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RESUMO 

O gênero Macrobrachium Bate, 1868, pertence à família Palaemonidae, a qual é amplamente 
distribuída pelas regiões tropicais e subtropicais, apresentando grande importância nos 
ecossistemas que habitam. As esterases pertencem a um grupo de enzimas que hidrolisam, 
preferencialmente, os ésteres de ácidos carboxílicos. Diferentes tipos de esterases têm sido 
caracterizadas em inúmeros organismos, fato este que comprova sua importância fisiológica. 
Os organofosforados (OP) e carbamatos (CM) compõem um grupo importante de praguicidas 
que agem inibindo um vasto grupo de enzimas, dentre elas, as esterases. A avaliação da 
atividade de acetilcolinesterase (AChE) e carboxilesterase (CbE) tem sido empregada com 
sucesso para monitorar a presença destes praguicidas no ambiente. O presente trabalho teve 
como objetivo geral estudar a variabilidade genética de duas espécies pertencentes ao gênero 
Macrobrachium (M. jelskii e M. amazonicum), a partir da caracterização bioquímica das 
esterases do hepatopâncreas de machos e fêmeas adultos, e avaliar o comportamento das 
mesmas perante a exposição ao Diazinon e Clorpifos (OPs) e Carbaril (CM). No presente 
trabalho, esse sistema enzimático foi analisado nas duas espécies de camarões citadas acima. 
Foram visualizadas 12 bandas esterásicas em ambas as espécies, compreendendo quatro 
classes diferentes das mesmas (acetilesterase, arilesterase, carboxilesterase e colinesterase). 
Nenhuma diferença qualitativa na presença de bandas interespecíficas, e nem quanto ao sexo, 
essas diferenças existem apenas nas frequências das mesmas. Em M. amazonicum o diazinon 
inibiu parcialmente a AChEs, in vitro,  e apresentou pequena inibição em CbE. Por outro lado 
este composto não atuou efetivamente em nenhuma das enzimas testadas em M. jelskii. O 
clorpirifos induziu uma grande inibição tanto em AChE quanto em CbE para ambas as 
espécies testadas, sendo este efeito inibitório mais pronunciado em CbE de M. amazonicum. 
O carbaril inibiu parcialmente AChE de M. amazonicum e fortemente CbE. Por outro lado, M. 
jelskii apresentou grande sensibilidade em ambas às enzimas, expostas a este mesmo 
pesticida. A enzima AChE de machos de M. amazonicum, expostos in vivo ao diazinon, não 
apresentaram inibição significante, ao passo que as fêmeas esta enzima apresentou inibição na 
concentração de 50μg/L em dois dias de exposição e nas concentrações de 10 e 50μg/L em 
sete dias de exposição. No que diz respeito à CbE, tanto de machos quanto de fêmeas, 
apresentou inibição quando expostos a 50μg/L deste mesmo composto por dois dias, ao passo 
que com sete dias de exposição esta inibição não foi observada. Por outro lado, machos de M. 
amazonicum expostos à concentração de 50μg/L do carbaril por dois dias, apresentaram 
inibição significante de AChE, enquanto que com sete dias de exposição não há inibição, a 
AChE de fêmeas desta espécie não apresentou sensibilidade por este pesticida. Quanto as CbE 
não observou-se inibição em nenhuma das enzimas testadas para esta espécie, quando exposta 
ao carbaril. Ao observar os padrões de inibição apresentadas por M. jelskii, observa-se que 
quando esta espécie é exposta ao diazinon apenas AChE de fêmeas apresentaram inibição, na 
concentração de 50μg/L com dois dias de exposição, com sete dias não houve inibição. Por 
outro lado, este composto inibiu CbEs apenas de machos desta espécie, com 50μg/L de 
concentração em ambos os tempos de exposição. O carbaril não inibiu nenhuma das enzimas 
testadas para esta espécie. Desta forma podemos concluir que a semelhança nas frequências 
das bandas esterásicas podem estar relacionadas à importância fisiológica dessas enzimas e do 
hepatopâncreas, e a alta proximidade filogenética entre as duas espécies. Diferenças no 
padrão de inibição entre machos e fêmeas podem estar relacionadas a diferenças fisiológicas 
ligadas a processos reprodutivos e, apesar da proximidade filogenética entre as duas espécies, 
observou-se variações no padrão de resposta inibitória. 
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ABSTRACT 

The genus Macrobrachium Bate, 1868, belongs to the Palaemonidae family, which is 
widely distributed throughout tropical and subtropical regions, with great importance in their 
habitat. Esterases belong to a group of enzymes which hydrolyze rather carboxylic acids 
esters. Different kind of esterases have been characterized in numerous organisms, this fact 
proves their physiologic importance. Organophosphate and carbamate compose an important 
group of pesticide which acts inhibiting a large group of enzymes, including esterases. The 
activity evaluation of acetylcholinesterase (AChE) and carboxilesterase (CbE) have been 
successfully employed to monitor this pesticides presence in environment. The present study 
has as general aim studying the genetic variability of two species from Macrobrachium genus 
(M. jelskii e M. amazonicum) from the esterases biochemistry characterization in 
hepatopancreas of adult male and female, and evaluates the behavior of these enzymes before 
the exposure to Diazinon and Clorpifos (OPs) and Carbaril (CM), important pesticides widely 
used in our region. In this work, this enzymatic system was analyzed in two prawns species 
mentioned above. Twelve esterasic bands were observed in both species, comprising four 
different classes of them (acetilesterase, arilesterase, carboxilesterase e colinesterase). No 
qualitative difference in the presence of interespecific bands, neither about the sexes was 
observed. These differences are only in their frequencies. In M. amazonicum, diazinon 
inhibited partially AChE and showed small inhibition of CbE. On the other hand this chemical 
did not operate in none of the enzymes tested for M. jelskii. Chlorpirifos induced a great 
inhibition as in AChE as in CbE to the tested species, but this inhibitory effect was more 
pronounced in M. amazonicum CbE. Carbaril inhibited partially M. amazonicum AChE and 
strongly CbE. On the other hand M. jelskii showed great sensitivity to both tested enzymes, 
exposed to this chemical. The enzyme AChE of M. amazonicum males exposed in vivo 
to diazinon, showed no significant inhibition, whereas in females this enzyme 
showed inhibition at a concentration of 50μg/L over two days of exposure and the 
concentrations of 10 and 50μg/L in seven days of exposure. As regards to the CbE both males 
and females showed inhibition when exposed to 50μg/L of the same compound for two 
days, whereas with seven days of exposure this inhibition was not observed. With regards to 
CbE, both males and females suffered inhibition when exposed to 50μg / L of this same 
compound for two days, whereas with seven days of exposure this inhibition was 
not observed.  On the other hand, M. amazonicum male exposed to the concentration 
of 50μg/L of carbaryl for two days showed significant inhibition of AChE whereas seven 
days of exposure showed no inhibition, AChE of this species females showed no 
sensitivity to this pesticide. According to the CbE no inhibition was observed in any of the 
tested enzymes for this species when exposed to carbaryl. Observing the patterns of 
inhibition in M. jelskii when exposed to diazinon only females showed inhibition of AChE in 
a concentration of 50μg/L in two days of exposure, with seven days  no inhibition was 
observed. Moreover, this compound inhibited only this species CbE males with 50μg/L of 
concentration at both exposure times. Carbaryl did not inhibit any of the enzymes tested for 
this species. Thus we can conclude that the similarity in the frequency of esterásic bands may 
be related to the physiological importance of these enzymes and the hepatopancreas, and the 
high phylogenetic proximity between the two species. Differences in the pattern of 
inhibition between males and females may be related to physiological differences related 
to reproductive processes and although the close phylogenetic relationship between the two 
species we observed variations in the pattern of inhibitory response. 

 

Key-words: Macrobrachium, esterase, organophosphate, carbamate. 
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1. INTRODUÇÃO 

1.1. O gênero Macrobrachium 

Os camarões do gênero Macrobrachium Bate, 1868, pertencem à família 

Palaemonidae. Seus representantes habitam as proximidades do litoral e, também, 

ambientes de água doce, o que desperta a curiosidade daqueles que acreditam serem 

estes animais exclusivamente marinhos (TADDEI, 2006). 

A família Palaemonidae abriga mais de cem espécies amplamente distribuídas 

pelas regiões tropicais e subtropicais do mundo. Apresentam hábitos crípticos e 

noturnos, permanecendo no período diurno em abrigos formados por fendas, buracos ou 

raízes e folhas submersas (MAGALHÃES, 2000; MOSSOLIN; BUENO, 2003). 

Particularmente, na região noroeste de São Paulo, podemos encontrar duas 

espécies típicas de ambientes de represa pertencentes ao gênero Macrobrachium: M. 

jelskii (Figura 1A) e M. amazonicum (Figura 1B). 

 

 

Figura 1. Foto de fêmeas ovadas de M. jelskii (A) e M. amazonicum (B). 

 

Várias espécies deste gênero possuem um potencial valor econômico, pois 

constituem fontes de proteína para a dieta humana e animal. Devido à qualidade de sua 

carne (VALENTI, 1984). Valenti (1998) destaca que o cultivo de espécies do gênero 

Macrobrachium ocupa 5% da produção camaroeira mundial. A espécie mais utilizada 

em cultivos, Macrobrachium rosenbergii, já atingiu a produção de 5 t/ha/ano. 

Outra utilização comercial destes organismos é a pesca esportiva, onde são 

utilizados como iscas vivas. Contudo, essa prática pode interferir em questões 

ambientais, como à introdução das espécies cultivadas em ambientes naturais, uma vez 

que os pescadores soltam, na natureza, os animais não utilizados como isca 

(MAGALHÃES et al., 2005). 
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Além dos fatores econômicos, esses crustáceos apresentam grande importância 

nos ecossistemas aquáticos, atuando como predadores de peixes e outros invertebrados 

ou como presas de alguns insetos, peixes, aves, répteis e mamíferos (PORTO, 1998). 

Segundo Magalhães (2000), espécies que habitam diferentes ambientes, como as 

do gênero Macrobrachium, apresentam interessantes particularidades adaptativas 

quanto aos seus aspectos morfológicos, fisiológicos e de padrões comportamentais que 

podem torná-los objetos de muitos estudos. Entretanto, pouco se sabe a respeito da 

biologia desses organismos, uma vez que os trabalhos encontrados na literatura 

abordam, principalmente, aspectos ecológicos e do manejo de espécies com potencial 

comercial.  

Ainda segundo Magalhães (2000) e Guerra et al., (2010), o esforço de coleta da 

fauna de decápodes dulcícolas, ao contrário dos marinhos, é esporádico e o 

conhecimento nesta área ainda apresenta carência de informações. As coletas e 

pesquisas concentraram-se na região leste do Estado de São Paulo e pouco se conhece a 

respeito das bacias das demais regiões. É imprescindível a realização de estudos nestas 

áreas geográficas, tendo em vista as modificações ambientais já verificadas em várias 

bacias e sub-bacias, e seus eventuais impactos causados por diversos fatores, tais como: 

os problemas de poluição e deterioração de ecossistemas aquáticos decorrentes da 

influência antropogênica, a presença de espécies exóticas em populações naturais, e os 

desequilíbrios ecológicos e ambientais como conseqüência direta desses fatores 

(LORENZON; PASCUAL; FERRERO, 2002; ZOU et al., 2003). 

Em uma revisão sobre a fauna de decápodes de água doce no Brasil, Melo 

(2003) também afirma que o conhecimento destes organismos encontra-se em estágio 

inicial e ainda incompleto, destacando as prováveis causas para esta situação como 

sendo a grande extensão territorial do país e o pequeno número de trabalhos 

relacionados a estes invertebrados de água doce.  

O Brasil possui a maior rede hidrográfica do mundo, assim como uma das 

maiores diversidades de representantes da fauna de decápodes. Porém, o clima tropical 

favorece a colonização e a proliferação de pragas agrícolas e, como conseqüência, o uso 

indiscriminado de praguicidas pode comprometer drasticamente a vida nos ambientes 

aquáticos. 

Particularmente na região Noroeste do Estado de São Paulo, onde a atividade 

agrícola é intensa, o uso indiscriminado destes compostos que atinge rios e lagos, tendo 

perturbado o ambiente de forma severa. Tais perturbações, por sua vez, podem causar 
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sérios danos fisiológicos nas espécies que habitam esses ambientes aquáticos, dentre 

elas podemos destacar os camarões do gênero Macrobrachium. 

Um fato importante que deve ser salientado diz respeito à introdução das 

espécies M. jelskii e M. amazonicum no Estado de São Paulo. Machado (1966) e Torloni 

et al., (1993) confirmaram que entre 1966 e 1973, M. jelskii e M. amazonicum foram 

introduzidos na estação de piscicultura da CESP (Companhia Energética de São Paulo), 

como consequência do processo de cultivo do peixe Plagioscion squamosissimus 

(corvina), oriundo dos reservatórios do Nordeste brasileiro. Por volta de 1970, 

provavelmente por causa acidental, essas espécies atingiram o ambiente natural, 

inicialmente no Rio Pardo, alcançando, em seguida, o Rio Grande e os reservatórios de 

Jupiá e Ilha Solteira, no alto do Rio Paraná. Outra possibilidade apontada por esses 

autores é a prática esportiva dos “Pesque e Pague”, que utilizam esses camarões como 

iscas vivas, e muitas vezes acabam liberando no ambiente os espécimes não utilizados. 

Por fim, formas larvais, juvenis ou imaturas desses decápodes podem ter sido 

transportadas inadvertidamente, associadas às raízes de plantas aquáticas utilizadas para 

abrigar e proteger os peixes nos reservatórios. 

Conforme mencionado, as bacias hidrográficas do Estado de São Paulo têm 

sofrido severas intervenções antropogênicas que estão modificando drasticamente a 

biota aquática. A introdução de espécies exóticas em ambientes colonizados, os 

represamentos, a remoção da vegetação, as práticas agrícolas inapropriadas, o uso 

indiscriminado de praguicidas, e a liberação de poluentes têm provocado alterações nos 

parâmetros físicos e químicos da água. Estes, por sua vez, comprometem a saúde dos 

seres vivos que habitam nesses ecossistemas (CAJARAVILLE et al., 2000). 

Contudo, mesmo conhecendo essa problemática, trabalhos que relatem os 

impactos ambientais, econômicos, ecológicos, ou mesmo genéticos e fisiológicos nesses 

organismos, como consequência de sua introdução em um novo habitat e a 

contaminação ambiental resultante da ação antropogênica na literatura, ainda são 

escassos. 

 

1.2. Avaliação dos níveis de contaminação do ambiente aquático 

Atualmente, diferentes estratégias podem ser adotadas para se avaliar o nível de 

contaminação do ambiente aquático. Este pode ser medido a partir da identificação e 

quantificação dos poluentes presentes na água, nos sedimentos ou, ainda, diretamente 

nos organismos, principalmente peixes e crustáceos, os quais têm oferecido um campo 
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eficiente para obtenção de biomarcadores preditivos acerca da qualidade da água 

ambiental (AMORIM, 2003; BARBOSA et al., 2010). 

Uma estratégia para análise da qualidade da água é a obtenção de biomarcadores 

de contaminação, que consiste no estudo das alterações biológicas em níveis molecular, 

celular ou fisiológico, avaliados diretamente no organismo ou em determinados órgãos, 

em espécimes que residem em áreas com suspeita de contaminação, e que expressam a 

exposição e os efeitos tóxicos causados pelos poluentes presentes no ambiente 

(LORENZON; FRANCESE; FERRERO, 2000; VIOQUE-FERNADEZ et al., 2007; 

TRIDICO et al., 2010; BITENCOURT et al., 2011; NOGUEIRA et al., 2011). 

O termo biomarcador foi definido em 1987 pelo Committee on Biological 

Markers of the National Research Council (NRC) como indicador que sinaliza eventos 

em sistemas biológicos ou amostras, submetidos à exposição química (WALKER, 

1996; SCHLENK, 1999). Este termo é utilizado de forma ampla, incluindo quase 

qualquer medida que possa refletir a interação entre o sistema biológico e um agente 

ambiental, que pode ser químico, físico ou biológico (AZEVEDO; CHASIN, 2003). A 

resposta biológica a mudanças causadas no ambiente, sejam elas de origem antrópica ou 

natural, pode ser evidenciada em qualquer nível de organização, desde ecossistemas até 

compartimentos subcelulares ou reações bioquímicas intracelulares (ZAGATTO; 

BERTOLETTI, 2006). 

Um biomarcador eficiente deve apresentar grande susceptibilidade de resposta a 

contaminantes, boa sensibilidade a compostos exógenos, relativa especificidade e baixo 

custo de análise (STEGEMAN et al., 1995). São várias as vantagens do uso de 

biomarcadores nos estudos de monitoramento ambiental, como alto potencial de 

diagnose das respostas biológicas a contaminante, sinalização dos efeitos das 

contaminações a longo prazo e até nos mais altos níveis de organização biológica. Os 

biomarcadores detectam as primeiras alterações nas respostas biológicas e com isso, 

medidas paliativas podem ser instauradas, evitando que os efeitos da intoxicação nos 

organismos cheguem a um ponto irreversível (VAN DER OOST et al., 2003). 

Assim, no presente estudo, foram utilizadas duas espécies de camarões 

palemonídeos, M. jelskii e M. amazonicum, visando obter biomarcadores de 

contaminação ambiental. Essas espécies, como já foi mencionado, apresentam 

características biológicas e ecológicas favoráveis, as quais são importantes para a 

finalidade pretendida e, ainda, são espécies exóticas na região amostrada, e que têm 
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sofrido severas influências antrópicas. Como órgão de estudo, foi utilizado o 

hepatopâncreas, por apresentar um papel fisiológico importante nesses organismos. 

 

1.3. Papel fisiológico do hepatopâncreas nos crustáceos 

Nos decápodes, o hepatopâncreas consiste em um órgão relativamente 

desenvolvido, que ocupa a maior parte da cavidade cefalotorácica e está conectado ao 

estômago pilórico através de dois ductos primários como mostra a Figura 2 (BARNES; 

RUPPER, 2005).  

Segundo Franceschini-Vicentini et al. (2009), suas funções estão relacionadas à 

digestão e absorção de nutrientes, ao estoque de reservas energéticas necessárias para os 

períodos de jejum, muda e processos reprodutivos (produção de ovos), à excreção dos 

metabólitos resultantes do processo digestivo e, ainda, à metabolização de compostos 

endógenos (hormônios, por exemplo) e componentes oriundos do ambiente, tais como 

os praguicidas orgânicos (JOHNSTON et al., 1998; SOUSA; PETRIELLA, 2000). 

 

Figura 2. Localização anatômica do hepatopâncreas. (Modificado de Barnes et al., 
2005). 

 

Neste contexto, o hepatopâncreas apresenta-se como o principal órgão de 

desintoxicação em crustáceos, uma vez que ele acumula substâncias tóxicas durante 

esse processo. Esta importante função torna-o um bom biomarcador para poluição 

(ARUN; RAJENDRAN; SUBRAMANIAN, 2006; WU et al., 2008). 
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1.4. Atividade das enzimas esterásicas na metabolização de compostos 

xenobióticos 

De modo geral, diferentes organismos podem metabolizar compostos 

xenobióticos a partir da atividade de sistemas enzimáticos diferentes. Entre estes 

sistemas, podemos destacar as esterases (WHEELOCK et al., 2008). 

As esterases pertencem a um grupo de enzimas que hidrolisam, preferencialmente, 

os ésteres de ácidos carboxílicos. Segundo Oakeshott (1993), elas são capazes de 

hidrolisar uma ampla gama de substratos, tais como amidas e peptídeos. 

Diferentes tipos de esterases têm sido caracterizados em inúmeros organismos, 

desde bactérias, insetos, aves, répteis e mamíferos, fato este que comprova sua 

importância fisiológica (CASTIGLIONI-RUIZ; CERON; BICUDO, 1997; LAPENTA 

et al., 1998; NASCIMENTO; BICUDO, 2002; SOUSA-POLEZZI; BICUDO, 2005; 

FRASCO et al., 2006; FRASCO et al., 2010). 

Amplamente estudadas em insetos, entre as suas funções fisiológicas nesses 

organismos, podemos destacar: degradação de hormônios (por exemplo, o hormônio 

juvenil); participação em processos digestivos, reprodutivos e, ainda, a degradação e 

aquisição de resistência a diferentes tipos de praguicidas pertencentes à classe dos 

organofosforados (OPs) e carbamatos (CMs) (SHANMUGAVELU et al., 2000; 

WEILL; LUTFALLA; MOGENSEN, 2004; WHEELOCK et al., 2008).  

Segundo Oakeshott et al., (1993), com base na utilização de inibidores químicos, 

ainda nos insetos, podemos classificar as enzimas esterásicas em quatro grupos: a) 

carboxilesterases, que são enzimas envolvidas com a desintoxicação do organismo e, 

em várias espécies, estão relacionadas com a degradação do hormônio juvenil e a 

aquisição de resistência a inseticidas; b) arilesterases, envolvidas na degradação de 

substâncias tóxicas e na proteção contra estresse oxidativo causado por vários fatores; c) 

colinesterases, presentes em grandes quantidades no tecido nervoso, estão envolvidas 

em diversas atividades fisiológicas, dentre elas, a degradação da acetilcolina, importante 

neurotransmissor; d) acetilestarases, enzimas envolvidas na degradação de feromônios e 

processos reprodutivos e, ainda, processos digestivos e subdivididas em 

acetilcolinesterases (AChEs) e pseudocolinesterases (SHANMUGAVELU et al., 2000; 

NASCIMENTO; BICUDO, 2006; MERLIN et al., 2007). 

Até o presente, poucos estudos para a caracterização de enzimas esterásicas 

foram realizados em crustáceos, mesmo sabendo-se de sua importância fisiológica 

(BARATA et al., 2007). Veldsema-Currie (1973) estudou as propriedades bioquímicas 
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e eletroforéticas das esterases do camarão Palaemonetes varians. A partir da análise de 

vários órgãos, foram encontradas altas taxas de atividade esterásica, principalmente de 

AChEs, dentre outras colinesterases, as quais produziram oito bandas distribuídas em 

vários órgãos (olhos, cérebro, gânglio subesofágico e músculos abdominais), que 

parecem estar relacionadas com a atividade neural, pois devem funcionar como 

neurotransmissores e estão associadas às fibras nervosas sensoriais, fundamentais para a 

sobrevivência dos crustáceos.  

Outros trabalhos compararam a atividade das acetilcolinesterases (AChEs) e 

carboxilesterases (CbEs) de algumas espécies de camarões na presença de inseticidas 

OPs e CMs. A partir da mensuração da atividade dessas enzimas foi observada uma 

rápida queda na taxa de atividade das mesmas e, algumas vezes, inibições irreversíveis. 

Segundo estes trabalhos, tal fato explica as sérias alterações metabólicas e fisiológicas 

causadas pela presença destes inseticidas na água podendo, inclusive, serem letais 

(Macrobrachium lamarrei: OMKAR, 1985; Metapenaeus monoceros: REDDY; 

JAYAPRADA; RAO, 1990; Palaemon serratus: BOCQUENÉ; GALGANI, 1991; 

FRASCO et al., 2006; Macrobrachium malcolmsonii: BHAVAN; GERALDINE, 2002). 

As CbEs formam uma família de enzimas que hidrolisam ésteres carboxílicos. 

Estão presentes em vários tecidos e órgãos, de invertebrados e vertebrados, mas 

segundo Wheelock et al. (2008), são amplamente encontradas no fígado e cada uma 

delas apresenta um substrato específico, endógeno ou xenobiótico, contendo um grupo 

éster. Envolvidas com a desintoxicação do organismo, em várias espécies de insetos, 

estão relacionadas também com a degradação do hormônio juvenil, o qual controla a 

metamorfose, a oogênese, a vitelogênese e a produção de feromônios (OAKESHOTT et 

al., 1993; CASTIGLIONI-RUIZ; CERON; BICUDO, 1997; LIMA-CATELANI; 

CERON; BICUDO, 2004; GUNNING, 2006; NASCIMENTO; BICUDO, 2006).  

As colinesterases também são enzimas importantes fisiologicamente, envolvidas 

com a degradação de neurotransmissores e a condução neural. Conforme já 

mencionado, esse grupo de enzimas pode ser subdividido em acetilcolinesterase e 

pseudocolinesterase. Estas últimas são inibidas pelo NaF (fluoreto de sódio). As 

acetilcolinesterases estão localizadas nas membranas de diversos tipos celulares e 

controlam as correntes iônicas nas membranas excitáveis, possuindo um importante 

papel nos processos de condução nervosa e nas junções neuromusculares. Já as 

pseudocolinesterases, apesar de bastante freqüentes, ainda são pouco estudadas 
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(WHITTAKER,1984; OAKESHOTT et al., 1993; CASTIGLIONI-RUIZ; CERON; 

BICUDO, 1997; LIMA-CATELANI; CERON; BICUDO, 2004; GUNNING, 2006). 

De acordo com Frasco et al. (2010), a caracterização de enzimas esterásicas, em 

especial as AChEs e CbEs, pode fornecer importantes subsídios utilizados em 

programas de monitoramento ambiental e auxiliar na obtenção de biomarcadores 

preditivos que sejam capazes de atestar a qualidade da água ambiental, indicando a 

presença de CMs e OPs. Uma vez que seu baixo custo de análise e a facilidade nos 

ensaios de quantificação, boa reprodutibilidade e sua relevância ecológica, tornam os 

estudos de inibição de esterases cada vez mais comuns entre a bateria de biomarcadores 

mais utilizados na avaliação ecotoxicológica (NUNES, 2011). 

Até o início da década de 40, o desenvolvimento e utilização de pesticidas 

orgânicos ainda era limitado, predominando o uso de compostos inorgânicos a base de 

cobre e arsênio (TOMITA; BEYRUTH, 2005). 

Com a descoberta da propriedade inseticida do DDT (dicloro-difenil-

tricloroetano) instalou-se uma cultura agrícola baseada no uso de agrotóxicos (SILVA; 

SANTOS, 2007). 

É importante ressaltar que o uso destes produtos aumentou substancialmente a 

produtividade agrícola, além de auxiliar no combate a vários vetores ligados a diversas 

doenças, mas desencadeou inúmeros problemas ambientais como contaminação 

aquática, incluindo os lençóis freáticos, e problemas relacionados à saúde, como 

intoxicação de trabalhadores expostos a estes compostos e aumento da incidência de 

câncer ligado à utilização de pesticidas organoclorados (TOMITA; BEYRUTH, 2005; 

SILVA; SANTOS, 2007). 

O alto índice de contaminação em populações naturais em decorrência da 

utilização de agrotóxicos revelou a necessidade de um aperfeiçoamento dos mecanismos 

de monitoramento, controle do uso, manuseio e descarte destes produtos (RODRIGUES 

et al., 2005). 

Estes compostos podem alcançar os ambientes aquáticos através da aplicação 

intencional, deriva ou escoamento superficial a partir de áreas onde ocorreram 

aplicações regulares. Sua lixiviação através do perfil dos solos pode ocasionar a 

contaminação de lençóis freáticos (TOMITA; BEYRUTH, 2005).  

Os OPs e CMs compõem um grupo importante de praguicidas que agem 

inibindo um vasto grupo de enzimas, dentre elas, as esterases (TRAPÉ, 2003; 
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RODRIGUES et al., 2005; VIOQUE-FERNÁNDEZ; ALVES DE ALMEIDA; LÓPEZ-

BAREA, 2007). 

Segundo Printes e Callaghan (2006) e Sarkar et al., (2006) a avaliação da 

atividade de AChE e CbE, tem sido empregada com sucesso para monitorar a exposição 

a pesticidas (OPs e CMs), e detectar a presença destes compostos no ambiente.  

Algumas alterações moleculares, tais como: modificações covalentes ou 

inativação protéica por fosforilação podem induzir a perda na atividade enzimática 

proporcionada por estes pesticidas (STRINGUETTI; GUILHERMINO; SILVA, 2008). 

Tanto as substâncias OPs como os CMs apresentam alto nível de inibição das 

esterases, porém diversos autores demonstraram variações no padrão de inibição 

decorrentes da concentração, do tempo de exposição e do órgão analisado. Algumas 

destas enzimas, como por exemplo, as CbEs, sofrem inibição em alguns tecidos 

(glândulas digestivas), ao passo que não são afetadas em outros (tecido nervoso e 

muscular) (VIOQUE-FERNÁNDEZ; ALVES DE ALMEIDA; LÓPEZ-BAREA, 2007). 

Observações feitas por Bhavan e Geraldine (2001) mostram que a atividade de 

AChE no hepatopâncreas de M. malcolmsonii diminui significativamente in vivo, 

quando exposto a praguicidas, resultando em distúrbios comportamentais e fisiológicos. 

Além de alterações moleculares e conseqüentemente fisiológicas, a 

histoarquitetura do hepatopâncreas apresenta-se igualmente comprometida quando este 

é exposto a estes compostos. Alterações significativas nos túbulos hepatopancreáticos, 

nas células epiteliais e formação de túbulos necróticos são freqüentemente observadas 

neste órgão, em tal situação (BHAVAN; GERALDINE, 2000). 

O Diazinon e o Clorpirifos (OP) e o Carbaril (CM) são praguicidas 

mundialmente utilizados, tanto na agricultura quanto para controle de pragas 

domésticas. Desta forma torna-se muito comum que estes compostos sejam encontrados 

na natureza, resultado da deriva, aplicação intencional ou descarte inapropriado 

(TOMITA; BEYRUTH, 2005;TRAPÉ, 2003; ANVISA, 2010). 

O Diazinon é um agrotóxico classificado como sendo de alto risco, ou seja, 

apresenta uma alta toxidade em seres vivos. Está classificado na família química dos 

organofosforados, cuja fórmula geral é dietil-2-isopropil-4-metil-6-pirimidil 

tionofosfato (C12 H21 N2 O3 PS). Sua fórmula estrutural está representada na Figura 3 

(CETESB, 2010). 
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Figura 3. Fórmula estrutural do Diazinon (Modificado de Kamrin, 1997). 

 

Em contato com a água este composto sofre uma reação dependente de sua 

concentração, a qual forma monotiopirofosfato de tetraetila, um composto altamente 

tóxico. O diazinon atua inibindo a AChE, que é responsável pela degradação do 

neurotransmissor acetilcolina, importante para a transmissão do impulso nervoso em 

fibras colinérgicas e em junções neuromusculares (FUKUTO, 1990). 

O clorpirifos é um pesticida cuja classificação se enquadra em alto risco de 

toxicidade. Pertence à família química dos organofosforados, de nome químico: O,O-

dietil O-3,5,6-tricloro-2-piridilfosforo tioato (C9 H11 Cl3 NO3 P S). Sua fórmula 

estrutural está representada na Figura 4 (ANVISA, 2010). 

 

Figura 4. Fórmula estrutural do clorpirifos (Modificado de ANVISA, 2010). 

 

Quando em contato com organismos vivos é metabolizado em oxon-clorpirifos  

(clorpirifos-oxon), potencializando, assim, seu efeito tóxico, uma vez que adquire 

reatividade frente às enzimas, principalmente esterases. 

O Carbaril é um pesticida classificado em um patamar de risco entre alto e 

moderado, ou seja, sua toxidade pode variar de acordo com sua concentração. 

Enquadra-se na família química dos carbamatos, cujo nome químico é 1-naftil 

metilcarbamato ou metilcarbamato de naftila (C12H11NO2). Sua fórmula estrutural está 

representada na Figura 5 (ANVISA, 2010). 
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Figura 5. Fórmula Estrutural do Carbaril (Modificado de Kamrin, 1997). 

 

Ao contrário do Diazinon, o Carbaril promove uma ligação química reversível 

com as enzimas esterásicas (AChE e CbE), possibilitando, assim, que estas retornem à 

sua forma nativa espontaneamente após a carbamilação, por processos de oxidação do 

xenobiótico (FUKUTO, 1990). 

Assim, os fatos de M. jelskii e M. amazonicum terem sido introduzidos 

recentemente em nossa região, a atividade do hepatopâncreas e suas enzimas esterásicas 

(AChEs e CbEs), tornam estas espécies importantes modelos experimentais. Estudos 

genéticos e bioquímicos poderão detectar prováveis adaptações fisiológicas na 

expressão e atividade das enzimas esterásicas, inerentes à ocupação destes novos 

habitats e, ainda, fornecer importantes biomarcadores de contaminação aquática, 

capazes de predizer a qualidade da água ambiental. 
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2. OBJETIVOS 

O presente trabalho teve como objetivo geral estudar a variabilidade genética de 

duas espécies de camarões de água doce, pertencentes ao gênero Macrobrachium (M. 

jelskii e M. amazonicum), a partir da caracterização bioquímica das esterases do 

hepatopâncreas de machos e fêmeas adultos, e avaliar o comportamento das mesmas 

perante a exposição ao Diazinon e Clorpifos (OPs) e Carbaril (CM), importantes 

praguicidas amplamente utilizados em nossa região.  

Como objetivos específicos, pretendeu-se: 

-caracterizar, eletroforeticamente, o sistema aloenzimático EST (enzimas 

esterásicas), do hepatopâncreas em machos e fêmeas adultos de M. jelskii e M. 

amazonicum, a partir da análise dos zimogramas obtidos. 

-verificar a existência de diferentes respostas bioquímicas metabólicas das 

acetilcolinesterases e carboxilesterases do hepatopâncreas das duas espécies em questão, 

em ambos os sexos, frente à ação dos praguicidas diazinon e clorpirifos (OPs) e carbaril 

(CM) in vitro; e após exposição controlada in vivo (diazinon e carbaril), em 

concentrações subletais.  
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3. MATERIAIS E MÉTODOS 

3.1. Obtenção das amostras 

As amostras de M. jelskii e M. amazonicum utilizadas no presente estudo, foram 

coletadas na Represa Barra Mansa, Mendonça, SP (21º14’27”S e 49º56’28”W) (Figura 

6, A e B). 

 

 

 

Figura 6. Mapa indicando o local de coleta (A) e foto da represa Barra Mansa (B). 

 

Nas coletas foi utilizada uma peneira (2mm de malha), passada sob a vegetação 

subaquática e entre formações rochosas e plantas que margeiam o leito do rio. Os 

animais coletados foram armazenados em caixa de plástico e, então transportados para o 

Laboratório de Biologia Molecular da UNIRP. Durante o translado, a água da caixa foi 

permanentemente oxigenada com compressores de ar. No laboratório, os espécimes 

coletados foram identificados e sexados segundo Melo (2003). Após a identificação e a 

separação por sexo, as amostras foram encaminhadas ao Laboratório de Biomarcadores 

de Contaminação Aquática na UNESP, para dissecação e remoção do hepatopâncreas. 

Após este procedimento, as amostras foram congeladas a -80º C. 72 espécimes, para 

cada experimento, foram mantidos vivos para a realização de testes de exposição in 

vivo. 

 

3.2. Obtenção do padrão de esterases 

Para a obtenção do perfil isoenzimático esterásico do hepatopâncreas, foram 

analisados individualmente 45 machos e 705 fêmeas adultos de M. jelskii e 30 machos e 

620 fêmeas adultos de M. amazonicum, totalizando 1400 indivíduos. O hepatopâncreas 
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foi homogeneizado, em 150 l de tampão de amostra (Tris-HCl 0,1M, pH 8,8), a 0ºC e 

centrifugado a 2750 x g, por 3 minutos. 

De cada amostra foram utilizados 10 l do sobrenadante, que foram aplicados em 

gel de poliacrilamida não desnaturante a 10%, preparado segundo o protocolo 

desenvolvido por Ceron (1988): em 8 ml de solução acrilamida/bisacrilamida (2,6%) 

foram acrescentados 6,25 ml de Tampão Tris-HCl 1,5M, pH 8,8, 25 ml de água 

destilada, 0,40 ml de solução de persulfato de amônia a 2% e 25 l de TEMED (N, N, N, 

N, tetrametilenodiamina). Em seguida, a solução foi transferida para as placas de vidro. 

Após a polimerização do gel, as placas foram presas em cuba de acrílico para 

eletroforese vertical (posteriormente o tampão foi adicionado) para a aplicação das 

amostras. Os géis foram submetidos à eletroforese por aproximadamente cinco horas, 

com voltagem constante (200V), utilizando-se, para isto, 3,5 litros de Tampão de 

Corrida Tris-Glicina 0,1M, pH 8,3.  

Após a corrida, os géis foram submetidos à detecção das esterases seguindo o 

método descrito por Ceron (1988): onde os mesmos foram pré-incubados por 60 

minutos em 50 ml de tampão fosfato 0,1M pH 6,2, à temperatura ambiente. Em seguida, 

o tampão foi retirado e acrescentou-se a solução de coloração contendo 30 mg de -

naftilacetato, 30 mg de -naftilacetato, 60 mg de Fast Blue RR em 50 ml de Tampão 

Fosfato 0,1M pH 6,2. Os géis permaneceram incubados com agitação por 1 hora, na 

ausência de luz. Por fim, os mesmos foram tratados por 24 horas com solução 

descorante (etanol-ácido acético) e mantidos em recipientes plásticos contendo solução 

conservante (glicerina-ácido-acético), até sua fotodocumentação (CERON; SANTOS; 

BICUDO, 1992). 

Foram realizados procedimentos de coloração das esterases, em diferentes pHs, a 

fim de se detectar possíveis bandas que não estivessem sendo coradas nos testes usuais 

em pH 6,2. As mesmas amostras foram pré-incubadas em 100 ml de Tampão Fosfato, 

por duas horas e, posteriormente, incubadas com a solução de coloração para esterases 

descrita no item anterior. Os tampões utilizados foram o acetato de sódio 0,1M para os 

pHs 4,0 e 5,0 e fosfato de sódio 0,1M para os pHs 6,2 (usual) e 8,0 (CASTIGLIONI-

RUIZ et al., 1997). 

Também foram utilizados testes com substâncias que atuam como inibidores de 

enzimas esterásicas, facilitando a classificação das mesmas com base no 

comportamento das enzimas na presença destes compostos. No presente estudo, foram 
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utilizados os seguintes inibidores: NaF 1,0 mM; Malathion 0,4 mM; pOHMB (para-

hidroximercuribenzoato) 1,0 mM e sulfato de eserina 1,0 mM (OAKESHOTT et al., 

1993; CASTIGLIONI-RUIZ; CERON; BICUDO, 1997; CERON, 1988). Os mesmos 

foram acrescentados, separadamente, na etapa de pré-incubação com tampão fosfato 

descrita anteriormente e, em seguida, os géis foram submetidos aos processos normais 

de coloração, descoloração, conservação e fotodocumentação rotineiros. Este processo 

foi realizado no Laboratório de Biologia Molecular da UNIRP (Centro Universitário de 

Rio Preto). 

 

3.3. Quantificação de proteínas totais 

As proteínas totais do hepatopâncreas foram quantificadas de acordo com o 

método descrito por Bradford (1976). O reagente de Bradford contém o corante 

Coomassie Brilliant Blue G-250 em solução ácida. Este ao se ligar às proteínas forma 

um complexo aniônico estável, causando uma visível mudança na coloração de castanho 

para tons de azul, de acordo com a concentração da proteína. Esse complexo tem sua 

absorbância alterada de 465 nm para 595 nm. O valor de absorbância é determinado por 

espectrofotometria em 595 nm e a comparação dos resultados à curva padrão, com 

valores de concentração conhecidos (extrato de albumina bovina), fornecem a 

concentração da proteína em estudo. 

 

3.4. Exposição controlada aos diferentes praguicidas in vivo e in vitro 

Para a obtenção das respostas metabólicas dos animais aos diferentes compostos 

foram constituídos quatro grupos de animais (M. jelskii - macho e fêmea e M. 

amazonicum - macho e fêmea) os quais foram expostos ao diazinon, clorpirifos e 

carbaril. 

Para análise das respostas in vitro foi utilizado um pool contendo dez 

hepatopâncreas de espécimes não pré-expostas. Os quais foram homogeneizados e 

posteriormente armazenados em freezer -80ºC. No ato da mensuração da atividade 

esterásica foram adicionadas soluções dos pesticidas (Diazinon ou Clorpirifos (OP), ou 

Carbaril (CM) em concentrações crescentes (0,001; 0,01; 0,1; 1,0 e 10mM), sendo a 

mistura posteriormente submetida à incubação a 30 ºC por 15 minutos e analisados por 

espectrofotometria segundo Ellman et al. (1961). Iodeto de acetiltiocolina e 

feniltioacetato foram utilizados como substrato para a atividade da AChE e CbE, 

respectivamente, medindo-se, em espectrofotômetro, a formação do produto derivado da 
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reação entre o composto tiólico produzido pela ação da enzima sobre o substrato, sendo 

este corado de amarelo pelo ditionitrobenzeno (DTNB), esta reação pode ser medida em 

um comprimento de onda de 412 nm no espectrofotômetro. Foram ainda padronizados 

os volumes de 60 μL de amostra para AChE e 5 μL de amostra para CbE, os quais 

corresponderam aos melhores volumes para a análise espectrofotométrica nas espécies 

em questão. 

 

 

Figura 7. Esquema da montagem dos experimentos in vivo. 
 

Para análise in vivo os espécimes foram confinados em nove tanques contendo 

1,5L de água potável livre de cloro. Três dos tanques receberam uma concentração de 

10 μg/L de Diazinon ou de carbaril, e outros três receberam 50 μg/L dos mesmos 

compostos. Os três tanques restantes correspondem ao grupo controle; estes receberam 

37,6 μL de álcool, concentração esta correspondente à necessária para diluição dos 

pesticidas aplicados (Figura 7). Os animais permaneceram confinados a estes tanques 

por dois e sete dias. Após este período de exposição, os espécimes foram mortos e seus 

hepatopâncreas retirados. Um pool contendo tecido hepatopancreático de dois animais 

por amostra foi obtido, sendo posteriormente homogeneizado, e congelado a -80ºC, para 

posterior análise espectrofotométrica. 
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3.5. Análise espectrofotométrica dos biomarcadores após exposição aos 

pesticidas 

Para a análise de AChE e CbE foram obtidas amostras do hepatopâncreas, 

homogeneizadas e diluídas 1:4 m/v, em tampão Tris-HCl 0,1M, pH 8,0, centrifugados 

por 30 minutos a 9168 x g a 4 ºC. A fração sobrenadante foi então coletada e congelada 

à -80 oC. 

A atividade da AChE e da CbE no hepatopâncreas foi medida e caracterizada seguindo 

a metodologia descrita por Ellman et al. (1961), conforme detalhado no item 3.4. 

 

3.6. Concentração da amostra para inibições in vitro 

Para o desenvolvimento de experimentos bioquímicos através de 

espectrofotometria, as amostras foram submetidas a testes de concentração a fim de 

verificar qual o melhor volume de amostra a ser utilizado, levando-se em conta tanto a 

linearidade de absorbância apresentada pelo aparelho quanto à cinética de inibição de 

ambas as enzimas propostas. 

Para a análise espectrofotométrica das esterases foi aplicado 10mM de iodeto de 

acetiltiocolina, 50mM de DTNB e tampão Tris-HCl (0,1 M, pH 8,0), variando seu 

volume de acordo com a quantidade de amostra aplicada. Foi utilizado um volume de 

20 a 80μL de amostra para AChE. Esta apresentou uma absorbância ideal para o 

procedimento em 60μL da amostra para ambas as espécies. No que diz respeito à 

carboxilesterase, o mesmo processo foi realizado, porém variando a concentração de 5 a 

20μL, aplicados à mistura de 4,5mM de feniltioacetato e 50mM de DTNB, juntamente 

com o tampão Tris-HCl (0,1 M, pH 8,0), variando de acordo com a quantidade de 

amostra aplicada. Esta apresentou a melhor absorbância a 5μL de amostra, para ambas 

as espécies.  
 

3.7. Análise dos dados 

Os dados obtidos permitiram a comparação das freqüências das bandas esterásicas 

entre fêmeas e machos das espécies analisadas e, também para as comparações 

interespecíficas. Para tanto, foi utilizado o teste de Qui-quadrado (X2), com nível de 

significância de P < 0,05. 

Para a realização dos cálculos de X2 foram consideradas todas as bandas 

analisadas. Nas comparações interespecíficas foram utilizadas as médias das freqüências 

das respectivas bandas esterásicas no hepatopâncreas. 
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Para análise estatística dos experimentos de exposição in vivo, entre o grupo 

controle e as concentrações utilizadas, nos diferentes tempos de exposição testados 

foram utilizados os testes de Shapiro-Wilk’s W e Cochran, para avaliar a distribuição 

dos dados ao longo da curva de normalidade e variância, respectivamente. Resultados 

com p > 0,05, em ambos os testes realizados, foram considerados de distribuição normal 

e variância homogênea, respectivamente, sendo assim considerados dados paramétricos. 

Para identificar possíveis diferenças estatísticas entre os grupos controle e expostos, foi 

utilizado o teste estatístico ANOVA One-Way para dados paramétricos, complementado 

por Tukey como teste posterior para indicar quais grupos apresentaram diferença, e 

Kruskal-Wallis para dados não paramétricos. Os testes que apresentaram valor de p < 

0,05 foram considerados estatisticamente significantes. 
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4. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.1. Padrão de esterases obtido por eletroforese 

As técnicas de separação de proteínas, amplamente utilizadas até hoje, têm 

permitido descobrir numerosos polimorfismos protéicos em uma grande variedade de 

organismos. Diferentes formas moleculares de uma enzima (isoenzimas) têm sido 

descritas como específicas de um tecido, órgão, de uma fase do desenvolvimento ou de 

uma espécie (BECKMAN e JOHNSON, 1964; FUTUYMA, 1992). 

Entre as enzimas altamente polimórficas incluem-se as esterases, cujas variações 

têm sido estudadas em diferentes organismos, desde bactérias até o homem (FRASCO 

et al.., 2006; GUNNING, 2006). 

No presente trabalho, esse sistema enzimático foi analisado em duas espécies de 

camarões palemonídeos (M. amazonicum e M. jelskii), objetivando contribuir para o 

conhecimento da biologia destes organismos, ainda desconhecida quanto a este aspecto. 

Com relação ao padrão obtido no hepatopâncreas, foram visualizadas 12 bandas 

esterásicas nas duas espécies (Figura 8). A partir da extremidade mais anódica do gel 

estas bandas foram denominadas EST1 a EST12, e suas frequências constam da Tabela 

1. 

As bandas que apresentaram maior frequência foram a EST2, EST3, EST6, 

EST7 e EST9, nas duas espécies, com variação de 80,00% a 99,50%. As bandas EST1, 

EST4, EST5 e EST8 apresentaram frequências um pouco menores, variando de 33,33% 

a 53,33%. Já as bandas EST10 e EST11 apresentaram as frequências mais baixas, com 

variação de 6,66% a 26,66%. 

A banda EST12 foi encontrada em 100,00% dos indivíduos, para as duas 

espécies. Também com alta freqüência, a banda EST6 apresentou uma variação de 

99,00 a 100,00%. 

Não foram observadas diferenças qualitativas com relação à presença de bandas 

interespecíficas, e nem quanto ao sexo. Essas diferenças existem apenas nas frequências 

das mesmas. Provavelmente este achado esteja relacionado à importância fisiológica das 

esterases e do hepatopâncreas nos crustáceos (JOHNSTON et al.., 1998; SOUSA; 

PETRIELLA, 2000), à alta proximidade filogenética entre as duas espécies (GUERRA 

et al., 2010), e o fato de tratarem-se de enzimas altamente conservadas evolutivamente 

(FRASCO et al., 2006; GUNNING, 2006).  
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Quanto à afinidade pelos substratos α e β naftil acetatos, as bandas encontradas 

nas duas espécies, em machos e fêmeas, coraram-se preferencialmente pelo α naftil 

acetato, tratando-se, portanto, de bandas alfa esterases, as quais coraram-se em preto. A 

exceção foi a banda EST 9, a qual corou-se pelo β naftil acetato, em tom de magenta, 

sendo, portanto, denominada banda beta esterase. 

Com relação aos experimentos de variação de pH, é sabido que variações do 

mesmo no tampão de pré-incubação e coloração podem interferir qualitativa e 

quantitativamente na expressão das bandas esterásicas, provavelmente devido à 

hidrólise não-enzimática dos substratos (BECKMAN e JOHNSON, 1964; BITONDI e 

MESTRINER, 1983; CASTIGLIONI-RUIZ et al., 1997). Conforme o esperado, a partir 

de nossa experiência anterior em outros organismos, corroboram dados da literatura 

(OAKESHOTT et al., 1993, CASTIGLIONI-RUIZ et al., 1997; LAPENTA et al.,1998; 

NASCIMENTO; BICUDO, 2006), as enzimas esterásicas das espécies de 

Macrobrachium coraram-se preferencialmente e de forma mais intensa em pH 6,2. 

Para complementar a análise dos padrões esterásicos do órgão analisado, em 

cada espécie, também foram realizados experimentos utilizando-se inibidores. De 

acordo com Oakeshott et al., (1993) e Nascimento e Bicudo (2002), a utilização destas 

substâncias permite a classificação das esterases em: carboxilesterases (inibidas pelo 

inseticida Malathion); colinesterases (inibidas por alguns organofosforados e sulfato de 

eserina); arilesterases (inibidas por reagentes sulfidrílicos como por exemplo o 

pOHMB) e as acetilesterases (não são afetadas por nenhum destes inibidores).  

A classificação das esterases perante sua sensibilidade aos inibidores citados 

acima é de grande importância, pois permitiu inferência dos prováveis papéis 

fisiológicos das mesmas. Os dados referentes ao padrão de inibição das esterases 

obtidos no hepatopâncreas constam na Tabela 2.  
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Figura 8. Gel de poliacrilamida a 10% mostrando as 12 bandas esterásicas encontradas 
no hepatopâncreas. Amostras de 1 a 4: M. amazonicum (1 e 2 fêmea, 3 e 4 
macho). Amostras de 5 a 8: M. jelskii(5 e 6 fêmea, 7 e 8 macho). 
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Tabela 1. Análise individual das fêmeas e machos de cada espécie analisada e as frequências de suas respectivas bandas esterásicas. 

 

Espécies 

 

Sexo 

Nº de 

indivíduos 

amostrados 

 

Frequência de bandas (%) 

 EST 1 EST 2 EST 3 EST 4 EST 5 EST 6 EST 7 EST 8 EST 9 EST10 EST11 EST12 

M. jelskii F 705 53,33 90,00 100,00 40,00 53,33 100,00 90,00 50,00 93,33 20,00 13,33 100,00 

 M 45 33,33 80,00 100,00 33,33 33,33 100,00 80,00 40,00 90,00 13,33 10,00 100,00 

 T 750 43,33 85,00 100,00 36,66 43,33 100,00 85,00 45,00 91,66 16,66 11,66 100,00 

 

M. amazonicum F 620 50,00 90,00 93,33 50,00 50,00 99,00 93,33 50,00 90,00 13,33 10,00 100,00 

 M 30 30,00 80,00 90,00 40,00 30,00 100,00 93,33 33,33 90,00 13,33 6,66 100,00 

 T 650 40,00 85,00 91,66 45,00 40,00 99,50 93,33 41,66 90,00 13,33 8,33 100,00 

TOTAL   1400             
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Os dados relacionados ao uso de inibidores mostraram que as bandas EST1, 

EST2, EST4, EST5, EST6, EST8 e EST10 podem ser classificadas como 

acetilesterases, uma vez não foram inibidas por nenhum dos inibidores utilizados no 

presente estudo. A alta frequência de algumas destas bandas associadas a estes achados 

indicam papéis fisiológicos importantes para estas enzimas, provavelmente associados à 

degradação de feromônios, desintoxicação do organismo, em processos digestivos e, 

ainda, à produção e armazenamento de energia para a utilização em processos 

reprodutivos, uma vez que, conforme discutido anteriormente, são funções importantes 

deste órgão (WHEELER et al., 2009; FRANCESCHINI-VICENTINI et al., 2009). 

A banda EST9, presente em alta frequência em ambos os sexos, foi levemente 

inibida pelo pOHMB, indicando tratar-se de uma arilesterase. Dados da literatura 

relacionam as arilesterases a funções importantes, tais como a degradação de hormônios 

e substâncias tóxicas (entre elas inseticidas organofosforados), e proteção contra 

estresse oxidativo causado por vários fatores (OAKESHOTT et al., 1993). Isto 

corrobora nosso resultado, uma vez que o hepatopâncreas também apresenta a função de 

metabolização de compostos endógenos (hormônios, por exemplo) e oriundos do 

ambiente (metabolismo de agroquímicos; WHEELOCK et al., 2005). 

O papel das arilesterases na degradação de inseticidas organofosforados está 

relacionado com alguns compostos específicos, tais como o paraoxon, o malaoxon e o 

clorpirifos-oxon (MACKNESS, 1989).  

A paraoxonase é uma arilesterase, assim denominada por possuir alta afinidade 

pelo paraoxon. Com alta atividade no tecido hepático, já foi identificada em diversas 

espécies animais (MACKNESS, 1989). Contudo, em crustáceos estas enzimas nunca 

foram antes analisadas. Uma vez que, no presente trabalho, a EST9 apresentou alta 

frequência nas duas espécies analisadas (variando de 80,00% a 93,33%), e foi 

classificada como arilestarase, estudos posteriores que associem a presença e o grau de 

atividade desta enzima podem ser importantes na identificação de marcadores 

biológicos preditivos a cerca da qualidade da água ambiental, principalmente com 

relação à sua contaminação com estes tipos de inseticidas, amplamente utilizados pelo 

homem. 

As bandas EST3 e EST7, presentes em altas frequências em ambos os sexos, 

foram moderadamente inibidas pelo malathion, indicando serem carboxilesterases. Estas 

enzimas estão envolvidas com a desintoxicação do organismo e, em várias espécies, 
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Tabela 2.  Padrão de inibição e classificação das bandas esterásicas no 
hepatopâncreas nas espécies de Macrobrachium analisadas (-: 
ausência de inibição; +, ++, +++, ++++: graus de inibição em ordem 
crescente; Mth: malathion; Eser: sulfato de eserina; pOHMB: para-
hidroximercuribenzoato; ND: banda não detectada). 

 

                           ESPÉCIES 

 

BANDAS  

 

M. jelskii M. amazonicum  

ESTERÁSICAS Mth Eser pOHMB Mth Eser pOHMB classificação 

EST1 _ _ _ _ _ _ acetilesterase 

EST2 _ _ _ _ _ _ acetilesterase 

EST3 +++ _ _ +++ _ _ carboxilesterase 

EST4 _ _ _ _ _ _ acetilesterase 

EST5 _ _ _ _ _ _ acetilesterase 

EST6 _ _ _ _ _ _ acetilesterase 

EST7 ++++ _ _ ++++ _ _ carboxilesterase 

EST8 _ _ _ _ _ _ acetilesterase 

EST9 _ _ ++ _ _ ++ arilesterase 

EST10 _ _ _ _ _ _ acetilesterase  

EST11 ND ND ND ND ND ND ND 

EST12 ++ ++ _ ++ ++ _ colinesterase 
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estão relacionadas com a degradação do hormônio juvenil, o qual controla a 

metamorfose, a oogênese, a vitelogênese e a produção de feromônios 

(WHITTAKER,1984; OAKESHOTT et al., 1993; CASTIGLIONI-RUIZ et al., 1997; 

LIMA-CATELANI et al., 2004; GUNNING, 2006). Todos estes importantes papéis 

fisiológicos das carboxilesterases podem fazer parte das funções desenvolvidas pelo 

hepatopâncreas, corroborando nossos resultados. 

A banda EST12 foi inibida levemente pelo malathion e pelo sulfato de eserina, 

sendo classificada como colinesterase. A alta frequência desta banda (presente em 

100,00% dos indivíduos analisados) indica um papel fisiológico importante, 

provavelmente associado à atividade de condução neural e degradação de 

neurotransmissores, conforme discutido anteriormente. 

A banda EST11 não pode ser classificada uma vez que não foi visualizada nestes 

experimentos, devido à sua baixa frequência. 

Diferentes organismos possuem este sistema enzimático amplamente estudado 

geneticamente. Conforme descrito anteriormente, as esterases constituem um sistema 

enzimático conservado evolutivamente, com enzimas que apresentam importantes 

papéis fisiológicos. Entretanto, como o presente trabalho é pioneiro para estas espécies, 

e este sistema enzimático é pouco conhecido em crustáceos, dados da literatura 

comparativos, mais próximos baseiam-se em estudos de diversos insetos (Drosophila 

melanogaster: HEALY et al., 1991; D. virilis, D. americana e D. novamexicana: 

MCREYNOLDS, 1967; D. mulleri e D. arizonensis : LAPENTA et al., 1998; D. 

saltans: NASCIMENTO e BICUDO, 2002; Haematobia irritans: CASTIGLIONI-

RUIZ et al., 1997). 

Estudos de longa data, em Drosophila melanogaster identificaram 22 esterases, 

através da combinação de eletroforese em gel de poliacrilamida e focalização isoelétrica 

(HEALY et al., 1991). Em três espécies de Drosophila do grupo virilis (D. virilis, D. 

americana e D. novamexicana), McReynolds (1967) detectou 12 bandas esterásicas em 

oito populações naturais e duas linhagens mutantes mantidas em laboratório. Lapenta et 

al, (1998) detectou 17 bandas esterásicas em fêmeas e 20 em machos de D. mulleri e 13 

em fêmeas e 17 em machos de D. arizonensis.  

Nascimento e Bicudo, (2002), analisaram o padrão de esterases em 16 linhagens 

de quatro espécies de Drosophila pertencentes ao subgrupo saltans. A partir da alta 

variabilidade genética encontrada (34 bandas esterásicas), o padrão de mobilidade 

eletroforética e a utilização de inibidores (que permitiu a classificação das mesmas em 
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colinesterases, carboxilesterasese acetilesterases), foram inferidos 9 loci genéticos e 

traçada a provável relação filogenética entre essas espécies. Os dados encontrados 

corroboraram outros achados anteriores e auxiliaram no esclarecimento de dados 

conflitantes, baseados em polimorfismos cromossômicos e moleculares.  

Em Haematobia irritans, Castiglioni-Ruiz et al. (1997) estudaram o padrão de 

esterases em quatro populações naturais deste importante parasita bovino, hematófago 

obrigatório na fase adulta, causador se sérios prejuízos à pecuária mundial. Nesta 

mosca, foram detectadas apenas oito bandas esterásicas. Segundo os autores, o número 

reduzido de variantes esterásicas estaria relacionado ao habitat e alimentação restritos 

desse organismo e, também, devido à ausência de barreiras que impeçam o fluxo 

gênico, uma vez que os rebanhos (hospedeiros) são numerosos e móveis. 

Particularmente, o baixo grau de polimorfimo esterásico evidenciado no presente 

trabalho, entre as duas espécies analisadas, requer novos estudos capazes de 

aprofundar o conhecimento a cerca dos aspectos bioquímicos, genéticos e evolutivos 

que controlam a expressão dos genes pertencentes à família das esterases nestas 

espécies.  
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4.2. Testes de inibição in vitro 

Estudos de inibição in vitro foram realizados com o intuito de observar o efeito 

dos diferentes pesticidas diretamente sobre a enzima. Extratos protéicos obtidos a partir 

do hepatopâncreas dos camarões foram expostos a concentrações crescentes de cada 

xenobiótico (diazinon, clorpirifos e carbaril). Posteriormente, a cinética de inibição foi 

analisada em espectrofotômetro. Os resultados destes testes estão ilustrados nas Figuras 

9 e 10 e serão descritos a seguir. 

 

4.3. Padrões de inibição in vitro observados em M. amazonicum 

4.3.1. Exposição ao Diazinon 

A exposição ao Diazinon, realizada nas fêmeas de M. amazonicum, apresentou 

uma leve inibição de AChE, em relação ao controle, na concentração de 0,001mM do 

pesticida, mantendo 94% de sua atividade. Conforme esta concentração aumentou, a 

atividade desta enzima declinou, atingindo 33,41% em 10mM de concentração (Figura 

9). Conforme observado na figura, não houve inibição total da atividade desta enzima.  

Com relação aos machos, a mesma situação foi verificada, mas o processo de 

inibição da AChE ocorreu a partir da concentração de 0,01mM. As concentrações 

seguintes apresentam uma taxa de inibição crescente, sendo a menor atividade esterásica 

registrada à 10mM (25% em relação ao controle), como demonstrado na Figura 9. 

É conhecido que as AChEs são sensíveis à ação de compostos OPs, como o 

Diazinon (FUKUTO, 1990; YEHIA, 2007). Contudo, no presente trabalho, não foi 

possível observar a inibição total da atividade da AChE nas espécies analisadas, uma 

vez que houve manutenção de atividade esterásica na maior concentração testada 

(10mM). 

Solé et al. (2006), estudando a atividade das AChEs no crustáceo Nephrops 

norvegicus, também observaram uma maior atividade da enzima em fêmeas do que em  

machos, frente à exposição in vitro ao diazinon, nas mesmas concentrações que as 

testadas neste trabalhos. Segundo Solé e colaboradores, este fato ocorre devido a uma 

maior produção dessas enzimas nas fêmeas do que nos machos, o que poderia explicar o 

observado no presente estudo. 



42 
 

 

 

 
Figura 9. Cinética de inibição de AChE e CbE em fêmeas e machos de M. amazonicum expostos ao diazinon, clorpirifos e carbaril. 



43 
 

 

 

No que diz respeito à CbE, não se observa perda acentuada na atividade destas 

enzimas em fêmeas tratadas quando se compara com o controle, a qual manteve-se 

constante ao longo do gradiente de concentrações. Uma perda de atividade de 

aproximadamente 17% foi observada apenas na maior concentração (10mM) (Figura 9). 

Quanto aos machos, estes apresentaram maior sensibilidade a este pesticida. 

Contudo, esta inibição também foi baixa e limitou-se à concentração mais elevada, 

mantendo 60% da atividade enzimática (Figura 9). 

Estes resultados corroboram os dados obtidos por Solé et al. (2006), no 

crustáceo N. norvegicus, onde não foi observada inibição significativa nas CbEs 

expostas ao diazinon. Entretanto, em peixes (Merluccius merluccius, Micromesistius 

poutassou e Phycis blennoides), os mesmos autores verificaram inibição destas enzimas 

frente a este composto. Segundo Solé e colaboradores, a concentração das CbEs em 

crustáceos é maior do que em peixes, o que explicaria a falta de inibição das mesmas 

nos primeiros. 

Além disso, como será melhor abordado posteriormente, o diazinon necessita ser 

convertido em diazoxon antes de exercer seu efeito tóxico no organismo (KEIZER et 

al., 1995), assim a resistência da CbE destes indivíduos pode ser atribuída também a 

ausência de mecanismos para a metabolização do composto em diazoxon in vitro. 

 

4.3.2. Exposição ao Clorpirifos 

O mesmo procedimento foi aplicado para analisar os efeitos do Clorpirifos em 

fêmeas de M. amazonicum. Os resultados obtidos mostraram uma leve inibição de 

aproximadamente 11% na atividade da AChE na menor concentração (0,001mM) em 

relação ao controle. Até a concentração de 1mM, nenhuma perda brusca de atividade foi 

observada, com manutenção de 80% da atividade. Após esta concentração, houve 

declínio na taxa de atividade enzimática, atingindo apenas 20% em relação ao controle 

(Figura 9). 

Da mesma forma, nos machos o padrão de inibição também foi gradual, 

apresentando a maior taxa inibitória entre 0,1 e 1 mM, declinando de 70 para 45% da 

atividade enzimática. Na concentração de 10mM, foi possível observar 20% de 

atividade catalítica enzimática em relação ao controle (Figura 9). 

Dados da literatura, utilizando outros organismos expostos às mesmas 

concentrações (VIOQUE-FERNANDEZ et al., 2007) e concentrações mais elevadas do 

Clorpirifos (até 1000mM) (CALLAGHAN et  al.,  2001; OWEN  et  al., 2002; 
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GALLOWAY et al., 2002; COOPER e BIDWELL, 2006; GAGNAIRE et al., 2008; 

TONGBAI e DAMRONGPHOL, 2011), obtiveram inibição total da atividade das 

AChEs, o que corrobora os dados obtidos acerca da sensibilidade desta enzima ao 

clorpirifos em M. amazonicum. Contudo, o grau de sensibilidade das AChEs frente aos 

OPs pode variar de acordo com vários fatores, tais como o tipo de composto, a espécie 

em questão, entre outros.  

É conhecido que os OPs atuam sobre as AChEs e diferentes mecanismos 

genéticos envolvendo a síntese destas enzimas podem ser responsáveis pela aquisição 

de resistência a estes compostos (SHANMUGAVELU et al., 2000; WEILL; 

LUTFALLA; MOGENSEN, 2004; WHEELOCK et al., 2008). 

 Uma vez que a espécie em questão encontra-se inserida em um ambiente que 

tem sofrido severas alterações antrópicas, entre elas a contaminação da água por tais 

compostos, essa sensibilidade pode ser um fator preocupante à sobrevivência da mesma.  

Outro fato que deve ser destacado diz respeito ao órgão utilizado. Ghedira et al. 

(2009), também observaram inibição significativa, mas não total, da atividade de AChE 

no hepatopâncreas do caranguejo Carcinus maenas quando exposto ao chlorpyrifos-

ethyl, um organofosforado de ação semelhante ao clorpirifos, o que estaria relacionado à 

particularidades fisiológicas deste órgão, uma vez que a atividade esterásica medida no 

hepatopâcreas foi maior do que nos demais órgãos analisados (as brânquias, por 

exemplo). Nos crustáceos, o hepatopâncreas apresenta importância fisiológica 

considerável e, inclusive, está relacionado à desintoxicação de compostos xenobióticos, 

conforme já mencionado (JOHNSTON et al., 1998; SOUSA; PETRIELLA, 2000). 

Assim sendo, a manutenção da atividade das AChEs nas amostras de M. amazonicum 

analisadas, mesmo que baixa, pode refletir prováveis adaptações fisiológicas ao 

ambiente no qual as mesmas estão inseridas. Em adição, podemos sugerir este órgão 

como um potencial bioindicador da contaminação por clorpirifos. 

Por outro lado, o clorpirifos não causou inibição das CbEs em concentrações de 

0,1mM. Contudo, após essa concentração, foi possível observar uma perda de 70% de 

sua atividade catalítica, chegando praticamente à inibição enzimática total na 

concentração de 10mM (Figura 9). Esse padrão de inibição foi praticamente o mesmo 

para os dois sexos. 

Outra observação interessante é o fato das CbEs de M. amazonicum possuírem 

uma maior sensibilidade ao clorpirifos em relação ao diazinon, conforme observado 

comparando-se os gráficos da Figura 9, principalmente nas maiores concentrações 
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testadas (acima de 0,1mM), mas isso pode ser devido ao fato do diazinon necessitar ser 

convertido em diazoxon antes de exercer um efeito tóxico no organismo, como sugerem 

alguns autores (KEIZER et al., 1995; JAMEC et al., 2007; KRETSCHMANN et al., 

2011).  

Wheelock et al., (2005) sugerem a existência de um mecanismo protetor de ação 

das CbEs em relação à atividade das AChEs. Com relação ao papel das esterases na 

desintoxicação de OPs, as CbEs seriam as primeiras enzimas a serem inibidas e, em 

seguida, as AChEs. Portanto, as CbEs teriam uma maior afinidade a estes compostos. 

Contudo, no presente trabalho, este fato apresentou um comportamento inverso. Ao 

analisarmos os gráficos das figuras 6, podemos notar claramente que a inibição das 

AChEs ocorreu primariamente, já nas menores concentrações (a partir de 0,001mM) 

enquanto que as CbEs apresentaram um declínio de atividade catalítica enzimática 

somente após a concentração de 0,1mM. A explicação para este fato poderia ser baseada 

em duas hipóteses: a) a maior atividade de CbEs no hepatopâncreas, em relação às 

AChEs; b) as CbEs teriam uma maior afinidade pelos OPs do que as AChEs, atuando, 

assim, como um sistema protetor a estas enzimas, o que manteria a integridade do 

impulso nervoso. 

 

4.3.3. Exposição ao Carbaril 

Analisando a cinética de inibição apresentada pelo Carbaril em fêmeas, podemos 

observar um padrão bastante diferenciado dos expostos anteriormente, uma vez que 

trata-se de um composto carbamato, ou seja, de ação química diferente, pois 

estabelecem uma ligação química reversível com as CbEs e inibem AChEs por 

carbamilação. 

Já nas menores concentrações foi possível observar uma inibição acentuada na 

atividade esterásica da AChE. Na concentração de 0,001mM houve perda de 

aproximadamente 34% da atividade desta enzima. Na concentração de 0,01mM houve 

novo declínio e atividade, chegando a 40% em relação ao controle. No intervalo de 

concentrações de 0,01 a 0,1mM houve estabilização na atividade desta enzima, que 

declina novamente na concentração de 1 mM (aproximadamente 30% da atividade foi 

mantida). No intervalo de concentrações de 1 até 10mM houve nova estabilização, 

mantendo constante o valor de aproximadamente 30% da atividade enzimática (Figura 

9). 
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Nos machos a cinética de inibição para este composto foi semelhante ao das 

fêmeas para as AChEs. Contudo, houve um leve declínio de atividade entre 0,01 e 

10mM, mantendo aproximadamente 40% da atividade total em relação ao controle 

(Figura 9). 

A estrutura química dos carbamatos é um fator determinante para sua reatividade 

com AChE (HEATH, 1961 apud PRINTES; GALLAGHAN, 2004). A configuração 

molecular, assim como a composição química destes pesticidas influenciam 

características como eletrofilicidade e hidrofobicidade, as quais estão diretamente 

relacionadas à taxa de inibição destas enzimas, e facilitam a interação destes compostos 

às enzimas (HEATH, 1961). 

Em estudos realizados em D. magna, Printes e Callaghan (2004) observaram 

uma leve inibição na AChE quando expostos a baixas concentrações (200pM) do 

carbamato propoxur. Entretanto, esta perda de atividade enzimática já foi suficiente para 

promover alterações comportamentais e perda de mobilidade. 

Bhavan e Geraldine (2002; 2009) também observaram um declínio de atividade 

de AChEs no hepatopâncreas de camarões M. malcolmsonii expostos ao Carbaril 

associado à alterações no metabolismo basal destes crustáceos, ocasionando uma crise 

no estoque e produção de energia destes espécimes. Ainda segundo estes autores, as 

alterações metabólicas são acompanhadas de alterações patológicas na microestrutura 

deste órgão, tais como: ruptura da lâmina basal, agregação e infiltração de hemócitos 

nos seios intersticiais e formação de túbulos necróticos. 

Desta forma, os danos causados por este pesticida não se limitam apenas a 

atividade enzimática, mas também a alterações metabólicas e morfológicas irreversíveis 

nos organismos. 

Com relação à cinética de inibição do Carbaril nas fêmeas de M. amazonicum, a 

CbE sofre uma inibição constante ao longo do gradiente de concentrações, perdendo por 

volta de 36% de sua atividade já na menor concentração do pesticida. Este processo 

inibitório continua em todas as concentrações testadas, até se aproximar do ponto de 

saturação na maior concentração (10mM). A cinética de inibição pode ser observada 

detalhadamente na Figura 9. 

Nos machos as CbE apresentaram uma sensibilidade semelhante ao das fêmeas, 

onde a menor concentração já foi o suficiente para inibir aproximadamente 40% de sua 

atividade enzimática. O padrão de inibição foi constante até atingir 15% de atividade, 
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quando comparado ao controle. As maiores concentrações apresentaram atividades 

próximas do ponto de saturação, como pode ser observado na Figura 9. 

A sensibilidade das CbEs frente ao carbaril tem sido estudada em outros 

organismos. Um trabalho realizado no peixe Oncorhynchus mykiss (truta arco-íris; 

FERRARI et al., 2007), mostrou que a atividade das CbEs no fígado é inibida por este 

pesticida em concentrações subletais. Por outro lado a total inibição das CbEs em tecido 

hepático a torna ineficiente quanto a proteção do organismo contra o carbaril, 

lembrando que uma de suas principais funções é a de desintoxicação e/ou proteção 

contra agressores químicos exógenos. 

As CbEs também apresentaram severa inibição quando expostos ao carbaril em 

um outro trabalho realizado por Vioque-Fernández et al., (2007), com o crustáceo 

Procambarus clarkii. A cinética de inibição observada no presente estudo (Figura 9), 

mostrou-se bastante semelhante ao padrão obtido em P. clarkii, reforçando nossos 

resultados. 

 

4.4. Padrões de inibição in vitro observados em M. jelskii 

Extratos protéicos do hepatopâncreas de M. jelskii, foram submetidos às análises 

de inibição in vitro, semelhantes às apresentadas para M. amazonicum. Os resultados 

serão apresentados a seguir. 

 

4.4.1. Exposição ao Diazinon 

As fêmeas desta espécie, quando submetidas às análises com Diazinon não 

apresentaram grande perda na atividade enzimática das AChE. As menores 

concentrações deste pesticida não inibiram esta enzima, e mesmo a maior concentração 

deste composto (10mM) apresentou apenas uma ligeira inibição, mantendo mais de 

70% da atividade em relação ao controle (Figura 10). 

Os machos de M. jelskii apresentaram um padrão de inibição semelhante. A 

AChE não demonstrou grande inibição nas menores concentrações, ao passo que na 

concentração de 1mM, a atividade desta enzima declinou aproximadamente 35% em 

relação ao controle. Já na maior concentração foi mantido aproximadamente 35% de sua 

atividade em relação ao controle (Figura 10). 

Conforme já foi relatado em M. amazonicum, os machos parecem possuir uma 

maior sensibilidade a este pesticida. O efeito desta inibição em machos poderia ser 

explicado pela menor atividade da enzima neste órgão. 
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Se compararmos a cinética de inibição obtida nesta espécie, para este composto, 

àquela obtida em M. amazonicum, podemos notar um maior padrão de inibição da 

atividade esterásica em M. amazonicum (Figura 9) em relação à M. jelskii (Figura 10), 

um fato interessante, uma vez que tratam-se de espécies muito próximas 

filogeneticamente (GUERRA et al., 2010), sintópicas, e que foram coletadas na mesma 

área geográfica, supostamente submetidas às mesmas condições ambientais e pressões 

seletivas. Ainda, em estudos preliminares, as enzimas esterásicas de ambas as espécies 

apresentaram padrões semelhantes, tanto quantitativa quanto qualitativamente (LIMA et 

al., submetido à publicação).  

De acordo com Keizer et al. (1995), o diazinon por si só não é capaz de inibir a 

AChE. O efeito tóxico baseado na inibição desta enzima requer uma oxidação 

preliminar deste pesticida em diazoxon, realizada por outros sistemas enzimáticos 

(como por exemplo, o citocromo P450). Assim, é razoável supor que a atividade de 

outros sistemas enzimáticos, os quais podem ser diferentes entre as espécies em 

questão, devem estar interferindo na cinética de inibição esterásica frente ao diazinon. 

As fêmeas desta espécie, quando submetidas ao Diazinon, também não 

apresentaram grande perda na atividade enzimática das CbEs. As menores 

concentrações deste pesticida não inibiram esta enzima, e mesmo a maior concentração 

deste composto (10mM) apresentou apenas uma leve inibição, mantendo 

aproximadamente 80% da atividade em relação ao controle (Figura 10). 

Os machos de M. jelskii apresentaram um padrão de inibição semelhante. As 

CbEs também não demonstraram grande inibição nas menores concentrações, ao passo 

que na concentração de 10mM, a atividade desta enzima declinou um pouco mais do 

que nas fêmeas (aproximadamente 70% em relação ao controle; Figura 10). 

Conforme já discutido anteriormente para M. amazonicum, a baixa taxa de 

inibição das CbEs frente ao composto diazinon pode ser explicado por uma maior 

quantidade destas enzimas no hepatopâncreas destas espécies (SOLÉ et al., 2006), o que 

aumentaria a concentração necessária para a saturação da atividade enzimática. Além 

disso, a falta de metabolização do diazinon em diazoxon pelas enzimas monooxigenases 

do citocromo P450, também poderia influenciar na resistência destas enzimas.
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Figura 10. Cinética de inibição de AChE e CbE em fêmeas e machos de M. jelskii    expostos ao diazinon, clorpirifos e carbaril. 
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4.4.2. Exposição ao Clorpirifos 

Apesar de também se tratar de um organofosforado, o clorpirifos apresentou 

resultados distintos se comparado ao Diazinon. Nas duas menores concentrações (0,001 

e 0,01mM) não há inibição de AChE, tanto em fêmeas quanto em machos (Figura 10). 

Porém, na próxima concentração (0,1mM) a atividade protéica diminuiu 

acentuadamente, para aproximadamente 25%, mantendo esse valor até a concentração 

final de 10mM. 

A grande sensibilidade da AChE ao clorpirifos parece ser comum entre 

invertebrados. Ghedira et al. (2009) observaram resultados semelhantes em Carcinus 

maenas, expostos às mesmas concentrações testadas no presente trabalho. Outros 

estudos mostram resultados semelhantes em outros invertebrados, tais como: em insetos 

(CALLAGHAN et al., 2001), e moluscos (GALLOWAY et al., 2002; OWEN et al., 

2002; COOPER e BIDWELL, 2006; GAGNAIRE et al., 2008). 

A não inibição das AChEs por este composto, em baixas concentrações, pode ser 

explicada por uma provável defesa proporcionada pela CbE, como será explicado 

posteriormente. 

Alterações na atividade da AChE causadas por clorpirifos foi observado em 

vários órgãos do molusco Lamellidens marginalis conforme constatado por Amanullah 

et al. (2010), entre os órgãos analisados o hepatopâncreas apresenta grande importância 

na resposta inibitória destas enzimas, além disso a AChE está envolvida na manutenção 

da integridade estrutural e funcional da membrana celular, desta forma pode-se dizer 

que o pesticida causa perturbações nas funções celulares normais, além da inibição 

desta enzima. 

Tongbai e Damrongphol (2011), testaram as respostas in vitro da AChE ao 

clorpirifos e sua forma metabolizada (clorpirifos-oxon) em Macrobrachium lanchesteri, 

onde estas enzimas apresentaram sensibilidade a ambos, porém concentrações maiores 

do clorpirifos foram necessárias para a inibição enzimática em relação ao clorpirifos-

oxon. Desta forma, podemos dizer que a toxicidade deste pesticida é potencializada a 

partir da sua biotransformação metabólica. 

Devido à alta sensibilidade das AChEs do hepatopâncreas de M. jelskii podemos 

sugerir a utilização das mesmas como biomarcadores preditivos de altas concentrações 

de clorpirifos na água ambiental. 
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No que diz respeito à CbE de fêmeas, o padrão de inibição apresentou-se mais 

gradual, declinando constantemente a partir da menor concentração. A análise da 

cinética de inibição para esta enzima mostrou uma diminuição de atividade entre as 

concentrações de 0,001 a 0,1mM, inibindo aproximadamente 70% da atividade 

catalítica enzimática. Já nas maiores concentrações esta inibição foi menos acentuada, 

mantendo-se a aproximadamente 25% da atividade (Figura 10). 

O padrão inibitório foi bastante parecido nos machos. Uma pequena inibição foi 

observada nas menores concentrações. A exposição a 0,1mM inibiu significativamente 

estas enzimas, atingindo aproximadamente 30% de sua atividade quando comparadas ao 

controle. Essa taxa de atividade enzimática foi mantida praticamente constante, mesmo 

nas maiores concentrações (Figura 10). 

As concentrações onde não ocorreu inibição das AChEs, se sobrepõem às 

concentrações onde é possível notar taxas mais altas de atividade das CbEs (Figura 10). 

De acordo com dados da literatura, isto deve ocorrer devido ao sistema de interação de 

defesa CbE-AChE, conforme proposto por Tongbai e Damrongphol, (2011): devido à 

maior afinidade da CbE por este pesticida, sua velocidade de interação e, 

consequentemente, metabolização é maior, protegendo, de certa forma, a atividade da 

AChE, preservando-a na fenda sináptica. 

Por outro lado, quando este sistema de defesa torna-se insuficiente observa-se 

um severo declínio na atividade da AChE. Estes resultados reafirmam a hipótese de um 

sistema de defesa intrinsecamente relacionado entre estas duas enzimas. Além disso, 

ambas as enzimas podem ser nomeadas como bons biomarcadores de contaminação por 

clorpirifos, uma vez que o diazinon não exibe ação sobre estas, mesmo se tratando de 

um composto organofosforado. Dessa maneira, o hepatopâncreas destes crustáceos 

possui grande potencial em estudos de contaminação por clorpirifos.  

O trabalho de Tongbai e Damrongphol (2011) também reforça a idéia de um 

padrão comum de inibição entre os animais aquáticos, uma vez que resultados 

semelhantes foram observados em M. jelskii, no caranguejo Carcinus maenas 

(GHEDIRA et al. 2009), no salmão Oncorhynchus tshawytscha (WHEELOCK et al., 

2005), em Daphnia magna (BARATA et al., 2004), e no anfípode Hyalella azteca 

(STEEVENS e BENSON, 1999). 
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4.4.3. Exposição ao Carbaril 

O Carbaril exibiu uma inibição bastante singular para este grupo, tanto em 

fêmeas quanto em machos (Figura 10). Na menor concentração do pesticida houve uma 

perda de mais de 70% da atividade de AChE. Nas demais concentrações a inibição foi 

mais leve e as amostras expostas à maior concentração (10mM) mantiveram a atividade 

abaixo de 20%, quando comparados ao controle. 

Observações feitas por Vioque-Fernández et al. (2009), mostraram que o carbaril 

não apresentou efeito inibitório na atividade da AChE no hepatopâncreas de P. clarkii, 

nas mesmas concentrações que as utilizadas no presente estudo, o que impossibilitou a 

utilização das mesmas como biomarcadoras para este praguicida na espécie estudada. 

Entretanto, no presente estudo, o contrário pode ser inferido para M. jelskii, uma vez 

que, em pequenas concentrações, esse composto foi capaz de diminuir 

consideravelmente a atividade desta enzima no hepatopâncreas destes crustáceos. 

Trabalhos na literatura também relataram o efeito inibitório do carbaril em 

AChE em pequenas concentrações. Frasco et al. (2006) observou a inibição in vitro 

destas enzimas em Palaemon serratus, espécie da mesma família que as utilizadas no 

presente estudo, utilizando concentrações de 0,001 à 0,005mM. Em 1991, Bocquené e 

Galgani também observaram inibição de AChE por carbaril, nesta mesma espécie, 

porém em testes de exposição in vivo. 

De acordo com Bhavan e Geraldine (2009), não apenas esterases são afetadas 

pelo carbaril em Macrobrachium. malcolmsonii, proteínas solúveis também 

apresentaram níveis significantemente baixos no hepatopâncreas destes animais. 

Segundo os autores, o carbaril pode agir nos tecidos e alterar as concentrações iônicas 

intra e extracelulares e as taxas de desnaturação e síntese protéica. 

Em outro trabalho realizado por Bhavan e Geraldine (2002), foi observado que 

além da inibição da AChE, a ação do carbaril se estendeu a outras macromoléculas 

biológicas, desencadeando processos de glicogenólise, proteólise e declínio nos níveis 

lipídicos, o que alterou severamente o metabolismo basal dos animais, gerando um 

colapso nos níveis energéticos do hepatopâncreas. 

Como os danos causados por este pesticida não se limitam à atividade 

enzimática, uma identificação rápida e eficiente de contaminação por este pesticida é de 

grande importância para prever danos ambientais. Como foi sugerido no presente 

estudo, a utilização de animais aquáticos como bioindicadores no monitoramento 

ambiental pode ser bastante útil (TRAPÉ, 2003). 
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As CbEs apresentaram um padrão de inibição bastante semelhante às AChEs, 

perdendo aproximadamente 80% de sua atividade nas menores concentrações, 

comparada com o controle, para ambos os sexos. Nas concentrações maiores a taxa de 

atividade enzimática manteve-se constante (aproximadamente 20% em relação ao 

controle; Figura 10). Contudo, nos machos, na concentração de 0,01mM a taxa de 

inibição esterásica foi ligeiramente mais baixa (aproximadamente 30%). 

Pelo exposto, a CbE não representa um sistema de defesa contra o carbaril, pelo 

contrário, sua sensibilidade pode ser equiparada a da AChE, pois mesmo concentrações 

pequenas causaram grande declínio de atividade enzimática. Conforme já foi descrito 

anteriormente, as CbEs interagem com OPs mais rapidamente do que as AChEs, pois a 

interação entre estes compostos e as CbEs ocorre fora do centro fosfórico do composto. 

Como o sistema de inibição do carbaril não ocorre por fosforilação e sim por 

carbamilação, o sistema de defesa não se efetiva tornando, assim, ambas as enzimas 

sensíveis ao pesticida (FUKUTO, 1990). 

Esta cinética de inibição já é bem descrita na literatura. Vários trabalhos 

mostram o padrão inibitório do carbaril nos mais diversos grupos animais. Vioque-

Fernández et al. (2009) comparando o efeito deste pesticida em caranguejos sob 

concentrações semelhantes às testadas neste trabalho, se observam que a CbE se 

apresenta pouco efetiva como biomarcador para o carbaril. Por outro lado, no presente 

estudo, esta enzima apresentou a mesma efetividade da AChE como biomarcadora. 

Ferrari et al. (2006) também relatou inibição de CbE em O. mykiss (truta arco-

íris) expostas ao carbaril, demonstrando que a mesma é dependente da concentração, 

assim como no presente estudo. Padrão semelhante foi observado por Barata, Solayan e 

Porte (2007), porém com o carbamato carbofuran, em D. magna. 

Estes resultados também estão de acordo com Wheelock et al. (2008), que 

confirmaram a capacidade dos pesticidas carbamatos em inibirem tanto AChEs quanto 

CbEs. Esta afirmação pode ser aplicada para as duas espécies analisadas no presente 

estudo, pois estas exibiram inibição para ambas as enzimas. Em adição, como a 

sensibilidade de M. jelskii foi maior quando comparada a M. amazonicum, esta espécie 

pode ser considerada mais eficiente como um bioindicador de contaminação por 

carbaril. 
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4.5. Testes de exposição in vivo 

Estudos de exposição in vivo foram realizados com o intuito de verificar a 

resposta metabólica apresentada pelas enzimas esterásicas sob efeito de diferentes 

pesticidas. Extratos protéicos obtidos a partir da homogeinização dos hepatopâncreas de 

M. amazonicum e dos camarões inteiros de M. jelskii, foram expostos às duas 

concentrações de cada praguicida, diazinon e carbaril (nas concentarções de 10 e 

50μg/L), em dois períodos de exposição (dois e sete dias). Posteriormente, a cinética de 

inibição foi analisada em espectrofotômetro. Os resultados destes testes estão ilustrados 

nas Figuras 11 e 12 e serão descritos a seguir. 

 

4.6. Padrões de inibição in vivo observados em M. amazonicum 

4.6.1. Exposição ao diazinon 

As fêmeas de M. amazonicum expostas por dois dias ao diazinon apresentaram 

inibição da atividade da AChE, estatisticamente significante, apenas nas comparações 

entre o grupo controle e a maior concentração do pesticida (50μg/L). As análises 

envolvendo o grupo controle e a menor concentração do pesticida (10μg/L), e entre 

ambas as concentrações testadas, não apresentaram diferenças. Já no período de 

exposição por sete dias, as fêmeas apresentaram inibição estatisticamente significante 

apenas em relação ao controle, para ambas as concentrações (Figura 11). 

Na Figura 11 pode-se observar que a exposição destes indivíduos, por um curto 

período de tempo (dois dias), à baixa concentração do pesticida, não foi suficiente para 

causar uma inibição considerável de AChE. Entretanto, no mesmo período de 

exposição, utilizando-se uma concentração mais elevada do mesmo composto, foi 

observada uma inibição mais severa da atividade da enzima.  

Ainda, a exposição a períodos de tempo maiores, causaram um padrão de 

inibição da AChE semelhante, em ambas as concentrações testadas. Assim, a toxicidade 

do diazinon, para estes animais, apresentou-se dependente da concentração e do tempo 

de exposição.  
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Figura 11. Cinética de inibição in vivo de AChE e CbE em fêmeas e machos de M. amazonicum  expostos ao diazinon e carbaril. 
(A= fêmeas, 2 dias de exposição; A’= machos, 2 dias de exposição; a = fêmeas, 7dias de exposição; a’ = machos 7 dias de exposição).
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Estes resultados estão de acordo com o proposto por Yehia et al. (2007), em 

estudos realizados em coelhos. Esses autores relataram a existência de uma variação no 

grau de atividade da AChE em relação à concentração do pesticida utilizado e ao tempo 

de exposição. Outros trabalhos também verificaram resultados semelhantes em estudos 

in vivo, utilizando o diazinon em diferentes organismos (Keizer et al., 1995, em peixes; 

Galindo-Reyes et al., 2000, em crustáceos; Weelock et al. 2005, em insetos). 

De fato, dados da literatura reforçam a hipótese que a concentração do pesticida 

tem grande importância na toxicidade exercida sob o organismo. Contudo, a correlação 

tempo de exposição-concentração ainda é pouco descrita na literatura, o que indica a 

necessidade de mais estudos em diferentes espécies para uma melhor visão dos reais 

efeitos da contaminação ambiental por este composto. 

Já os machos desta mesma espécie, expostos ao diazinon, não apresentaram 

diferença estatisticamente significante em todas as comparações analisadas (Figura 11). 

Pode-se sugerir que a menor sensibilidade ao pesticida seja fisiologicamente restrita aos 

machos e esteja associada às prováveis diferenças fisiológicas e comportamentais 

existentes entre os sexos (GARCÍA-DÁVILA, et al., 2000; TADDEI, 2006). 

Ainda, a menor sensibilidade da AChE nos machos também poderia estar 

relacionada à ação de outros processos metabólicos que ocorrem in vivo, uma vez que 

os testes de exposição in vitro (Figura 9) mostraram inibição da AChE frente ao 

diazinon, em machos de M. amazonicum. Contudo, não existem dados disponíveis na 

literatura correlacionando um sistema enzimático específico de um sexo que possa 

corroborar este achado. 

No que se refere à CbE em fêmeas de M. amazonicum, uma inibição 

estatisticamente significante foi observada apenas na concentração de 50μg/L do 

diazinon, em relação ao controle, em dois dias de exposição. Resultados semelhantes 

foram observados em machos desta mesma espécie (Figura 11). 

Em um experimento com tilápias (Oreochromis niloticus) Trídico et al. (2010), 

observaram resultados semelhantes, onde exposições ao diazinon, no período de dois 

dias, causaram um declínio considerável na atividade da CbE, ao passo que na 

exposição por sete dias, esta inibição não foi observada. 

É conhecido que os pesticidas OPs são inibidores da CbE e esta é capaz de 

metabolizar tais compostos a partir de uma ligação química reversível, permitindo que a 

mesma retorne ao seu estado ativo (WHEELOCK et al., 2008; TRÍDICO et al. (2010). 
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Assim, no presente estudo, a ausência de inibição da CbE no período de exposição de 

sete dias, poderia ser explicado devido à sua reativação. 

 

4.6.2. Exposição ao carbaril 

Com relação à exposição ao carbaril, as fêmeas de M. amazonicum não 

apresentaram inibição estatisticamente significante na atividade de ambas às enzimas 

testadas, nos dois períodos de exposição e para as duas concentrações utilizados no 

presente estudo. 

Apesar de o carbaril ser classificado pela ANVISA como um pesticida de risco 

alto a moderado para organismos vivos, no presente trabalho, sua toxicidade foi baixa 

nos testes in vivo, não causando alterações significativas na atividade das enzimas 

analisadas, diferentemente dos testes in vitro, onde observou-se uma inibição mais 

efetiva destas enzimas. Esta diferença nos padrões de inibição pode ser explicada pela 

capacidade do carbaril em interagir com diferentes macromoléculas biológicas, em 

diferentes tecidos, causando um colapso metabólico nos organismos vivos (BHAVAN e 

GERALDINE, 2002; 2009). 

Com relação aos machos, os mesmos apresentaram inibição de AChE, 

estatisticamente significante em relação ao controle, apenas na concentração de 50μg/L, 

para dois dias de exposição. Este achado pode ser explicado pelo modo de interação dos 

carbamatos com a AChE: o pesticida inibe esta enzima a partir da carbamilação de um 

resido de serina e, como esta reação é instável, logo em seguida, ocorre a 

descarbamilação da enzima, reativando-a (SOGORB e VILANOVA, 2002). 

Diferenças na atividade da AChE entre machos e fêmeas, de peixes, já foi 

relatado por Solé et al. (2006), o que subsidiaria a hipótese de que especialidades 

fisiológicas ligadas ao sexo ou à biologia reprodutiva podem ser responsáveis pelas 

diferenças na atividade e, consequentemente, na inibição enzimática. Além disso, os 

níveis na atividade desta enzima também podem variar de acordo com o tipo do tecido 

estudado (CHANG et al., 2006). Como no presente trabalho foi utilizado apenas o 

hepatopâncreas, são necessários estudos que testem os efeitos deste pesticida em 

diferentes tecidos para a confirmação desta hipótese. 

Em adição, de modo semelhante às fêmeas, nos machos também não foi 

observada inibição da CbE nos testes efetuados para este composto. Conforme já 

explicado, o carbaril pode atuar em diferentes macromoléculas biológicas e tecidos in 

vivo, diminuindo sua ação inibitória sobre a atividade das esterases.  
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4.7. Padrões de inibição in vivo observados em M. jelskii 

4.7.1. Exposição ao diazinon 

As fêmeas de M. jelskii expostas ao diazinon, no período de dois dias, 

apresentaram uma inibição estatisticamente significante na atividade de AChE, na 

concentração de 50μg/L, tanto em relação ao controle quanto à concentração de 10μg/L. 

Após sete dias de exposição não houve inibição significante nas concentrações testadas 

(Figura 12), mesmo a atividade desta enzima ter sido menor em sete dias do que o valor 

aferido em dois dias de exposição. 

A não inibição da AChE no período de exposição maior poderia ser explicado a 

partir da sua reativação após um período de exposição inicial. De fato, Johnson et al., 

(2000) verificaram que, no homem, a reativação da AChE inibida pelo diazinon ocorre 

após um período de cerca de 30 horas após sua exposição ao pesticida. 

É importante salientar que em M. amazonicum houve inibição da AChE no 

período de sete dias, para este composto, em ambas as concentrações testadas, 

diferentemente do observado em M. jelskii. Contudo, esta diferença no padrão de 

inibição da AChE não pode ser atribuída, no presente estudo, à diferenças 

interespecíficas no padrão de atividade esterásica, uma vez que o extrato protéico obtido 

a partir da homogeneização de M. jelskii utilizou o animal inteiro. Sendo assim, é 

razoável supor que outros tecidos devem apresentar atividade de AChE. 

Com relação aos machos, não houve inibição da AChE em nenhuma das 

comparações analisadas (Figura 12), o que pode ser devido à existência de adaptações 

fisiológicas ligadas ao sexo e aos processos reprodutivos (GARCÍA-DÁVILA, et al., 

2000; SOLÉ et al., 2006; TADDEI, 2006).  

No que diz respeito à CbE, nas fêmeas não houve inibição estatisticamente 

significante nas duas concentrações testadas, em ambos os períodos de exposição. Já os 

machos apresentaram um padrão de inibição significante entre a concentração de 

50μg/L e o controle, tanto em dois quanto em sete dias de exposição (Figura 12), o que 

também pode ser atribuído ao sexo (GARCÍA-DÁVILA, et al., 2000; SOLÉ et al., 

2006; TADDEI, 2006). 
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Figura 12. Cinética de inibição in vivo de AChE e CbE em fêmeas e machos de M. jelskii  expostos ao diazinon e carbaril. 
(A= fêmeas, 2 dias de exposição; A’= machos, 2 dias de exposição; a = fêmeas, 7dias de exposição; a’ = machos 7 dias de expos ição).
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Com relação à não inibição da CbE nos machos, na concentração mais baixa 

(10μg/L), pode-se sugerir que neste grupo esse fenômeno seja dependente da 

concentração do composto utilizada nos testes, conforme sugerido por Denton et al. 

(2003). Esses autores realizaram um estudo semelhante utilizando o peixe Pimephales 

promelas, submetidos às concentrações de 10 μg/L, 30 μg/L e 50μg/L de diazinon por 

períodos de dois e quatro dias de exposição. As taxas de inibição apresentadas pela CbE 

foram significantes apenas nas maiores concentrações. 

 

4.7.2. Exposição ao carbaril 

Quanto aos indivíduos expostos ao carbaril, tanto machos quanto fêmeas não 

apresentaram inibição significante para ambas as enzimas analisadas, em nenhuma das 

variáveis testadas (Figura 12). 

Conforme já discutido anteriormente, o carbaril é um pesticida capaz de interagir 

com diversas macromoléculas de diferentes tecidos (BHAVAN e GERALDINE, 2002; 

2009), o que parece diminuir sua ação sobre as enzimas analisadas nos testes in vivo.  

Um outro aspecto importante a ser ressaltado diz respeito à comparação dos 

resultados obtidos nos experimentos de exposição in vitro (Figura 10) e in vivo (Figura 

12). Observou-se que in vitro ocorreu uma inibição acentuada de ambas as enzimas 

expostas ao carbaril, ao contrário dos experimentos in vivo.  

Esta diferença no padrão de inibição pode ser explicada pela metodologia 

aplicada: nos experimentos de exposição in vitro foi utilizado apenas tecido 

hepatopancreático, enquanto que nos experimentos de exposição in vivo, foi utilizado o 

animal inteiro, devido ao seu tamanho diminuto. Dessa forma é comum que a atividade 

enzimática seja maior em experimentos onde foram utilizados indivíduos inteiros, pois 

diversos tecidos (nervoso e muscular, por exemplo), também apresentam alta atividade 

esterásica (HILDEBRAND et al., 1974; BEHRA et al., 2002; LIMA et al., submetido à 

publicação). 
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4.8. Considerações Finais 

De acordo com McDowell e Prakash (1976) uma das mais importantes questões 

da biologia evolutiva reside na quantidade de variação genética que existe nas 

populações e espécies, do seu significado e de como ela é mantida nas mesmas. Muitos 

trabalhos têm se voltado ao estudo de polimorfismos genéticos em diferentes 

populações e espécies e às modificações na sequência de aminoácidos das proteínas e 

enzimas ao longo da evolução, evidenciando a grande quantidade de variação genética 

existente nos organismos. 

Os dados obtidos no presente estudo são pioneiros nesses crustáceos e 

permitiram avaliar a variabilidade genética das enzimas esterásicas dos camarões M. 

amazonicum e M. jelskii e, particularmente, o comportamento das AChEs e CbEs na 

presença de importantes compostos praguicidas amplamente utilizados em nossa região, 

e, ainda, contribuir para o conhecimento da biologia desses crustáceos ainda pouco 

estudados. 

De acordo com Wheelock et al. (2008) ainda há muito a ser definido acerca das 

esterases, compreendendo, assim, uma área ainda bastante aberta à pesquisas que visem 

tanto à aplicação da atividade destas enzimas no monitoramento ambiental, quanto à sua 

importância fisiológica, evolutiva e adaptativa. 

Atualmente vem crescendo o interesse por uma melhor compreensão do papel 

fundamental das enzimas esterásicas em processos de resposta metabólica, a 

contaminação e a desintoxicação em diferentes organismos. O padrão de atividade 

esterásico poderia ser utilizado para identificar contaminantes ambientais, estimar os 

efeitos tóxicos em potencial de novos compostos, além de permitir o monitoramento 

ambiental utilizando organismos biomarcadores. 

Outros estudos utilizando diferentes sistemas enzimáticos envolvidos nas 

respostas metabólicas causadas, por exemplo, por estresse oxidativo, devem fornecer a 

complementação necessária aos dados obtidos no presente trabalho e permitir um 

melhor conhecimento dos aspectos relacionados às respostas fisiológicas causadas por 

estresse ambiental e que possam, ainda, serem preditivos a cerca da qualidade da água 

ambiental onde as mesmas habitam.  
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5. CONCLUSÕES 

A análise do padrão da variabilidade genética das enzimas esterásicas dos 

camarões M. amazonicum e M. jelskii e a atividadedas das AChEs e CbEs, in vitro e in 

vivo, na presença de compostos praguicidas OPs e CM, permitiu concluirmos que: 

1) As bandas que apresentaram maior frequência foram a EST2, EST3, EST6, 

EST7 e EST9, nas duas espécies, com variação de 80,00% a 99,50%, a banda EST12 foi 

encontrada em 100,00% dos indivíduos, para as duas espécies. As bandas EST1, EST4, 

EST5 e EST8 apresentaram frequências um pouco menores, variando de 33,33% a 

53,33%. Já as bandas EST10 e EST11 apresentaram as frequências mais baixas, com 

variação de 6,66% a 26,66%. 

2) as semelhanças entre as frequências das bandas esterásicas, nas duas espécies, 

podem estar relacionadas a importância fisiológica das esterases e do hepatopâncreas, a 

alta proximidade filogenética entre as duas espécies, e ao fato de tratarem-se de enzimas 

altamente conservadas evolutivamente. 

3) o pH 6,2 apresentou-se como o mais efetivo para o processo de coloração das 

esterases para as duas espécies de macrobrachium testadas. 

4) as fêmeas de M. amazonicum expostas in vitro ao diazinon apresentaram uma 

maior atividade de AChE em relação aos machos, o que pode indicar uma maior 

produção dessas enzimas nas fêmeas. 

5) em M. amazonicum, a CbE não foi inibida, in vitro, pelo diazinon, 

provavelmente, este composto necessita de mecanismos de metabolização que o 

convertam em diazoxon, para que assim possa inibir esta enzima. 

6) com relação ao clorpirifos, as AChEs de M. amazonicum apresentaram 

sensibilidade a este composto sem necessidade de metabolização; as CbEs 

demonstraram uma maior sensibilidade pelo clorpirifos do que ao diazinon. 

7) a estrutura química dos carbamatos pode ser a principal responsável pela 

acentuada inibição na atividade das AChEs e das CbEs, em fêmeas e machos de M. 

amazonicum expostos in vitro ao carbaril, pois esta estrutura facilitaria a interação deste 

composto com as enzimas. 

8) a maior inibição apresentada pela AChE em machos de M. jelskii expostos ao 

diazinon, in vitro, sugere uma menor atividade desta enzima no hepatopâncreas dos 

machos em relação a fêmeas, o que reflete aspectos fisiológicos diferenciados deste 

órgão, nos dois sexos. 



63 
 

 

 

9) a pouca inibição apresentada pela AChE e pela CbE, in vitro, em ambos sexos 

de M. jelskii pode ser devido a necessidade de o diazinon ser metabolizado em 

diazoxon, sob ação de outros sistemas enzimáticos para exercer seu efeito tóxico mais 

acentuadamente. 

10) as AChEs e CbEs de fêmeas e machos de M. jelskii expostos in vitro ao 

clorpirifos apresentaram-se acentuadamente sensíveis a altas concentrações deste 

pesticida. Além disso, estas enzimas apresentaram maior sensibilidade frente a este 

composto quando comparado ao diazinon. 

11) um sistema de interação de defesa CbE-AChE parece ocorrer em machos e 

fêmeas de M. jelskii quando expostos in vitro ao clorpirifos, onde a CbE protege a 

AChE contra os efeitos deste composto. 

12) a CbE parece não representar um sistema de defesa contra o carbaril, pois 

estas apresentaram sensibilidade semelhante a AChE nos testes in vitro realizados com 

machos e fêmeas de M. jelskii. 

13) testes de exposição in vivo com fêmeas de M. amazonicum mostraram que a 

toxicidade do diazinon em AChE apresenta-se dependente tanto da concentração quanto 

do tempo de exposição, para estas fêmeas; os machos desta espécie não apresentaram 

sensibilidade a este composto, o que pode estar associado a diferenças fisiológicas e 

comportamentais existentes entre os sexos e, ainda, à ação de outros processos 

metabólicos que ocorrem in vivo. 

14) as CbEs de machos e fêmeas de M. amazonicum expostos in vivo ao 

diazinon apresentam reativação por volta de sete dias após a exposição inicial. 

15) fêmeas de M. amazonicum não apresentaram sensibilidade ao carbaril, em 

nenhuma das enzimas testadas, quando expostas in vivo. Enquanto que in vitro 

apresentaram uma inibição muito mais efetiva. Esta diferença nos padrões de inibição 

sugere que o carbaril possa interagir com diferentes macromoléculas biológicas e em 

diferentes tecidos. 

16) a AChE de machos de M. amazonicum, apresentam reativação após um 

período de dois dias da exposição inicial, in vivo, ao carbaril. 

17) a AChE de fêmeas de M. jelskii expostas ao diazinon, apresentam  reativação 

após um período de dois dias da exposição inicial. 

18) prováveis adaptações fisiológicas ligadas ao sexo e a processos reprodutivos 

podem ter proporcionado a falta de sensibilidade da AChE nos machos de M. jelskii 

expostos ao diazinon. 
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19) no que diz respeito à CbE de M. jelskii in vivo, as fêmeas não foram 

sensíveis ao diazinon. Ao passo que os machos apresentaram um padrão de inibição 

dependente da concentração do composto, o que também pode ser atribuído a 

adaptações fisiológicas e reprodutivas ligadas ao sexo. 

20) AChE e CbE, tanto de machos quanto de fêmeas de M. jelskii, não 

apresentaram sensibilidade, in vivo, ao carbaril, o que reforça a hipótese de que este 

composto possa interagir com diferentes macromoléculas, em diferentes tecidos, 

diminuindo sua ação sobre estas enzimas. 

21) diferenças na metodologia empregada em análises in vitro e in vivo podem 

ser as principais responsáveis pelas diferenças observadas no padrão de inibição para 

ambas as enzimas expostas ao carbaril, em M. jelskii. 
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