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RESUMO 
 
 

O metal cobre está entre os modelos químicos do Instituto Nacional de Ciência e Tecnologia - 
Toxicologia Aquática do CNPq (INCT-TA). É um elemento de significativa relevância 
ambiental, especialmente por contaminar ambientes aquáticos na forma solúvel catiônica 
Cu+2, pelo escoamento e/ou lixiviação dos processos de mineração, seu uso na agricultura, 
pintura de embarcações e geração de esgotos domésticos e industriais. Seus principais sítios 
de ação tóxica são o sistema sensorial olfatório e as brânquias, ambos em contato direto com a 
água. Este trabalho objetivou avaliar os efeitos de concentrações subletais do cobre em 
juvenis do peixe estuarino Poecilia vivipara através da análise de respostas de defesa contra 
predadores nos peixes expostos. Estas respostas baseiam-se em reações de alarme ao extrato 
de pele da mesma espécie, avaliadas pela presença de estresse natatório, paralisia natatória e 
agrupamento de indivíduos. Também foram analisados os comportamentos relacionados à 
natação e alimentação, sendo quantificado o comportamento natatório espontâneo, a 
capacidade de nadar contra corrente de água em velocidades crescentes, e a eficiência na 
captura de presas. As presas utilizadas foram náuplios de Artemia sp., quantificados 
previamente para cada peixe. A resposta de alarme avaliada pela frequência de ocorrência de 
estresse natatório nos indivíduos de P. vivipara diminuiu com a exposição ao cobre nas 
concentrações de 5, 20, 40 e 100 μg.L-1, com uma concentração de efeito observado (CEO) de 
5 μg.L-1. A velocidade de natação espontânea diminuiu nas concentrações 100 (CEO), 200 e 
400 μg.L-1 de cobre, tendo sido detectada uma hipoatividade dos indivíduos relativa aos 
controles. Uma redução da resistência natatória foi observada após exposição ao cobre nas 
concentrações de 20 (CEO), 40 e 100 μg.L-1. Foi detectado um decréscimo no número de 
náuplios capturados pelos peixes expostos ao cobre nas concentrações de 20 (CEO), 40 e 100 
μg.L-1. Conclui-se que a exposição a concentrações subletais de cobre na faixa de 5 a 100 
μg.L-1 causa alterações no comportamento dos juvenis de P. vivipara relativos ao sistema 
olfatório, a habilidade natatória e a capacidade de captura de presas. Alterações na reação de 
alarme, que simulam defesa a um ataque de predador, foram afetadas com maior intensidade 
com base na frequência de estresse natatório em todas as concentrações de cobre, sendo o 
parâmetro mais sensível. Estes efeitos comportamentais mal-adaptativos sugerem que possa 
ter havido modificações nos epitélios olfatórios e branquial ocasionado pelo cobre, que podem 
comprometer a sobrevivência e crescimento dos indivíduos. 
 
Palavras-chave: Cobre; Poecilia vivipara; Reação de alarme; Natação 

 
 
 
 
 
 
 
 

 
 
 
 
   
 
 



ABSTRACT 
 
 

The copper metal is among the chemical models of the National Institute of Science and 
Technology - Aquatic Toxicology of CNPq (INCT-TA). It is a significant element of 
environmental relevance, especially for contaminating aquatic environments in soluble form 
cation Cu+2, by outflow and/or leaching of mining processes, its use in agriculture, craft paint 
and generation of domestic and industrial sewage. Its main sites of toxic action are the 
olfactory sensory system and the gills, both in direct contact with water. This study aimed to 
evaluated the effects of sublethal concentrations of copper in juvenile estuarine fish Poecilia 
vivipara by analyzing responses of defense against predators in fish exposed. These responses 
are based on alarm reactions to skin extract of the same species, as assessed by the presence 
of swimming stress, paralysis and cohesion. We also analyzed the behaviors related to 
swimming and feeding, and quantified the spontaneous swimming behavior, the capacity to 
swim against flow water at increasing speeds, and efficiency in prey capture. The prey used 
was Artemia sp., previously quantified for each fish. The alarm response assessed by 
frequency of occurrence of swimming stress in individuals of P. vivipara decreased with 
exposure to copper at concentrations of 5, 20, 40 and 100 μg.L-1, with a lowest effect 
concentration (LOEC) of 5 μg.L-1. The spontaneous swimming speed decreased at 
concentrations 100 (LOEC), 200 and 400 μg.L-1 of copper, having detected a hypoactivity of 
individuals in comparative of the controls. A reduction in swimming performance was 
observed after exposure to concentrations of 20 (LOEC), 40 and 100 μg.L-1. It was detected a 
decrease in the number of Artemia nauplii captured by the fish exposed to copper 
concentrations of 20 (LOEC), 40 and 100 μg.L-1. It is concluded that exposure to sublethal 
concentrations of copper in the range 5 to 100 μg.L-1 causes changes in the behavior of 
juvenile P. vivipara on the olfactory system, the swimming ability and the ability to capture 
prey. Changes in the alarm reaction, which simulates the defense of predator attack, were 
affected more strongly based on the frequency of stress swimming at all concentrations of 
copper, being the most sensitive parameter. These maladaptive behavioral effects suggest that 
there may have been changes in the olfactory and gill epithelium caused by copper, which can 
compromise the survival and growth of individuals. 
 
Keywords: Copper; Poecilia vivipara; Alarm reaction; Swimming 
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1 INTRODUÇÃO 
 

Este trabalho está dividido em dois capítulos, sendo o primeiro uma fundamentação 

teórica que busca-se dispor uma base de conceitos fundamentais sobre a ecotoxicologia, 

apresenta alguns exemplos de ensaios ecotoxicológicos com peixes e sua importância para a 

ecotoxicologia, a temática de contaminação aquática por metais, as características do cobre e 

seus efeitos nos mais diversos níveis de organização biológica como também a nível 

comportamental. 

No segundo capítulo é apresentado o artigo a ser submetido, especificando os testes 

realizados em laboratório com juvenis da espécie Poecilia vivipara exposta a concentrações 

subletais do metal cobre, de modo que se avaliaram suas respostas de defesa contra 

predadores pelo comportamento olfatório através da reação de alarme ao extrato de pele da 

mesma espécie. Também foram analisados os comportamentos relacionados à natação e 

alimentação. 

 

1.1 OBJETIVOS E HIPÓTESE 

1.1.1 Objetivo geral 

 

Avaliar os efeitos ecotoxicológicos do metal cobre, modelo químico de contaminantes, 

em parâmetros comportamentais durante a fase juvenil do barrigudinho Poecilia vivipara 

Bloch e Schneider, 1801. 

 

1.1.2 Objetivos específicos 

 

• Determinar a CL50 (96h) para os juvenis de P. vivipara 

• Avaliar os efeitos de concentrações subletais do cobre em parâmetros 

comportamentais relacionados ao sistema sensorial olfatório com ênfase na resposta 

de alarme relacionada à evasão ao risco de predação. 

• Avaliar os efeitos de concentrações subletais do cobre em parâmetros 

comportamentais relacionados ao sistema motor baseados na atividade de natação 

espontânea e na resistência natatória. 

• Avaliar os efeitos de concentrações subletais do cobre na habilidade de captura de 

presas. 
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1.1.3 Hipótese 

Juvenis de Poecilia vivipara após 96 horas de exposição ao cobre apresentam uma 

perda na resposta de reação de alarme quando comparados aos organismos controle, relativo à 

frequência de estresse natatório, de paralisia natatória e do agrupamento de indivíduos. Uma 

hipoatividade natatória quando comparados aos organismos controle, resultado de um déficit 

relativo da velocidade de natação. A exposição dos indivíduos desta espécie ao cobre diminui 

a resistência natatória e a capacidade de capturar presas. 
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2 FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA 

2.1 ECOTOXICOLOGIA 

 

A ecotoxicologia como uma ciência multidisciplinar que estuda os efeitos deletérios 

não intencionais das mais diversas substâncias químicas, tenta caracterizar a toxicidade 

encontrada nos organismos e ecossistemas (ZAGATTO, 2006). Através da integração da 

ecologia com a toxicologia, procura-se compreender os mecanismos de ação tóxica de 

compostos químicos em conjunto com avaliações de impacto ambiental (RODRIGUES ET 

AL., 2003). 

Devido à constante descarga de contaminantes no ambiente aquático, ensaios de 

toxicidade vêm sendo incluídos como ferramentas úteis em programas de monitoramento 

ambiental focando no efeito de poluentes. Nestes ensaios de toxicidade inúmeros aspectos 

podem ser abordados, desde avaliações de frequência de mortalidade em diferentes 

concentrações dos compostos ou amostras sendo avaliadas, até avaliações de efeitos deletérios 

a nível subletal, para os quais o termo biomarcador tem sido usado na ecotoxicologia. 

Biomarcadores podem desta forma, ser definidos como parâmetros quantitativos dos 

efeitos de compostos químicos variando de níveis subcelulares de organização biológica até o 

nível de indivíduos. Eles abrangem efeitos bioquímicos, celulares, fisiológicos, ou 

comportamentais que podem ser medidos em tecidos ou amostras biológicas (DEPLEDGE 

ET AL., 1995). 

O conceito de bioindicadores de poluição como parâmetros quantitativos que podem 

ser medidos é mais frequentemente associado a níveis mais altos de organização biológica 

(VAN GESTEL E BRUMELEN, 1996), como em estudos de diferentes populações e 

comunidades de ecossistemas impactados por compostos químicos. Neste caso, o enfoque 

está em níveis biológicos superiores ao indivíduo, sendo avaliados parâmetros populacionais. 

Tais parâmetros são relacionados à presença e ausência do organismo ou às taxas de variação 

populacional que resultam dos processos de fecundidade, nascimento e mortalidade. 

Os peixes são usados como excelentes modelos para quantificação de biomarcadores e 

bioindicadores em estudos ecotoxicológicos, por acumular em seu organismo frações 

disponíveis de metais e contaminantes orgânicos presentes nos ecossistemas aquáticos 

(ERICKSON ET AL., 2008). Desta forma, podem trazer informações importantes para 

retratar de um modo eficiente a saúde do meio ambiente em que estão vivendo (SCOTT E 

SLOMAN, 2004). 
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A aquisição de dados em ensaios ecotoxicológicos pela avaliação de biomarcadores e 

bioindicadores, gera uma base de dados para o conhecimento dos diferentes mecanismos de 

efeito de contaminantes químicos nos organismos. O maior desafio para a ecotoxicologia é a 

utilização das informações adquiridas para avaliação de risco ambiental, visando auxiliar nas 

tomadas de decisão pelos órgãos governamentais, de modo a proporcionar a proteção das 

populações das espécies que se quer preservar e impedindo que elas diminuam ou 

desapareçam (CLARK ET AL., 1999). 

 

2.2 PEIXES COMO ORGANISMOS-TESTE EM ESTUDOS ECOTOXICOLÓGICOS 

 

A entrada de metais nos ambientes aquáticos vem aumentando com as atividades 

mineradoras, agrícolas, e pelo crescimento industrial e urbano (WHO, 1998). Estas atividades 

antrópicas se tornam fontes significativas de contaminação por despejar metais pelos esgotos, 

em especial o cobre, no estuário da Ilha de Vitória – ES (JESUS ET AL., 2004). Chegando à 

água estes metais são incorporados à biota, podendo causar efeitos tóxicos em parâmetros 

biológicos (MARTINS, 2008), como biomarcadores ou bioindicadores, quantificados em 

espécies modelo de peixes (WALKER ET AL., 2005). 

Os peixes tem importâncias ecológicas e econômicas, e representam o grupo de 

vertebrados mais diverso (NELSON, 2006), podendo ser encontrados nos diferentes 

ambientes marinhos, de água doce ou estuarinos através do globo. Algumas espécies, por 

serem considerados consumidores de topo na cadeia alimentar, podem biomagnificar grandes 

quantidades de metais como o metilmercúrio para os seus tecidos (BARAK E MANSON, 

1990; MANSOUR E SIDKY, 2002). Em termos ecológicos, exercem uma variedade de 

funções em seu habitat atuando no equilíbrio de teias alimentares como predadores e como 

presas, se tornando assim um importante grupo para estudos de avaliação dos efeitos de 

contaminantes nos sistemas biológicos (RAND, 2008).  

Vários critérios são levados em consideração para a seleção e utilização das espécies de 

peixes nos testes toxicológicos como: (I) A sensibilidade de organismos em desenvolvimento 

inicial à alterações ambientais ser maior que em indivíduos adultos (PAYNE ET AL., 2003); 

(II) A utilização de espécies como organismo-teste em estudos ecotoxicológicos (ROMÉO ET 

AL., 2000; WEIS E WEIS, 1989); (III) A abundância da espécie para estudos de campo e a 

facilidade de manuseio para estudos em laboratório (FLAMMARION ET AL., 2002); (IV) O 

extenso conhecimento na literatura sobre a fisiologia e estratégias comportamentais de 

alimentação e reprodução (RAND, 2008). 
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Testes de toxicidade que utilizam peixes nativos através da avaliação de diferentes 

estratégias comportamentais, e da exposição a concentrações letais e subletais de compostos 

químicos, geram respostas de efeito que podem auxiliar na tomada de decisões para 

avaliações de risco ambiental. Estes testes aplicados em laboratório apresentam a grande 

vantagem da exibição de um realismo que é incorporado nas alterações das atividades 

biológicas, em exposições a concentrações abaixo das que apresentam uma resposta letal 

presente nos cenários de uma possível exposição em campo (RAND, 2008). 

 

2.2.1 Poecilia vivipara Bloch e Schneider, 1801 
 

O barrigudinho ou guaru, como é vulgarmente conhecida a espécie de peixe eurialina 

Poecilia vivipara Bloch e Schneider, 1801, pertence a família Poeciliidae e ordem 

Cyprinodontiformes. Ele se distribui nas regiões tropicais e subtropicais da América do Sul 

(MEFFE E SNELSON JR, 1989). Estão presentes nos mais diversos habitats, desde 

ambientes em salinidade 0 até 30 se mostrando bem adaptado, também apresentam uma 

tolerância a variações termais (AMARAL ET AL., 2001). P. vivipara são considerados 

onívoros e apresentam uma tendência à ingestão de larvas de insetos, alimentando-se 

principalmente de invertebrados aquáticos, detritos, algas e plantas (NASCIMENTO E 

GURGEL, 2000). 

Para o estuário do Rio Catuama em Pernambuco, P. vivipara foi classificada como uma 

espécie frequente e abundante (FALCÃO, 2007). São mais comumente encontrados em 

córregos principalmente junto às suas margens (FISCHER ET AL., 2004; NASCIMENTO E 

GURGEL, 2000). 

Os Poecilídeos apresentam uma variedade de adaptações reprodutivas e se reproduzem 

ao longo de todo o ano (MENDONÇA E ANDREATA, 2001), apresentando um mecanismo 

reprodutor bissexuado e viviparidade (VAZZOLER, 1996). Os machos possuem um 

gonopódio como órgão copulador, formado a partir do prolongamento do terceiro raio da 

nadadeira anal (IHERING, 1938). Nas fêmeas a gestação dura aproximadamente 30 a 40 dias 

e após este período os filhotes já nascem totalmente formados. 

Os indivíduos desta espécie apresentam um corpo alongado e comprimido 

posteriormente. O dimorfismo sexual na espécie é observado a partir de aproximadamente 15 

mm de comprimento, onde os machos apresentam uma coloração padrão levemente 

alaranjada e podem atingir uma média de 6,0 cm de comprimento total, enquanto as fêmeas 
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apresentam uma coloração verde oliva, medindo até 8,0 cm de comprimento (MENDONÇA E 

ANDREATA, 2001; NASCIMENTO E GURGEL, 2000). 

Segundo Meffe e Snelson Jr (1989) os Poecilídeos são bastante utilizados em pesquisas 

científicas, e atualmente vêm sendo utilizados como espécies-modelo por apresentar 

sensibilidade a contaminantes e capacidade de resposta à presença de poluentes nos ambientes 

aquáticos (BARBIERI, 2004; BILA ET AL., 2005; PAULO ET AL., 2012). 

Podemos encontrar uma significativa formação de micronúcleos em células do sangue 

do P. vivipara expostos a 47,1 μg.L-1 de cobre (ADAM ET AL., 2010). Em Mattos et al., 

(2010) é visualizado um aumento significativo das concentrações de glutationa s-transferase 

(GST) e ethoxyresorufin-o-deethylase (EROD) nas brânquias destes peixes expostos a 10% de 

uma fração de óleo diesel acomodada em água. 

 

2.3 CONTAMINAÇÃO DOS SISTEMAS AQUÁTICOS E MODELAGEM 

ECOTOXICOLÓGICA PARA METAIS 

 

A partir do século XX percebeu-se que muitos dos metais participavam das funções 

biológicas nos organismos, sendo encontrado nas reações metabólicas como cofatores ou 

parte integral da estrutura das enzimas. Alguns metais foram classificados como metais 

essenciais (Na, K, Mg, Ca, Mn, Fe, Co, Ni, Cu, Zn, Mo, Cr, Ge, Rb, V) por serem requeridos 

para a homeostasia dos seres vivos (JEFFERY, 2001). Outro grupo de metais é classificado 

como não essenciais (Ag, Cd, Sn, Au, Hg, Pb, Bi, Al) por não apresentam funções biológicas 

definidas (WOOD, 2012). 

Dentre os metais essenciais, Na, K, Ca e Mg também são conhecidos como 

macronutrientes, estando presente em elevadas concentrações e servindo como construtores 

do meio intracelular. Os outros metais essenciais são conhecidos como micronutrientes por 

serem necessários em concentrações muito baixas, e o excesso destes pode ser tóxico 

(BIANCHINI ET AL., 2009). 

Os metais nos sistemas aquáticos podem ser incorporados de modo natural por 

processos geoquímicos como o intemperismo de rochas e solos (DREVER, 1988). Processos 

antropogênicos como a mineração (BIDONE ET AL., 2001), e o crescimento urbano e 

industrial desordenado das últimas décadas, também têm aumentado a introdução destes 

compostos nos ambientes aquáticos através do carregamento de seus produtos nos esgotos 

domésticos e industriais (BETTINI ET AL., 2006; MAZET ET AL., 2005). 
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No ambiente aquático os metais são frequentemente encontrados em concentrações 

subletais, e de diversas formas como, por exemplo, associados a complexos orgânicos e 

inorgânicos (KARIUKI ET AL., 2001; SCHEFFER, 2006). Ainda podemos encontrar sob a 

forma de íons livres, que são as espécies químicas dos metais mais tóxicas e biodisponíveis 

para a fauna presente (CROSS E SUNDA, 1982). Deste modo, os estudos ecotoxicológicos 

buscam compreender o comportamento dos metais encontrados nos recursos hídricos, uma 

vez que características físico-químicas da água, o tipo de metal, o tempo de exposição, a 

forma biodisponível encontrada e os processos metabólicos das diversas espécies de peixes 

são fatores que alteram a disponibilidade e toxicidade destes elementos (KANE ET AL., 

2005). 

Os metais são contaminantes aquáticos importantes que podem ser quantificados por 

meio de análises de sedimento, da água ou da biota (PHILLIPS, 1980). As análises das 

amostras biológicas podem retratar a biodisponibilidade destes metais encontrados nos 

ambientes, e a presença deles nos tecidos permite avaliar possíveis interações dos mesmos 

contaminantes com os sítios de ação nos organismos para avaliação de riscos toxicológicos 

(DI TORO ET AL., 2000). 

O modelo “Gill Surface Interaction Model” (GSIM), proposto por Pagenkopf (1983) 

relaciona a entrada do cobre nas brânquias com a sua toxicidade para peixes de água doce, 

considerando que estes órgãos são um importante ligante biótico ou sítio de ação onde os 

metais exercem toxicidade (DI TORO ET AL., 2000; PAQUIN ET AL., 2002).  

Dando seguimento ao trabalho de Pagenkopf, foi desenvolvido um programa 

matemático computacional, o Modelo do Ligante Biótico (BLM), uma ferramenta de cálculos 

que funciona como uma planilha no Excel, que permite prever a toxicidade de metais para 

espécies padronizadas de peixes e invertebrados aquáticos (BIANCHINI ET AL., 2009). Esta 

previsão de toxicidade é feita a partir da concentração total deste metal dissolvido na forma 

iônica na água, e das características desta água em termos de parâmetros fundamentais que 

controlam a biodisponibilidade dos íons metálicos responsáveis pelos efeitos tóxicos. Estudos 

detalhados de química e especiação de metais em conjunto com testes de toxicidade com estas 

espécies padronizadas proporcionaram dados para o algoritmo do modelo, permitindo que 

seja estimado o acúmulo destes íons metálicos no seu sítio de ação, principalmente as 

brânquias nos organismos aquáticos, e a consequente toxicidade em termos de letalidade 

esperada (BIANCHINNI ET AL., 2009). 

A agência de proteção ambiental americana (USEPA) prevê que as indústrias avaliem o 

potencial de toxicidade de seus efluentes através do BLM, uma vez que tenham sido 
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estabelecidas as relações entre concentrações totais dos íons metálicos com as características 

da água utilizada, e também com a toxicidade aguda decorrente para organismos 

padronizados, passando-se a poder aplicá-lo sem a necessidade de executar ensaios de 

toxicidade, o que já é uma realidade para ambientes de água doce (BIANCHINI ET AL., 

2009). 

Os parâmetros químicos da água como pH, salinidade e dureza influenciam a 

especiação dos metais nos ambientes aquáticos. O pH é inversamente proporcional à 

concentração iônica dos metais no meio aquático. A salinidade está diretamente relacionada 

com a formação de complexos de ânions cloreto com metais, diminuindo sua 

biodisponibilidade e toxicidade. A dureza é um fator de grande importância para a toxicidade 

de metais, pois o aumento desta leva a um aumento da concentração dos íons cálcio e 

magnésio e maior competição com os íons metálicos pelos sítios de ação no ligante biótico, 

como as brânquias, e diminuindo sua disponibilidade (BIANCHINI ET AL., 2009). 

 

2.4 CARACTERÍSTICAS DO COBRE 

 

O elemento cobre (Cu) é classificado na tabela periódica como um metal de transição 

juntamente com outros metais como cromo (Cr), manganês (Mn), ferro (Fe), níquel (Ni), 

zinco (Zn), cádmio (Cd), mercúrio (Hg) e outros. Apresenta um número atômico 29 e massa 

atômica 63,6. 

O cobre é liberado no ambiente através de fontes naturais e antropogênicas. As fontes 

naturais correspondem a emissões vulcânicas, vegetação em decomposição e incêndios 

florestais (WHO, 1998). O cobre é frequentemente extraído pelo homem por atividades 

mineradoras que pode ser realizada a céu aberto, onde o minério apresenta baixos teores, ou 

por extração subterrânea, que apresenta teores mais elevados (RIBEIRO, 2001). A partir do 

seu minério é fundido, refinado e comercializado em diversas indústrias, e então descarregado 

em esgotos industriais e urbanos. O metal cobre pode contaminar ambientes aquáticos na 

forma solúvel catiônica Cu+2, pelo escoamento ou lixiviação a partir dos produtos em que 

entra na constituição, tanto na indústria como nos processos de mineração (BIDONE ET AL., 

2001). 

As primeiras utilizações do cobre pela civilização mundial datam de aproximadamente 

8.000 anos A.C., sendo considerado um dos mais antigos metais conhecido pelo homem 

(RIBEIRO, 2001). O Cu tem uma elevada relevância social, devido a suas características que 

lhe permite uma ampla aplicabilidade. Deste modo é utilizado nas indústrias de agrotóxicos 
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como fungicida, bactericida e algicida, de transportes, de tintas, na indústria eletrolítica, na 

construção civil e outras (PEDROZO E LIMA, 2001). 

O cobre é um dos principais metais presente no ambiente aquático (SCHLENK E 

BENSON, 2001). Várias formas químicas de cobre podem ser formadas nos sistemas 

aquáticos, entre elas encontramos íon metálico livre, complexos orgânicos, inorgânicos, e 

compostos cuprosos como sulfato cúprico, óxido cuproso, hidróxido de cobre e cloreto de 

cobre (PEDROZO E LIMA, 2001).  

Para a USEPA o cobre é um dos contaminantes mais danosos (PAIS E JONES JR., 

1997). Nos ambientes aquáticos existem diferentes características físico-químicas que 

influenciam a disponibilidade e toxicidade deste metal. A forma inorgânica mais abundante 

para águas salinas e de pH elevado é o cobre carbonatado  (CuCO3) (LIBES, 1992). A forma 

mais tóxica presente nos sistemas aquáticos é o íon cúprico livre (Cu2+), que atinge maiores 

concentrações quanto menor for o pH, menor concentração de carbono orgânico dissolvido, e 

menor salinidade (DE SCHAMPHELAERE ET AL., 2002; HALL E ANDERSON, 1999; 

PAQUIN ET AL., 2002). A forma solúvel catiônica (Cu2+) é absorvida pelos organismos 

aquáticos rapidamente e quando em excesso no ambiente pode causar toxicidade em um curto 

período de exposição (BLANCHARD E GROSELL, 2005). 

O metal cobre é um elemento essencial para os organismos vivos, sendo fundamental 

em diversos processos metabólicos celulares (KARAN ET AL., 1998; MCGEER ET AL., 

2000). Em vários animais de água doce ou marinha a principal rota de entrada de cobre e local 

de acumulação dentro do organismo é a brânquia, onde está associado a alterações iono e 

osmorregulatórias (DE BOECK ET AL., 2007; GROSELL E WOOD, 2002; LARSEN ET 

AL., 1997). 

 

2.5 QUALIDADE DAS ÁGUAS E EMISSÃO DO COBRE NO AMBIENTE 

 

O órgão responsável pela regulamentação dos níveis máximos permitidos de 

contaminantes nos corpos de água brasileiros é o Conselho Nacional de Meio Ambiente 

(CONAMA). Este Conselho estabelece limites de concentração química de diferentes 

substâncias para diferentes classes de uso destes ambientes aquáticos baseados em padrões 

internacionais (VON SPERLING, 1998). Entretanto, esta legislação não garante a proteção 

das espécies locais mais sensíveis aos contaminantes, uma vez que boa parte dos critérios 

presentes no CONAMA não levou em conta espécies nativas locais, nem tampouco os 
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conceitos relatados acima referentes à influência das características dos diferentes corpos de 

água na biodisponibilidade de metais (MARTINS, 2008). 

A resolução n°20 (CONAMA, 1986) estabelece para águas doce de classe 1 o valor 

máximo de 0,02 mg/L de cobre, mas Boock e Machado-Neto (2000) em seu trabalho 

encontraram acumulação e toxicidade do metal no Oreochromis sp. para esta concentração 

afirmando que os limites prescritos não são totalmente seguros. 

A resolução n°357 (CONAMA, 2005) classifica os corpos de água e dispõe sobre 

diretrizes ambientais para seu enquadramento, estabelecendo condições e padrões de 

lançamento de efluentes. Para águas salinas e salobras de classe 1 a concentração máxima 

permitida de cobre dissolvido nestes ambientes aquáticos em que visa a preservação das 

comunidades aquáticas é de 5 μg/L de cobre. 

Com relação a concentração máxima de cobre permitida em efluentes, o valor 

estabelecido é de até 1000 μg/L de cobre.  Para as resoluções do CONAMA ainda são 

encontradas muitas falhas no que diz respeito à emissão de metais dissolvidos nos ambientes 

aquáticos, sendo necessários ensaios ecotoxicológicos com espécies locais buscando avaliar a 

sensibilidade destas para refinar os critérios de qualidade de águas brasileiras (MARTINS, 

2008). 

 

2.6 EFEITOS ECOTOXICOLÓGICOS DO COBRE 

2.6.1 Efeitos do cobre a nível molecular e bioquímico 

 

O efeito da exposição ao cobre sobre aspectos subcelulares pode ser avaliado com base 

em parâmetros bioquímicos nos organismos, incluindo a concentração de proteínas 

participantes da regulação da homeostasia e da detoxificação de íons metálicos como as 

metalotioneínas (DE BOECK ET AL., 2003). A atividade de enzimas relacionadas ao 

processo de osmorregulação também é importante, especialmente a Na+ K+ ATPase, cuja 

alteração pode refletir em mudanças no funcionamento de células, tecidos e órgãos (DANG 

ET AL., 2000A). 

A exposição de diferentes espécies de peixe ao cobre tipicamente induz a síntese de 

metalotioneínas, levando a um aumento da concentração destas proteínas em diferentes 

tecidos (CARVALHO ET AL., 2004; DE BOECK ET AL., 2003). Além disso, espécies de 

peixe mais resistentes ao cobre têm uma maior capacidade de indução de metalotioneínas, por 

exemplo no tecido branquial, que sequestram os íons de cobre, diminuindo seu potencial de 

interagir com outras proteínas, como as da própria enzima Na+ K+ ATPase. Desta forma, a 
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enzima Na+ K+ ATPase pode ser classificada como um dos biomarcadores bioquímicos 

clássicos de exposição ao cobre (DANG ET AL., 2000A). A exposição ao cobre também pode 

levar a um aumento da atividade da Na+ K+ ATPase, uma vez que a perda de íons durante a 

exposição inicial resulta em mecanismos para a recuperação da capacidade de transporte de 

íons das brânquias, incluindo o aumento do número de células cloreto nas brânquias 

(MCGEER ET AL., 2000). 

A exposição do Oncorhynchus mykiss ao cobre levou a um decréscimo da quantidade 

do receptor muscarínico de acetilcolina no cérebro, e existe alguma evidência de que o cobre 

pode levar a uma inibição da acetilcolinesterase (JONES ET AL., 1998), apesar deste não ser 

um típico mecanismo de ação tóxica deste metal. Ainda a nível subcelular, foi detectada a 

formação de micronúcleos em células de sangue do P. vivipara expostos a 47,1 μg.L-1 de 

cobre (ADAM ET AL., 2010), e ainda a formação de binúcleos em células das brânquias e do 

fígado de Carassius gibelio expostas a 250 μg.L-1 de cobre (CAVAS ET AL., 2005). 

 

2.6.2 Efeitos do cobre a nível fisiológico 

 

Uma inibição na absorção de íons de cálcio nos peixes Hypomesus transpacificus 

(CONNON ET AL., 2011) e Colossoma macropomum (MATSUO ET AL., 2005) foi 

encontrada após a exposição ao cobre. Beaumont et al. (2000) encontraram um acúmulo de 

amônia no plasma do Salmo trutta, além de um prejuízo na coordenação eletrofisiológica da 

função muscular após 96 horas de exposição ao cobre. O acúmulo deste metal nas brânquias 

pode causar danos no epitélio branquial resultando em distúrbios respiratórios, iono e 

osmorregulatórios (HANDY, 2003; MCGEER ET AL., 2000). 

De acordo com Beaumont et al. (2000), concentrações subletais de cobre comprometem 

a capacidade de nadar de S. trutta, mesmo em condições normais de oxigenação. O consumo 

de oxigênio aumenta devido a alterações nas funções respiratórias e ionoregulatórias 

ocasionadas nas brânquias, provocando uma redução na resistência natatória (BEAUMONT 

ET AL., 1995; HANDY, 2003). Respostas como a redução do crescimento e perda de apetite 

foram encontradas por McGeer et al. (2000) e De Boeck et al. (1995) em O. mykiss e 

Cyprinus carpio, respectivamente. 
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2.6.3 Efeitos do cobre a nível histológico no epitélio olfatório 

 

A maioria dos peixes teleósteos possuem órgãos olfativos bem desenvolvidos por 

estarem cercados de muitos odores no ambiente aquático (TIERNEY ET AL., 2010). Fazem 

parte do sistema olfatório o epitélio olfatório na roseta olfatória, o bulbo olfatório, o trato 

olfatório e a região do telencéfalo no cérebro (Figura 1). 

 

Figura 1 – Esquema do sistema olfatório de carpa. A. Vista dorsal da cabeça. B. Desenho esquemático 
dos feixes do nervo olfatório entrando no telencéfalo. C. microscopia eletrônica de varredura da roseta 
olfatória. Fonte: (HAMDANI E DOVING, 2007). 

 

No epitélio olfatório se encontram duas áreas distintas: uma área sensorial, e outra não 

sensorial. A área sensorial contém três tipos de neurônios sensoriais olfatórios chamados 

ciliados, microvilos e cripta, que expressam moléculas de receptores olfativos e projetam seus 

axônios para o bulbo olfatório (HUSSAIN, 2011; TIERNEY ET AL., 2010). Na parte central 

da área sensorial é medida a reação de alarme (HAMDANI ET AL., 2000), e nas áreas laterais 

os comportamentos reprodutivo e alimentar (HAMDANI ET AL., 2001; WELTZIEN ET 

AL., 2003). 

A percepção olfativa inicia-se com o reconhecimento de odores por receptores 

odorantes, que pode ocorrer por difusão ou por ligação a proteínas receptoras que se associam 

a estruturas idênticas ou diferentes. A informação do odorante é passada através do bulbo 

olfatório por neurônios que atravessam o trato olfatório até o telencéfalo, onde é identificado 

o odor e há uma resposta comportamental (HAMDANI E DOVING, 2007; HUSSAIN, 2011). 

Estudos ecotoxicológicos têm dado atenção ao efeito da exposição a poluentes químicos 

ou águas acidificadas sobre o sistema sensorial olfatório de peixes devido à vulnerabilidade 
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deste órgão por estar em contato direto com a água (BETTINI ET AL., 2006). Entre os 

compostos que causam danos no sistema olfatório, os metais estão entre os mais estudados 

(TIERNEY ET AL., 2010). 

Metais pesados, em especial o cobre, têm prejudicado os neurônios receptores olfativos 

alterando suas respostas neurofisiológicas pela necrose das células do epitélio olfatório e 

induzindo a apoptose celular em várias espécies de peixes (BETTINI ET AL., 2006; 

CARRANZA-ROSALES ET AL., 2005; DE OLIVEIRA RIBEIRO ET AL., 2002; 

JULLIARD ET AL., 1996; SAUCIER E ASTIC, 1995; SCOTT ET AL., 2003), como para o 

O. kisutch em apenas 10 minutos de exposição a 20 μg.L-1 de cobre (BALDWIN ET AL., 

2003). Análises histológicas realizada por Bettini e colaboradores (2006) no peixe Tilapia 

mariae expostos a concentração de cobre de 20 μg.L-1 por 96 horas apresenta sinais de 

degeneração de neurônios receptores olfativos. Em 100 μg.L-1 de cobre foi revelado um dano 

extensivo no epitélio olfatório, e processos degenerativos em todos os tipos celulares. 

 

2.6.4 Efeitos do cobre a nível histológico no epitélio branquial 

 

O conhecimento da morfologia branquial de peixes é uma das formas que contribuem 

para explicar os mecanismos de adaptação dos indivíduos a alterações ambientais (ARAÚJO 

ET AL., 2001). Este conhecimento permite que a histopatologia de brânquias seja utilizada 

como biomarcadores histológicos apropriados para avaliar os efeitos de contaminantes em 

ambientes aquáticos (CAMARGO E MARTINEZ, 2007). 

A formação do epitélio branquial tem origem ectodérmica e endodérmica (GONZÁLEZ 

ET AL., 1996), onde quatro arcos de ambos os lados da cavidade bucal são formados a partir 

do rompimento do contato com a faringe, abrindo-se até o meio externo (ARAÚJO ET AL., 

2001; GONZÁLEZ ET AL., 1996). Duas linhas de filamentos branquiais que partem dos 

arcos branquiais são chamadas de lamelas primárias e secundárias, e são cobertas por dois 

tipos de epitélio respiratório, simples e estratificado (SABÓIA-MORAIS ET AL., 2011). As 

lamelas secundárias originam-se das superfícies superior e inferior da lamela primária, e são 

orientadas perpendicularmente a estas. Seu revestimento epitelial encontra-se sobre uma 

membrana suportada pelas células pilar. As células pilares regulam o fluxo sanguíneo através 

do controle do diâmetro com contração ou expansão do filamento da lamela. A direção do 

fluxo de sangue é oposta à do fluxo de água sobre as lamelas. A distância de difusão sangue-

água promove a troca eficiente de oxigênio e resíduos metabólicos solúveis (YONKOS ET 

AL., 2000). 
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As brânquias exercem sua função para os animais aquáticos relacionada a respiração, 

excreção e regulação iônica. São as principais vias de entrada dos contaminantes e se 

classificam como um ligante biótico importante na acumulação de metais e consequente 

toxicidade (MARTINS, 2008; ROMÉO ET AL., 1994). Existe uma relação dose-resposta 

clara com relação ao cobre e o epitélio branquial, sendo que quanto mais longa a exposição ao 

metal maior o efeito no epitélio branquial (NIKL E FARRELL, 1993). 

Metais pesados causam consideráveis mudanças na estrutura das brânquias. Entre elas 

podemos listar a diminuição da distância interlamelar, a fusão lamelar, o aumento da distância 

de difusão sangue-água (Figura 2), o espaçamento da camada de muco, a necrose celular e a 

ruptura de células na lamela (BEAUMONT ET AL., 1995; MALLATT, 1985; NIKL E 

FARRELL, 1993; SKIDMORE E TOVELL, 1972; WILSON E TAYLOR, 1993; WOOD, 

2001). 

 

Figura 2 – Diagrama simplificado de duas lamellas secundárias em seção transversal, ilustrando os 
parâmetros usados para estudos de hitopatologia de brânquias. Abreviações: EP, epitélio; BLS, 
espaços sanguíneos; PC, células pilar; SL, lamella secundária; ILD, distância interlamelar; BWDD, 
distância de difusão sangue-água. Fonte: (NIKL E FARRELL, 1993). 

 

As distâncias interlamelar e a distância de difusão sangue-água são efeitos branquiais 

frequentemente mensurados para avaliar efeitos de contaminantes. Para juvenis de 

salmonídeos expostos a 2-(thiocyanomethylthio)benzothiazole a distância entre as lamelas 

foram reduzidas a 74%, e a distância de difusão sangue-água nas brânquias foram aumentadas 

para 276% com relação aos peixes controle (NIKL E FARRELL, 1993). Para o Prochilodus 

scrofa e O. mykiss exposto ao cobre por 96 e 24 horas respectivamente, foram encontrados 

efeitos semelhantes de elevação epitelial, aumento da espessura epitelial e da distância de 
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difusão sangue-água (CERQUEIRA E FERNANDES, 2002; DAGLISH E NOWAK, 2002; 

DANG ET AL., 2000a; DANG ET AL., 2000b; VAN HEERDEN ET AL., 2004). 

 

2.7 EFEITOS DO COBRE A NÍVEL COMPORTAMENTAL 

 

Parâmetros comportamentais em peixes podem ser utilizados como testes padronizados 

para o monitoramento dos efeitos da contaminação por metais nos ambientes aquáticos 

(ATCHINSON ET AL., 1987). Tais medidas são frequentemente alteradas em exposição a 

baixas concentrações de um poluente, desde que sejam conhecidos os comportamentos 

normais padrão (SHEEHAN, 1984). Devido à correlação com outros níveis de organização 

biológica, os parâmetros comportamentais são medidas ecologicamente relevantes para 

avaliação de efeitos toxicológicos, uma vez que expressam uma integração das respostas 

fisiológicas e subcelulares, e podem ser úteis na extrapolação para efeitos ao nível 

populacional (SCOTT E SLOMAN, 2004). 

Estímulos externos são responsáveis por desencadear sequências bioquímicas e 

fisiológicas que ativam o sistema neural dos organismos, gerando deste modo uma resposta 

comportamental. Ocorrendo alguma mudança nesta sequencia, teremos uma alteração no 

resultado da reposta comportamental, podendo gerar sérias implicações para a sobrevivência 

da espécie estudada (SCOTT E SLOMAN, 2004). 

De acordo com Little e Brewer (2001), os efeitos de poluentes aquáticos no 

comportamento de peixes podem ser relacionados a sistemas sensoriais específicos como o 

olfato, a visão, a linha lateral, ou então a aspectos neuromotores como a habilidade natatória, 

ou ainda a aspectos que integram efeitos sensoriais e neuromotores. As consequências 

ecológicas de efeitos comportamentais decorrentes de danos sensoriais ou neuromotores se 

manifestam através de danos em comportamentos adaptativos como a migração, a habilidade 

para fuga de predadores ou para a captura de presas, que podem limitar a sobrevivência dos 

indivíduos ou a sua viabilidade em longo prazo, incluindo a geração de descendentes 

(LITTLE E BREWER, 2001). 

As interações ecológicas dependem de comportamentos apropriados, sejam elas 

interespecíficas, por exemplo, a capacidade de capturar um alimento e fugir de um predador, 

ou intraespecíficas como identificar a substância de alarme do coespecífico que sofreu um 

ataque de predador e reconhecer parceiros reprodutivos. Alterações nos comportamentos 

sociais associadas à capacidade de fugir de um predador, capturar alimento e outros, quando 

considerados como impactos potenciais sobre populações de peixes, podem ser consideradas 
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de maior relevância ambiental que respostas comportamentais individuais (SCOTT E 

SLOMAN, 2004). 

Na figura 3 está esquematizada uma sequência de forrageamento de peixes proposto por 

Walker (2005) e adaptado por Melo (2011), onde neste esquema estão enfatizadas as etapas 

para o sucesso da captura, sendo adicionados alguns dos comportamentos possíveis de serem 

quantificados, e alterados por uma exposição química, mas que são necessários durante este 

processo. Durante a procura de uma presa, o peixe nada espontaneamente e utiliza de seu 

sistema sensorial para encontrar e escolher seu alimento, entre eles estão a visão e o olfato. 

Ao escolher a presa, é necessário ter uma resistência natatória para o ataque e capturar a 

mesma. 

 

Figura 3 – Representação esquemática dos componentes do comportamento de forrageamento. Fonte: 
(MELO, 2011). 

 

2.7.1 Sistema sensorial olfatório 

 

Os sistemas sensoriais olfatórios que evoluíram ao longo do tempo percebem 

informações ambientais bióticas e abióticas valiosas. O olfato auxilia em três processos 

fundamentais para sobrevivência da espécie: na alimentação, através da localização de presas; 

na evasão, de ambientes contaminados ou de predadores pela reação de alarme e migração; na 
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reprodução, pelo reconhecimento de parceiros viáveis para acasalamento, e na distinção de 

parentes (HAMDANI E DOVING, 2007; HUSSAIN, 2011; TIERNEY ET AL., 2010). 

O processo olfatório consiste em três componentes, uma fonte, um sinal e um receptor 

(TIERNEY ET AL., 2010). Os peixes, cujo epitélio olfatório funciona como receptores destes 

sinais químicos dissolvidos no meio aquático recebem estes sinais que podem trazer 

informações classificáveis nos seguintes tipos: direcionais, condicionais, táticas ou genéticas 

(TIERNEY ET AL., 2010). As informações direcionais podem vir a ser de fontes 

estacionárias ou em movimento, e um bom exemplo são as características químicas da água 

do riacho de nascimento que levam os salmões a migrarem de volta para o lugar onde 

nasceram. Informações condicionais indicam o status de fontes bióticas deste odor, como por 

exemplo, um peixe que distingue machos de fêmeas por este odor. Informações táticas 

alertam a presença de presas ou predadores, que pode ocorrer tanto pela liberação de um 

ferormônio de alarme quanto pela detecção de odor de um predador. Informações genéticas 

permitem a identificação de indivíduos da mesma espécie. Contaminantes químicos podem 

afetar o sistema olfatório de peixes, e afetar a interpretação de todas estas fontes de 

informação (TIERNEY ET AL., 2010). 

Os contaminantes podem afetar a função olfativa atuando como moléculas que simulam 

odores perceptíveis pelo epitélio olfatório. Por outro lado, contaminantes podem modificar a 

percepção de odores, ou ainda atuar no sistema nervoso a nível de processamento destas 

informações, ou em aspectos fisiológicos que levem a alteração de respostas comportamentais 

mediadas pelo olfato (Figura 4) (TIERNEY ET AL., 2010). 

 
Figura 4 – Contaminantes podem: (a) atuar como odorantes ou modificar a percepção de odores; (b) 
atuar sobre o sistema nervoso por outras vias; (c) alterar respostas fisiológicas que traduzem numa 
potencial alteração comportamental. Fonte: (TIERNEY ET AL., 2010). 
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As alterações na função olfativa apresentam três categorias: anosmia, que é uma 

incapacidade de sentir o odor; hiposmia, que é a redução da capacidade de sentir odor devido 

a danificações no nervo olfativo; e disosmia, onde a informação é processada de forma 

distorcida. A maioria dos poluentes químicos causa algum efeito de hiposmia e em maiores 

concentrações pode causar anosmia. A ocorrência de disosmia é incomum, mas águas 

altamente contaminadas com metais podem causar um efeito de atração nos peixes ao invés 

de evasão do local (TIERNEY ET AL., 2010). 

 

2.7.1.1 Efeitos olfatórios relacionados à reação de alarme 

 

A detecção de substâncias químicas de alarme pelos indivíduos é um sistema que 

permite a percepção de predadores sem uma inspeção visual (NORDELL, 1998), podendo 

ocorrer em menos de 10 segundos de exposição a um extrato de pele (DUBOC, 2007). A 

reação de alarme é comumente encontrada em animais de hábito social como especialização 

adaptativa comportamental que pode ser exibida de diversas formas visando a proteção contra 

predadores (SMITH, 1992). 

A substância de alarme é produzida por um conjunto de células epidérmicas que contém 

um princípio químico ativo semelhante a um feromônio (DUBOC, 2007). Estas células ao 

serem danificadas liberam a substância de alarme, que ao ser identificado pelas células do 

epitélio olfatório de indivíduos da mesma espécie, fazem com que de forma involuntária estes 

apresentem um comportamento de reação de alerta que se propaga visualmente (SMITH, 

1992). Duboc (2007) afirma que mesmo que aconteça a transmissão visual, o indivíduo pode 

não ser capaz de gerar uma resposta de alarme, caso este não consiga perceber através de seu 

olfato a substância de alarme, ou a célula de produção da substância de alarme no 

coespecifico desapareça. 

A reação de alarme tem sido avaliada qualitativamente e quantitativamente na literatura 

através de diferentes tipos de comportamento. A qualidade da reação tem sido mensurada de 

acordo com um índice de intensidade da reação de alarme. A busca por um abrigo, a paralisia 

natatória, o agrupamento de indivíduos, o estresse natatório, a redução do forrageamento, e o 

um aumento da área de evasão, são comportamentos que podem ser avaliados 

quantitativamente (BROWN E GODIN, 1999; DUBOC, 2007; GIAQUINO E VOLPATO, 

2001; LURLING E SCHEFFER, 2007; NORDELL, 1998). 

Salmonídeos perderam a resposta de alarme após a exposição a 20 μg.L-1 cobre, devido 

a danos demasiados no epitélio olfatório (SANDAHL ET AL., 2007). Beyers e Farmer (2001) 
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relatam que o peixe Colorado pikeminnow exposto ao cobre perdeu os cílios dos neurônios 

sensoriais olfatórios, e a resposta de alarme foi alterada, especialmente após 24 horas de 

exposição ao cobre. 

Pode-se considerar a resposta de alarme como sendo importante para sobrevivência da 

espécie, uma vez que está diretamente relacionado à capacidade de identificação e localização 

de predação iminente ocorrendo no ambiente, de forma que os indivíduos possam evitar esta 

predação. 

 

2.7.1.2 Efeitos olfatórios relacionados à evasão a contaminantes 

 

A detecção de diversos tipos de contaminantes na água e a evasão de peixes destes 

sistemas aquáticos tem sido apontada como uma resposta comportamental mais sensível do 

que os efeitos letais. Em alguns casos os organismos podem responder se evadindo até mesmo 

de ambientes com concentrações menores do que as permitidas na legislação (MOREIRA-

SANTOS ET AL., 2008).  

Em longo prazo, a evasão de organismos de ambientes aquáticos contaminados por 

compostos que disparam este tipo de reação de fuga pode ter consequências ecológicas 

importantes por alterar a estrutura das comunidades nestes sistemas através de efeitos diretos 

como a emigração, equivalente à morte da população, e também através de efeitos indiretos, 

quando, por exemplo, estes indivíduos têm que se evadir para ambientes em que a 

disponibilidade de alimentos não é adequada (ATCHINSON ET AL., 1987; WELLS ET AL., 

2004). O metal cobre pode causar uma resposta de evasão de ambientes contaminados, como 

mostrado pelos O. tshawytscha e O. mykiss que se evadem intensamente desde a concentração 

de 5 μg.L-1 de cobre (HANSEN ET AL., 1999A).  

O cobre na concentração de 1,2 μg.L-1 associado ao cádmio, chumbo e zinco 

decorrentes de atividades mineradoras presentes nas águas do rio “Clark Fork” no estado de 

Montana nos EUA, é suficiente para gerar respostas de evasão dos O. mykiss e S. trutta neste 

rio, diminuindo significativamente a abundância populacional da espécie. Isto foi evidenciado 

por experimentos de laboratório avaliando a evasão destas espécies para misturas 

ambientalmente relevantes destes metais (HANSEN ET AL., 1999B; WOODWARD ET AL., 

1995). Estes efeitos comportamentais são exemplos de evidência sobre os mecanismos 

ecológicos através dos quais efeitos deletérios de contaminantes em sistemas sensoriais e 

respostas comportamentais associadas se propagam de níveis inferiores de organização 

biológica até o nível populacional (SCOTT E SLOMAN, 2004).  
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Dessa forma pode-se considerar a evasão como um efeito subletal muito importante que 

pode ser usado em estudos que buscam avaliar os riscos ambientais causados por 

contaminantes vindos das mais diversas atividades. Além disso, as respostas de evasão são 

utilizadas como parâmetros comportamentais para evidenciar impactos ambientais na 

legislação americana relativa à qualidade de águas em geral (“Clean Water Act”) e em 

aspectos relativos à poluição por petróleo (“Oil Pollution Act”) (ROBINSON, 2009). 

Entretanto a resposta de evasão de um ambiente tem um caráter ecológico de grande 

relevância na estimativa dos efeitos da exposição a contaminantes, mas devido à falta de 

padronização destes testes, ainda não foram incluídos em avaliações de impacto ambiental em 

larga escala (MOREIRA-SANTOS ET AL., 2008). 

 

2.7.2 Atividade e resistência natatória 

 

A habilidade natatória é um comportamento de grande relevância ecológica por estar 

associada aos processos vitais como reprodução, migração, formação de cardumes, habilidade 

de captura de alimento e capacidade de fuga de predadores (SAGLIO ET AL., 2003). A 

alteração deste comportamento pela exposição subletal a contaminantes causa prejuízos 

ecológicos (LITTLE E FINGER, 1990) que são potencialmente graves para o futuro da 

população (ALVAREZ E FUIMAN, 2006). 

A atividade natatória pode ser medida através da frequência e duração de movimentos, 

da velocidade de natação, da distância percorrida, e da posição na coluna de água (LITTLE E 

FINGER, 1990). A quantificação destas variáveis tem se tornado cada vez mais sensível pela 

melhoria dos programas computacionais que utilizam vídeos e imagens digitais, gerando 

informações de forma eficiente sobre estas variáveis para os indivíduos sendo testados pela 

exposição a contaminantes (KANE ET AL., 2005). 

A atividade natatória espontânea é possivelmente uma medida mais adequada do 

comportamento natatório para uso rotineiro em estudos de toxicidade devido a sua fácil 

avaliação, consistência, sensibilidade e utilidade. Medições do comportamento natatório são 

indicadores consistentes de toxicidade nas diferentes espécies de peixe e nas mais variadas 

condições ambientais, podendo ser utilizadas como biomarcadores de efeitos ecotoxicológicos 

a nível comportamental, e serem incorporadas em protocolos padronizados para testes de 

toxicidade (LITTLE E FINGER, 1990). 

Diferentemente da atividade natatória espontânea, a resistência natatória reflete a 

habilidade de um peixe nadar contra uma determinada orientação de um fluxo de água, 
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podendo ser avaliada pela capacidade física do peixe de nadar de forma sustentada contra este 

fluxo de água, que pode ser constante, ou cuja velocidade é gradativamente aumentada 

(LITTLE E FINGER, 1990). A capacidade de natação está diretamente relacionada com a 

velocidade média que o peixe consegue alcançar, podendo ser classificada em três categorias: 

sustentada, prolongada e de explosão (BEAMISH, 1978). 

A velocidade de natação sustentada é baixa e pode ser mantida pelo peixe por um 

período maior que 240 minutos (BEAMISH, 1966), estando relacionada com a obtenção de 

energia por via metabólica aeróbica e não resulta em fadiga muscular. Este tipo de natação é 

utilizado em atividades rotineiras como natação espontânea, forrageamento, exploração de 

terrritório e ainda em processos migratórios (REIDY ET AL., 2000). A velocidade de natação 

prolongada é mantida pelo peixe por um período inferior a 240 minutos, obtendo energia por 

via metabólica aeróbica e resulta em uma exaustão dos peixes pela exposição a correntes de 

água nesta faixa de tempo (BEAMISH, 1966). A velocidade de natação de explosão é alta, e 

pode ser suportada pelo peixe por um período máximo de 60 segundos, estando relacionada 

com a obtenção de energia por via metabólica anaeróbica, e resultando em rápida fadiga 

muscular (BEAMISH, 1966). Este tipo de natação é frequentemente utilizado em respostas 

rápidas de ataque a presas ou na fuga de predadores (REIDY ET AL., 2000). 

O primeiro a sugerir a resistência natatória como uma medida importante na 

determinação de efeitos tóxicos de concentrações subletais de contaminantes em peixes foi 

Cairns (1966). Desde então medidas de resistência natatória têm sido utilizadas para definir 

limites de tolerância a poluentes ambientais, por ser sensível a ações tóxicas para uma ampla 

variedade de espécies (LITTLE E FINGER, 1990). 

Vieira et al. (2009) encontrou efeitos significativos e concentração-dependentes na 

resistência natatória do peixe estuarino Pomatoschistus microps exposto a 50 µg.L-1 de cobre. 

Para o C. carpio e Carassius auratus gibelio a exposição a 1µM de cobre causou um 

decréscimo na resistência natatória, de 31% e 13% após 12 horas de exposição, 

respectivamente (DE BOECK ET AL., 2006). Para O. mykiss uma redução na resistência 

natatória foi encontrada a partir de 24 horas de exposição ao cobre (DE BOECK ET AL., 

2006), sendo que a exposição aguda em 105 μg.L-1 diminuiu 86% de sua capacidade 

(WASER ET AL., 2009), e na exposição crônica em 75 μg.L-1 a redução foi de 88% 

(MCGEER ET AL., 2000). 

A capacidade natatória é um comportamento sensível que indica a toxicidade subletal 

para exposição a metais. A redução da resistência natatória e o aumento do consumo de 

oxigênio pode ser revelado por análises histológicas das brânquias que apresentam um efeito 
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de dano estrutural nestes indivíduos (BEAUMONT ET AL., 1995; DE BOECK ET AL., 

2006; NIKL E FARRELL, 1993; VAN HEERDEN ET AL., 2004). Estas alterações 

interferem na respiração e ionorregulação diminuindo a área disponível para troca gasosa (DE 

BOECK ET AL., 2007; GROSELL E WOOD, 2002; HANDY, 2003; JEWELL ET AL., 

2000; MCGEER ET AL., 2000; WOOD, 2001). 

Beaumont et al. (2000) afirma que a exposição ao cobre causa acumulação do íon 

amônio no músculo dos peixes, interferindo no nervo central periférico pela substituição do 

íon potássio (WASER ET AL., 2009), que resulta na despolarização da membrana de células 

musculares. Isto causa alteração da transmissão de sinais de excitação/contração 

neuromuscular, ocasionando rapidamente a fadiga e redução da resistência natatória 

(SHINGLES ET AL., 2001). 

Desta forma, biomarcadores comportamentais relacionados à resistência natatória 

podem ser avaliados em diferentes condições ambientais de exposição a poluentes. Trata-se 

de uma medida confiável e de grande relevância ecológica (PLAUT, 2001). 

 

2.7.3 Captura de presas 

 

O biomarcador comportamental relacionado à captura de presas é ecologicamente 

relevante e foi proposto como parâmetro para avaliação de efeitos de contaminantes em 

peixes estuarinos (WEIS ET AL., 2001), pois alimentação e crescimento são fundamentais 

para o sucesso de qualquer espécie. O sucesso durante a caça por presas requer a utilização de 

diversos sistemas sensoriais para detecção e eventual captura, entre eles a visão (PESSOA ET 

AL., 2011) e o olfato (TIERNEY ET AL., 2010). A visão adequada é essencial para a 

detecção da presa e a precisão no ataque (EVANS E FERNALD, 1990), enquanto o olfato 

também é de extrema importância para distinguir presas e predadores (HONDA ET AL., 

2008). 

Além de percepções sensoriais, os indivíduos também se utilizam da habilidade 

natatória no processo de procura, encontro, escolha e reconhecimento da presa, perseguição, 

ataque, manipulação até a ingestão completa do alimento (WALKER ET AL., 2005). Estudos 

focados nos comportamentos desta sequência de eventos vêm conduzindo a uma melhor 

compreensão das estratégias de caça, gasto de energia durante o forrageio, a influência 

ambiental e o sucesso na captura, contribuindo para o entendimento da ecologia do 

forrageamento em peixes (FUIMAN ET AL., 2006). 
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Os contaminantes ambientais podem causar várias alterações nestes processos, desde 

aspectos relativos ao metabolismo dos peixes na disponibilização de energia até à eficiência 

no comportamento de forrageio (WEIS ET AL., 2003). Em laboratório as mudanças no 

comportamento alimentar são perceptíveis em resposta à exposição a concentrações subletais 

dos poluentes (LITTLE E FINGER, 1990), que em situações de campo podem comprometer o 

crescimento da população e causar seu declínio (WEIS ET AL., 2003). 

Muitas espécies de peixes quando expostas a metais apresentam um efeito tóxico no 

comportamento alimentar causando a redução da ingestão de alimento (SANDHEINRICH E 

ATCHISON, 1990). A hipoatividade natatória nos peixes também leva a uma redução na taxa 

de alimentação, pela diminuição da taxa de encontro entre o predador e suas presas, e 

diminuição do crescimento dos mesmos (ZHOU E WEIS, 1998). Em peixes expostos ao 

cobre, uma variedade de alterações comportamentais e fisiológicas são observadas, como a 

diminuição de neurotransmissores envolvidos no comportamento alimentar de carpas, 

prejudicando a ingestão de alimentos (DE BOECK ET AL., 1995). 
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3 EFITOS DE CONCENTRAÇÕES SUBLETAIS DO COBRE NO 

COMPORTAMENTO DE JUVENIS DO PEIXE POECILIA VIVIPARA 

3.1 INTRODUÇÃO 

 

O cobre (Cu) é um elemento de significativa relevância ambiental, pois pode 

contaminar ambientes aquáticos devido a atividades como a mineração (BIDONE ET AL., 

2001), ao seu uso na agricultura em fertilizantes, bactericidas, fungicidas e algicidas, e a 

geração de esgotos domésticos e industriais (MACHADO ET AL., 2002; WHO, 1998). Além 

destas fontes, a contaminação por cobre oriundo da pintura de embarcações tem aumentado 

significativamente com a crescente substituição de tintas com função anti-incrustante a base 

de organo-estânicos por tintas a base de cobre (PARKS ET AL., 2010; YTREBERG ET AL., 

2010). 

Nos ambientes aquáticos existem diferentes características físico-químicas que 

influenciam a disponibilidade e toxicidade deste metal. A forma mais tóxica presente nestes 

ambientes é o íon cúprico livre (Cu2+) (DE SCHAMPHELAERE ET AL., 2002; HALL E 

ANDERSON, 1999; PAQUIN ET AL., 2002), que é absorvida pelos organismos aquáticos 

rapidamente e quando em excesso pode desempenhar toxicidade em um curto período de 

exposição (BLANCHARD E GROSELL, 2005). 

A exposição de peixes a concentrações de Cu acima de 100 μg.L-1 pode causar efeitos 

letais para muitas espécies, sendo que a CL50 (96h) para peixes de água doce varia de 2,58 µg 

Cu/L para larvas do Thymallus arcticus a 7340 µg Cu/L para juvenis do Lepomis 

macrochirus. Para peixes marinhos, a CL50 (96h) varia de 60 µg Cu/L para o Oncorhynchus 

tschawytcha a 1690 µg Cu/L para o Rivulus marmoratus (WHO, 1998). 

Um importante sítio de efeito tóxico são os sistemas sensoriais como o olfatório, que 

estão diretamente expostos a contaminantes dissolvidos biodisponíveis (GREEN ET AL., 

2010). A forma solúvel catiônica do cobre pode causar efeitos subletais em peixes que 

incluem alterações na estrutura e funcionamento do sistema olfatório desde níveis moleculares 

até comportamentais (TIERNEY, 2011), incluindo a degeneração de células do epitélio 

olfatório (SAUCIER E ASTIC, 1995). Efeitos deletérios do cobre e de outros contaminantes 

no olfato de peixes podem ter consequências importantes para a localização de alimento, de 

parceiros reprodutivos e não reprodutivos, para a avaliação da qualidade de habitats, e para 

evitar predadores, além do reconhecimento de riachos para migração e desova em 

salmonídeos (MIRZA ET AL., 2009; PYLE E MIRZA, 2007; TIERNEY, 2011). 
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A reação de alarme é comumente encontrada em peixes com hábito social como 

especialização adaptativa comportamental que pode ser exibida de diversas formas, visando a 

proteção contra predadores (SMITH, 1992). A substância de alarme é produzida por um 

conjunto de células epidérmicas que liberam um feromônio (substância de alarme) ao serem 

danificadas durante a predação, que ao ser identificado pelos receptores do epitélio olfatório 

de indivíduos da mesma espécie, fazem com que de forma involuntária estes apresentem um 

comportamento de reação de alarme (SMITH, 1992). A resposta de alarme pode ser 

discriminada através de comportamentos antipredatórios como estresse natatório, diminuição 

da velocidade natatória ou paralisia seguida ou não da procura de um refúgio, ou agrupamento 

dos indivíduos. A exposição do O. kisutch a 2 µg.L-1 de cobre diminuiu a resposta de reação 

de alarme expressa por uma significativa redução da velocidade de natação nos controles 

(SANDAHL ET AL., 2007).  

O principal ligante biótico do cobre são as brânquias por estar em contato direto com a 

água, onde está associado a efeitos tóxicos como alterações osmorregulatórias que podem 

levar a letalidade (ALSOP E WOOD, 2011; DE BOECK ET AL., 2007; GROSELL E 

WOOD, 2002; LARSEN ET AL., 1997). O cobre dissolvido na água em concentrações 

relativamente pequenas, afeta a resistência natatória em peixes (BEAUMONT ET AL., 1995; 

WAIWOOD E BEAMISH, 1978), e há evidências de que esta diminuição seja devido a 

levantamento epitelial, inchamento celular e produção de muco a nível branquial, o que 

interfere com a respiração e ionorregulação pelo aumento da distância de difusão sangue-água 

(DE BOECK ET AL., 2006). 

A capacidade de natação ou resistência natatória é considerada uma habilidade 

fundamental para a sobrevivência em muitas espécies de peixe, tanto como uma forma de 

evitar e sobreviver ao ataque de um predador, quanto para localizar e capturar presas, 

encontrar parceiros reprodutivos, se evadir de condições desfavoráveis ou vencer correntes de 

velocidade significativa durante o processo de migração (BAATRUP E BAYLEY, 1998; 

PLAUT, 2001). 

A legislação brasileira estabelece que os valores máximos aceitáveis para a 

concentração de cobre dissolvido em águas salinas e doces varia de 5 μg/L a 13 μg/L, sendo 

que lançamentos de efluentes com até 1 mg/L deste metal são permitidos (CONAMA, 2005). 

Este trabalho tem como objetivo avaliar potenciais efeitos da exposição ao cobre do 

peixe estuarino Poecilia vivipara em parâmetros comportamentais relacionados à resposta de 

alarme, à atividade natatória espontânea, à resistência natatória, e à habilidade de captura de 

presas. 
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3.2 METODOLOGIA 

3.2.1 Obtenção e manutenção dos Poecilia vivipara 

 

Indivíduos de Poecilia vivipara foram coletados no canal de acesso à Lagoa do Araçá 

na cidade do Recife – PE, coordenadas 8°05’39,72” S de latitude e 34°54’59,08” O de 

longitude, e transportados ao Laboratório de Ecotoxicologia Aquática da UFPE em baldes 

com 70 L de água do local de coleta. Os peixes foram mantidos em aquários de 40 L com 

aeração constante, troca de água a cada 48 horas, fotoperíodo de 12 horas, temperatura média 

de 26 °C, sendo alimentados com ração comercial (Alcon Artemia) e náuplios de Artêmia 

recém eclodidos. 

Fêmeas grávidas foram separadas individualmente em aquários de 5 L, e a medida que 

os filhotes nasciam, eram separados da mãe, mantidos em aquários de 40 L e aclimatados a 

salinidade 25,  sendo alimentados apenas com náuplios de Artêmia recém eclodidos. Foram 

necessárias aproximadamente sete semanas para se alcançar um tamanho de 20 a 25 mm de 

comprimento total, sendo que o tamanho médio dos juvenis utilizados nos experimentos foi 

de 21 mm. 

 

3.2.2 Exposição ao cobre 

 

O Cloreto de Cobre II (CuCl2)  97%, obtido da empresa Sigma-Aldrich (St. Louis, 

USA), foi pesado na balança analítica (marca Toledo modelo AR1530) com 0,02 g de 

precisão, sendo dissolvido 2,12 g do CuCl2 em 0,1 L de água destilada e formada a solução 

estoque de 10 g.L-1 de cobre na água. 

Durante os experimentos onde os peixes foram distribuídos em aquários de exposição 

com 15 L na salinidade 25. As concentrações nominais de exposição ao cobre foram iguais a 

5, 20, 40, 50, 100, 200 e 400 μg.L-1, além da concentração controle (0 μg.L -1 de cobre). Para 

obtenção destas concentrações foram pipetados nos aquários os volumes de 7,5, 30, 60, 75, 

150, 300 e 600 µL de cobre da solulção estoque de 10 g.L-1, respectivamente. 

Durante a exposição ao cobre realizou-se troca de 100% da água a cada 24 horas em 

sistema de fluxo semi-contínuo. Para as análises da qualidade da água utilizaram-se testes 

colorimétricos da marca LabconTest para amônia tóxica, nitrito, nitrato, dureza total e pH. Os 

resultados apresentaram-se constantes nos dias de exposição, onde a amônia tóxica ficou 

abaixo de 0,25 ppm, nitrito e nitrato mostraram-se ausentes na água, dureza de 1,47 KH e pH 
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igual a 8,2. A mortalidade foi contabilizada diariamente até 96 horas de exposição, sendo 

anotado e devidamente retirado os indivíduos mortos em cada tratamento. 

 

3.2.3 Sistema de gravação de vídeo 

 

Os experimentos foram filmados com câmeras de vídeo tipo circuito fechado de 

televisão (CFTV) de marca MTC, modelo KBC602-LG com uma lente zoom 6-60 mm de 

distância focal. Estas se encontram instaladas sobre uma câmara clara com tampo de acrílico e 

com duas lâmpadas florescentes de luz branca com 58 W de potência, a fim de aumentar o 

contraste e qualidade das imagens dos vídeos, onde ficam posicionadas arenas experimentais 

(aquários) utilizados durante o teste. As câmeras são conectadas a um computador através de 

uma placa de captura de vídeo Geovision modelo GV800 capaz de gravar as imagens dos 

tratamentos simultaneamente em arquivos digitais no computador, para análise posterior. 

 

3.2.4 Avaliação da resposta de alarme 

3.2.4.1 Obtenção do extrato de pele 

 

Para obtenção da pele que contém proteínas indutoras da resposta de alarme, foram 

utilizados exemplares de P. vivipara com comprimento total médio de 34 mm. Foram feitos 

cortes na seção medular ântero-dorsal, para desnervação e retirada da cabeça. Retirou-se ainda 

a nadadeira caudal e com um corte horizontal no ventre foram retiradas as vísceras, espinha 

dorsal e o excesso de músculo. O peso médio da pele foi de 0,12 g de pele por peixe, esta foi 

picotada com tesoura de ponta fina e colocada em um tubo de vidro com 0,01 L de água 

MiliQ. Após a maceração, realizada no interior do tubo de vidro com um pistilo com ponta de 

teflon no agitador mecânico modelo MA-099 (Marconi, Brasil), o concentrado foi filtrado 

com auxilio de papel filtro com poro máximo de 25 micra para retirada de escamas e do 

excesso de pele. Durante a filtragem adicionou-se água MiliQ de modo que a solução estoque 

ficasse com concentração de extrato de 10 g de pele por L-1. 

 

3.2.4.2 Desenho experimental 

 

Durante o ensaio grupos de cinco indivíduos dos tratamentos expostos ao cobre por 96 

horas mais o controle foram colocados em aquários com 20 cm de altura e base de 20 cm x 15 

cm, em 2 L de água na salinidade 25, resultando em uma coluna de água de 6,5 cm de altura. 



37 

 

Acima de cada um dos aquários foi posicionado um funil de separação com torneira, onde foi 

inserido 0,01 L da solução de extrato de pele, que desce por um tubo de silicone até o aquário, 

obtendo-se a concentração de 0,05 g.L-1 de extrato no aquário após homogenização (Figura 

5). Foram gravados vídeos digitais durante 15 minutos durante período de aclimatação aos 

aquários, seguindo da introdução do extrato de pele, e gravação de mais 5 minutos após a 

introdução do extrato, para posterior análise do comportamento dos peixes. 

 

Figura 5 – Desenho esquemático da metodologia utilizada para as gravações da resposta de alarme, 
exemplificando a disposição do aquário (arena), funil de separação e câmera, sistema utilizado em 
cada uma das concentrações de cobre. 

 

3.2.4.3 Quantificação da Resposta de Alarme 

 

A análise dos vídeos foi feita avaliando-se o comportamento de cada indivíduo, de 

modo a calcular o número de indivíduos que responderam à presença do extrato de pele 

através de reações de estresse, paralisia e agrupamento. Estas respostas foram quantificadas a 

partir do momento em que a solução entrou no aquário de exposição, sendo avaliado do 

primeiro ao terceiro minuto de exposição ao extrato de pele. 

A cada minuto foi quantificado o número de peixes do grupo de cinco indivíduos que 

apresentavam tais respostas de alarme, sendo um total de 13 grupos para o tratamento 

controle, 12, 13, 12 e 8 grupos para as concentrações de 5, 20, 40 e 100 μg.L-1 de cobre 

respectivamente. 

A resposta de estresse foi classificada como uma natação diferenciada, na qual o peixe 

se contrai e se impulsiona para realizar grandes deslocamentos. Esta resposta é facilmente 

perceptível em contraste com a natação espontânea antes da adição do extrato de pele. 
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No comportamento de paralisia natatória o indivíduo reage ao extrato de pele 

reduzindo sua atividade natatória (hipoatividade), e a sua presença foi considerada positiva se 

algum peixe permanecia imóvel por no mínimo 10 segundos durante cada minuto avaliado. 

No comportamento de reação de agrupamento, os peixes se concentram em um mesmo 

ponto por no mínimo 10 segundos. Nesta avaliação o índice mínimo de agrupamento dos 

peixes foi considerado igual a zero quando não havia nenhum indivíduo agrupado. 

Considerou-se um valor de índice igual a dois para uma dupla de indivíduos unidos, e o valor 

máximo de cinco, onde todos os peixes uniram-se em um mesmo local após a inserção do 

extrato de pele, numa estratégia adaptada de Nordell (1998). 

 

3.2.5 Atividade natatória espontânea 

 

No monitoramento da atividade natatória espontânea, uma média de 14 indivíduos de 

cada um dos diferentes tratamentos, após 96 horas de exposição ao cobre, foram colocados 

individualmente em potes plásticos de 10 cm de diâmetro com 0,15 L de água na salinidade 

25. Os peixes foram monitorados pelo sistema de vídeo durante 15 minutos, sendo 10 minutos 

para aclimatação e os 5 minutos finais foram utilizados para análise da velocidade média de 

natação em cm.s-1. Foi utilizado o software “Spyneurotraking” (BOSE, 2005) que identifica o 

animal e determina suas coordenadas “x” e “y” em cada quadro de uma sequência de imagens 

na arena experimental sendo monitorada. A partir destas coordenadas de posição e da 

dimensão da arena o software calcula a velocidade média da natação de cada indivíduo. 

 

3.2.6 Avaliação da resistência natatória 

 

Para avaliação deste parâmetro comportamental foi desenvolvido no Labecotox um 

equipamento (Figura 6) constituído por um sistema de tubos de PVC e acrílico, uma bomba 

submersa com vazão de 1.200 L.min-1, e um aquário com volume de água de 35 L (MELO, 

2011). 

 
Figura 6 - Representação esquemática do equipamento utilizado no teste de resistência natatória. A 
bomba (Figura 4a), que fica submersa no aquário, impulsiona água para o sistema de tubos de PVC 
(Figura 4b) e acrílico (Figura 4c) em formato de U. No tubo de PVC se encontra uma válvula (Figura 
4d) que permite abrir ou fechar totalmente o fluxo de água no sistema. Um registro roscável de PVC 
(Figura 4e) regula a vazão de água durante o experimento e adaptou-se um disco de acrílico (Figura 
4f) para marcação das vazões desejadas. Para introduzir o peixe no sistema foi instalada uma entrada 
com tampa rosqueável (Figura 4g). Após esta entrada do peixe é possível monitorar a natação contra 
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correntes padronizadas estabelecidas no sistema dentro do tubo de acrílico com 80 cm de comprimento 
e 3 cm de diâmetro interno (Figura 4c). Depois do tubo de acrílico existe um ramo final de PVC que 
retorna para o aquário (Figura 4h) com uma cesta de captura (Figura 4i), para onde o peixe é arrastado 
quando se encontra em fadiga. Deste modo, é estabelecido um sistema fechado de circulação da água 
entre o aquário reservatório com a bomba submersa e o equipamento teste, onde o peixe é forçado a 
nadar contra a corrente gerada. No disco de acrílico (Figura 4f) adaptado ao registro roscável de PVC 
(Figura 4e) foi marcado o ponto de fechamento total da vazão, e a partir deste foram marcados pontos 
sucessivos a cada meia-volta do disco, devidamente numerados, permitindo o estabelecimento de 
vazões crescentes através do sistema. Fonte: (MELO, 2011) 

 

 
Para cada ponto marcado no disco foi calibrada a vazão, mensurando o tempo em 

segundos necessário para encher uma proveta de vidro de 0,5 L, calculando assim a vazão de 

cada ponto do disco de acrílico. A vazão mínima utilizada no período de aclimatação e como 

primeira vazão para o teste foi de 1,6 L.min-1, e a última vazão, sendo esta a vazão máxima, 

foi de 9,9 L.min-1. 

A avaliação da resistência natatória foi feita em dois experimentos de exposição 

diferentes, sendo que o primeiro foi realizado com peixes expostos ao cobre nas 

concentrações de 5, 20 e 40 μg.L-1 durante 120 horas de exposição. No segundo experimento 

os peixes foram expostos ao cobre nas concentrações 5, 20, 40 e 100 μg.L -1 durante 144 horas 

de exposição. 

O teste se inicia com a introdução aleatória do peixe das concentrações testadas no 

sistema através da entrada com tampa rosqueável, ligando-se a bomba e gerando um fluxo de 

água no sentido indicado na Figura. Os juvenis permanecem no tubo de acrílico onde é 

possível monitorar se permanecem durante 1 minuto na vazão mínima de 1,6 L.min-1, 

considerando este período como aclimatação no equipamento. Após a fase de aclimatação o 

tempo passou a ser cronometrado e a vazão foi aumentada progressivamente em média em 1,9 

L.min-1 a intervalos regulares de 1 minuto. 

O teste foi encerrado quando o peixe suportou nadar por 1 minuto na vazão máxima de 

9,9 L.min-1 aplicada no teste, ou não suportou mais nadar contra o fluxo de água ao qual 
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estava sendo submetido na última vazão testada, sendo arrastado até a cesta de captura (Figura 

4i). Foi registrado o tempo total transcorrido desde o início do teste, incluindo o número de 

segundos que o peixe se manteve nadando na última vazão suportada, antes do peixe cair na 

cesta. 

Foi aplicado o Índice de Resistência Natatória (IRN) com base nos dados 

quantificados em cada indivíduo testado. O cálculo utiliza um somatório das vazões em que o 

peixe conseguiu suportar (vazão acumulada), mais a fração do tempo de permanência em que 

o juvenil manteve-se resistindo na última vazão ao qual estava submetido, multiplicado por 

esta última vazão máxima para o peixe por não conseguir mais vencer o fluxo de água. Deste 

modo a fórmula utilizada é: 

 

3.2.7 Captura de presas 
 

O cálculo do número de presas capturadas foi feito para uma média de 20 peixes dos 

diferentes tratamentos após 120 horas de exposição ao cobre, tendo sido cada peixe colocado 

individualmente em potes plásticos de 10 cm de diâmetro com 0,15 L de água limpa na 

salinidade 25. Náuplios de Artemia sp. foram utilizados neste teste como presas padronizadas, 

sendo separados 100 náuplios no estágio de 48 horas pós-eclosão em potes plásticos com 0,15 

L de água limpa na salinidade 25, e oferecidos a cada peixe. 

Foi adicionado o volume de náuplios de Artemia sp. (0,15 L) em cada arena onde se 

encontravam os peixes, permitindo uma interação predador-presa em um volume total de 0,3 

L por até 5 minutos. Após este período foram separados os peixes predadores dos náuplios 

que sobraram, sendo retidos os náuplios em malha de 64 micrometros, corados com rosa de 

bengala e fixados em formol 4% para serem contados em estereomicroscópio. Para o cálculo 

do número de náuplios capturados subtraiu-se o número inicial de 100 náuplios pelo número 

final de sobra. 

 

3.2.8 Análises estatísticas 

 

Para a análise estatística dos dados foi utilizado o software SigmaPlot para Windows 

versão 11.0, a um alfa de 5% para todas as análises. Os parâmetros foram analisados quanto à 
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normalidade através do teste Kolmogorov-Smirnov e quanto à homogeneidade de variâncias 

ou heterodasticidade pelo teste de medianas Levene. A ANOVA I foi utilizada para os dados 

que apresentaram uma distribuição normal ou homogeneidade de variância. Para os dados que 

não apresentaram uma distribuição normal ou heterodasticidade utilizamos a análise de 

variância não-paramétrica de Kruskal-Wallis. Havendo diferença significativa entre os 

tratamentos a um nível de significância de 5%, foram aplicados testes de comparação múltipla 

de Dunnett, no caso da análise de variância paramétrica de uma via, e de Dunn no caso da 

análise não-paramétrica de Kruskall-Walllis. Para o cálculo da concentração letal de 50% de 

cobre para os juvenis de P. vivipara expostos ao cobre por 96 horas utilizou-se o método 

estatístico “Trimed Spearman-Karber”. 

 

3.3 RESULTADOS 

3.3.1 CL50-96h para juvenis de Poecilia vivipara 

 

Encontrou-se para a concentração letal de 50% de cobre para os juvenis de Poecilia 

vivipara expostos ao cobre por 96 horas o valor de 327,3 μg.L-1 de cobre em água com limites 

de confiança de 95% inferior igual a 270,9 e superior igual a 395,3 μg.L-1 de cobre em água 

na salinidade 25 e pH 8,2. 

 

3.3.2 Reação de Alarme 

3.3.2.1 Frequência de Estresse Natatório 
 

A frequência de ocorrência de estresse natatório nos indivíduos de P. vivipara diminuiu 

com o aumento do tempo transcorrido desde a introdução da substância de alarme em todos os 

tratamentos (Figura 7). Os juvenis expostos ao cobre exibiram uma tendência de perda da 

resposta de estresse natatório comparados com o controle, baseada na análise do primeiro 

(H(4) = 3,4; p = 0,5) e do segundo minuto (H(4) = 5,3; p = 0,3) após a introdução do extrato de 

pele. No terceiro minuto a mediana do percentual de peixes exibindo a resposta em cada 

grupo de cinco peixes foi igual a 20% no controle, caindo para 0%, 0%, 0% e 0% nas 

respectivas concentrações de cobre de 5, 20, 40 e 100 μg .L-1, valores diferentes 

estatisticamente do controle. A concentração de efeito observado (CEO) para frequência de 

estresse natatório foi igual a 20 μg.L-1 de cobre. 
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Figura 7 – Frequência de estresse natatório em Poecilia vivipara expostos por 96 horas ao cobre, em 
função do tempo transcorrido desde a introdução da substância de alarme. O asterisco (*) indica a 
concentração de cobre cuja frequência de estresse difere do controle (Kruskal-Wallis; H(4) = 20,5; p < 
0,001; Dunn, p < 0,05). Controle n = 13 grupos de cinco indivíduos (65 indivíduos); Concentrações de 
cobre 5, 20, 40 e 100 μg.L-1 n = 12, 13, 12 e 8 grupos de cinco indivíduos (60, 65, 60 e 40 indivíduos), 
respectivamente. 
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3.3.2.2 Paralisia Natatória 
 

A frequência de ocorrência de paralisia natatória nos indivíduos de P. vivipara não 

apresentou uma diminuição nas concentrações de cobre quando comparados com o controle 

(Figura 8). 

 

 

 

 

 

 

 

 



43 

 

Figura 8 – Frequência de paralisia natatória em P. vivipara expostos por 96 horas ao cobre, em função 
do tempo transcorrido desde a introdução da substância de alarme. Controle n = 13 grupos de cinco 
indivíduos (65 indivíduos); Concentrações de cobre 5, 20, 40 e 100 μg.L-1 n = 12, 13, 12 e 8 grupos de 
cinco indivíduos (60, 65, 60 e 40 indivíduos), respectivamente. 
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3.3.2.3 Agrupamento 
 

O índice de ocorrência do agrupamento nos indivíduos de P. vivipara reduziu com o 

aumento do tempo de exposição ao extrato de pele em todas as concentrações de cobre desde 

a sua entrada no aquário teste com os cinco peixes (Figura 9). Os juvenis expostos ao cobre 

exibiram uma diminuição da resposta de agrupamento comparados com o controle. Após a 

introdução da substância de alarme no primeiro (H(4) = 1,3; p = 0,9) e segundo minuto (H(4) = 

1,9; p = 0,8) o controle apresentou uma mediana com 80% dos indivíduos agrupados. Para os 

juvenis expostos ao cobre nas concentrações de 5, 20, 40 e 100 μg. L-1 a mediana do índice de 

agrupamento para o segundo minuto foi de 80%, 80%, 70%, e 70%, respectivamente. Para o 

terceiro minuto (H(4) = 4,4; p = 0,4) o controle continuou apresentando uma mediana de 80% 

de agrupamento dos indivíduos, e o índice de agrupamento caiu para 60% nas concentrações 

de 40 μg.L-1, e 100 μg.L-1 de cobre. 
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Figura 9 – Índice de agrupamento em P. vivipara expostos por 96 horas ao cobre, em função do 
tempo transcorrido desde a introdução da substância de alarme. Controle n = 13 grupos de cinco 
indivíduos (65 indivíduos); Concentrações de cobre 5, 20, 40 e 100 μg.L-1 n = 12, 13, 12 e 8 grupos de 
cinco indivíduos (60, 65, 60 e 40 indivíduos), respectivamente. 
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3.3.3 Atividade natatória espontânea 
 

A atividade natatória espontânea dos peixes expostos ao cobre diminuiu (Figura 10). 

Estando os dados normalizados por Log Natural (LN), os indivíduos do grupo controle 

apresentaram para uma média de 1,9 para velocidade média de natação de 6,8 cm.s-1  e 

observou-se um decréscimo significativo de 1,3 para 4,0 cm.s-1 em 100 μg.L-1, de 0,7 para 2,4 

cm.s-1 em 200 μg.L-1 e de -0,2 para 0,8 cm.s-1 em 400 μg.L-1 de cobre (Anova I, p < 0,001, F4-

67 = 32,6; Teste de Dunnett, p < 0,05). A concentração de efeito observado (CEO) para 

velocidade de natação espontânea foi igual a 100 μg.L-1 de cobre. 
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Figura 10 – Log Natural da Velocidade de Natação (média ± 95% de confiança) dos juvenis de P. 
vivipara após 96 horas de exposição ao cobre. O asterisco (*) indica a concentração de cobre que 
diferiu estatisticamente do controle (Anova I, p < 0,001, F4-67 = 32,6; Teste de Dunnett, p < 0,05); 
Controle n = 16; Concentrações de cobre 50, 100, 200 e 400 μg.L-1 n = 14, 12, 14 e 12, 
respectivamente.
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3.3.4 Resistência natatória 
 

O Índice de Resistência Natatória (IRN) que revela a capacidade dos indivíduos 

nadarem contra uma corrente diminuiu nos peixes expostos ao cobre em dois experimentos 

realizados. No primeiro experimento os peixes foram expostos ao cobre por 120 horas, e o 

controle apresentou um IRN de 14, diminuindo para 10,4, 12,6 e 7,0 nos peixes expostos às 

concentrações de 5, 20 e 40 μg.L -1 de cobre, respectivamente (Figura 11). Encontrou-se uma 

diferença estatística significativa na resistência natatória para a concentração de cobre de 40 

μg.L-1 quando comparado com o controle (Anova I, p < 0,001, F3-158 = 7,8, Teste de Dunnett, 

p < 0,05). 
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Figura 11 – Índice de Resistência Natatória (média ± 95% de confiança) para os juvenis de P. 
vivipara após 120 horas de exposição ao cobre (Anova I, p < 0,001, F3-158 = 7,8). O asterisco (*) indica 
a concentração de cobre que diferiu estatisticamente do controle (Teste de Dunnett, p < 0,05); 
Controle n = 40; Concentrações de cobre 5, 20 e 40 μg.L-1 n = 39, 40 e 40, respectivamente. 
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No segundo experimento (Figura 12), em que os peixes foram expostos ao cobre por 

144 horas, o IRN para os peixes controle foi de 15,7, diminuindo para 12,5, 8,5, 10,2, 7,1 nos 

peixes expostos as concentrações de 5, 20, 40 e 100 μg.L-1 de cobre, respectivamente. O IRN 

para as concentrações de 20, 40 e 100 μg.L-1 foram estatisticamente diferentes do controle. 

(Anova I, p < 0,001, F4-193 = 8,2, Teste de Dunnett, p < 0,05). A concentração de efeito 

observado (CEO) para o índice de resistência natatória foi igual a 20 μg.L-1 de cobre. 
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Figura 12 – Índice de Resistência Natatória (média ± 95% de confiança) para os juvenis de P. 
vivipara após 144 horas de exposição ao cobre (Anova I, p < 0,001, F4-193 = 8,2). O asterisco (*) indica 
a concentração de cobre que diferiu estatisticamente do controle (Teste de Dunnett, p < 0,05); 
Controle n = 40; Concentrações de cobre 5, 20, 40 e 100 μg.L-1 n = 36, 40, 40 e 38, respectivamente. 
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3.3.5 Captura de presas 
 

Os indivíduos de P. vivipara expostos a concentrações crescentes de cobre apresentaram 

um decréscimo no número de náuplios de artêmia capturados. Enquanto os peixes do 

tratamento controle ingeriram uma média de 74 artêmias, os expostos às concentrações de 20, 

40 e 100 μg.L-1 de cobre ingeriram uma média de 50, 49 e 56 artêmias respectivamente 

(Figura 13). As médias para os tratamentos de 20 e 40 μg.L-1 apresentaram uma diferença 

estatística significativa com relação ao controle, e a CEO foi igual a 20 μg.L-1 de cobre 

(Anova I, p = 0,022, F4-97 = 3,0, Teste de Dunnett, p < 0,05). 
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Figura 13 – Número de náuplios de artêmia com 48 horas pós-eclosão capturadas (média ± 95% de 
confiança) pelos juvenis de P. vivipara após 120 horas de exposição ao cobre (Anova I, p = 0,022, F4-

97 = 3,0). O asterisco (*) indica a concentração de cobre que diferiu estatisticamente do controle (Teste 
de Dunnett, p < 0,05); Controle n = 20; Concentrações de cobre 5, 20, 40 e 100 μg.L-1 n = 18, 20, 20 e 
20, respectivamente. 

Concentrações de Cobre (µg.L-1)

Controle 5 20 40 100

Nú
m

er
o d

e A
rt

êm
ia

s c
ap

tu
ra

da
s

40

60

80

100

*
*

 

 

3.4 DISCUSSÃO 

3.4.1 CL50-96h do cobre 

 

O cobre é um elemento que se liga facilmente aos organismos e bioacumula em órgãos 

como as brânquias, trato intestinal e sistemas sensoriais (SORENSEN, 1991), podendo causar 

toxicidade aguda e letalidade em peixes. A concentração de cobre que causa letalidade em 

50% dos juvenis de P. vivpara em 96 horas foi igual a 327,3 μg.L-1, ligeiramente abaixo do 

valor médio para outras espécies de peixes marinhos, que varia de 60 µg Cu/L para o 

Onchorhynchus tschawytcha a 1690 µg Cu/L para o Rivulus marmoratus, com uma média ± 
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desvio padrão de 588,1 ± 548 μ g.L-1 (WHO, 1998). Para a espécie Pomatoschistus microps, 

não incluída na revisão acima, a CL50 (96h) é de 568,1 μg.L-1 (VIEIRA ET AL., 2009).  

A CL50 (96h) para peixes de água doce varia de 2,58 µg Cu/L para larvas do Thymallus 

arcticus a 7340 µg Cu/L para juvenis do Lepomis macrochirus, com uma média ± desvio 

padrão de 2108,9 ± 3164,6 μ g.L-1. A espécie mais sensível ao cobre dissolvido é de água 

doce, conforme esperado pelo poder protetor dos cloretos na água do mar, mas a média da 

CL50 (96h) para peixes de água doce é significativamente superior que a média para peixes 

marinhos acima, e verifica-se, portanto que há uma grande variação de sensibilidade ao cobre 

dentro dos peixes de água doce. 

 

3.4.2 Reação de Alarme 

 

Para a espécie P. vivipara após a exposição ao metal cobre nas concentrações de 5, 20, 

40 e 100 μg.L-1 durante 96 h, foi reduzida sua resposta de alarme em relação ao extrato de 

pele após 3 minutos deste ser adicionado na água, quando a reação de alarme é avaliada com 

base na frequência de estresse natatório. Enquanto que, para a espécie O. kisutch após a 

exposição ao cobre nas concentrações de 2, 5, 10 e 20 μg.L-1 durante 3 h, quando a reação de 

alarme foi avaliada com base na paralisia natatória pela diminuição da velocidade de natação, 

esta mostrou uma redução da resposta ao extrato de pele (SANDAHL ET AL., 2007). 

O olfato de peixes é bastante sensível para detecção de substâncias químicas na água, 

permitindo fazer a distinção entre indivíduos da mesma espécie e de espécies diferentes (IDE 

ET AL., 2003; LURLING E SCHEFFER, 2007; VOLPATO ET AL., 2006). Deste modo os 

peixes conseguem distinguir o que pode vir a ser seu alimento e caçá-lo, ou o que pode ser um 

predador e se evadir dele (HONDA ET AL., 2008). 

Metais pesados, em especial o cobre, causam necrose nas células do epitélio olfatório e 

indução de apoptose celular em várias espécies de peixes (BETTINI ET AL., 2006; 

CARRANZA-ROSALES ET AL., 2005; DE OLIVEIRA RIBEIRO ET AL., 2002; 

JULLIARD ET AL., 1996; SCOTT ET AL., 2003). Análises histológicas realizada por 

Bettini e colaboradores (2006) no peixe Tilapia mariae expostos a concentração de 100 μg.L-1 

de cobre revelaram um dano extensivo no epitélio olfatório, e processos degenerativos em 

todos os tipos celulares. 

Respostas neurofisiológicas de neurônios receptores olfativos são prejudicadas em 

apenas 10 minutos de exposição ao cobre (BALDWIN ET AL., 2003). A exposição à 



50 

 

concentração subletal de cobre de 20 μg.L-1 por 96 horas apresenta sinais de degeneração de 

neurônios receptores olfativos (BETTINI ET AL., 2006), tornando o tecido incapaz de manter 

a função olfatória (SAUCIER AND ASTIC, 1995). 

 

3.4.3 Atividade natatória espontânea 

 

Neste trabralho os juvenis de P. vivipara exibiram uma evidente hipoatividade nos 

indivíduos expostos ao cobre, semelhante a Vieira et al. (2009) para o peixe Pomatoschistus 

microps que mostrou um comportamento natatório letárgico quando exposto a 400 μg.L -1 de 

cobre em 96 horas. 

A avaliação do comportamento natatório, incluindo a atividade natatória espontânea e a 

resistência natatória, é uma das repostas comportamentais que mais têm sido utilizadas nos 

estudos de investigações toxicológicas em peixes buscando observar os efeitos causados por 

concentrações subletais de contaminantes, inclusive metais (LITTLE E FINGER, 1990; 

TRIEBSKORN ET AL., 1994; ZHOU E WEIS, 1998). 

A atividade natatória pode ser medida através da frequência e duração de movimentos, 

da velocidade de natação, da distância percorrida e da posição na coluna de água. Devido a 

sua fácil avaliação se tornou um consistente indicador de toxicidade nas diferentes espécies de 

peixe nas mais variadas condições ambientais (LITTLE E FINGER, 1990). A consequência 

ecológica da mudança no comportamento natatório pela exposição subletal a contaminantes é 

o prejuízo na migração, na habilidade do peixe em se alimentar, fugir de predadores e 

reproduzir (LITTLE E FINGER, 1990), sendo potencialmente grave para a sobrevivência dos 

indivíduos, e para o futuro das populações (ALVAREZ E FUIMAN, 2006). 

O fator preponderante que causa a hipoatividade em peixes expostos ao cobre ainda é 

questionado. Beaumont et al. (1995) sugerem que o cobre ao entrar em contato com o tecido 

branquial em concentrações tóxicas causa um espessamento lamelar e aumento da distância 

de difusão branquial, o que dificultaria trocas gasosas pelos distúrbios osmorregulatórios 

associados à inibição de alguns mecanismos de transporte iônico de membrana. Outra 

hipótese é que o cobre causa um acumulo de amônia no organismo causando uma 

hiperamonemia que pode reduzir a habilidade natatória devido ao prejuízo na coordenação 

eletrofisiológica da função muscular (BEAUMONT ET AL., 2000). Outra hipótese é que o 

cobre aumenta a viscosidade do sangue interferindo na habilidade dos peixes extraírem 
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oxigênio do ambiente e transportar no sistema circulatório, sendo o fornecimento de oxigênio 

para os tecidos um fator limitante de peixes expostos ao metal (BEAUMONT ET AL., 2000). 

 

3.4.4 Resistência natatória 

 

O P. vivipara exibiu uma redução na resistência natatória quando os indivíduos foram 

expostos a concentração de 20, 40 e 100 μg.L-1 de cobre, mostrando-se mais sensível que 

outros peixes. Resposta semelhante foi observada por Viera et al., (2009) para a espécie de 

peixe estuarino P. microps expostos ao cobre nas concentrações de 50, 100, 200 e 400 μg.L-1 

onde houve um decréscimo significativo na resistência natatória.  

Para o C. carpio e Carassius auratus gibelio a exposição a 1µM de cobre causou um 

decréscimo na resistência natatória, de 31% e 13% após 12 horas de exposição, 

respectivamente (DE BOECK ET AL., 2006). Para O. mykiss uma redução na resistência 

natatória foi encontrada a partir de 24 horas de exposição ao cobre (DE BOECK ET AL., 

2006), sendo que a exposição aguda em 105 μg.L-1 diminuiu 86% de sua capacidade 

(WASER ET AL., 2009), e na exposição crônica em 75 μg.L-1 a redução foi de 88% 

(MCGEER ET AL., 2000). 

A resistência natatória reflete a habilidade do peixe nadar sustentado contra um fluxo de 

água em velocidades crescentes (LITTLE E FINGER, 1990). A adequada habilidade natatória 

é um comportamento fundamental para a sobrevivência das espécies de peixes, por estar 

relacionada à capacidade alimentar, fuga de predadores, à reprodução e migração (NIKL E 

FARRELL, 1993; VIEIRA ET AL., 2009; ZHOU E WEIS, 1998). A habilidade natatória é 

um sensível indicador de toxicidade subletal para ampla variedade de espécies expostas a 

diferentes contaminantes químicos sob condições diversas (LITTLE AND FINGER, 1990). 

As hipóteses relatadas anteriormente para a redução da atividade natatória espontânea 

também são sugeridas para o decréscimo da resistência natatória. Na hipótese em que o cobre 

causa dano branquial observa-se que trabalhos prévios correlacionam o efeito do 

comportamento natatório com as alterações na brânquia (BEAUMONT ET AL., 1995; DE 

BOECK ET AL., 2006; NIKL E FARRELL, 1993; VAN HEERDEN ET AL., 2004). 

As brânquias para os animais aquáticos exercem função respiratória, excretória e de 

regulação iônica. São as principais vias de entrada dos contaminantes e se classificam como 

um ligante biótico na acumulação de metais (MARTINS, 2008; ROMÉO ET AL., 1994). 
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Tipicamente encontra-se uma relação dose-resposta em que quanto maior a exposição ao 

contaminante, maior é o efeito no epitélio branquial (NIKL E FARRELL, 1993). 

Metais pesados causam consideráveis mudanças na estrutura das brânquias. Como 

alterações pode-se listar a diminuição da distância interlamelar, fusão lamelar, aumento da 

distância de difusão sangue-água, espessamento da camada de muco, necrose celular e ruptura 

de células na lamela (BEAUMONT ET AL., 1995; MALLATT, 1985; NIKL E FARRELL, 

1993; SKIDMORE E TOVELL, 1972; WILSON E TAYLOR, 1993; WOOD, 2001). Estes 

processos interferem na respiração e ionorregulação diminuindo a área disponível para trocas 

gasosas (DE BOECK ET AL., 2007; GROSELL E WOOD, 2002; HANDY, 2003; JEWELL 

ET AL., 2000; MCGEER ET AL., 2000; WOOD, 2001), e consequentemente reduzindo a 

resistência natatória e aumentando o consumo de oxigênio (BEAUMONT ET AL., 1995; DE 

BOECK ET AL., 2006; NIKL E FARRELL, 1993; VAN HEERDEN ET AL., 2004). 

As distâncias interlamelar e a distância de difusão sangue-água são efeitos branquiais 

frequentemente mensurados para avaliar efeitos de contaminantes. Para juvenis de 

salmonídeos expostos a 2-(thiocyanomethylthio) benzothiazole a distância entre as lamelas 

foram reduzidas a 74%, e a distância de difusão sangue-água nas brânquias foram aumentadas 

para 276% com relação aos peixes controle (NIKL E FARRELL, 1993). Para o Prochilodus 

scrofa e Oreochromis mykiss exposto ao cobre por 96 e 24 horas respectivamente, foram 

encontrados efeitos semelhantes de elevação epitelial, aumento da espessura epitelial da 

distância de difusão sangue-água (CERQUEIRA E FERNANDES, 2002; DAGLISH E 

NOWAK, 2002; DANG ET AL., 2000A; DANG ET AL., 2000B; VAN HEERDEN ET AL., 

2004). 

Uma associação parece existir entre as perturbações observadas na estrutura branquial e 

reduções na resistência natatória, representando uma limitação na capacidade de transferência 

de oxigênio (DANG ET AL., 2000a; MALLATT, 1985; NIKL E FARRELL, 1993; 

SEMENZA, 2001; VAN HEERDEN ET AL., 2004). Entretanto, Waser e colaboradores 

(2009) não encontraram um aumento da distância de difusão sangue-água como causa da 

diminuição da resistência natatória pela exposição do O. mykiss ao cobre e sugerem que a 

diminuição da habilidade natatória seja causada pelo aumento da produção de amônia pela 

exposição ao cobre. 

Na hipótese sugerida por Beaumont et al. (2000), a acumulação do íon amônio no 

músculo como resultado da exposição ao cobre, causa interferência no nervo central periférico 
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pela substituição do íon potássio pelo íon amônio (WASER ET AL., 2009), que resulta na 

despolarização da membrana de células musculares, com a alteração da transmissão de sinais 

de excitação/contração neuromuscular que ocasiona rapidamente a fadiga (SHINGLES ET 

AL., 2001). 

Beaumont et al. (2000) revela uma ausência no efeito na capacidade de transferência de 

oxigênio, já que a truta em altas velocidades de natação utiliza-se do metabolismo anaeróbico 

para gerar energia (BURGETZ ET AL., 1998), não se limitando a absorção de distribuição do 

meio aquático para as brânquias. Portanto, a diminuição da resistência natatória que é causada 

pela exposição ao cobre pode ser causada por outros efeitos do cobre que afetam o epitélio 

branquial. 

 

3.4.5 Captura de presas 
 

Uma diminuição da atividade natatória espontânea foi verificada nos peixes expostos ao 

cobre, o que pode ter levado à uma diminuição da taxa de encontro entre os predadores 

expostos (juvenis de P. vivipara) e os náuplios de Artemia sp. oferecidos, gerando uma menor 

ingestão dos indivíduos expostos ao cobre. 

Para que ocorra um sucesso na captura de presas, o indivíduo necessita do bom 

funcionamento de diversos sistemas, entre eles o olfato e a natação descrita neste trabalho. 

Através do olfato o peixe distingue condições ambientais que permite identificar uma possível 

presa, enquanto a boa habilidade natatória permite que durante a caça o indivíduo alcance de 

modo eficiente seu alimento.  

A exposição a metais em muitas espécies de peixes apresenta um efeito tóxico no 

comportamento alimentar causando a redução do consumo do alimento (SANDHEINRICH E 

ATCHISON, 1990). Em peixes expostos ao cobre, uma variedade de alterações 

comportamentais e fisiológicas são observadas como a perda de apetite e redução do 

crescimento (DE BOECK ET AL., 1995; MCGEER ET AL., 2000). A hipoatividade nos 

peixes pode reduzir a taxa de alimentação pela diminuição da taxa de encontro, alterando a 

alimentação e o crescimento dos mesmos (ZHOU E WEIS, 1998). 
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3.5 CONCLUSÃO 
 

Diante dos dados obtidos no presente estudo conclui-se que a exposição a concentrações 

subletais de cobre na faixa de 5 a 100 μg.L-1 causa alterações no comportamento dos juvenis 

de P. vivipara relativos ao sistema sensorial olfatório,  habilidades natatórias e de captura de 

presas. As alterações na reação de alarme, que simulam defesa a um ataque de predador, 

foram afetadas com maior intensidade com base na frequência de estresse natatório em todas 

as concentrações de cobre, sendo o parâmetro mais sensível, com uma concentração de efeito 

observado (CEO) de 5 μg.L-1. As CEO para velocidade de natação, resistência natatória e 

habilidade para captura de presas foram iguais a 100, 20 e 20 μg.L-1, respectivamente. Esta 

espécie tem se mostrado sensível a alterações comportamentais após a exposição ao cobre. 

Estes efeitos sugerem que possa ter havido modificações nos epitélios olfatórios e branquial 

ocasionado pelo cobre, o que merece ser investigado. 
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