificar ainda mais a redução de indivíduos em estágios 
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iniciais de vida que atingiriam a fase de recrutamento. Estudos ecotoxicológicos com esses 

sensíveis organismos modelos podem desta forma, fornecer um alerta precoce de potenciais 

mudanças causadas por poluentes e contribuir para a identificação de possíveis alterações 

causadas por esses compostos potencialmente capazes de reduzir as chances de o peixe 

exposto recrutar para a população adulta.  

2.6.1 Estágio inicial de vida de Poecilia vivipara 

Vivíparos da família Poecilidae são um dos quatro grupos desta família que possuem 

fertilização interna (Wourms, 1981) e dão à luz a filhotes completamente formados e “hápitos 

para desenvolver as atividades vitais” (Evans and Pilastro, 2011). Poecilia vivipara (Bloch 

and Schneider, 1801), popularmente conhecidos como guppies, “guarus” ou “barrigudinhos”, 

são peixes eurialinos, originários do continente americano, apresentam ampla distribuição 

geográfica e estão presentes em todo o litoral brasileiro, inclusive na região costeira de 

Pernambuco (Fisher, 2004). Podem ser encontrados em uma variedade de habitats aquáticos, 

desde lagoas e lagos a rios e estuários, devido a sua capacidade adaptativa a diferentes 

condições ambientais (Araújo et al., 2014) e de salinidade (0 a 20 de salinidade) (Rocha et al., 

2010). Geralmente são pequenos e possuem uma média de tamanho de 4-5 cm de 

comprimento (Rocha et al., 2010), com presença de dimorfismo sexual e fertilização interna 

através do gonopódio (Thibault and Schultz, 1978) . 

Inicialmente, essa espécie foi classificada como vivípara devido à reprodução por 

fertilização interna e por possuírem desenvolvimento embrionário interno, ocorrendo dentro 

do sistema reprodutor da fêmea (Wourms et al., 1988). Este tipo de fertilização é possível 

porque os machos possuem uma nadadeira anal modificada em órgão copulador, o gonopódio, 

o qual os permitem introduzir espermatozoides no gonoduto das fêmeas (Evans and Pilastro, 

2011). Entretanto, foi sugerida uma reclassificação na viviparidade desta espécie para 

ovoviviparidade, pois apesar de os embriões se desenvolverem dentro do corpo materno, o 

tipo de suporte nutricional não ocorre por origem exclusivamente materna, através de uma 

placenta, sendo nutridos principalmente pelas reservas de glicogênio, glicoconjugados e 

lipídios do seu próprio vitelo até o nascimento (Rocha et al., 2010).  

2.6.1.1 Gestação de Poecilia vivipara 

A gestação que ocorre em fêmeas de P. vivipara é do tipo folicular e consiste no 

desenvolvimento da ninhada dentro do folículo ovariano, em organização cordonal, até que as 
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larvas se formem completamente. Após essa fase, por contração dos músculos ventrais da 

mãe os indivíduos são expelidos do lúmen ovariano no momento do nascimento e atingem o 

estágio de natação livre em ambiente externo (Rocha et al., 2010; Arcanjo et al., 2014). Esse 

estágio pós-nascimento é descrito por alguns autores como recém-nascidos ou alevinos, pois 

os indivíduos já nascem completamente formados, inclusive as nadadeiras (Rocha et al., 

2010; Arcanjo et al., 2014). Esse tipo de gestação é característico nas espécies de Poeciliidae, 

mas não é exclusivo desta família, podendo também ser verificado em Clinidae, Labrisomidae 

e Hemiramphidae (Schindler and Hamlett, 1993). 

O período de incubação dos embriões no folículo ovariano de fêmeas grávidas de 

guppies tem uma duração média de 20 a 30 dias (Turner, 1937; Reznick et al., 1996; Evans 

and Pilastro, 2011), podendo variar de acordo com o tamanho e idade da progenitora 

(Wourms et al., 1988), da alimentação, temperatura da água, fotoperíodo e risco de predação 

(Evans et al., 2007; Evans and Pilastro, 2011). Uma vez que a fêmea atinge a maturidade 

sexual, ela pode produzir ninhadas em intervalos regulares de 25 a 30 dias. Esse intervalo é 

maior em condições ambientais, que em condições de cultivo em laboratório (Turner, 1937). 

Essa rápida fase gestacional pode estar relacionada ao armazenamento de espermatozoides 

viáveis nos ovidutos, por pelo menos 10 meses (Wourms et al., 1988; Evans and Pilastro, 

2011), além disso, a fertilização assincrônica (Arcanjo et al., 2014) ou superfetação das 

fêmeas de P. vivipara pode contribuir para esse intervalo gestacional relativamente rápido 

(Figura 5).  A condição de superfetação ainda não está bem estabelecida para essa espécie, 

mas sugerem que podem ocorrer em condições favoráveis de luminosidade e alimentação 

(Scrimshaw, 1944; Wourms et al., 1988). Essas vantagens possibilitam que fertilizações 

ocorram com frequência e que, constantemente, haja embriões em processo de 

desenvolvimento nos ovidutos. 

Geralmente, cada fêmea grávida pode parir de 12 a 40 filhotes por gestação, havendo 

uma variação na taxa de fecundidade em relação ao tamanho e idade da mãe, e em condições 

laboratoriais (Laboratório de Ecotoxicologia Aquática da Universidade Federal de 

Pernambuco - UFPE) já foi verificado o nascimento de 82 filhotes originados de uma única 

fêmea (Comunicação pessoal de Driele Ventura de Paulo em maio de 2018, informações 

obtidas do Laboratório de Ecotoxicologia Aquática-UFPE/PE). Estudos reportam que o 

tamanho da ninhada de guppies é influenciado, em parte, pelas condições alimentares da 
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2.6.1.2 Marcos morfológicos de Poecilia vivipara   

Aspectos morfofuncionais estão intimamente relacionados aos processos 

ontogenéticos e permitem estudar as diferentes fases do desenvolvimento embrionário de 

peixes, seguindo-os até a fase adulta.  

As avaliações do desenvolvimento morfológico de P. vivipara ainda não estão 

padronizadas e ainda há divergências quanto à classificação de estágios iniciais oócito ou 

embrião (Tabela 1), embora os estudos levem em consideração as características morfológicas 

que conduzem até a essa fase. As fases embrionária e larval de P. vivipara ocorrem em 

cavidade uterina, sendo necessária a eutanásia da progenitora para retirada de embriões para 

análise (Rocha et al., 2010; Arcanjo et al., 2014).   

Aspectos morfofuncionais estão intimamente relacionados aos processos 

ontogenéticos e permitem estudar as diferentes fases do desenvolvimento embrionário de 

peixes, seguindo-os até a fase adulta. As avaliações do desenvolvimento morfológico de P. 

vivipara ainda não estão padronizadas e ainda há divergências quanto à numeração das 

categorias de classificação de estágios iniciais de desenvolvimento nas diferentes literaturas 

especializadas (Tabela 1) (Rocha et al., 2010; Arcanjo et al., 2014). Esses estudos levam em 

consideração as características morfológicas que conduzem a cada fase embrionária e larval 

de P. vivipara e, como ocorrem em cavidade uterina, é necessária a eutanásia da progenitora 

para retirada de embriões e análise dos marcos de desenvolvimento morfológico. 

Os filhotes de P. vivipara já nascem formados, com os órgãos e sistemas funcionais 

(Figura 6), abertura da cavidade bucal, a absorção do saco vitelino e nadadeiras 

desenvolvidas, com habilidade para natação livre e forrageio logo após o nascimento (Tabela 

1) (Rocha et al., 2010; Arcanjo et al., 2014). Essas características tornam-se favoráveis a 

utilização desses organismos em ensaios de toxicidade, pois viabilizam estudos exploratórios 

da sua sensibilidade a diferentes poluentes ou condições ambientais, além de possibilitar a 

avaliação de efeitos em órgãos específicos ou no comportamento exploratório no ambiente, já 

que todas as estruturas foram completamente formadas antes do nascimento, inclusive as 

nadadeiras, e possuem natação livre logo após o nascimento. Além disso, as altas taxas de 

natalidade de uma única fêmea a cada ninhada, também favorecem a sua utilização. 
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Em decorrência da frequentemente contaminação do ambiente aquático por biocidas e 

sabendo-se que a legislação brasileira só apresenta regulamentação para o uso do TBT 

presente em tintas de segunda geração, e ainda não apresenta regulamentação para a utilização 

dos biocidas antiicrustantes Clorotalonil e Diclofluanida presentes em tintas de terceira 

geração, torna-se necessário o desenvolvimento de estudos mais aprofundados sobre os 

efeitos gerados por esses biocidas sobre os organismos não alvos, uma vez que a utilização de 

tintas antiincrustrantes tem sido apontada como impactantes para o ambiente aquático, devido 

aos efeitos tóxicos causados em organismos aquáticos não-alvo. A exploração de informações 

referentes a eficiências destes biocidas, juntamente com a avaliação integrada de respostas 

histopatológicas e comportamentais em sensíveis estágios iniciais de vida peixes, e os riscos 

ambientais decorrentes de seu uso, forneceram dados inéditos e úteis, e que deverão ser 

levados em conta no momento da escolha do produto utilizado pelo estaleiro ou pelo 

proprietário da embarcação, garantindo assim economia, eficiência e proteção ambiental. 

Além disso, essas informações também são relevantes para as tomadas de decisões em relação 

ao risco, gerenciamento de risco do uso de tintas antiincrustantes. Neste contexto, a presente 

tese teve como objetivo avaliar a toxicidade de tintas antiicrustantes no nível histológico e 

comportamental em estágio inicial de vida de peixes das espécies Poecilia vivipara e Danio 

rerio a partir de estratégias de exposição em laboratório. 
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ARTIGO 1 

HISTOLOGICAL AND BEHAVIORAL TOXICITY OF TRIBUTYLTIN IN THE 

TROPICAL GUPPY Poecilia vivipara 

 

ABSTRACT 

Poecilia vivipara was used to address tropical fish early life stage toxicity caused by 

the antifouling contaminant tributyltin (TBT). Newborn Poecilia vivipara at six days after 

birth were exposed for 96 h to control water and waterborne TBT at 0.01; 0.1; 1.0; 4.5; 7.0 

and 9.0 µg TBT L-1. After exposure, swimming speeds and trajectories of the fish, counter-

current swimming resistance, ability to capture Artemia sp. nauplii, growth in weight and 

length, and histology of the eyes and retina were evaluated seven days. Histopathological 

analysis of the retinal pigmentar epithelium (RPE) indicated alterations in pigment 

retinomotor movements in TBT exposed fish at all concentrations. A dose dependent increase 

in photoreceptor layer disorganization was observed starting at 0.01 µg TBT L-1, and high 

frequencies of RPE invaginations and iris epithelial cell atrophy were observed at the lowest 

exposure concentrations. A concentration dependent increase in iris melanin 

hyperpigmentation was found associated with an external darkening of the eyes, possibly due 

to this hyperpigmentation detected in the iris. The histopathological changes detected in the 

retina and iris at lower TBT concentrations were not associated with behavioral alterations. At 

7.0 μg TBT L-1 eye and retinal pathologies were associated with reductions in swimming 

speed, swimming resistance, daily capture of Artemia sp. nauplii and growth in weight by 

85%, 60%, 33.6% and 56% relative to controls, respectively, suggesting that visual prey 

detection and capture was impaired. These changes can reduce the chances of exposed fish to 

recruit to the adult population. 

Keywords: Antifouling. Fish early life stage. Retina. Behavior. Prey capture. Growth. 
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1 INTRODUCTION 

 

The biocide properties of tributyltin (TBT) used in antifouling paints systems (AFS) to 

paint boats and other metals structures has contaminated marine and freshwater environments 

worldwide (Fent, 1996), causing adverse effects in a wide diversity of non-target species, 

including invertebrates such as oysters and gastropods (Matthiessen and Gibbs, 1998), fish 

and mammals (Mochida and Fujii, 2009; Schilithz et al., 2013).  

TBT is considered an endocrine disruptor, causing masculinization characterized by 

the development of male sex characteristics (imposex) in almost 200 species of female 

gastropods (Sternberg et al., 2010). TBT effects on fish reproduction related to sex 

differentiation, spermatogenesis, oogenesis and sexual behavior have also been described 

(Mochida and Fujii, 2009). 

Recent estimates indicate declining organotin (OT) concentrations and amelioration of 

imposex endpoints in Europe (Cacciatore et al., 2018; Laranjeiro et al., 2018), although 

organotins still persist as relevant contaminants due to remobilization from contaminated 

sediments (Rüdel, 2003), and as a result of ongoing production and sales of OT based paints, 

especially for distribution in Caribbean and Central America (Turner and Glegg, 2014). In 

Latin America, there is evidence that leisure and fishing boats are current TBT sources 

leading to relatively high imposex incidence linked to the occurrence of TBT residues in 

surface sediments and gastropod tissues (Castro et al., 2018).  

Illegal use of TBT in South America is also deemed important. TBT sediment 

concentrations along the Brazilian Atlantic Coast pointed out significant contamination by 

this compound with highest OT concentrations close to shipyards, harbors and marinas, 

correlated with a high incidence of imposex (Castro et al., 2012; Artifon et al., 2016; Maciel 

et al., 2018).  

Historically, TBT concentrations in the range of 0.1 to 0.5 µg TBT L -1 were found in 

pleasure boat harbors in the 1980s, significantly higher than in open surface waters, bays, and 

estuaries, where values ranging from 1 to 50 ng TBT L-1 were commonly observed (Fent, 

1996). However, a wider range of TBT water concentrations from 0.1 to 7.2 μg TBT L-1 have 

been found in harbors and marinas in North America and Europe (Valkirs et al., 1986; 

Ritsema et al., 1991). Tributyltin concentrations in the South Atlantic Argentine Coastal 

waters ranged from 0.18 in coastal beaches to 8.0 μg L-1 in harbors (Goldberg et al., 2004), 

and from 0.19 to 4.40 μg TBT L-1 in samples collected on the coastal from 2001 to 2007 (De 
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Waisbaum et al., 2010). Additionally, along the Atlantic Brazilian Coast maximum water 

TBT concentrations of 0.70 μg TBT L-1 were detected in the most contaminated estuary of 

Paranagua Bay (Castro et al., 2012). 

TBT accumulates in fish with bioconcentration factors between 500 and 1,000, and 

partitions to lipid rich tissues. Different modes of toxic action in molecular and biochemical 

processes can be triggered with a bioaccumulation of this compound, including perturbation 

of cellular calcium homeostasis, damage of plasma membranes and inhibition of ion pumps 

and effects on intracellular sulfhydryl-containing proteins, all of which can lead to cytotoxic 

and histopathological effects (Fent, 1998).  

Fish at early stages of life have typically higher sensitivity to contaminants (McKim, 

1977) and effects at this stage may compromise the recruitment of these individuals to 

adulthood and potentially affect their populations. Histopathological or behavioral effects of 

TBT have been investigated in studies with juvenile or adult fish, but rarely applied together 

to fish early life stages (Fent, 1998; Berto-Júnior et al., 2018). Adequate vision is essential for 

survival of early life stages of fishes (Carvalho et al., 2008), and histopathological effects of 

OTs on the eye and retina have been addressed in a few species. The freshwater minnow 

Phoxinus phoxinus larvae was exposed to 0.8 and 19.5 μg TBT L-1 and showed concentration-

related degenerative changes in the corneal epithelium, lens, retina and pigment layer of the 

retina and choroid, associated with opacity in the eyes, and reduced mobility with 

uncoordinated swimming (Fent and Meier, 1992). TBT contamination has shown 

degenerative effects on different species, causing generic abnormal eye development in larvae 

of the freshwater medaka Oryzias latipes (Hano et al., 2007), reducing swimming speeds in 

zebrafish Danio rerio larvae (Liang et al., 2017), and causing skeletal malformations in larvae 

of the marine golden fish Coryphaena hippurus (Adema-Hannes and Shenker, 2008). 

Additionally, reductions in growth were detected in larvae of the freshwater fathead minnow 

Pimephales promelas exposed to triphenyltin (Jarvinen et al., 1988). 

Integrated approaches based on histological and behavioral endpoints relevant to 

growth and recruitment are key to understand how toxic effects on important sensory organs 

and/or on locomotor skills can potentially lead to foraging deficits and reduced growth, or to 

reduced predator evasion skills, helping us better understand contaminant effects on fish early 

stages of development (Sloman and McNeil, 2012).  

The teleost euryhaline guppy Poecilia vivipara is found along the Brazilian coast 

(Gomes Jr and Monteiro, 2007), and its juvenile and adult stages have become an important 
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model for tropical estuarine fish ecotoxicology. Endpoints encompassing molecular (Mattos 

et al., 2010), biochemical (Machado et al., 2014), histological (Paulo et al., 2012) and 

behavioral effects (Torreiro-Melo et al., 2015) have been measured after exposure to 

contaminants. There is a lack of standardized tests with early life stages of tropical estuarine 

fish, and P. vivipara reproduction by viviparity facilitates its cultivation in the laboratory, as 

well as the maintenance of the newborns that are in many aspects similar to juveniles 

(Arcanjo et al., 2014). Thus, the objective of the present study was to evaluate the lethal and 

sublethal effects of TBT to P. vivipara early stages of development, quantifying the 

degenerative effects through histological biomarkers in the eye and retina together with 

behavioral biomarkers related to swimming speed, resistance and trajectory, and also prey 

capture and growth. 

2 MATERIAL AND METHODS   

2.1 MAINTENANCE AND REPRODUCTION OF Poecilia vivipara  

Newborn Poecilia vivipara were obtained from a breeding stock kept at the 

Laboratory of Aquatic Ecotoxicology from Federal University of Pernambuco. Adult Poecilia 

vivipara were kept in 100 L aquaria at salinity 25 and temperature 26 ± 1 °C (mean ± standard 

deviation), at a sex ratio of 1 male: 2 females. Breeding adults were fed twice a day with fish 

food with 40% protein content and live Artemia nauplii. Aquarium water was constantly 

recirculated through a mechanical and biological filtration system. The concentration of total 

ammonia remained below 0.02 mg L-1. Mean pH was 8.2 ± 0.1 and mean dissolved oxygen 

was 5.8 ± 0.4 mg L-1, measured twice a week by a YSI Professional Plus multiparameter 

probe. Pregnant females, identified by with a dilated abdomen and a dark spot in the posterior 

region near the genital opening indicating birth proximity were separated in individual aquaria 

with a volume of 2 L until the birth of the newborns. After birth, the fish were separated and 

fed daily with an average of 500 nauplii of Artemia sp. until the beginning of the experiments, 

on the sixth day of life, with a total length of 8.9 ± 0.4 mm and a total weight of 11.0 ± 1.9 mg 

(mean ± standard deviation).  

2.2 CHEMICALS  

A primary stock solution was prepared from the dissolution of 0.1105 g of tributyltin 

(CAS number 1461-22-9, purity 96 %, Sigma-Aldrich, St Louis, USA) in 50 mL of 
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dimethylsulfoxide (DMSO) (CAS Number 67-68-5, purity 99 %), yielding a concentration of 

2,210 mg TBT L-1. Secondary and tertiary working solutions at the concentrations of 221 mg 

L-1 and 4.42 mg L-1 were prepared by diluting the primary stock solution and secondary 

solution, respectively. Different volumes of these solutions were pipetted with appropriate 

variable volume micropipettes to aquaria with a volume of 5 L of sea water at salinity 25. 

Treatment aquaria with nominal concentrations of 0.01; 0.1; 1.0; 4.5; 7.0 and 9.0 µg TBT L-1, 

plus controls (C) and solvent controls (SC-DMSO) were prepared. The concentration of 

DMSO in the different treatment aquaria was not higher than 0.002 % (v/v).  

2.3 EXPERIMENTAL DESIGN 

Ten fish were used per treatment, totaling 80 individuals exposed to TBT during 7 

days. Each fish was kept separately in a 300 mL beaker containing 200 mL total volume of 

the TBT test solution, and 100 % renewal of TBT solutions was performed daily on each 

beaker. Water quality parameters were kept identical to those reported for fish culture in 

previous topic concerning P. vivipara maintenance.  

2.4 MORTALITY 

To evaluate the mortality of fish exposed to TBT, the number of dead fish per day was 

recorded in each treatment. Dead or moribund fish were not used for any histological 

analyses.  

2.5 SPONTANEOUS SWIMMING SPEED 

After 7 days of exposure to TBT, the surviving fish from each treatment were 

transferred individually to 300 mL beakers (experimental arenas) with 200 mL of clean 

seawater at salinity 25. Each individual fish from different treatments was recorded on video 

during 30 min in superior view using video cameras (model VP600H, Intellbras, São Jose, 

Brazil) with 6-60 mm variable zoom lenses. Mean swimming speed (cm s -1) during the 

monitored period was calculated, and trajectory maps of the fish were generated were 

generated using the tracking software Smart (PanLab Harvard Apparatus, USA).  
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2.6 SWIMMING RESISTANCE 

Newborns fry were individually submitted to a swimming resistance test, determined 

by assessing the fish's ability to maintain position while swimming in a countercurrent flow of 

water (Torreiro-Melo et al., 2015). After the introduction of each fish individually into the 

system, it is exposed to a sequence of increases in water flow, controlled by a PVC valve. 

After an acclimatization period of 90 s, the test was started from a flow of 2 L min-1, which 

was progressively increased in 1 min intervals through adjustments in the PVC valve to a 

maximum of 12 L min-1. The total time spent by each individual in the swimming resistance 

test was timed. The end of the test occurred when the fish did not resist countercurrent 

swimming and was dragged out of the system. Swimming resistance was quantified by the 

Swimming Resistance Index (SRI), based on the equation: SRI = AF + (LFT'/60) * LF'. 

where AF = accumulated flow: the sum of the flow rates against which the fish swam 

for 1 full min (L min-1); LF' = largest flow rate tested at which the fish was carried out of the 

system (L min-1); LFT' = time in seconds that fish was able to stay in the system at the highest 

flow rate tested.  

2.7 DAILY CAPTURE OF ARTEMIA NAUPLII (DNIP) 

During the seven days of exposure, each fish of the different treatments was fed daily 

with hatched Artemia sp. nauplii. Nauplii were concentrated with a 200 μm sieve, draining the 

water and excess humidity by blotting gently on a paper towel, and wet weight of the nauplii 

was measured in a balance with an accuracy of 0.01 g. Nauplii were quickly returned to 25 

salinity water and a solution with 15 g wet weight Artemia sp. nauplii L -1 was prepared, 

which contains approximately 600 nauplii mL-1. 1 mL from this nauplii solution was added 

daily to individual fish in each beaker. Every day three 1 mL samples this nauplii solution 

was preserved in formaldehyde to count the average number of prey offered each day. During 

the daily renewal of TBT solutions in each beaker, all remaining Artemia sp. nauplii were 

concentrated with a 200 μm sieve and preserved with formalin and Bengal Rose stain for later 

counting of nauplii consumed. The daily number of ingested prey (DNIP) was evaluated by 

the difference between the total number of nauplii offered (NO) per day and the number of 

nauplii remaining (NR) after 24 hours, where daily DNIP = NO – NR.  
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2.8 GROWTH  

The fish were weighed and measured at the beginning and at the end of the exposure 

to evaluate growth increase in wet weight biomass at 0.0001 mg increments and increase in 

standard length at 0.1 mm increments. Each live fish was quickly blotted dry when placed in 

contact with a paper towel in a plastic sieve and introduced into a beaker with water already 

positioned inside the analytical balance to minimize the stress of staying out of the water. 

Standard length was quantified from photographs of each fish using a Zeiss Stemi 2000 

stereomicroscope at magnification of 20x, later processed by Zeiss AxioVision imaging 

analysis software.  

2.9 HISTOPATHOLOGY OF THE EYE AND RETINA  

After exposure and behavioral tests, all fish were euthanized in ice water at 2 ºC, 

according to protocol approved by the Animal Experimentation Ethics Committee of UFPE. 

Six newborn P. vivipara per treatment were used for the histopathological analysis. Fish were 

fixed in 10% buffered formaldehyde for 24 h and stored in 70% ethanol until 

histopathological analyzes. Traditional dehydration procedures were used in ethanol, 

diaphanization in xylol, followed by impregnation and paraffin inclusion of whole fish (Paulo 

et al., 2012). The blocks were cut in a Leica microtome with a thickness of 5 μm, and the 

tissues were stained with Hematoxylin and Eosin (HE). Histopathological alterations in the 

eyes and retina were recorded, and the frequency of fish at different treatments exhibiting 

alterations in the retinal pigment epithelium (RPE) layer, photoreceptor and outer nuclear 

layer, outer plexiform layer, ganglion cell layer, iris and corneal areas was calculated. 

2.10 STATISTICAL ANALYSES  

The lethal concentration to 50% of exposed individuals after 96 hours of exposure 

(LC50-96h) was calculated using the Trimmed-Spearman-Karber (TSK) method (USEPA, 

2002). Results of the parameters swimming speed and resistance, daily ingested prey and 

growth from the different treatments were analyzed by one-way ANOVA, followed by the 

Dunnett test to verify differences between control and treatments. When absence of normality 

(Kolmogorov-Smirnov test) or homoscedasticity (Levene median test) was observed, 

Kruskall-Wallis non-parametric test (KW) was applied, followed by the Dunn test to evaluate 

differences between control and treatments using SigmaPlot version 12 software (Jandel 

 



61 

 

 61 

 

Scientific, Erkrath, Germany). The LOEL (lowest observable effect level) and NOEL (no 

observable effect level) were estimated from Dunnett or Dunn tests, depending on the 

assumptions above. A statistical significance of p < 0.05 was used. 

3 RESULTS  

3.1 MORTALITY  

P. vivipara TBT LC50-96h was equal to 7.6 μg TBT L-1 (95% confidence limits of  

7.1 and 8.1). Treatment individuals 9.1 only participated in the mortality and 

histopathological assessments due to the occurrence of high mortality rates. 

3.2 SPONTANEOUS SWIMMING SPEED  

A significant reduction of 85 % on median spontaneous swimming velocity was only 

observed in the fish exposed to 7.0 μg TBT L-1 compared to the controls (Fig. 1: KW H5= 

14.9, p < 0.001, Dunn, p < 0.05). Median values of spontaneous swimming speeds were 2.0; 

2.3; 1.4; 2.7; 2.6 and 0.3 cm s-1 for P. vivipara from treatments C, SC, 0.01, 1.0, 4.5 and 7.0 

μg TBT L-1, respectively. The swimming trajectory of fish exposed to TBT from treatments 

4.5 and 7.0 μg TBT L-1 showed a reduction in the exploration of the swimming arena (Fig. 2). 

3.3 SWIMMING RESISTANCE INDEX  

A significant reduction of 60 % on the mean SRI was observed in the fish exposed to 

7.0 μg TBT L-1 compared to the controls (Fig. 3: Anova F47.5 = 8.4, p= < 0.001 Dunnett, p < 

0.005). Mean values of SRI were 9.6, 12.5, 7.2, 7.3, 7.4 and 3.8 L s-1 for P. vivipara from 

treatments C, SC, 0.01, 0.1, 1.0, 4.5 and 7.0 μg TBT L-1, respectively (Fig. 3). 

3.4 DAILY NUMBER OF INGESTED PREY (DNIP)  

The exposure of Poecilia vivipara to 7.0 μg TBT L-1 caused a statistically significant 

reduction in the mean daily number of ingested nauplii of 33.6% relative to the controls 

(Table 1: KW- H6 = 78.7, p = 0.001, Dunn, p < 0.05). The median values of DNIP were 598, 

597, 483, 598, 598, 597, 381 for P. vivipara from treatments C, SC, 0.01, 0.1, 1.0, 4.5 and 7.0 

μg TBT L-1, respectively (Table 1). 
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3.5 GROWTH  

A significant growth rate reduction in terms of wet weight biomass or standard length 

relative to the controls of 56 % and 64 %, respectively, was detected in P. vivipara after seven 

days of exposure to 7.0 μg TBT L-1 (Table 1: Anova F49,5 = 4.0, p = 0.004; Dunnett, p < 0.05). 

Mean growth rates of P. vivipara from treatments C, SC, 0.1, 1.0, 4.5 and 7.0 μg TBT L-1 

were 7.6, 8.6, 10.9, 9.6, 8.8, 5.8 and 3.3 mg (biomass increase - IB) and 2.2, 2.7, 1.7, 2.5, 2.1, 

1.9 and 0.8 mm (standard length increase - IL), respectively (Table 1). 

3.6 HISTOPATHOLOGY OF EYE  

In control fish retinas, the retinal pigment epithelium (RPE) layer is formed by a 

melanin pigmented monolayer composed of cuboid cells. The RPE layer in the light adapted 

control fish exhibited pigmentation both on its apical and basal side (aps and bas in Fig. 4A), 

as expected. The outer nuclear layer (ONL) and inner nuclear cell layer (INL) also exhibited 

normal characteristics (Fig. 4A). The outer plexiform layer (OPL) and inner plexiform layers 

(IPL), derived from the contact of axons of the bipolar neurons with nuclear cells, presented 

normal cellular arrangement (Fig. 4A).  

The cornea (co) and the corneal stroma also presented a normal configuration, with a 

squamous epithelium rich in collagen fibers (Fig. 5A1 and 5A2). In control fish, the 

pigmented iris (PI in Fig. 5A1 and 5A2), derived from RPE cells, presented a thin layer of 

melanin pigmentation in its cuboid cells (lmpcc in Fig. 5A2). Histopathological changes were 

observed in eyes of fish exposed to all treatment groups. Alterations found in the retinal 

pigment epithelium included RPE depigmentation and migration of pigment to apical region 

of RPE cells (dpmi-ap in Fig. 4B, C and D), which was verified in 67 % of the exposed 

individuals to 0.01 μg TBT L-1, 50 % in 1 μg TBT L-1, 40 % in 4.5 μg TBT L-1 and 33 % in 

7.0 μg TBT L-1 exposed fish (Table 2).  

A different pattern characterized by RPE pigment migration to the basal region of RPE 

cells, with no pigment in the RPE microvilli communicating with the photoreceptor 

extensions (pmba in Fig. 4E and F) was detected in 66.7 % of the fish exposed to 7.0 μg TBT 

L-1 and in 100 % of the fish exposed to 9.0 μg TBT L-1 (Table 2). Associated with these 

alterations in RPE pigment distribution at lower and higher TBT concentrations, a dose-

dependent increase in photoreceptor layer disorganization (dphl in Fig. 4) was observed. 33 % 
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of exposed fish exhibited dphl at 0.01 µg TBT L-1, increasing to 67 % and 83 % of fishes 

exposed to 7.0 and 9.0 µg TBT L-1, respectively (Table 2). 50 % and 100 % of fish exposed to 

7.0 and 9.0 μg TBT L-1, respectively, also indicated signs of photoreceptor degeneration. This 

photoreceptor layer disorganization occurred along the entire retina, but mostly in the retinal 

equatorial region. Other alterations such as RPE invagination towards the photoreceptors were 

also verified in frequencies ranging from 0 % to 50 % (rpin in Fig. 4E, F) of individuals 

exposed both to lower and higher TBT concentrations (Table 2). Areas with hyperplasia were 

found in the RPE (hyrpe in Fig. 4F) in 50 % and 67% of fish exposed to 7.0 and 9.0 μg TBT 

L-1, respectively, and hyperplasia was also detected in outer nuclear and ganglion cell layers. 

Vacuolization in the inner plexiform layer was detected both in lower and higher TBT 

concentrations, frequencies ranging from 33% of fish exposed to 0.01 μg TBT L-1 and 50 % 

of 9.0 μg TBT L-1 exposed fish (vipl in Fig. 4E, F). A concentration dependent increase in iris 

melanin hyperpigmentation (imhy in Fig. 5) was observed. 17% of exposed fish exhibited 

imhy at 0.01 µg TBT L-1, increasing to 50 % and 100% of fishes exposed to 7.0 and 9.0 µg 

TBT L-1, respectively (Table 2). Iris epithelial cell atrophy (ieca in Fig.5) was detected in fish 

exposed to 0.01 μg TBT L-1 (33.3%), 4.5 (20%), 7.0 (33.3%) and 9.0 μg TBT L-1 (83.3%) 

(Table 2). An increasing external darkening of the eyes was visible in TBT exposed fish 

(Supplementary material, Fig. 6). The cornea was thickened (co-tkn in Fig. 5) in 50% and 

33% of fish exposed to 1.0 and 4.5 μg TBT L-1, respectively. None of the histological 

alterations described above were detected in control fish.  

4 DISCUSSION 

Early stage of development of Poecilia vivipara exposed to tributyltin exhibited lower 

survival rates and developed histopathologies in the eye in association with a decrease of 

swimming speed and resistance, as well as a decrease in prey capture skills and growth. In 

this study, the LC50-96h calculated for P. vivipara newborns was 7.6 µg TBT L-1. LC50-96h 

for early stages of development of other fishes was 3.0 μg TBT L-1 for the most sensitive 

Menidia beryllina larvae (Bushong et al., 1988), and 3.9 μg TBT L-1 for the Chinese rare 

minnow larvae Gobiocypris rarus (Li and Li, 2015). Less TBT sensitive species include 

Fundulus heteroclitus larvae (LC50-96h = 23.4 μg TBT L-1) (Bushong et al., 1988) and 

medaka larvae (Oryzias melastigma) (LC50-96h = 25 μg TBT L-1) (Bao et al., 2011). 

Therefore, our data indicate that early life stages of P. vivipara are relatively sensitive to the 

lethal effects TBT. 
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Although LC50s provide important information that allow interspecific comparisons 

of sensitivity in terms of lethality, they are insufficient to clarify the ecological viability of the 

surviving individuals that can be better investigated by the application of sublethal toxicity 

parameters. Early life stages of fishes are mostly sight feeders, and proper development and 

functioning of the eye is essential for survival (Douglas and Djamgoz, 2012). Within the 

retina, photoreceptors and pigment granules inside retinal pigment epithelium (RPE) cells 

undergo positional changes, called retinomotor movements, in response to changes in ambient 

light conditions, preparing the eye for daytime or nighttime vision (Burnside and King-Smith, 

2011), and potentially affecting visually based predator prey interactions of fishes. A 

disruption of retinomotor movements in TBT exposed P. vivipara newborns was detected at 

all concentrations tested. The RPE layer in the light adapted control fish used in this study 

was pigmented both on its apical and basal side (aps and bas in Fig. 4A). In this situation 

pigment granules migrate into the long, interdigitating apical projections (microvilli) of the 

RPE cells that contact the external segments of photoreceptor cells, protecting the rods from 

excessive bleaching in daytime light levels (Hodel et al., 2006; Burnside and King Smith, 

2011). 

An alteration in the RPE structure and retinomotor movements was detected, 

characterized by RPE depigmentation and migration of pigment granules to the apical region 

of RPE cells (dpmi-ap in Fig. 4B, C and D), which was observed in 67 % of exposed fish at 

the lowest concentration of 0.01 μg TBT L-1. This alteration was also observed in the other 

tested concentrations at significant frequencies (Table 2). A different pattern of alteration in 

retinomotor movements was detected at higher TBT exposure concentrations. High 

frequencies of fish with RPE pigment migration to the basal region of RPE cells were 

detected in 7.0 and 9.0 μg TBT L-1 exposed individuals (Table 2 and Fig. 4E, F), resembling 

the dark condition that occurs when pigments are retracted to the basal region to expose rod 

photoreceptors during retinomotor movements towards a dark adapted state (Hodel et al., 

2006). However, all controls and TBT exposed fish used in this study were light adapted 

before euthanization and analysis, and a clear dysfunction in retinomotor movements was 

characterized.  

Alterations in retinomotor movements were also verified in light adapted juveniles of 

Terapon jarbua exposed to high sublethal waterborne TBT concentrations of 100 μg TBT L-1 

(Wang and Huang, 1999), and our study demonstrates that these effects can occur at much 

lower and more environmentally relevant waterborne TBT concentrations. The dose 
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dependent increase in photoreceptor layer disorganization and high frequencies of 

photoreceptor degeneration foci detected at higher TBT concentrations of 7.0 and 9.0 μg TBT 

L-1 (Fig. 4E, F and Table 2) suggest that the migration of pigment to the basal region of the 

RPE could be causing an increase of rod photoreceptors light exposure in the photopic 

conditions. Exposure of rod photoreceptors to day light is known to cause photoreceptor 

degeneration (Hodel et al., 2006). Retinal depigmentation was also described in TBT exposed 

minnow Phoxinus phoxinus (Fent and Meier, 1992). Some of the pathologies found in the 

retina of TBT exposed P. vivipara such as areas with disorganized photoreceptor layer, 

photoreceptor degeneration and retinal pigment epithelium invaginations (Fig. 4E, F) as well 

as drusen formation in RPE are typical of macular degeneration in humans (degeneration of 

photoreceptors near the optic nerve) that over time leads to eventual blindness (Nommiste et 

al., 2017). TBT induces necrosis and opacity in the cornea epithelium, as seen in guppies P. 

reticulata exposed to 10 µg TBTO L-1 (≡ 9.47µg TBT L-1)  (Wester and Canton, 1987) and in 

medaka Oryzias latipes exposed to 1,0; 3,2 and 10,0 µg TBTO L-1 (≡ 0.95, 3.03  and 9.47µg 

TBT L-1) (Wester et al., 1990). Larvae of minnow Phoximus phoximus exposed to 4.3; 8.0 and 

19.5 µg TBT L-1 developed thin and opaque corneas (Fent and Meier, 1992). In this study a 

thickening of the cornea was observed only in fish exposed to 1.0 or 4.5 µg TBT L-1 (co-tkn 

in Fig. 5C1 and 5D1). Iris epithelial or cuboid cells are a continuation of RPE cells (Bharti et 

al., 2006), and the detected dose dependent increase in iris melanin hyperpigmentation (imhy 

in Fig. 5) together with atrophy of the iris cells (ieca in Fig. 5B2, 5D2 and 5E2) were 

associated with the macroscopic external darkening of the eyes (Fig.1 suppl. material), 

possibly due to this hyperpigmentation detected in the iris.   

Decreased swimming speed and resistance were verified in P. vivipara exposed to 7.0 

μg TBT L-1 together with a disrupted swimming trajectory, characterizing a state of lethargy 

and less space exploration by the fish, essential for possible detection and capture of prey. A 

slight tendency to decline in the swim resistance index was also observed in fish exposed 

from 0.01, probably in favor of the effects on the eyes. Danio rerio larvae exposed to a 

concentration of 1x108 μg TBT L-1 for 96 hours also showed significant inhibition of 

swimming speed (Liang et al., 2017), and our results are also in agreement with descriptions 

of TBT exposed fish presenting disturbances in equilibrium and swimming coordination such 

as minnows Phoxinus phoxinus (Fent and Meier, 1992), and rainbow trout Oncorhynchus 

mykiss (Triebskorn et al., 1994a). These authors also verified ultrastructural alterations in the 

optic tectum and optic nerve correlated with alterations in swimming behavior (Triebskorn et 
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al., 1994b), and speculated whether this neurotoxicity in the brain optic pathways would be a 

significant factor leading to swimming effects. Studies with Sebastiscus marmoratus showed 

that TBT induced a state of lethargy and depression in exposed fish, through the neurotoxic 

effect of this contaminant on central nervous system (CNS), inhibiting the neurotransmitters 

5-hydroxytryptophan, noradrenaline and dopamine receptors (Yu et al., 2013). Fent and 

Meier, (1992) observed that hydropic vacuolations and pyknosis in nuclei of ganglion cells 

and spinal cord caused a reduction in the locomotion of Phoxinus phoxinus embryos and 

larvae exposed to 4.4; 9.9; 8.0 and 19.5 μg TBT L-1.  

Our results indicate that retinal and iris alterations in TBT exposed P. vivipara at 

higher TBT concentrations are also associated with swimming disturbances, corroborating the 

possibility that overall effects in the visual system pathway might be leading to a damage of 

swimming skills. Alterations in the morphology of larvae exposed to TBT have also been 

reported influencing swimming behavior, such as skeletal and neuromuscular malformation, 

tail curling or shortening, and scoliosis or lordosis, as observed in Oryzias latipes (Bentivegna 

and Piatkowski, 1998; Hano et al., 2007). Fent and Meier, (1992) observed that hydropic 

vacuolations and pyknosis in nuclei of ganglion cells and spinal cord caused a reduction in the 

locomotion of Phoxinus phoxinus embryos and larvae exposed to 4.4; 9.9; 8.0 and 19.5 μg 

TBT L-1. However, these skeletal changes were not observed in this study. The reduced intake 

of nauplii by P. vivipara exposed to 7.0 μg TBT L-1 lead to a significant reduction in energy 

intake, and to a statistically significant decrease in growth, also verified in TBT exposed 

Cyprinus carpio (Schmidt et al., 2004) and Oncorhynchus mykiss (Triebskorn et al., 1994b). It 

is possible that the reduced prey capture by 7.0 μg TBT L-1 exposed P. vivipara may be 

explained by the detected reduced swimming abilities together with limitations in the fish 

visual ability to detect prey, considering all the retinal and iris alterations discussed in detail 

above. It is also important to mention that the significant alterations in retinomotor 

movements, photoreceptor layer organization and iris pigmentation that were also detected in 

P. vivipara exposed to lower TBT concentrations apparently did not affect visually dependent 

Artemia capture skills.  

However, it is possible that the prey capture experimental procedures used in this 

study did not involve a significant challenge that would be affected by more subtle visual 

function effects at the lower TBT concentrations, as each fish was offered a reasonably large 

amount of Artemia nauplii as prey in a small volume of 200 mL. 
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5 CONCLUSION  

Poecilia vivipara early life stage exposure to waterborne TBT at environmentally 

relevant concentrations lead to significant alterations in retinomotor movements, retinal 

organization and iris pigmentation. These effects on eye retinal structure were associated with 

reduced swimming speed and resistance, reduced prey capture and growth only at higher 

waterborne TBT concentrations. P. vivipara was confirmed as a sensitive model for tropical 

fish ecotoxicology, contributing to a better understanding of the harmful effects TBT can 

produce to the eye and to critical swimming and prey capture behavioral skills relevant to 

recruitment. 
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 Table 1 – Daily catch of Artemia nauplii and growth in weight and length of Poecilia vivipara newborns 
exposed to clean water control (C), solvent control (SC) and concentrations of 0.01, 1, 4.5, 7 μg TBT L-1 after 
seven days of exposure.  

C SC 0.01 0.1 1.0 4.5 7.0

IW (mg) 11.4 ± 2.0 10.9 ± 1,6 10.8 ± 1.9 5.8 ± 0.7 11.3 ± 2.2 10.7 ± 2.3 11.5 ± 1.7

FW (mg) 19.0 ± 2.5 19.5 ± 3.2 21.7 ± 3.0 28.1 ± 4.3 20.1 ± 4.4 16.5 ± 3.0 12.2 ± 2.3

IB (mg) 7.6 ± 3.1
a

8.6 ± 2.7
a

10.9 ± 4.2
a

9.6 ± 4.3
a

8.8 ± 4.0
a

5.8 ± 2.4
a

3.3 ± 5.4
b

ISL (mm) 8.8 ± 0.5 8.7 ± 0.3 9.0 ± 0.6 8.2 ± 0.4 9.0 ± 0.5 8.8 ± 0.6 9.1 ± 0.3

FSL (mm) 9.9 ± 3.6 11.4 ± 0.9 10.7 ± 0.8 10.7 ± 1.1 11.1 ± 0.8 9.6 ± 3.4 9.8 ± 0.4

IL (mm)  2.2 ± 0.8
a

2.7 ± 1.0
a

1.7± 0.9
a

2.5 ± 1.1
a

2.1 ± 0.9
a

1.9 ± 0.5
a

0.8 ± 0.6
b

DNIP median 598
a

597
a

483
a

598.4
a

598
a

597
a

381
b

DNIP  percentile 25% 473 357 17 542 483 483 16

DNIP  percentile 75% 618 618 599 618 617 618 562

IW - Initial weight, FW - Final weight, IB - Increase in biomass, ISL - Initial standard length, FSL - Final 
standard length, IL - Increase in length, DNIP – Daily number of ingested prey (Artemia nauplii). Equal letters: 
no statistical difference; different letters: statistically significant difference (Anova followed by Dunnett, p < 
0.05). 
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Table 2 – Frequency (% of individuals relative to total analysed) of histopathological changes observed in 
the eyes of Poecilia vivipara exposed to clean water control (C), and to 0.01, 1.0, 4.5, 7.0 and 9.0 μg TBT L-1 
during seven days. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Alterations / TBT waterborne 
concentrations

C 0.01 1   4.5 7 9

Depigmentation and migration of 
pigment to apical region of RPE 
cells (dpmi-ac in Fig. 4)

0.0 66.7 50.0  40.0 33.3 0.0

Pigment migration to the basal 
region of RPE cells (pmba in Fig. 4)

0.0 0.0 0.0 0.0 66.7 100.0

Disorganized photoreceptor layer 
(dphl in Fig. 4)

0.0 33.3 16.7 40.0 66.7 83.3

Degeneration of Retinal Pigment 
Epithelium cells 0.0 0.0 0.0 0.0 50.0 100.0
Retinal pigment epithelium 
invagination (rpin in Fig. 4) 0.0 33.3 16.7 0.0 3 3.3  50.0
Hyperplasia in Retinal pigment 
epithelium (hyrpe in Fig. 4) 0.0  0.0  0.00  0.0 50.0  66.7
Vacuolization of the inner plexiform 
layer (vipl in Fig. 4) 0.0 33.3 0.0 20 33.3 50.0
Hyperpigmented layer of melanin in 
iris (imhy in Fig. 5) 0.0 33.3 33.3 20.0  50.0 100.0
Iris epithelial cells atrophy (ieca in 
Fig. 5) 0.0 33.3 0.0  20.0 33.3 83.3
Thickening of corneal epithelium 
(co-tkn in Fig. 5) 0.0 0.0 50.0 33.3  0.0  0.0 
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FIGURE CAPTIONS 

Fig. 1: Spontaneous swimming speed (median, percentiles and mean, n = 10) in 

newborns of Poecilia vivipara after seven days of waterborne TBT exposure (Kruskal Wallis 

H5 = 14.9, p < 0.001) (Teste de Dunn, p < 0.05). (C): control; (SC) solvent control (DMSO); 

(*): statistically different relative to control based on Dunn’s test.  

Fig. 2: Swimming trajectories during 5 min of newborn Poecilia vivipara after seven 7 

days of waterborne TBT exposure. (C): control; (SC) solvent control (DMSO).  

Fig. 3: Swimming resistance index (mean ± standard deviation, n = 10) in newborns of 

Poecilia vivipara after seven days of waterborne TBT exposure (Anova F47. 5 = 8.4, p = 0.01) 

(Dunnett, p < 0.05). (C): control; (SC) solvent control (DMSO); (*): statistically different 

relative to control based on Dunnet’s test. 

Fig. 4: Horizontal sections of the retina and histopathological alterations observed in 

newborns of Poecilia vivipara after waterborne TBT exposure, Hematoxylin and Eosin, 

400X. A: control, RPE: retinal pigment epithelium, aps: apical side, bas: basal side, PHL: 

photoreceptor layer, ONL: outer nuclear layer, OPL: outer plexiform layer, INL: inner nuclear 

layer, IPL: inner plexiform layer, GCL: ganglion cell layer, L: lens; B: 0.01 μg TBT L-1 , C: 

1.0 μg TBT L-1; D: 4.5 μg TBT L-1; E: 7.0 μg TBT L-1; F: 9.0 μg TBT L-1. dpmi-ac: 

depigmentation and migration of pigment to apical region of RPE cells (B, C and D); pm-ba: 

pigment migration to basal region of RPE cells (E and F); rpin: RPE invagination; dphl: 

disorganized photoreceptor layer (C, E and F); vipl: vacuolization in the inner plexiform 

layer; hyrpe: hyperplasia of RPE. Insets in A, B, C, D and E show controls and dpmi-ac and 

pmba alterations in more detail. 

Fig. 5: Horizontal sections of the eye and histopathological alterations observed in the 

iris and cornea of Poecilia vivipara exposed to TBT. Hematoxylin and Eosin staining. Panels 

1 (100X) and 2 (400X). A1 and A2: control eyes with normal pigmentation of the iris and 

retinal pigment epithelium (RPE), PI: iris normal pigmentation, lmpcc: thin layer of melanin 

pigmentation along iris cuboid cells in controls; B1 and B2: 0.01 μg TBT L-1; C1 and C2: 1.0 

μg TBT L-1; D1 and D2: 4.5 μg TBT L-1; E1 and E2: 7.0 μg TBT L-1. Alterations: iris melanin 

hyperpigmentation (imhy); iris epithelium cells atrophy (ieca); thickened cornea (co-tkn).  
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ARTIGO 2 

TOXICIDADE HISTOLÓGICA E COMPORTAMENTAL DOS 

ANTIINCRUSTANTES CLOROTALONIL E DICLOFLUANIDA EM RECÉM-

NASCIDOS DO BARRIGUDINHO Poecilia vivipara 

 

RESUMO 

O barrigudinho Poecilia vivipara tem se revelado um modelo biológico promissor em 

ecotoxicologia. Neste estudo, foi avaliada a toxicidade dos organoclorados clorotalonil e 

diclofluanida, muito utilizados na indústria naval como antiicrustantes, sobre o estágio inicial 

de vida de P. vivipara. Após 3 dias de nascimento grupos de 10 recém-nascidos foram 

expostos durante 96 h a concentrações de clorotalonil e diclofluanida de 10, 25, 50 e 75 µg L-

1, mais controle (água limpa), e controle de solvente (acetona). Cada peixe foi mantido 

isoladamente num béquer contendo a solução teste de clorotalonil ou de diclofluanida, com 

100% de renovação diária. A concentração letal a 50% dos organismos testados após 96 h de 

exposição (CL50-96h) do clorotalonil foi igual a 56,9 µg L-1, e a diclofluanida apresentou 

máxima taxa de mortalidade de 30% na concentração 25 μg L-1. Os resultados do índice de 

alterações histopatológicas hepáticas (IAHH) e das frequências de intensidade de alterações 

no fígado refletiram uma tendência concentração dependente de aumento dos danos hepáticos 

em indivíduos expostos ao clorotalonil e diclofluanida, com desenvolvimento de hemorragia e 

hiperplasias em áreas ductulares. No pâncreas foi identificada maior frequência de processos 

inflamatórios e hiperplasias principalmente em 75 µg L-1 para ambos os biocidas. O índice de 

alterações histopatológicas intestinais (IAHI) também mostrou uma tendência concentração 

dependente no desenvolvimento de lesões na mucosa epitelial dos peixes expostos ao 

clorotalonil. Foram verificadas hiperplasias com indícios de tumores em indivíduos expostos 

a 50 e 75 µg L-1 do clorotalonil e a 75 µg L-1 de diclofuanida. Em relação aos parâmetros 

comportamentais a diclofluanida promoveu uma hiperatividade natatória dos peixes expostos 

a 50 µg L-1, relativo ao controle e o clorotalonil promoveu alterações na alimentação e 

crescimento, com redução significativa (80%) no número de náuplios de Artemia sp ingeridos 

em 75 µg L-1 e de (42% e 53%) no comprimento dos peixes expostos a 25 e 50 µg L-1.  Este 

conjunto de resultados auxiliará na compreensão dos efeitos tóxicos entero hepático e 

comportamental que estes compostos podem causar em peixes em estágio inicial de vida. 

Palavras-chave: Biocidas antivegetativos. Histopatologia. Fígado. Pâncreas. Intestino. 

Comportamento. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

O uso de tintas contendo compostos biocidas antiincrustantes tem sido a melhor 

estratégia para prevenir a bioincrustração de organismos aquáticos aos cascos de navios e 

estruturas submersas em portos e marinas. Para evitar os prejuízos causados por essa adesão 

de organismos os atuais biocidas de reforço (“booster biocides”), ou antivegetativos, da 

terceira geração são frequentemente utilizados em conjunto com formulações a base de cobre 

(Castro et al., 2011).  

O clorotalonil e a diclofluanida são organoclorados muito utilizados como fungicidas 

na agricultura (Voulvoulis et al., 2000) e estão incluídos entre os biocidas de reforço mais 

utilizados em tintas antiincrustrantes atualmente (Konstantinou and Albanis 2004, Guardiola 

et al., 2012). Estudos em diferentes áreas portuárias e estuarinas com intensa atividade naval 

indicaram concentrações de clorotalonil e diclofluanida de até 0,6 µg L-1 e 1,38 µg L-1, 

respectivamente (Van Graft and Leeuwangh 1977; Konstantinou and Albanis 2004). Na 

América do Sul existem poucos estudos informando sobre a ocorrência, disponibilidade e 

toxicidade do clorotalonil, por exemplo, (Castro et al., 2011; Batista-Andrade et al., 2016). 

Essa dificuldade de informações pode estar relacionada ao fato de que estes contaminantes 

são pouco persistentes no ambiente aquático, com elevada taxa de degradação hidrolítica e 

fácil fotodegradação (Thomas, 2009). O clorotalonil possui meia vida curta, 4 a 12 semanas 

na coluna d’água e no sedimento respectivamente, mas ainda assim pode causar um estrago 

considerável sobre a fauna, além disso, esse composto exibe efeitos antagonistas em misturas 

binárias de biocidas (Koutsaftis and Aoyama, 2007).  

A diclofluanida por sua vez, apresenta uma rápida degradação hidrolítica (Sánchez-

Rodríguez et al., 2011). É instável no sedimento e, portanto, determinada por seu metabólito 

N '-dimetil-N-fenil-sulfamida (DMSA), que tem sido considerado mais tóxico que seu 

precursor (van Wezel and van Vlaardingen, 2004). A ocorrência de diclofluanida e seu 

metabólito DMSA foram monitorados em água salgada e sedimentos marinhos de três 

marinas gregas. Como esperado, dada a sua elevada taxa de degradação hidrolítica conhecida, 

concentrações detectáveis de diclofluanida não foram medidas em nenhuma das amostras de 

água do mar. Entretanto, este contaminante foi repetidamente identificado nas amostras 

provenientes de pesca do porto de Arguineguín e das marinas de Porto Rico (Sánchez-

Rodríguez et al., 2011). 
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Pouco se conhece sobre os efeitos nocivos dos biocidas de reforço disponíveis no 

mercado sobre os organismos aquáticos, podendo, portanto, ser até mais nocivos que o TBT 

(Konstantinou and Albanis, 2004). Com isso, torna-se necessária uma avaliação da toxicidade 

desses contaminantes em peixes e em outros organismos aquáticos. Em relação a toxicidade 

do Clorotalonil sobre peixes possui uma elevada toxicidade, podendo inativar enzimas chave 

da cadeia respiratória no fígado ou brânquias, inibir a glicólise ao se ligar com a enzima 

glyceraldeído 3-fosfato desidrogenase (GAPDH) (Caux et al., 1996; Sánchez Garayzar et al., 

2016) e desencadear outros efeitos subletais. As informações sobre a toxicidade da 

diclofluanida para peixes são escassas, principalmente no que se refere aos efeitos subletais. 

Em geral é considerada menos potente que outros biocidas antiincrustantes (Amara et al., 

2018) e apresenta CL50-96h de 11 µg L-1 para trutas Oncorhynchus mykiss, a 120 µg L-1 para 

Leuciscus idus melanotus (van Wezel and van Vlaardingen, 2004). 

Exames histopatológicos têm sido empregados para estabelecer possíveis correlações 

clínico-patológicas entre as respostas morfológicas e a toxicidade de contaminantes (Wolf and 

Wolfe 2005; Hübscher 2015). Através destes estudos, mudanças morfológicas relacionadas a 

lesões teciduais são frequentemente identificadas em peixes contaminados (Bernet et al., 

1999), antes que danos irreversíveis sejam produzidos sobre os indivíduos.  

Os biomarcadores histopatológicos em órgãos frequentemente alvo de contaminantes 

como o fígado, o pâncreas e o intestino têm sido utilizados para avaliar os efeitos de 

poluentes. O fígado é um dos principais órgãos investigados em estudos histopatológicos de 

peixes (Hinton et al., 2001; Wolf and Wolfe, 2005), por ser um local onde ocorrem muitas 

reações de biotransformação, e consequentemente, ser mais propenso a citotoxicidade e 

gênese de tumores (Wolf and Wheeler, 2018). Respostas hepatotóxicas comumente 

identificadas em peixes, relacionadas ao acúmulo ou a perda de reservas energéticas 

(glicogênio e/ou lipídio), ocorrem como efeito direto de intoxicação (Wolf and Wolfe, 2005). 

Estas alterações foram verificadas no medaka Oryzias latipes (Wester et al., 1990) e nos 

barrigudinhos Poecilia reticulata (Wester and Canton, 1987) expostos ao TBT, e em 

Oreochromis niloticus exposto a 80 µg L-1 de clorotalonil (Mahgoub and Maher., 2017). 

As alterações pancreáticas exócrinas podem ser de ordem inflamatória e não 

inflamatória, sendo que elas podem facilmente se estender ao parênquima hepático adjacente, 

e promover alterações nesse tecido (Wolf e Wolfe, 2005), como o desenvolvimento de tumor 

identificado em adultos de Poecilia vivipara de um ambiente poluído (Paulo et al., 2012).  
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O intestino é um órgão onde ocorre reciclagem de enzimas e macronutrientes e 

excreção de resíduos metabólitos, e as alterações desenvolvidas nesse órgão, após a exposição 

à xenobióticos, não são apenas estruturais, mas também funcionais (Saraiva et al., 2015; Palas 

et al., 2016). Respostas necróticas e degenerativas nesse tecido podem estar relacionadas à 

toxicidade de contaminantes sobre a mucosa intestinal, levando à redução da capacidade de 

retenção de nutrientes e à redução funcional ou perda do órgão (Bernet et al., 1999). Necroses 

na mucosa epitelial do intestino de bagres Ictalurus punctatus foram identificadas em 57% 

dos indivíduos após exposição a 42 µg L-1 de clorotalonil (Gallagher et al., 1992). A interação 

de alterações em diferentes órgãos pode ser claramente diferente da soma de seus efeitos 

individuais, e desta forma, uma avaliação conjunta refletindo um efeito geral da situação 

entero-hepática é desejável. 

Peixes em estágios iniciais de vida têm tipicamente maior sensibilidade a 

contaminantes (McKim, 1977). Respostas comportamentais de estágios iniciais de 

desenvolvimento de peixes expostos a contaminantes são importantes para a compreensão de 

efeitos ecológicos relevantes para o recrutamento (Sloman and McNeil, 2012). Em recém-

nascidos de Poecilia vivipara é possível identificar efeitos a nível comportamental logo após 

o nascimento, pois são capazes de nadar imediatamente na coluna d’água e ir à busca de 

alimento, e já possuem os principais órgãos e sistemas completamente formados  (Rocha et 

al., 2010). O teleósteo eurialino barrigudinho Poecilia vivipara pode ser encontrado ao longo 

da costa brasileira (Gomes Jr and Monteiro, 2008), apresenta reprodução por ovoviviparidade 

e lecitotrofia, com nutrição dos embriões ocorrendo exclusivamente pelo vitelo (Arcanjo et 

al., 2014). Estágios iniciais de desenvolvimento representados por recém-nascidos de P. 

vivipara ainda não foram utilizados em ecotoxicologia, embora adultos tenham sido usados 

como espécie modelo em bioensaios laboratoriais focados em contaminantes como óleo diesel 

(Mattos et al., 2010), fenantreno (Torreiro-Melo et al., 2015), cobre (Machado et al., 2013).  

Desta forma, o objetivo do presente estudo foi avaliar efeitos letais e subletais da 

exposição de estágio inicial de desenvolvimento de P. vivipara ao clorotalonil e a 

diclofluanida, quantificando efeitos histopatológicos no fígado, pâncreas e intestino, em 

conjunto com biomarcadores comportamentais relacionados à natação e alimentação, e o 

crescimento, contribuindo assim para um melhor entendimento dos efeitos destes biocidas em 

parâmetros relevantes para o recrutamento da espécie. 
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2 MATERIAL E MÉTODOS  

2.1 CULTIVO E REPRODUÇÃO DOS PEIXES 

Fêmeas grávidas e machos adultos de Poecilia vivipara foram coletados com rede de 

arrasto em tanques de cultivo de camarão, localizados em área de manguezal (8.22S, 34.94W) 

do sistema estuarino de Barra de Jangada, próximo ao rio Jaboatão, em Jaboatão dos 

Guararapes, Pernambuco, Brasil. Os peixes foram transportados em tanques de 50 L com 

aeração, para aquários do plantel de reprodutores no Laboratório de Ecotoxicologia Aquática 

da Universidade Federal de Pernambuco. Machos foram mantidos em conjunto com as 

fêmeas na proporção (1 macho: 2 fêmeas) em aquários de 100 L, em salinidade 25 e 

temperatura de 26 ± 1 °C (média ± desvio padrão). A alimentação dos reprodutores foi 

baseada em náuplios de Artemia sp. e ração para peixes com teor de proteína superior a 40%. 

A água dos aquários foi constantemente recirculada por um sistema de filtragem mecânica e 

biológica. A concentração de amônia total se manteve abaixo de 0,02 mg L-1. O pH (8,2 ± 

0,1) e oxigênio dissolvido (5,8 ± 0,4 mg L-1) foi mensurado diariamente por sonda 

multiparamétrica YSI Professional Plus. Grupos de fêmeas grávidas foram separados em um 

aquário com volume de 2 L até o nascimento dos peixes. Essas fêmeas possuíam o abdômen 

dilatado e com um ponto escuro na região posterior, próximo da abertura genital, como 

indicativo de proximidade de nascimento dos filhotes. Após o nascimento, os peixes recém-

nascidos foram separados e alimentados diariamente com náuplios de Artemia até o início da 

exposição, no terceiro dia de vida.  

2.2 PREPARO DAS SOLUÇÕES DE CLOROTALONIL E DICLOFLUANIDA 

Para o preparo da solução de trabalho do clorotalonil (2,4,5,6-

tetracloroisophthalonitrile), uma solução estoque primária foi preparada a partir da dissolução 

de 100,0 mg de clorotalonil pureza 99,3% (Sigma-Aldrich, St Louis, USA) em acetona, 

obtendo uma concentração de 2,000.000 µg L-1. Soluções de trabalho secundária e terciária 

nas concentrações 1,000.000 µg L-1 e 500.000 µg L-1 de clorotalonil foram preparadas por 

diluição da solução estoque primária. O preparo da solução estoque de diclofluanida 

(dichlorofluoromethyl)thio)-N',N'-dimethyl-N-phenylsulfamide) (pureza 99,8%, Sigma-

Aldrich, St Louis, USA) seguiu o mesmo procedimento usado para o clorotalonil, utilizando 

100,0 mg de diclofluanida pureza 99,5% (Sigma-Aldrich, St Louis, USA) dissolvidos em 
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acetona, obtendo uma concentração de 2,000.000 µg L-1. Diferentes volumes destas soluções 

foram pipetados com micropipetas de precisão para aquários com um volume de 10 L de água 

do mar na salinidade 25, de forma a gerar soluções para os tratamentos nas concentrações 

nominais de 10, 25, 50 e 75 µg L-1 de clorotalonil e diclofluanida, além do controle e controle 

de solvente, acetona 0,002 % (v/v). 

2.3 DESENHO EXPERIMENTAL DAS EXPOSIÇÕES 

As exposições foram realizadas simultaneamente aos diferentes tratamentos com 

clorotalonil e diclofluanida. Dez peixes foram usados para cada tratamento de clorotalonil e 

diclofluanida isoladamente (com os adicionais controle; controle de solvente em acetona 

0,002% v/v); nas concentrações 10; 25; 50 e 75 µg L-1, totalizando assim, 100 indivíduos nos 

10 diferentes tratamentos. O experimento seguiu o mesmo delineamento amostral para ambos 

os contaminantes, onde cada peixe foi mantido isoladamente num béquer de 300 mL, 

contendo volume total de 200 mL da solução teste de clorotalonil ou de diclofluanida. 

Diariamente, em cada béquer, 100% das soluções teste foram renovadas e os parâmetros de 

qualidade da água foram mantidos semelhantes aos relatados para o cultivo dos peixes. O 

tempo de exposição aos contaminantes foi igual a 96 horas. 

2.4 MORTALIDADE 

Ao longo do período de exposição, todos os peixes foram devidamente alimentados e 

o número de peixes mortos por dia em cada tratamento foi devidamente registrado. Ao final 

do bioensaio a concentração letal a 50 % dos indivíduos expostos após 96 horas de exposição 

(CL50-96h) foi calculada. 

2.5 VELOCIDADE NATATÓRIA ESPONTÂNEA, DISTÂNCIA PERCORRIDA E 

MAPAS DE TRAJETÓRIA 

As avaliações da velocidade e distância percorrida foram realizadas após as 96 horas 

de exposição ao clorotalonil e diclofluanida. Os peixes sobreviventes de cada tratamento, que 

já possuíam 7 dias de vida, foram transferidos individualmente para pequenos aquários 

(arenas experimentais para a filmagem) com 200 mL de água limpa. Os indivíduos foram 

mantidos por 5 minutos em aclimatação, e posteriormente, monitorados por um período de 10 

minutos, em vista superior através de câmeras de vídeo (modelo VP600H, Intellbras, Brasil) 
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com lentes 6-60 mm de distância focal. Vídeos de cada indivíduo foram gravados num 

computador utilizando-se uma placa de captura (GeoVision modelo GV-900, Irvine, CA), 

sendo, posteriormente, analisados pelo software Smart (PanLab Harvard Apparatus, EUA). 

Foi calculada a velocidade média (cm s-1), a porcentagem de tempo nadando em velocidade 

rápida (> 0,2 cm s-1), lenta (< 0,2 cm s-1) e parado (0 cm s-1), a distância percorrida (cm) 

durante o período monitorado (s), e foram elaborados mapas de trajetórias dos peixes durante 

o período monitorado. 

2.6 NÚMERO DE NÁUPLIOS CAPTURADOS DIARIAMENTE (NNCD) 

Durante as 96 horas de exposição, cada peixe dos diferentes tratamentos foi 

alimentado diariamente com náuplios de Artemia sp. Náuplios recém-eclodidos de Artemia 

sp. foram separados em peneira de 200 µm, drenando a água e determinando o peso úmido 

total dos náuplios em balança com precisão de 0,01 g. A partir deste peso úmido foi 

acrescentada água para obter uma concentração de 15 g L-1 de náuplios, que contém 

aproximadamente 700 náuplios mL-1. Três amostras de 1 mL foram preservadas diariamente 

em formol para contagem da média de náuplios ofertados em cada dia (NO). Um mL desta 

solução foi adicionado diariamente em cada béquer com os peixes isolados, e no dia seguinte, 

os náuplios restantes não consumidos (NR) foram separados e preservados em formol para 

contagem. O número de náuplios capturados diariamente (NNCD) foi avaliado pela diferença 

entre o número total de náuplios ofertados (NO) por dia e o número de náuplios restantes 

(NR) após 24 horas, onde: NNCD = NO - NR. 

2.7 CRESCIMENTO 

Após os testes comportamentais, os peixes foram pesados e medidos no início e ao 

final da exposição, após os testes comportamentais, para avaliar o crescimento através do 

incremento em biomassa (precisão de 0,0001 g) e comprimento total (precisão de 0,1 mm). O 

comprimento padrão foi quantificado a partir de fotografias de cada indivíduo dentro da água 

por vista superior usando um estereomicroscópio Zeiss Stemi 2000 com aumento de 20X, e o 

programa AxioVision (Zeiss).  
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2.8 HISTOPATOLOGIA  

Após todos os procedimentos de exposição e avaliação comportamental, os peixes 

foram eutanasiados pela submersão em água a 2oC por 10 minutos, de acordo com protocolo 

aprovado pelo Comitê de Ética em experimentação animal da UFPE 23076-008924/2018-11. 

Os peixes inteiros (n= 6 por tratamento) foram fixados em formol tamponado 10% por 48 h e 

conservados em álcool a 70% até as análises histopatológicas. Foram utilizados 

procedimentos tradicionais de rotina histológica e inclusão em parafina dos peixes inteiros. 

Os blocos foram cortados em micrótomo Leica com espessura de 3 a 5 µm, e os tecidos foram 

corados por Hematoxilina e Eosina (HE). Os cortes foram analisados e imagens das secções 

foram obtidas usando microscópio LEICA DM 2500 com software Leica Application Suite 

LAS 4.12.0. Todos os tecidos foram avaliados por uma visão geral do tecido e posteriormente 

os órgãos foram analisados em 5 campos aleatórios em cada uma das 4 lâminas com 4 cortes 

para cada peixe, com amplificação de 40X e  100X.  

As análises histopatológicas do fígado e intestino foram avaliadas por dois métodos 

semiquantitativos: a frequência de alterações e índices de alterações histológicas. A 

frequência de alterações histopatológicas foi avaliada em todos os órgãos (fígado, pâncreas e 

intestino) pela porcentagem (%) de indivíduos que apresentaram a lesão em relação ao total 

analisado por tratamento. Para avaliar a gravidade das alterações no fígado o índice de 

alterações histológicas hepáticas (IAHH) foi calculado de acordo com Poleksic and Mitrovic-

Tutundzic, (1994). Cada alteração foi classificada em graus progressivos quanto ao 

comprometimento das funções teciduais: estágio I, mudanças que não comprometem o 

funcionamento do órgão; estágio II, alterações graves que comprometem o funcionamento do 

órgão, mas são reversíveis; e estágio III, mudanças sérias que comprometem o funcionamento 

do órgão, e são irreversíveis. O valor de IAHH foi calculado para cada indivíduo de acordo 

com a seguinte fórmula: IAHH = (1 x ƩI) + (10 x ƩII) + (100 x ƩIII), onde ƩI, ƩII e ƩIII 

correspondem ao somatório das alterações nos estágios I (leve), II (moderado) e III (severo), 

respectivamente. Os valores de IAHH entre 0 e 10 indicam funcionamento normal do tecido; 

entre 11 e 20 indicam dano leve ao órgão; entre 21 e 50 indicam dano moderado; de 51 a 100 

indicam dano severo; e maior que 100 indicam dano tecidual irreversível, seguindo uma 

adaptação de Poleksic and Mitrovic-Tutundzic, (1994). 

Alterações histopatológicas no intestino também foram avaliadas quanto à gravidade 

das alterações utilizando o índice de alterações histopatológicas intestinais (IAHI), e o índice  
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de lesão da mucosa intestinal (IMI) de Barišić et al., (2018). Para manter a correlação dos 

graus progressivos de severidade das alterações em leve, moderado e severo, com os estágios 

de severidade das alterações I, II, III respectivamente, foi realizada uma adaptação do índice 

proposto por Barišić et al., (2018) para a classificação do estágio I, que caracterizaria o 

intestino em uma condição de normalidade e sem alteração. Neste trabalho o estágio I foi 

atribuído a seções de intestino caracterizadas como apresentando alterações regressivas nível 

1 de Bernet et al. (1999), baseadas em mudanças estruturais pontuais, ou na arquitetura do 

tecido que reduz o funcionamento do órgão. O estágio II foi atribuído a seções com alterações 

moderadas e progressivas, que aumentam a atividade da célula ou tecido, e estágio III foi 

atribuído a seções de intestino com alterações severas e regressivas, ou inflamatórias que 

mantém um padrão inflamatório. Como o intestino é formado por três camadas de tecidos, o 

epitelial, o conjutivo ou lâmina própria, e o muscular, foi calculado um IAHI para cada tecido 

intestinal, por indivíduo segundo a fórmula IAHI = (1 x ƩI) + (2 x ƩII) + (4 x ƩIII). A média 

aritmética do IAHI em cada camada em particular do intestino representa o grau de danos 

nesta camada, para cada tratamento. O somatório dos IAHI das múltiplas alterações 

encontradas nas três camadas do intestino para cada indivíduo analisado foi chamado de 

índice de lesões da mucosa intestinal (IMI), que representa uma avaliação integrada e 

diretamente proporcional à severidade das lesões histológicas em todas as camadas do 

intestino. A avaliação do pâncreas foi realizada exclusivamente com base na frequência de 

alterações histopatológicas observadas. 

2.9 ANÁLISES ESTATÍSTICAS 

A concentração letal para 50 % dos indivíduos após 96h de exposição (LC50-96h) foi 

estimada usando o teste não paramétrico "Trimmed-Spearman-Karber (TSK)" (USEPA 

2002). Para os parâmetros histopatológicos hepáticos (IAHH), intestinais (IAHI), e 

parâmetros comportamentais, os valores obtidos nos diferentes tratamentos foram comparados 

usando análise de variância de 1 fator, seguido pelo teste de Dunnett para verificar diferenças 

entre o controle e os tratamentos. Quando não foi observada normalidade (teste de 

Kolmogorov–Smirnov) ou homoscedasticidade (teste de medianas Levene), foi aplicado o 

teste não paramétrico de Kruskall-Wallis (KW), seguido do teste de Dunn para avaliar 

diferenças entre o controle e os tratamentos. Para os cálculos, foi utilizado o software 

SigmaPlot version 12 (Jandel Scientific, Erkrath, Germany), com alfa de 5%. A CENO 
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(concentração de efeito não observado) e a CEO (concentração de efeito observado) foram 

estimadas quando possível. 

3 RESULTADOS   

3.1 MORTALIDADE 

A CL50-96h do clorotalonil para juvenis de P. vivipara na fase inicial de vida foi igual 

a 56,9 µg L-1 (limites de confiança de 95% inferior e superior iguais a 42,1 e 77,1 µg L-1, 

respectivamente). Para os peixes expostos à diclofluanida não foi possível estimar a CL50-

96h, e a maior taxa de mortalidade foi de 30% na concentração 25 μg L-1. 

3.2 HISTOPATOLOGIA DO FÍGADO, PÂNCREAS E INTESTINO  

3.2.1 Fígado, pâncreas e intestino controle 

Nos juvenis de P. vivipara com 7 dias de vida analisados neste estudo, a estrutura 

geral do parênquima hepático apresentou semelhança com a de adultos dessa mesma espécie. 

Em peixes controle, os hepatócitos apresentaram forma poligonal, núcleos arredondados e 

estavam distribuídos por entre os vasos sanguíneos.  No citoplasma destas células foram 

identificados vacúolos com reserva energética, semelhante ao descrito para P. vivipara em 

estágio larval antes do nascimento (Arcanjo et al., 2014), e para juvenis de truta arco-íris 

(Yasutake and Wales, 1981) (Fig 1A, Fig 2A).  

Em relação ao pâncreas exócrino em peixes controle, as células estavam agregadas ao 

longo de vasos sanguíneos e localizadas apenas na porção inferior do fígado, próximo ao 

ducto principal, a bexiga natatória, ao timo e ao intestino (Genten, 2009) (Fig 2D). A 

organização estrurural desse órgão nessa fase de vida é bem diferente do que ocorre em 

fígado de P. vivipara adultos, que incorporam quantidades variáveis de tecido pancreático em 

torno dos vasos sanguíneos (Paulo et al., 2012), o que também é verificado em adultos de 

outros peixes que possuem pâncreas exócrino (Wolf and Wolfe, 2005). As células 

pancreáticas possuem forma poligonal, um núcleo central proeminente, com presença de 

grânulos de secreção (zimogênio) nos citoplasmas e basofilia quando coradas com 

hematoxilina/eosina (Fig 2D). 

A arquitetura geral do intestino dos peixes controle mostrou vilosidades normais, 

células epiteliais colunares (ep) (enterócitos), com núcleos ovais e basais, bordas definidas e 
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uma leve produção de muco na extremidade das células, em direção ao lúmen do intestino. 

Algumas células caliciformes (ca) produtoras de muco também foram identificadas associadas 

às epiteliais. Abaixo desta camada encontrou-se uma fina camada de tecido conjuntivo 

(lâmina-própria) (lp) e posteriormente uma fina camada de tecido muscular liso (Fig. 5A), que 

em indivíduos adultos essa camada muscular costuma ser espessa. 

Os exemplares controles apresentaram predominantemente alterações leves (I) e 

moderadas (II) no fígado como vacúolos citoplasmáticos (vac), e vasos sinusóides 

congestionados (cong) (Fig1A, Fig 2A) (Tabela 1). Os pâncreas controles não apresentaram 

alterações teciduais (Fig 2D) (Tabela 2). Nos intestinos controles foram detectadas 

hipertrofias em células mucosas e epiteliais (hppep), da lâmina própria (hpplp) e em fibras do 

músculo liso (hppm). A presença destas alterações (estágio II) foi verificada apenas em 33 % 

dos indivíduos analisados (Tabela 3). 

3.2.2 Alterações no fígado causadas pelo clorotalonil 

O fígado dos peixes expostos apresentaram alterações leves, moderadas e severas. 

Dentre as alterações leves verificadas nos peixes expostos ao clorotalonil o formato irregular 

dos hepatócitos e a presença de pequenos vacúolos foram as mais frequentes em todos os 

tratamentos (Tabela 1). Nas concentrações de 10 e 25 µg L-1 de clorotalonil, a frequência de 

vacuolização foi maior (100%, 100%) relativo ao controle (33%) e às concentrações 50 e 75 

µg L-1 (66,7%; 50%) (Tabela 1). Nas concentrações 10 e 25 µg L-1 os indivíduos que 

apresentaram vaculolização nos hepatócitos (vac), semelhante à esteatose (Fig 1B e C). 

As alterações moderadas (estágio II) ocorreram com maior frequência em 75 µg L-1, 

onde as degenerações citoplasmáticas (degc), infiltração leucocitária (ileuc) com agregados 

macrofágicos, e macrófagos circulantes ocorreram principalmente em torno de ductos biliares 

semelhantes a um processo inflamatório (Fig 1D). Nessas áreas inflamatórias a presença de 

hiperplasias ductulares (hpp) e hepatócitos com organização cordonal e aparência espessada 

também foram identificadas, além de infiltração de células fibroblásticas e multiplicação de 

pequenos vasos sanguíneos. Alterações endoteliais como congestionamento de capilares 

sinusóides (cs) e hemorragia (h) (Fig 2B) foram mais frequentes (100%) em peixes expostos a 

25 e 75 µg L-1 (Tabela 1) e pode indicar uma hiperemia em áreas do fígado (Fig 3A) (Tabela 

1).  
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Como alteração severa (estágio III), pequenos focos de necrose (nec) foram 

identificadas entre hepatócitos vacuolados em 10 e 25 µg L-1, e em áreas inflamatórias  nos 

fígados expostos a 50 e 75 µg L-1. Um provável indício de fibrose hepática também foi 

identificado em indivíduos expostos 75 µg L-1 (Fig 1D). 

Em relação ao IAHH foram verificados aumentos de 3, 4 e 5 vezes maior relativo ao 

controle em 25, 50 e 75 µg L-1 (ANOVA F 19,5 = 3,8, p = 0,015, Dunnett p < 0,05). O IAHH 

de 110 em 75 µg L-1 de clorotalonil ultrapassou o limite da capacidade regenerativa do órgão, 

enquadrando os fígados em uma condição de danos potencialmente irreversíveis nesta 

concentração (Fig. 4A). 

3.2.3. Alterações no fígado causadas pelo diclofluanida  

No fígado dos peixes expostos à diclofluanida, das alterações leves (estágio I), a 

vacuolização citoplasmática (100%, 75%, 100%, 100%) também foi elevada em todas as 

concentrações relativo ao controle (33%)  (Fig 2C, Fig 3B). Embora houvesse a presença de 

vacúolos em fígados de todos os tratamentos, a condição de estetaose ou hiper vacuolização 

esteve frequente em indivíduos das concentrações 10 e 25 µg L-1 (Fig 1B e 1C) (Tabela 1).  

Em relação às alterações moderadas (estágio II) com maiores frequências incluem a 

degeneração citoplasmática (degc) em 10 e 25 µg L-1 e a congestão dos sinusóides (cs) nas 

concentrações 50 e 75 µg L-1 (Tabela 1) (Fig 2C). A frequência de indivíduos com 

hemorragias em áreas com extensa dilatação dos sinusóides foi igual a 40% em 50 e 75 µg L-1 

(Fig 3A). 

Na alteração severa (estágio III) as maiores frequências de indivíduos com necrose 

hepática foram verificadas nos tratamentos 25 e 75 µg L-1 (Tabela 1). A histopatologia foi 

identificada principalmente em áreas vacuoladas ou que exibiam uma arquitetura hepática 

cordonal e espessadas ao lado do pâncreas exócrino. 

No IAHH hepático dos peixes expostos a diclofluanida não foram detectadas 

diferenças significativas entre os tratamentos (ANOVA F20,5 = 1,8, p = 0,151). O IAHH 

atingiu valores médios inferiores a 100 em todos os tratamentos, indicando uma condição de 

danos potencialmente reversíveis. Entretanto, houve grande variabilidade nos tratamentos 25, 

50 e 75 µg L-1, e em alguns indivíduos este valor do índice ultrapassou 100, que indica danos 

irreversíveis (Fig. 4B). 
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3.2.4 Alterações no pâncreas causadas pelo clorotalonil e diclofluanida 

 A inflamação no pâncreas foi verificada em torno dos vasos, onde foi verificado 

formato irregular das células (firc), infiltração leucocitária, região vascular fibrótica e células 

endoteliais hipertrofiadas (Fig 2F). As hiperplasias pancreáticas (hppc), com multiplicação de 

células semelhantes às originais (característica de tumor benigno), foram identificadas em 50 

e 75 µg L-1 de clorotalonil (Fig 2E) e em 10, 25 e 75 µg L-1 de diclofluanida, sendo as maiores 

frequências detectadas na maior concentração de ambos os biocidas, 100% em clorotalonil 75 

µg L-1 e 40% em diclofluanida 75 µg L-1 (Tabela 2). 

3.2.5. Alterações no intestino causadas pelo clorotalonil 

O intestino dos peixes expostos ao clorotalonil 10 µg L-1 assemelhou-se aos dos 

controles, com ausência de alterações na maioria dos peixes. Frequências significativas de 

indivíduos com alterações moderadas e severas foram detectadas a partir de 25 µg L-1 e o 

desenvolvimento de tumores a partir de 50 µg L-1. A predominância da alteração leve (estágio 

I), relacionada ao formato irregular das células epiteliais e caliciformes (firc) mostrou uma 

tendência a ausência da integridade celular (Fig. 5D, 5G e 5H) (Tabela 3). Das alterações 

moderadas (estágio II) as hiperplasias epiteliais (hppep) (Fig. 5E) e conjuntivas (lâmina 

própria) (hpplp) (Fig. 5F) foram as mais frequentes nos peixes expostos a 25, 50 e 75 µg L-1. 

As células caliciformes também se apresentaram bastantes hipertróficas nessas concentrações 

(Fig. 5B, 5H). Em relação às maiores frequências de alterações severas (estágio III) a necrose 

epitelial intestinal (necep) (Fig. 5E) e a infiltração leucocitária (leuc) com agregados 

macrofágicos (Fig. 5G) foram detectadas a partir de 80% dos indivíduos nos tratamentos 25, 

50 e 75 µg L-1, sendo que a maior frequência, relativo ao controle, foi verificada nos peixes 

expostos a 75 µg L-1. Em todas as camadas do intestino as alterações severas mostraram maior 

severidade em 75 µg L-1 (Tabela 3) (Fig. 5). Uma resposta inflamatória progressiva e 

hiperplásica foi identificada entre as camadas epitelial, conjuntiva e muscular, que conferiu 

uma condição crônica no intestino, semelhante a um tumor, em indivíduos de 50 e 75 µg L-1 

(Fig. 6A, 6B) (Tabela 3). Foram identificadas várias inclusões de agregados macrofágicos e 

outras infiltrações leucocitárias sobre a camada epitelial e conjuntiva, juntamente com a perda 

da aparência colunar das células epiteliais, e substituição dessas células por outras distintas 

das originais, compondo assim um tecido hiperplásico disforme e inflamatório. Além disso, 
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áreas próximas ao tumor apresentaram necrose com perda das vilosidades e um muco distinto 

sobre os tecidos (Fig. 6A). 

Com base na análise do índice de alterações histopatológicas intestinais, o IAHEI 

epitelial mostrou uma tendência de aumento concentração dependente nas lesões teciduais 

epiteliais, sendo 30, 49 e 64 vezes maior em 25, 50 e 75 µg L-1 em relação ao controle, 

ANOVA F19,5 = 15,9, p ≤ 0,001, Dunnett, p < 0,05). O IAHCI e o IAHMI foram significativos 

em 50 e 75 µg L-1 em relação ao controle com ANOVAIAHCI F17,5 = 4,4, p = 0,009, Dunnett, p 

< 0,05 e ANOVAIAHMI F20,5= 3,6 , p = 0,01, Dunnett, p < 0,05, respectivamente. O índice 

integrado de lesões da mucosa intestinal (IMI) mostrou um aumento significativo de lesões 

intestinais nos juvenis expostos a 25, 50 e 75 µg L-1 (IMI, ANOVA F = 51,7, p ≤ 0,001. 

Dunnett’ p < 0,05) (Fig.7A).  

3.2.6 Alterações no intestino causadas pela diclofluanida 

Para as alterações intestinais dos peixes expostos à diclofluanida foi verificado um 

aumento concentração dependente nas frequências de alterações leves (estagio I) relacionadas 

à dilatação da camada da lâmina própria (dilp) (Fig. 5C) (Tabela 3). Dentre as alterações 

moderadas (estágio II), incluem as hipertrofias (hptm) e hiperplasias (hppm) na camada 

muscular que conferiram uma aparência espessa ao tecido desde 10 µg L-1. A hipertrofia da 

lâmina própria (hptlp) também foi frequente em todas as concentrações, atingindo 100% em 

25 µg L-1 (Tabela 3). Alterações severas (estágio III) também foram detectadas, incluindo 

áreas epiteliais necróticas semelhantes às encontradas em clorotalonil, porém com um grau de 

extensão menor. A área inflamatória e hiperplásica indentificada como tumor (Figura 6C) 

também apresentava desconfiguração das células epiteliais colunares e a proliferação de 

células distintas das originais entre a camada da lâmina própria e epitelial.  

Com base na análise dos três índices de alterações histopatológicas intestinais, foi 

verificado um aumento concentração dependente dos três índices, IAHEI, IAHCI e IAHMI, e 

um aumento significativo na concentração de 75 µg L-1 em relação ao controle. O índice 

integrado de lesões da mucosa intestinal IMI apresentou um aumento significativo na 

severidade de lesões intestinais, em relação ao controle, nos juvenis expostos a todas as 

concentrações, 10, 25, 50 e 75 µg L-1 de diclofluanida (Fig. 7B, ANOVA F73,5 = 14,1, p < 

0,001. Dunnett’ p < 0,05). 
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3.3 VELOCIDADE DE NATAÇÃO ESPONTÂNEA 

A velocidade média de natação espontânea (ANOVA F40,5 = 0.54, p = 0.74), o 

percentual de tempo parado (ANOVA F40,5 = 1.08, p = 0.38), e o tempo de natação rápida 

(ANOVA F40,5 = 1.06, p = 0.40),  não apresentaram diferenças significativas para os peixes 

expostos ao clorotalonil em comparação ao controle (Tabela 4). A análise da natação dos 

peixes expostos a diclofluanida indicou um aumento significativo de 48% na velocidade 

média de natação espontânea nos peixes expostos a 50 µg L-1 de diclofluanida em relação aos 

controles (ANOVA F48,5 = 3.02, p = 0.019, Dunnett, p <0.05) (ANOVA F47,5 = 30.09, p < 

0.001, Dunnett's p <0.05). O percentual de tempo em movimentação rápida também mostrou 

um aumento significativo (3 vezes maior) nos peixes expostos a 50 μg L-1 e 75 μg L-1 de 

diclofluanida, respectivamente, com uma redução significativa no percentual de tempo de 

repouso nesses peixes (ANOVA F50,5 = 49.9, p < 0.001, Dunnett's p <0.05) (Tabela 4). 

3.4 DISTÂNCIAS PERCORRIDAS E EXPLORAÇÃO DA ARENA DE NATAÇÃO 

 A distância percorrida na trajetória de natação dos peixes expostos ao clorotalonil 

também não apresentou diferenças significativas em relação ao controle (Fig.8A, ANOVA 

F40.5 = 0.35, p = 0,88). A trajetória dos peixes expostos aos tratamentos de clorotalonil 

apresentou um padrão de exploração em toda área da arena, semelhante ao controle (Fig.8C). 

Para diclofluanida, a distância percorrida mostrou um aumento significativo de 48% nos 

peixes expostos a 50 µg L-1 em relação ao controle (Fig. 8B, ANOVA F47,5 = 30.09, p < 0.001, 

Dunnett, p <0.05). A trajetória dos peixes expostos a 50 μg L-1 indicou uma maior exploração 

de toda a arena quando comparada ao controle (Fig.8D).  

3.5 NÚMEROS DE PRESAS CAPTURADOS DIARIAMENTE 

A exposição diária de juvenis de P. vivipara a 75 µg L-1 de clorotalonil promoveu 

redução significativa de 79,9% na captura diária de naúplios em relação ao controle (Kruskal-

Wallis H5 = 22,0, p = 0,001; Dunn’s, p < 0,05) (Fig. 9A). Quanto aos indivíduos expostos às 

concentrações de diclofluanida, não foi observada diferença estatisticamente significativa no 

número de náuplios capturados (Kruskal-Wallis H5 = 5,18, p = 0,393) (Fig.9B). 
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3.6 CRESCIMENTO 

No início da exposição ao clorotalonil e diclofluanida, o peso inicial dos peixes foi 

igual a 6,5 ± 0,001 mg, e o comprimento total foi igual a 9,5 ± 0,002 mm (média ± desvio 

padrão). Foi verificada uma redução de 71,4% no incremento em biomassa de P. vivipara 

expostos ao clorotalonil em 75 µg L-1 em relação ao controle (Kruskal-Wallis H5 = 10,78; p = 

0,056) (Fig.10A). Não foi detectada diferença significativa no incremento da biomassa para 

diclofluanida (Kruskal-Wallis H5 = 4.3, p = 0.503) (Fig.10B).  Por outro lado, foram 

encontradas reduções significativas de 42,1% e 52,6% no incremento em comprimento de P. 

vivipara expostos a 25 e 50 µg L-1 de clorotalonil em relação ao controle (ANOVA F39,5 = 

2.6, p = 0.038; Dunnett's p < 0,05) (Fig.10C). No incremento em comprimento de P. vivipara 

expostos a diclofluanida não foi detectada diferença estatisticamente significativa em relação 

ao controle (ANOVA F48.5 = 0.75, p = 0.58) (Fig.10D).  

4 DISCUSSÃO 

A sensibilidade de peixes expostos ao clorotalonil expressa pela CL50-96h varia de 

8,2 µg L-1 na espécie mais sensível Pseudaphritis urvillii até 110 µg L-1 na mais resistente 

Oryzias melastigma (Caux et al., 1996; Amara et al., 2018). Juvenis de P. vivipara, com 7 

dias de vida após a exposição, apresentaram uma CL50-96h estimada em 56,9 µg L-1 para o 

clorotalonil, o que sugere uma sensibilidade intermediária do estágio de vida testado neste 

trabalho. Não foi possível estimar a CL50-96h para a diclofluanida neste etudo, e foi 

detectada uma taxa de mortalidade de 30% na concentração 25 μg L-1, que não apresentou 

tendência dose dependente, uma vez que não foi verificada mortalidade nas concentrações de 

50 e 75 μg L-1. Os resultados deste estudo indicam uma menor toxicidade letal da 

diclofluanida comparado ao clorotalonil para juvenis de Poecilia vivipara. Revisões 

comparativas analisando a toxicidade letal de diferentes compostos antiincrustantes têm 

indicado que a diclofluanida apresenta menor potência tóxica para letalidade quando 

comparada a outros agentes antiincrustantes (Amara et al., 2018). Em peixes a CL50-96h para 

diclofluanida varia de 11 µg L-1 na espécie mais sensível Oncorhynchus mykiss a 120 µg L-1 

para a espécie mais resistente Leuciscus idus melanotus (van Wezel and van Vlaardingen 

2004). Embora seja relevante a caracterização do potencial tóxico letal de contaminantes para 

o fornecimento de medidas de sensibilidade da espécie, efeitos subletais em indivíduos que 
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sobrevivem a exposições agudas ou crônicas é que fornecem informações importantes sobre 

possíveis mecanismos de toxicidade em situações realistas de exposição ambiental. 

Os resultados histopatológicos do fígado de P. vivipara evidenciaram que clorotalonil 

e diclofluanida podem induzir severa toxicidade hepática a partir das lesões observadas 

(inflamação hemato-hepática, esteatose e de depleção de fontes energéticas no fígado, 

agregados macrofágicos e indícios de fibrose). O índice IAHH mostrou uma tendência 

concentração dependente no agravamento das lesões hepáticas nos indivíduos expostos ao 

clorotalonil (Fig. 4A) e à diclofluanida (Fig. 4B), sendo que é evidente a maior potência 

hepatotóxica do clorotalonil e indução de alterações mais severas comparadas à diclofluanida. 

O valor médio do índice IAHH em 75 µg L-1 de clorotalonil mostrou que as lesões estão acima 

da capacidade regenerativa do órgão (≥ 100), embora lesões significativas também tenham 

sido evidenciadas em 25 e 50 µg L-1. No caso da diclofluanida, os valores médios do IAHH (≤ 

100) sugerem que as lesões presentes nos fígados ainda são potencialmente reversíveis em 

caso de depuração e eliminação do contaminante. 

As respostas hemato-hepáticas no fígado dos indivíduos expostos mostraram o 

desenvolvimento de reação inflamatória no órgão em diferentes concentrações de ambos os 

biocidas, com indícios de hiperemia nos tratamentos com clorotalonil, e o efeito da extensa 

dilatação sinusoidal identificada principalmente em 50 e 75 µg L-1 de diclofluanida. A 

presença de agregados macrofágicos tem sido muito bem estabelecida quanto a processos 

inflamatórios por poluentes e como biomarcador de ambientes impactados como relatam 

alguns autores (Agius and Roberts, 2003; Fishelson, 2006; Fournie et al., 2001; Troncoso et 

al., 2012) e adicionalmente a ocorrência de outras infiltrações leucocitárias em locais afetados 

e o desenvolvimento de alterações vasculares hepáticas e hemorragias (Fig. 2B, 3A e 3B) 

evidenciam esse processo (Wolf and Wolfe 2005; Wolf and Wheeler 2018).  

Em peixes, os hepatócitos tendem a possuir glicogênio ou vacúolos lipídicos como 

fonte secundária de energia (Wolf and Wolfe 2005; Yarpuzlu et al., 2014), sendo que, em 

peixes em estágio inicial de vida à presença de reserva energética de glicogênio nos 

hepatócitos pode ser considerada uma condição normal (Yasutake and Wales, 1981; Yang et 

al., 2015). Entretanto, distúrbios no armazenamento ou consumo de glicogênio ou lipídio nos 

hepatócitos podem conduzir a uma condição patológica, como verificada nos peixes expostos 

(Fig. 1). As altas frequências (100%) de indivíduos com hepatócitos vacuolados nas 

concentrações 10 e 25 µg L-1 de clorotalonil (Fig. 1B) sugerem a ocorrência de 

armazenamento energético no fígado desses peixes, enquanto que, a redução dessa frequência 
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em indivíduos de 75 µg L-1 seria provavelmente resultante do consumo dessas reservas 

energéticas. É provável que o aumento da concentração e da biotransformação hepática do 

clorotalonil possa ter contribuído para a redução de vacúolos no interior dos hepatócitos. Na 

exposição à diclofluanida, a maior severidade na extensão da vacuolização hepática também 

foi verificada em peixes expostos às concentrações de 10 e 25 µg L-1, semelhante ao 

observado nessas mesmas concentrações do clorotalonil, porém não foi verificada redução da 

frequência de indivíduos com essa histopatologia nas concentrações 50 e 75 µg L-1 como 

verificado nos peixes expostos ao clorotalonil (Fig. 2C, 3B). O acúmulo e /ou consumo de 

reservas energéticas no fígado dos peixes expostos ao clorotalonil e diclofluanida demonstra o 

diferente padrão de atuação destes biocidas. 

Revisões comparativas mostram que o acúmulo dessas reservas energéticas no fígado, 

na forma de vacúolos, também foi verificado em tilápias Oreochromis niloticus exposto ao 

clorotalonil, em concentrações variando de 20 a 80 µg L-1 (Mahgoub and Maher, 2017), 

semelhantemente ao observado em guppies P. vivipara expostos as menores concentrações de 

10 e 25 µg L-1 de clorotalonil neste trabalho. Estudos mostram ainda que essa dicotomia 

(acúmulo/depleção) de reservas energéticas pode estar associada à demanda metabólica do 

órgão no processo de detoxificação, como relatado por Wolf and Wolfe, (2005). Efeitos 

metabólicos do clorotalonil sobre as células pancreáticas inibem a insulina e conduzem 

inicialmente a hiperglicemia e a hiperlipidemia hepática em humanos contaminados 

(Fernández-García et al., 2014). Posteriormente conduz a uma condição de hipoglicemia e 

hipolipidemia hepática, se os níveis de glicose não forem restaurados (Palmer et al., 2016; 

Kreider, 2018), caracterizando uma condição crônica de diabete cetoacidosa. Em 

diclofluanida o constante acúmulo de reservas energéticas em hiper vacúolos no fígado 

podem está relacionado a uma condição de estatose hepática (Hübscher, 2015). 

O clorotalonil é conhecido por inibir a enzima gliceraldeído-3-fosfato desidrogenase 

(GAPDH) do ciclo da glicólise e gliconeugênese, afetando diretamente a síntese de glicose e 

o armazenamento do glicogênio nas células (Caux et al., 1996; Sánchez Garayzar et al., 

2016). Estes efeitos bioquímicos no metabolismo podem levar a lesões nas células hepáticas e 

pancreáticas, possivelmente relacionados à resposta ao acúmulo e depleção de reservas 

energéticas verificadas no fígado dos juvenis de P. vivipara deste estudo. O efeito apenas de 

acúmulo de reservas energéticas em hepatócitos também foi verificado como condição 

patológica em estudos com o antiicrustante tributilestanho (TBT) em Poecilia reticulata 

(Wester and Canton, 1987), em paulistinha Danio rerio (Zhang et al., 2016) e em Rhamdia 
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quelen (Oliveira et al., 2015), bem como desordem metabólica na gênese de lipídios em larvas 

de D. rerio (Ouadah-Boussouf and Babin 2016; Heindel et al., 2017).  

Outras respostas hepatotóxicas desses compostos estão relacionadas ao 

desenvolvimento de inflamações e organização cordonal das células em um provável processo 

de fibrose nos peixes expostos a 50 e 75 µg L-1, tanto de clorotalonil quanto de diclofluanida 

(Fig. 1D), com multiplicação de pequenos vasos e infiltração de leucócitos em áreas com um 

parênquima fibroso. Alterações ductulares e no trato biliar-vascular podem ter origem 

inflamatória ou tóxica (Clouston et al., 2005; Hübscher, 2015), e sabendo que essa região de 

vasos e ductos corresponde a canais de entrada e saída do contaminante, com liberação dos 

resíduos tóxicos do metabolismo celular, essa área torna-se muito suscetível a contaminates 

tóxico hepático (Sousa et al., 2018). As alterações ductulares identidificadas podem estar 

associadas a um processo regenerativo-fibrótico na área lesionada, evidenciando a toxicidade 

do clorotalonil e diclofluanida, ou dos resíduos metabólicos desses compostos sobre a área 

hepática ductular (Fig. 1D e Fig. 2B1) Foi verificado em estudo com Salmo gairdneri que a 

vesícula biliar e fígado são alguns dos órgãos que mais bioacumulam o clorotalonil (Davies 

and White, 1985), sendo razoável supor que estas patologias estejam relacionadas com a bile 

tóxica. 

Adicionalmente, o clorotalonil e diclofluanida também induziram inflamações 

pancreáticas, e alterações hiperplásicas no pâncreas dos peixes expostos às concentrações 50 e 

75 µg L-1 de clorotalonil e em 75 µg L-1 de diclofluanida (Fig. 2F). As hiperplasias são 

conhecidas por conduzir possíveis alterações carcinogênicas nos órgãos e a presença de áreas 

fibrosas e infiltração leucocitária em volta dos vasos mostram condições inflamatórias severas 

e indícios de desenvolvimento tumoral nesses órgãos (Fig. 2F). Estudos mostram que muitos 

dos tumores no pâncreas exócrino originam-se de células ductulares alteradas e que a 

estimulação persistente desse órgão por contaminantes podem conduzir a condições 

neoplásicas, com crescimento desordenado de células e desenvolvimento de neoplasias 

(Haschek et al., 2010). 

A avaliação histológica do intestino também mostrou que esta região entérica foi 

muito lesionada, apresentando várias áreas com elevadas frequências de alterações em grau 

moderado e severo. Os índices IAHEI, IAHCI e IAHMI evidenciaram uma tendência de 

aumento concentração dependente na gravidade das lesões intestinais sobre a mucosa epitelial 

de peixes expostos ao clorotalonil desde a concentração 25 µg L-1. Em relação aos mesmos 

índices para diclofluanida, as lesões desenvolvidas em todos os tecidos do intestino 
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mostraram maior gravidade principalmente em 75 µg L-1. A ánalise integrada das alterações 

intestinais com base no IMI evidenciou uma maior potência na severidade das lesões 

intestinas nos indivíduos expostos ao clorotalonil comparado a diclofluanida, baseado nos 

maiores valores do índice. Entretanto, os peixes foram mais sensíveis para o desenvolvimento 

de alterações intestinais na exposição à diclofluanida, na qual foram detectadas alterações 

severas significativas no IMI já a partir de 10 µg L-1, enquanto que no clorotalonil só 

apareceram em 25 µg L-1 (Fig.7A e 7B). 

De modo semelhante ao ocorrido nas áreas do fígado e pâncreas que têm contato 

direto com esses biocidas por via vascular ou ductular, o intestino dos peixes expostos ao 

clorotalonil e diclofluanida desenvolveram mudanças regressivas relacionadas à diminuição 

de seu bom funcionamento e a perda de áreas do órgão, bem como alterações progressivas 

relacionadas ao aumento de atividade celular e tecidual (Bernet et al., 1999). As frequências 

de 100 % de lesões estruturais regressivas (forma irregular dos enterócitos) identificadas no 

intestino dos peixes expostos a 25, 50 e 75 µg L-1 de clorotalonil estiveram associadas a 

processos de degeneração e necrose celular, hiperplasia epitelial, dilatação de vasos e a união 

das vilosidades como provável reação de irritação a este poluente (Fig 6 ) (Tabela 3). Essas 

alterações estruturais nas células epiteliais também foram identificadas com maior frequência 

em indivíduos expostos a 75 µg L-1 diclofluanida.  

O desenvolvimento de alterações intestinais como as verificadas nesse estudo também 

foram observadas em trabalhos desenvolvidos com organoclorados, inclusive com a 

diclofuanida em ratos, onde a hiperplasia, a necrose das vilosidades, e a redução na altura das 

vilosidades foram muito frequentes e consideradas como irritação da mucosa pela toxicidade 

(Gordon, 2010). Outras alterações como a hipetrofia de células caliciformes, e a presença de 

muco no lúmen intestinal também podem evidenciar essa irritação entérica (Fig. 6), sendo 

respostas adaptativas teciduais induzidas por contaminantes (Bernet et al., 1999; Barišić et al., 

2018).  

O desenvolvimento de tumores e necroses epiteliais e da lâmina-própria identificadas 

neste estudo, principalmente nas concentrações 50 e 75 µg L-1 de clorotalonil (Fig. 6A e 6B), 

e em 75 µg L-1 de diclofluanida (Fig. 6C), provavelmente são consequências de inflamações 

induzidas pelo clorotalonil e diclofluanida (Fig 5G, 5H, 6A, 6C). É sabido que áreas 

inflamatórias podem conduzir o desenvolvimento de hiperplasias com mutiplicação de células 

e formação de tumores (Costa, 2018), e que áreas com infiltração leucocitária representam a 

primeira fase de resposta imunológica em situações de morte celular e recuperação do tecido 
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(Barišić et al., 2018). Estudos com o clorotalonil mostram que lesões necróticas agudas sobre 

o epitélio intestinal de bagres Ictalurus punctatus foram verificadas em mais da metade dos 

indivíduos expostos a 42 µg L-1 (Gallagher et al., 1992), e entre os efeitos carcinogênicos do 

clorotalonil incluem indução de tumores gástricos em ratos, e desenvolvimento de neoplasias 

nos rins e no estômago em humanos (Caux et al., 1996), evidenciando assim, seu potencial de 

toxicidade sobre esse tecido neste trabalho. Para a diclofluanida há estudos mostrando sua 

citotoxicidade (Suzuki et al., 2004), e ausência de potencial efeito carcinogênico para 

camundongos (Gordon, 2010). 

O desenvolvimento dessas alterações intestinais e dos prováveis tumores pode estar 

relacionado à exposição ao contaminante na bile, uma vez que a bile, resultante de processos 

de biotransformação no fígado, auxilia na degradação de lipídios no intestino e tem contato 

direto com tecido, além disso, neoplasias podem ser induzidas pela exposição a compostos 

tóxicos carcinogênicos. Adicionalmente, estudos também mostram que a bioacumulação do 

clorotalonil em Salmo gairdneri na bile atingiu concentração 114 vezes maior que no fígado e 

intestino, com fator de concentração em 96 horas de 437 x 103 na bile, de 3,9 x 103 no fígado 

e de 4,3 x103 no intestino, sendo provável uma reciclagem via sistema digestivo para explicar 

a taxa de liberação constante de metabólitos nesse órgão (Davies and White, 1985). A 

biotransformação de ambos compostos biocidas deste estudo produzem metabólitos que 

podem ser mais potentes que os seus precursores (van Wezel and van Vlaardingen 2004; 

Zhang et al., 2016), corroborando a possibilidade de estes tumores terem se desenvolvido pela 

exposição a estes compostos presentes nos ductos biliares. 

O comportamento natatório de peixes também pode ser facilmente modificado pela 

presença de contaminantes na água (Goundadkar and Katti, 2017), afetando 

consequentemente comportamentos que são centrais para processos vitais, como o de busca 

de recursos e as respostas de fuga e predação (Baatrup and Bayley, 1998). Neste estudo, 

alterações no padrão de natação dos peixes expostos a 50 µg L-1 de diclofluanida (48%) 

mostraram uma condição de ansiedade, provavelmente induzida por esse contaminante. 

Embora houvesse o comportamento ativo nesses indivíduos, não tenha sido verificada 

tigmotaxia, ou preferência pelas bordas da arena, que geralmente é evidenciado em peixes 

com picos de ansiedade (Ji et al., 2017). Um padrão comportamental bem distinto, 

caracterizado por letargia foi verificado em recém-nascidos de P. vivipara exposta ao 

antiicrustante tributilestanho (capítulo 1 desta tese). Existem evidências de que altos níveis de 

dopamina estejam relacionados à hiperatividade (Ji et al., 2017), e é necessário avaliar em 
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estudos futuros se a hiperatividade  verificada nos peixes expostos a 50 µg L-1 de diclofluanida 

tem relação com os níveis de dopamina. 

Embora não tenham sido detectadas alterações comportamentais neste estudo após 

exposição de P. vivipara ao clorotalonil, estudos comportamentais com D. rerio expostos a 

esse biocida mostraram indução de hiperatividade dos indivíduos logo após a exposição, com 

redução da atividade em 96h de exposição (Sánchez-Garayzar et al., 2016). Como a avaliação 

da natação de P. vivipara aos biocidas estudados só foi realizada após 96 horas de exposição é 

possível que o comportamento natatório dos peixes já estivesse atingido uma adaptação, 

semelhante ao ocorrido em D. rerio após 96 horas. 

Com relação ao comportamento alimentar dos indivíduos expostos ao clorotalonil, à 

redução significativa de 79% na taxa de ingestão diária de náuplios verificada em indivíduos 

expostos a 75 µg L-1 pode estar relacionada a pouca exploração do ambiente para o 

forrageamento, como mostra o mapa de trajetória de natação, ou outros fatores como a falta 

de apetite ou inabilidade para capturar as presas (Carvalho, 2014). Outro aspecto pode estar 

relacionado ao efeito enterohepatotóxico (inflamações hepáticas, pancreáticas e tumor 

intestinal) observadas nos indivíduos desse estudo. A redução gradual de captura de náuplios 

ocorrida nos tratamentos com clorotalonil podem ser uma resposta de inapetência devido às 

graves lesões no fígado, pâncreas e intestino. Alterações na eficiência para captura de presas 

são ecologicamente relevantes, pois podem comprometer a conversão de energia para o 

desenvolvimento corpóreo dos peixes, e com isso aumentar a suceptibilidade à predação por 

piscívoros (Weis et al., 2003). Os indivíduos expostos a diclofluanida não apresentaram 

diferenças no comportamento alimentar em relação ao controle.  

Alterações no crescimento também foram identificadas nesse estudo, e têm sido 

consideradas como indicadores relevantes de saúde de peixes (Du Gas et al., 2017). O efeito 

reducional não monotônico verificado no tamanho dos indivíduos expostos à 25 e 50 µg L-1  

de clorotalonil pode estar relacionado ao efeito inibitório do clorotalonil sobre os canais de 

cálcio e nervos como reportado por Croft, (2013). Em estudos com larvas de Xenopus laevis 

expostos ao clorotalonil também foi relatado uma redução no tamanho da cauda, e má 

formação da nadadeira caudal (Yu et al., 2013). Efeito reducional no crescimento de recém-

nascidos desta mesma espécie, relacionando a hipoatividade natatória e a redução na ingestão 

de náuplios de Artemias, também foi verificado em peixes expostos a 7 µg L-1 do 

antiincrustante TBT (capítulo 1 desta tese). Esses resultados podem ajudar a explicar como 

alterações estruturais no nível histológico e alterações em habilidades comportamentais 
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podem afetar a sobrevivência e recrutamento de peixes expostos a esses contaminantes no 

ambiente aquático. 

Este estudo mostrou a toxicidade do clorotalonil e diclofluanida sobre o tecido 

hepático (vacuolização, inflamação e fibrose), pancreático (inflamação, hiperpasia/tumor) e 

entérico (necrose, atrofia das vilosidades e tumor) de P. vivipara. Baseado nos índices usados 

(IAHH, IAHI e IMI) fica evidente um maior desenvolvimento de lesões potencialmente 

irreversíveis em peixes expostos ao clorotalonil a partir de 50 µg L-1 e a partir 75 µg L-1 para 

diclofluanida, embora o índice geral de lesões intestinais IMI tenha mostrado maior 

sensibilidade para desenvolvimento de lesões intestinais nos indivíduos expostos à 

diclofluanida. Dos órgãos avaliados o intestino mostrou-se mais sensível para o 

desenvolvimento de alterações graves como necrose e tumores, seguido do pâncreas e fígado 

na exposição ao clorotalonil e diclofuanida, sendo o biocida clorotalonil mais potente para 

indução de severidade nas lesões. As alterações no comportamento alimentar corroboram com 

a toxicidade do clorotalonil em 75 µg L-1. Esses resultados podem ajudar a explicar como 

alterações estruturais e comportamentais podem afetar a sobrevivência e desenvolvimento de 

peixes juvenis expostos a esses contaminantes no ambiente aquático. 

5 CONCLUSÃO 

O estágio inicial de vida de Poecilia vivipara mostrou-se como um modelo sensível 

para a ecotoxicologia de peixes tropicais, uma vez que foi possível verificar efeito 

enterohepatotóxico observado através da severidade de alterações histopatológicas moderadas 

e severas no fígado, pâncreas e intestino dos peixes expostos aos aintiincrustantes clorotalonil 

e diclofluanida. O clorotalonil mostrou-se consideravelmente mais tóxico que a diclofluanida, 

contribuindo para o desenvolvimeno de lesões crônicas e tumores que alteram o 

funcionamento normal desses órgãos. Para os parâmetros comportamentais (natação e captura 

de presas) e crescimento dos indivíduos expostos, o clorotalonil também se mostrou mais 

tóxico, embora a diclofluanida também tenha desempenhado toxicidade sobre a natação dos 

peixes, promovendo hiperatividade nos indivíduos. Desta forma, os diferentes compostos 

antiincrustantes podem induzir diferentes respostas tóxicas nos organismos contaminados. 

Este conjunto de resultados auxiliará na compreensão dos potenciais efeitos deletérios a nível 

letal e subletal que estes compostos podem causar em peixes em estágio inicial de vida. 

Estudos complementares de acompanhamento do desenvolvimento desses peixes expostos a 
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esses organoclorados em intervalo mais prolongado de tempo tornam-se interessante para 

acessar efeitos crônicos na presença dessas substâncias no ambiente. 
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 Tabela1 – Frequência de alterações histopatológicas (% de indivíduos apresentando a patologia em relação ao total analisado) observadas no fígado de Poecilia 
vivipara expostos às concentrações 10; 25; 50; 75 μg L-1 de clorotalonil e diclofluanida durante 96 horas. C: controle, CS: controle de solvente (acetona 0,002% v/v). 
 

C CS 10 25 50 75 10 25 50 75
Hipertrofia celular (hpt) 0,0 50,0 80,0 83,3 33,3 50,0 100,0 75,0 40,0 100,0
Hiperplasia (hpp) 0,0 0,0 20,0 16,7 33,3 100,0 33,3 50,0 20,0 40,0
Vacuolização citoplasmática (vac) 33,3 50,0 100,0 100,0 66,7 50,0 100,0 75,0 100,0 100,0
Atrofia celular (atf) 0,0 0,0 60,0 100,0 33,3 100,0 0,0 25,0 0,0 20,0
Forma irregular das células (firc) 0,0 0,0 40,0 66,7 33,3 100,0 33,3 50,0 60,0 100,0
Degeneração citoplasmática (degc) 0,0 50,0 100,0 66,7 100,0 100,0 100,0 75,0 60,0 80,0
Núcleo picnótico (pn) 0,0 0,0 40,0 66,7 33,3 50,0 33,3 25,0 20,0 20,0
Congestão dos sinusóides (cs) 33,3 0,0 60,0 100,0 66,7 100,0 66,7 50,0 100,0 100,0
Dilatação dos sinusóides (dsv) 0,0 0,0 0,0 0,0 0,0 50,0 0,0 0,0 40,0 40,0
Infiltração de leucócitos (ileuc) 33,3 50,0 80,0 83,3 100,0 100,0 33,3 25,0 80,0 100,0
Hemorragia (h) 0,0 0,0 0,0 16,7 0,0 50,0 0,0 0,0 40,0 40,0

III Necrose focal (nec) 0,0 0,0 40,0 16,7 33,3 50,0 0,0 50,0 20,0 60,0

I

Clorotalonil (µg L-1) Diclofluanida  (µg L-1)Alterações no fígadoEstágio

II
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      Tabela 2 – Freqüência de alterações histopatológicas (% de indivíduos apresentando a patologia em relação ao total analisado) observadas no pâncreas de Poecilia 
vivipara expostos às concentrações 10; 25; 50; 75 μg L-1 de clorotalonil e diclofluanida durante 96 horas. C: controle, SC: controle de solvente (acetona 0,002% v/v). 
 

C SC 10 25 50 75 10 25 50 75
Formato irregular das células (firc) 0,0 0,0 0,0 0,0 33,3 100,0 33,3 25,0 20,0 40,0
Fibrosidade nos vasos           
Inflamação no pâncreas (ipanc) 0,0 0,0 0,0 0,0 33,3 50,0 0,0 0,0 0,0 50,0
Infiltração de leucócitos/         
Inflamação no pâncreas (ipanc) 0,0 0,0 0,0 0,0 33,3 50,0 0,0 0,0 0,0 50,0
Hiperplasia /Tumor (hpanc ex) 0,0 0,0 0,0 0,0 33,3 100,0 33,0 25,0 0,0 40,0

Alterações no pâncreas
Clorotalonil Diclofluanida
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Tabela 3 – Freqüência de alterações histopatológicas (% de indivíduos apresentando a patologia em relação ao total analisado) observadas no intestino de Poecilia 
vivipara expostos às concentrações 10; 25; 50; 75 μg L-1 de clorotalonil e diclofluanida durante 96 horas. C:controle, CS: controle de solvente (acetona 0,002% v/v). 
 

C CS 10 25 50 75 10 25 50 75

Epitelial Forma irregular da célula (firc) 0,0 0,0 20,0 100,0 100,0 100,0 0,0 0,0 25,0 100,0

Conjuntivo 

(Lâmina própria)
Camada da lâmina própria dilatada (dilp) 0,0 0,0 80,0 60,0 100,0 100,0 33,3 60,0 75,0 75,0

Hiperplasia de células epiteliais (hppep) e caliciformes 
(hppca) 0,0 0,0 20,0 40,0 60,0 50,0 0,0 60,0 50,0 50,0
Hipertrofia de células epiteliais (hptep) e caliciformes 
(hptca) 33,3 40,0 20,0 40,0 60,0 50,0 33,3 33,3 50,0 50,0

Hiperplasia da lâmina própria (hpplp) 0,0 0,0 0,0 80,0 60,0 100,0 66,7 0,0 50,0 100,0

Hipertrofia da lâmina própria (hptlp) 33,3 0,0 0,0 20,0 40,0 100,0 66,7 100,0 75,0 50,0

Hiperplasia em fibras do músculo liso (hppm) 0,0 0,0 0,0 40,0 20,0 50,0 33,3 60,0 50,0 50,0

Hipertrofia em fibras do músculo liso (hptm) 33,3 0,0 0,0 0,0 0,0 50,0 33,3 20,0 0,0 25,0

Infiltração de leucócitos (ileuc) 0,0 0,0 0,0 20,0 40,0 100,0 33,3 0,0 25,0 100,0

Atrofia (atfep) 0,0 20,0 20,0 0,0 20,0 100,0 66,7 40,0 25,0 100,0

Necrose epitelial (necep) 0,0 0,0 20,0 80,0 80,0 100,0 33,3 0,0 25,0 50,0

Tumor 0,0 0,0 0,0 0,0 20,0 50,0 0,0 0,0 0,0 50,0

Junção da lâmina própria (junclp) 0,0 0,0 0,0 0,0 20,0 100,0 0,0 0,0 0,0 100,0

Infiltração de leucócitos (ileuc) 0,0 0,0 0,0 100,0 80,0 100,0 66,7 0,0 0,0 100,0

Atrofia (atflp) 0,0 0,0 0,0 20,0 20,0 50,0 0,0 0,0 25,0 0,0

Necrose da lâmina própria (neclp) 0,0 0,0 0,0 20,0 0,0 50,0 66,7 20,0 25,0 75,0

Tumor 0,0 0,0 0,0 0,0 20,0 50,0 0,0 0,0 0,0 50,0

Descolamento da fibra (desc) 0,0 0,0 0,0 20,0 40,0 100,0 0,0 0,0 25,0 100,0

Tumor 0,0 0,0 0,0 0,0 20,0 50,0 0,0 0,0 0,0 50,0

III

Epitelial 

Conjuntivo    

(Lâmina própria)

Muscular liso

 I

 II

Epitelial

Conjuntivo   

(Lâmina própria)

Muscular liso

Estágio
Tecidos do 

intestino 
analisados

Alterações 
Clorotalonil Diclofluanida
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Tabela 4 – Velocidade média de natação espontânea, percentual de tempo de repouso e tempo de movimento rápido na natação de recém-nascido Poecilia vivipara 
após 96 horas exposição ao clorotalonil e diclofluanida. 
 

C CS 10 25 50 75 10 25 50 75

Velocidade  média 1.5 ± 0.7
a 

1.0 ± 0.7
a

1.2 ± 0.7
a

1.5 ± 0.6
a

1.3 ± 0.8
a

1.1 ± 1.3
a

1.4 ± 0.6
a

1.9 ± 0.7
a

2.2 ± 0.7
b

1.4 ± 0.6
a

(%) Tempo parado 74.1 ± 3.3
a

66.0 ± 21.2
a

67.3 ± 10.1
a

62.6 ± 13.7
a

60.3 ± 17.2
a

76. 8 ± 8.8
a

67.2 ± 12.7
a

59.8 ± 9.5
a

12.7 ± 6.4
b

2.1 ± 8.2
b

(%) Tempo em 
movimento rápido 25.9 ± 3.3

a
31.7 ± 21.0

a
32.7 ± 10.1

a
37.4 ± 13.7

a
39.7 ± 17.2

a
23.3 ± 8.8

a
32.8 ± 12.7

a
40.2 ± 9.5

a
86.3 ± 7.3

b
75.7 ± 14.4

b

Alteração 
comportamental

Clorotalonil (µg L
-1

) Diclofluanida (µg L
-1

)

 

Média ± desvio padrão, (n = 10), letra b indica diferença estatisticamente significativa em relação ao controle. 
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hptca: hipertrofia de células caliciformes; hppep: hiperplasia das células epiteliais da mucosa; hpplp: hiperplasia 
das células conjuntivas da lâmina própria; junc lp: junção da lâmina própria; lp: lâmina própria; muco: muco; 
necep: necrose epitelial; neclp: necrose da lâmina própria; vil bi: vilosidades com borda irregular; *: vesículas; 
seta estreita: infiltração leucocitária; seta larga: proliferação de células distintas. 
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Fig. 9 – Náuplios de Artemia capturados diariamente (mediana, percentis e média, n = 10) por recém-
nascidos de P. vivipara. A: clorotalonil (Kruskal-Wallis H5 = 22,0; p = 0,001, teste de Dunn, p <0,05). B: 
diclofluanida (Kruskal-Wallis H5= 5,18, p = 0,393). (C): controle; (SC) controle de solventes (acetona). (*): 
estatisticamente diferente em relação ao controle, (º) outlier. 
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ARTIGO 3 

DEVELOPMENTAL AND BEHAVIORAL EFFECTS OF TRIBUTYLTIN TO 

Danio rerio EARLY LIFE STAGES 

 

ABSTRACT  

Tributyltin (TBT) is a potent antifouling chemical that can affect a wide diversity of 

aquatic animals, including fishes. Eggs of the zebrafish Danio rerio were exposed to 

waterborne TBT at 0.01, 0.1, 1.0, 5.0, 10, 20, 30 and 50 µg L-1 for 96 h, and effects of TBT 

exposure during the embryo-larval phase was evaluated until 168 hpf. Endpoints included the 

global morphology score (GMS), an index of embryo-larval development based on 

morphological hallmarks expected to develop, frequencies of abnormalities, swimming 

behavior and growth in length. Lethal concentration to 50% of tested fish (LC50-96h) was 

equal to 36.4 μg TBT L-1. The detected sublethal effects of TBT on zebrafish early 

development included a general developmental delay based on the GMS index at the lowest 

tested concentration, reduced hatch rates, lack of proper mouth and jaw development, no 

inflation of swimbladder, reduced swimming speeds and reduced total length of larvae at 168 

hpf, all of which can lead to a lower viability of exposed larvae. 

Keywords: Developmental delay. Teratogenesis. Swimbladder inflation. Swimming. 

Ggrowth. 
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1 INTRODUCTION 

 
An environmental dilemma is established between the use of effective antifouling 

paints to optmize fuel use in ships and the undesirable toxic effects of these paints on 

nontarget species (Lindgren et al., 2016). Tributyltin (TBT) self-polishing copolymer paints 

(TBT-SPC paints) have been at the center of this dilemma since TBT became the most 

successful compound against biofouling, but also a major contaminant affecting a wide 

variety of nontarget species (Amara et al., 2018). TBT is considered an endocrine disruptor, 

causing masculinization characterized by the development of male sex characteristics 

(imposex) in more than 200 species of female gastropods (Sternberg et al., 2010). TBT effects 

on fish reproduction related to sex differentiation, spermatogenesis, oogenesis and sexual 

behavior have also been described (Mochida and Fujii, 2009). 

These undesirable effects on non-target organisms have lead to the prohibition of TBT 

use and marketing for the purpose of coatings on large vessels by the International 

Convention on the Control of Harmful Anti-fouling Systems on Ships in 2008 (AFS 

convention) (Lindgren et al., 2016). Although these restrictions have occurred since 2008, the 

contamination still persists due to the remobilization of TBT from contaminated sediments 

(Rüdel, 2003). Also, there is still traces  of this contaminant in port areas by illegal use  

(Laranjeiro et al., 2018), and by sales from companies such as Seahawk, with products 

advertised as ideal for tropical caribbean environments, still available today, as mentioned by 

Turner and Glegg, (2014) in 2014. 

The illegal use of TBT in South America has also been considered important, where 

leisure and fishing boats are considered important current TBT sources, and high imposex 

incidence has been linked to the occurrence of TBT residues in surface sediments and 

gastropod tissues (De Castro et al., 2012; Artifon et al., 2016; Castro et al., 2018). 

Concentrations of TBT in water and sediments are decreasing in the vicinity of international 

harbors, while fresh sources of TBT are still detected in marinas and fishing harbors along 

Latin American coastal areas (Castro et al., 2018). Significant concentrations of TBT have 

been reported in marine and freshwater systems, reaching 0.03 μg L-1 in coastal areas of 

Croatia (Furdek et al., 2012) and South Korea (Kim et al., 2014), 0.34 μg L-1 in ports in India 

(Garg et al., 2011), 0.70 μgL-1 in Paranaguá Bay estuary in Brazil (De Castro et al., 2012) and 

0.97 μg L-1 in continental China (Cao et al., 2009). 
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Early life stages of fishes have a typically higher sensitivity to contaminants (McKim, 

1977), and Sloman and McNeil, (2012) emphasized the importance of understanding 

physiological mechanisms that underlie toxicant effects on ecologically relevant behaviors 

during fish early life stages. Studies developed with embryo-larval stages of fishes have 

evaluated TBT sensitivity in terms of lethality (Bushong et al., 1988) and sublethal effects 

during early development. Decreased hatchability and abnormal embryonic development, 

including eye and tail deformities, were detected in TBT exposed medaka Oryzias latipes 

(Hano et al., 2007). TBT also significantly increased apoptosis within the retinas of Danio 

rerio embryos (Dong et al., 2006). Larvae of Phoxinus phoxinus exposed to 19.5 µg L-1 TBT 

developed eye opacity, alterations in the nervous and muscular tissues, and reduced mobility, 

with uncoordinated swimming (Fent and Meier, 1992). Sebastiscus marmoratus embryos 

exposed to TBT developed twisted tails associated with apoptosis (Zhang et al., 2011), and 

craniofacial skeletal deformities in association with a reduction of Ca+2 ATPase activity and 

expression of retinoic acid receptors (RARα) that act on skelettogenesis (Zhang et al., 2012). 

TBT waterborne exposure led to a decrease in swimming activity in fry of carp Cyprinus 

carpio  (Schmidt et al., 2004), and chinese rare minnows Gobiocypris rarus larvae exposed to 

TBT developed a state of oxidative stress, inhibition of acetylcholinesterase and disturbance 

in expression of genes involved in ion regulation and growth (Li and Li, 2015). 

The easy reproduction of the zebrafish Danio rerio in the laboratory allows the 

production of a high number of easily observable transparent eggs optimal for observations of 

during embryonic and larval development. In addition, the availability of its fully sequenced 

genome (Howe et al., 2013), and a broad knowledge base on the biology of its development 

have made the initial stages of Danio rerio a powerful model for assessing the toxicity of 

contaminants in ecotoxicology (Scholz et al., 2008; Embry et al., 2010). Additionally, the 

early life stages of D. rerio have been used to identify and describe potential adverse outcome 

pathways (AOPs) relevant to fish early life stage toxicity, and that can support ecological risk 

assessments. Approaches that include assessments of morphological development along a 

series of developmental and morphological landmarks during the embryo-larval stage, 

coupled with measures relevant to recruitment including behavior and endpoints such as 

growth are needed in fish studies in the early stages of development (Villeneuve et al., 2014). 

Thus, the aim of the present study was to evaluate lethal and sublethal effects of the exposure 

of D. rerio embryos to TBT, quantifying morphological alterations or delays in key stages of 

embryo-larval development, together with swimming behavioral measures and growth, thus 
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contributing to a better understanding of the effects of TBT relevant to the ecological viability 

of its larvae. 

2 MATERIALS AND METHODS 

2.1 Danio rerio REPRODUCTION 

Male and female adult Danio rerio (1 male: 2 females) were kept in 100 L aquaria, 

with a photoperiod of 12 h Light: 12 h Dark. Water pH was 8.2 ± 0.1 (mean ± standard 

deviation), dissolved oxygen 5.8 ± 0.4 mg L-1, and temperature 26 ± 1°C, measured daily with 

a YSI Professional Plus multiparameter probe. Fish were fed twice daily with nauplii of 

Artemia sp. and commercial 45% protein pelletized fish food. The aquarium water was 

constantly recirculated by a mechanical and biological filtration system. Amonia-NH3 

remained below 0.002 mg L-1. A group of 3 males and 6 females were separated the previous 

afternoon in a 15 L aquarium, and after early morning spawning and fertilization, selection of 

fertilized and viable eggs was made by direct observation in a stereomicroscope at 50x 

magnification. Eggs that showed coagulation or opacity were discarded. Fertilization rate was 

higher than 90%. Animal handling and embryo exposures were performed in accordance with 

protocol approved by the Ethics Committee for Animal Experiments from Federal University 

of Pernambuco (UFPE). 

2.2 CHEMICALS  

A primary stock solution was prepared from the dissolution of tributyltin chloride 

(CAS number 1461-22-9, purity 96 %, Sigma-Aldrich, St Louis, USA) in 50 mL of acetone 

(purity 99 %), yielding a concentration of 2,066 mg TBT L-1. Secondary solutions of 689 mg 

L-1, 206.7 mg L-1 and 103.3 mg L-1 TBT were prepared by diluting the primary stock solution. 

The exposure solutions where zebrafish embryos were kept at each tested waterborne TBT 

concentration (treatments) were prepared by pippeting appropriate volumes of the secondary 

stock solutions above with variable volume micropippetes. These precise volumes of TBT 

secondary solutions were pippeted to a volumetric 0.5 L flask and filled with sterile zebrafish 

culture water. These exposure solutions and respective treatment nominal concentrations of 

0.01, 0.1, 1.0, 5.0, 10.0, 20.0, 30.0 and 50.0 µg TBT L-1, plus controls (C, sterile culture 

water) and solvent controls (SC, acetone 0.005% v/v) were prepared and transferred to dark 
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flasks that were kept in the refrigerator during testing. Exposure solutions were transferred to 

individual wells of 24 well plates during testing, as described below. 

2.3 EXPERIMENTAL DESIGN 

Exposure during the embryo-larval stages followed (OECD, 2013) procedures. For 

each treatment 20 viable fertilized eggs less than 3 hours post fertilization (hpf) are held 

individually in wells of 24 well plates with respective treatment concentration, and 4 wells 

were used as internal controls with zebrafish culture water at 26 ºC. Each embryo or larva was 

kept in a well with a total solution treatment volume of 2.5 mL, renewed by 80% every 24 h.  

2.4 MORTALITY 

Death was assigned to any of the exposed embryos or larvae through 

stereomicroscopic inspection and detection of egg coagulation, absence of somite formation at 

24 hpf, or absence of heart beat or circulation after 48 hpf, according to OECD, (2013). The 

use of concentration 50 µg TBT L-1 was limited only to mortality assessment because of the 

need to estimate the concentration capable of generating lethality by 50 percent LC50 of the 

fish population in 96 hours. 

2.5 GLOBAL MORPHOLOGY SCORE 

Sublethal effects or delays in embryonic and larval development were evaluated using 

the General Morphology Score (GMS), as proposed by Beekhuijzen et al., (2015). The GMS 

is based on the computation of partial scores for each embryo or larvae as they develop basic 

morphological structures considered developmental hallmarks. Every 24 h up to 12 types of 

developmental hallmarks were evaluated and alterations recorded as sublethal indicators of 

effects on embryos or larvae, during the 96 h exposure period. Thus, embryos exposed to TBT 

were compared with a reference clean water embryo (control). Both controls and treated 

embryos receive points for each morphological or developmental hallmark achieved. These 

hallmarks and respective time points include: detachment of the tail during early embryo 

development (24 h); somite formation (24 to 48 h); eye development and pigmentation (24 to 

96 h); presence of movement of the embryo or larva (24 to 96 h); presence of blood 

circulation (24 to 96 h); presence of heartbeat (48 to 96 h); pigmentation of the head and body 

(48 to 96 h); pigmentation of the tail (48 to 96 h); presence of a nearly empty yolk sac 

 



132 

 

132 

 

extension, related to an almost completely resorbed yolk sac (96 h), allowing for a space 

where the swimming bladder will be situated; presence of pectoral fins (72 to 96 h), presence 

of protruding mouth (72 to 96 h), hatching (72 to 96 h). 

2.6 FREQUENCY OF ABNORMALITIES AFTER THE 96 H EXPOSURE 

Abnormality endpoints assessed for presence or absence in each larva included: lack 

of larval eclosion (live larva inside the egg); pericardial edema; cranial or cardiac 

hemorrhage; total absence of pigmentaton in head and body; absence of tail pigmentation; 

lack of both pectoral fins; lack of protrusible mouth; yolk sac thickness exceeding the heart; 

swim bladder not inflated. Frequencies of these endpoints were calculated, dividing the total 

number of larvae presenting these abnormalities by the total number of live larvae in the 

respective group. 

2.7 SWIMMING SPEED AT 168 HPF 

For swimming speed measurements, larvae at 168 hpf from the different treatments 

were individually transferred after exposures to the wells of 12 cell well plates containing 3 

mL of water (1 cm water column), and these arenas were monitored for 10 min by video 

cameras with 6–60 mm zoom lenses connected to a video grabber board (GeoVision model 

GV-900, Irvine, CA) for digital video recordings. Digitized videos were processed for the 

calculation of the average swimming speed and trajectory maps using Smart software (Panlab 

Harvard Apparatus, USA). 

2.8 MORPHOMETRIC MEASUREMENTS 

After exposure and swimming behavioral tests, all larvae were euthanized in ice water 

at 2 ºC, according to protocol 23076-008924/2018-11 approved by the Animal 

Experimentation Ethics Committee of Universidade Federal de Pernambuco (UFPE), based 

on procedures recommended for studies with fish by the Canadian Council on Animal Care 

(2005 and 1998), American Fisheries Society and American Veterinary Medical Association. 

Each larva survivor from controls and different treatments were photographed individually, 

using a Stereomicroscope Zeiss model 2000C and a Canon G10 camera coupled to it. The 

images of the photographed larvae were subsequently analysed to measure its total length and 

the diameter of the eyes with the use of Axiovision software (Zeiss). 
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2.9 HISTOPATHOLOGY 

Fish were fixed in 10% buffered formaldehyde for 24 h and stored in 70% ethanol 

until histopathological analyzes. Traditional dehydration procedures were used in ethanol, 

diaphanization in xylol, followed by impregnation and paraffin inclusion of whole fish (Paulo 

et al., 2012). The blocks were cut in a Leica microtome with a thickness of 5 μm, and the 

tissues were stained with Hematoxylin and Eosin (HE). Histopathological alterations in the 

eyes and retina were analyzed and described. 

2.10 STATISTICAL ANALYSIS 

Lethal effects and LC50-96h were calculated using the Trimmed Spearman- Karber 

method (USEPA, 2002). Mean GMS indexes obtained from embryos at different TBT 

exposure concentrations were analyzed by one-way ANOVA at a significance level of 0.05, 

and Dunnett a posteriori tests to detect significant differences compared to control. When 

normality (Kolmogorov Smirnov test) or homoscedasticity (Levene median test) was not 

accepted, the nonparametric Kruskal-Wallis test (KW) followed by Dunn's multiple 

comparison test was applied. Sigmaplot software version 12 (Jandel Scientific, Erkrath, 

Germany) was used for ANOVA and KW. MedCalc for Windows, version 17.2 (MedCalc 

Software, Ostend, Belgium) was used for probit analysis of dose responses between TBT 

concentrations and frequency of swimbladder effects. 

Data was checked for normality (Kolmogorov–Smirnov test) and homoscedasticity 

(Levene median test). When normality and homoscedasticity was confirmed, different 

treatments were compared using one-way ANOVA followed by the Dunnett’s test. When 

normality or homoscedasticity was not accepted, the nonparametric Kruskal–Wallis test (K–

W) followed by Dunn’s test was applied to assess differences between control and exposure 

treatments. The LOEL (lowest observable effect level) and NOEL (no observable effect level) 

were estimated from Dunnett or Dunn tests, depending on the assumptions above. Sigmaplot 

software version 12 (Jandel Scientific, Erkrath, Germany) was used for all statistical analyzes. 

3 RESULTS AND DISCUSSION 

The estimated LC50-96h was 36.4 µg TBT L-1 (lower and upper confidence limits 

34.0 and 38.9, respectively). Another study also exposing Danio rerio embryos to TBT during 

a 24 h longer exposure reported reported LC50-120h between 30 and 50 µg TBT L-1 (Dong et 
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al., 2006), similar to our results. The estimated LC50-96h for embryos and larvae of other 

fishes include: 46.1 µg TBT L-1 for the medaka Oryzias latipes (Bentivegna and Piatkowski, 

1998), 25 µg TBT L-1  for medaka Oryzias melastigma  (Bao et al., 2011), 23.4 µg TBT L-1 

for Fundulus heteroclitus (Bushong et al., 1988), 16.7 µg TBT L-1 (LC50-48h) for gold fish 

Coryphaena hippurus (Adema-Hannes and Shenker, 2008), and 3 µg TBT L-1 for Menidia 

beryllina (Bushong et al., 1988). Therefore, embryo-larval stages of zebrafish Danio rerio are 

relatively resistant to the lethal effects of TBT, and the fact that the first 48h of exposure 

involve protection of the embryo by the chorion, it is possible that this higher resistance 

compared to other species might involve limitations of TBT transport through the chorion, as 

suggested by Fent and Meier, (1992), where incorporation of TBT in Phoxinus phoxinus 

larvae increased significantly after hatching. 

Sublethal effects of TBT to fish larvae are usually found at smaller and more 

environmentally relevant concentrations (Fent, 1998). Our study detected a significant and 

concentration dependent delay on embryo-larval development of TBT exposed Danio rerio, 

with was detected since the lowest concentration of 0.01 µg TBT L-1 tested, based on the 

global morphology scores calculated (Fig. 1). The GMS approach integrates into a useful 

index potential delays in development of a series of fundamental developmental hallmarks 

during zebrafish early life. However, it is also important to analyze which of these hallmarks 

are being delayed, as well as which developmental anomalies are being generated after TBT 

exposure. Our results indicated that hatching delays, lack of expected yolk sac absorption, and 

associated lack of an empty cavity where the swimbladder will be located, as well as a lack of 

development of a protrusible mouth were significant contributors to the lower GMS scores. 

The frequency of larvae with incomplete yolk sac absorption increased from 20% at 1 μg TBT 

L-1 to 60 % at 30 μg TBT L-1. Frequency of complete lack of mouth development at 96 hpf 

varied from 15% at 1 μg TBT L-1 to 30 % at 30 μg TBT L-1. The frequency of a less dramatic 

effect is related to the development of the mouth and jaw, which do not reach the stage where 

it becomes protrusive at 96 hpf (a delay in the development of the mouth and jaw), and this 

was detected in all treatments. Summed together, any effects on the development of 

protrusible mouths varied from 35% at 0.01 μg TBT L-1 to 50 % at 30 μg TBT L-1 (Table 1). 

In a detailed study focused on Sebastiscus marmoratus larvae, TBT exposure during embryo-

larval development induced craniofacial skeletal deformities and a shorter lower jaw, possibly 

 



135 

 

135 

 

through disruption of proliferation and differentiation of chondrocytes, and by inhibition of 

Ca+2-ATPase, disrupting calcium homeostasis (Zhang et al., 2012). 

In this study, at 72 hpf, 100% of control larvae had hatched as expected, but in TBT 

exposed groups a delay in hatching time was detected. 35% of larvae from 0.01 μg TBT L-1 

hatched at 96 hpf or later, percentages that increased non monotonically to 75% of larvae 

from 30 μg TBT L-1 presenting a hatch delay (Table 1). Several metals such as mercury, 

copper, nickel, lead, and cobalt affect hatching rates of zebrafish, and hatching delays can 

occur primarily as a result of effects on chorionase hatching enzyme, or secondarily as a result 

of effects on developmental rate of the embryo or early larval stages (Dave and Xiu, 1991; 

Nabinger et al., 2018). Studies with other species verified reductions in hatching rates with 

embryo-larval stages, such as Sebastiscus marmoratus (Zhang et al., 2011) and Phoxinus 

phoxinus (Fent and Meier, 1992), where larvae exposed to 4.4 and 9.9  μg TBT L-1 presented 

weak tail movements which affected hatching. Curiously, Liang et al., (2017) detected 

accelerated hatching in TBT exposed zebrafish embryos. Hatching delays might affect 

survival of early fish larvae by increased predation vulnerability (Nabinger et al., 2018), 

especially if a postponed hatch is associated with other developmental effects, such as 

retarded yolk sac resorption, edema, bent body axis, and opaque eyes which were observed in 

TBT exposed Phoxinus phoxinus larvae after hatch  (Fent and Meier, 1992). 

Other abnormalities detected in this study included the frequency of hemorrhages 

which increased from 2.5% at 0.01 μg TBT L-1 to 35 % at 30 μg TBT L-1. Pericardial edema 

was detected in 2.5% of larvae at 0.1 μg TBT L-1 and 50 % at 30 μg TBT L-1. Eye lens opacity 

were detected in 20 % of larvae from 20 and 30 μg TBT L-1 (Table 1). Opaque eyes were also 

reported in larvae of Phoxinus phoxinus, due to alterations in the cornea, the lenses and the 

pigment layer of the retina (Fent and Meier, 1992). The exposure of embryo-larval stages of 

D. rerio to TBT concentrations from 1 to 30 μg TBT L-1 caused increasing apoptosis of retinal 

neurons possibly by induced oxidative stress (Dong et al., 2006). Our results detected 

reductions of 13.9% and 11.1% in the eye diameters of larvae exposed to the higher 

concentrations of 20 and 30 µg TBT L-1, respectively (Fig. 2). Microphtalmia was also 

detected in Fundulus heteroclitus embryos exposed to 30 µg TBT L-1 (Weis et al., 1987), and 

in medaka Oryzias latipes exposed to TBT through the diet (Nakayama et al., 2005). Eye 

lesions or missing eyes were also detected in Zoarces viviparus embryos after females were 

fed TBT a contaminated diet  fed (Brande-Lavridsen et al., 2013). In this study pathologies 

were verified in the photoreceptor layer of larvae from 20 and 30 µg TBT L-1, as hypertrophic 
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photoreceptors and a hyperpigmented retinal pigment epithelium, and cell degeneration, and 

an increase in the distance between photoreceptor and nuclear cells (Fig. 3). Another study 

also reported hypertrophic rods and cones in TBT exposed Poecilia reticulata (Wester and 

Canton, 1987). Recent studies detected several retinal pathologies and altered pigment 

distribution patterns in the retinal pigment epithelium and iris in early life stages of the 

tropical guppy Poecilia vivipara exposed to 7 µg TBT L-1 (Paulo et al., 2018, chapter1 of this 

thesis). 

In larval fishes the transition from endogenous to exogenous feeding is critical, and 

adequate initial inflation of the swim bladder is essential, as it will allow the fish to become 

neutrally buoyant, and spend less energy swimming in search of prey or avoiding predators 

(Czesny et al., 2005). Initially, zebrafish larvae have to swim to the surface and gulp air, 

which is then passed through the gut and is transferred via a pneumatic duct to the swim 

bladder lumen, filling it (Lindsey et al., 2010). Our results showed that the frequency of larvae 

lacking inflated swimbladders at 168 hpf, when they would have to start feeding to avoid 

starvation, increased from 12.5% at 0.01 μg TBT L-1 to 97.5 % at 30 μg TBT L-1 (Table 1). 

This lack of swimbladder inflation might be related to inability of the TBT exposed larvae to 

reach the surface of the water, or also because part of them are lacking properly developed 

protrusible mouths, as mentioned previously (Table 1). At the highest tested concentrations of 

20 and 30 µg TBT L-1 a dramatic hypoactivity was detected, as larvae were almost 

motionless, possibly because of the lack of swimbladder inflation (Fig. 4). Non inflated 

swimbladders were also detected at lower concentrations, but the lower median swimming 

speeds for the lower concentrations tested were not statistically different when compared to 

controls, as variability was high, no statistically significant reductions in swimming speeds 

were detected (Fig. 4). Another study which exposed zebrafish larvae for 96 h to 0.29 μg TBT 

L-1, although not analyzing the rates of swimbladder inflation, detected hypoactive Danio 

rerio larvae with reduced swimming speeds, and also showed that this behavioral effect was 

not related to possible TBT effects on the expression of genes related to myogenesis or 

dopamine signaling (Liang et al., 2017). The swimming speed of zebrafish larvae tends to be 

reduced when larvae show different types of malformation, including hemorrhages, jaw 

defects, microphtalmia (Padilla et al., 2011), which were detected in this study in significant 

frequencies. Tin is also neurotoxic (Cima, 2018), and it significantly accumulates in the brain 

regions receiving sensory nerves from lateral line, as well as in the retina, optic nerve and 

diencephalon – optic tectum in Oncorhynchus mykiss (Rouleau et al., 2003). Additionally, 
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TBT can alter concentrations of neurotransmitter dopamine and lead to decreased predatory 

activity in Sebasticus marmoratus (Yu et al., 2013). 

Growth is an important apical endpoint of regulatory interest in ecotoxicological 

studies with fishes (Villeneuve et al., 2014), and our results indicated significant reductions 

on the total length of zebrafish larvae exposed to 5 and 10 μg TBT L-1 at 168 hpf (Fig. 5). 

Several alterations could induce decrease in growth during early fish larval stages, including 

improper absorption of yolk sac reserves, use of energy to biotransform contaminants, or 

accelerated consumption of energy reserves when larval fishes do not properly inflate their 

swimbladders and achieve neutral buoyancy, all of which could be involved in the detected 

reduction in total length. Other studies detected effects that could affect growth in fish larvae 

such as reduction of somite numbers in medaka Oryzias latipes exposed to 20.5 μg TBT L-1 

(Bentivegna and Piatkowski, 1998) and notochord length in Morone saxitilis exposed to 0.514 

μg TBT L-1 (Pinkney et al., 1990). 

TBT lowest observed effect concentration was 0.01 μg TBT L-1 for the GMS index, 

but several other relevant effects such as hatching delay, lack of proper mouth and jaw 

development, and no inflation of swimbladder were also detected at this lowest tested 

concentration tested, which is lower than the current most restrictive legal Brazilian limit for 

freshwaters that should protect aquatic life of 0.063 μg TBT L-1 (CONAMA357/2005). 

Although the zebrafish Danio rerio is not a native Brazilian species, the results presented here 

demonstrate that it cannot be considered a sensitive species to TBT toxicity, and it would be 

advisable to further evaluate TBT toxicity to other native species for a possible change of the 

legal limit to a lower concentration. 

4 CONCLUSIONS 

TBT toxicity to embryos and larvae of Danio rerio was evaluated, and evidence of 

lethal and sublethal morphological effects was detected at the lowest concentrations. The 

detected sublethal effects of TBT on zebrafish early development included a general 

developmental delay, reduced hatch rates, lack of proper mouth and jaw development, no 

inflation of swimbladder, which can be contributing to reduced swimming speeds and length 

of larvae at 168 hpf, all of which can lead to a lower viability of exposed larvae. 
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Table 1 – Frequency (%) of recorded abnormalities in zebrafish larvae exposed to tributytin (TBT) at 96 hpf and 168 hpf. * abnormalities absorved at 168 hpf; C: 
control; SC: solvent control (acetone 0,005 % v/v). 

Treatments 

(µg TBT L-1)

Hatched at 
96 hpf or 

later

Yolk sac 
extension 
not empty

Complete lack 
of mouth 

development

Lack of 
protrusible 

mouth

Anny effect on 
mouth 

development
Hemorrhages

Lack of 
inflated 

simbladder *

 Pericardial 
edema *

Opake eyes *

C 0 0 0 0 0 0 2.5 0 0
SC 0 0 0 0 0 0 0 0 0

0.01 35 0 0 35 35 2.5 12.5 0 0
0 20 0 0 40 40 5 5 2.5 0
1 5 20 15 35 50 5 40 5 0
5 -- 15 10 35 45 5 0 0 0
0 -- 20 15 40 55 5 32.5 0 0

20 35 45 15 35 50 10 72.5 45 20
30 75 60 30 20 50 35 97.5 50 20  
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Figure 1 
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Fig. 1 – General morphology score of Danio rerio embryo-larval stages exposed to waterborne TBT 
during 96 h. (Kruskal-Wallis H8= 87, p < 0.001; Dunn’s test, p < 0.05). (C: control; SC: solvent control, acetone 
0.005%). *: statistically different from control (Dunn’s test). 
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Figure 2 
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Fig. 2 – Eye diameter of Danio rerio larvae exposed to waterborne TBT during 96 h. (Kruskal-Wallis 
H8= 54, p < 0.001; Dunn’s test, p < 0.05). (Cont: control). *: statistically different from control (Dunn’s test). 
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Figure 4 

S
w

im
m

in
g 

sp
ee

d 
(c

m
 s

-1
)

Waterborne TBT concentration (µg L-1)

median
mean

25th

50th

5th

95th

* *

1.0

0.4

0.2

0

0.6

0.8

C SC 0.01 0.1 1 10 20 305

 

 

Fig. 4 – Swimming speeds of Danio rerio larvae exposed to waterborne TBT during 96 h. (Kruskal-
Wallis H8= 54, p < 0.001; Dunn’s test, p < 0.05). (Cont: control). *: statistically different from control (Dunn’s 
test). 
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Figure 5 
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Fig. 5 – Total length of Danio rerio larvae exposed to waterborne TBT during 96 h. (Kruskal-Wallis H6= 
17, p < 0.001; Dunn’s test, p < 0.05). (C: control, SC: solvent control, acetone 0.005%). *: statistically different 
from control (Dunn’s test). 
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CONCLUSÕES FINAIS 

A partir dos dados gerados neste trabalho, concluímos que o estágio inicial de vida de 

Poecilia vivipara e Danio rerio mostrou-se um modelo sensível para avaliação 

ecotoxicológica de antiincrustantes e reforçando assim o seu uso como modelo sensível à 

contaminação ambiental. 

Os recém-nascidos de P. vivipara foram mais sensíveis ao biocida tributiestanho TBT 

que aos biocidas antivegetativos de terceira geração, clorotalonil e diclofluanida, uma vez que 

o TBT mostrou uma maior potência de letalidade, estimada através da CL50-96h, sobre os 

peixes expostos.  Uma avaliação comparativa da sensibilidade de P. vivipara e Danio rerio 

mostrou que ambas as espécies foram afetadas desde a menor concentração de exposição 

0,01µg L-1 no desenvolvimento dessa fase dos peixes. Em relação às análises histopatológicas 

e comportamentais o TBT foi considerado tóxico para os olhos desses peixes, podendo 

promover alterações retinianas em P. vivipara e D. rerio, bem como no movimento 

retinomotor de P. vivipara que provavelmente conduziram a mudanças na natação, 

alimentação e crescimento capazes de reduzir as chances de recrutamento desses peixes. 

Estabelecendo uma relação comparativa, as alterações histopatológicas nos olhos os recém-

nascidos de P. vivipara foram mais sensíveis ao TBT que estágios iniciais de vida do D. rerio, 

o que provavelmente pode estar relacionada a com a presença do córion nos embriões de 

paulistina agindo como barreira protetora à entrada de contaminantes, como vem sendo 

bastante relatado em estudos de embriotoxicidade. 

O tributilestanho também mostrou elevado potencial teratogênico para larvas de D. 

rerio reforçando, assim, a necessidade de estratégias com múltiplas medidas biológicas para 

compreender diferentes mecanismos de resposta à contaminação, em diferentes magnitudes.  

O clorotalonil tem efeito sistêmico e pode atacar diferentes órgãos alvos em um 

organismo. Esse composto mostrou-se consideravelmente mais potente que a diclofluanida 

para o desenvolvimento de toxicidade enterohepáticas, contribuindo para o desenvolvimeno 

de lesões crônicas que alteram o funcionamento normal desses órgãos e de tumores 

pancreáticos e intestinais, compromentendo, consequentemente, o comportamento alimentar e 

o crescimento desses peixes.  

Esses resultados poderão ajudar a explicar como alterações estruturais e 

comportamentais poderão afetar a sobrevivência e desenvolvimento de peixes em estágio 

inicial de vida expostos a esses contaminantes no ambiente aquático. As análises feitas aqui 
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trazem respostas sensíveis e úteis para avaliação de risco ambiental dos biocidas estudados e 

também podem servir como subsídio para regulamentação dos biocidas de terceira geração 

Clorotalonil e Diclofluanida na legislação nacional, orientando sobre as concentrações mais 

adequadas para uso desses biocidas nas tintas incrustantes. 
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