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RESUMO

A biota aquatica estd constantemente exposta a uma grande quantidade de substancias
téxicas, provenientes das atividades humanas que vém alterando os processos fisico-
quimicos e biolégicos das fontes de agua. No entanto isso contribui para a reducédo da
qualidade ambiental, como também pode comprometer a satude dos seres vivos que habitam
esses ecossistemas. Nesse sentido, 0 biomonitoramento a partir dos organismos aquaticos
(bioindicadores), possibilita a detec¢do dos efeitos de compostos toxicos que possam estar
presentes no ecossistema aquatico. Dessa forma, esse trabalho teve como objetivo utilizar o
Danio rerio como bioindicador ambiental para analisar os efeitos da agua de diferentes
ambientes aquéticos urbanos da cidade de Campo Grande — Mato Grosso do Sul em um
sistema de biomonitoramento passivo, comparando a dindmica temporal de marcadores
morfol6gicos eritrocitarios, histolégicos branquiais e hepaticos, e a concentragéo de tidis nao
protéicos (fragmento muscular) em espécimes expostos e ndo expostos por 3, 6 e 12 dias de
exposi¢do. Todos 0s cOrregos apresentaram caracteristicas qualitativas diferentes referente
aos parametros fisico-quimico. A presenga de metais como Mn, Zn, Fe, Cr e Al, além do pH,
temperatura e nitrito explicaram 35,1% da varidncia enquanto que sdlidos totais,
condutividade elétrica, aménia, nitrito e oxigénio dissolvido explicaram 27,6%, por meio da
andlise de PCA. Espécimes expostos as aguas dos trés cérregos mostraram diferencas
significativas entre os controles para a frequéncia de anormalidades nucleares eritrocitarias,
perfil histopatolégico branquial e hepético, por meio do indice de alteragdes histologicas (IAH)
e alteracdes das concentracdes de tidis ndo proteicos (TNP). Nossos resultados suportam
estudos anteriores que registram efeitos antrOpicos no ambiente aquéaticos em cOrregos
urbanos. Trés dias de exposicdo foram suficientes para causar danos morfolégicos nos
nucleos eritrocitarios e histopatoloégicos branquiais que variaram desde a proliferacao,
descamacao e necrose do epitélio lamelar primario até fusédo e aneurismas no epitélio lamelar
secundario. No figado, aos trés dias de exposicdo foram observadas figuras nucleares
degenerativas, seguidas por hipertrofia hepatocelular, lipidose e necrose aos 12 dias. O
modelo empregado de biomonitoramento permitiu comparar a dindmica temporal de
diferentes marcadores de higidez, utilizando o zebrafish como bioindicador ambiental. Estudos
futuros podem aperfeicoar esse modelo para outros ambientes aquaticos a fim de subsidiar

novas abordagens aos estudos de biomonitoramento.

Palavras-chave: Bioindicador, citotoxicidade, ecotoxicologia, dinAmica temporal, peixe



ABSTRACT

The aquatic biota is constantly exposed to many toxic substances resulting from human
activities that have been altering the physical-chemical and biological processes of water
sources. However, this contributes to the reduction of environmental quality, as it can also
compromise the health of the living being that inhabit these ecosystems. In this sense,
biomonitoring based on aquatic organisms (bioindicators) makes it possible to detect the
effects of toxic compounds that may be present in the aquatic ecosystem. Thus, this work
aimed to use Danio rerio as an environmental bioindicator to analyze the effects of water from
different urban aquatic environments in the city of Campo Grande - Mato Grosso do Sul in a
passive biomonitoring system, comparing the temporal dynamics of morphological markers
erythrocytes, branchial and hepatic histology, and the concentration of non-protein thiols
(muscle fragment) in specimens exposed and not exposed for 3, 6 and 12 days. All streams
showed different qualitative characteristics regarding physical-chemical parameters. The
presence of metals such as Mn, Zn, Fe, Cr, and Al, in addition to pH, temperature, and nitrite,
explained 35.1% of the variance, while total solids, electrical conductivity, ammonia, nitrite,
and dissolved oxygen explained 27.6%, for through PCA analysis. Specimens exposed to the
waters of the three streams showed significant differences between controls for the frequency
of erythrocyte nuclear abnormalities, gill and liver histopathological profile, through the
histological alterations index (AHI) and concentration of non-protein thiols (NPT). Our results
support previous studies that recorded anthropic effects on the aquatic environment in urban
streams. Three days of exposure were enough to cause morphological damage in the
erythrocyte nuclei and histopathological markers such as proliferation, desquamation, and
necrosis of the primary lamellar epithelium; fusion and aneurysms in the secondary lamellar
epithelium. In the liver, degenerative nuclear figures were observed after three days of
exposure, followed by hepatocellular hypertrophy, lipidosis, and necrosis at 12 days. The
employed biomonitoring model allowed comparing the temporal dynamics of different health
markers, using zebrafish as an environmental bioindicator. Future studies may improve this
model for other aquatic environments in order to support new approaches to biomonitoring
studies.

Key-words: Bioindicator, cytotoxicity, ecotoxicology, temporal dynamics, fish.
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um aneurisma (an) distal e edema intralamelar em espécime do corrego Anhandui, 12 d; barra
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= 50 um. (f), aspecto morfolégico da aderéncia (ad) lamelar e processo descamativo (d) do
epitélio escamoso; sulco venoso apresentase congesto — espécime do corrego Bandeira, 6 d;
barra = 50 um. (g), aspecto em menor aumento de lamelas apresentando severa fusdo com

hiperemia e vasodilatacéo capilar («<») em espécime do cérrego Bandeira, 12 d; barra = 50 um
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aumento evidenciando a caracteristica morfolégica do parénquima hepatico de um espécime
fémea,; v, veia porta; barra = 30 um; (c) aspecto em maior aumento do parénquima hepatico
de espécime macho; barra = 30 um. (d), aspecto do parénquima hepatico de espécime do
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= 100 pm. (e), imagem em maior aumento do espécime observado em (d); nota-se aspecto
celular tipico de lipidose hepética; nicleos celulares sdo deslocados para periferia; hepatécitos
com citoplasma granuloso e fosco apresentam grau degenerativo aumentado (seta) barra =
30 um. (f) areas de necrose (n) focais difusamente distribuidas no parénquima hepatico em
espécime do corrego Bandeira (12 d); barra = 100 um; (g), aspecto em maior aumento da
imagem anterior evidenciando duas areas de necrose parenquimatosa hepatica; barra = 30

pm.

FIGURA 8: Concentragdo em pmol/g de tecido muscular de tidis ndo proteicos encontrados a
partir da determinacgé&o total de sulfidrilas de acordo com o tempo de exposi¢cao e corregos
urbanos. *, p < 0,05 entre controles e expostos; letras distintas representam diferenca p < 0,05

entre corregos e tempos de exposi¢do. +, mediana.
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1. INTRODUCAO

As atividades humanas vém alterando os processos fisico-quimicos e biolégicos das fontes
de &gua, o que contribui ndo sé para a reducdo da qualidade ambiental, como também
comprometem a salde dos seres vivos que habitam esses ecossistemas (ARIAS et al., 2007). O
aumento dos compostos organicos no ambiente aquatico afeta o equilibrio dos ciclos
biogeoquimicos e, consequentemente, gera uma alteracao nos fluxos naturais de matéria e energia
(MISTURA, 2015). Dentre esses compostos, pode-se citar 0os dejetos lancados nos rios e corregos
que acabam contaminando os corpos d’agua, alterando suas propriedades fisico-quimicas como
turbidez, cor, matéria organica e nitrogénio total, fazendo com que isso reflita em alteracbes no
indice de qualidade das aguas (MISTURA, 2015).

Nesse contexto, a biota aquatica esta constantemente exposta a uma variedade e misturas
de substancias toxicas, provenientes de diversas fontes de emissao, assim como a descarga de
lixos toxicos provenientes de efluentes industriais (ARIAS et al., 2007). Portanto, é necessario a
realizacdo de monitoramento continuo destas aguas, pois a presenca dessas substancias pode
afetar tanto a qualidade ambiental como compromete a saude dos seres vivos (HADER et al., 2020).

O biomonitoramento a partir dos organismos aquaticos, bioindicadores, possibilita a detec¢ao
dos efeitos de compostos toxicos que possam estar presentes nos ecossistemas impactados pela
atividade antrépica.

O monitoramento fisico-quimico das aguas traz algumas vantagens e desvantagens na
avaliacdo dos impactos ambientais, sendo considerado uma vantagem a identificagédo imediata das
modificacGes das propriedades da agua (GOULART, 2003). No entanto, como desvantagem, pode
ser citada a descontinuidade temporal e espacial das amostragens, sendo que esse tipo de
analise mostra apenas os resultados momentaneos causados pela poluicdo dessas aguas. Além
disso, se as medi¢fes quimicas forem feitas longe da fonte poluente, ndo seréo capazes de detectar
perturbagdes sutis sobre os ecossistemas (RASHED, 2001).

Nesse sentido, as comunidades biolégicas utilizadas como bioindicadores podem refletir a
integridade ecolégica dos ecossistemas, mostrando os resultados a longo prazo e que
eventualmente afetariam todo o compartimento aquético (BARBOUR et al., 1999).

Outra maneira de avaliar estes impactos € utilizar espécies como bioindicadores, e isso pode
ser estudado de duas formas: i) associar os impactos em niveis superiores de organizagdo como
populacdes, comunidades e ecossistemas, ou ii) avalia-las no nivel individual, a partir das alteracdes
comportamentais, malformacdes, mudancas nas taxas de crescimento e reproducéo, assim como
alteracdes bioquimicas e fisiologicas, que incluem alteracdes estruturais em 6rgaos-alvo (ARIAS et
al., 2007; LIEBEL et al., 2013).

Os indicadores biologicos sédo Uteis por sua especificidade em relacdo a certos tipos de
impacto, sendo que muitas espécies sao sensiveis a alguns tipos de poluente e mais tolerantes a
outros (CHOVANEC et al.,, 2003). Os indices da qualidade ambiental podem ser criados

especificamente, de acordo com o tipo de impacto, tais como poluentes fésseis, organicos, acidos



e pesticidas (FREITAS, 2009). De forma geral, quanto mais rapida for a identificacdo dos fatores
gue ocasionam condicbes adversas ao ambiente, maior serdo as chances de mitigacdo deste
impacto aos niveis superiores de organizacao biolégica como comunidades e ecossistemas (ARIAS
et al., 2007).

Com isso, 0s peixes sd0 um componente comum e importante nos ecossistemas aquaticos,
e podem ser utilizados como bioindicadores, pois eles refletem os distarbios em diferentes escalas
e respondem de maneira diferente a contaminacéo, devido as caracteristicas de mobilidade, histéria
de vida e sua posi¢cdo na cadeia alimentar (CHOVANEC et al., 2003; FREITAS, 2009;).

Assim, existem métodos e ferramentas que ligam as informacdes quimicas do ecossistema
aguatico aos efeitos bioldgicos evidenciados em organismos alvo (MARKERT et al., 2003). Do ponto
de vista ecotoxicolégico, o biomonitoramento pode ser ativo, sendo desenvolvido utilizando os
peixes como espécimes que sao transplantados (sentinelas) em diferentes ambientes a fim de se
obter andlises organico-funcionais (ALMEIDA et al., 2016). Além disso, o biomonitoramento passivo
visa avaliar a agua utilizando peixes como bioindicadores e é realizado em laborat6rio com sistemas
de microcosmos, constituidos de amostras do ecossistema natural (Agua e sedimento) em pequena
escala (MAGALHAES et al., 2008), sendo estad a forma de metodologia adotada no presente
trabalho.
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2. REVISAO DE LITERATURA

2.1. Danio rerio como bioindicador ambiental

Danio rerio (HAMILTON, 1822), conhecido popularmente como zebrafish, € uma espécie de
peixe de &gua doce pertencente a ordem Cypriniformes, da familia Danionidae (FRICKE et al.,
2022). Esses individuos possuem uma série de atributos que o tornam particularmente faceis para
uma manipulacdo experimental, uma vez que sao pequenos e robustos, portanto, podem ser
mantidos em uma quantidade grande de individuos de forma facil e econdmica no laboratorio.
(SPENCE et al., 2007).

O zebrafish pode ser usado para estudos de monitoramento ecoambiental e avaliagbes de
poluentes, como metais, desreguladores enddcrinos e poluentes organicos (DAl YU-JIE et al.,
2014). Sua sensibilidade a diferentes contaminantes, faz com que essa espécie seja um modelo
ideal para o biomonitoramento ambiental, de forma que estudos realizados com embrides e adultos
seja bastante comum (ARELLANO-AGUILAR et al., 2015; BABIC et al., 2017). Assim, alteracbes
na morfologia, na expressao genética, comportamento e fisiologia, sdo observados nesta espécie
como indicadores biolégicos no monitoramento ambiental (DAl YU-JIE et al., 2014).

2.2. Biomarcadores histopatolégicos em peixes

A histopatologia envolve o exame microscépio de células e tecidos de um organismo e a
determinagcdo semiquantitativa de anormalidades histolégicas (YANCHEVA et al., 2016). Assim,
alteracdes histopatologicas vém sendo usadas como biomarcadores da avaliagdo da saude de
peixes expostos a contaminantes, tanto em laboratério quanto em campo (CAMARGO et al., 2007).

Uma das vantagens do uso de biomarcadores é a possibilidade de examinar os drgaos-alvo
especificos, incluindo branquias, rins e figado, que sdo responséaveis pelas funcdes vitais dos
individuos, como a respiracdo, excre¢do e a acumulacdo e biotransformacgéo de xenobibticos em
peixes (GERNHOFER et al., 2001).

Dessa forma, as branquias participam de fun¢cdes como a respiracéo, a osmorregulacéo e a
excrecdo, além de permanecerem em contato direto ao ambiente externo, o que as torna
particularmente sensiveis as mudancas na qualidade da agua, sendo consideradas o principal alvo
dos contaminantes (CAMARGO et al., 2007). Assim, alteragbes como descamacédo epitelial,
hiperplasia e hipertrofia das células epiteliais, além da fusdo parcial ou total de algumas lamelas
secundarias sao exemplos de mecanismos de defesa, pois é uma forma de aumentar a distancia
entre 0 meio externo e o sangue, servindo como uma barreira contra os contaminantes (ROBERTS,
1989; POLEKSIC & MITROVIC-TUTUNDZIC., 1994; CAMARGO et al., 2007).

O 6rgéo associado ao processo de desintoxicacdo e biotransformacgéo de xenobioticos é o
figado, o qual, devido a sua fungéo, posicao e irrigagdo sanguinea, é também um dos 6rgdos mais
afetados pelos contaminantes presentes na agua (RODRIGUES & FANTA, 1998; VAN DER OOST
et al., 2003;). Além disso, possui como fun¢des hepéticas a excre¢do de metais nocivos, a digestéo

e armazenamento de alimentos e metabolismo de horménios sexuais (PARURUCKUMANI et al.,



11

2015). Portanto, alteracdes ultraestruturais e morfologicas no figado tém sido usadas como
biomarcadores de substancias quimicas téxicas na avaliacdo de risco ambiental, uma vez que
provaram ser um indicador sensivel para lesdes induzidas por substéancias toxicas (BRAUNBECK
& VOLKL, 1991; PARURUCKUMANI et al., 2015).

O figado é capaz de evidenciar anomalias como hepatécitos de formato irregular,
vacuolizacdo do citoplasma e nicleo em posicdo lateral, préximo a membrana celular (FANTA et
al., 2003). Além disso, é possivel avaliar a quantidade de glicogénio nos hepatécitos, o qual é
geralmente encontrado em animais estressados, pois ele atua como reserva de glicose para suprir
a maior demanda energética que ocorre nessas situacées (HINTON & LAUREN, 1990; WILHELM
F et al., 2001; CAMARGO et al., 2007).

2.3. Andlise nuclear eritrocitaria

Os eritrocitos sdo as células sanguineas mais numerosas nos peixes, e sao similares aos de
outros vertebrados, com excecao dos mamiferos, por possuirem um formato elipsoide e possuirem
nucleo (WITESKA, 2013). A contagem de eritrocitos depende fortemente das condi¢cdes ambientais,
como por exemplo alteracbes na temperatura e oxigénio dissolvido e dessa forma, ocorrem
mudancgas sazonais no seu numero de células, o que dificulta o estabelecimento de valores de
referéncia hematol6gicos (LUSKOVA, 1997).

Essas células sao sensiveis as condicbes ambientais, sendo assim, substancias tdxicas
podem causar alteragcbes morfolégicas nos eritrocitos, tanto nos nicleos como no citoplasma
(WITESKA, 2013). Assim, as anormalidades nucleares em eritrécitos sao consideradas potenciais
biomarcadores de exposi¢cdo genética, que podem ser causadas por compostos toxicos em
individuos que permanecem nos ambientes sob efeitos de agentes genotoxicos (GONCALVES et
al., 2020).

Dessa forma, existem diversos estudos utilizando técnicas citogenéticas que permitem a
identificacdo de agentes mutagénicos os quais podem induzir a formagéo de anomalias nucleares
(ARALDI et al., 2015; FENECH et al., 2020; CANEDO et al., 2021.), além da presenca de poluentes
gue podem induzir danos ao DNA e proteinas envolvidas no processo de divisdo celular, o que pode
causar a perda da integridade do genoma e levar a formacéo de anomalias nucleares (FENECH et
al., 2019).

Dentre essas anomalias nucleares, pode-se destacar os nlcleos entalhados, que segundo
Carrasco et al. (1990), € um tipo de anomalia onde ocorre a formacédo de fendas que se estendem
para dentro do envoltério nuclear. Os nucleos binucleados sdo também um tipo de anomalia
caracterizada pela presenca de dois nucleos principais, separados ou em contato entre si, dentro
de uma Unica célula, podendo ter tamanho e intensidade de coloracdo semelhantes (JINDAL &
VERMA, 2015). Essa anomalia ocorre quando ndo ha uma diviséo citoplasmatica durante a mitose

e no processo de divisao celular, a citocinese de uma célula diploide falha apds a correta replicacédo
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do DNA, e, dessa forma, faz com que os blastdmeros binucleados sejam tetraploides e possuam
dois nucleos diploides (PERA & SCHWARZACHER, 1968).

Um outro tipo de anomalia nuclear conhecida é o nucleo multilobulado, descrita por Jindal e
Verma (2015), que é caracterizado pela presenca de varias evagina¢des no envoltorio nuclear.

Os microndcleos sdo outra anomalia nuclear frequentemente observados e sdo pequenos
corpos extranucleares que podem se originar de cromossomos acéntricos ou fragmentos de
cromatides formados durante a anafase. Esses fragmentos de cromossomos sao incapazes de
aderir as fibras do fuso mitético e se integrar ao nicleo principal na tel6fase, o que faz com que
sejam circundados por uma membrana e deem a origem ao micronucleo (Fenech et al., 2020).

Assim, espécies de peixes, como o D. rerio, tém sido utilizadas em estudos ecotoxicolégicos
como modelo experimental para investigar a formag&o de micronucleos e outras anormalidades
nucleares (CANEDO et al., 2021).

2.4. Tidis nado proteicos

Os tidis ou grupos sulfidrila (-SH) estao presentes em toda a célula, e suas propriedades
Unicas como excelente nucledfilicidade, facilidade de oxidacao e a capacidade de quelar metais,
sdo a base no desempenho de seus papéis nas fungdes celulares. Eles podem servir como um
grupo funcional envolvido em reacdes cataliticas enzimaticas, terminacdo de eletrofilos reativos
toxicos, terminacdo de espécies reativas de oxigénio ou espécies reativas de nitrogénio
(ALQAHTANI et al., 2019).

Assim, os grupos tiés sdo divididos em duas categorias: os tidis proteicos e o0s tidis nao
proteicos, de modo que este Ultimo possa ser composto por cisteina, homocisteina e peptideos de
moléculas pequenas contendo tidis, como a glutationa, que é o tiol ndo proteico mais abundante
nas células (ALQAHTANI et al., 2019), além de ser um composto antioxidante ndo enzimatico que
mantém a homeostase redox intracelular (DAL SANTO et al., 2014).

O aumento intracelular dos grupos dos niveis de tidis ndo proteicos é frequentemente
observado em animais expostos a compostos toxicos ou a condi¢des que induzem o estresse
oxidativo (DAL SANTO et al., 2014). Isso foi evidenciado em um estudo com zebrafish onde os
individuos foram mantidos em tubos de microcentrifuga de 2 mL, com um espaco limitado, e que foi
evidenciado niveis altos de grupos de tidis ndo proteicos devido ao aumento do estresse agudo de
contencao desses individuos.

Devido ao papel significativo que os tidis desempenham nas fun¢bes celulares, métodos
analiticos foram desenvolvidos para a determinacédo dos niveis de tiol nas células, e dentre estes
estdo o método do ensaio enzimético (MAEDA et al., 2005), o ensaio colorimétrico (WEI et al.,
2011), a eletroforese em gel (HURD et al., 2007), a cromatografia liquida acoplada a espectrometria
de massas (CHEN et al., 2008) e a cromatografia liquida de alta eficiéncia (CHEN & CHANG, 2004).
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3. OBJETIVOS

3.1. Objetivo Geral
Analisar os efeitos da 4gua de diferentes corregos urbanos do municipio de Campo Grande,

MS, utilizando D. rerio como bioindicador ambiental em sistema de biomonitoramento.

3.2. Objetivos especificos
Avaliar a qualidade da agua de trés cérregos urbanos por meio de analises fisico-quimicos;
Comparar a dinamica temporal de marcadores histolégicos branquiais, hepaticos e
eritrocitarios assim como de compostos tibis ndo protéticos em espécimes de zebrafish sob

condi¢Bes de biomonitoramento passivo.
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4. MATERIAL E METODOS

4.1. Caracterizacdo do local de estudo

O municipio de Campo Grande (Fig. 1.A) esta localizado no estado do Mato Grosso do Sul
(MS), situado sobre a bacia hidrografica do alto do Rio Parana. A cidade se situa na regido
geomorfolégica chamada “Regiao dos Planaltos Arenitico-Basalticos Interiores” que é caracterizada
por um relevo plano com baixas altitudes, com média de 532 metros ao longo do municipio
(PLANURB, 2017). O clima predominante da cidade é tropical, caracterizado por duas estacdes
bem definidas, a seca no inverno, entre os meses de abril e setembro, e a Umida no verdo, entre os
meses de outubro a marco (PLANURB, 2017). O principal rio do municipio € o Anhandui, que é
banhado por varios cérregos ao longo de sua rede hidrogréfica, como o corrego Lageado,
Guariroba, Cachoeira e entre outros (PLANURB, 2017).

Foram analisados trés corregos urbanos de Campo Grande — MS. O cOrrego Lagoa, que
atravessa os bairros Unido, Santo Amaro, Caiob4a, e se estende até os bairros Tijuca e Leblon; o
corrego Anhandui, que esta inserido entre os bairros Sobrinho e Coophavila Il se estendendo até
os bairros Amambai e Monte Libano; e o cérrego Bandeira, que nasce no bairro Rita Vieira e passa
pelos bairros Jardim Paulista e Pioneiros, atingindo até o bairro Dr. Albuquerque.
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Figura 1. (A). Localizacdo das microbacias urbanas Lagoa, Anhandui e Bandeira
inseridas na malha urbana de Campo Grande, localizado no estado de Mato Grosso do
Sul. (B). Localizacdo dos pontos de coleta, sendo o ponto 1 para o corrego Lagoa;
Ponto 2, corrego Anhandui e ponto 3, cérrego Bandeira. Fonte de dados vetoriais
obtidos em: IBGE (2021), e SEMADUR (2021). Confecc¢éo: LabGIS - Laboratério de
Geoprocessamento para Aplicagdes Ambientais, UFMS.
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4.2. Coleta e andlise da agua

As amostras de agua foram coletadas nos pontos determinados pelo mapa (Fig 1.B) nas
coordenadas 20°31'20.7"S 54°40'33.9"W (Cérrego Lagoa), 20°33'32.1"S 54°39'57.3"W (Cobrrego
Anhandui) 20°30'09.4"S 54°37'16.7"W (Cérrego Bandeira), e sendo estes pontos determinados com
base em sua localizacdo e acessibilidade para a realizacdo da coleta.

Foram realizadas 3 coletas entre os meses de setembro a novembro de 2021, sendo feita
uma coleta para cada corrego. Foi colhido aproximadamente 20L de agua de cada corrego e
transportados até a Estacao de Piscicultura/FAMEZ/UFMS. Uma amostra da agua de cada corrego
foi separada e acondicionada em frascos de polietiieno para as andlises fisico-quimicas,
preservados com uma solucdo de &cido nitrico 50% para as analises de metais, e com &cido
sulfarico 50% para a andlise de Nitrogénio amoniacal. Os parametros temperatura (°C), pH, oxigénio
dissolvido (mg O,/L), condutividade elétrica (uS/cm) e sélidos totais (SDH, mg/L) foram mensurados
no local das coletas por meio de um equipamento de multiparametro (Snxin—Model SX751A). Além
dessas andlises, novas medicdes foram realizadas em laboratorio, utilizando método 4500-O C,
4500 H+ B, 2510 B e 2540 C para oxigénio dissolvido, pH, condutividade elétrica e soélidos
dissolvidos totais, respectivamente; considerando-se estas Ultimas para o estudo. As demais
andlises fisico-quimicas foram realizadas em parceria com o Laboratério ANANTECN - Analise
Tecnoldgica Ltda. Brevemente, a determinagdo dos niveis de nitrato foi conduzida de acordo com
0 método 4500-NO3- D utilizando-se um eletrodo de ions seletivos (ISE) de nitrato HI4113
(HANNA®). A determinac@o do nitrito foi feita pelo método de sulfanilamida diazotizada com
dicloridrato de N-(1-naftil) - etilenodiamina, em pH 2,0 a 2,5. A leitura dos valores obtidos foi feita
por espectrofotometria de absorbancia (UV/Vis 600 pplus, Femto®) em 543 nm. A concentracdo de
nitrogénio amoniacal também foi obtida por espectrofotometria (UV-Vis), mediante a reacéo entre
amonia (presente na amostra), hipoclorito e fenol, catalisada por nitroprussiato de sddio, com a
absorbancia no comprimento de onda de 640 nm (SMEWW, 2017).

Para as determinacg6es das concentracdes de metais, como aluminio, cromo, manganés, ferro
e zinco, as amostras passaram por prévia digestdo em &cido nitrico e &cido sulfurico, para
conversao da matéria organica em inorganica para leitura em espectrofotometria UV/vis. As leituras
de absorbancia foram feitas nos comprimentos de onda 535 nm para aluminio, 540 nm para cromo,

470 nm para manganés, 510 nm para ferro e 620 nm para zinco.

4.3. Zebrafish

Espécimes adultos de zebrafish (n = 120) foram obtidos de fornecedor credenciado (Ogawa e
Sato LTDA, Campo Grande, MS) e aclimatados em um aquario com 50 L de agua declorada, com
temperatura entre 25 e 28 °C, em um sistema de aeracao artificial com limpeza dos sedimentos,

renovacado de 25% do volume total de agua a cada 48 h e fotoperiodo controlado de 12: 12h (periodo
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claro — escuro). Durante esse periodo os peixes foram alimentados com racédo floculada (AquaFish

32% 5 mm, Supra®) uma vez ao dia.

4.4. Grupos experimentais

Os espécimes foram aleatoriamente divididos entre os cérregos (n = 3). Para cada corrego,
foram expostos 10 espécimes por 3, 6 e 12 dias de exposi¢ao (dexp), sendo que para cada periodo
de exposicao, 10 espécimes foram alocados para composicdo do grupo controle.

A agua obtida de cada corrego foi transferida para um sistema fechado de fluxo continuo (8
W,100 L/h), contendo 3 aquérios de 4 L (um para cada tempo de exposi¢cdo), oxigenados
artificialmente, conectados a um aquario estoque de 8 L (Fig. 2). Nos dias 1, 3, 6 e 12 apés
introducéo dos espécimes nos aquarios, foi colhida uma amostra da agua para as analises fisico-

guimicas.

L
L v
=7
7 =

[ Reservetrio |

Figura 2. Sistema fechado de fluxo continuo constituido por 3 aquarios de 4 L (3 dep, 6dep e
12 dep), contendo 10 individuos expostos, um reservatorio de agua de 8L na parte inferior e um
aquario individual para os espécimes controle. As setas indicam o fluxo de agua gerado pela
bomba de agua.

4.5. Colheita de sangue e anormalidades nucleares

Apés cada periodo de exposicao, os espécimes eram eutanasiados por resfriamento rapido
(0 a 4 °C), conforme MATTHEWS & VARGA (2012) e logo em seguida, era feita a colheita do
sangue, por corte peduncular caudal em uma micropipeta previamente banhada em EDTA 3%.

Uma extensdo em lamina foi corada por May-Grunwald-Giemsa-Wrigth (MGGW), seguindo o
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procedimento descrito por AYLLON & GARCIA-VAZQUEZ (2000, 2001) e RODRIGUEZ-CEA et al.
(2003).

Apds a montagem das laminas (Entellan Merck®), foi analisado 1000 eritrocitos de cada
individuo em microscopia de campo claro (1000 x de magnitude) para contagem das anormalidades
nucleares. Em seguida, calculou-se a frequéncia de anormalidades nucleares eritrocitarias dos tipos
classificados como micronucleos, nucleos binucleares, nucleos entalhados, ndcleos bolhosos e
ndcleos lobados, de acordo com CARRASCO et al. (1990) e CESTARI (2014).

4.6. Andlise histoldgica

Apos colheita do sangue, os espécimes foram fixados em solu¢cdo de Davidson, conforme
Fournie et al. (2000) por 24 horas e, em seguida, transferidos para solucdo de EDTA 10%,
permanecendo por, no minimo, 4 dias para descalcificagdo. ApGs esse periodo, as amostras foram
seccionadas sagitalmente, separando a cabeca do corpo dos individuos, para ser realizado o
processamento histoldgico de rotina e inclusdo em Paraplast (Sigma Aldrich®) em cortes de 4 um
corados em hematoxilina e eosina (HE).

As analises histopatolégicas foram conduzidas em microscopia de campo claro conforme
classificacdo previamente estabelecida por Poleksic e Mitrovic-Tutundzic (1994) e Bernet et al.
(1999). O grau de alteracdo, quando observado, considerou as caracteristicas da reacao padrao
(a), assim como seu grau de reversibilidade (w). As Tabelas 1 e 2 apresentam as alteragfes
histol6gicas branquiais e hepaticas, respectivamente, e seus graus de reversibilidade. A seguinte
equacdao foi usada para estimar o indice de alteracdes histolégicas (IAH):

IAH =Y alt (a xw)
Onde, a, representa a distribuicAo do dano (0, ausente; 1, menor; 2, moderado/focal; e 3,
severa/difusa), e w representa o grau de reversibilidade do dano (1, facilmente reversivel; 2,

alteracdes moderadas com provavel reversao apds exposicao; e 3, alteracdes irreversiveis).
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Tabela 1. Alteracdes histologicas branquiais de acordo com o grau de
reversibilidade

Alteracdes Histolbgicas * Grau

Descamacéo do Epitélio lamelar secundario
Aneurisma

Atrofia lamelar

Proliferacdo celular epitelial

Edema das lamelas secundarias

Hiperemia

Fuséo das lamelas secundarias

Fusdo completa das lamelas secundarias
Ruptura do Epitélio lamelar secundario

W NNNRPRRRRR PR

Necrose ou fibrose epitelial das lamelas secundarias

* segundo Poleksic e Mitrovic-Tutundzic (1994) e Bernet et al. (1999)

Tabela 2. Alteracfes histolégicas hepaticas de acordo com o grau de
reversibilidade.

AlteracBes Histologicas * Grau

Esteatose/Lipidose 1
Hipertrofia dos hepatdcitos

Edema sinusoidal/ Hiperemia Vascular
Infiltrado leucocitario focal

Infiltrado leucocitario difuso
Picnose/Caridlise/Cariorrexia

Megalocitose

W N NN PP

Necrose ou fibrose focal ou difusa

* Bernet et al. (1999)

4.7. Determinacdao de tidis néo proteicos (TNP)

Ap0s a eutanasia, uma amostra muscular do pedunculo caudal foi armazenada em — 20 °C
para determinacdo dos agrupamentos de tidis ndo proteicos, seguindo o procedimento descrito por
ELLMAN (1959). As amostras foram clivadas e homogeneizadas em uma solugcéo de 250 pM de
DTNB [&cido 5,5-ditiobis-(2-nitrobenzoico)] com tampéo de fosfato de potassio 500 mM em pH 8,0
e em seguida desproteinizadas com uma solugédo 20% de acido tricloroacético. A solucao final, foi

lida em espectrofotometro (SpectraMax Plus 384 Microplate Spectrophotometer - Molecular
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Devices) a uma absorbancia de 412 nm. Uma curva padrdo com cisteina (0,075 - 0,4 ymol SH) foi
construida para calcular a concentracéo final de tiéis ndo proteicos (umol de SH /g de tecido) nas

amostras.

4.8. Andlise Estatistica

Para os dados da qualidade da agua foram estimados por um modelo multivariado de analise
de componentes principais (PCA — principal componentes analysis) com método de correlacdo entre
grupos (cérregos), com auxilio do software PAST 3.0. Dados referentes aos |IAHs, anormalidades
dos nucleos eritrocitarios e valores de tidis ndo proteicos (TNP), foram comparados entre 0s grupos
(periodos de exposi¢cdo) e ambientes (corregos) pela analise de variancia ndo paramétrica (Kruskal
Wallis, 1952), comparando-se as médias obtidas pelo teste de Mann Whitney. Os softwares SPSS
v.23 (IBM®, USA) e GraphPrism 8.0 (San Diego, CA, USA) foram utilizados para estas analises.
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5. RESULTADOS
5.1. Qualidade da &gua

De acordo com o modelo de analise, aproximadamente 60,5 % da variancia pode ser
explicado pelo componente 1 (CP 1), representado pelos parametros de pH (0,92), Manganés
(0,83), Zinco (0,76), temperatura (0,72), Ferro (0,70), Aluminio (0,56), Cromo (0,50) e nitrogénio
nitrato (0,48), conforme demonstrado na figura 3. Esses parametros foram responsaveis pela
diferenca na qualidade da &gua especialmente no corrego Bandeira. O CP 2 (componente principal
2), reteve 39,4 % da variancia, representado pelos parametros de solidos dissolvidos totais (0,96),
condutividade elétrica da agua (0,90), nitrogénio amoniacal (0,84), nitrogénio nitrito (0,63),
Manganés (0,40), Zinco (0,37), oxigénio dissolvido (0,18) e nitrogénio nitrato (0,15), responsaveis
pela diferenca encontrada no ambiente aquético do cérrego Anhandui.

Com excecdao do cérrego Anhandui, os demais apresentaram valores proximos de retencao
da variancia entre os periodos de exposicdo dos espécimes (1, 3, 6 e 12 dias). O corrego Anhandui,
apresentou discrepancia entre os periodos 1 e 3 quando comparado com os dias 6 e 12, sugerindo
gue periodos mais prolongados possam ser um fator de risco maior para 0s peixes expostos neste

ambiente.
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Figura 3. Analise de componentes principais (CPA) mostrando parametros fisico-quimicos da
agua mensurada nos tempos 1, 3, 6 e 12 dias de biomonitoramento em cérregos no municipio
de Campo Grande, MS. Sdlidos dissolvidos totais (SDT), condutividade (Cond), temperatura
(Temp), ferro (Fe), zinco (Zn), manganés (Mn), pH, cromo (Cr), aluminio (Al), nitrogénio nitrato
(N. Nitrato), nitrogénio amoniacal (N. Amoniacal), nitrogénio nitrito (N.Nitrito) e oxigénio
dissolvido (OD).

5.2. Anormalidades nucleares

Apoés as analises e contagem de anormalidades nucleares dos eritrocitos, as observadas
foram: nlcleos entalhados, nucleos lobados, nulcleos bolhosos e micronlcleos. Os resultados
obtidos estdo demonstrados na Fig. 4, comparando os individuos controle (ndo expostos) com 0s
individuos expostos, para cada tempo de exposicéo.

A analise de anormalidades nucleares eritrocitarias apresentou maior frequéncia de
alteracdes para os individuos expostos a dgua do cérrego bandeira, no dia 12 de exposi¢do. Nos
demais corregos e periodos os valores encontrados foram diferentes dos controles, de modo que
os individuos expostos as &guas dos cOrregos apresentassem uma frequéncia maior de
anormalidades quando comparado com os individuos controles, sendo que o cérrego Lagoa

apresentou maior contagem de formas anormais no dia 6.
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Figura 4. Frequéncia de anormalidades nucleares nos eritrocitos de acordo com
0 tempo de exposi¢ao e corregos urbanos. *, p < 0,05 entre controles e expostos;
letras distintas representam diferenca (p < 0,05) entre cérregos e tempos de
exposicao. +, média.

5.3. Alteracfes Histologicas
As alteragbes histologicas estiveram presentes nos peixes expostos as aguas dos trés
corregos estudados e nos trés tempos de exposi¢cdo. Em todos os individuos expostos, foram
identificadas lesGes branquiais como necrose das células epiteliais, proliferagéo e ruptura do epitélio
lamelar secundario, fusdo das lamelas secundérias, atrofia lamelar e descamacgdo do epitélio
lamelar secundario e aneurisma. Necrose epitelial das lamelas, foram mais frequentes aos 12 dias
de exposicao para o corrego Bandeira e Anhandui. Para as alteracdes hepaticas, foram observadas
lesbes do tipo picnose, caridlise, cariorrexia e megalocitose como alteragdes nucleares, presentes
nos individuos expostos nos 3 tempos. No entanto, houve maior frequéncia dessas alteragfes
nucleares aos 12 dias. Lipidose e necrose focal ou difusa e hipertrofia dos hepatécitos foram
observadas nos individuos expostos para os trés cérregos amostrados, ocorrendo em maior
frequéncia também apds 12 dias. AlteragBes circulatdrias tais como hiperemia vascular, edema
sinusoidal e infiltrado leucocitario focal e difuso, foram encontradas nos individuos expostos ao
corrego bandeira, e as inflamatérias, para os individuos aos cérregos Anhandui e Lagoa. Os
resultados do IAH branquial e hepatico estdo demonstrados na Fig. 5 e algumas lesdes encontradas
com maior frequéncia estéo representadas nas Fig. 6 e 7.
Ao comparar o IAH (indice de alterac&o histologica) branquial entre os individuos expostos,

foi observado que no periodo de 3 dias, os individuos do corrego Bandeira e Lagoa, apresentaram
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valores bem proximos, diferentemente do que ocorreu com 0s espécimes expostos ao corrego
Anhandui, os quais apresentaram indices inferiores. No periodo de 6 dias, ndo houve diferenca do
IAH branquial entre os corregos Bandeira e Lagoa. No entanto, apés o periodo de 12 dias, observou-
se aumento do IAH para o cérrego Lagoa e Anhandui, quando comparado aos periodos anteriores.
O indice observado no corrego Bandeira, permaneceu proximo aos valores observados aos 3, 6 e
12 dias de exposicao. Além disso, todos os individuos expostos apresentaram um IAH branquial
maior quando comparado com os individuos controles.

Para o figado, com excec¢édo dos individuos do cérrego Anhandui aos 3 e 6 dias de exposicao,
todos os demais apresentaram valores superiores do IAH em relacdo aos respectivos controles. O
IAH observado nos individuos expostos a agua do cérrego Lagoa, foi maior quando comparado com

0s outros corregos aos 12 dias.

15, Branquia

12

3d 6d 12d
tempo de exposicéo

O controle [ Bandeira M Anhandui B Lagoa

Figura 5. Valores médios (£ erro padrdo da média) para o indice de altera¢des histologicas
(IAH) branquiais e hepaticas de acordo com o tempo de exposicdo e cérregos urbanos. *,
p < 0,05 entre controles e expostos; letras distintas representam diferenca p < 0,05 entre
corregos e tempos de exposigéo.
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Figura 6. Corte histologico sagital de fragmentos branquias. (a) e (b) segmentos
em espécimes controle; e, células epiteliais escamosas; Ip, lamela principal; Is,
lamela secundaria; sv, sulco venoso; cp, células pilares; er, eritrocitos; cc, células
cloreto; ca, cartilagem lamelar principal; m, macrofagos vasculares; barra = 50 um
em a e 20 um em b. (c), segmentos lamelares apresentando edema intralamelar
com destaque para uma area focal de necrose (*) em espécime do coOrrego
Anhandui, 12 d; depositos de hemossiderina de coloragdo amarelada séo
observados; severa deposi¢cdo de muco (m) podem ser observadas no espaco
interlamelar; barra = 100 pm. (d), maior aumento mostrando a presenca de edema
(ed) intralamelar em espécime do cérrego Lagoa, 6 d.; barra =50 um. (e), segmento
apresentando um aneurisma (an) distal e edema intralamelar em espécime do
cérrego Anhandui, 12 d; barra = 50 um. (f), aspecto morfolégico da aderéncia (ad)
lamelar e processo descamativo (d) do epitélio escamoso; sulco venoso apresenta-
se congesto — espécime do corrego Bandeira, 6 d; barra = 50 um. (g), aspecto em
menor aumento de lamelas apresentando severa fusdo com hiperemia e
vasodilatacdo capilar (*) em espécime do cérrego Bandeira, 12 d; barra = 50 pm.
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Figura 7. Corte histolégicos hepéticos de zebrafish. (a), (b) e (c), imagens de
espécimes controle; em (a), menor aumento mostrando as caracteristicas gerais do
parénquima hepatico evidenciando um segmento venoso portal (v), arteriolas (a)
hepaticas e ducto biliar (d); intestino anterior (i) e camada muscular lisa; p, pancreas
exocrino; barra =100 pm. (b), maior aumento evidenciando a caracteristica morfolégica
do parénquima hepético de um espécime fémea; v, veia porta; barra = 30 um; (c)
aspecto em maior aumento do parénquima hepatico de espécime macho; barra = 30
pm. (d), aspecto do parénquima hepético de espécime do corrego Bandeira (12 d)
evidenciando lipidose focal extensiva; t, parénquima testicular; barra = 100 um. (e),
imagem em maior aumento do espécime observado em (d); nota-se aspecto celular
tipico de lipidose hepética; nicleos celulares séo deslocados para periferia; hepatécitos
com citoplasma granuloso e fosco apresentam grau degenerativo aumentado (seta)
barra = 30 um. (f) areas de necrose (n) focais difusamente distribuidas no parénquima
hepatico em espécime do cérrego Bandeira (12 d); barra = 100 pum; (g), aspecto em
maior aumento da imagem anterior evidenciando duas &reas de necrose
parenquimatosa hepatica; barra = 30 pm.
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5.4. Tidis ndo proteicos (TNP)

Os resultados obtidos para o TNP foram demonstrados na Fig. 8. As concentragdes foram
diferentes dos grupos controles quando comparadas com os cOrregos e em todos os periodos de
exposicdo. No entanto, com excecdo do cérrego Anhandui, no periodo de 12 dias, as demais

concentracdes nao diferiram entre os individuos expostos.
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Figura 8. Concentragdo em pmol/g de tecido muscular de tiéis nédo proteicos encontrados
a partir da determinacéo total de sulfidrilas de acordo com o tempo de exposicéo e
cérregos urbanos. *, p < 0,05 entre controles e expostos; letras distintas representam
diferenca p < 0,05 entre corregos e tempos de exposicdo. +, mediana.
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6. DISCUSSAO

Em geral, cérregos urbanos sdo antropizados por uma ampla gama de produtos quimicos
de diversas naturezas, 0s quais impactam o ambiente aquatico e a cadeia tréfica piscivora (PAUL
& MEYER, 2001; LISI et al., 2018; RIBEIRO-BRASIL et al., 2020). Neste sentido, esfor¢os tém sido
feitos com o objetivo de desenvolver métodos praticos de biomonitoramento a fim de se estimar as
perdas e efeitos sobre a biota, minimizando os impactos sobre o ambiente aquatico. Esta
abordagem, no entanto, usualmente observa padrdes ecologicos e efeitos trépicos nas
comunidades de peixes diretamente no seu habitat (PERESSIN & CETRA, 2014; PERESSIN et al.,
2020). No presente estudo, 0 método de biomonitoramento passivo foi aplicado a um modelo in vivo
para comparacao de ambientes aquaticos em areas com altas taxas de urbaniza¢do (BOOTH et al.,
2016; ALESCI et al., 2022). Este modelo mostrou-se eficaz para demonstrar que além do ambiente,
o tempo de exposi¢cdo € um fator importante para o estudo das respostas organicas em peixes
bioindicadores.

A presenca de metais como zinco, manganés, ferro, aluminio e cromo foram determinantes
para as diferencas entre os ambientes estudados, sugerindo diversidade na origem dos residuos
assim como dos fluxos episodicos de escoamento das aguas fluviais para os trés corregos
(TURPIN-NAGEL & VADAS, 2016). Por outro lado, a presenca de residuos amoniacais, além do
nitrato e nitrito sugere condicbes anormais provenientes de fontes biol6gicas poluidoras, conforme
observado no corrego Anhandui. Porém, todos os ambientes avaliados demonstram condi¢cfes
potenciais de antropizacéo, conforme revisado por Walsh et al. (2014) em um processo conhecido
como “sindrome do corrego urbano”. Assim, é razoavel supor que a absorgéo e biotransformacao
desses poluentes causem alteracdes em periodos relativamente curtos de exposi¢cdo. Com poucas
excecOes, praticamente todos os biomarcadores analisados apresentaram-se significativamente
elevados no terceiro dia de exposicdo, periodo suficiente para induzir respostas organicas nocivas
aos bioindicadores. O grau de toxicidade dos metais, depende da espécie, idade e tamanho do
organismo, além da caracterizacdo do metal, condicdo ambiental e quimica da agua, tais como pH,
temperatura, alcalinidade, dureza, soélidos totais e entre outros, as quais influenciam a
biodisponibilidade e bioacumulacdo destes elementos no organismo (NORDBERG et al., 2015).
Embora, ndo se tenha determinado a bioacumulacdo dos metais nos espécimes, a distribuicdo
destes junto as variagbes do pH entre os ambientes, sugere condigcbes ambientais adversas
resultando em mudancas no perfil metabdlico a partir da elevagéo das reagfes oxidativas teciduais
(GARAI et al., 2021; PASCHOALINI & BAZZOLI, 2021; SHAHJAHAN et al., 2022).

O estresse oxidativo pode ter efeitos em cascata em varios processos fisiolégicos em peixes.
Por exemplo, pode induzir alteracdes na atividade das enzimas antioxidantes, danos ao DNA e
comprometimento da funcdo imunolégica (BILLER & TAKAHASHI, 2018; NUNES et al., 2018).
Esses efeitos afetam a higidez e a sobrevivéncia das populacdes de peixes em riachos urbanos

(MADEIRA et al., 2013). Nossos resultados demonstraram que esses efeitos foram criticos para o
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aparecimento de formas anormais morfoldgicas tanto nos nucleos eritrocitarios quanto em 6rgéos
alvo como nas branquias e no figado em associa¢do ao aumento do TNP nos espécimes expostos.
TNP sao moléculas envolvidas na coordenacgéo dos sistemas de defesa antioxidante e podem ser
encontradas no plasma, grupos sulfidrila de proteinas e de dissulfetos, ligados a cisteina,
cisteinilglicina, homocisteina e glutationa (BABA & BHATNAGAR, 2018). Esses ti6is também estéo
disponiveis na forma de dissulfetos de baixa massa molecular, tais como homocisteina, cistina e
glutationa disulfidica (KUKURT et al., 2021). Portanto, o conjunto de efeitos observados neste
estudo indicam que as alteracBes observadas se relacionam aos efeitos diretos do estresse
oxidativo, estimulado pelas caracteristicas dos ambientes aquéticos. Por exemplo, variacdes nos
niveis de cromo em um ambiente aquatico pode induzir o surgimento de anormalidades nucleares
eritrocitarias devido ao seu potencial genotdxico nos organismos aquaticos (Citagdo). As alteracdes
nucleares, assim como 0s micronucleos, também sdo consideradas indicadores de danos
genotdxicos para complementar os resultados da frequéncia de micronucleos (CAVAS & ERGENE-
GOZUKARA, 2005; DOMINGUES et al., 2010; SHAW et al., 2020). Além do cromo, a presenca do
aluminio nos compartimentos aquaticos também esta relacionada as atividades antrépicas. Em
média, a concentracdo de aluminio no ambiente aquético esta entre 0,001 e 0,05 mg/L em pH perto
da neutralidade (WHO, 2013) sendo que sua toxicidade nos peixes se relaciona a perda da
osmorregulacdo na superficie branquial (Mc DONALD et al., 1989). Entretanto, este metal é pouco
encontrado no sangue ou 6rgaos internos (MONACO et al., 2017). Por outro lado, o aumento das
alteracdes nucleares podem significar suscetibilidade do material genético dos peixes, a partir da
exposicao direta aos metais ou a metabdlitos gerados como resposta pelos organismos a outros
poluentes emergentes relacionados as praticas antropogénicas (STANKEVICIUTE et al., 2018;
GUIMARAES et al., 2021).

Em relacdo as alteracdes histoldgicas, tanto a branquia quanto o figado apresentaram
alteracdes proporcionais sem que tenha havido progresséao de acordo com o tempo de exposi¢ao.
Com excecédo dos achados hepaticos nos peixes expostos a agua do cérrego Anhandui, todos os
demais apresentaram aumento nos IAH, sugerindo perfis adaptativos distintos. E importante
ressaltar que ndo houve mortalidade em nenhum dos tempos e corregos estudados, o que, a
principio, descarta respostas tipicas de intoxicacdo aguda de evolucgéo irreversivel (WANTZEN et
al., 2008; AGOSTINHO et al., 2021). Por outro lado, a estratégia de biomonitoramento adotado
impede que 0s espécimes entrem em contato direto com outros fatores abiéticos naturais do meio
ambiente aquatico como sedimento e matéria organica, além da exposi¢do as variacdes naturais
de temperatura, luminosidade, escoamentos pontuais provenientes da agua da chuva e entre outros
(BESSE et al., 2012; DALZOCHIO & GEHLEN, 2016). Mesmo assim, os efeitos observados podem
afetar as funcdes homeostaticas de ambos 6rgaos além de alterar o perfil metabélico dos espécimes
(de OLIVEIRA RIBEIRO & NARCISO, 2016).

As alteracdes teciduais observadas estdo de acordo com outros estudos que demonstram

as branquias e o figado como 6rgaos-alvo para analise da histopatologia (CAMARGO & MARTINEZ,
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2007; Van DYK et al., 2012). Em relacdo as branquias, os processos histopatol6gicos ocorreram
Nnos espécimes expostos aos trés corregos e em todos os tempos, com predominio dos graus | e Il;
ou seja, as lesdes podem ser reversiveis a medida que a qualidade da dgua melhore. Porém, a
permanéncia dos processos descamativos, hiperplasicos e de fuséo epitelial podem resultar na
necrose do epitélio lamelar tanto primario quanto secundario (de OLIVEIRA RIBEIRO & NARCISO,
2016), um achado de baixa ocorréncia, conforme observado nos corregos Anhandui e Bandeira.
Estas alteracdes ocorrem de forma inespecifica, uma vez que néao foi possivel estabelecer qual o
agente fisico, quimico ou toxico especifico foi 0 responsavel. Cérregos urbanos podem apresentar
graus variados de contaminacao que afetam também de forma variada os niveis de oxigenac¢éo da
agua, condutividade elétrica e pH, assim como mudancas abruptas devido a matéria organica em
suspensdo (NORDBERG et al., 2015; HILL et al., 2022), a exemplo do que pode ter ocorrido no
cérrego Anhandui. Niveis elevados de nitrito, nitrato e aménia sdo téxicos para o tecido branquial e
cursam com reducao da capacidade de absorcdo do oxigénio, além de atuarem como fatores
estressores diretos no epitélio branquial (RANDALL & TSUI, 2002; IP & CHEW, 2010; SOLER et
al., 2021).

Em relagdo ao figado, os IAHs foram diferentes entre os corregos, embora tenham sido mais
elevados que dos controles. Nos espécimes expostos a agua do cérrego Anhandui, o tempo foi um
fator importante para a manifestacao das alteracdes. E aqueles expostos ao corrego Lagoa
apresentaram valores superiores aos 12 dias de exposicdo. Estas diferencas possivelmente estdo
relacionadas além das caracteristicas da agua, ao perfil metabdlico dos espécimes durante o
periodo de exposicao, tendéncia semelhante encontrada em peixes nativos de regiées antropizadas
(CAMARGO & MARTINEZ, 2007; NIMET et al., 2018).

O figado concentra funcdes criticas relacionadas a fungdo metabolica energética, além dos
processos de biotransformacdo e bioexcre¢do do organismo (HINTON et al., 2008). Ademais, 0
metabolismo hepatico influéncia a toxicidade dos xenobibticos, seja por meio do seu acumulo
tecidual ou devido a geragéo de metabdlitos pelas vias de desintoxicacdo dos compostos originais
(SCHULTZ &HAYTON, 1999; PAULINO et al., 2020). No presente estudo, o conjunto de alteragcbes
histolégicas hepéticas revelou um aumento progressivo de acordo com o tempo de exposi¢ao, pelo
menos nos corregos Bandeira e Lagoa. Nos dias 6 e 12, os espécimes apresentaram maior
frequéncia de lipidose hepatica, de forma focal e focal extensiva, associada a hipertrofia celular.
Estas alteracdes, embora sejam consideradas reversiveis (W2), demonstram falhas no metabolismo
dos acidos graxos, como reflexo da sobrecarga ou deficiéncia na detoxicacdo de metabdlitos
originados nos processos de biotransformacdo resultando em hipertrofia e vacuolizagcéo
citoplasmatica (HINTON et al., 1992; WOLF & WOLFE, 2005). Como consequéncia, hepatocitos
podem necrosar, formando “nichos” compactos de restos celulares, caracterizados por citoplasma
fosco eosinofilico (WOLFE & WOLFE, 2005; SILVA et al., 2021), conforme observado em espécies
expostos a agua do corrego Bandeira. Para esse cérrego, poderiamos inferir que a presenca dos

metais ou de outros poluentes organicos resistentes no ambiente aquético tenham participacéo
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nesse processo a exemplo de outros estudos (DANE & SISMAN, 2015; CASTILHOS GHISI et al.,
2020; WEBER et al., 2020).

Nossos resultados demonstraram que os cérregos estudados apresentaram grau moderado
de antropizacdo, mensurados através das analises fisico-quimicas da agua, que foram capazes de
afetar a homeostasia dos peixes. A estratégia empregada permitiu-nos obter resultados mais
homogéneos e controlados do ponto de vista experimental além de favorecer a dinAmica temporal
de diferentes biomarcadores de higidez, utilizando o zebrafish como bioindicador ambiental. Com
esse experimento, foi observado que trés dias de exposicdo foram suficientes para encontrarmos
alteracBes histolégicas branquiais e hepaticas, além de alteracdes nucleares eritrocitarias em
peixes expostos, ainda que essas altera¢cdes ndo tenham aumentado gradativamente de acordo
com o tempo de exposi¢do. Portanto, com esse estudo, foi possivel utilizar o zebrafish (Danio rerio)
como bioindicador de qualidade ambiental dos corregos urbanos da cidade de Campo Grande —
MS.
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ANEXOS

Anexo |

Valores obtidos para diferentes biomarcadores fisicos e quimicos observados por cérrego e tempo de exposicdo

38

Corrego Tempo Namoniacal (mg/L) Nnitrato (mg/L) Nnitrito (mg/L) Temperatura (°C) OD (mg/L) C (uS/cm) SDT (mg/L) pH (1-10) Ferro (mg/L) Manganes (mg/L) Cromo (mg/L) Aluminio (mg/L) Zinco (mg/L)
Bandeira 1 0,17 15,19 0,43 33,40 5,00 104,20 59,70 7,70 0,35 0,30 0,04 0,01 0,10
Bandeira 3 0,03 12,51 1,18 34,30 4,50 108,70 59,50 7,80 0,35 0,30 0,40 0,01 0,10
Bandeira 6 0,02 21,74 0,02 32,00 4,60 103,00 59,20 7,40 0,12 0,22 0,00 0,05 0,02
Bandeira 12 0,02 25,76 0,08 30,10 5,50 187,80 70,00 7,80 1,12 0,22 0,00 0,05 0,02
Anhandui 1 9,20 11,60 2,15 29,00 5,40 230,00 13690 7,50 0,31 0,40 0,00 0,00 0,09
Anhandui 3 9,17 13,22 4,46 27,80 5,60 224,20 13920 7,40 0,31 0,40 0,00 0,00 0,09
Anhandui 6 0,00 12,95 7,26 28,80 5,30 197,00 12030 7,10 0,02 0,00 0,00 0,00 0,01
Anhandui 12 0,00 28,86 0,02 21,30 5,40 216,50 126,10 7,40 0,02 0,00 0,00 0,00 0,01
Lagoa 1 1,26 464 1,17 26,10 6,30 107,70 67,50 7,10 0,04 0,00 0,02 0,00 0,00
Lagoa 3 0,01 9,56 0,42 28,90 5,50 105,20 67,10 7,10 0,04 0,00 0,02 0,00 0,00
Lagoa 6 0,06 2,80 0,03 27,20 5,70 106,20 67,30 7,10 0,01 0,01 0,01 0,00 0,00
Lagoa 12 0,03 0,77 0,01 28,20 6,00 113,60 69,60 7,30 0,01 0,01 0,01 0,00 0,00
OD = oxigénio dissolvido SDT = s¢lidos totais
Anexo Il
Valores obtidos pela PCA, anélise de componentes principais
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PC1 PC2
NAmoniacal 0.1714 0.83979
NNitrato 0.48549 0.15526
NNitrito -0.085588 0.63213
Temp 0.72364 -0.37843
oD -0.74211 0.18058
Cond 0.09016 0.90844
SDT -0.11329 0.96542
pH 0.9217 -0.026321
Fe 0.70695 0.049915
Mn 0.8332 0.40755
Cr 0.50663 -0.30994
Al 0.56548 -0.36726
In 0.76554 0.37126




Anexo IlI
Resultados das analises fisico-quimico dos trés corregos, comparando com a resolucéo legislagio CONAMA n° 357/2005 para aguas
superficiais. Dia 1 refere-se ao momento da coleta, e os dias 3, 6 e 12 referentes aos tempos de exposicdo. *NR — N&o referenciado.

. Cérrego Bandeira Cérrego Anhandui Corrego Lagoa
Parametros

Dial Dia3 Dia6 Dial2| Dial Dia3 Dia6 Dial2 | Dial Dia3 Dia6 Dial2
Aluminio Total (mg Al/L) 0,01 0,01 0,05 0,05 <0,01 <0,01 <0,01 <0,01 <001 <001 <001 <0,01
Condutividade Elétrica (uS/cm) 104,5 104,5 104,5 104,5 230,0 230,0 216,5 216,5 107,9 107,9 113,6 113,6
Cromo Total (mg Cr/L) 0,04 0,04 <0,03 <0,03 <0,03 <0,03 <0,03 <0,03 <0,03 <0,03 <0,03 <0,03
Ferro Total (Mg Fe/L) 0,35 0,35 0,12 0,12 0,31 0,31 0,02 0,02 0,04 0,04 0,01 0,01
Manganés Total (Mg Mn/L) 0,30 0,30 0,22 0,22 0,40 0,40 <0,02 <0,02 <0,02 <0,02 <0,02 <0,02
Nitrogénio Amoniacal (mg N/L) 0,17 0,17 0,02 0,02 19,2 19,2 <0,01 <0,01 1,26 1,26 0,03 0,03
Nitrogénio Nitrato (mg N/L) 3,80 3,80 6,44 6,44 2,90 2,90 7,22 7,22 1,16 1,16 0,19 0,19
Nitrogénio Nitrito (mg N/L) 0,1 0,1 0,02 0,02 0,49 0,49 <0,01 <0,01 0,27 0,27 <0,01 <0,01
Oxigénio Dissolvido (mg O-/L) 51 51 5,0 5,0 55 55 54 5,4 6,7 6,7 6,0 6,0
pH 7,7 7,7 7,6 7,6 7,5 7,5 7,4 7,4 7,0 7,0 7,3 7,3
Solidos Dissolvidos Totais (mg/L) 60,0 60,0 60,1 60,1 138,0 138,0 126,1 126,1 67,6 67,6 69,6 69,6

Resolucéo
CONAMA Ne°
357/2005

<0,1
NR
< 0,05
<0,3
<0,1
<37
<10,0
<1,0
>6,0
6a9
<500,0

* NR - Nao Referenciado
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