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1. INTRODUÇÃO GERAL 

 

 Nos últimos décadas, vários estudos têm alertado para o fato de que o acúmulo de 

resíduos lançados pelo homem no meio ambiente vem comprometendo gravemente a 

saúde dos ecossistemas aquáticos (Nriagu, 1990; Mozeto & Patella, 1997; Mozeto et al., 

2003; Mortatti et al., 2010). Em diversas regiões brasileiras, o abastecimento de água para 

consumo doméstico ou industrial vem sendo seriamente comprometido, pois a maioria 

dos mananciais límnicos, lacustres ou fluviais apresentam-se eutrofizados e contendo 

substâncias tóxicas que são prejudiciais à biota e à saúde humana (Nascimento, 2003; 

Cetesb, 2009).   

A bacia do rio Tietê é considerada a mais importante do Estado de São Paulo 

devido principalmente ao seu potencial hidroelétrico, o qual é bem explorado em quase 

toda a sua extensão de 1.100 km, desde a nascente em Salesópolis até a desembocadura 

no Rio Paraná (Sabesp, 2011). Com o crescimento populacional e industrial da região 

metropolitana de São Paulo nas últimas décadas, este rio passou a ser fortemente 

influenciado pela geração, sem controle, de esgotos domésticos e industriais, construção 

de barragens, deteriorando a qualidade de suas águas e sedimentos (Mortatti et al., 2010). 

Como resultado disso, os metais pesados, bifenilas policloradas, hidrocarbonetos 

aromáticos policíclicos e pesticidas estão entre os principais poluentes das atividades 

industrial e agropecuária, podem ser encontrados sob diferentes formas químicas na água, 

sedimento e nos organismos (Elderfield et al., 1990; Sholkovitz, 1992; Mortatti et al., 

2002, 2010). Dependendo da concentração dessas substâncias químicas no ambiente, 

estas podem ser tóxicas aos organismos aquáticos como peixes, crustáceos e aves, 

tornando-se fonte de contaminantes para o processo de bioacumulação entre os níveis 

tróficos (Dias & Mello, 1998; Bramorski, 2004), e também ao homem, cujo consumo de 
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peixes nessa bacia é muito comum (Reis et al. 2003; Castro-González & Méndez-

Armenta, 2008). 

Diante deste agravante cenário de poluição hídrica, nos últimos anos houve um 

aumento considerável nos estudos de ecotoxicologia no Brasil, com intuito de se 

compreender o efeito desta poluição sobre os ecossistemas aquáticos e sua biota, com 

destaque para os biomarcadores de poluição (Bainy et al., 1999; Parente et al., 2004; 

Amado et al., 2006; Linde-Arias et al., 2008a,b; Fonseca et al., 2011; Amiard-Triquet et 

al. 2013; Santos et al. 2014). Esses biomarcadores tem auxiliado na avaliação da poluição 

e degradação dos ecossistemas aquáticos no Brasil, com destaque para os estudos de 

Linde-Arias et al. (2008a,b), Parente et al. (2008, 2009) e Rodrigues et al. (2010). A 

busca por métodos e técnicas mais eficientes e organismos como bioindicadores de 

poluição também tem despertado o interesse por parte dos pesquisadores, com destaque 

para o uso de parasitos de peixes (Vidal-Martínez et al., 2010).  

O uso de parasitos de peixes como bioindicadores de impactos ambientais em 

ecossistemas aquáticos tem recebido considerável atenção (Poulin, 1992; Lafferty, 1997; 

Sures, 2004; Marcogliese, 2005; Nachev et al., 2010; Vidal-Martínez et al., 2010; Khan, 

2011). Muitos desses estudos têm demonstrado uma estreita relação entre o parasitismo 

e as condições ecológicas em que os hospedeiros estão expostos, demonstrando como os 

parasitos podem responder as mudanças ambientais, ampliando dessa forma o 

conhecimento sobre a função e integridade dos ecossistemas (Hudson et al., 2006; 

Lafferty et al., 2008). 

Os efeitos da poluição ambiental sobre o parasitismo podem ser tanto positivos, 

aumentando significativamente certas espécies de parasitos, ou negativos, sendo fatal 

para outros (Sures, 2008). A poluição com substâncias tóxicas tais como, metais ou 

bifenilas policlorados (BPCs), bem como o enriquecimento de nutrientes (eutrofização) 
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nos corpos hídricos, também pode afetar a ocorrência e fisiologia dos parasitos (Valtonen 

et al., 1997; Nachev & Sures, 2009). Esses efeitos podem ser diretos (p. ex.: pela redução 

do número de estágios de vida livre ou do hospedeiro intermediário) ou indiretos (p. ex.: 

imunossupressão do hospedeiro), dependendo do tipo do poluente e ciclo de vida do 

parasito (Hoole, 1997; Sures, 2008; Khan, 2011). Vários estudos têm demonstrado que a 

poluição tóxica também causa redução da abundância e diversidade de parasitos 

heteroxênicos (e.g. digenéticos), embora parasitos com ciclo de vida direto (e.g. 

monogenoides e protozoários ciliados) sejam os menos afetados (D’Amelio & Gerasi, 

1997; Diamant et al., 1999). Esses últimos por serem de ciclo direto, acabam tendo mais 

contato com o ambiente, podendo adaptar-se mais facilmente as mudanças do meio 

(Valtonen et al., 1997; Perez-del Olmo et al., 2007). Sendo assim, as alterações da 

abundância e intensidade dos parasitos aquáticos, levando a mudanças na estrutura e 

composição da comunidade de parasitos como resposta a diferentes formas de poluição 

podem ser usadas com propósitos bioindicadores (Vidal-Martínez et al., 2010). 

Além dos parasitos de peixes, os biomarcadores de poluição também se tornaram 

ferramentas importantes na avaliação e monitoramento da poluição aquática, sendo 

considerados hoje ferramentas bem estabelecidas (Van der Oost et al., 2003; Vrankovic 

& Slavic, 2015). De acordo com Adams (2001), as respostas dos biomarcadores podem 

ser observadas como efeitos ao nível molecular, bioquímico, celular e fisiológico após 

exposição a certos compostos tóxicos. Essas respostas ocorrem em um nível infra-

individual (“suborganismal”), e indicam uma mudança do estado normal do organismo 

frente a uma contaminante químico que não poderia ser detectado em organismos 

saudáveis (Van Gestel & Van Brummelen, 1996).   

Existem numerosos exemplos de biomarcadores de exposição que tem sido 

utilizado em diferentes estudos com peixes, como a indução do citocromo P450 1A 
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(isoenzima CYP1A) provocada pela exposição a hidrocarbonetos aromáticos (PCBs, 

PAHs e dioxinas) (Stegeman & Lech, 1991; Parente et al., 2004; Trujillo-Jiménez et al., 

2011; Santos et al. 2014; Vrankovic & Slavic, 2015), a indução da vitelogenina 

plasmática devido a ação de estrogênios ambientais (Sumpter & Jobling, 1995; Weber et 

al., 2004), a presença de compostos fluorescentes aromáticos na bile (FACs) (Linde-Arias 

et al., 2008a), a formação de micronúcleos causados por agentes mutagênicos (Andrade 

et al., 2004; Linde-Arias et al., 2008), a indução de metalotioneínas pela exposição de 

metais pesados (Rodríguez-Cea et al., 2006; Linde-Arias et al., 2008a,b), entre outros. 

Uma das maneiras de medir a indução do CYP1A é pela atividade catalítica da EROD 

(etoxiresorufina-O-desetilase) que tem sido reconhecida como um útil biomarcador em 

várias espécies de peixes (Van der Oost et al., 2003). Vários experimentos de laboratório 

e de campo tem investigado a indução da atividade da EROD em mais de 150 espécies 

de peixe (Whyte et al., 2000), tornando-se um dos biomarcadores mais sensível e 

utilizado em programas de biomonitoramento ambiental no mundo (Van der Oost et al., 

2003; Fonseca et al., 2011).  

Recentemente, diversos estudos têm demonstrado que os parasitos podem 

modular as respostas dos biomarcadores em condições de campo e laboratório (Trubiroha 

et al., 2009; Marcogliese et al., 2010; Frank et al., 2011). Dentre os biomarcadores de 

peixes que tiveram sua síntese modulado pelos parasitos, podemos destacar a atividade 

da CYP1A (Pech et al., 2009), a indução da metalotioneína (Baudrimont et al., 2006; 

Baudrimont & Montaudouin, 2007), a atividade da glutationa-S-transferase (Frank et al., 

2011), entre outros. Sendo assim, é importante que os estudos de ecotoxicologia que usam 

biomarcadores de poluição em peixes devem considerar o efeito potencial dos parasitos, 

além de outros fatores como idade, sexo, fase reprodutiva, temperatura, estresse, que 
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também podem interferir nas respostas dos biomarcadores de poluição (Whyte et al. 

2000). 

Muitos pesquisadores têm alertado para os efeitos catastróficos dos poluentes nos 

ecossistemas aquáticos, gerando danos irreversíveis a biota e, consequentemente, 

trazendo prejuízos econômicos aos pescadores e população ribeirinhas. Embora a bacia 

do rio Tietê tenha recebido um projeto bilionário de R$ 2 bilhões para a “despoluição”, 

ainda de acordo com relatórios da Companhia Ambiental do Estado de São Paulo 

(CETESB, 2013), não se registrou melhora na qualidade das águas do Rio Tietê em 2013, 

conforme resultados do relatório da agência ambiental paulista. Com a poluição da bacia 

do Rio Tietê, principalmente devido às descargas de esgoto domésticos, industriais e 

agropecuário, houve um significativo decréscimo da riqueza e da abundância das espécies 

de peixes nativos (Barrella & Petrere, 2003), sendo hoje dominada quase exclusivamente 

por espécies introduzidas, como tilápias (Oreochromis niloticus), corvinas (Plagioscion 

squamosissimus) e porquinhos (Geophagus proximus) (Barros et al., 2012).  A busca por 

ferramentas para avaliação dos riscos e efeitos da poluição sobre os ecossistemas e 

organismos é de suma importância, haja vista que o homem depende dos recursos 

aquáticos para sua sobrevivência (Melacon, 2003). 

O uso dos parasitos e biomarcadores de peixes podem contribuir para o 

monitoramento dos efeitos da poluição aquática, pois atuam como sinalizadores dos 

efeitos causados pelos contaminantes químicos, antecipando assim possíveis danos 

irreversíveis nas populações e comunidades biológicas (Galloway et al., 2004; Sures, 

2008). O uso de biomarcadores nos programas de biomonitoramento ambiental traz 

inúmeras vantagens, pois representam um menor custo, maior facilidade e rapidez em 

relação às análises químicas tradicionais (Galloway et al., 2004).  
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Os estudos no Brasil utilizando parasitos de peixes como bioindicadores 

ambientais são escassos (Madi & Ueta, 2009). Além disso, estudos que visam 

compreender o papel dos parasitos de peixes como moduladores das respostas dos 

biomarcadores ainda são raros no país, demonstrando a necessidade de mais estudos sobre 

esta intrincada relação parasitismo/poluição/biomarcadores. 

Neste sentido, o presente estudo teve como objetivo avaliar as condições das 

represas usando como métricas as comunidades de parasitos de Plagioscion 

squamosissumus e Geophagus proximus, a indução da atividade da EROD, bem como 

verificar um potencial efeito dos parasitos na modulação da atividade da EROD em P. 

squamosissimus em condições de campo, com vistas para uso dessas espécies como 

bioindicadores da poluição ambientais nas represas da bacia do Rio Tietê, Estado de São 

Paulo. 
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Abstract 

Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity is considered an important biomarker for aquatic 

environmental contamination. Although EROD activity has been widely used as a biomarker of 

exposure to planar aromatic hydrocarbons in fish, this activity can be influenced in the field by 

spatial-, seasonal- or individual-related factors. We therefore performed a comparative study of 

hepatic EROD activity levels in the silver croaker Plagioscion squamosissimus to determine 

whether variations existed in enzyme activity levels, especially in relationship to reproductive 

status, fish size, and seasonality. For this purpose, we collected fish from three localities with 

different pollution levels during the early-rainy (November 2012), rainy (March 2013), and dry 

(July to August 2013) seasons from the Tietê River in southeast Brazil. We tested whether size 

and sex (males vs. females) affected EROD activity among the localities and seasons. We found 

a marked effect of pollution during the dry season on variation among the localities in hepatic 

EROD activity in P. squamosissimus. An analysis of covariance (ANCOVA) indicated that sex 

had a significant negative effect on the seasonal variability of the EROD levels at the most 

polluted locality (near São Paulo). A possible explanation for the statistical association between 

EROD activity and sex is that the reproductive status of the females influenced the EROD levels. 

Further support for this explanation is that there is a clear trend in the literature that EROD is 

suppressed in the mature females by 17β-estradiol and that a decline in the activity of this 

enzyme occurred from the onset of ovulation until spawning. Our results suggest that 

reproductive status can be a significant confounding factor for determining EROD activity in 

female P. squamosissimus in freshwater ecosystems when compared to males.  

 

Keywords: Biomarker, Tietê River, Pollution, Fish, Seasonality, Estradiol. 
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1. Introduction 

 

Defense biomarkers in fish have been widely used to assess chemical contamination in the 

aquatic environment (Whyte et al. 2000; van der Oost et al. 2003; Amiard-Triquet et al. 2013). 

Over the past few years, a significant increase in the number of studies using this type of 

biochemical endpoint has been observed (Trídico et al. 2010; Nahrgang et al. 2013; Danion et al. 

2014), and ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) is one of the most widely used biomarkers of 

exposure to aquatic contaminants (van der Oost et al. 2003; Roméo and Giambérini, 2013; 

Santos et al. 2014). EROD activity is a useful tool for detecting the early signs of contamination 

by organic compounds, such as planar hydrocarbons (PAHs) and polychlorinated biphenyls 

(PCBs) (Goksøyr and Förlin, 1992; Roméo and Giambérini, 2013; Ratia and Oikari, 2014), and 

has been standardized as a core biomarker in several countries of North America, Europe, and 

Asia (Pampanin et al. 2006; Collier et al. 2013). Although EROD activity has been frequently 

used as a biomarker of exposure in fish, this activity can be influenced in the field by spatial- 

(Barhoumi et al. 2012), seasonal- (Gorbi et al. 2005; Nahrgang et al. 2010) and individual-related 

factors (e.g., gender, size and reproductive status) (Whyte et al. 2000; van der Oost et al. 2003; 

Gorbi et al. 2005; Koenig and Solé, 2012).  

Previous studies have demonstrated that the differences between males and females are among 

the most important individual-related factors affecting fish EROD activity (Whyte et al. 2000), 

with downregulation occurring in females during the period of reproductive activity (Koegig and 

Solé, 2012; Chiang et al. 2012). Briefly, this downregulation has been observed in spawning 

females from different species (Whyte et al. 2000), in which EROD levels decrease toward the 

onset of ovulation and then increase, returning to basal EROD activity levels, during the 

postspawning period (van der Oost et al. 2003; Elskus, 2004).  
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Seasonality can also affect the EROD responses due to environmental variability (e.g., pH, 

dissolved oxygen (DO), temperature), influencing the enzymatic results obtained using this 

biomarker (Stegeman et al. 1992; Chiang et al. 2012; Nahrgand et al. 2013). These confounding 

factors (i.e., seasonality and individual-related factors) can sometimes mask the effects of 

contaminant-induced stress signals and prevent the correct interpretation of biomarker results 

(Sheehan and Power, 1999; Gagnon and Hodson, 2012).  

Hence, when using biomarkers, it is important to distinguish between normal fluctuations of 

biological responses and fluctuations attributable to chemical stress induced by pollutants 

(Amiard-Triquet et al. 2013). Few studies have considered these confounding factors, analyzing 

EROD activity in males and females separately (Koenig and Solé, 2012) or using only sexually 

immature fish (Barhoumi et al. 2012). Thus, to avoid data misinterpretation and the 

underestimation of environmental pollutants, the relative contributions of seasonality and 

individual-related factors (e.g., size and reproductive status) must be determined, as all of these 

factors can potentially confound the EROD responses of the fish (Whyte et al. 2000; Gagnon and 

Hodson, 2012). 

Over the past few decades, the Tietê River has been seriously altered by anthropogenic 

contamination caused by chemical industries and a population of nearly 20 million people in the 

metropolitan region of São Paulo (Mortatti et at. 2011, CESTESB, 2013). Although the water 

quality has progressively decreased due to runoff from the metropolitan region of São Paulo, the 

non-native fish species are still highly abundant and possesses a certain tolerance to 

environmental stressors, both natural and human induced, compared with that of native species 

(Fedorenkova et al. 2013). The South American silver croaker, Plagioscion squamosissimus 

(Heckel, 1840), an invasive species introduced in the Paraná River basin in the 1960s (Nomura, 
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1984 in Carnélos and Benedito, 2002), is now widespread in the Tietê River (Moretto et al. 

2008). Because of its wide geographical distribution, abundance and tolerance, the croaker P. 

squamosissimus is a good candidate as a freshwater sentinel organism, making it very useful in 

the design of studies involving aquatic biomarkers. 

Therefore, the aim of this study was to determine whether there are differences in the EROD 

activity levels in the croaker Plagioscion squamosissimus in the Tietê River, Brazil, with respect 

to seasonality, contaminant levels, size, sex, and reproductive status.  

 

2. Materials and methods 

 

2.1 Study area 

The study site, the Tietê River Basin in southeast Brazil, has a total surface area of 71,988 km2, 

70% of which is affected by industrial and agricultural activities, primarily involving chemical 

industries and sugar cane culture (Barrela and Petrere, 2003; Mortatti et at. 2011; CETESB, 

2012). Eight reservoirs have been built along the 1,150-km length of the river. Sampling sites in 

the Tietê River Basin were selected based on their pollution levels (Fig. 1). We selected three 

reservoirs for this study, including two close to the metropolitan region of São Paulo (Barra 

Bonita and Bariri), with intense and moderate industrial activity, respectively, and one far from 

São Paulo (Promissão), which was used as the reference site. These reservoirs were chosen based 

on the “Sediment Quality Guidelines for the Protection of Aquatic Life” established by the 

Canadian Council of Ministers of the Environment (CCME, 2002) and the Environmental 

Agency of the State of São Paulo (CESTESB, 2012; 2013). These guidelines establish a criterion 

to classify water bodies based on the concentrations of chemical contaminants. This criterion is 
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based on two threshold levels, one below which aquatic life is seldom affected (TEL = threshold 

effect level), and one above which effects on aquatic life are likely (PEL = probable effect level) 

(Burton, 2002). The Barra Bonita reservoir (20°31’ S and 48°32’ W) is close to the metropolitan 

area of São Paulo city (~200 km) and is the site of the region’s most intense industrial activity. 

Barra Bonita is contaminated with planar aromatic hydrocarbon (PAHs), polychlorinated 

biphenyls (PCBs), and heavy metals (CETESB, 2012). The Bariri reservoir (2209’ S and 4844’ 

W) is located close to the Barra Bonita reservoir (~50 km), is the site of moderate industrial and 

agricultural activities (e.g., sugar cane culture) and is contaminated primarily by organo-chlorine 

pesticide residues (CETESB, 2012). The Promissão reservoir (2119’ S and 4944’ W) is located 

approximately 400 km west of São Paulo city and was chosen as the reference sampling site 

because recent studies have reported that this reservoir is still in a healthy state and is not 

contaminated (Rodgher et al. 2005; CESTESB, 2012). 
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Figure 1. Distribution of the sampling sites in the Tietê River, São Paulo, Brazil. Each square is a 

reservoir and black dots indicate the sampling sites in each reservoir. 
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2.2 Fish sampling 

Plagioscion squamosissimus was collected from three sites at each reservoir (Fig. 1) in the early-

rainy (November 2012), rainy (March 2013), and dry seasons (July and August 2013). The fish 

were caught using gillnets (3-cm to 14-cm mesh between opposite knots), hand nets (mesh sizes 

of 3, 5, and 8 mm), and hook-and-line using living prawns or small fishes as bait to minimize the 

potential bias caused by size selectivity. The sample size according to the sex/season/locality was 

in accordance with Gagnon and Hodson (2012), who estimated a minimum number of 4-12 

fish/sex/season/site to detect a 3-fold induction of EROD activity at α = 0.05. The fish were 

maintained live in tanks with aeration for less than 2 h until their arrival at the field laboratory, 

where they were sacrificed (by a sharp blow to the head), weighed (g), measured (standard 

length in cm) and dissected to obtain the livers for the determination of ethoxyresorufin-O-

deethylase (hepatic EROD) activity. The livers were weighed (total wet weight in milligrams), 

snap-frozen in liquid nitrogen, and stored at -80ºC until further analysis. Water physico-chemical 

parameters, including temperature (ºC), pH, dissolved oxygen (mg/ml), conductivity (mS/cm), 

and total dissolved solids (g/L) were measured during fish collection using a multiparameter 

water quality meter (Horiba model U-50, Horiba Ltd., Kyoto, Japan). 

 
2.3 Determination of maturity stages and hepatosomatic index  

The stages of female maturity were determined macroscopically according to three stages of 

ovarian development and classified as immature (IMM), in maturation (IMA) and mature (MA) 

according to Vazzoler (1996) and Barbosa et al. (2012). These stages were defined visually by 

the characteristics of the gonads (i.e., color, transparency and vascularization) and by the 

presence and diameter of oocytes at the different maturity stages (for more detail, see Barbosa et 



24 
 

al. 2012). The hepatosomatic index (HIS) was calculated according to the equation HIS = 

LW/SW x 100, where LW (g) is the liver weight and SW (g) is the somatic weight. 

 

2.4 EROD activity analysis 

EROD activity was assessed in the post-mitochondrial fraction (S9) of the liver samples. To 

obtain the S9 fraction, the frozen liver samples were homogenized using a Polytron homogenizer 

(Ultra-Turrax, IKA, USA) at 4°C to prevent a loss of enzymatic activity prior to the 

measurement. Homogenization was performed in a buffer at pH 7.8 containing 50 mM TRIS, 1 

mM EDTA, 250 mM sucrose, and 20% glycerol. The homogenates were subsequently 

centrifuged at 9,000 g for 30 min at 4°C. Aliquots (1 ml) of the supernatant were transferred to 

two cryotubes and stored in liquid nitrogen prior to further biochemical analysis. EROD activity 

was assayed fluorometrically according to Burke et al. (1985), with modifications for 96-well 

plates using a microplate reader (Spectramax Gemini XS®, Molecular Devices Co., USA). 

Briefly, the samples of the S9 fraction were diluted to ~1.25 mg/ml in buffer (1 mM 

ethoxyresorufin diluted in 100 mM K2HPO4) and pipetted (10 µl) in triplicate into a 96-well 

microplate. To initiate the reaction, a regenerating system, which consisted of 0.25 mM b-

NADP, 2.5 mM MgCl2, 5 mM glycose-6-phosphate, and 0.5 units of glucose-6-phosphate 

dehydrogenase per milliliter of incubation mixture, was added. The transformation of 

ethoxyresorufin to resorufin was monitored at an excitation of 535 nm, and fluorescence 

emission was measured at 595 nm. The EROD activity levels were expressed as pmol of 

resorufin produced per minute per mg total protein in the S9 fraction. The protein assay was 

conducted according to Bradford (1976), using bovine serum albumin (BSA) as the standard, and 

the measurements were performed using a microplate reader at an absorbance of 595 nm. 
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2.4 Data analysis 

The data were assessed for normality (Shapiro-Wilk test) and homogeneity of variance (Bartlett 

test). If the requirements of normality and homogeneity of variance were not met, nonparametric 

tests were used. An analysis of covariance (ANCOVA) was used to evaluate the effects of size 

and sex (covariates) on the EROD response among the localities and seasons. Prior to 

performing the ANCOVA test, the slopes of the interaction factors (size and sex) were assessed 

with a homogeneity test. A significant interaction effect indicated that the difference between the 

groups depended on the value of the covariate (Engqvist, 2005). This procedure is important for 

separating the effects of the differences among treatments from the differences due to covariates, 

such as size and sex, on the biomarker responses (Underwood, 1997; Engqvist, 2005; Koening 

and Solé, 2012). Differences between males and females in size, hepatosomatic index and EROD 

levels among the seasons were examined with a non-parametric Kruskal-Wallis test followed by 

a Dunn’s post-hoc test. The relationship between standard length and EROD activity level was 

determined using a linear regression analysis and posteriorly the curve was adjusted for the 

selection of the best model for the dataset. The statistical analyses were performed using 

Statistica software, version 7.1 (Statsoft, USA), and the graphs were plotted with R software (R 

Development Team; http://www.R-project.org). Differences were considered significant at p < 

0.05, and the data were expressed as the mean ± standard deviation.  

 

3. Results 

3.1. Water quality assessment 

The water physico-chemical parameters recorded at the three reservoirs are summarized in Table 

1. The highest temperatures (above 26°C ± 1.2) were recorded during the early-rainy season and 
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the rainy season at the three localities (Barra Bonita, Bariri and Promissão) together with the 

lowest dissolved oxygen values (below 7 mg/L), except for Promissão (DO above 7.7 mg/L). 

The water at Barra Bonita and Bariri also showed higher conductivity and total dissolved solid 

values than the water at Promissão (Table 1). 
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Table 1 Water physico-chemical parameters in the Tietê River Brazil during the sampling period. 

 

Site Season Temperature 
(oC) 

pH Dissolved oxygen 
(mg/L) 

Conductivity 
(mS/cm) 

Total dissolved solid 
(g/L) 

Barra Bonita Early rainy 26.9±1.2 6.9±0.7 6.2±1.2 324±18.5 187±6.8 

(BB) Rainy 26.3±1.1 7.3±1.1 7.2±0.7 315±13.3 168±10.1 

 Dry 21.5±1.3 7.6±1.4 7.6±1.7 244±9.8 158±9.1 

       

Bariri Early rainy 27.1±1.1 7.4±0.8 5.6±0.9 304±11.1 179±7.1 

(BA) Rainy 29.5±1.2 6.7±0.9 4.1±1.3 280±8.7 143±8.1 

 Dry 21.2±1.4 6.9±0.5 6.1±1.2 252±8.9 166±9.1 

       

Promissão Early rainy 28.7±1.4 8.2±1.1 7.9±1.3 115±7.1 75±6.3 

(PR) Rainy 31.1±0.8 7.2±0.9 7.8±1.4 220±8.6 111±5.3 

 Dry 24.1±1.2 7.9±1.2 7.7±0.7 148±6.7 134±7.8 
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3.2. Fish morphological parameters 

The sample sizes, standard lengths, and hepatosomatic indices for croakers of both sexes are 

given in Table 2. Most of the fish were in the maturation process or matured during the early-

rainy and rainy seasons rather than during the dry season. The highest numbers of mature 

females were found during the early-rainy season at all three localities. Among the seasons, 

males and females differed significantly in standard length (Kruskal-Wallis test, H = 147.9; df = 

17; p = 0.001). The females were larger than the males (t-test, t = 6.76; p < 0.001; n = 219). The 

males differed in size among the three seasons (Table 2), while the females differed in size 

among the seasons only at Bariri (F2, 6 = 4.59; p = 0.029). The hepatosomatic index for both 

males and females differed significantly among the seasons (Kruskal-Wallis test, H = 108.09; df 

= 17; p = 0.001), with higher values observed during the dry season.        
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Table 2 Seasonal variation of biological parameters and the biomarker Ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) of the croaker Plagioscion 

squamosissimus in Tietê River, Brazil. Values are shown as mean ± standard deviation. Different letters denote significant differences between 
seasons based on Dunn`s test (P < 0.05).  

  

*Percentage of individuals maturing or mature on the fish population

Locality  Parameter  Sex  Early-rainy 
(Nov) 

 Rainy 
(Mar) 

 Dry 
(Jul-Aug) 

Barra Bonita  Sample size  M  17  24  18 
(BB)    F  12  6  9 
  Reproductive status (%)*  M  88.2  91.7  50 
    F  91.7  83.3  33.3 
  Size (cm)  M  19.42 ± 1.85a  17.69 ± 1.10b  20.99 ± 2.36ac 

    F  19.77 ± 1.84a  20.87 ± 2.29a  20.30 ± 2.05a 

  Hepatosomatic index (%)  M  0.35 ± 0.14a  0.45 ± 0.08a  0.73 ± 0.15b 

    F  0.33 ± 0.13a  0.42 ± 0.07a  0.73 ± 0.14b 

  EROD (pmol/mg protein*min)  M  70.6 ± 46.27a  46.56 ± 21.39ab  170.5 ± 153.83d 

    F  18.86 ± 12.89ac  65.31 ± 19.84b  157.33 ± 191.7d 

           
Bariri  Sample size   M  16  13  16 
(BA)    F  5  5  7 
  Reproductive status (%)*  M  75  69.2  62.5 
    F  100  80  57.1 
  Size (cm)  M  15.65 ± 1.57a  15.65 ± 1.23a  21.35 ± 3.28b 

    F  19.04 ± 2.78a  19.32 ± 2.27ab  22.56 ± 1.85b 

  Hepatosomatic index (%)  M  0.63 ± 0.29a  0.51 ± 0.12a  1.02 ± 0.86ab 

    F  0.50 ± 0.24a  0.46 ± 0.12a  0.81 ± 0.34a 

  EROD ( pmol/mg protein*min )  M  62.25 ± 41.54a  38.65 ± 25.10ab  42.43 ± 19.65ab 

    F  38.24 ± 23.52ab  43.59 ± 39.81a  49.86 ± 20.09ab 

           
Promissão  Sample size  M  20  10  9 
(PR)    F  6  17  9 
  Reproductive status (%)*  M  95  80  66.7 
    F  100  82.4  77.8 
  Size (cm)  M  19.54 ± 1.62a  23.44 ± 2.16b  22.3 ± 2.22b 

    F  24.11 ± 7.02a  25.88 ± 1.83a  25.44 ± 3.02a 

  Hepatosomatic index (%)  M  0.51 ± 0.17a  0.46 ± 0.09a  0.74 ± 0.16b 

    F  0.43 ± 0.21a  0.47 ± 0.13a  0.71 ± 0.14b 

  EROD ( pmol/mg protein*min )  M  35.65 ± 23.04bc  33.19 ± 10.06c  23.89 ± 11.23c 

    F  34.92 ± 29.01abc  29.34 ± 17.56ac  24.56 ± 13.24c 
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3.3. Liver EROD activity 

Comparisons were conducted for the males and females separately because the EROD activity 

levels varied between the sexes among the localities and seasons. The EROD activity levels 

among the seasons differed significantly, especially at Barra Bonita, for both sexes (Table 2; Fig. 

2). The highest EROD activity levels for the males were detected during the early-rainy season 

(Barra Bonita and Bariri) and the dry season (Barra Bonita) (Table 2; Fig. 2A). The females 

showed the highest EROD activity level only during the dry season at Barra Bonita and showed 

the lowest activity level during the early-rainy season (Table 2; Fig. 2B). We also observed a 

strong effect of seasonality on EROD activity at the most contaminated area (Barra Bonita) for 

the males (Kruskal-Wallis test, H = 34.68; df = 8; p < 0.001) (Fig. 2A) and females (Kruskal-

Wallis test, H = 26.64; df = 8; p < 0.001) (Fig. 2B).  
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Figure 2. Box-plots of Ethoxyresorufin-O-deethylase activity of Plagioscion squamosissimus 

among the localities (BB = Barra Bonita; BA = Bariri; PR = Promissão), and among season 

(November 2012 = Early-rainy: 1; March 2013 = Rainy: 2; July and august = Dry: 3). A. Mean 
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Ethoxyresorufin-O-deethylase activity in males among sampling sites. B. Mean Ethoxyresorufin-

O-deethylase activity in females among sampling sites. Box-plots denoted by different letters 

biomarker values differed significantly among seasons and localities. Line = Mean; box = 

Mean±Standard Error; Wiskers = Mean±Standard Deviation.    

 

The ANCOVA indicated that sex (F1, 178 = 4.44; p = 0.036) and size (F1, 179 = 4.16; p = 

0.042) had significant negative effects on the seasonal variability of the EROD levels (Table 3). 

Moreover, a linear regression analysis indicated a negative relationship between EROD activity 

and body size for the females (R2 = 0.518; n = 68; p = 0.002), with decreased EROD activity 

levels occurring in the larger females (Fig. 3). 

 

Table 3. Results of the Analysis of Covariance (ANCOVA) using sex and size (standard length) 

as covariates on the EROD activity levels among localities and seasons. The significant values (*) 

indicate that the differences found among the localities and seasons vary as a function of the 

covariates used in this model. 

 

Model Factors  N  F-statistic  p – values 

Size  213  4.44  0.036* 

Sex  213  4.16  0.042* 

Size*Sex  213  4.43  0.036* 

Locality  213  15.03  0.001** 

Season  213  6.35  0.002** 

Locality*Season  213  10.57  0.001** 
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Figure 3. Relationship between EROD activity levels and standard length of the females of Tietê 

river. The curve was fitted by: Y = 305.14*(-0.102.X), Exponential regression (R2 = 0.518; n = 68; p 

= 0.002). 

 

4. Discussion 

 

The differences in EROD activity levels found among the seasons at Barra Bonita suggest that 

sex and size had a significant negative effect on the variability of this biomarker at this highly 

polluted locality (near São Paulo). Our study indicated that this difference in Barra Bonita and 

Bariri was related to the reproductive status of the females, with EROD activity levels 

R2 = 0.52 
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downregulated in the females during the early-rainy season in comparison with the males. This 

downregulation was even more evident during the early-rainy season at Barra Bonita (Fig. 2B), 

suggesting that the reproductive status of the females (more than 90% mature females; Table 2) 

may potentially explain these differences. 

Although mature P. squamosissimus females were found during all of the seasons, the peak in 

the number of mature females occurred during the early-rainy season (see Table 2), when 

spawning in this species is most intense (Petesse et al., 2007). In fact, the end of the spawning 

(March to April) period coincided with an increase in EROD activity in the females at Barra 

Bonita during the rainy and dry seasons (Fig. 2B), which reached activity levels similar to those 

of the males (see Fig. 2A). The decreased EROD activity observed in the females during the 

early-rainy season at Barra Bonita may have been due to the antagonist effects of a steroid 

hormone on the activity of this biomarker in the females (Whyte et al., 2000; Koenig and Solé, 

2012). The mechanism for EROD downregulation in spawning females has been related to the 

increase in 17β-estradiol that occurs during the reproductive cycle (Shapiro, 1982; Snowberger 

Gray et al. 1991; Buhler et al. 2000; Whyte et al. 2000; Elskus, 2004; Iwanowicz et al. 2009). 

This steroid hormone controls vitellogenin (egg yolk protein) production during gonadal 

recrudescence (Shapiro et al. 1982). In addition, females contain more lipids and can also release 

more hydrophobic contaminants during spawning than males because the quantity of eggs 

released is much larger than the quantity of milt (Whyte et al. 2000). Although there is strong 

evidence that the reproductive status of the females downregulated the EROD activity levels 

during the spawning period, we could not determine whether the increase in 17β-estradiol caused 

the suppression of the EROD activity levels at Barra Bonita based on our data. Our results are in 

accordance with those reported by Gorbi et al. (2005), Kopecka and Pempkowiak (2008), Chiang 
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et al. (2012), and Koenig and Solé (2012), who have shown that EROD activity levels in fish 

species differ markedly among the seasons, especially during the spawning period. Bucheli and 

Fent (1995) have also found that in fish, EROD activity decreases shortly before and during 

spawning. According to Whyte et al., (2000), the EROD activity levels in the female fish that 

they studied gradually declined toward the onset of ovulation until spawning and then returned to 

basal levels during the postspawning period.  

In the present study, effects of size were observed for the females only during the early-rainy 

season at Barra Bonita and Bariri, where larger individuals were at the mature stage (Table 2). 

However, in Promissão (the cleanest area), where the largest females examined in the study were 

found, the EROD activity levels were lower compared with those in Barra Bonita and Bariri, 

suggesting that this locality was less polluted. In addition to reproductive status, size- and age-

related factors have also been shown to influence EROD enzyme activities in fish (Whyte et al. 

2000; van der Oost et al. 2003). In general, an adult fish has more exposure time, during which it 

can accumulate more hydrophobic contaminants. This effect has been noted by Hugla et al. 

(1995) and Sleiderink et al. (1995) in barbel and flatfish (dab), where mature fish collected from 

a PCB-contaminated site had higher levels of EROD than juveniles from the same site. However, 

in the present study, we found an inverse pattern, with lower levels of induced EROD in the 

largest females (Fig. 3).     

Furthermore, the highest EROD activity levels were found at Barra Bonita during the dry season, 

in contrast with the other localities, strongly reflecting the presence of xenobiotic chemicals in 

this part of the Tietê River (near São Paulo), particularly PAHs and PCBs, which have been 

recognized as inducers of EROD activity in fish (Whyte et al. 2000). According to the 

monitoring program of the Environmental Protection Agency in São Paulo (CETESB, 2012, 
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2013), during 2012 and 2013 (the period of study) the Barra Bonita reservoir and the Piracicaba 

River were contaminated by heavy metals (e.g., Cu, Cr, As, Ni > PEL), PAHs (e.g., 

acenaphthylene, benzo(a)anthracene, and dibenzo(a,h)anthracene, according to the TEL and 

PEL) and also by PCBs (e.g., total PCBs, 2-8-chlorinated biphenyls). The Bariri reservoir was 

also contaminated by heavy metals (Ag), PCBs (total PCBs) and some organo-chlorine pesticide 

residues (e.g., lindane and endrin, according to the TEL and PEL) (CETESB, 2012; CETESB, 

2013). The presence of these contaminants in the water and sediment may explain the higher 

EROD activity levels found among the localities, especially at Barra Bonita (the more 

contaminated area), where the induction of this activity demonstrated that these contaminants 

were bioavailable to the local fish community. The highest EROD activity levels were found 

during the dry season at Barra Bonita, indicating that the chemical contaminants were more 

concentrated and were available to the fish during this season. At Promissão, EROD activity was 

low during all seasons (Fig. 2). This finding indicates the low levels of contamination by PCBs 

and PAHs in this last reservoir, strengthening the evidence that the extent of the induction of 

EROD activity in P. squamosissimus is directly proportional to the dose of these chemical 

compounds (van der Oost et al., 2003; Copat et al. 2012). 

Many studies have demonstrated that PAHs and PCBs are responsible for the induction of EROD 

activity in fish (Orrego et al. 2005; Parente et al. 2008; Trídico et al. 2010); however, few studies 

have included confounding factors (e.g., individual-related) in their analyses (Chiang et al. 2012; 

Koenig and Solé, 2012). Gagnon and Hodson (2012) have stressed the importance of considering 

fish size and sex in biomarker studies to avoid a gender bias in reported EROD activity levels. 

Burger et al. (2007) have also highlighted that many studies have ignored sex (i.e., did not 

distinguish between the sexes), choosing to analyze only one gender or to report data according 
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to sex without commenting on any differences present. Moreover, assays of EROD activity in 

sexually maturing female fish approaching the spawning period produce inflated variances of 

EROD activities in mixed samples of male and female fish (Forlin and Haux, 1990; Gagnon and 

Hodson, 2012). In the present study, we observed that EROD activity levels were influenced by 

the sex of the fish. Accordingly, it is important to assume that the variance may not always be 

equal between the sexes (Gagnon and Hodson, 2012). Although gender-dependent EROD 

activity has been well documented (Whyte et al. 2000), many studies involving biomonitoring 

have neglected to address the effects that confounding factors have on their analyses, including 

sex and reproductive status, which are likely to play roles in natural environments (Mihailovic et 

al. 2006; Klemz et al. 2010; Balk et al. 2011). Another important point is that biomonitoring 

studies of EROD activity have generally used mixed populations of male and female fish 

(Fuentes-Rios et al. 2005; Traven et al. 2013), making it increasingly difficult to relate the causes 

and effects.  

We suggest that future studies of EROD activity in fish should assess males and females 

separately. Thus, the natural variabilities (e.g., individual-related factors) of biomarkers in field 

conditions should be carefully considered to improve the use of these ecotoxicological responses 

in biomonitoring (Gorbi et al. 2005; Gagnon and Hodson, 2012). 

 

5. Conclusion 

 

In conclusion, our study demonstrates the importance of considering reproductive status and size 

for females and males separately in studies of EROD activity. The direct comparison of 

contamination-induced EROD activities should not be conducted without controlling for the 

influence of these individual-related factors (e.g., reproductive status) in each fish species. 
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Additionally, measurements of EROD activity levels at different times of the year would be 

valuable for determining whether this enzymatic process shows seasonal variation. This 

approach would help to avoid data misinterpretation and the underestimation of environmental 

contamination inducers.  

We suggest that further studies should include the evaluation of 17β-estradiol and other stressors, 

including varying concentrations of aromatic hydrocarbons, bile metabolites (PAHs and PCBs) 

and parasites, in individual fish to assess the factors promoting variability in EROD activity 

levels. 
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ABSTRACT 

 

Fish parasites and ethoxyresorufin-O-deethylase (EROD) activity have been considered useful 

tools to indicate environmental impact in aquatic ecosystems. Although parasite burden and EROD 

activity in fish have been used as bioindicator and biomarker of environmental impact respectively, 

their values can be affected by seasonality, parasites burden and host related factors. We therefore 

examined whether the parasite burden and EROD activity of the silver croacker Plagioscion 

squamosissimus and the parasite burden of Geophagus proximus were affected in a pollution 

gradient, considering host related-factors, and seasonality. We collected fish and parasites and 

determined EROD levels from four localities with different pollution levels (Barra Bonita = 

polluted; Bariri = slightly polluted; Ibitinga = unpolluted; Promissão = unpolluted) on the early-

rainy (November 2012), rainy (March 2013), and dry (July to August 2013) seasons from Tietê 

River, Southeast Brazil. For P. squamosissimus we found that the monogenean Diplectanum 

piscinarius had the highest abundance in Barra Bonita on the early-rainy and rainy seasons, with a 

significant decrease of this species on the dry season in all localities. The abundance of the 

metacercariae Austrodiplostomum compactum was very variable with high abundance on the early-

rainy season at Barra Bonita and Bariri, while in G. proximus we found higher abundance of this 

metacercariae in Bariri and Ibitinga. No significant statistical effect on EROD activity was found 

with respect to the abundance of D. piscinarius or Austrodiplostomum compactum using as 

covariates. In contrast, we observed an influence of the higher abundance of D. piscinarius on 

EROD activity in P. squamosissimus, suggesting a potential modulation on this biomarker in the 

polluted place (Barra Bonita). Our results suggest that low parasite abundance of 

Austrodiplostomum compactum is not enough to interfere with biomarker levels in the silver 

croacker. A potential explanation for the high abundance of D. piscinarius in the polluted localities 

is that the pollutants could be acting as immunosuppressors in P. squamosissimus, enhancing 

parasitism. The statistical association between EROD activity and sex could be due to the 

reproductive status of females that downregulated the EROD levels. Our results revealed that, the 

higher abundances of D. piscinarius and the reproductive status of females in P. squamosissimus 

could be a significant confounding factor to determine EROD activity in freshwater ecosystems. 

 

Keywords: Biomonitoring; EROD; bioindicators; parasites; Tietê River; tropical/subtropical 

reservoirs 
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1. INTRODUÇÃO 
 

Os parasitos de peixes são parte integrante das comunidades naturais e exercem grande 

influência na população dos hospedeiros (Thomas et al., 2005). Nas últimas décadas, surgiram 

muitos estudos demonstrando o papel que os parasitos tem dentro das comunidades ecológicas 

(Thomas et al. 2005; Lafferty & Kuris, 2005), com destaque para o aumento da complexidade, 

conectância e saúde dos ecossistemas (Hudson et al., 2006; Lafferty et al., 2008). 

Além disso, as alterações da abundância e riqueza dos parasitos, levando a mudanças na 

estrutura e composição das comunidades de parasitos de peixe como resposta a diferentes formas 

de poluição tem sido usadas nos últimos anos como bioindicadores de impactos ambientais (Vidal-

Martínez et al., 2010). Essas alterações nos parasitos são geralmente causadas pelas atividades 

antropogênicas, pois os contaminantes atuam como imunossupressores do sistema imune dos 

hospedeiros, tornando-os susceptíveis a novas infecções (Lafferty & Kuris, 2005). As substâncias 

tóxicas, tais como metais ou bifenilas policlorados, bem como o efeito da eutrofização nos 

ecossistemas aquáticos também podem afetar a ocorrência e transmissão dos parasitos (Valtonen 

et al., 1997; Nachev & Sures, 2009). Diamant et al. (1999), demonstraram um efeito significativo 

da poluição na redução da abundância e diversidade dos parasitos, principalmente nos parasitos de 

ciclos de vidas complexos.  

Embora o uso de parasitos como indicadores de poluição ambiental tenha crescido nos 

últimos anos (Vidal-Martínez et al. 2010), alguns pesquisadores tem alertado para estudos que 

integram os parasitos dentro de um contexto de larga escala para compreender os diferentes fatores 

(e.g. variações espaciais e temporais) que influenciam sua dinâmica nos diferentes ecossistemas 

(Kuris et al. 2008). A caracterização desses fatores naturais (e.g. sazonalidade, temperatura, pH, 

etc.) e antropogênicos (e.g. metais pesados, bifenilas policloradas, etc.) são extremamente 

importantes, pois revelam uma complexa interação entre parasitos, hospedeiros e as condições 

ambientais (Lafferty & Kuris, 1999). As atividades antropogênicas somadas aos fatores naturais 
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operam através de uma variedade de vias nos ecossistemas aquáticos, o que dificulta estabelecer 

uma relação causal clara entre o parasitismo e as mudanças ambientais (Lafferty et al., 2008). A 

poluição antropogênica, por exemplo, pode ainda alterar as condições ambientais com efeitos 

negativos diretos na sobrevivência e infectividade (e.g. cercarias de digenéticos), com 

significativos impactos sobre a transmissão dos parasitos aos peixes (Pietrock & Marcogliese, 

2003). 

Além dos parasitos de peixes, os biomarcadores de poluição também se tornaram 

ferramentas importantes no monitoramento da poluição aquática (Van der Oost et al., 2003). 

Existem muitos estudos que tem utilizado biomarcadores em diferentes espécies de peixes, como 

a indução da CYP1A ou atividade da EROD provocada pela exposição a hidrocarbonetos 

aromáticos (PAH) (Stegeman & Lech, 1991; Parente et al., 2004; Trujillo-Jiménez et al., 2011; 

Santos et al. 2014; Vrankovic & Slavic, 2015), a indução da vitelogenina plasmática devido a ação 

de estrogênios ambientais (Sumpter & Jobling, 1995; Weber et al., 2004), e a indução de adutos 

no DNA causada por PAHs (Shugart et al., 1992), entre outros. 

Embora esses biomarcadores sejam amplamente usados em monitoramento ambiental, 

alguns estudos têm demonstrado que os parasitos também podem modular as respostas destes 

biomarcadores de poluição, gerando resultados falsos-positivos e falsos-negativos (Frank et al. 

2011; Minguez et al. 2012). Alguns estudos têm demonstrado que certos parasitos como 

Apharyngostrigea sp. (Metacercárias) (Pech et al., 2009), Trichodina spp. (Ciliados) (Broeg et al., 

1999), Lepeophtheirus pectoralis (Copépode) e Zoogonoides viviparus (Digenético) (Schmidt et 

al., 2003), podem modular as respostas da CYP1A e da atividade enzimática da EROD. A 

combinação dos parasitos e contaminantes, pode aumentar os efeitos subletais nos peixes, quando 

comparado com o efeito de um desses estressores (e.g. parasitos ou contaminante) atuando sozinho 

(Marcogliese et al., 2010). Embora haja estudos que comprovam esta modulação, o mecanismo 
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pelo qual as infecções e estímulos inflamatórios modulam as atividades das CYPs (CYP1A ou 

EROD), ainda permanecem desconhecidos e pobremente estudados (De-Oliveira et al., 2010). 

Neste sentido, o presente estudo tem como objetivo avaliar a influência das condições 

ambientais das represas do Rio Tietê através das variações das comunidades de parasitos de 

Plagioscion squamosissimus e Geophagus proximus, da indução da atividade da EROD e também 

verificar uma possível modulação dos parasitos sobre a atividade deste biomarcador em P. 

squamosissimus. 
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2. MATERIAL & MÉTODOS 
 

2.1 Área de estudo 

O estudo foi realizado em quatro represas com diferentes condições ambientais (e.g. nível 

de poluição e distância da região metropolitana de São Paulo), localizados no médio/baixo da bacia 

do Rio Tietê (Figura 1), Alto Rio Paraná (Sampaio, 1944), a saber: Barra Bonita (2290’S e 

4834’N); Bariri (2206’S e 4845’N); Ibitinga (2145’S e 4859’N); Promissão  (2117’S e 

4947’N) (Figura 2).  

 

 

Figura 1. Mapa indicando a área de estudo (larga escala = ~400km) que compreende as 

quatros represas foco deste estudo no trecho médio/baixo da bacia do Rio Tietê, Estado de 

São Paulo. 
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Figura 2. Localização dos pontos de coleta (pontos em pretos) nos rios tributários e nas represas 

de Barra Bonita (BB), Bariri (BA), Ibitinga (IB) e Promissão (PR) na bacia do Rio Tietê, Estado 

de São Paulo. 

 

Essas represas foram escolhidos com base nas "Diretrizes de qualidade dos sedimentos para 

a proteção da vida aquática", estabelecido pelo Conselho Canadense de Ministros do Meio 

Ambiente (CCME, 2002) e da Agência Ambiental do Estado de São Paulo (CESTESB, 2012; 

2013). Essas diretrizes estabelecem um critério para classificar os corpos de água com base nas 

concentrações de contaminantes químicos (e.g. Bifenilas policloradas; BPCs). Este critério é 

baseado em dois níveis limite, um abaixo do qual a vida aquática é pouco afetadas (TEL = limiar 

do nível de efeito), e um acima do qual os efeitos sobre a vida aquática é provável, ou seja, mais 

de 50% de probabilidade (PEL = nível de efeito provável) (Burton, 2002). 
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 Represa de Barra Bonita (BB) – intensidade de contaminação por BPCs é considerável a 

muito alta (acima de PEL);  

 Represa de Bariri (BA) - intensidade de contaminação por BPCs é considerável (entre 

TEL-PEL); 

 Represa de Ibitinga (IB) – Intensidade de contaminação por BPCs é baixa (abaixo ou igual 

a TEL). 

 Represa de Promissão (PR) – intensidade de contaminação por BPCs é baixa (abaixo ou 

igual a TEL). 

 

 

 

Figura 3. Classificação de contaminantes químicos em cincos faixas de qualidade e sua relação 

com os critérios TEL e PEL. Abaixo de TEL indica ausência de risco à biota; entre TEL e PEL 

indicam qualidade boa e regular; acima de PEL indica uma qualidade ruim com potenciais efeitos 

sobre a vida aquática (adaptado de CETESB, 2013). 

 

2.2 Delineamento amostral 

Em cada localidade/represa foram estabelecidos três pontos de coleta, a saber: um nos rios 

tributários principais de cada represa e dois na calha/canal central da represa, totalizando 12 pontos 

de coletas distribuídos ao longo de 400km na bacia do Rio Tietê (Barra Bonita = 3; Bariri = 3; 

Ibitinga = 3 e Promissão = 3) (Figura 2). 

Este delineamento foi baseado em Underwood (2000), que recomenda um número de 

réplicas adequadas entre sítios referência/controle e perturbado/poluído. Segundo este autor, a 
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comparação de sítios poluídos e não poluídos deve-se seguir um delineamento hierárquico 

(gradiente), com sítios replicados em cada condição (perturbado/controle), medidos 

simultaneamente e independentemente (Green, 1979; Underwood, 1997). Para evitar grandes 

interstícios entre uma localidade e outra, foi padronizado um dia de coleta para cada represa, com 

duração de no máximo 5 dias por estação (ver detalhes no item 2.3 abaixo).   

As variáveis limnológicas foram obtidas através de um aparelho multissensor da marca 

Horiba (modelo U-50, Kyoto, Japão). Para obter uma média das variáveis abióticas foram feitas 

três medidas para representar melhor a variabilidade das condições de cada represa. Essas medidas 

foram feitas a uma profundidade de 1,5 m. Foram coletadas três medidas para cada ponto amostral 

distribuído nos rios tributários e nas represas de Barra Bonita (BB), Bariri (BA), Ibitinga (IB) e 

Promissão (PR) (ver pontos em pretos na Figura 2). 

Para cada ponto amostral foram medidos os fatores físico-químicos da água como oxigênio 

dissolvido (mg O2.L-1), temperatura da água (ºC), pH, condutividade elétrica (µS.cm-1), sólidos 

dissolvidos totais (g/L) e transparência da água (por meio de um disco de Secchi) com auxílio de 

um aparelho multissensor. A profundidade local também foi verificada com um profundímetro 

digital juntamente com a leitura do aparelho multissensor. Em cada represa foram feitas nove 

mensurações (três em cada ponto da represa) para obter uma média de cada fator abiótico analisado. 

 

2.3 Coleta e processamento dos peixes 

 As duas espécies de peixes foram coletadas usando redes, tarrafas e linha e anzól durante 

três estações/períodos, a saber: pré-chuvoso (Novembro 2012), chuvoso (Março 2013) e seco 

(Julho-Agosto 2013). Essas espécies foram selecionadas em função da abundância, facilidade de 

coleta, importância ecológica, informações prévias das espécies (parasitos, crescimento, 

reprodução e ecologia da espécie) e papel no ecossistema da região (posição trófica), a saber: 
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 Plagioscion squamosissimus (nome popular: Corvina, Figura 4A) – espécie introduzida 

com hábito alimentar carnívora e comportamento sedentária no Rio Tietê, inclusive com 

importância econômica para a pesca na região. Além disso, é uma espécie que já existem 

trabalhos parasitológicos na mesma bacia (Paes et al., 2009; Lacerda et al., 2012). 

 Geophagus proximus (nome popular: Porquinho, Figura 4B) – espécie introduzida com 

hábito alimentar iliófago e detritívoro. É uma espécie abundante e com importância 

econômica para a pesca na região. Ambas as espécies apresentam abundância elevadas o 

que facilita a obtenção de um N amostral robusto para análises parasitológicas e de 

biomarcadores. 

 

Após coletados com redes os peixes foram mantidos vivos com aeração até as necropsias, 

momento em que foi retirado o fígado, embrulhado em papel alumínio devidamente identificado e 

acondicionado em um galão portátil de nitrogênio líquido (-196оC) para a determinação da 

atividade enzimática da EROD (ver detalhes no Capítulo 2) no Laboratório de Toxicologia 

Ambiental (FIOCRUZ, Rio de Janeiro). Após a retirada do fígado, os peixes foram 

individualizados em sacos plásticos e congelados para as análises parasitológicas no Laboratório 

de Parasitologia de Animais Silvestres, Departamento de Parasitologia, UNESP, Botucatu, São 

Paulo. 
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Figura 4. Exemplares de corvina Plagioscion squamosissimus (A) e de porquinho Geophagus 

proximus (B) coletados na bacia do Rio Tietê, São Paulo (Fonte: Ana Paulo Vidotto e Wikipeixes).  

 

2.4 Coleta e identificação dos parasitos 

Os peixes foram necropsiados e examinados quanto à presença de ectoparasitos e 

endoparasitos. Primeiramente, as brânquias foram coletadas e acondicionadas em frascos de vidro 

contendo água quente a 70-75оC. Posteriormente, os frascos foram agitados vigorosamente para 

separar os parasitos do tecido branquial e adicionado álcool absoluto (Boeger & Vianna, 2006).  

Em relação aos endoparasitos os peixes foram dissecados com incisão ântero-posterior, ao 

longo da linha média ventral, tendo-se o cuidado de não provocar danos aos órgãos internos. As 

vísceras foram removidas e colocadas individualmente em placas de Petri com água destilada. Os 

órgãos examinados foram isolados da seguinte forma: olho direito, olho esquerdo, coração, baço, 

vesícula biliar, intestinos, rim, bexiga urinária e gônadas. Os parasitos encontrados foram 
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quantificados e fixados. Os parasitos pertencentes ao Filo Nematoda foram mortos em AFA 

aquecido, e posteriormente mantidos em frascos com álcool 70%.  

Para identificação dos monogenoidea, foram montadas lâminas em Hoyer’s e coradas com 

Tricrômico de Gomori (Humason, 1979). A coleta dos parasitos seguiu protocolos de acordo com 

Eiras et al. (2006) e a identificação baseada em Thatcher (1991, 2006), Moravec (1998), Eiras et 

al. (2010), Cohen et al. (2013). As técnicas de preparação e fixação dos parasitos seguiram os 

protocolos de Amato et al. (1991) e Vidal-Martínez et al. (2001).  

Para a documentação, mensuração e identificação dos parasitos foram utilizados 

microscópios de contraste diferencial (DIC, Leica DM 5000 B), acoplado a um sistema 

computadorizado de análise de imagem (LAS versão 3.8.0). 

 Os parasitos foram depositados na Coleção Helmintológica do Departamento de 

Parasitologia do Instituto de Biociências de Botucatu (CHIBB), da UNESP, Botucatu, São Paulo. 

 

2.5 Análise dos dados 

Os parâmetros parasitológicos usados foram prevalência (P, %) e abundância média 

(AMDP), seguidos do desvio padrão (DP). 

 As diferenças entre machos e fêmeas em tamanho, índice hepatossomático, parasitismo e 

EROD entre as estações do ano foram examinados com o teste de Kruskal-Wallis não paramétrico, 

seguida do teste post-hoc de Dunn. A correlação entre sexo, parasitismo e atividade EROD foi 

determinada pelo coeficiente de correlação de Spearman e através de regressão linear e múltipla 

(Zar, 2010). 

Os dados da atividade da EROD, status reprodutivos, sexo, tamanho e parasitismo foram 

verificados quanto à normalidade (teste de Shapiro-Wilk) e a homogeneidade da variância (teste 

de Bartlet). Quando os requisitos de normalidade e homogeneidade de variância não foram 

atendidos, foram utilizados os testes não paramétricos para todas as análises (Zar, 2010).  
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A análise de covariância (ANCOVA) foi utilizada para avaliar o efeito do tamanho, sexo e 

parasitismo (covariáveis) na resposta da atividade da EROD entre os locais e as estações (Sokal & 

Rohlf, 1995; Zar, 2010). Antes de realizar a ANCOVA propriamente dita, testaram-se o efeito 

dessas covariáveis sobre a variável independente (atividade da EROD) com o teste de 

homogeneidade. Este teste realiza uma regressão entre as covariáveis selecionadas com a variável 

independente (EROD). Neste caso, um efeito de interação significativo entre as covariáveis e a 

EROD indica que a diferença entre os grupos (ou seja, localidade e estações) depende do valor da 

covariáveis (Engqvist, 2005). Este procedimento é importante porque visa controlar os efeitos das 

covariáveis durante as comparações entre os tratamentos, ou seja, quando as covariáveis como 

tamanho, sexo e parasitismo (abundância e espécie) exercem influência nas respostas dos 

biomarcadores (Engqvist, 2005; Koening & Solé, 2012).   

As análises estatísticas foram realizadas utilizando o software Statistica versão 7.1 (Statsoft, 

EUA), e os gráficos foram realizados no software R (R Development Team; http://www.R-

project.org). As diferenças foram consideradas significativas para p <0,05 e os dados foram 

expressos como média ± desvio padrão. 
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3. RESULTADOS 

3.1. Análises limnológicas & qualidade da água baseado em PEL-TEL 

As variáveis abióticas foram diferentes entre as represas estudadas como demonstrada na 

Tabela 1. De um modo geral, as represas de Barra Bonita e Bariri apresentaram os maiores valores 

de condutividade em relação às demais. Os altos valores de condutividade nestas represas estão 

associados às descargas de poluentes, pois estão localizadas mais próximas de grandes centros 

urbanos (região metropolitana de São Paulo). A temperatura oscilou entre as três estações, com 

queda nos meses de inverno em todas as represas. O pH, sólidos dissolvidos totais e oxigênio 

dissolvido também variaram ao longo das estações, mas principalmente entre as represas. A 

profundidade variou entre 5 a 9 em Barra Bonita, 7 a 11 em Bariri, 8 a 12 em Ibitinga e 9 a 12 em 

Promissão. As menores profundidades foram observadas nos períodos secos (Julho-Agosto) de 

cada represa.  

De acordo com dados recentes da CETESB (2013), a represa de Barra Bonita e o Rio 

Piracicaba apresentam índices de contaminação por metais pesados (Cu, Cr, As, Ni acima de PEL), 

hidrocarbonetos aromáticos policíclicos (PAHs: Benzo(a)antraceno, Dibenzo(a,h)antraceno; entre 

TEL-PEL) e bifenilas policloradas (PCBs totais, 2-8 bifenilas policloradas; entre TEL-PEL). A 

represa de Bariri tem sido contaminada por alguns metais pesados (Ag; entre TEL-PEL), bifenilas 

policloradas e alguns pesticidas (p. ex.: Lindano, Endrin; entre TEL-PEL). Enquanto que as 

represas de Ibitinga e Promissão os contaminantes registrados estão abaixo ou igual à TEL. 
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Tabela 1. Valores médios das variáveis limnológicas coletados para cada Represa no Rio Tietê, durante os períodos 

de Novembro de 2012 (pré-chuvoso), Março de 2013 (chuvoso) e Julho-Agosto de 2013 (seco). 

Localidade Estação Temperatura 
(oC) 

pH Oxigênio dissolvido 
(mg/L) 

Condutividade 
(mS/cm) 

Sólidos dissolvidos 
totais (g/L) 

Barra Bonita Pré-chuvoso 26.9±1.2 6.9±0.7 6.2±1.2 324±18.5 187±6.8 

(BB) Chuvoso 26.3±1.1 7.3±1.1 7.2±0.7 315±13.3 168±10.1 

 Seca 21.5±1.3 7.6±1.4 7.6±1.7 244±9.8 158±9.1 

       

Bariri Pré-chuvoso 27.1±1.1 7.4±0.8 5.6±0.9 304±11.1 179±7.1 

(BA) Chuvoso 29.5±1.2 6.7±0.9 4.1±1.3 280±8.7 143±8.1 

 Seca 21.2±1.4 6.9±0.5 6.1±1.2 252±8.9 166±9.1 

       

Ibitinga  Pré-chuvoso 26.9±1.1 7.2±1.3 7.9±1.3 254±7.7 93±5.3 

(IB) Chuvoso 29,9±0.8 7.8±0.7 7.8±1.7 234±8.9 88±5.1 

 Seca 22,3±1.2 7.9±1.8 7.1±0.7 220±4.7 100±5.8 

       

Promissão Pré-chuvoso 28.7±1.4 8.2±1.1 7.9±1.3 115±7.1 75±6.3 

(PR) Chuvoso 31.1±0.8 7.2±0.9 7.8±1.4 220±8.6 111±5.3 

 Seca 24.1±1.2 7.9±1.2 7.7±0.9 148±6.7 134±7.8 

 *Valores = Média±desvio padrão 
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3.2. Análises parasitológicas 

3.2.1 Plagioscion squamosissimus 

 Foram analisados 213 exemplares da espécie Plagioscion squamosissimus coletados 

durante três períodos denominados: pré-chuvoso (Novembro/2012), chuvoso (Março/2013) e seco 

(Julho-Agosto/2014).  

Foram encontradas parasitando P. squamosissimus três espécies de parasitos (Tabela 2), na 

bacia do Rio Tietê, a saber: metacercárias de Austrodiplostomum compactum (Figura 5) 

(Prevalência = 95,3; Abundância média = 34,15±3,12), Diplectanum piscinarius (Figura 6) 

(Prevalência = 99,57; Abundância média = 63,29±3,31); e larva de Contracaecum sp. (Encontrado 

apenas um exemplar). 

 

 

 

Figura 5. Morfologia de Austrodiplostomum compactum (Lutz, 1928). A. Metacercária coletada 

em humor aquoso; B. Detalhe da ventosa oral e das pseudoventosas. Escala em micrômetros (µm).  
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Figura 6. Morfologia de Diplectanum piscinarius Kritsky & Thatcher, 1984. A. Adulto em vista 

dorsal; B. Complexo copulatório. C. Haptor com detalhes das barras e esquamodiscos; D. Haptor 

com detalhes das âncoras. Escala em micrômetros (µm).  

 

As maiores abundâncias de D. piscinarius estão associadas à represa de Barra Bonita nos 

períodos de Novembro de 2012 (Abundância média = 79,36 ± 30,14; H = 5.89; p = 0,004) e Março 

de 2013 (Abundância média = 59,10 ± 21.53; H = 5,36; p = 0,007), com uma diminuição 

significativa nos meses de Julho e Agosto (inverno) em todas as localidades (H = 8,67; gl = 2; p = 

0,013). De um modo geral, observamos uma variação na abundância de D. piscinarius na área mais 

poluída (Barra Bonita), em relação às represas de Bariri e Promissão (H = 6,03; df = 2; p = 0,04).  

Para metacercária A. compactum, as maiores abundâncias variaram entre as represas, sem 

um padrão claro de infecção para esta metacercária no Rio Tietê (Tabela 2). De um modo geral, as 
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diferenças significativas na abundância de A. compactum foram encontradas nos períodos pré-

chuvoso e seco, enquanto que na estação chuvosa não houve diferença entre as represas (p = 0,06). 

A análise de covariância também nos indicou que as abundâncias de D. piscinarius e A. 

compactum variaram significativamente entre as localidades e estações (ANCOVA, F8,404 = 3,44; 

p = 0,0007), quando controlamos a variável tamanho no modelo como covariável (ANCOVA, F2,202 

= 18,1; p < 0,0001). Embora o tamanho influencie as variações nas abundâncias dos parasitos, a 

análise de covariância (ANCOVA) demonstrou diferenças entre as represas (Figura 7) e estações 

(Figura 8), removendo o efeito do tamanho dos peixes durante as análises.  
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Figura 7. Gráficos mostrando a variação das comunidades de parasitos de Plagioscion 

squamosissimus entre as represas durante as três períodos (seco, chuvoso e pré-chuvoso). 
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Figura 8. Gráficos mostrando a variação das comunidades de parasitos de Plagioscion 

squamosissimus entre as represas durante as três períodos (seco, chuvoso e pré-chuvoso). 
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Tabela 2. Dados parasitológicos da corvina Plagioscion squamosissimus coletadas nos reservatórios de Barra Bonita, Bariri e Promissão, 

durante os meses de Novembro de 2012 (Pré-Chuvosa), Março (Chuvosa) e Julho-Agosto de 2013 (Seca). 

N = número de peixes coletados; NP = peixes parasitados; P = prevalência (%); AM = abundância média; DP = desvio padrão; H = Kruskal-Wallis; 
Letras sobrescritas denotam diferenças significativas entre localidades em cada estação; Sítio de infecção: #humor aquoso; *arcos branquiais 

 

Local/Estação A. compactum#  D. piscinarius* 

N NP P (%) AM±DP Min-Max  N NP P (%) AM±DP Min-Max 
Nov/12            

Barra Bonita 30 30 100 55,2±72,3a 3-237  30 30 100 79,4±30,1a 10-137 
Bariri 30 30 100 45,8±37,9a 1-159  30 30 100 60,3±25,6b 6-109 
Promissão 26 21 80,7 18,9±22.1b 0-71  26 26 100 53,7±34,1b 7-132 
H    12,88      5,89  
p    0,002      0,004  

Mar/13            
Barra Bonita 30 28 93,3 10,7±8,8a 0-30  30 30 100 59,1±21,5a 15-108 
Bariri 18 18 100 12,6±9,2a 2-32  18 18 100 46,2±17,9b 16-97 
Promissão 27 27 100 36,5±40,2a 1-146  27 27 100 42,6±18,9b 8-92 
H    5,47      5,36  
p    0,065      0,007  

Jul-Ago/13            
Barra Bonita 27 24 88,9 17,7±36,1a 0-160  27 27 100 12,6±7,3ab 3-27 
Bariri 29 29 100 70,2±63,9b 12-280  29 28 95,5 18,2±10,3a 0-38 
Promissão 18 17 94,4 24,9±48,3a 0-208  18 18 100 10,4±6,1b 4-25 
H    30,99      8,67  
p    0,001      0,013  

TOTAL 235 224 95,3 34,15±47,8 0-280  235 234 99,6 63,29±31,6 0-137 
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3.2.2 Geophagus proximus 

Foram analisados 110 exemplares da espécie G. proximus coletados durante dois períodos 

denominados: pré-chuvoso (Nov/2012) e seco (Jul-Aug/2014). 

Foram encontradas parasitando G. proximus três espécies de parasitos (Tabela 3), na bacia 

do Rio Tietê, a saber: metacercárias de Austrodiplostomum compactum (Figura 4), Sciadicleithrum 

kritskyi (Figura 9); e Sciadicleithrum paranaensis (Figura 10).  

 

 

Figura 9. Morfologia de Sciadicleithrum kritskyi Bellay, Takemoto, Yamada & Pavanelli, 2009. 

A. Adulto em vista ventral; B. Vista anterior com a presença de ovo. C. Haptor com detalhes 

das barras e ganchos; D. Vista anterior com faringe. Escala em micrômetros (µm).  
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Tabela 3. Dados parasitológicos do porquinho Geophagus proximus (N = 110) coletadas nos reservatórios de Bariri, Ibitinga e 

Promissão, durante os meses de Novembro de 2012 (Chuvosa) e Julho-Agosto de 2013 (Seca). 

Local/Estação 
Austrodiplostomum compactum# Sciadiclethrum kritskyi* Sciadiclethrum paranaenses* 

P% AM±DP Min-Máx P% AM±DP Min-Máx P% AM±DP Min-Máx 

Nov/12          

  Bariri 60 5,4±6,6a 0-24 17 0,2±0,41a 0-1 - - - 

  Ibitinga 100 4,1±2,7b 1-8 100 7,2±2,4a 4-11 83 2,1±1,4a 0-4 

  Promissão 40 1,8±2,6b 0-7 100 39,7±15,8b 20-60 100 8,3±3,5b 3-12 

  H  3,74   15,49   14,20  

  p  0,04   <0,001   <0,001  

Jul-Ago/13          

  Bariri 100 15,4±11,3a 3-28 - - - - - - 

  Ibitinga 100 8,2±5,2a 4-17 41 2,3±0,4a 0-2 - - - 

  Promissão 29 1,1±2,6b 0-7 51 6,2±1,8a 0-6 29 4,2±2,8 0-4 

  H  9,32   8,3     

  p  0,009   0,08     

P = prevalência (%); AM = abundância média; DP = desvio padrão; H = Kruskal-Wallis; Letras sobrescritas denotam 
diferenças significativas entre localidades em cada estação (Método de Dunn); Sítio de infecção: #humor aquoso; *arcos 
branquiais 
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Figura 10. Morfologia de Sciadicleithrum paranaensis Bellay, Takemoto, Yamada & 

Pavanelli, 2009. A. Adulto em vista ventral; B. Vista anterior com faringe. C. Haptor 

com detalhes das ganchos; D. Haptor com detalhes das barras. Escala em micrômetros 

(µm).  

 

Em relação as espécies de monogenoideas foram encontradas duas espécies 

parasitando G. proximus, a saber: Sciadiclethrum kritskyi e S. paranaensis. No presente 

estudo foi encontrado uma variação nas abundâncias dessas duas espécies entre as 

represas (Bariri, Ibitinga e Promissão) e entre os dois períodos do ano (chuvosa e seca), 

com as maiores prevalências associadas a represa de Promissão (H = 15,49; p < 0,001) 

(ver Tabela 3). Este padrão de variação das infracomunidades de monogenoideas em G. 

proximus foi inverso ao padrão encontrado para P. squamosissimus, em que as maiores 

prevalências e intensidades estavam associadas as represas mais poluídas (Barra Bonita 
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e Bariri; ver Tabela 2). Embora tenha ocorrido essa variação entre G. proximus e P. 

squamosissimus entre as represas, o efeito dos períodos de seca e chuvoso sobre as 

infracomunidades de monogenoideas das duas espécies foram similares, ou seja, 

apresentaram um diminuição nas abundâncias durante o inverno (Julho-Agosto) (H = 

14,2; p < 0,001), com uma drástica decréscimo na represa de Promissão (Tabela 3).      

 

3.4. Análises da EROD e sua relação com o status reprodutivo, sexo e parasitismo 

3.4.1 Plagioscion squamosissimus 

 Os níveis de atividade da EROD entre estações mostrou uma diferença 

significativa, especialmente em Barra Bonita para ambos os sexos (Capítulo 2; Figura 2). 

Os maiores valores de atividade EROD para os machos foram encontrados no início da 

estação chuvosa (Barra Bonita e Bariri) e seca (Barra Bonita). As fêmeas apresentaram 

os maiores níveis de atividade da EROD em Barra Bonita durante a estação seca (Capítulo 

2; Figura 2). Observou-se também um efeito significativo da sazonalidade na atividade 

hepática da EROD nos machos (Kruskal-Wallis, H = 34,68; df = 8, p <0,001) e fêmeas 

(Kruskal-Wallis, H = 26,64; df = 8, p <0,001).  

Além disso, a análise de covariância (ANCOVA) indicou que o sexo (F1, 178 = 

4,44, p = 0,036) e tamanho (F1, 179 = 4,16, p = 0,042) (Tabela 5) tiveram um efeito positivo 

significativo sobre a variabilidade sazonal dos níveis da EROD na localidade mais 

poluído (Barra Bonita). Em relação às variáveis preditoras no modelo (localidade, estação 

e combinada), podemos observar que há um efeito dessas variáveis sobre a atividade da 

EROD, enquanto se remove os efeitos das covariáveis (sexo e tamanho). De um modo 

geral, foi observada uma correlação negativa entre a atividade da EROD e tamanho das 

fêmeas (Correlação de Spearman, r = - 0,315, n = 76, p = 0,009), com um aumento dos 
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níveis de atividade EROD nas fêmeas menores nas represas com maiores índices de 

poluição (Barra Bonita e Bariri). 

Com respeito ao efeito do parasitismo sobre atividade da EROD não foi observado 

uma influência da abundância de D. piscinarius (ANCOVA, F1,202 = 0,01, p = 0,91) e 

Austrodiplostomum compactum (ANCOVA, F1, 202 = 0,01, p = 0,91) no modelo como 

covariáveis (Tabela 5). No entanto, houve uma influência de D. piscinarius sobre a 

atividade da EROD em Promissão (r = 0,270; n = 67; p = 0,028) e Barra Bonita (r = - 

0,368; n = 83; p = 0,001). A análise de regressão também apontou para o potencial 

influência de D. piscinarius sobre as respostas da EROD em P. squamosissimus (R2 = 

56.1; n = 211; p = 0.009), ou seja, em ambientes onde as abundâncias são elevada há uma 

tendência de decréscimo na atividade da EROD (Figura 11). Embora a maioria dos peixes 

apresentassem elevadas prevalências entre as estações e localidades, as abundâncias de 

Austrodiplostomum compactum não foram suficientes para exercer um efeito detrimental 

sobre a atividade da EROD.  

 

Tabela 5. Resultados da Análise de covariância (ANCOVA) usando sexo, tamanho e 

parasitismo como covariáveis sobre a atividade da EROD em P. squamosissimus entre 

localidades e estações. Os valores significativos (*) indicam que as diferenças 

encontradas entre localidades e estações variam em função das covariáveis usadas neste 

modelo. 

Modelo/Fator  N  F  p 
A. compactum  213  0,013  0,909 
D. piscinarius  213  0,557  0,813 
Tamanho  213  4,44  0,036* 
Sexo  213  4,16  0,042* 
Tamanho*Sexo  213  4,43  0,036* 
Localidade  213  15,03  0,001* 
Estação  213  6,35  0,002* 
Localidade*Estação  213  10,57  0,001* 
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Figura 11. Resultados da regressão entre a atividade da EROD e a abundância de 

Diplectanum piscinarius em Plagioscion squamosissimus no Rio Tietê (R2 = 56.1; n = 

211; p = 0.009; com ajuste para regressão logarítmica: Y = 104.4 – 14.1 x ln(x)). 
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4. DISCUSSÃO 

4.1 Parasitismo e sua relação com as condições das represas 

As espécies de parasitos encontradas no Rio Tietê já foram anteriormente 

reportadas para a corvina P. squamosissimus em outras bacias como Rio Grande (Martins 

et al., 2000), Rio Paraná (Tavernari et al., 2005; Lacerda et al., 2012), Rio Tietê (Paes et 

al., 2009) e Rio Paranapanema (Ramos et al., 2013). A prevalência elevada de D. 

piscinarius também foi observada por Tavernari et al. (2005), no Rio Paraná (97%), 

enquanto que Martins et al. (2000), encontrou uma prevalência mais baixa (52 %) para 

P. squamosissimus no Reservatório de Volta Grande, Rio Grande, MG. Com relação à 

prevalência de metacercárias de A. compactum, Lacerda et al. (2012), também encontrou 

valores altos no Rio Paraná, tanto para prevalência (88,9%), quanto para intensidade 

média (87,5), corroborando os resultados encontrados no presente estudo (Tabela 2).  

Uma potencial explicação para as altas abundâncias de D. piscinarius na represa 

de Barra Bonita é que os contaminantes neste local poderiam estar atuando como 

imunossupressores em P. squamosissimus e com isso, aumentando os níveis de 

parasitismo durante os meses de novembro 2012 e março de 2013 (CESTESB, 2013). 

Em relação a espécie Geophagus proximus, ambas as espécies de monogenoideas 

(Sciadiclethrum kritskyi e S. paranaenses) foram descritas recentemente neste mesmo 

hospedeiro na bacia do Rio Paraná (Bellay et al. 2009). Embora o número de peixes neste 

estudo tenha sido baixo (N = 9), Bellay et al. (2009), encontraram altas prevalências de 

S. kritskyi (Prevalência = 100%) em comparação com S. paranaenses (Prevalência = 

44,4%). Segundo Zago et al. (2013), que estudou essa mesma espécie de ciclídeo na bacia 

do rio São José dos Dourados, encontraram uma riqueza muito maior a que foi observada 

no presente estudo, embora tenha avaliado somente os endoparasitos.   
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O parasitismo por metacercária de Austrodiplostomum compactum em Geophagus 

proximus conhecido como “porquinho” ou “acará tinga” foi relatado em outros estudos 

na bacia do Rio Tietê (Zica et al., 2010) e no Rio São José dos Dourados, um tributário 

do Rio Paraná (Zago et al., 2013). Ambos trabalhos tem registrado altas prevalências no 

Rio Tietê (Prevalência = 97%) e no Rio São José dos Dourados (Prevalência = 58,6%), o 

que corrobora com os encontrados no presente estudo.  

Embora estes estudos tenham relatados altas prevalências, nenhum deles avaliou 

a variação das infracomunidades de metacercária de A. compactum em relação ao efeito 

da poluição e variação sazonal. Foi encontrado uma clara variação das infracomunidades 

de A. compactum em relação as represas e períodos do ano, indicando uma maior 

prevalência e intensidade nas represas com índices de poluição mais elevados. Uma 

potencial explicação para estas altas intensidades de infecções nas área mais poluídas, é 

a presença de altas densidades dos hospedeiros intermediários (p. ex. moluscos) 

(Voutilainen et al., 2009) que são favorecidos pelo incremento da matéria orgânica pela 

ação antropogênica nesses dois reservatórios (Bariri e Ibitinga). 

De acordo com Hoole et al. (1997; 2003), os contaminantes podem exercer um 

efeito letal aos estágios larvais de certos parasitos que tem seus ciclos expostos a água 

como (p. ex. cercárias), resultando em um efeito na interação hospedeiro/parasite. Além 

disso, as altas cargas de matéria orgânica encontradas nas represas mais poluídas e 

eutrofizadas podem favorecer as abundâncias de caramujos (hospedeiros intermediários 

para digenéticos), aumentando com isso a disponibilidade de estágios infectantes 

(cercárias) para os peixes (Valtonen et al., 1997).  

Embora esses trabalhos tenham registrados uma variação na prevalência e 

abundância desses parasitos em P. squamosissimus e G. proximus, nenhum deles levou 

em consideração a influência da poluição (gradiente de poluição), bem como da variação 
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espaço-temporal (e.g. estações seca e chuvosa) ou os dois fatores combinados (gradiente 

de poluição + sazonalidade) sobre a estrutura das comunidades de parasitos. Neste 

sentido, o presente estudo sugere um potencial efeito da poluição combinada com as 

variações temporais e espaciais (entre os períodos de seca e chuva) sobre a estrutura das 

infracomunidades e comunidades componentes de parasitos da corvina e porquinho ao 

longo de um trecho de 400 km nos rios e represas da bacia do Rio Tietê. 

Vários estudos têm demonstrado que a poluição por contaminantes como metais 

pesados PCBs e PAHs pode causar redução na abundância e na diversidade de parasitos 

heteroxênicos, embora parasitos com ciclo de vida diretos (p. ex. monogenoideas) sejam 

menos afetados (Diamant et al., 1999; Sures, 2004; Vidal-Martínez et al., 2010). Esses 

últimos acabam tendo mais contato com o ambiente, podendo adaptar-se mais facilmente 

as mudanças do meio (Valtonen et al., 1997; MacKenzie, 1999; Perez-del Olmo et al., 

2007).  

Além disso, os contaminantes podem atuar como imunossupressores, favorecendo 

o incremento de novas infecções nos peixes expostos as condições de poluição, como 

demonstrado em P. squamosissimus. No entanto, para G. proximus foi encontrado um 

padrão inverso, com altas intensidades de monogenoideas nos peixes no sítio referência 

(Promissão). Neste caso, a poluição poderia estar afetando as novas infestações das 

infrapopulações dessas duas espécies de monogenoideas. Sendo assim, as alterações da 

abundância e intensidade dos parasitos aquáticos, levando a mudanças na estrutura e 

composição da comunidade de parasitos como resposta a diferentes formas de poluição 

podem ser usadas como bioindicadores de impactos ambientais (MacKenzie et al., 1995; 

Vidal-Martínez et al., 2010).  

No entanto, é importante ressaltar, que antes de propor o uso de parasitos de peixes 

como eficientes bioindicadores de impactos ambientais é necessário um mais estudos com 
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séries temporais de dados de mais de um ano para estabelecer uma relação causal clara 

entre a variação das comunidades de parasitos e a presença de contaminantes (Pech et al., 

2009; Vidal-Martínez et al., 2010). Ou seja, é importante distinguir o efeito das flutuações 

naturais do ambiente em comparação com as atribuídas à poluição. Embora no presente 

estudo nós tenhamos encontrado uma variação significativa das comunidades de parasitos 

entre os gradientes de poluição (represas), não podemos ainda estabelecer uma relação 

causal atribuída somente à poluição, mas um efeito combinado entre essa variável 

(estresse químico) e as variações abióticas (temperatura) e sazonais (estações chuvosa e 

seca).  

De acordo com Vidal-Martínez (2010), os estudos com bioindicadores devem 

levar em conta a variação ambiental (sazonalidade, poluição, biomarcadores, etc.), para 

estabelecer uma tríade de fatores, bem como o uso de experimentos (bioensaios) para 

testar de forma controlado as variáveis em questão. Embora os experimentos sejam muito 

úteis para testar hipóteses como as levantadas aqui neste estudo, eles não refletem as 

condições reais que ocorrem no campo, onde as variáveis do hospedeiro (status 

reprodutivos, sexo, tamanho), sazonalidade (períodos chuvosos e secos) e poluição (p. ex. 

gradiente de poluição), geralmente se combinam para exercer um efeito aditivo, sinérgico 

ou antagônico sobre a saúde dos peixes e também sobre a estrutura e composição das 

comunidades de parasitos. 

 

4.2 Parasitos de peixes como moduladores das respostas dos biomarcadores  

O papel dos parasitos como moduladores das respostas dos biomarcadores de 

poluição tem sido investigados no campo e laboratório em vários organismos aquáticos, 

como molusco (Baudrimont et al., 2006), crustáceos (Gismondi et al., 2012), e 

principalmente peixes (Sures et al., 2004; 2008). Embora o presente trabalho tenha 
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encontrado uma potencial modulação do monogenoidea D. piscinarius sobre as respostas 

deste biomarcadores em ambientes poluídos (e.g. Barra Bonita e Bariri), ainda é cedo 

concluir para este efeito, haja vista que em condições de campo temos grande 

variabilidade, tornando difícil estabelecer uma única causa.  

Embora tenha ocorrido uma ausência de efeito de infecção de A. compactum sobre 

a atividade da EROD em P. squamosissimus, alguns estudos com outras espécies de 

peixes já têm demonstrado que certos parasitos como Apharyngostrigea sp. 

(Metacercárias) (Pech et al., 2009), Trichodina spp. (Ciliados) (Broeg et al., 1999), 

Lepeophtheirus pectoralis (Copépoda) e Zoogonoides viviparus (Digenético) (Schmidt et 

al., 2003), podem afetar a resposta da EROD. Neste sentido, no que diz respeito à espécie 

A. compactum, sugerimos que deve haver um limite no número de parasitos a partir do 

qual um efeito significativo nos níveis da atividade da EROD deve tornar-se evidente.  

Essa modulação exercida pelos parasitos sobre as respostas dos biomarcadores, 

pode também interferir com o mecanismo natural de proteção dos organismos (e.g. 

processo de biotransformação), o que aumenta os efeitos da exposição aos contaminantes 

(Sures, 2008). Em alguns casos, os efeitos dos parasitos não é detectável em ambientes 

controle (e.g. sítios de referências), mas tornar-se patogênico em águas poluídas 

(Marcogliese et al., 2010; Marcogliese & Pietrock, 2011). 

De acordo com De-Oliveira et al. (2010), o mecanismo pelo qual as infecções e 

estímulos inflamatórios modulam as CYPs (CYP1A ou atividade da EROD), ainda 

permanecem desconhecidos e pobremente estudados. Neste sentido, há necessidade de 

mais estudos que investigue o papel das infecções nos organismos alvos de 

biomonitoramento, para evitar resultados equivocados e subestimados.   
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5. CONCLUSÃO 

 Nossos resultados sugerem que as variações nas abundâncias dos parasitos de 

peixes na bacia do rio Tietê são dirigidas por um conjunto de variáveis naturais e 

relacionada a poluição de cada represa, tornando difícil estabelecer uma única causa para 

as mudanças nos parâmetros parasitológicos. Esses resultados refletem a necessidades de 

estudos de longa duração para efetivamente compreender a dinâmica dos parasitos num 

contexto natural e perturbado. 

 Além disso, os resultados também sugerem que os parasitos podem modular a 

atividade da EROD num contexto de campo, embora haja a necessidade de testar em 

laboratório essa modulação em peixes.  
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CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

1. Uso de parasitos de peixes e biomarcadores como indicadores de impactos 

ambientais 

 

O uso dos parasitos de peixes como bioindicadores de impactos ambientais tem 

crescido nos últimos anos, demonstrando um grande potencial para estudos de 

biomonitoramento ambiental. 

Os resultados obtidos neste estudo nos indicam um possível efeito das condições 

das represas sobre as comunidades de parasitos, principalmente em relação às 

abundâncias de D. piscinarius em Plagioscion squamosissimus nas represas de Barra 

Bonita e Bariri (sítios mais poluídos segundo dados da CETESB, 2012 & 2013) durante 

as estações pré-chuvosa e chuvosa. Em relação a espécie Geophagus proximus, podemos 

observar que houve uma variação nas três espécies de parasitos, com destaque para as 

espécies Sciadicleithrum kritskyi e S. paranaensis que apresentaram as maiores 

prevalências e intensidades na represa de Promissão. Embora tenha se observado uma 

possível influência da poluição sobre a variação das abundâncias de D. piscinarius, S. 

kritskyi e S. paranaensis vimos também que a sazonalidade exerce um efeito significativo 

sobre essas comunidades parasitárias. Portanto, o uso de parasitos como bioindicadores 

de impactos ambientais devem considerar também o papel que as componentes espaciais 

e sazonais têm sobre as comunidades de parasitos, para evitar interpretações errôneas e 

equivocadas. Vale ressaltar que, para o uso efetivo dos parasitos como ferramentas de 

monitoramento são necessários mais estudos de longa duração, bem como a realização 

de experimentos que possam controlar melhor as variáveis testadas.    
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Outro aspecto importante é que a elevada indução da atividade da EROD nos 

sítios mais poluídos indica que os contaminantes da classe dos hidrocarbonetos 

aromáticos policíclicos (PAHs), se encontram biodisponíveis para as comunidades de 

peixes locais (biota).  

Além disso, nós observamos uma regulação do status reprodutivos nas fêmeas 

sobre a atividade da EROD em Barra Bonita e Bariri durante novembro de 2012 e março 

de 2013. Uma possível explicação para a associação entre a atividade da EROD e o sexo 

é que o estado reprodutivo das fêmeas influenciou os níveis da EROD. Alguns trabalhos 

têm sugerido que a supressão dos níveis de EROD nas fêmeas maduras é devido ao 

hormônio 17β-estradiol (Whyte et al., 2000; van der Oost et al. 2003), que exerce uma 

modulação dessa enzima (EROD) durante o início da ovulação até a desova. Nossos 

resultados revelaram que, o estado reprodutivo das fêmeas é um fator importante em 

relação aos machos que deve ser considerado em estudos com a EROD.  

 

2. Parasitos como moduladores da atividade da EROD em peixes  

 

Nos últimos anos, vários estudos tem alertado para o efeito dos parasitos como 

moduladores das respostas dos biomarcadores de poluição. Com respeito à modulação de 

D. piscinarius sobre a atividade da EROD em P. squamosissimus em Promissão 

(correlação positiva) e Barra Bonita (correlação negativa), podemos concluir que os 

parasitos podem influenciar significativamente as respostas deste biomarcador. No caso 

de Promissão, o incremento da abundância de D. piscinarius causa aumento da atividade 

da EROD, enquanto que em Barra Bonita (sítios mais poluídos), ocorreu o inverso. Em 

Barra Bonita, os parasitos exercem um declínio sobre a resposta da EROD, o que poderia 

gerar resultados falsos positivos ou negativos. Embora a atividade da EROD seja 
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específica aos contaminantes da classe PAHs e PCBs, vimos neste estudo que os parasitos 

podem interferir com essas respostas, sugerindo que os estudos de biomarcadores com 

EROD, devem levar em consideração o fator parasitismo. No que diz respeito a ausência 

de modulação de A. compactum sobre a atividade da EROD, sugerimos que deve haver 

um limite no número destas metacercárias, ou seja, altas abundâncias, a partir do qual um 

efeito significativo nos níveis da atividade da EROD deve tornar-se evidente.  

 

De um modo geral, este estudo sugerem: 

 

 Altas intensidades de parasitos e alterações hormonais em peixes podem 

modular esse biomarcador em áreas poluídas; 

 Parasitos podem interferir com os mecanismos de proteção do hospedeiro 

(processo de biotransformação), levando a um aumento do efeito da 

exposição a contaminantes: 

 A variação sobre a atividade EROD é devido ao efeito combinado em áreas 

mais poluídas = parasitos + hormônios reprodutivos + sazonalidade + 

biodisponibilidade de química indutores; 

 Finalmente, alterações hormonais e parasitos devem ser levados em conta 

na interpretação dos efeitos da poluição e outros estressores ambientais no 

campo de estudos com biomarcadores e bioindicadores. 

 


