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RESUMO 
 

O objetivo principal deste trabalho foi avaliar a qualidade do efluente de uma indústria de papel e celulose 
através de parâmetros físico-químicos e biológicos, em tilápias adultas quanto às possíveis alterações dos 
níveis plasmáticos de hormônios sexuais, colesterol total e fração LDL, proteínas totais, albumina e 
globulinas, e também quanto aos índices somáticos de fígado e gônadas. Foram utilizadas 24 tilápias fêmeas 
e 24 tilápias machos, peso entre 20-70g. A classificação sexual foi por observação da genitália. Após 
aclimatação, foram acondicionados em tanques contendo efluente a 1%, separados em machos e fêmeas, 
ambiente controlado (temperatura de 25ºC, iluminação em claro/escuro 12/12h, sob aeração constante). 
Foram alimentados com ração comercial, uma vez ao dia, pela manhã. Dois grupos de peixes controle 
(macho/fêmea), não expostos ao efluente, foram mantidos nas mesmas condições. Foi utilizado o efluente 
final do processo de produção de polpas branqueadas por processo convencional e tratado. Em 4 semanas 
foram analisados 12 peixes por semana, sendo 6 fêmeas e 6 machos em exposição ao efluente e, de maneira 
idêntica, os peixes controle. O sangue foi coletado da veia caudal com uma seringa com heparina. Após a 
coleta de sangue, fez-se a eutanásia dos peixes por secção da medula espinhal. Em seguida foram medidos o 
comprimento e o peso do corpo e coletado o fígado e as gônadas para pesagem. As gônadas foram fixadas 



 

 xii 

em formalina 10% tamponada, e encaminhadas para preparação de lâminas para estudo histopatológico. As 
análises bioquímicas de metabólitos sangüíneos e parâmetros hematológicos foram realizados através de 
técnicas convencionais em análises clínicas. A determinação da concentração de estradiol e testosterona 
foram feitas por quimiluminescência, os demais metabólitos foram dosados por colorimetria. Os resultados 
obtidos com os machos apontaram para um aumento nos níveis de testosterona a partir da 3a semana, após 
um período de indução. Efeito inverso foi obtido para estradiol, cuja concentração foi reduzida nas duas 
primeiras semanas, seguida por uma discreta correção. A relação numérica entre as concentrações de 
testosterona/estradiol, ao longo do período de exposição, mostrou uma clara desregulação hormonal. A 
concentração de colesterol total apresentou um acentuado aumento apenas na 4a semana. A fração LDL do 
colesterol acompanhou o perfil de alteração do colesterol total. O aumento dos índices somáticos de fígado e 
de gônadas foram bem caracterizados. As concentrações das proteínas totais e das globulinas permaneceram 
elevadas durante a maior parte do período, enquanto que a concentração de albumina reduziu-se nas duas 
primeiras semanas, retornando ao valor inicial na 4a semana. Nas fêmeas ocorreu diminuição progressiva do 
estradiol, ao longo do período, enquanto que para testosterona, observou-se um aumento a partir da 1a 
semana, permanecendo neste valor até o final do período experimental. A concentração de colesterol total 
apresentou-se reduzida nas 3 primeiras semanas e elevada na 4a semana. A fração LDL foi mais elevada 
apenas na 4a semana. A concentração das proteínas totais aumentou a partir da 2a semana permanecendo 
elevada até a 4a semana.  Comportamento diferente foi apresentado pela concentração de albumina, que se 
manteve inalterada nas 4 semanas de exposição. A concentração das globulinas também manteve-se elevada 
durante todo o período. O índice somático de gônadas permaneceu elevado durante as 4 semanas de 
exposição. Para o índice somático de fígado, os valores foram mais elevados nas 3 primeiras semanas, 
retornando ao valor dos peixes controle na 4a semana.  Em ambos os sexos ocorreram alterações histológicas 
em gônadas. Os resultados mostraram uma evidente desregulação endócrina, marcada pela diminuição do 
estradiol e aumento da testosterona, caracterizando uma masculinização. Corroborando este mesmo 
resultado, a relação hormonal mostrou um forte predomínio de testosterona em ambos os sexos. Além disto, 
os níveis do colesterol total e LDL aumentaram no decorrer do período, sugerindo uma resposta à demanda 
de hormônios esteroidais, mais especificamente, a testosterona. O aumento das proteínas totais, globulina, 
ISF e  ISG, indicaram uma reação de resposta orgânica a uma agressão xenobiótica. As alterações 
histológicas poderiam estar relacionadas a masculinização. O efluente estudado causou desregulação 
endócrina em tilápias, sugerindo fortemente que o tratamento industrial do efluente, não foi suficiente para 
evitar esta toxicidade. 

 

Palavras chave: Tilápias, Hormônios esteróides, Papel e celulose, Desregulação, Masculinização. 

 
 
 

ABSTRACT 
 

The quality of bleaching effluent from the pulp and mill industry was analyzed by physical, chemical and 
biological parameters. Adult tilapias (Oreochromis niloticus) were available to determine levels of plasmatic 
sexual hormones, cholesterol total and LDL fraction, total proteins, albumin and globulins. Were available 
too, the somatic indices of liver and gonads. Were used 24 tilapias female and 24 tilapias male, with weight 
between 20-70g. The sexual classification was by macroscopic visualization of genitals. After 
acclimatization period, they was exposed in 1% effluent in tanks, separately in males and females, within 
control environment, with 25ºC, light/dark (12/12h), constantly aeration. Fishes ate commercial food once a 
day in the morning. Two groups (male/female) of fishes not exposed to effluent was received the same 
environment conditions. The effluent was from the finish process of conventional bleaching and was treated. 
During 4 weeks, 12 fishes were analyzed, where 6 was male and 6 was female both exposed to effluent and 
more 6 of each sex not exposed to effluent. The blood was draw by caudal vein with a heparinezed syringe. 
After draw the blood, were made euthanasia fishes by spine medulla section. Was measured the length and 
the weight of the body and separately, the gonads and liver. The gonads were fixed in formalin-10% 
tamponade, and made histopathologic study. Biochemistry and hematology’s parameters were made by 
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conventional methodologies in biochemistry analyzes. Estradiol and testosterone was available by 
quimiluminescence, and the others metabolites by colorimetria. Male results show on a 3rd week a increase 
level of testosterone after de induction period. Inverse effect was reach for estradiol, where concentrations 
on 2 first weeks were reduced, follow by a discrete correction. The rate between testosterone/estradiol, 
spending de experiment, showed a evident endocrine disruption. Total cholesterol has a high increase just on 
the 4th week. LDL has the same comportment that total cholesterol. Somatic index of liver and gonads have 
an increased. Total protein and globulin levels, staying high for almost complete period, while albumin have 
lower levels on 1st and 2nd weeks and return to initial values on the 4th week. Continued reduction level of 
estradiol of female was showed, while testosterone increased since 1st week. Total cholesterol showed a 
reduction level on the 1st to 3rd weeks, although, on the 4th week showed a increased level. The LDL was 
high level just on 4th week. Total proteins increased since 2nd week until 4th week. Differently, albumin level 
staying without alterations for all the time of experiment. Globulins have increased for all weeks. Somatic 
index of gonads show high levels for 1st to 4th week. However, somatic index of liver, the values were 
increased until 3rd week. Both sexes have gonadal histological alterations. The results show an evident 
endocrine disruption, markedly for reduced level of estradiol and increased of testosterone characterizing a 
masculinization. Corroborant results of hormonal rate show the predominant level of testosterone in both 
sexes. The levels of total cholesterol and LDL have increased during the period and this may suggest a 
reaction about demands of steroidal hormones, mainly the testosterone. The increased of total proteins, 
globulins, somatic index of liver and gonads, proposed an organic reaction to a xenobiotic aggression. 
Histological changes can be associated with the masculinization. The effluent investigated make disruption 
endocrine in tilápias. 

 

Key Words: Tilapias, Steroidal hormones, Pulp and mill, Disruption, Masculinization. 

 
 
 

 
 
 
 
 
 
 
 



1. INTRODUÇÃO 

 

Há muitos anos o mundo vem se modernizando e com ele vem aumentando o 

consumo de papel por todos os setores da sociedade, seja para uso pessoal ou 

profissional. Este grande consumo fez com que houvesse investimento na abertura de 

novas indústrias do ramo em diversos países, sem, no entanto, ocorrer o mesmo 

investimento suficiente em tecnologia para tratamento de seus efluentes. Em países 

como Alemanha, Suécia, Finlândia, Canadá e Estados Unidos, o avanço tecnológico 

observado na indústria papeleira foi induzido por uma legislação eficaz quanto aos 

parâmetros e características a serem observados na avaliação da qualidade de efluentes 

industriais. Hoje existem muitas indústrias no mundo e principalmente no Brasil, que 

mantém a mesma estrutura de 30 anos atrás, inclusive no processo de produção Kraft, 

utilizando ainda, no processo de branqueamento, o cloro elementar ou substâncias 

cloradas como  dióxido de cloro ou ainda hipoclorito de sódio, gerando uma grande 

quantidade de compostos organoclorados. Além destes compostos clorados outras 

substâncias integram o este grupo que de alguma forma prejudicam os diferentes 

ecossistemas, sendo causadores de desregulação hormonal. O processo convencional 

de branqueamento de polpas, que emprega cloro elementar, gera um dos efluentes com 

índice de toxicidade estimado mais elevado (Soares et al. 1997; 2000; Karels & Oikari, 

2000). As técnicas universalmente utilizadas na descontaminação de efluentes 

derivados da indústria papeleira são principalmente as lagoas aeróbicas e lodos 

ativados onde o processo consiste, basicamente, na agitação dos efluentes na presença 

de microorganismos e oxigênio atmosférico, durante o tempo necessário para 

metabolizar e flocular uma grande parte da matéria orgânica (Efluentes Papeleiros 

2004). Ou o método é mal executado ou é ainda ineficaz para este tipo de produto, já 

que o efluente tratado e o próprio lodo das lagoas são tóxicos ao ambiente (Soares et 

al. 1997). Efluentes industriais tratados e não tratados são a origem primária de 

estrógenos sintéticos não-esteroidais (Pojana et al., 2004). 

 Efluentes de indústrias de papel e celulose podem causar sobre organismos 

aquáticos desde modificações de comportamento e de distribuição populacional 

(Munkittrick et al. 1994) até efeitos mais drásticos como alterações no crescimento, 
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lesões de órgãos e desregulação hormonal, entre outros (Owens, 1991, MacLatchy et 

al. 1997). Nos últimos anos, o impacto dos químicos ambientais com atividade 

endócrina, também chamados de substâncias endócrino desreguladoras (SEDs), na 

diferenciação sexual de peixes tem sido a principal preocupação (e.g., Arcand-Hoy e 

Benson, 1998; Jobling et al., 1998; Lange et al., 2001). Efluentes industriais tratados e 

não tratados são a origem primária de estrógenos sintéticos não-esteroidais (Pojana et 

al., 2004). 

 Masculinização tem sido reportada de águas próximas a efluente de papel e 

celulose na Suécia (Larsson & Forlin, 2002). 

Os mecanismos de ação de muitos agentes suspeitos de afetarem um ou mais 

aspectos da função reprodutiva, ainda não foram totalmente determinados. Um 

químico pode envolver múltiplos sítios de ação e complexos distúrbios nos processos 

homeostáticos. Alterações nos genes codificadores de enzimas esteroidogênicas pode 

negativamente alterar produção de estradiol (E2) (Kazeto et al., 2004). Desreguladores 

endócrinos e seus metabólitos podem, se estruturalmente similares aos ligantes 

endógenos, interagir diretamente com o ligante do receptor fisiológico nas células das 

gônadas ou órgãos acessórios sexuais.  Isto pode mimetizar a ação do hormônio 

resultando numa estimulação do receptor em efeitos biológicos (agonista), ou podem 

bloquear ou reduzir a ligação e sua atividade biológica dos hormônios naturais 

presentes (antagonista). Efeitos indiretos podem também resultar de indução química 

ou inibição de enzimas metabólicas causando mudanças na produção ou eliminação de 

hormônio endógenos ou alterações em proteínas carreadoras no sangue. As 

conseqüências destas interferências no organismo do peixe são preocupantes se 

considerarmos a possibilidade de real de desequilíbrio ecológico. 

 Os peixes foram escolhidos para este estudo por serem considerados excelentes 

bioindicadores, no estudo de impacto de efluentes  direcionados para ambientes 

aquáticos (Soares et al. 1997). Os peixes são muito sensíveis a modificações do meio 

em que vivem, constituindo o grupo de animais mais evoluído que depende 

exclusivamente de água. Mais especificamente, no caso de desregulação hormonal 

gerada por efluentes de papel e celulose, já existem muitos trabalhos preconizando o 

uso de peixes como bioindicadores de teste-padrão para avaliação do impacto do 
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efluente sobre o ambiente aquático (Ankley et al., 2001 e Sharpe et al., 2004). A 

maioria dos estudos que investigam a desregulação endócrina tem sido focado em 

peixes segundo Segner et al. (2003). A reprodução dos peixes é a fase mais importante 

na vida do animal, pois através dela ele garante a manutenção de sua espécie. È um 

processo fisiológico mediado pela complexa atuação de eventos neurohormonais que, 

desencadeado por estímulos ambientais, provocam no peixe, reações específicas que 

culminam com a desova. 

Hoje a piscicultura vem se destacando na produção mundial de alimentos devido 

a alta produção em curto espaço de tempo e em espaços relativamente menores que os 

necessários para outros tipos de produção animal. No caso da produção de peixes, a 

Tilápia é valorizada devido a suas características de altas taxas de reprodução, rápido 

crescimento e alta prolificidade. Na piscicultura de tilápias, objetiva-se o cultivo de 

machos por seu ganho de peso mais rápido, sendo assim, as pós-larvas, por 

apresentarem sexo indefinido, são alimentadas por 21 a 28 dias com ração contendo 

hormônios masculinizantes. Estes níveis de hormônios presentes no peixe para 

consumo, são ínfimos, sem produzir efeito significativo nas pessoas. Seria muito 

interessante a descoberta de outra substancia que substituísse o hormônio administrado 

aos peixes. Hormônio é um produto caro e que necessita de extrema atenção ao seu 

manuseio. 

 Parte integrante de um grande projeto desenvolvido pelo Laboratório de 

Ecotoxicologia, este estudo avaliou o comportamento hormonal, metabolismo 

bioquímico, histologia de gônadas e índices somáticos de peixes tilápia (Orechromis 

niloticus) quando expostos ao efluente tratado de uma indústria catarinense de papel e 

celulose.  

 Responder se houve ou não desregulação hormonal e o relacionamento entre as 

alterações e o efluente aos quais os peixes foram expostos, foi o objetivo da pesquisa. 

A coleta e analise de todos os dados possibilitou fazer uma relação entre os dados 

considerados alterados, em relação a um grupo controle, e o efeito destes no peixe e 

por conseqüência, no ecossistema. 
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2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1. A INDÚSTRIA PAPELEIRA 

 

Em todo o mundo as indústrias de papel e celulose têm, nas últimas décadas, 

apresentado mudanças no processo fabril na tentativa de atender as necessidades de 

aumento de produção e de respeito a algumas regras ambientais. A Associação 

Brasileira de Celulose e Papel – BRACELPA (2004) divulga, em seu site, dados 

(Quadro 1) relacionados ao desempenho das indústrias brasileiras em 2003. Relata que 

são 220 empresas em 450 municípios, gerando mais de 100 mil empregos com um 

saldo comercial de US$2,5 bilhões, e ocupando o 7º lugar no ranking mundial em 

produção de celulose, e 11º em produção de papel. Tais indústrias utilizam apenas 

madeira de florestas plantadas com eucalipto e pinus em 394 municípios. Segundo 

Bassa et al., (2002), atualmente o Brasil ocupa a primeira posição entre os produtores e 

exportadores mundiais de polpa celulósica branqueada de eucalipto, e ainda possui 

enorme potencial de crescimento. 

QUADRO 1 – DESEMPENHO DO BRASIL EM 2003 

• 220 empresas, em 450 municípios, em 16 estados e nas cinco regiões brasileiras 
• 100 mil empregos diretos nas indústrias e florestas 
• US$ 3,1 bilhões a exportar em 2003, gerando saldo comercial de US$ 2,5 bilhões 
• R$ 1,7 bilhão em impostos pagos em 2003 
• 9 milhões de toneladas de celulose produzidas por ano (7º do mundo) 
• 7,9 milhões de toneladas de papel produzidas por ano (11º do mundo) 
• Utiliza exclusivamente madeira de florestas plantadas (eucalipto e pinus) 
• 1,5 milhão de hectares de florestas plantadas em 11 estados e 394 municípios 
• 1,5 milhão de florestas nativas preservadas e cultivadas 
• 3 milhões de toneladas de papel reciclado anualmente 

FONTE: BRACELPA, (2004) 
 

Ainda segundo a BRACELPA, em 2002 (Quadro 2), a Klabin liderava a 

produção de papel com 1610000 toneladas, seguida por Suzano, International Paper, 

Votorantin, Ripasa, Rigesa, Orsa, Trombini, Norske Skog, em ordem decrescente de 

produção, responsáveis por 64% da produção nacional, com praticamente 4,9 milhões 

de toneladas.  
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QUADRO 2 - BRASIL – MAIORES PRODUTORES DE PAPEL – 20021 
Empresa        Produção (x 103  toneladas) 

Kablin          1610 
Suzano          769 
International Paper          591 
Votorantin          570 
Ripasa           387 
Rigesa           297 
Orsa           268 
Trombini          201 
Norske Skoga         173 
FONTE: BRACELPA, (2004) 
 

As indústrias de Papel e Celulose Klabin S.A. iniciaram suas operações 

aproximadamente há 100 anos em São Paulo. Hoje a companhia é a maior produtora 

integrada de produtos de celulose e papel na América Latina, com 27 fábricas. Seus 

ativos incluem um total de 236000 hectares de plantações de eucaliptos e pinheiros 

com alta produtividade em cinco estados, todos próximos à Mata Atlântica (Paraná, 

Santa Catarina, Rio Grande do Sul, São Paulo e Bahia). 

A distribuição da produção mundial de papel por tipo em porcentagem segue 

um padrão semelhante ao demonstrado no Quadro 3, onde os papéis e cartões para 

embalagem representam mais de 50% da produção. 
QUADRO 3 – PRODUÇÃO MUNDIAL DE PAPEL POR TIPO – 2001 –  % 

 
FONTE: POU, MIGUEL SAMPOL, (2003) 
 

O desenvolvimento da silvicultura brasileira, implantação de unidades 

produtoras de polpa celulósica modernas e as tecnologias empregadas nas industriais 

brasileiras de polpação, as quais utilizam em sua maior parte o processo Kraft, 
                                                 
1 9 empresas, 4,9 milhões de toneladas e 64% da produção brasileira. 
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contribuem para a primeira posição do Brasil no cenário mundial no que diz respeito à 

celulose de fibra curta de eucalipto. 

Numa tentativa de adequação às questões ambientais e econômicas, o processo 

Kraft vem sendo objeto de numerosos estudos visando aumentar o rendimento do 

processo e melhorar a qualidade do produto final obtido (Bassa et al., 2002). 

QUADRO 4 - COMPOSIÇÃO DA PRODUÇÃO 2004 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

FONTE: BRACELPA, (2005b)  
 
 
2.1.1. Componentes da Madeira 

 

2.1.1.1.  Celulose  

Consiste em longas cadeias poliméricas de moléculas de glicose. Responsável 

principal da estrutura da parede celular dos vegetais, possui as principais propriedades 

desejadas para a produção de papel.       

2.1.1.2.  Hemicelulose 

São cadeias poliméricas ramificadas e curtas de glicose e outras moléculas de 

açúcares, particularmente pentoses. Estas preenchem os espaços das paredes celulares 

das plantas. Hemiceluloses são mais solúveis em água e então, normalmente, são 

removidas durante o processo de polpação. 
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2.1.1.3.  Lignina  

É uma estrutura polimérica randômica formada por unidades fenólicas tri-

dimensionais, responsável pela união e rigidez das fibras de celulose. A polpação 

química e o processo de branqueamento, seletivamente, removem a lignina sem 

degradar as fibras. 

2.1.1.4.  Extrativos  

Correspondem a 3-5 % da parte mole da madeira. Este material inclui hormônios 

vegetais, resinas e ácidos graxos, que, junto com outras substâncias, ajudam o 

crescimento e a resistência a doenças. Estas substâncias são altamente tóxicas à vida 

aquática e, particularmente, são responsáveis pela toxicidade aguda dos efluentes de 

papel e celulose.  

2.1.2.  Tipos de Madeira e composição 

QUADRO 5 - CARACTERÍSTICAS DE FIBRAS DE MADEIRA  

 Mole Dura 

Conteúdo de Celulose 42% +/- 2% 45% +/- 2% 

Conteúdo de Lignina 28% +/- 3% 20% +/- 4% 

Conteúdo de Extrativos 3% +/- 2% 5% +/- 3% 

Comprimento de Fibra 2-6 mm 0.6-1.5 mm 

 

Quanto ao tipo de fibra, as madeiras podem ser divididas em duas classes 

gerais, fibras moles e duras (Quadros 4 e 5). As coníferas podem ser classificadas 

como de fibra mole. As de fibra dura são aquelas que perdem suas folhas a cada ano 

(caducifólias).     

Madeiras moles com suas fibras compridas e rudes são geralmente usadas para 

prover força à folha de papel. Fibras de madeiras duras são mais finas e conformáveis, 

dando à folha de papel uma superfície lisa imprimível e opaca. Estas fibras de madeira 

duras são também mais fáceis de branquear e dar brilho, devido à menor quantidade de 

lignina. 
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Papel geralmente consiste de uma combinação de polpas de fibras duras e fibras 

moles, reunindo força e superfície imprimível para atender à demanda. 

 

2.1.3.  Processo de Polpação 

 
A polpação visa separar as fibras das madeiras e estas da lignina, com o mínimo 

prejuízo às propriedades das fibras. No processo de polpação química, sob calor, 

substâncias químicas são adicionadas a cavacos de madeira num cozimento sob 

pressão, no chamado digestor. 

Os processos químicos da polpação podem ser classificados em: ácido (pH 

entre 1 e 3), bissulfito (4,5), neutro (entre 6 e 10) e alcalino (entre 11 e 14). Entre os 

alcalinos, podemos destacar os processos: sulfito, soda e sulfato ou Kraft, que é o 

único método utilizado no Brasil atualmente (Papel e Celulose, 2004).  

No processo Kraft, uma solução aquosa de hidróxido de sódio e sulfito de 

sódio, conhecida como líquor branco, seletivamente dissolve a lignina e a solubiliza no 

líquido em cozimento. Após 2 a 4 horas, a mistura composta de polpa, um concentrado 

de químicos da polpação e o material refugado da madeira são descarregados do 

digestor. A polpa é lavada para separá-la do líquor negro – concentrado químico e o 

refugo da madeira. Polpação Kraft é um processo de baixo rendimento – somente 45% 

da madeira usada tornam-se polpa. A polpa é chamada de polpa marrom ou polpa não 

branqueada, por conter ainda 5 a 10% de lignina oxidada residual, e neste ponto está 

pronta para ser branqueada. Polpas de fibra mole, de um processo de cozimento 

convencional, contêm em torno de 4.5% de lignina. Esta lignina será removida e a 

polpa se tornará clara durante o processo de branqueamento. 

Fantuzzi Neto (1997) sumariza as vantagens do processo Kraft: alta qualidade 

da polpa, eficiência na recuperação de reagentes químicos, grande flexibilidade com 

relação às espécies de madeira e auto-suficiência na produção de energia. Como o 

processo de polpação é praticamente fechado, apenas 3 a 5 % do licor é destinado ao 

efluente, sendo o restante utilizado como fonte de energia, após passar por um 

processo de concentração por evaporação. Entretanto, o processo Kraft apresenta 

algumas desvantagens, segundo Bassa et al., (2002), sendo as principais: alto custo de 
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investimento na construção da fábrica, problema de odor dos gases produzidos, baixo 

rendimento de polpação e alto custo de branqueamento. 

Hartler (1996) e Herschmiller (1997) comentam que o impacto ambiental da 

formação de compostos organoclorados durante o branqueamento tornou indispensável 

a diminuição do teor de lignina residual nas polpas celulósicas não branqueadas. 

  

2.1.4.  Processo de Branqueamento 

 

O branqueamento consiste numa seqüência de tratamentos físicos e químicos 

para melhora de algumas propriedades das fibras celulósicas, como alvura, limpeza e 

pureza química. No branqueamento de pastas químicas, das quais a maior parte da 

lignina foi removida na polpação, a remoção de cor atinge apenas a lignina 

remanescente e seus derivados. É um mercado ainda dominado pelo cloro molecular e 

dióxido de cloro, com ascensão para o peróxido de hidrogênio, oxigênio, dióxido de 

cloro e ozônio (Papel e Celulose, 2004). 

A remoção da lignina ocorre no estágio inicial, seguido por uma lavagem da 

polpa para a retirada de qualquer material orgânico solúvel e, posteriormente, num 

estágio final, a polpa é branqueada. 

Os branqueadores químicos podem ser classificados em agentes fortemente 

oxidantes, álcalis e removedores de metal. Os agentes oxidantes podem degradar a 

lignina  removendo a cor da polpa, de acordo com as condições de operação. 

O cloro elementar (Cl2) é um efetivo agente deslignificante. Como as ligações 

de lignina são quebradas, os átomos de cloro são adicionados aos produtos da 

degradação da lignina, produzindo assim, uma quantidade significante de material 

orgânico clorado. 

O ozônio (O3) também é um efetivo agente deslignificante com boa capacidade 

de clarear a polpa. Ozônio não era utilizado no passado devido à falta de habilidade 

das fábricas em lidar com a seletividade do agente, uma vez que ele ataca a lignina, 

assim como a fibra de celulose. No entanto, o desenvolvimento de tecnologias recentes 

tem permitido a redução de custos efetivos num processo de branqueamento com 

ozônio. 
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O dióxido de cloro (ClO2) é um agente químico altamente seletivo que pode 

deslignificar e clarear a polpa. Oxida a lignina sem adicionar átomos de cloro aos 

fragmentos de lignina, no entanto, pequenas quantidades de cloro elementar e outros 

compostos clorados formados durante o processo de branqueamento, reagem com a 

lignina degradada para formar compostos organoclorados. 

O oxigênio molecular é um agente deslignificante muito efetivo, barato e que é 

usado no inicio do processo de branqueamento e possui uma seletividade 

intermediária. 

O hipoclorito de sódio (NaOCl) é um agente deslignificante barato formado por 

uma combinação de cloro elementar e álcali na indústria. Hoje em dia está em desuso 

devido à grande formação de clorofórmio quando usado no branqueamento. 

O peróxido de hidrogênio (H2O2) é usado principalmente no clareamento de 

polpas no estágio final do processo, sendo muitas vezes utilizado no fim da seqüência 

de branqueamento convencional para prevenir a perda de alvura. 

 

2.1.5.  Extração Álcali 
 

A soda cáustica (hidróxido de sódio) solubiliza os produtos de lignina 

degradados (Quadro 6). 

Cloro, dióxido de cloro e ozônio trabalham melhor em condições ácidas, num 

pH entre 1,5 a 4,0. Quando a reação de branqueamento termina, a polpa é lavada para 

remover a lignina degradada ou outros rejeitos orgânicos, os quais são carreados pela 

água empregada no processo. Muitos destes rejeitos orgânicos, no entanto, consistem 

de ácidos orgânicos e álcoois. Estes compostos não são solúveis em água acidificada, 

portanto, permanecem com a polpa durante a lavagem. Por esta razão, a lavagem 

(extração) é realizada em meio alcalino. 

QUADRO 6 - PROCESSO DE EXTRAÇÃO ÁLCALI 

R-COOH + NaOH => R-COO-Na + H2O 

Ácido orgânico insolúvel 
em água  

Soda cáustica 
(hidróxido de 
sódio) 

 Sal de sódio orgânico  
solúvel em água  Água 
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No estágio de extração álcali, estes ácidos orgânicos e álcoois reagem com a 

soda cáustica (hidróxido de sódio) para formar compostos de sódio orgânicos e água. 

A maioria dos dejetos orgânicos e cores presentes no efluente da indústria vêm do 

primeiro estágio de extração. Há muito menos dejeto orgânico na segunda fase do 

estágio, se a primeira é utilizada, porque pouca lignina é removida nos últimos 

estágios do processo de branqueamento. 
 

2.1.6.  Química do Cloro 
 

Cloro elementar e dióxido de cloro reagem diferentemente com a lignina. Cloro 

elementar quebra a molécula de lignina pela adição de cloro a lignina. Dióxido de 

cloro transfere oxigênio à lignina para quebrar um anel. Ácido hipocloroso também é 

formado. Isto pode reagir diretamente com anéis aromáticos da lignina ou ser 

convertido a cloro elementar. 

Assim, o único caminho para não formar dioxinas e compostos organoclorados 

no processo de branqueamento, é a eliminação de todas as bases clorídricas do 

processo de branqueamento. 
 

2.1.7.  Remoção de Metais 
 

Metais de transição presentes na madeira reagem com ozônio e peróxido de 

hidrogênio, desta forma, eles são removidos antes de se juntarem à polpa. 

 
2.1.8.  Branqueamento com Cloro 

 

Assim que a polpa, no processo de branqueamento, é exposta ao cloro ou ao 

dióxido de cloro, a concentração de íons derivados de cloro resultantes, faz com que 

seja corrosivo para ser recirculado e reaproveitado, sem água,  no processo de queima 

para geração de energia na câmara de recuperação. Então, a parte orgânica do efluente 

é descartada no sistema de tratamento e finalmente direcionada aos rios e lagos. 
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2.1.9.  Efluentes Papeleiros 

 

O elevado potencial poluente das indústrias papeleiras está relacionado 

principalmente com a geração de grandes volumes de efluentes, os quais, além de 

fortemente coloridos, contêm variadas concentrações de substâncias persistentes e 

tóxicas. Estatísticas relativamente recentes indicam que a produção mundial de polpas 

de madeira corresponde a aproximadamente 50 milhões de toneladas, o que implica 

uma liberação diária de mais de 62 milhões de metros cúbicos de efluentes, volume 

equivalente ao consumo doméstico de água de aproximadamente 200 milhões de 

pessoas. Muitos estudos que buscam diminuir o volume e a toxicidade destes efluentes 

têm sido realizados. Entretanto, o impacto ambiental causado por estas descargas 

líquidas continua sendo um problema de caráter grave (Efluentes Papeleiros, 2004). 

O processo de polpação predominante no mundo, denominado processo Kraft, é 

responsável pela geração de efluentes com alta demanda bioquímica de oxigênio 

(DBO), turbidez, cor, sólidos suspensos, e baixas concentrações de oxigênio 

dissolvido. No branqueamento,  etapa posterior à polpação, universalmente realizado 

através da cloração, ocorre a formação de um grupo de substâncias de estrutura 

diversa, denominadas “cloroligninas”. 

As indústrias papeleiras descarregam no meio ambiente uma grande variedade 

de substâncias químicas reconhecidamente tóxicas, como clorofenóis, cloroligninas, 

ácidos orgânicos, resinas ácidas e, particularmente, dioxinas e seus derivados clorados 

(Kringstad e Lindstrom, 1984; Suntio; 1988; Soares e Duran, 2001).   

Mais de 300 substâncias orgânicas têm sido detectadas em efluentes de 

branqueamento, algumas de reconhecido efeito tóxico e/ou genotóxico (fenóis 

clorados, derivados de catecol e guaiacol, dioxinas, etc.) (Efluentes Papeleiros, 2004). 

Muitas destas substâncias apresentam grande resistência à degradação biológica e 

química que, associada à natureza hidrófoba dos mesmos, potencializa seus efeitos 

tóxicos pela bioacumulação. Em ambientes aquáticos, onde os sedimentos podem ser 

enriquecidos em concentração de compostos clorados, especialmente os clorofenóis, 

os efeitos biológicos decorrentes de bioacumulação via cadeia alimentar, são de 
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extrema importância (Carlberg et al., 1987; Talka & Priha, 1987), mormente se o atual 

agravamento da disponibilidade de água para consumo humano for considerado. 

Atualmente existe uma forte tendência pela utilização de processos de 

branqueamento isentos do cloro elementar (processos ECF, Elemental Chlorine Free) e 

inclusive, isentos de qualquer insumo clorado (processos TCF, Totally Chlorine Free). 

Estes novos procedimentos permitiram a completa eliminação de compostos 

organoclorados adsorvíveis no efluente. O processo convencional de branqueamento 

de polpas que emprega cloro elementar gera um dos efluentes com índice de 

toxicidade estimado mais elevado (Soares et al., 1997; 2000; Pedrosa et al., 1997; 

Wilhelm Filho et al., 1997; Karels & Oikari, 2000). No entanto, alguns estudos 

demonstram que a toxicidade dos efluentes da indústria papeleira não é uma função 

exclusiva do teor de organo-halogenados totais (AOX).  Isto significa que a utilização 

desta nova tecnologia de branqueamento permite reduzir a zero o nível de AOX nos 

efluentes, mas a toxicidade não é significativamente reduzida.  

As técnicas universalmente utilizadas no tratamento de efluentes derivados da 

indústria papeleira são representadas por lagoas aeróbias e lodos ativados. Em geral, 

tratamentos anaeróbios são pouco utilizados. Normalmente, a toxicidade aguda é 

eliminada nas lagoas aeróbias; no entanto, ligninas cloradas de elevada massa 

molecular são resistentes à degradação por consórcios de bactérias isoladas destas 

lagoas. O sistema de lodos permite uma diminuição mais significativa de compostos 

clorados (40%), em comparação aos resultados conseguidos em lagoas aeróbias (25%). 

O processo consiste, basicamente, na agitação dos efluentes na presença de 

microrganismos e oxigênio atmosférico, durante o tempo necessário para metabolizar 

e flocular uma grande parte da matéria orgânica. Embora este tipo de tratamento se 

mostre bastante eficiente, o sistema de lodo ativado apresenta o grande inconveniente 

de ser bastante susceptível à composição do efluente (cargas de choque), além de 

formar quantidades exageradas de lodo. Atualmente, existem programas que 

consideram a utilização destes lodos como fertilizantes para solo, contudo, muitas 

vezes o lodo não pode ser utilizado com fins agrícolas, devido à presença de 

determinados contaminantes.  
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Em países como Alemanha, Suécia, Finlândia, Canadá e Estados Unidos, o 

avanço tecnológico observado na indústria papeleira foi induzido por uma legislação 

eficaz quanto aos parâmetros e características a serem observados na avaliação da 

qualidade de efluentes industriais. 

 

2.2.  CARACTERIZAÇÃO DATILÁPIA DO NILO  

 

A piscicultura vem se destacando na produção mundial de alimentos devido à 

alta produção, em curto espaço de tempo, e em espaços relativamente menores que os 

necessários para outros tipos de produção animal. No caso da produção de peixes, a 

tilápia é valorizada devido às suas características de altas taxas de reprodução, rápido 

crescimento e alta prolificidade. 

Tem grande tolerância às temperaturas extremas, sendo que as mínimas letais 

variam de 8 a 13 °C e a máxima entre 38 e 44 °C, ambas dependentes da adaptação. A 

temperatura ideal é aquela entre 27 e 32ºC. As tilápias toleram baixas concentrações 

de oxigênio dissolvido na água. O pH ideal da água no cultivo de tilápias deve ser 

mantido entre 6 a 8,5. Abaixo de 4,5 e acima de 10,5 a mortalidade é significativa. 

Através de um excelente filtro branquial e de uma produção de muco faríngeo, 

as tilápias conseguem aglutinar pequenas partículas, tendo um maior aproveitamento 

de alimento. Além disso, o estômago das tilápias é mais ácido (1,25 – 1,60) comparado 

aos de outros peixes, facilitando a digestão das algas e dos fitoplânctons. 

QUADRO 7 – TILÁPIA DO NILO – VISTA INTERNA 

 
FONTE: PADUA, D. M. C. (2005)  
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QUADRO 8 – CLASSIFICAÇÃO DA TILÁPIA DO NILO 
•  Classe: Actinopterygii 
•  Ordem: Perciformes 
•  Familia: Cichlidae, 

subfamilia: Pseudocrenilabrinae 
•  Gênero e espécie: Oreocrhomis niloticus 
•  Nome Comum: Tilápia do Nilo 
 

  

Introduzida no Brasil na década de 50 e originária do continente africano, 

atualmente a tilápia é um peixe encontrado em quase todo país, tanto em cultivos 

comerciais como em reservatórios e açudes.  

Entre as várias espécies de tilápia utilizada na piscicultura, a tilápia do Nilo 

(Oreochromis niloticus) (Quadro 8 e 9), tem sido a mais cultivada. 

QUADRO 9 – TILÁPIA DO NILO – VISTA EXTERNA 

 

FONTE: PISCICULTURA TERRA MÃE (2006) 
 

No gênero Oreochromis, as fêmeas realizam incubação oral dos ovos e proteção 

pós larvas. É um peixe que pode chegar a 5 quilos, 60 cm de comprimento e viver até 

9 anos, tendo como habitat águas oceânicas, rios, estuários e lagos. Possui hábitos, 

principalmente diurnos e alimentam-se de fitoplâncton e/ou algas bênticas. 

A desova freqüente e o cuidado parenteral por duas ou mais semanas consomem 

muita energia da fêmea, e faz com que praticamente não se alimentem durante este 

período. Por esta razão, as criações são focadas na produção de alevinos masculinos. 

Na piscicultura de tilápias, objetiva-se o cultivo de machos por seu ganho de 

peso mais rápido, sendo assim, as pós-larvas, por apresentarem sexo indefinido, são 

alimentadas por 21 a 28 dias com ração contendo hormônios masculinizantes. 
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No cultivo de tilápias com o intuito de produção de carne (peso médio acima de 

400 gramas / peixe) a técnica de reversão sexual para a obtenção de tilápias 

monossexo é de essencial importância para uma atividade economicamente viável. 

Como as tilápias atingem a maturidade sexual entre o 4º e o 6º mês de vida, elas 

possuem uma alta capacidade de reprodução, e podem superpovoar o tanque de 

engorda antes mesmo de atingir os 400g desejados. Essa superpovoação de viveiros e 

tanques resulta em uma maior competição pelo alimento e, consequentemente, em um 

crescimento insatisfatório para uma atividade econômica. Além disto, as tilápias 

fêmeas utilizam uma grande parte de sua energia para a produção de óvulos em vez de 

converter essa energia em carne. Somado a esse problema, as fêmeas incubam seus 

ovos na boca protegendo as pós-larvas durante no mínimo 2 semanas e, logicamente, 

deixando de comer por este período. Assim, o macho chega a crescer até 2,5 vezes 

mais rápido que a fêmea (Brunello, 2004), tornando a obtenção de uma população 

monossexo de machos torna-se de grande eficiência na produção de carne de tilápias. 

  
2.2.1.  Fisiologia Reprodutiva  

 
O processo reprodutivo em peixes é conhecido por ser significantemente mais 

variado do que nas outras classes de vertebrados, com algumas espécies sendo machos 

sexualmente maduros, e mais tarde convertendo-se naturalmente em fêmeas, ou vice- 

versa. 

Em termos de filogenia, os agnatos da ordem Ciclostomata, são considerados os 

mais primitivos e os teleósteos os mais recente. O desenvolvimento gonadal nos 

teleósteos é completamente controlado pela pituitária, a qual é ligada ao hipotálamo 

por uma inervação direta e um sistema porta sanguíneo, como nos demais vertebrados. 

Nos teleósteos os hormônios esteroidais estão envolvidos na diferenciação das gônadas 

e ductos acessórios. O balanço entre andrógenos e estrógenos durante a diferenciação 

sexual determina quais gônadas sexuais serão desenvolvidas, como conseqüência, a 

determinação sexual genética pode ser alterada epigenéticamente cancelada.  

Uma espécie de peixe gonocorista é definida pela existência de testículos ou 

ovários. O sexo gonadal é determinado durante a fase sensitiva do estágio de 
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desenvolvimento sexual e, naturalmente, não se modifica no decorrer da vida 

(Hahlbeck et al., 2004a). A maioria das espécies de peixes é gonocorista sob condições 

naturais, no entanto, a diferenciação sexual pode ser variável e sujeita as influências de 

fatores externos (Chan and Yeung, 1983; Patiño, 1997). 

Intersexualidade (ou intersexo) é uma condição que muitas espécies de peixes 

gonocoristas têm, os quais possuem funções específicas de apenas um sexo, mas com 

suas gônadas contendo células que são geralmente típicas do sexo oposto (ovário-

testículo ou testículo-ovário) (Sadovy and Shapiro, 1987). Intersexo pode ser definido, 

em linhas gerais, como co-ocorrência de tecido ovariano e testicular (Hahlbeck et al., 

2004a). 

 Intersexualidade, ou mesmo a reversão total gonadal podem ser induzidas por 

certas condições ambientais, principalmente temperatura, ou pelo tratamento com 

hormônios esteróides. O período no qual as espécies gonocoristas são susceptíveis à 

ação de fatores externos coincide com o período de diferenciação sexual, e ambos 

diferem de espécie para espécie (Yamamoto, 1969; Chan and Yeung, 1983; Hunter 

and Donaldson, 1983; Piferrer et al., 1993; Blazquez et al., 1995, 1998b). Indivíduos 

que apresentam intersexualidade, algumas vezes são também chamados de 

hermafroditas (Brown e Scott, 1988). No entanto, mais estritamente, uma espécie é 

hermafrodita se uma substancial proporção de indivíduos, numa dada população, 

funciona como ambos os sexos, simultaneamente ou seqüencialmente, durante alguma 

etapa de sua vida (Sadovy and Shapiro, 1987). Embora, intersexualidade muitas vezes 

seja considerada anormal, em ciprinideos como a carpa, aparenta ser normal, se 

ocorrer com baixa incidência (Komen et al., 1989; Jobling et al., 1998), sendo que 2–

4% de intersexos foram observados em controles (Blazquez et al., 2001). Indivíduos 

apresentando intersexo são muitas vezes observados em peixes tratados com esteróides 

para induzir reversão sexual (Piferrer and Donaldson, 1989; Piferrer et al., 1993; 

Blazquez et al., 1995, 1998b).  

Inúmeros estudos têm investigado a regulação neuroendócrina da reprodução 

em peixes maduros, incluindo eixo hipotálamo-hipófise, retro-alimentação esteróide e 

a liberação de gonadotropina (Liley e Stacey, 1983; Nagahama, 1994; Blazquez et al., 

1998a; Habibi e Huggard, 1998; Kah et al., 1997).  
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A expressão do sexo é composta por dois eventos distintos, a determinação 

sexual e a diferenciação sexual. A determinação sexual é responsável pelo sexo 

genético, enquanto que a diferenciação sexual é responsável pelo desenvolvimento das 

gônadas (sexo gonadal ou fenotípico). A interação desses dois eventos resulta em dois  

fenótipos: macho ou fêmea, seja morfológica,  comportamental, ou funcionalmente 

(Piferrer, 2001). 

  

2.2.2.  Determinação sexual 

Geralmente a determinação sexual em peixes é mais variável que em mamíferos 

ou aves. O sexo genético é determinado na fertilização, pela combinação dos 

cromossomas provenientes do ovo e do espermatozóide (Yamazaki, 1983). A 

determinação sexual é definida como a soma de genes responsáveis pela formação das 

gônadas e de suas características. Esses genes podem estar espalhados pelo genoma ou 

a maioria deles concentrados em um par de cromossomas que, neste caso, são 

chamados de cromossomas sexuais. Três modelos de determinação sexual podem ser 

aplicados em peixes: cromossômico, poligênico e interação genótipo-ambiente 

(Piferrer, 2001). 

Segundo Tabata [2000], a determinação sexual cromossômica é orientada por 

cromossomas sexuais em pares de cromossomas (denominados de 

heterocromossomas), os quais acumulam a maioria dos genes responsáveis pelo 

desenvolvimento sexual, apesar de a maioria dos peixes não apresentar 

heterocromossomas, não sendo morfologicamente distintos. Porém, com base em 

análises citogenéticas, reversão sexual e cruzamentos controlados, oito sistemas 

cromossômicos já foram descritos segundo Tave (1993). Estes sistemas variam desde 

sistemas simples, como XX/XY ou WZ/ZZ, até os mais complexos, envolvendo mais 

que um par de cromossomas sexuais ou diferentes números de cromossomas, 

dependendo do sexo. O sexo em que os cromossomas são iguais é chamado de 

homogamético, e heterogamético quando os cromossomas são diferentes.  
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QUADRO 10 – DETERMINAÇÃO SEXUAL EM VERTEBRADOS 

Determinação Sexual Genotípica Taxonomia 

(Classe, Ordem, Sub-ordem) XX/XY ZZ/ZY 

Determinação sexual  

Temperatura-dependente 

Mamíferos !   

Aves  !  

Répteis    

          Crocodilos   ! 

          Tartarugas ! ! ! 
          Squamates     

                    Lagartos ! ! ! 
                    Cobras  !  

Anfíbios    

          Anuros  ! ! ! 
          Urodelos  ! ! ! 
Peixes     

          Teleósteos ! ! ! 
XX/XY, macho heterogamético; ZZ/ZW, fêmea heterogamética 
FONTE: ADAPTADO DE PIEAU, C. ET AL., (1994). 
 

Em termos de determinação sexual, os peixes exibem principalmente a influência 

genotípica (XX/XY e ZZ/ZW), conforme Quadro 10, porém também são muito importantes 

os fatores ambientais como temperatura, fotoperíodo, salinidade e altas densidades de 

estocagem. Diversos estudos mostram que fatores exógenos podem alterar a diferenciação 

sexual em várias espécies de peixes (Baroiller et al., 1995; Struessmann et al., 1997; Pavlidis 

et al., 2000), ressaltando a importância das condições ambientais, tanto na piscicultura quanto 

nas pesquisas envolvendo peixes.      

Os sistemas cromossômicos XX/XY e ZW/ZZ são os mais freqüentes entre as espécies 

cultivadas e, neles a proporção sexual na progênie não difere significativamente de 1:1. No 

sistema XX/XY, as fêmeas são homogaméticas, e os machos heterogaméticos, enquanto que 

no sistema ZW/ZZ, as fêmeas são heterogaméticas e os machos homogaméticos. A 

denominação de XY ou ZW é usada apenas para evitar confusões, quando se descreve os dois 

sistemas (Tave, 1993). 
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2.2.3.  Diferenciação Sexual 

 A Diferenciação sexual em peixes é um processo muito instável e, em muitos 

casos, um alto grau de plasticidade fenotípica de caracteres sexuais continua por toda 

sua vida. A diferenciação sexual de gônadas em peixes acontece após incubação e, em 

muitas espécies, até mesmo anos após a incubação (Blazquez et al., 1998b). Durante o 

estágio inicial da vida, quando as gônadas ainda estão sexualmente indiferenciadas, a 

diferenciação gonadal de peixes permanece especialmente suscetível à ação de fatores 

endógenos e exógenos (Fenske e Segner, 2004). Inclui os primeiros eventos que 

ocorrem desde a gônada primordial, até a diferenciação completa em testículos ou 

ovários.  

 A diferenciação sexual ocorre próximo ao período final da absorção do saco 

vitelínico, quando se inicia a alimentação (Yamazaki, 1983). Nas trutas arco-íris, os 

primeiros sinais da diferenciação aparecem primeiro nas fêmeas, entre 18 e 28 dias 

após a eclosão, a uma temperatura de incubação de 11,5°C (Van den Hurk e Sloff, 

1981). Dependendo da temperatura da água, as pós-larvas de tilápias definem seus 

sexos entre o 15º e o 30º dias. Nesses estágios iniciais do desenvolvimento, a 

diferenciação sexual é bastante lábil e a reversão completa e funcional dos sexos pode 

ser facilmente obtida pela administração de hormônios esteroidais (Yamamoto, 1969). 

 A natureza do indutor endógeno da diferenciação sexual ainda não está 

totalmente esclarecida, mas muitas evidências reforçam a idéia de que os esteróides 

sexuais são, de fato, indutores naturais da diferenciação sexual em peixes. Mais 

recentemente, pesquisas têm enfocado a importância das enzimas esteroidogênicas no 

processo da diferenciação sexual em peixes e outros vertebrados. 

  Também é sabido que as gônadas dos peixes desenvolvem capacidade de 

sintetizar esteróides sexuais logo no início de seu desenvolvimento.  

2.2.4.  Reversão  

De acordo com Yamamoto (1969), desde a década de 30, vem se pesquisando o 

uso de hormônios para a manipulação dos sexos em peixes. Os resultados obtidos 

nesses estudos proporcionaram não somente informações sobre os mecanismos 
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genéticos da diferenciação sexual, mas também demonstraram as potencialidades de 

suas aplicações em espécies economicamente importantes, onde os cultivos 

monosexos são vantajosos (Tabata [2000]). 

 Sendo assim, é possível através de uma aplicação de hormônios obter uma 

população monosexo (macho ou fêmea) de tilápia ou outros peixes. O tipo de 

hormônio é que caracteriza uma população de machos ou de fêmeas. Em produção de 

tilápias busca-se 100% na reversão sexual e isso pode ser conseguido com a adição de 

hormônio masculinizante na ração como a metiltestosterona, a fluoximesterona, o 

acetato de trembolona, entre outros. A masculinização tem sido conduzida usando-se 

17 alfa-metiltestosterona (MT), o qual é sintético e mais potente do que os hormônios 

naturais e, portanto, a dose empregada é menor. Por outro lado, por demandar maior 

tempo para ser degradado na natureza é mais nocivo ao ambiente. A reversão sexual 

pode ocorrer também pela imersão das pós-larvas em água contendo o hormônio, mas 

neste caso os resultados são inconstantes e o gasto de hormônio é superior à técnica de 

adição à ração. O desempenho esperado na reversão sexual após o 28º dia é de 

sobrevivência maior que 85%, tamanho dos alevinos entre 3 a 5 cm e principalmente 

com índice de reversão acima de 99% (Brunello, 2004). 

Não há na literatura relatos que indiquem a possibilidade de tilápias revertidas 

voltarem ao seu sexo original. Tilápias revertidas são machos funcionais e não 

produzem ovos. Outro ponto interessante é que o macho funcional tem a capacidade de 

reproduzir-se com outras fêmeas, mesmo que seu genótipo seja de fêmea e que apenas 

apresente aparência de macho. Em comparação, no cruzamento de uma população de 

machos normais " XY " de tilápias com fêmeas normais " XX " obtêm-se uma F-1 

(primeira geração) de pós-larvas igual a 50% de machos XY e 50% de fêmeas XX. Já 

no cruzamento de machos que sofreram reversão hormonal " XX " com fêmeas 

normais " XX ", obtêm-se uma F-1 com 100% de fêmeas XX. Portanto, não se 

recomenda o uso de machos revertidos para a produção de pós-larvas, pois com o 

índice de 100% de fêmeas, seria difícil conseguir atingir os 99% de reversão desejada 

(Brunello, 2004).  
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Como é utilizada uma substância sintética, no caso do hormônio, muita dúvida é 

gerada em torno deste ponto, pois busca-se saber o nível residual do hormônio no 

peixe. A taxa de declínio do resíduo é bastante rápida, em torno de 120 a 150 dias, 

porém incompleta. Peixes revertidos exibem concentrações de hormônio mais elevadas 

do que peixes não tratados. Sendo assim, um ser humano deveria comer de 500 a 2500 

Kg de filé de tilápia diariamente para ingerir o equivalente a uma dose diária de 

metiltestosterona usada em tratamentos médicos (Brunello, 2004).  

 
 

2.2.5.  Avaliação da eficácia da reversão sexual 

 

Para ter certeza de que um peixe é macho devem-se analisar suas duas gônadas, 

porém, somente após o 3º ou 4º mês de idade, o qual pode acarretar em um maior 

custo para a obtenção dos resultados na relação custo benefício da produção (Brunello, 

2004). 

Outro método é a visualização das gônadas através da microscopia, a qual pode 

ser aplicada ao final da reversão, ou no máximo 15 dias após a reversão dos peixes. 

Essa técnica permite a classificação de indivíduos machos, intersexos e fêmeas. A 

presença de ovócitos nas gônadas indica uma fêmea. Gônadas com aspecto granular e 

sem a presença de ovócitos indicam um macho, e finalmente, gônadas que apresentam 

áreas com ovócitos e o restante com aparência granular como os machos, indicam 

indivíduos intersexo os quais não foram completamente revertidos (Brunello, 2004).     

 

2.3.  XENOBIONTES E AVALIAÇÃO DE IMPACTO AMBIENTAL  
 

 Enquanto muitos estudos sobre substâncias que causam alterações na fisiologia 

endócrina humana são individuais, a preocupação com os animais estende-se à 

população e à perpetuação da espécie dentro do ecossistema estudado.  

Já é bem documentado que muitos agentes químicos naturais e antropogênicos 

interferem nos organismos vertebrados e invertebrados (Fry e Toone, 1981; Colborn et 

al., 1993; Bergeron et al., 1994; Sumpter, 1995; Matthiensen e Gibbs, 1997; Tillmann 
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et al., 2001). O impacto de diferentes tipos de efluentes de atividades humanas sobre 

várias espécies de peixes tem sido reportado em diferentes regiões do mundo (Vos et 

al., 2000). 

As conseqüências da exposição de vertebrados a xenobióticos em ambientes 

aquáticos têm sido o foco de muitos estudos nos últimos anos (ex. Sumpter, 1998; 

Tyler et al., 1998; Lister and VanDer Kraak, 2001). Pesquisadores têm usado uma 

grande variedade de técnicas para investigar em peixes os impactos da exposição a 

agentes químicos, incluindo pesquisa de campo (Folmar et al., 1996; Sepúlveda et al., 

2002), experimentos em rios artificiais (Dubé and MacLatchy, 2000), e estudos em 

laboratório (Tremblay and Van Der Kraak, 1998; McArdle et al., 2000; Dubé and 

MacLatchy, 2001). Poluentes ambientais tais como metais, pesticidas e outras 

substâncias orgânicas são sérios riscos a muitos organismos aquáticos. A concentração 

na qual o composto é letal pode depender de muitos fatores, incluindo a característica 

da espécie e a qualidade da água (Scott e Sloman, 2004). 

Efluentes de indústrias de papel e celulose podem causar, sobre organismos 

aquáticos, desde modificações de comportamento e de distribuição populacional 

(Munkittrick et al., 1994) até efeitos mais drásticos como diminuição da taxa de 

crescimento individual, hipertrofia e disfunção hepática e renal (Munkittrick et al., 

1991), aumento do nível de certas oxidases hepáticas (Munkittrick et al., 1991), 

desenvolvimento irregular ou atrofia de gônadas (Owens, 1991), maturação sexual 

irregular e comprometimento da reprodução em peixes, deformação vertebral 

(Munkittrick et al., 1991), alterações morfológicas em células sangüíneas (Owens, 

1991, Soares et al., 2000), alteração do nível de esteróides sangüíneos (MacLatchy et 

al., 1997), modificações fisiológicas e histopatológicas (Owens, 1991, Soares et al., 

2000). Também a capacidade mutagênica de alguns compostos existentes nestes 

efluentes, tais como cloroguaiacóis e clorocatecóis, tem sido claramente evidenciada 

(Krinstad & Lindstrom, 1984 ; Souza, 2006). 

Grandes esforços têm sido empregados para gerar dados sobre toxicidade 

baseados em testes cuja referência é a morte fisiológica (i.e., mortalidade) de animais 

aquáticos, porém, testes de letalidade aguda ignoram ‘morte ecológica’ que pode 
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ocorrer após exposição de baixa toxicidade. Mesmo que os animais não fiquem 

visivelmente debilitados por um contaminante, eles podem perder a função num 

contexto ecológico se o seu comportamento normal estiver alterado. 

Em verdade, análises de poluentes em ecossistemas naturais muitas vezes 

mostram concentrações bem abaixo daquelas que causam significante mortalidade 

(Jensen e Bro-Rasmussen, 1992; Cabrera et al., 1998; Norris et al., 1999), mascarando 

assim os efeitos de toxicidade em longo prazo. Portanto, uma grande quantidade de 

pesquisas tem sido conduzida para entender os efeitos da toxicidade na fisiologia e 

sobrevivência de muitos animais (e.g., Wood, 2001). Normas regulatórias para 

poluentes aquáticos em ecossistemas naturais têm sido tradicionalmente baseadas nos 

testes de letalidade agudos tal como LC50 - 96h (CCME, 1999; USEPA, 2001), apesar 

de que impactos no desenvolvimento, crescimento e reprodução tenham sido 

considerados (Rand e Petrocelli, 1985). 
 

2.3.1.  Bioindicador 
 
Peixes constituem um dos grupos de animais selvagens mais profundamente 

estudados em termos de efeitos de agentes químicos sobre o desenvolvimento do 

processo reprodutivo. (U.S. Environmental Protection Agency. 1997; Jobling et al., 

1998, 2003, Ternes et al., 1999, Pojana et al., 2004)  

Peixes são considerados um modelo apropriado para pesquisa de substâncias 

endócrino desreguladoras (SED) porque seu ambiente é muito exposto a múltiplas 

origens de SEDs, tais como esgotos, efluentes industriais e águas correntes de áreas 

urbanas e agrícolas (Kazeto et al., 2004).  

O mummichog Fundulus heteroclitus é altamente responsivo a andrógenos e 

anti-androgenos (Sharpe et al., 2004). O Fundulus heteroclitus também é sensível a 

contaminantes com atividade hormonal. Vários estudos têm mostrado que o 

mummichog responde a efluentes de indústrias, incluindo aqueles provenientes do 

processo de branqueamento (Leblanc et al., 1997; Couillard and Nellis, 1999; Dubé 

and MacLatchy, 2000, 2001; McArdle et al., 2000). Da mesma forma, as tilápias têm 

sido utilizadas em estudos em nosso laboratório, demonstrando ótima sensibilidade 
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para pesquisas sobre desregulação hormonal como efeito de exposição a efluentes de 

papel e celulose, corroborando com Segner et al. (2003). 

Vários grupos de pesquisa têm realizado um considerável esforço, de interesse 

internacional, para o desenvolvimento de uma padronização de ensaios laboratoriais 

com peixes (Gray et al., 1997; OECD, 1999; Ankley et al., 2001), que possam ser 

usados para testar e classificar substâncias com potencial para atuar como 

desreguladoras endócrinas (Sharpe et al., 2004).  

  

2.3.2.  Marcadores Bioquímicos (biomarcadores) 
 

Marcadores ou indicadores bioquímicos caracterizam-se pela possibilidade de 

representar a condição orgânica, de modo geral ou específico, num determinado 

momento. Análises de marcadores poderiam, por exemplo, identificar uma alteração 

na estrutura ou função de um sistema ou órgão.  

Soares e Mosimanm (2000), caracterizam indicadores bioquímicos como sendo 

baseados em alterações metabólicas e assim, revelando a resposta orgânica, antes que 

manifestações clínicas drásticas comecem a se evidenciar. Diversos pesquisadores tem 

voltado seus estudos para a caracterização de biomarcadores em animais aquáticos, e 

particularmente em peixes, com resultados eficazes (Thomaz, 1990; Lehtinen, 1992; 

Johsen, 1995; D’surney et al., 2000). A maioria dos estudos que investigam a 

desregulação endócrina tem sido focada em peixes, segundo Segner et al. (2003). 

Para o estudo da toxicidade de xenobióticos presentes em efluentes industriais, 

uma grande variedade de técnicas que utilizam biomarcadores tem sido desenvolvida. 

Como rotina, as metodologias utilizadas, tem como objetivo testar a sobrevida de um 

determinado organismo (Baptista  et al., 2000). 

Elevada incidência de intersexo e de proporção de desvios sexuais são muitas 

vezes usados como um indicador para a desregulação sexual em peixes expostos a 

agentes químicos com atividade estrogênica (Hahlbeck et al., 2004a).   

A partir de estudos em mamíferos, sabe-se que esteróides sexuais são a chave 

na origem da diferenciação sexual no cérebro, portanto, influenciando todos os 
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aspectos da reprodução - do desenvolvimento das gônadas sexuais ao comportamento 

sexual  (Balthazart, 1989; Balthazart e Ball, 1998). Os indutores endógenos naturais de 

diferenciação sexual em peixes são os esteróides sexuais. Estrógenos atuam com 

indutores femininos e andrógenos com indutores masculinos, conforme postulado por 

Yamamoto (1969), de acordo com seus estudos pioneiros em medaka (Oryzias 

latipes). Desde então, acumulam-se evidências sobre a função chave dos esteróides 

sexuais na diferenciação sexual de peixes (Hunter e Donaldson, 1983; Pandiam e 

Sheela, 1995; Baroiller et al., 1999; Nakamura et al.,1998; Guiguem et al., 1999).   

Baseado na excreção diária de estrógenos por humanos e fatores de diluição, 

bem como por observações de campo, níveis de SED, naturais e sintéticos, inferiores à 

faixa de ng/L a ug/L são esperados em qualquer ambiente aquático afetado por 

atividades humanas. Um grande número de estudos, em peixes, sobre efeitos 

estrogênicos de agentes químicos ou efluentes, foi iniciado como conseqüência de 

observação de “hermafroditas” em Rutilus rutilus por pescadores em águas do Reino 

Unido que recebem efluentes de tratamento de esgotos (Harries et al., 1996; 

Matthiessen e Sumpter, 1998). Adicionalmente, foi reportada via parâmetros 

genéticos, a feminilização de carpa macho (Cyprinus carpio), após exposição a 

alquifenois (Gimeno et al., 1996). 

Marcadores genéticos para cromossomos sexuais estão sendo de valor 

inestimável para a comprovação da ocorrência de reversão sexual em laboratório e em 

população de campo. Tais marcadores não são similares entre espécies e têm sido 

desenvolvidos apenas para poucas espécies de peixes. Em muitas espécies o sexo 

genético é desconhecido devido à falta de marcadores genéticos ou por cromossomos 

discerníveis, então o sexo tem sido identificado somente com ajuda do tipo das células 

gonadais e da aparência das características sexuais externas nos indivíduos maduros 

(Hahlbeck et al., 2004a). O aspecto do gonoduto também pode ser utilizado como 

referência para avaliação de desregulação de desenvolvimento sexual, especialmente 

quando o sexo genético de cada peixe é conhecido (Hahlbeck et al., 2004a). 

Outros indicadores de desregulação endócrina são as características sexuais 

secundárias (Cody and Bortone, 1997; Larsson et al., 2002) e marcadores bioquímicos 

estrógenos-induzidos ou andrógenos-induzidos. Elevada concentração de vitelogenina 



 

 

27 

encontrada em machos ou jovens tem sido muitas vezes encontrada junto com a 

ocorrência de intersexos e outras falhas de desenvolvimento ou reprodução (Gimeno et 

al., 1997; Jobling et al., 1998).  

Alterações na spiggin, uma proteína responsável por formar uma espécie de 

cola entre os ovos recém postos, é o primeiro marcador bioquímico para desregulação 

endócrina androgeno-induzida em peixes. O epitélio renal fica espessado e o nível de 

spiggin aumenta após a exposição à metil-testosterona (MT) e ao estradiol (E2) 

(Hahlbeck et al., 2004b).  

De acordo com Allard et al., (2004), o fígado é o principal sítio de 

biotransformação de tóxicos e substâncias endógenas, e seus metabólitos podem ser 

excretados diretamente pela bile. Um composto que é eliminado pela bile pode então 

ser eliminado pelas fezes ou ser reabsorvido e ser excretado pela urina. No entanto, os 

estrógenos têm duas principais vias de eliminação, a via renal  e a via intestinal, 

através da bile nas fezes.  Porém, a reabsorção intestinal só é possível se os compostos 

forem suficientemente lipossolúveis. Esteróides estrogênicos normalmente tem de 

baixa a moderada solubilidade em água. Para facilitar a excreção, esteróides são 

conjugados como glucoronídeos ou sulfatos, dos quais é a forma mais importante nos 

peixes (Truscott, 1979). Estes conjugados são mais polares e mais facilmente 

excretados, mas não são totalmente lipossolúveis para serem reabsorvidos no intestino. 

No entanto, a microflora intestinal pode hidrolisar os conjugados glucoronídeos e 

sulfatos em metabólitos mais solúveis que podem ser mais prontamente absorvidos. 

Repetidas reabsorções podem prolongar a meia-vida do metabólito no organismo e, 

assim, aumentar o tempo de exposição e, consequentemente, seus efeitos (Cassarett e 

Doull, 1996). 
 

2.3.3.  Desregulação Endócrina 
 

Poluentes ambientais que podem alterar as funções endócrinas têm sido 

identificados em maior número nos últimos anos, devido à ampla ocorrência de tais 

agentes químicos no ambiente aquático e seu potencial risco a ambos, ambiente 
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aquático (Körner et al., 2001)  e vida humana (Commission of the European 

Communities, 1999).  

As chamadas substâncias endócrino desreguladoras (SEDs) são aquelas com o 

potencial de interferir na função do sistema endócrino. SEDs tem sido definidas como 

agentes exógenos que interferem na produção, liberação, transporte, metabolismo, 

ligação, e na ação ou eliminação de hormônios naturais do corpo, responsáveis pela 

manutenção da homeostasia e a regulação do processo de desenvolvimento. 

Nos últimos anos, consideráveis esforços de pesquisa têm sido focalizados nos 

compostos químicos produzidos pelo homem que podem modular e/ou desregular o 

sistema endócrino nos vertebrados incluindo teleósteos (Colborn et al., 1993; Sumpter, 

1998, Kazeto et al., 2004, Allard et al., 2004). 

Possíveis efeitos adversos à saúde reprodutiva devido à ação de SEDs têm sido 

observados em populações selvagens de peixes (Jobling et al., 1998; Hashimoto et al., 

2000; Larsson et al., 2000). O efeito potencial dos assim chamados compostos 

químicos desreguladores endócrinos sobre reprodução de peixes tem estimulado o 

interesse em pesquisas nos últimos anos (Colborn et al., 1993; Jobling et al., 1998).  

Estudos sobre desregulação endócrina em ambientes aquáticos têm sido 

predominantemente voltado aos efeitos das substâncias estrógenas em rios e estuários 

(Purdom et al., 1994; Allen et al., 1999; Mochida et al., 2004). Entretanto, com relação 

aos efeitos das substâncias androgênicas e sua identificação, poucos estudos têm sido 

reportados (Howell et al., 1980; Thomas et al., 2002a, 2004). 

Distúrbios na fisiologia da reprodução de peixes vivendo em águas 

contaminadas com efluentes de papel e celulose têm sido observados, incluindo 

indução de desvios de funções nas atividades de oxidase, redução dos níveis de 

esteróides sexuais e redução na reprodução (Owens, 1991; Munkittrick et al., 1998).  

Alguns pesquisadores têm relatado que a avaliação da potência de agentes 

químicos com atividade hormonal, bem como seus mecanismos de ação (Harries et al., 

1997; Islinger et al., 1999; Pawlowski et al., 2000; Thorpe et al., 2001, 2003) somente 

podem ser determinados usando bioensaios in vitro (Soto et al., 1991, 1995; Routledge 

and Sumpter, 1996; Pawlowski et al., 2003, 2004). Argumenta-se ainda que sistemas 
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in vivo também são necessários para melhor caracterização destes agentes químicos, 

particularmente para estimar sua potência hormonal (Kloas et al., 1999; Braunbeck et 

al., 2001).  
 

2.3.4.  Efeitos Estrogênico e Androgênico 
 

 A grande maioria dos estudos relatando a desregulação endócrina em peixes 

tem focalizado os efeitos dos xenoestrógenos (e.g., MacLatchy e Van Der Kraak, 

1995; Routledge et al., 1998; Tremblay e Van Der Kraak, 1998; Kelly e DiGiulio, 

2000; McArdle et al., 2000). Poucos estudos têm examinado as conseqüências de 

exposição a substâncias androgênicas e anti-androgênicas. O presente entendimento 

dos efeitos anti/andrógenos nos peixes, vem da soma dos estudos usando xenobióticos 

(Baatrup e Junge, 2001; Makynen t al. , 2000), hormônios endógenos (Davie e 

Thorarensen, 1997; Kobayashi e Nakanishi, 1999), e esteróides artificiais (Singh e Joy, 

1998).  

 O E2 é o mais potente estrógeno biologicamente ativo, naturalmente sintetizado 

nos ovários das fêmeas, enquanto estrona (E1) é o principal produto da degradação 

ocorrido no fígado (Pojana et al., 2004). Em virtude de, em pessoas, o E2, E1 e etinil-

estradiol (EE2) e mestranol (MES) serem excretados na urina, efluentes finais de 

tratamento de esgoto industrial e esgotos municipais não tratados são a origem 

primária de estrógenos esteroidais naturais e sintéticos em ambientes aquáticos (Pojana 

et al., 2004). Verificando-se estudos que descrevem a ação de estrógenos e anti-

estrógenos em peixes, constata-se que poucos têm pesquisado os efeitos anti-

androgênicos sobre a condição endócrina reprodutiva, mesmo que substâncias anti-

androgênicas (ex. efluentes de papel e celulose, Hewitt et al., 2000; Durhan et al., 

2002, e pesticidas Makynen et al., 2000; Baatrup and Junge, 2001), possam ser 

encontradas em ambientes aquáticos.   

 Existe muito interesse em torno dos efeitos dos compostos estrogênicos em 

ambientes aquáticos sobre a espermatogênese de peixes. No entanto poucas pesquisas 

têm sido direcionadas ao mecanismo molecular pelos quais SEDs podem exercer tais 

efeitos (Mochida et al., 2004). 
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Recentes pesquisas mostraram que de acordo com Hornung et al. (2004) e 

Zerulla et al. (2002), o andrógeno sintético 17a-Metiltestosterona apresenta ambos os 

efeitos em peixes, androgênico e estrogênico, em acordo com a aromatização parcial 

de andrógenos para estrógenos. Quando peixes são tratados com testosterona (T) ou 

metil-testosterona (MT), em altas doses ou por períodos extensos, estes andrógenos 

ganham potencial de feminilização (Hahlbeck et al., 2004a). Hoje é largamente aceito 

que esta paradoxal feminilização é o resultado da aromatização de andrógenos para 

estrógenos (Krisfalusi and Cloud, 1999; Kwon et al., 2000). 

Muitos estudos indicam que andrógenos ou moléculas com efeitos tipo 

andrógenos ocorrem em efluentes de tratamento de esgotos industriais com 

concentrações de 2 a 4033 ng/L dihidrotestosterona equivalente (Kirk et al., 2002; 

Thomas et al., 2002b). Estas concentrações de andrógenos em alguns efluentes de 

esgotos industriais tratados são consideravelmente mais altas que as de estrógenos 

esteróides (acima de 88 ng/L para 17-8 estradiol e 220 ng/L para estrona, 

respectivamente; Rodgers-Gray et al., 2000). 

A presença de múltiplos esteróides que tem a capacidade de se ligarem a 

receptores, incluindo a androstenediona, tem sido recentemente demonstrada em 

diferentes efluentes de indústrias de papel e celulose, mas a maioria dos ligantes e seus 

respectivos potenciais precisam ser identificados (Hewitt et al., 2000; Jenkins et al, 

2001; Parks et al., 2001). A masculinização tem sido reportada em águas próximas a 

efluentes de papel e celulose na Suécia, onde uma baixa porcentagem de embriões 

fêmea foi encontrada em fêmeas grávidas de Zoarces viviparous (Larsson and Forlin, 

2002), mas o sexo genético dos indivíduos não foi determinado. 

Estudos de campo e laboratório com Gambusia affinis, peixe mosquito, e outros 

poecilídeos (Bortone e Davis, 1994; Cody e Bortone, 1997) indicam que, neste caso, 

ocorre a modificação inclusive de caracteres sexuais secundários de fêmeas, as quais 

adquirem caracteres típicos de machos, em ambientes cronicamente contaminados com 

efluentes de papel e celulose. O grau de masculinização que certa população apresenta 

pode ser correlacionado com o grau de exposição dos peixes, sendo assim indicado 

como um possível biomarcador de contaminação. Por outro lado, outras espécies de 
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peixes não demonstram o mesmo comportamento. Vários estudos com carpa 

(Cyprinus carpio, Gimeno et al., 1997) e truta (Oncorhynchus mykiss, Jobling et al., 

1996) evidenciaram o potencial de alquilfenóis em induzir modificações bioquímicas e 

fisiológicas que caracterizam a feminilização de machos, como por exemplo, a 

produção hepática de vitelogenina e Zr proteínas, as quais estão envolvidas no 

processo de fertilização de fêmeas. Da mesma maneira, alterações da concentração de 

esteróides sexuais têm sido relatadas em peixes expostos a efluentes (MacLatchy et al., 

1997). 

O desenvolvimento do gonopodio em fêmeas de peixe-mosquito no Rio 

Fenholloway, Florida (Parks et al., 2001) tem sido identificado como uma resposta à 

contaminação andrógena em efluente de papel e celulose. Um específico composto 

associado com atividade androgênica foi inicialmente postulado como sendo a 

androstenediona (Jenkins et al., 2001), e outros andrógenos além de androstenediona 

por estudos mais recentes (Durhan et al., 2002). Hewitt et al. (2000) afirmam que um 

fraco desempenho reprodutivo em peixes de vida selvagem tem sido associado ao 

rápido acúmulo de ligantes biodisponíveis que ocupam receptores esteróides 

andrógenos, quando expostos ao efluente de uma fábrica com branqueamento em 

Ontário. 

A metil testosterona liga-se com alta afinidade a receptores andrógenos em 

peixes (Sperry and Thomas, 1999) e induz o desenvolvimento de tubérculos sexuais 

masculinos em fathead minnow, Pimephales promelas (Ankley et al., 2001).  

É evidente que existem diferenças fisiológicas entre as espécies de peixes 

relativamente a receptores andrógenos, que resultam em diferenças nas respostas a 

compostos anti-androgênicos (Wells e Van Der Kraak, 2000). 

Peixes do gênero Poecilia vivendo em exposição a efluente de papel e celulose 

exibem masculinização do orifício anal feminino; efeito semelhante ao 

desenvolvimento do gonopódio (órgão copulatório) (Howell et al., 1980; Bortone and 

Drysdale, 1981; Bortone et al., 1989; Cody and Bortone, 1997; Bortone and Cody, 

1999; Parks et al., 2001). Em adição ao desenvolvimento do gonopódio em fêmeas, o 

comportamento reprodutivo masculino em fêmeas de peixe-mosquito (Gambusia sp.) 

tem sido descrito após exposição ao efluente de papel e celulose ou fitoesteróides 
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microbiologicamente degradados (Howell et al., 1980; Krotzer, 1990). Nenhuma 

mudança histológica visível nos ovários foi encontrada em fêmeas masculinizadas de 

peixe-mosquito (Hunsiger et al., 1988), mas a redução na fecundação foi observada em 

fêmeas coletadas de um rio contaminado com efluente de papel e celulose quando 

comparada com fêmeas não expostas (Rosa-Molinar e Willians, 1984).  

Jenkins e colegas (2001) fracionaram a água contaminada com efluente de 

papel e celulose na tentativa de identificar os andrógenos ativos, e encontraram 

atividade androgênica em duas frações, uma destas contendo o composto androgênico 

androstenediona. No entanto, quando Durhan et al. (2002) testaram o efluente do 

mesmo rio para atividade andrógena, ele demonstrou que a fração contendo 

androstenediona tinha muito baixa atividade androgênica. Assim, o agente específico 

da causa ainda não foi bem identificado, mas andrógenos produzidos 

microbiologicamente ainda são o foco principal como causadores de masculinização 

de fêmeas encontradas no rio, abaixo do ponto de despejo de efluentes de papel e 

celulose (Toft et al., 2004). 

 
2.3.5. Mecanismos de Desregulação Endócrina 
 

Os mecanismos de ação de muitos agentes suspeitos de afetar um ou mais 

aspectos da função reprodutiva, ainda não foram totalmente determinados. Um agente 

químico pode envolver múltiplos sítios de ação e complexos distúrbios nos processos 

homeostáticos. 

Desreguladores endócrinos e seus metabólitos podem se estruturalmente 

similares aos ligantes endógenos, interagir diretamente com o ligante do receptor 

fisiológico nas células das gônadas ou órgãos acessórios sexuais.  Isto pode mimetizar 

a ação do hormônio resultando numa estimulação do receptor em efeitos biológicos 

(agonista), (e.g., metoxicloro, um fraco estrógeno; Laws et al., 1995), ou podem 

bloquear ou reduzir a ligação e sua atividade biológica dos hormônios naturais 

presentes (antagonista) (metabólitos de vinclozolin, anti-andrógenos; Kelce et al., 

1994).  

Existe um grande número de mecanismos pelos quais os xenobióticos podem 

afetar o sistema endócrino. Por exemplo, compostos com homologia estrutural com 
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hormônios esteroidais reprodutivos (e.x. andrógenos e estrógenos) atuando como 

substâncias endócrino-desreguladoras por se ligarem a receptores estrógenos (ex. 

alquifenóis; Kelly and DiGiulio, 2000) ou andrógenos (ex. 1,1 dicloro-2,2-bis[p-

clorofenil] etileno (p,p’-DDE); Gray et al., 1997). 

As desordens no receptor estrógeno devido a xenobióticos, têm sido reveladas 

como um dos principais mecanismos de desregulação endócrina (Gray et al., 2002). 

Desregulação de receptores estrógenos de sinalização por hidrocarbonetos policíclicos 

aromáticos, também tem sido relatado, devido à ativação do receptor aril-

hidrocarboneto (Vondracek et al., 2004). Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos têm 

sido apontados como interferentes de várias vias endócrinas, afetando, por exemplo, a 

mediação das sinalizações dos receptores estrógenos ou andrógenos (Clemons et al., 

1998; Vinggaard, 2000).  

Hidrocarbonetos alogenados aromáticos também têm sido reportados como 

responsáveis por anormalidades endócrinas e o mecanismo de ação envolvendo a 

ligação entre o receptor aril-hidrocarboneto numa evolucionariamente conservada 

ligação com fator de transcrição ativada (Aluru e Vijayan, 2004). O ligante unido ao 

heterocomplexo receptor aril-hidrocarboneto transloca-se dentro do núcleo e forma um 

hetero-dímero com o translocador nuclear aril-hidrocarboneto, os quais então 

interagem com a resposta do elemento xenobiótico e o cofator transcricional para 

regular a transcrição de vários genes de receptor aril-hidrocarboneto (Hahn, 1998). 

Além de ligarem-se ao receptor, também podem desregular a síntese hormonal, 

transporte, metabolismo e depuração, resultando em mudança organizacional e 

funcional (Sharpe et al., 2004). A desregulação do processo de organização pode 

resultar em mudança permanente, enquanto mudanças funcionais podem ser 

reversíveis e transitórias (Lister e Van Der Kraak, 2001).  

Estrógenos ambientais exercem sua atividade hormonal através da clássica via 

de ação dos receptores de hormônios esteróides, como por exemplo, ligando-se como 

os ligantes para os receptores estrógenos, e o complexo ligante-receptor 

subsequentemente ativa a transcrição dos genes-alvos (Tsai and O’Malley, 1994). 

Um modo alternativo de ação seria modificar a via de sinalização pós-receptor 

dentro das células, entretanto, efeitos podem também resultar de alterações em altos 
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níveis de organização dentro do corpo, por exemplo, interferência no eixo hipotálamo-

pituitária-gonadal, no eixo cérebro-pituitária-tiroide, ou em neurotransmissores no 

sistema nervoso. Efeitos indiretos podem também resultar de indução química ou 

inibição de enzimas metabólicas, causando mudanças na produção ou eliminação de 

hormônios endógenos ou alterações em proteínas carreadoras no sangue.  

Um químico pode ser diretamente ativo ou pode atuar indiretamente, 

requerendo ativação metabólica inicial. Assim, a desregulação da secreção endócrina, 

ligação ao receptor, controle feedback ou atividade-alvo, podem ser afetadas por ação 

em diversos sítios. Quando se observa uma alteração na atividade hormonal, muitas 

vezes não é entendido o quanto isto resulta de um efeito primário sobre secreção 

hormonal e sobre a subseqüente interação com receptores, ou se o efeito é uma 

resposta a um dano orgânico ou algum outro mecanismo. 

Efeitos de exposição num período de sensibilidade crítica do ciclo de vida (ex. 

durante desenvolvimento embrionário) têm sido nomeados “efeitos organizacionais” 

porque eles podem determinar uma modificação estrutural permanente de vários 

sistemas corporais. Pelo fato de que estes efeitos se manifestam em estádios jovens, 

seu impacto pode não ser sentido em fases posteriores, possivelmente não observados 

na fase adulta. Quando os organismos são expostos durante a fase adulta, os efeitos 

sobre o sistema endócrino são muito comumente transitórios e têm sido denominados 

“efeitos ativacionais”. 

O córtex da adrenal é um dos tecidos-alvo da toxicidade dos hidrocarbonetos 

aromáticos alogenados, incluindo a corticosteroidogênesis, segundo trabalhos citados 

por Aurun e Vijayan (2004). Nos teleósteos, este tecido é inter-renal. O ponto-chave 

na via esteroidogênica para a produção de corticosteróides inclui a proteína 

esteroidogênica regulatória aguda, o lado de clivagem da cadeia do citocromo P450 e 

as enzimas 11B-hidroxilases. A proteína esteroidogênica regulatória aguda está 

envolvida na translocação do colesterol, precursor para produção de hormônios 

esteróides, de fora para dentro da membrana mitocondrial e a disponibilidade dela para 

citocromo P450, os quais iniciam a biossíntese de esteróides (Stocco, 2000). Recentes 

estudos mostraram que ativação de receptores aril-hidrocarboneto inibiram a ativação 

inter-renal da corticosteroidogênesis em peixes (Aurum e Vijayan, 2004). 



3. OBJETIVOS GERAIS 

 

   Avaliar a toxicidade crônica do efluente de indústria de papel e celulose 

(Klabin S.A.) em tilápias adultas, particularmente com relação à possível alteração dos 

níveis de hormônios sexuais e outros esteróides plasmáticos. 

 

3.1. OBJETIVOS ESPECÍFICOS 
 

 3.1.1. Realizar análises fisico-químicas (pH, temperatura, condutividade, 

oxigênio dissolvido, DQO e DBO ) em amostra  de efluente;  

 3.1.2. Realizar análises bioquímicas, utilizando sangue de peixes expostos ao 

efluente e controles, quanto aos parâmetros: proteínas totais, níveis plasmáticos de 

colesterol total, colesterol-HDL, concentração de estradiol e testosterona, hematócrito.   

 3.1.3. Mensurar cada peixe coletado visando obter o peso corporal e  

separadamente os pesos de fígado e gônadas para avaliar os índices somáticos 

correspondentes. 

 3.1.4. Avaliar histologicamente as gônadas de peixes machos e fêmeas. 

 3.1.5. Correlacionar as possíveis alterações nos níveis dos diversos 

biomarcadores em estudo com a exposição dos peixes aos efluentes, visando 

estabelecer uma seqüência temporal de eventos bioquímicos e fisiológicos de forma 

integrada. 

 

 

 

 
 

 

 

 

 

 



4. MATERIAIS E MÉTODOS 

 

4.1. PEIXES  
 
Os peixes estudados (n = 30% e 30&) foram tilápias (Oreochromis niloticus) 

adultas, machos e fêmeas, peso entre 20-70g e idade entre 6 e 8 meses. A classificação 

sexual foi baseada em observação dos orifícios genitais.   

Os peixes foram capturados em um açude no bairro Ingleses, Florianópolis, SC, 

cuja qualidade da água tem sido mantida sob condições controladas, e em seguida 

trazidos para o Laboratório de Avaliação Ecotoxicológica na UFSC.  Foi realizado um 

período de aclimatação por 60 dias em tanques de 310L, mantendo machos e fêmeas 

separados. As condições ambientais de laboratório foram controladas, com 

temperatura de 24-26ºC e iluminação em fase claro/escuro (12/12h). As tilápias foram 

alimentadas com ração comercial uma vez ao dia, pela manhã, e sob aeração constante. 

 

4.2. EFLUENTE 
 

Foi utilizado o efluente final do processo de produção de polpas branqueadas por 

processo convencional: O – C – E – D – E , onde O = tratamento com O2, C = 

tratamento com Cl2 , D = tratamento com dióxido de cloro e E = tratamento com 

NaOH. O efluente foi previamente tratado pela indústria Klabin através da tecnologia 

de lagoas aeradas. A indústria está localizada no município de Correia Pinto, SC. 

O efluente foi armazenado em bambonas de material plástico, mantidas sob 

proteção da luz solar e em temperatura ambiente. 

O efluente chegou ao laboratório com as seguintes características: pH 6.8 e 

Condutividade 0,968 ; Oxigênio Dissolvido 7,0 – 7,6 mg/L, Demanda Química de 

Oxigênio 432 mg/L, Demanda Bioquímica de Oxigênio 742 mg/ml.   

As análises físico-químicas de água e efluentes (DBO, DQO, pH, condutividade 

elétrica, e O2 dissolvido), foram realizadas segundo normas descritas por método-

padrão APHA (APHA AWWA, 1998).   
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4.3. AVALIAÇÃO DA TOXICIDADE  CRÔNICA  
 

Para estes experimentos foram utilizados 72 peixes, sendo um grupo de 30 peixes 

fêmeas, outro de 30 peixes machos, e mais 2 grupos controle divididos em 6 peixes 

machos e 6 fêmeas, mantidos durante 5 semanas em tanques plásticos de 310 L. Foram 

analisados 14 animais por semana, sendo 6 fêmeas e 6 machos em exposição ao 

efluente diluído (1/100) e de maneira idêntica, 2 peixes controles, não expostos ao 

efluente. 

O sangue foi coletado da veia caudal com uma agulha 25x7G acoplada a uma 

seringa de 3ml e heparinizada. O sangue coletado foi depositado em tubos Eppendorf 

dispostos em recipiente com gelo para transporte até a centrifuga. Destes Eppendorf 

preencheram-se tubos capilares para microhematócrito, vedados com massa 

apropriada. 

Com a centrifugação do sangue obteve-se o plasma para a realização das 

dosagens bioquímicas. 

Após a coleta de sangue, fez-se a eutanásia dos peixes por secção da medula 

espinhal. Em seguida, foi medido o comprimento e o peso do corpo e coletado o 

fígado e as gônadas para pesagem individual. Os fígados e gônadas foram fixados em 

formol a 10% e tamponado, e em seguida encaminhados para preparação de lâminas 

para estudo histopatológico.  

 

4.4. ANÁLISES BIOQUÍMICAS 
 

As análises bioquímicas de metabólitos sangüíneos e parâmetros hematológicos 

foram realizados através de técnicas convencionais em análises clínicas. A 

determinação da concentração de estradiol e testosterona foi feita por 

quimiluminescência. Os metabólitos plasmáticos, proteínas totais, globulina, albumina, 

colesterol total e fração HDL, foram dosados por colorimetria utilizando-se kits 

comerciais.   
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4.5. ANÁLISES HISTOLÓGICAS 
 

Coletou-se o fígado e as gônadas dos peixes e imediatamente foram colocados 

dentro de recipientes com formol 10% e tamponado, já posicionado numa balança 

analítica digital para pesagem. As peças foram encaminhadas ao Laboratório de 

Patologia do Hospital Universitário da UFSC, onde foram incluídas em parafina e 

laminadas em espessura de 5Φm. As leituras das lâminas foram realizadas no 

Laboratório de Histologia do Departamento de Morfologia do Centro de Ciências 

Biológicas da UFSC. 

 

4.6. ÍNDICE SOMÁTICO 
 

A mensuração do peso dos peixes foi feita logo após a eutanásia. Em seguida 

pesou-se o fígado e gônada, para então poder estipular os índices somáticos 

respectivos. A fórmula empregada para este cálculo foi a seguinte: 

                             IS = peso do tecido / peso total do indivíduo 

 

4.7. ANÁLISES ESTATÍSTICAS 
 

As análises estatísticas foram realizadas com a auxílio do software StatGraph 

versão 5.0. Para as análises entre grupo testado e grupo controle, foi utilizado o Teste 

t, e quando ocorreram diferenças significativas, foi utilizado o Teste ANOVA, entre os 

dados do grupo testado. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 



5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 Pelo fato de estudos prévios terem mostrado comportamentos diferenciados 

entre grupos de machos expostos a efluentes de papel e celulose, demonstraremos aqui 

os resultados em grupos de ambos os sexos, separadamente, iniciando com os 

resultados dos machos e, em seguida, com os das fêmeas. 

 

5.1. EFEITOS DA EXPOSIÇÃO DE PEIXES MACHOS AO EFLUENTE 
 

5.1.1. Efeito Sobre a Concentração de Testosterona 
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Figura 1. Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% - nos níveis de testosterona 

plasmática em tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) e (c) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05 

 

 A concentração plasmática de testosterona apresentou um aumento significativo 

a partir da 3ª semana, elevando-se ainda mais na 4ª semana (Figura 1). 

 Estes resultados mostram que os peixes expostos ao efluente tiveram uma 

alteração hormonal, após um período de indução de duas semanas. Os peixes em 

estudo estavam em fase adulta, e para as tilápias, a definição sexual ocorre na fase 
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larval, entre o 15º e 30º dia. Este aumento não ocorreu na fase de diferenciação sexual, 

portanto, não interferiu na determinação sexual e também não promoveu reversão 

sexual. No entanto, o aumento de testosterona pode acarretar alterações dos caracteres 

sexuais secundários, porém, estes efeitos não foram analisados neste trabalho. Ficou  

evidente a interferência da exposição do efluente no aumento dos níveis de 

testosterona tanto em machos quanto em fêmeas como será visto na seção das fêmeas. 

 A alteração do nível de esteróides sangüíneos já foi relatada (MacLatchy et al., 

1997) e, desde 1970, tem se observado efeitos androgênicos em peixes expostos a 

efluentes de papel e celulose (Howell WM, et al., 1980). A androstenediona tem sido 

implicada como um potencial andrógeno neste tipo de efluente (Jenkins R., et al., 

2001), e junto com isto, tem-se encontrado fortes evidências da presença de receptores 

de ligação androgênica, porém nenhuma evidência de mecanismos específicos 

(androgênico, estrogênico ou outro) foi encontrada, segundo Van den HEUVEL e 

ELLIS, (2002).  

 Por outro lado, outras espécies de peixes não demonstraram o mesmo 

comportamento. Estudos realizados por Owens (1991) e Munkittrick et al. (1998), 

demonstraram efeitos inversos aos obtidos no presente estudo, onde relataram 

distúrbios na fisiologia e reprodução de peixes vivendo em águas contaminadas com 

efluentes de papel e celulose, incluindo a redução dos níveis de esteróides sexuais e, 

consequentemente, na reprodução. Vários estudos com carpa (Cyprinus carpio) 

(Gimeno et al., 1997) e truta (Oncorhynchus mykiss) (Jobling et al., 1996) 

evidenciaram o potencial de alquilfenóis em induzir modificações bioquímicas e 

fisiológicas que caracterizaram a feminilização de machos, como por exemplo, a 

produção hepática de vitelogenina e Zr proteínas, as quais estão envolvidas no 

processo de fertilização de fêmeas. 

 Compostos não persistentes, capazes de alterar o sistema endócrino de peixes, 

incluem os componentes naturais da madeira como os ácidos graxos (Mercure e Van 

Der Kraak, 1995) resinas ácidas e esteróides vegetais (MacLatchy e Van der Kraak, 

1995, MacLatchy et al, 1997, Tremblay e Van Der Kraak, 1998, 1999, Lehtinen, 

1999). Muitos estudos têm implicado o 8-sitosterol, um esteróide vegetal, como um 

possível e significante fator de contribuição para a efeitos reprodutivos observados em 
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peixes expostos a efluente de papel e celulose.  Em goldfish (Carassius auratus), 

injeções de 8-sitosterol causam redução nos níveis de esteróides sexuais e diminuição 

na produção da pregnolona e testosterona gonadal sob condições in vitro (Sepúlveda, 

2000, Sepúlveda et al., 2001, 2002). Estes compostos também podem induzir efeito 

estrogênico em peixes, podendo ligar-se a receptores estrógenos de trutas 

(Oncorynchus mykiss) e promover a expressão do gene da vitelogenina in vitro e in 

vivo (Tremblay e Van Der Kraak, 1998, 1999, Lehtinen, 1999, Mellanen et al, 1996). 

Por outro lado, a quebra microbiológica destes esteróides vegetais, presentes em 

efluentes de papel e celulose podem produzir andrógenos (Marsheck et al., 1972), e, 

em estudos laboratoriais, fêmeas de mosquitofish (Gambusia affinis) têm sido 

masculinizadas por esteróides incubados microbiológicamente (Krotzer, 1990).  

 Outros compostos presentes em efluente de papel e celulose que têm sido 

reportados por causar disfunção reprodutiva em peixes, incluem fenol e sulfito, os 

quais inibem a percepção do colesterol na circulação periférica pelo ovário, para  

conversão em progesterona e pregnolona. (Mukherjee, 1991). 

 

5.1.2. Efeito Sobre a Concentração de Estradiol 
 

 Os peixes expostos ao efluente apresentaram uma diminuição nos níveis de 

estradiol plasmático a partir da primeira semana do experimento, quando comparados 

com o grupo controle. Neste caso, o efeito de indução não foi observado, 

diferentemente do encontrado para a testosterona. A partir da segunda semana, notou-

se um aparente efeito de recuperação, porém, não suficiente para restabelecer os níveis 

iniciais do hormônio (Figura 2). 

 O comportamento do estradiol ocorre tanto nos machos quanto nas fêmeas e 

pode ser associado a uma inibição da conversão da testosterona em estradiol nos 

ovários, assim como à disponibilidade e atividade de enzimas do complexo citocromo 

P450 aromatase (P450arom; também chamado estrogênio sintase) (Piferrer et al., 

1993; Kitano et al., 2000). 
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Figura 2. Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% - nos níveis de estradiol 

plasmático em tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH  6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) e (c) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

  

 A importância do P450arom na diferenciação sexual das gônadas em peixes é 

mostrada pelo fato de a inibição da atividade enzimática da aromatase durante um 

período apropriado de desenvolvimento poder tornar um peixe geneticamente fêmea e 

passar a desenvolver características fenotípicas masculinas (Piferrer et al., 1993; 

Kitano et al., 2000; Kroon e Liley, 2000). Ainda são insuficientes os estudos sobre o 

complexo eixo hipotálamo-hipofisário-ovário e as suas interações com os poluentes 

em estudo.  

  Por outro lado, o efeito observado poderia ser considerado um comportamento 

fisiológico apenas relacionado ao estágio do ciclo sexual dos peixes, portanto, 

fisiologicamente normal, mas o grupo controle apresentou comportamento diferente.  

  A relação numérica (quociente) entre as concentrações de testosterona e 

estradiol nos mostra, inequivocamente, a tendência fisiológica/bioquímica das 

alterações promovidas pela exposição ao efluente (Figura 3). Tais alterações, quando 
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discutidas conjuntamente com as alterações de índice somático de gônadas e a 

histologia das mesmas, caracterizam-se como patológicas. 
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Figura 3. Relação entre as concentrações dos hormônios testosterona/estradiol durante o período de 

exposição dos peixes ao efluente. 

 

 Neste gráfico pode-se observar um aumento progressivo na relação entre as 

médias de testosterona e estradiol ao longo do período em estudo. Estes resultados 

sugerem marcadamente a desregulação hormonal, mais especificamente, um forte 

efeito androgênico sobre os peixes do experimento, com um aumento da testosterona. 

Os dados obtidos com as análises do grupo das fêmeas seguem na mesma direção, 

sugerindo uma desregulação hormonal, também marcada pelo aumento da testosterona 

(seção 5.2.1).  

 O balanço hormonal entre estrógenos e andrógenos mostra-se crucial nos 

processos de diferenciação em desenvolvimento de peixes teleósteos. Este balanço 

conta com a disponibilidade e atividade de enzimas que sintetizam esteróides, e, em 

particular, o complexo citocromo P450 aromatase (Kroon e Liley, 2000) como já foi 

destacado anteriormente. 
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5.1.3. Efeito Sobre a Concentração de Colesterol Total e Respectiva Fração LDL 
 

 A concentração plasmática de colesterol total mostra-se sem alterações até a terceira 

semana, enquanto que  na quarta semana aumentou significativamente (Figura 4). 
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Figura 4. Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% - nos níveis de colesterol total 

plasmático em tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

 O fígado é responsável pela síntese do colesterol, o precursor dos hormônios 

esteróides, como testosterona e estradiol, e de proteínas plasmáticas, incluindo a 

proteína carreadora de hormônios. Embora o nível elevado na quarta semana pudesse 

estar associado a uma aparente recuperação da atividade hepática, parece efetivamente 

responder a uma demanda mais elevada na biossíntese de testosterona e outros 

hormônios, tais como cortisol (Soares et al., 2000). Uma indicação de que esta 

suposição está correta consiste no fato de que o perfil da variação da fração LDL (low 

density lipoprotein) (Figura 5), é o mesmo do colesterol total. Em peixes, assim como 

em mamíferos, é esta fração – LDL – que dá origem aos hormônios esteróides. 
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Figura 5. Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% - nos níveis da fração LDL 

plasmática em tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05.  

 

 Os peixes machos tiveram um comportamento semelhante ao das fêmeas, 

apresentando um aumento significativo também na quarta semana. 

 Como o LDL é o precursor dos esteróides, e nos machos o hormônio que 

apresentou um aumento foi a testosterona, o aumento do LDL deve estar diretamente 

relacionado ao aumento da concentração de testosterona. E, da mesma forma que 

ocorre nos machos, o LDL nas fêmeas também parece estar relacionado com o  

aumento da testosterona. 

 

5.1.4. Efeito da Exposição no Índice Somático de Gônadas (ISG) 
 

 Observando-se o grupo controle, vê-se que o índice somático das gônadas dos 

machos aumentou na primeira, segunda e quarta semanas (Figura 6). Este aumento 

significativo das gônadas dos peixes expostos ao efluente sugere uma hipertrofia 

funcional, corroborando o aumento da síntese da testosterona observado. 
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Figura 6.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  no índice somático de 

gônadas de tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e pH 

6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores estatisticamente 

diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

 A mesma alteração apresentada nos machos, um aumento no ISG, ocorreu nas 

fêmeas, sugerindo também uma relação com a testosterona das fêmeas. Porém, 

histológicamente, ocorreram alterações diferentes, entre machos e fêmeas, nos tecidos 

das gônadas. 

 Em um estudo reportado por Jobling et al. (1996), a exposição de trutas arco-

íris a quatro diferentes compostos alquifenólicos que induziram a síntese de 

vitelogenina, ao mesmo tempo inibiram o crescimento testicular.  

 

5.1.5. Efeito da Exposição no Índice Somático de Fígado (ISF). 
 

 O índice somático do fígado aumentou nos peixes expostos ao efluente testado 

como pode ser visto na Figura 7, a qual mostra uma diferença significativa entre o 

grupo controle e os peixes expostos da primeira à última semana. 
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Figura 7.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  no índice somático de fígado 

de tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e pH 6,8-7,4.  

(a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores estatisticamente 

diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

 Este aumento do ISF, aparentemente, sugere um aumento funcional do fígado 

em decorrência da exposição do peixe a xenobióticos com o conseqüente aumento dos 

processos metabólicos envolvidos no processo de desintoxicação, e também 

relacionados a maior produção hormonal, já que o aumento do ISF acompanha o 

aumento do Colesterol, LDL. Estudos anteriores demonstraram efeitos 

histopatológicos deste tipo de efluente, incluindo necroses e degeneração celular 

(Soares et al 1997). Portanto, efeitos de hiperplasia e hipertrofia devem ser os 

responsáveis pelas alterações observadas. Hipertrofia e disfunção hepática foram 

descritas como alterações provenientes de exposição de peixes a este tipo de efluente 

(Lindstrom et al., 1989; Munkittrick et al., 1991). Além disto, as conseqüências da 

produção de Zr proteína e vitelogenina, apesar de serem pouco compreendidas, estão 

associadas à hiperplasia/hipertrofia de fígado e dano renal (Herman e Kinaid, 1988), 

sendo que a biossíntese destas proteínas pode ser estimulada por compostos 

alquifenólicos (Jobling et al., 1996). 



 

 

48 

O comportamento do ISF nas fêmeas foi semelhante ao dos machos, o que 

parece indicar que as alterações não estão relacionadas somente aos possíveis efeitos 

androgênicos do efluente testado. 

 

5.1.6. Efeito da Exposição na Concentração de Proteínas Totais e Frações. 
 

 As proteínas totais apresentaram um aumento na primeira, terceira e quarta 

semanas (Figura 8). Com a albumina, uma fração das proteínas, ocorreu uma 

diminuição na primeira e segunda semanas (Figura 9). Já para as globulinas, outra 

fração das proteínas, ocorram aumentos da primeira à última semana (Figura 10). 

 Um aumento nas proteínas totais poderia significar uma desregulação do 

balanço hídrico, como já demonstrado em outros experimentos em nosso laboratório 

(Pedrosa et al., 1997). Portanto, poderia significar uma resposta do organismo à 

exposição aos componentes do efluente testado. Por outro lado, também uma resposta 

inflamatória poderia justificar este aumento das proteínas, já que houve um aumento 

das globulinas, que são proteínas utilizadas nas defesas imunológicas do organismo. 
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Figura 8.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  na concentração de proteínas 

totais de tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e pH 

6,8-7,4.  (a)  representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores estatisticamente 

diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 
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 A semelhança entre os perfis de alteração das proteínas totais e globulinas, no 

presente estudo, sugere que este é um efeito importante neste caso. Adicionalmente, 

não pode ser descartada a possibilidade de perda de proteínas tissulares em função de 

danos provocadas pelos xenobiontes contidos no efluente. Estudos anteriores 

demonstraram a alteração dos níveis plasmáticos de transaminases e fosfatase alcalina, 

entre outras enzimas (Soares et al., 2000), nas mesmas condições que as utilizadas 

neste estudo. 
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Figura 9.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  na concentração de 

albumina de tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e pH 

6,8-7,4.  (a)  representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores estatisticamente 

diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

 Assim como nos machos, as fêmeas responderam ao experimento com um 

aumento das proteínas totais, não havendo diferença estatística para a concentração de 

albumina, mas ocorreu um aumento nas globulinas. 
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Figura 10.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  na concentração de 

globulinas de tilápias adultas e machos, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) e (c) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

5.2. EFEITOS DA EXPOSIÇÃO DE PEIXES FÊMEAS AO EFLUENTE 
 

5.2.1.  Efeito Sobre a Concentração de Testosterona 
 

A análise do experimento com o grupo das fêmeas mostrou níveis mais 

elevados da concentração de testosterona na segunda, terceira e quarta semanas de 

exposição (Figura 11). Embora a tendência de alteração seja semelhante à observada 

para peixes machos, a variação ao longo do período de exposição apresentou 

diferenças pontuais. Em que pese este fato, como os efeitos, de um modo geral, foram 

semelhantes em ambos os sexos, os mecanismos operantes, provavelmente 

bioquímicos, deveriam também ser semelhantes (discutidos na seção 5.1.1.). 

Da mesma maneira que nos machos, este aumento da testosterona pode 

promover alterações nos caracteres sexuais secundários dos peixes, porém não 

avaliados neste experimento.  
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Figura 11.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  nos níveis de testosterona 

plasmática de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

Resultados demonstrando diminuição nos níveis de hormônios esteroidais em fêmeas, 

foram relatados em truta arco-íris (Ellis, et al., 2003). Estudos de THOMAS et al. (2002) 

demostraram a masculinização de fêmeas de mosquitofish (Gambusia holbrooki) e enguia 

(Zoarces viviparus), expostos ao mesmo tipo de efluente, observada através da modificação 

dos caracteres sexuais secundários tipo tamanho de nadadeira, cores, entre outros. 

Diferentemente de tilápias, para mosquitofish existe um dimorfismo sexual bem caracterizado 

e evidente.  

 Andrógenos produzidos microbiologicamente ainda são o foco principal de 

estudos sobre a masculinização de fêmeas encontradas abaixo do ponto de despejo de 

efluentes de papel e celulose em um rio, apesar de o agente específico ainda não ter 

sido identificado (Toft et al., 2004). 

 

5.2.2. Efeito Sobre a Concentração de Estradiol. 
 

A concentração de estradiol em fêmeas reduziu na primeira semana (Figura 12).  
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Figura 12.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  nos níveis de estradiol 

plasmático de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) e (c) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

Também para este hormônio, os efeitos foram semelhantes ao observado para 

os machos, porém, um pouco mais acentuados.  

Portanto, no conjunto, as alterações hormonais seguiram um direcionamento 

semelhante ao dos machos, indicando um aumento de testosterona e uma diminuição 

de estradiol, sugerindo um efeito androgênico provocado pela exposição ao efluente. 

Notou-se um aumento na relação hormonal entre testosterona e estradiol quando 

comparado com o grupo controle (Figura 13), diferente daquela exibida por peixes 

machos (Figura 3), tanto quantitativamente quanto no aspecto temporal. Para fêmeas, o 

aumento ocorreu no início do período de exposição (1ª e 2ª  semanas) e declinou em 

seguida. Para os peixes machos, o aumento não foi tão acentuado no início, porém, 

tornou-se significativo na 4ª semana. Este resultado evidenciou que os efeitos 

provocados pelo efluente foram semelhantes, porém, dada às especificidades típicas da 

fisiologia de cada sexo, a resposta ao efeito inicial foi diferenciada. De qualquer modo, 

em ambos os casos, as alterações caracterizaram uma desregulação hormonal.  

 



 

 

53 

0 1 2 3 4
0,04

0,06

0,08

0,10

0,12

0,14

0,16

0,18

0,20

0,22

Controle

Fêmea
Q

uo
ci

en
te

 T
es

to
st

er
on

a 
/ E

st
ra

di
ol

Tempo 

 
Figura 13.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  na relação 

hormonal entre testosterona e estradiol plasmáticos de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob 

aeração constante (saturação de O2) e pH 6,8-7,4. 

 

 Um outro aspecto importante a ser discutido é o fato bem conhecido de que a 

esteroidogênese está ligada à gonadotropina I, liberada pela hipófise. Singh e Singh 

(1980) relataram o efeito de redução da concentração de gonadotropina sérica e 

pituitária em bagre (Heteropneustes fossilis) exposto a inseticidas organoclorados pela 

percepção testicular. Em outro estudo, Van der Kraak et al. (1992) mostraram que os 

níveis de testosterona, em ambos os sexos, e ceto-testosterona em machos da espécie 

Catostomus commersoni, expostos a efluente de papel e celulose, não foram elevados 

por hormônio liberador de gonadotropina. 

 Outros estudos demonstraram que a metiltestosterona foi androgênica em 

peixes, no entanto, este agente químico também causou uma resposta indicativa de 

receptor estrogênico agonista. Aparentemente, isto é devido ao fato de a 

metiltestosterona ter sido aromatizada a metilestradiol pelo peixe, dando assim, a 

impressão de ser uma substância com um modo de ação misto (Ankley, G.T. et al. 

2003). 
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5.2.3. Efeito Sobre a Concentração de Colesterol Total e Frações. 
 

Ocorreu uma diminuição dos níveis de colesterol na primeira e terceira semanas (Fig. 

14), passando a aumentar significativamente na última semana. 
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Figura 14.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  nos níveis de colesterol 

total plasmático de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de 

O2) e pH 6,8-7,4.  (a)  representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) e (c) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

Este resultado mostrou que, também neste caso, os dados de aumento da 

concentração hormonal de origem esteróide foram coerentes com os níveis de 

colesterol. Como nos machos, este parâmetro apresentou um significativo aumento na 

última semana.  

Hidrocarbonetos aromáticos alogenados foram responsáveis pelos efeitos de 

toxicidade em tecidos como o córtex da adrenal, incluindo a corticosteroidogênese, 

segundo trabalhos citados por Aurun e Vijayan (2004). Nos teleósteos este tecido é 

inter-renal. O ponto-chave na via esteroidogênica para a produção de corticosteróide 

inclui a proteína esteroidogênica regulatória envolvida na translocação do colesterol 

para dentro da membrana mitocondrial e a disponibilidade dela para citocromo P450, 

os quais iniciam a biossíntese de esteróides (Stocco, 2000). Recentes estudos 

mostraram que a ativação de receptores aril-hidrocarboneto inibiu a ativação inter-

renal da corticosteroidogênese em peixes (Aurum e Vijayan, 2004).  
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Figura 15.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  nos níveis da fração LDL 

plasmática de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

 A concentração da fração LDL seguiu sem alteração até a terceira semana 

quando ocorreu um aumento significativo (Figura 15), o qual não correlacionou 

exatamente com o aumento da testosterona, a qual já vinha aumentando a partir 

segunda semana. As fêmeas apresentaram o mesmo comportamento que os machos em 

relação às alterações dos níveis de LDL. 

 

5.2.4. Efeito da Exposição no Índice Somático de Gônadas. 
 

 Foi evidente o aumento do índice somático de gônadas no decorrer do período 

de exposição (Figura 16). Essa diferença refletiu as alterações dos níveis hormonais. 

 Esse aumento do índice somático, revelando um aumento do tamanho das 

gônadas das fêmeas em resposta à exposição ao efluente, foi também acompanhado 

por certo grau de degeneração tecidual comprovado macroscopicamente e 

histologicamente. 
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Figura 16.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  no índice somático de 

gônadas de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e pH 

6,8-7,4.  (a)  representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores estatisticamente 

diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

 Este foi um resultado inesperado no contexto dos demais resultados, e em 

analogia com resultados descritos na literatura. Em função do aumento da 

concentração de testosterona e redução de estradiol seria esperada a redução do índice 

somático.  

 Comportamento diferente foi sugerido por van den Heuvel e Ellis R.J. (2002) 

quando relataram que a redução no tamanho das gônadas estaria associado aos baixos 

níveis do hormônio esteróide estradiol, e quando McMaster et al. (1996) sugeriu que 

os níveis de hormônios esteróides foram reduzidos mediante um distúrbio no 

desenvolvimento do ovário.  

 Como ocorreu um aumento do ISG nos machos, também poder-se-ia sugerir 

que a exposição ao efluente provocou uma hiperfuncionalidade das gônadas, gerando 

um aumento nos níveis da testosterona. 
 

5.2.5. Efeito da Exposição no Índice Somático de Fígado. 
 

 Para o ISF, ocorreu um aumento da primeira semana até a terceira, quando 

então retornou para níveis estatisticamente semelhantes aos dos controles. Este 
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aumento nas primeiras semanas (Figura 17) poderia representar uma resposta à 

exposição do organismo aos xenobiontes, porém, já na última semana, o fígado parece 

começar a se adaptar à exposição. 

 Neste caso, os mecanismos operantes devem ser semelhantes para ambos os 

sexos. Como nos mamíferos, também em peixes, a maioria das enzimas que 

metabolizam xenobiontes estão primariamente localizadas no fígado.   

   Resultados anteriores obtidos em nosso laboratório demonstraram efeitos 

provocados por estresse oxidativo, tais como a indução de enzimas e outras defesas 

não enzimáticas antioxidantes, particularmente, citocromo P450 (Pedrosa, 1997). A 

relação deste grupo de enzimas oxidativas e a biossíntese de esteróides também é bem 

conhecida.   
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Figura 17.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  no índice somático de 

fígado de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e pH 

6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) e (c) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 

 

  Muitos estudos relataram que o índice geral e o índice somático do fígado 

aumentaram com a exposição a efluente de papel e celulose (Adams et al., 1992, 

Munkittrick et al., 1994, Gibbons et al., 1998, McMaster et al., 1996).   
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5.2.6. Efeito Sobre a Concentração de Proteínas Totais e Frações. 
 

 No presente estudo com fêmeas foi demonstrado que as proteínas totais 

aumentaram na primeira semana (Figura 18), persistindo o efeito até a última. Já a 

concentração de albumina permaneceu igual ao controle (Figura 19) durante todo o 

período de estudo, enquanto que a globulina (Figura 20) seguiu o mesmo padrão das 

proteínas totais. Ou seja, o aumento de proteínas parece estar diretamente relacionado 

com o aumento das globulinas e, provavelmente, estas globulinas correspondem a uma 

resposta inflamatória do organismo a exposição ao efluente. Aqui deve ser destacado 

que o mesmo comportamento foi observado para os peixes machos, sugerindo que 

estes resultados não são dependentes do sexo. 
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Figura 18.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  nos níveis de proteína total 

plasmática de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 
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Figura 19.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  nos níveis de albumina 

plasmática de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4.  (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) e (c) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 
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Figura 20.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  nos níveis de globulina 

plasmática de  tilápias adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e 

pH 6,8-7,4. (a) representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores 

estatisticamente diferentes do controle, respectivamente. P < 0,05. 
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 Como observado para o perfluoroctano sulfonato, de acordo com Jones, (2003), 

poderia ocorrer algum tipo de interação entre compostos presentes no efluente e 

proteínas séricas que estão envolvidas nas funções imunológicas e endócrinas. Tem 

sido proposto que a interação de agentes químicos com certas proteínas séricas podem 

causar distúrbios nas funções normais endócrinas (Joseph, 1994).  

 Dois importantes grupos de proteínas envolvidas na função endócrina são 

globulinas transportadoras de hormônios sexuais, as quais se ligam a estradiol, 

testosterona e dehidrotestosterona, e globulinas transportadoras de corticosteróide, as 

quais se ligam a glicocorticóides e progesterona. Em geral, aceita-se que a fração não 

ligada a proteínas é biológicamente ativa porque ela pode livremente difundir-se entre 

os tecidos durante a passagem do sangue pelos capilares. Em contrapartida, acredita-se 

que os esteróides ligados a proteínas servem como reservatórios de hormônios 

esteroidais (Jones, 2003). 

 

5.2.7. Efeito da Exposição Sobre a Relação do Índice Geral. 
 

A variação do índice geral (IG) das fêmeas (Figura 21), durante o período de 

estudo, mostrou um possível desgaste metabólico do organismo no decorrer do tempo.  
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Figura 21.  Efeito do tempo de exposição ao efluente – concentração 1% -  no índice geral  tilápias 

adultas e fêmeas, mantidas a 25° C, sob aeração constante (saturação de O2) e pH 6,8-7,4. (a) 

representa valores estatisticamente não diferentes do controle; (b) valores estatisticamente diferentes 

do controle, respectivamente. P<0,05. 
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Isto sugere uma reação adversa do organismo aos xenobiontes presentes no 

efluente. Como o IG representa a relação entre tamanho e peso corporal, para curtos 

períodos de exposição, em geral, a redução deste parâmetro é devida a perda de peso 

pelo indivíduo. Este comportamento segue uma tendência de resultados apresentados 

em outros trabalhos feitos no nosso laboratório. 
 

5.3. HISTOLOGIA DE GÔNADAS 
 

 

5.3.1. Histologia de Gônadas de Machos 
 

 A elevada incidência de intersexo e proporção de desvios sexuais são muitas 

vezes usados como indicadores da desregulação sexual em peixes expostos a químicos 

com atividade estrogênica (Hahlbeck et al., 2004a).   

 Nenhuma mudança histológica perceptível nos ovários foi encontrada em 

fêmeas masculinizadas de peixe-mosquito (Hunsiger et al., 1988), mas a redução na 

fecundação foi observada em fêmeas coletadas de um rio contaminado com efluente de 

papel e celulose, comparativamente a fêmeas não expostas (Rosa-Molinar e Willians, 

1984). 

 

5.3.2.  Histologia de Gônadas de Fêmeas 
 

 Ocorreram alterações de gônadas, revelando uma deterioração tecidual, 

relacionada ao tempo de exposição. Num estudo feito por Sepulveda, 2000, a 

avaliação histológica das gônadas revelou mudanças (relação negativa entre exposição 

ao efluente e desenvolvimento de gônada) em ambos, ovários e testículos, mas 

somente em peixes expostos por 28 dias e não por 56 dias, onde sugere-se um efeito 

transitório ou uma possível aclimatação. 
 

 

 

 



6.  CONCLUSÃO 

 

 O efluente gerado pela indústria possui potencial para causar desregulação 

endócrina nos peixes em estudo. Este potencial é androgênico, corroborando com outros 

estudos já feitos por nosso laboratório.  

 Este tipo de efeito presente no efluente testado, interfere de forma silenciosa, 

podendo gerar populações com predominância de um sexo. Não ocorre a morte do 

indivíduo, porém, em virtude da desregulação endócrina, a reprodução fica comprometida, 

podendo inclusive reduzir e até dizimar a população de uma espécie. Testes que utilizam 

efeitos agudos ou a letalidade como parâmetros, seriam inapropriados neste tipo de 

estudo, pois não revelariam o efeito em longo prazo. 

 Ainda serão necessários estudos complementares visando elucidar os mecanismos 

de ação destas substancias desreguladoras. Trabalhando especificamente com efluente de 

final de processo convencional de branqueamento. A utilização de tilápias neste tipo de 

estudo também deve ser continuada, pois é uma espécie que tem mostrado, quando em 

exposição a efluente de papel e celulose,  comportamento diferenciado da maioria das 

espécies utilizadas hoje em dia. Além disto, é uma espécie de interesse comercial, sendo 

interessante o desenvolvimento de pesquisas que ajudem a compreender melhor a 

fisiologia reprodutiva, quiçá a descoberta de substancias que possam substituir de forma 

vantajosa à utilização de hormônios na reversão sexual dentro da piscicultura. 

 Embora o trabalho tenha sido realizado em laboratório, o risco potencial para 

ecossistemas naturais ficou claramente evidenciado. Esta afirmação e consubstanciada 

pelo fato de que estudos de campo (Martins, 2004) confirmaram a maior parte dos dados 

obtidos em laboratório. 

 É preocupante o fato de que o efluente utilizado neste estudo seja o produto final 

de um processo de tratamento via lagoa de aeração, um modelo de tratamento muito 

utilizado para este tipo de efluente no Brasil. Evidencia-se, entretanto, a necessidade de 

uma regulamentação por parte de órgãos governamentais, visando à aplicação de um 

sistema de tratamento eficiente. Já que o efluente testado, quando em contato com 

organismos que participam deste ambiente aquático, direta ou indiretamente, abaixo do 

ponto de despejo, no rio Canoas, tenham sofrido desregulação endócrina. 
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