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palavras-chave 

 
Alterações climáticas, fármacos e produtos de cuidado pessoal, biomarcadores, 
stresse oxidativo, bivalves.  

resumo 
 

 

As mudanças climáticas atuais, aliadas à pressão antropogénica, e os seus 
possíveis impactos no planeta prometem cada vez mais desafiar a sobrevivência 
das várias espécies marinhas, em especial das zonas costeiras, que precisam 
de desenvolver estratégias adaptativas para tolerar e resistir a esses impactos. 
O problema do aumento da temperatura e da diminuição do pH associa-se cada 
vez mais ao aumento do uso dos fármacos e produtos de cuidado pessoal 
(PPCPs) que acabam no meio ambiente, afetando todos os ecossistemas. De 
forma a ampliar e aprofundar o conhecimento sobre esta problemática e 
contribuir para a sua divulgação, o presente estudo avaliou os impactos 
fisiológicos e bioquimicos induzidos por triclosan (1μg/L TCS) e diclofenac (1 
μg/L DIC), em dois cenários climáticos diferentes de temperatura e pH (17  ºC/pH 
8,1 e 20 ºC/pH7,7) em amêijoas Ruditapes decussatus. Os resultados 
evidenciaram que a uma temperatura de 17ºC e a um pH 8,1, as amêijoas foram 
capazes de responder aos fatores induzidos por cada um dos PPCPs, 
aumentando as defesas antioxidantes e mobilização das reservas de energia, 
apesar de não conseguirem impedir danos celulares, evidenciados pelo 
aumento dos níveis da peroxidação lipídica (PLIP) e pelo aumento do rácio 
glutationa reduzida/glutationa oxidada (GSH/GSSG). No entanto, quando 
expostas a TCS ou a DIC em combinação com um aumento da temperatura (20 
ºC) e diminuição do pH (7,7), as amêijoas apresentaram não só uma diminuição 
do conteúdo de LIP e aumento da atividade das defesas antioxidantes, 
superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT) e glutationa peroxidase (GPX), 
como também uma maior atividade das enzimas de biotransformação 
glutationas S-transferases (GSTs). A diminuição do metabolismo, observado na 
menor atividade da cadeia de transporte de eletrões (CTE), pode também ter 
contribuído para uma menor produção de ERO na exposição das amêijoas a 
TCS a esta temperatura e pH, no entanto pode também indicar um maior stresse 
nesta condição. Esta resposta das amêijoas aos PPCPs em combinação com 
aumento da temperatura e diminuição de pH, também não evitou o dano 
oxidativo nas suas células, uma vez que apresentaram igualmente um aumento 
da PLIP e uma diminuição do rácio GSH/GSSG. Ainda assim, a existência e a 
rápida bioacumulação dos PPCPs nos tecidos exigem a necessidade das 
amêijoas rapidamente se adaptarem, o que pode comprometer a sua 
reprodução, sustentabilidade e até diminuir a sua capacidade para suportar 
outros fatores de stresse. No entanto, as alterações climáticas e as possíveis 
mudanças da temperatura e do pH, dentro dos valores testados, não parecem 
contribuir para que o TCS e o DIC causem um diferente stresse nas amêijoas 
R. decussatus, já que com ambos os PPCPs apresentam impactos semelhantes 
independente da temperatura e do pH. 
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Current climate change, combined with anthropogenic pressure, and its possible 
impacts on the planet increasingly promise to challenge the survival of various 
marine species, especially those from coastal, that need develop adaptive 
strategies to tolerate and resist these impacts. The problem of increasing 
temperature and decreasing pH is increasingly associated with increased use of 
pharmaceuticals and personal care products (PPCPs) that end up in the 
environment, affecting all ecosystems. In order to broaden and deepen the 
knowledge on this issue and contribute to its dissemination, the present study 
evaluated the physiological and biochemical impacts induced by triclosan (1 
μg/L, TCS) or diclofenac (1 μg/L, DIC) in two different climatic scenarios of 
temperature and pH (17 ºC/pH 8.1 and 20 ºC/pH 7,7) in the clams Ruditapes 
decussatus. The results showed that at a temperature of 17ºC and pH 8.1, the 
clams were able to respond to the factors induced by each of the PPCPs, 
increasing antioxidant defenses and mobilizing energy reserves, although they 
could not prevent damage. as evidenced by the increase in PLIP levels and 
decrease in glutathione reductase/glutathione oxidized (GSH/GSSG). However, 
when exposed to TCS or DIC in combination with an increase in temperature (20 
°C) and a decrease in pH (7.7), clams showed not only decreased LIP content 
and increased activity of antioxidant defenses superoxide dismutase (SOD), 
catalase (CAT) and glutathione peroxidase (GPX), as well as a higher activity of 
the biotransformation enzymes glutathione S-transferase (GSTs). The decrease 
in metabolism, observed in the lower activity of CTE, may also have contributed 
to a lower ROS production in the clams exposure to TCS at this temperature and 
pH, however may also indicate a higher stress in this condition. This response of 
clams to PPCPs in combination with increased temperature and decreased pH 
also did not prevent oxidative damage to their cells as they also showed an 
increase in PLIP and a decrease in the ratio GSH/GSSG. Still, the existence and 
rapid bioaccumulation of PPCPs in tissues requires a quikly adaption from the 
clams,the need for clams to quickly adapt, which may compromise their 
reproduction, sustainability and even their ability to withstand other stresseors. 
However, climate change and possible changes in temperature and pH, within 
these tested values, do not seem contribute to TCS and DIC causing a different 
stress in R. decussatus clams, since both PPCPs have similar impacts 
independent of temperature and pH. 
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1.1. Mudanças ambientais associadas a sistemas costeiros 
 
 
O litoral representa o cruzamento entre os oceanos, a terra e a atmosfera 

para a evolução de vários ecossistemas, dos quais os sistemas costeiros fazem 

parte, sendo responsável pela entrada e saída de energia e material (Haslett, 2008). 

Os sistemas costeiros, definidos como a zona de transição entre a zona marinha e 

a zona terrestre, estão entre os ecossistemas com maior importância ecológica e 

socioeconómica do planeta, fornecendo recursos através da diversidade biológica 

e fornecendo habitat para mais de 90% das espécies marinhas, e que constituem 

oportunidades comerciais e recreativas (Alhowaish, 2018; Lillebø et al., 2017; 

Mccay e Jones, 2011; Rochette et al., 2014; WWF, 2019). No entanto, para além 

dos fatores e interações locais, os sistemas costeiros estão ainda sujeitos a 

mudanças ambientais excecionais, como catástrofes naturais ou situações 

climáticas imprevisíveis e/ou extremas, que podem representar um risco para as 

diversas espécies, com repercussões nas atividades humanas que aí se 

desenvolvam, comprometendo assim o normal funcionamento do sistema 

costeiro (Crossland et al., 2005; Nicholls et al., 2007). A pressão sobre os 

ecossistemas costeiros sempre se fez sentir pelo aumento da população humana, 

que continua a procurar os recursos aí existentes o que, juntamente com as 

mudanças climáticas, poderá contribuir para acentuar os impactos negativos sobre 

estes ecossistemas, ao nível do stresse e da vulnerabilidade a mudanças e 

variações ambientais (Haslett, 2008; Scavia et al., 2002; Waycott et al., 2009).  

Entre os ecossistemas costeiros marinhos, os estuários são alguns dos 

sistemas mais vulneráveis às alterações físico-químicas naturais que aí se fazem 

sentir, uma vez que normalmente são sistemas costeiros semifechados, com uma 

abertura restrita ao mar, altamente influenciados pelos ciclos de maré, interações 

de água doce e água salgada, correntes e outros eventos como as tempestades, 

que originam um estado hidrodinâmico particular (Nicholls et al., 2007; Raimonet e 

Cloern, 2016). Assim, espécies aquáticas que aí habitam e se alimentam, estão 

sujeitas a uma grande variação das condições de tempo atmosférico e de clima – 

sendo o primeiro entendido como um estado da atmosfera durante um período curto 

(momentâneo e que pode mudar a qualquer instante), enquanto o clima 
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corresponde a um período mais longo, de pelo menos 30 anos – que podem levar 

a alterações de parâmetros como a temperatura, a salinidade e o pH para além de 

estarem sujeitos a mudanças bruscas provenientes de outros eventos naturais e 

produtos químicos resultantes da pressão antropogénica (Harley et al., 2006; IPCC, 

2013; Lazarus et al., 2016; WMO, 2019). 

  

1.1.1. Mudanças climáticas: aumento da temperatura 
 

O clima da Terra foi sempre variável ao longo da história. Um estudo 

publicado por Sime et al. (2009) mostra que durante os três últimos interglaciares 

– intervalos geológicos que se caracterizam por temperaturas mais quentes e que 

separam os períodos glaciares, que ocorreram há cerca de 130 mil, 240 mil e 320 

mil anos – as temperaturas estiveram mais altas 6 ºC a 10 ºC que as temperaturas 

médias climáticas atuais (da superfície do planeta) que, segundo a Administração 

Nacional da Aeronáutica e do Espaço (NASA), se situam nos 14,9 ºC. Tendo assim 

o Homo sapiens, que aparece há cerca de 315 mil anos, e outros seres vivos 

vivenciado períodos mais quentes que os atuais (Hublin et al., 2017; Imbrie e 

Palmer, 1979; Kukla et al., 2002; NASA, 2019; Sharp, 2018).  

Numa escala de tempo mais curta, de apenas algumas décadas, considera-

se a hipótese de um aumento da frequência e da velocidade com que os eventos 

relacionados com as atuais mudanças climáticas ocorrem. Entre as mudanças 

previstas está o possível e acelerado aumento da temperatura média do planeta, 

motivado pelo aumento da concentração de dióxido de carbono (CO2) na atmosfera 

provocado pela ação humana, através de desflorestações desregradas, 

crescimento industrial e populacional (IPCC, 2007, 2013). Atualmente o CO2 é 

descrito como sendo o fator com maior responsabilidade nas alterações climáticas 

observadas, devido à subida da sua concentração na atmosfera, tendo mesmo, 

segundo a Administração Oceânica e Atmosférica Nacional (NOAA), atingido um 

máximo na atualidade (405 ppm) em comparação com os últimos 800 mil anos 

(Lindsey e Dlugokencky, 2018; Lüthi et al., 2008). O CO2 (0,044 % da atmosfera), 

assim como outros gases como o metano (CH4, 0,00019 % da atmosfera) e o óxido 
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nitroso (N2O, 0,00003 % da atmosfera) presentes na atmosfera atual, podem 

interferir na reflexão da radiação infravermelha - resultante da radiação solar que, 

ao chegar à superfície terrestre (continentes e oceanos), a absorve (aquecendo) e 

a emite – refletindo-a novamente para a superfície terrestre e impedindo que ela 

saía (de imediato) para o espaço, originando assim um efeito semelhante a uma 

“estufa”, daí o nome de gás de efeito estufa (Cox, 2002; IPCC, 2007; Karl e 

Trenberth, 2003; Pierrehumbert, 2010; Reddy e DeLaune, 2008; WMO, 2018). 

No entanto, se o aumento da concentração de CO2 na atmosfera é uma 

possibilidade para desencadear mudanças climáticas e o decorrente aumento da 

temperatura média da Terra, então o Sol (principal fonte de energia do planeta) 

constitui-se como um dos principais responsáveis pela alteração do clima, 

dependente dos ciclos e dos ventos solares (Gray et. al., 2010; Lüdecke e Weiss, 

2017; Molion, 2005). O mesmo pode acontecer com outros fatores tais como como 

os ventos atmosféricos, as correntes oceânicas, o eixo e órbita da Terra, a tectónica 

de placas ou o vulcanismo, que contribuem para as alterações do clima (Boé e 

Terray, 2013; Gao et. al., 2008 Lüdecke e Weiss, 2017; Molion, 2005; Seidel et al., 

2008; Smith, 2012). 

O Painel Internacional sobre Mudanças Climáticas (IPCC) estima que a 

temperatura média global em 2100 possa aumentar até 4,0 ºC (com consequências 

a partir dos 2 ºC), num cenário que classifica como muito grave e irreversível (IPCC, 

2013). São apontadas consequências como a expansão de volume dos oceanos e 

o derreter dos mantos de gelo glaciar que cobrem a superfície continental, podendo 

originar a elevação do nível médio dos oceanos, cuja estimativa aponta para um 

aumento de 98 centímetros (IPCC, 2013; Nicholls et al., 2007). Este cenário pode 

levar a mudanças no ciclo hidrológico a uma escala global que, por sua vez, poderá 

provocar impactos através de inundações de estuários e outros sistemas costeiros, 

afetando dessa forma os organismos que aí se encontram (Breitburg et al., 2018; 

Nicholls et al., 2007; Reddy e DeLaune, 2008). Acresce ainda o facto de fenómenos 

climáticos como o El Niño provocarem um aquecimento das águas superficiais do 

Oceano Pacífico, originando variações da temperatura, que pode chegar a 2,6 ºC, 

afetando em particular as espécies aquáticas costeiras, que cada vez mais já se 

encontram pressionadas pela presença do Homem junto dos seus habitats (Molion, 
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2005; NOAA, 2019). As mudanças de temperatura também podem levar a 

alterações na química dos contaminantes presentes nos ecossistemas marinhos, 

podendo resultar em alterações significativas na sua toxicidade e levar a alterações 

na sensibilidade e reação dos organismos a esses poluentes (IPCC, 2007; 

Schiedek et al., 2007; Moe et al., 2013).  

Fenómenos ambientais como estes podem resultar em impactos 

imprevisíveis e amplificados com as mudanças climáticas globais que se projetam. 

O aumento de 2 ºC a 4 ºC na temperatura global do planeta, de forma rápida, pode 

provocar alterações na biologia dos animais marinhos (mortalidade, reprodução, 

crescimento, desempenho e comportamento químico) e/ou processos ecológicos 

(como as interações entre a produtividade e espécies) mais sensíveis, uma vez que 

diversos organismos já vivem perto dos seus limites de tolerância – enfrentando 

constantes variações naturais de fatores como temperatura, salinidade, oxigénio, 

nutrientes e marés (IPCC, 2001; Li e Brawley, 2004; Anestis et al., 2007; Anacleto 

et al., 2014; Wolanski e Elliott, 2015).  

O aumento da temperatura pode ainda afetar a distribuição geográfica das 

espécies marinhas que têm de competir por recursos com outras espécies 

invasoras o que pode conduzir a alterações ambientais e impactos nas cadeias 

tróficas (IPCC, 2007; Lord, 2017; Pounds et al., 2006). Foram já verificadas 

alterações bioquímicas, em estudos com espécies intertidais e subtidais de 

caranguejos (Eurypanopeus abbreviatus e Menippe nodifrons) e peixes 

(Bathygobius soporator e Parablennius marmoreus), onde as espécies da zona 

subtidal apresentaram um aquecimento mais lento e menor limite de tolerância 

térmica que as da zona intertidal (Madeira et al., 2014; Vinagre et al., 2015).  

 

1.1.2. Acidificação dos oceanos: diminuição do pH 
 

Outra consequência possível das alterações climáticas poderá ser a rápida 

e acentuada acidificação dos oceanos (Raven et al., 2005; Schoolmeester et al., 

2019). Os oceanos, além de absorverem calor, também constituem um dos grandes 

depósitos de dióxido de carbono, já que quanto mais CO2 for lançado para a 
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atmosfera, maior a quantidade que as águas superficiais do oceano podem 

absorver, devido à pressão parcial de CO2 (pCO2) (Raven e Falkowski, 1999; Raven 

et al., 2005).  

A dissolução do CO2 no oceano origina um aumento das concentrações de 

ácido carbónico (H2CO3) que, por sua vez, se dissocia em iões de bicarbonato 

(HCO3
-) e hidrogénio (H+), que leva a um aumento da acidez do oceano – e quanto 

maior a emissão CO2 maior será a quantidade de H+ que se forma e mais ácidos 

se tornarão os oceanos (Fabry et al., 2008; Turley et al.,2010). Estas reações são 

seguidas por uma diminuição da concentração do ião carbonato (CO3
2−) e de menor 

estados de saturação de aragonite (Ω Ar) e de calcite (Ω Ca) (Fabry et al., 2008). 

Ao conjunto das reações físico-químicas responsáveis pela diminuição do pH e da 

disponibilidade de iões carbonato denomina-se acidificação dos oceanos (Caldeira 

e Wickett, 2003). Desde a Revolução Industrial o pH das águas superficiais do 

oceano passou de 8,21 para 8,10 (uma variação de 0,1 na escala do pH, que é 

logarítmica) significando um aumento de aproximadamente 30% na sua acidez 

(Lindsey e Dlugokencky, 2018; Schoolmeester et al., 2019).  

Segundo as projeções do IPCC (2013), a pressão parcial de dióxido de 

carbono nas águas superficiais do oceano pode, dependendo das emissões 

atmosféricas, atingir valores entre 490 e 1370 µatm (0,06 a 0,32 unidades de pH) 

até ao ano de 2100. Embora outros cenários sejam sugeridos por alguns autores 

que preveem uma diminuição do pH até 0,5 unidades até ao final do século XXI 

(Caldeira e Wickett, 2003; Raven et al., 2005).  

Em sistemas costeiros, como os estuários, os efeitos da acidificação 

preveem-se ainda maiores quando comparados com os dos oceanos, uma vez que 

o pH é diurno e sazonal e está diretamente relacionado com valores mais altos de 

CO2 provocados pela degradação heterotrófica de materiais orgânicos, podendo a 

pCO2 atingir valores de 1700 µatm, representando assim um stresse adicional para 

os organismos aquáticos aí presentes (IPCC, 2013; Melzner et al., 2012; Ries et 

al., 2009; Tomanek et al., 2011). 

A acidificação dos oceanos afeta a vida marinha de diversas formas. Os 

corais, os crustáceos, os moluscos e outros organismos calcificadores marinhos 
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são diretamente afetados à medida que o pH da água do mar diminui, dificultando 

a formação das suas conchas e esqueletos (Kuffner et al., 2007; Lough et al., 2012). 

Estes organismos necessitam de carbonato de cálcio (CaCO3) para a formação das 

suas estruturas mas, com a diminuição do pH das águas o carbonato presente no 

ambiente marinho liga-se ao hidrogénio e não ao cálcio (Ca2
+), ficando o carbonato 

menos disponível para a formação de carbonato de cálcio (Comeau et al., 2009). 

Além disso, a acidificação pode afetar a tolerância dos organismos em mudanças 

da temperatura das águas oceânicas, tornando-os mais sensíveis, podendo 

interferir assim na distribuição das espécies – os corais, por exemplo, sofrem 

perturbações mais acentuadas na produção e na calcificação das suas estruturas, 

quando ocorrem mudanças de temperatura em conjunto com o aumento da 

acidificação (Langdon e Atkinson, 2005). Outra possível consequência da 

diminuição do pH poderá ser a presença de um maior número de  espécies 

invasoras, que podem apresentar desempenhos vantajosos em comparação com 

espécies nativas – o caracol aquático Pomacea insularum é um exemplo de espécie 

que se tem distribuído e criado perturbação nos ecossistemas onde se instala 

devido à sua capacidade de acumular e transmitir toxinas (Byers et al., 2013).  

Estudos demonstraram que, com a acidificação do meio em que se 

encontram, as lulas (Doryteuthis pealeii e Loligo vulgaris) tendem a ficar mais 

sensíveis a outros fatores abióticos (como a temperatura) e que normalmente têm 

prejuízos na sua atividade e capacidade de natatória, além de uma redução nas 

taxas de sobrevivência embrionária (Lacoue-labarthe et al., 2011; Rosa et al., 2014; 

Zakroff et al., 2017). Outro estudo com cavalos-marinhos da espécie Hippocampus 

guttulatus, demonstrou que, com o aumento da acidificação, os indivíduos desta 

espécie tendem a exibir sinais de letargia (níveis de atividade reduzidos), que 

provocam taxas de alimentação e respiração mais lentas, apesar das suas taxas 

metabólicas não serem afetadas até uma diminuição de 0,5 unidades do pH (Faleiro 

et al., 2015). Além de outros estudos mostrarem que peixes (como o Amphiprion 

percula) e copépodes (como o Centropages tenuiremis) podem sofrer diversas 

alterações bioquímicas (principalmente a nível enzimático), que em conjunto com 

outros fatores ambientais como temperatura e contaminantes presentes nos 
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ambientes aquáticos, podem resultar em consequências na sustentabilidade dos 

seres vivos (Dixson et al., 2010; Koch et al., 2013; Zhang et al., 2012). 

 

1.1.3. Fármacos e os produtos de cuidado pessoal no ambiente aquático: 
triclosan e diclofenac 
 

Atualmente há um contínuo e crescente aumento na utilização de químicos 

cujas consequências, após o seu uso e descarga para o ambiente, são uma 

preocupação à escala global (Dhillon et al., 2015). Os contaminantes de 

preocupação emergente (CECs) são definidos como substâncias químicas ou 

outros materiais (naturais ou sintéticos) suspeitos de estarem presentes (ou de 

apenas terem sido recentemente descobertos) no ambiente e cujo impacto 

toxicológico e persistência possa ser capaz de provocar e alterar o metabolismo de 

um ser vivo (Sauvé e Desrosiers, 2014; Yang, 2016). Os impactos causados por 

estas substâncias no ambiente aquático só começaram a ser questionadas 

recentemente, levando a que as informações e os métodos analíticos utilizados 

para a determinação da toxicidade sejam ainda limitados (Crane et al., 2006; Fabbri 

e Franzellitti, 2016). Os fármacos e os produtos de cuidado pessoal (PPCPs), são 

CECs que, em consequência do aumento da população mundial, da rápida 

urbanização e dos elevados padrões de vida, têm vindo a aumentar a sua presença 

nos ecossistemas costeiros (Dhillon et al., 2015; Hasan et al., 2015).  

O triclosan (TCS – C12H7Cl3O2) e o diclofenac (DIC – C14H11Cl2NO2) são dois 

exemplos de PPCPs, que diariamente são usados em todo o mundo, que podem 

chegar ao ambiente aquático e ser facilmente acumulados pelos organismos que 

aí habitam, através da superfície corporal e do sistema digestivo e respiratório 

(Nassef et al., 2010). Existem diferentes métodos para se proceder à remoção 

destes PPCPs do ambiente, métodos físicos (carvão ativado, grafeno e óxido de 

grafeno, nanotubos de carbono), biológicos (culturas puras, culturas mistas, lamas 

ativadas) e químicos (ozonização, oxidação de fenton, tratamento UV, radiação por 

ionização) – no entanto, a sua eliminação nem sempre é conseguida de modo 
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eficaz e estes acabam por chegar aos diversos ambientes costeiros (Wang e Wang, 

2016). 

O DIC é um medicamento anti-inflamatório e analgésico não esteroide, 

usado para reduzir a dor ou a inflamação, que aparece nos sistemas costeiros 

através das águas superficiais e efluentes das águas residuais que aí desaguam, 

e pode ser encontrado em concentrações que variam entre os nanogramas e os 

miligramas por litro: entre 2 – 12 ng/L na laguna do Pego–Oliva (Espanha); entre 

7,4 – 19.4 ng/L na baía de Santos (Brasil); entre 8 – 195 ng/L no estuário de Tyne 

e Tees (Reino Unido); entre 1,6 – 3000 ng/L no Mar Vermelho (Arábia Saudita) 

(Bonnefille et al., 2018; Hasan et al., 2015; Jux et al., 2002; Tixier et al., 2003). A 

sua remoção do ambiente depende muito do tratamento utilizando nas estações de 

tratamento de águas residuais (ETARs). Tratamentos que usam lamas 

convencionais ativadas com fósforo químico podem apresentar uma remoção de 

22 % do total do contaminante, enquanto que tratamentos que utilizam absorção 

por carvão ativado seguido de uma ozonização apresentam uma remoção de 

aproximadamente 93 % – em Portugal, a remoção deste PPCP das aguas residuais 

é de cerca de 76 % (Costa, 2014; Lonappan et al., 2016). Estima-se que as 

concentrações de contaminante encontradas em águas superficiais portuguesas 

sejam mais elevadas relativamente aos restantes países europeus, com 

concentrações mínimas de 25,13 ng/L, encontradas em rios portugueses (rios 

Mondego e Tejo), e máximas de 3224 ng/L (rio Sousa) (Costa, 2014; Rocha e 

Rocha, 2015). Os vestígios de DIC podem ser degradado por luz solar 

(fotodegradação), apresentando uma semivida de 3 h, mas este processo origina 

metabolitos que, muitas das vezes, apresentam uma maior toxicidade para os 

organismos que o próprio DIC (Lonappan et al., 2016). 

 O TCS é um agente antibacteriano e antifúngico presente em diversos 

produtos como elixires bucais, desodorizantes, sabonetes (de mão, de corpo e géis 

de banho), produtos de limpeza de unhas, cremes faciais e pastas de dentes. Este 

composto já foi registado em sistemas costeiros, em concentrações que variam 

entre nanogramas e os microgramas por litro: 0,015–0,036 μg/L foz do Rio 

Danshuei (Taiwan); 0,1-7,9 μg/L Delta do Ebro (Espanha); 6,91–10,36 μg/L golfo 

da Califórnia  (México); 4,9-3440 μg/L estuário do Charleston Harbor (Estados 
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Unidos da América) (Aranami e Readman, 2007; Dhillon et al., 2015; Fair et al., 

2009; Halden e Paull, 2005; Olaniyan et al., 2016). Este PPCP pode sofrer vários 

processos de transformação desde que entra na rede de esgotos até chegar aos 

diferentes ecossistemas (Yu et al., 2006). Este contaminante degrada-se 

rapidamente quando submetido a uma radiação contínua de luz artificial a 25 ºC, 

numa solução aquosa a pH 7, tendo uma semivida fotolítica de 41 min (SCCS, 

2010). As ETARs que usam a lama ativada como tratamento convencional, por 

sorção ou biodegradação, conseguem remover cerca de 90% deste PPCP, mas 

têm sido encontradas concentrações em efluentes que variam entre 10 ng/L e 2,7 

μg/L (Anger et al., 2013). Após o processo de tratamento em ETAR, o TCS é 

transformado em metil triclosan, exibindo um maior grau de persistência no meio 

ambiente do que o TCS, devido à sua lipofilicidade (capacidade de ser dissolvido 

em gorduras) e resistência a processos de biodegradação, apresentando assim um 

maior potencial de bioacumulação (Dann e Hontela, 2011; Haiba et al., 2017; 

Montaseri e Forbes, 2016). Durante o tratamento de efluentes, as principais vias de 

degradação do TCS identificadas foram a clivagem da ligação éter e a cloração da 

ligação fenólica, no entanto num estudo realizado por Figueiredo (2014) numa 

ETAR da zona norte de Portugal, foram obtidos valores médios de TCS (efluente e 

afluente) de 0,59 μg/L, não se verificando nenhuma remoção deste após tratamento 

(Montaseri e Forbes, 2016). 

Devido à grande diversidade nas taxas de concentração de contaminantes 

que, mesmo depois de terem passado processos de tratamento, se encontram nos 

diversos ecossistemas, vários estudos debruçam-se sobre o impacto dos 

contaminantes em diferentes concentrações e em diferentes condições abióticas 

(Ericson et al. 2010; Matozzo et al. 2012 Munari et al. 2018). Um exemplo destes 

estudos foi o desenvolvido por González-ortegón, et al. (2013) com três fármacos 

(DIC, Clofibric e Clotrimazole), com o objetivo de observar os efeitos provocados 

no crescimento, desenvolvimento e massa corporal durante os estágios larvais do 

camarão Palaemon serratus em diferentes temperaturas e salinidades, tendo os 

resultados demonstrado que os efeitos desses poluentes são mais fortes quando 

os organismos estão sob stresse ambiental adicional e que apenas o clotrimazol 

interferiu no desenvolvimento dos organismos estudados. Outro estudo realizado 
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com o peixe Dicentrarchus labrax exposto a diversos contaminantes emergentes 

(como o TCS) em conjunto com aumento da temperatura e/ou acidificação 

demonstrou alterações adversas a nível bioquímico celular e comportamental da 

espécie (Maulvault, 2018). 

 

1.2. Bivalves marinhos como bioindicadores 
 

Espécies bioindicadores são capazes de refletir rapidamente o estado 

abiótico ou biótico de um ambiente, representando o impacto das mudanças 

ambientais num determinado habitat, comunidade ou ecossistema (Gerhardt, 

2003). São organismos que fornecem informação sobre os efeitos das interações 

de diversas condições ambientais e em mudanças repentinas na combinação de 

diferentes fatores (Hamza-Chaffai, 2014). 

Entre as espécies bioindicadoras, os bivalves são uma classe de moluscos 

identificados como bons bioindicadores, sendo caracterizados pela presença de 

uma concha, que os protege de diversos stresses ambientais, estão em constante 

adaptação e sobrevivência desde há cerca de 540 milhões de anos, tendo passado 

por diversas alterações do clima (Campbell et al., 2009; Damborenea et al., 2013; 

Silva et al., 2010). São espécies aquáticas, tanto de água doce como de água 

salgada com um tempo de vida relativamente longo (vários anos, consoante a 

espécie) permitindo que se realizem estudos com períodos longos e, devido à sua 

ampla distribuição geográfica, possibilita também a comparação de dados entre 

diferentes habitats ou regiões (Bernard et al., 1991; Galvão et al., 2009; Mcdonald 

et al., 2015).  

Muitas destas espécies, como os mexilhões, as ostras, as vieiras e as 

amêijoas, habitam em ecossistemas costeiros. Como organismos filtradores  

apresentam um estilo de vida sedentário e estão regularmente expostos a 

variações abióticas, como a temperatura, a salinidade e o pH, que podem ocorrer 

na coluna de água, assim como à presença de  contaminantes, que se acumulam 

nos seus tecidos, provocam impactos no seu desempenho fisiológico e bioquímico 
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(Álvarez-Muñoz et al., 2015; Ambrose, 2009; Matozzo et al., 2013; Mubiana e Blust, 

2007; Riisgard e Larsen, 2005; Serafim et al., 2002; Verlecar et al., 2007).  

Por todas estas características, os bivalves são frequentemente utilizados 

em estudos de monitorização ambiental, dando indicações não só sobre o estado 

de saúde destes organismos e níveis de contaminação dos seus habitats, mas 

também do perigo para a saúde humana associado ao seu consumo (Boening, 

1999; Evangelista-barreto et al., 2008; Galvão et al., 2009; Waykar e Deshmukh, 

2012; Yusof et al., 2004). A sua utilização como bioindicador já foi comprovada em 

respostas subletais induzidas pela temperatura e pH e pela presença de diversos 

poluentes, incluindo os PPCPs (Almeida et al., 2014; Matozzo et al. 2012; Monteiro 

et al., 2019; Pirone et al., 2019; Xu et al., 2016; Velez et al., 2016). 

 

1.2.1. Respostas dos bivalves ao aumento da temperatura 
 

Apesar dos bivalves tenderem a aumentar as taxas metabólica e de filtração 

com o aumento da temperatura num intervalo térmico específico (variando 

conforme a espécie), o atual aumento da temperatura pode ultrapassar as suas 

tolerâncias e provocar efeitos fisiológicos e bioquímicos extremos, que podem levar 

a mudanças no seu crescimento, reprodução e mortalidade (Cheung et al., 2009; 

FAO, 2005; Filgueira et al., 2016; IPMA, 2019; Meer et al., 2001; Talmage e Gobler, 

2011).  

Estudos recentes evidenciam diferentes respostas dos bivalves ao aumento 

da temperatura como diminuição da taxa metabólica, da capacidade respiratória e 

aeróbia, indução da cadeia de transporte de eletrões, aumento da expressão génica 

relacionada com enzimas antioxidantes, aumento anormal do número de larvas, 

variações significativas no sistema imunológico, mudança na distribuição 

geográfica  (Andrade et al., 2018; Banni et al., 2014; Freitas et al., 2017; Sorte et 

al., 2011).  

Foi também observado um maior período de fecho das valvas – evitamento 

que leva a uma redução de filtração e alimentação – e uma mortalidade superior 
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em mexilhões Mytilus galloprovincialis submetidos a um aumento de temperatura 

(24 ºC) (Anestis et al., 2007). Uma maior mortalidade e uma maior atividade das 

defesas antioxidantes (essenciais na proteção de  danos celulares) nos organismos 

juvenis da espécie de ostra Crassostrea brasiliana quando expostas a um aumento 

da temperatura para 35 ºC (Moreira et al., 2018). Uma tendência para dano 

neurotoxicológico e diminuição da atividade das enzimas antioxidantes, com o 

aumento da temperatura (22,9 ºC) foram observados na espécie de mexilhões M. 

galloprovincialis (Pfeifer et al., 2005).  

 

1.2.2. Respostas dos bivalves à diminuição do pH 
 

Estudos têm mostrado que a diminuição do pH dos oceanos provoca impacto 

direto nos bivalves marinhos, pois diminui a percentagem de carbonato de cálcio 

que estes usam para formar as suas conchas e exoesqueletos e ainda corrói as 

estruturas já formadas (Findlay et al., 2009; Silva et al., 2010). De facto, a formação 

e o desenvolvimento da concha pelo próprio bivalve, desde os primeiros estágios 

de vida, são realizados através de um muco segregado por células do manto, 

chamado nácar (vulgarmente conhecido como madrepérola), que tem na sua 

constituição base mais de 95 % de cristais de calcite e aragonite, que derivam do 

carbonato de cálcio saturado na água. A acidificação da água diminui a 

disponibilidade desses dois minerais, causando problemas na dureza da concha e 

consequentemente diminuir a proteção contra as diversas pressões ambientais a 

que os bivalves estão sujeitos (Addadi et al., 2006; Marin et al., 2012; Marin e 

Luquet, 2005; Silva et al., 2010).  

Além dos danos diretos que interferem na formação e desenvolvimento da 

concha, a acidificação oceânica prevista poderá ultrapassar as variações 

periódicas a que os bivalves estão habituados nos seus habitats. Estas variações 

podem originar fortes impactos que podem ser agravados por outros fatores 

ambientais (como a temperatura e salinidade) e pela presença de contaminantes 

(como os metais pesados e fármacos), causando modificações a nível fisiológico 

(como na taxa de respiração e crescimento) e a nível bioquímico (como 
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modificações metabólicas e danos celulares) (Freitas et al., 2016; Gazeau et al., 

2013; Moreira et al., 2016; Shi et al., 2016). 

Foi possível observar num estudo que apenas a espécie de mexilhões Perna 

viridis registou um aumento da taxa de respiração em condições de acidificação 

(pH 7,7), comparativamente com ostras Pinctada fucata, vieiras Chlamys nobilis, 

apesar de todas as espécies registarem uma diminuição significativa na taxa de 

excreção, concluindo-se assim que a redução do pH afetou o processo metabólico 

dos bivalves (Wenguang e Maoxian, 2012). Outro estudo observou a ausência de 

alteração na taxa de respiração e de crescimento das amêijoas R. philippinarum 

quando submetidas a variações do pH (entre 7,7 e 7,4) no entanto, registou uma 

redução de 44 % da desova a um pH de 7,4 (Xu et al., 2016). Em mexilhões M. 

coruscus foi registado que a espécie apresenta respostas antioxidantes 

semelhantes, sem ocorrência de dano celular, em dois cenários de diminuição de 

pH (7,7 e 7,3) e de aumento da temperatura (25 ºC e 30 ºC) (Hu et al., 2015).  

 

1.2.3. Respostas dos bivalves aos fármacos e os produtos de cuidado 
pessoal 

 

O aumento do uso de PPCPs nas últimas décadas contribuiu para a sua 

presença em diversas concentrações nos ecossistemas aquáticos que, mesmo em 

baixas concentrações, podem produzir efeitos adversos em vários organismos 

como os bivalves (Ellis, 2006; Smital et al., 2004). Entre os efeitos provocados, 

estão referenciadas mudanças desfavoráveis no desempenho fisiológico e 

bioquímico em várias espécies, como nos mostram os estudos com mexilhões M. 

galloprovincialis expostos em laboratório a TCS (5 μg/L) e a metil triclosan (5 μg/L) 

(Marina et al. 2014), em M. trossulus expostos em laboratório a DIC (1 μg/L) 

(Swiacka et al. 2019), e com as amêijoas R. philippinarum expostas em laboratório 

a TCS (300, 600 e 900 ng/L) (Matozzo et al. 2012). 

Embora se tenham feito avanços no estudo dos impactos provocados pela 

presença de PPCPs em bivalves, existe ainda uma lacuna no estudo dos efeitos 

combinados a exposições de PPCPs com possíveis efeitos das alterações 

https://www.sciencedirect.com/topics/immunology-and-microbiology/mytilus
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climáticas. Estima-se que as atuais alterações climáticas provoquem, entre outros 

fatores abióticos, uma subida da temperatura e uma diminuição do pH, que 

possivelmente afetarão significativamente não só os organismos como também a 

biodisponibilidade de poluentes, assim como o seu potencial de bioacumulação 

(IPCC, 2013, 2014). Nesse sentido, a disponibilidade de informação sobre os 

impactos causados em bivalves é escassa, estando apenas disponíveis algumas 

combinações de fatores abióticos, em que na maioria dos casos não se considera 

a combinação do aumento da temperatura e diminuição do pH com os PPCPs.  

Um exemplo de combinação de fatores foi o estudo realizado por Munari et 

al. (2018) que avaliou o impacto combinado de pH (7,7) com DIC (0,05 e 0,50 mg/L) 

na possível indução de stresse oxidativo em mexilhões M. galloprovincialis e nas 

amêijoas R. philippinarum, onde foram observados que parâmetros bioquímicos 

medidos em ambas as espécies foram mais influenciados pelo pH reduzido do que 

pelo contaminante ou pela interação contaminante com pH. Nos casos combinados 

de DIC com o pH (7,7), os mexilhões M. galloprovincialis diminuíram as defesas 

antioxidantes e as amêijoas R. decussatus aumentaram as suas, mas ambas as 

espécies não conseguiram evitar o dano oxidativo das suas células.  

No estudo recente realizado por Freitas et al. (2019b),  que avaliou o impacto 

combinado da salinidade (30) com TCS (1 μg/L) ou DIC (1 μg/L) na possível indução 

de stresse oxidativo dos mexilhões M. galloprovincialis, os resultados revelaram 

que os parâmetros bioquímicos medidos foram influenciados pela salinidade 

isolada e pela presença de contaminantes, mas nenhum efeito amplificado foi 

observado pela combinação de ambos (salinidade e PPCPs). No entanto, nos 

casos combinados deste estudo observou-se uma diminuição do metabolismo, um 

aumento das reservas energéticas e um aumento das enzimas antioxidantes, que 

contribuíram para que não ocorresse dano oxidativo. 

 Pirone et al. (2019) desenvolveram um estudo para avaliar a indução de 

stresse oxidativo na exposição à temperatura de 22 ºC, combinada com TCS (1 

μg/L), utilizando a espécie de mexilhões M. galloprovincialis. Os autores 

observaram um claro efeito da temperatura elevada juntamente com o fármaco, 

tendo também sido observado que a capacidade metabólica e as reservas 
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energéticas se mantiveram e que atividade das enzimas antioxidantes aumentou, 

com consequente prevenção do dano oxidativo nos casos combinados.  

 

1.3. Objetivos  
 
 

O possível problema do rápido aumento da temperatura e da diminuição do 

pH associa-se cada vez mais ao aumento do uso dos fármacos e produtos de 

cuidado pessoal (PPCPs) que acabam lançados para o meio ambiente e afetam 

particularmente os sistemas costeiros. A complexidade dos efeitos que daí 

resultam, ou podem resultar, causam ainda dúvidas sobre os reais impactos 

induzidos a todos os seres vivos que aí se encontrem. 

Dentro deste contexto, o presente estudo pretendeu avaliar os impactos 

fisiológicos e bioquímicos induzidos pelos PPCPs, TCS e DIC, em condições de 

variação de temperatura e pH, para melhor compreender as possíveis interações 

da exposição ao aquecimento/acidificação e toxicidade dos PPCPs no 

desempenho e tolerância da espécie de amêijoa R. decussatus.  
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2.1 Organismos testados 

 

Entre todos os bivalves, as amêijoas têm sido amplamente utilizadas em 

programas de monitorização ambiental e estudos toxicológicos (Casatta et al., 

2016; Esposito et al., 2018; Sacchi et al., 2013). Entre as amêijoas, a espécie R. 

decussatus (Figura 1.) – sinónimo Venerupis decussatus  (Linnaeus, 1758) – é um 

exemplo de espécie nativa da Europa (Bidegain, 2015). 

 

 

 

 

 

 

Figura 1. Representação da amêijoa R. decussatus. Adaptado de FAO (2014). 

 

  Esta espécie, que pode ser encontrada desde a Inglaterra até à Península 

Ibérica, do Mediterrâneo ao sul de Marrocos e ao Senegal (Figura 2.), habita 

principalmente em zonas costeiras temperadas e protegidas, como lagoas e 

estuários, entre a zona intertidal e uma profundidade de 0 a 20 m, geralmente em 

substratos arenosos ou lodosos (normalmente enterrada entre os 15 e 20 cm) 

(FAO, 2017, Sobral e Widdows, 2000). Em Portugal está presente na Ria de Aveiro, 

Ria do Alvor, Ria Formosa, Estuário do Mondego, Lagoa de Óbidos, Lagoa de 

Albufeira e Lagoa da Fajã de Santo Cristo (S. Miguel, Açores) (IPMA, 2017, 

Jordaens et al., 2000).  
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Figura 2. Distribuição geográfica (a vermelho) da amêijoa R. decussatus (Mapa adaptado 

da AquaMaps, com revisão feita em fevereiro de 2017). 

 

Como são organismos filtradores, alimentam-se de partículas em 

suspensão, principalmente algas planctónicas e bentónicas, e a reprodução ocorre 

geralmente durante a primavera e o verão (Bebianno et al., 2004). A formação dos 

gâmetas está relacionada principalmente com a temperatura e quantidade de 

alimento, sendo que com alimento disponível a temperatura ideal para a reprodução 

é de cerca de 20 ºC (FAO, 2005; Matias et al., 2016). Os organismos desta espécie 

atingem o comprimento de 6 a 7 cm e têm uma longevidade média de 5 anos, 

podendo atingir os 9 anos (Bebianno et al., 2004; Ruano, Batista e Arcangeli, 2015, 

FAO, 2017). 

A espécie R. decussatus, sendo uma das principais espécies de bivalves 

nativas da Europa, tem um importante interesse ecológico e económico e um 

importante papel no equilíbrio dos ecossistemas devido à sua importância na 

cadeia trófica de sistemas aquáticos (Bebianno et al., 2004; FAO, 2014).  

Esta espécie pode melhorar a qualidade da água e do ambiente onde se 

encontra através da filtração de partículas e do excesso de azoto, além de contribuir 

para o ciclo de carbonatos (Arsons et al., 2003; Silva et al., 2010). No entanto, a R. 

decussatus é frequentemente exposta a alterações de maré, correntes e 

http://www.aquamaps.org/
http://www.biorede.pt/glossarypopup.asp?ID=186
http://www.biorede.pt/glossarypopup.asp?ID=187
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temperaturas e, ao ser um organismo filtrador sedentário, com uma mobilidade 

reduzida (cerca de 6 metros por mês), tem também a capacidade de acumular 

poluentes do meio ambiente em diferentes tecidos e refletir os impactos 

toxicológicos que lhe são colocados, podendo consequentemente tornarem-se 

inadequados para consumo humano (Bebianno et al., 2004). Além disso, a espécie 

é conhecida por tolerar elevadas concentrações de xenobióticos e fornecer uma 

resposta específica aos poluentes e, por estas razões, a R. decussatus tem sido 

amplamente utilizada como espécie bioindicadora adequada na avaliação da 

qualidade do meio ambiente aquático (Almeida et al., 2014; Aru et al., 2016; 

Chalghmi et al., 2015; Esposito et al., 2018; Freitas et al., 2016; Smaoui-Damak et 

al., 2004).  

Em Portugal a produção de bivalves representou 56,7 % da produção 

aquícola total em 2017 e a produção das várias espécies de amêijoas representa 

mais de 50 % do total da produção, com quase 3887 toneladas (REA, 2018). 

Contudo, a produção da  espécie R. decussatus tem apresentado um decréscimo 

nesta década, devido a fatores como o excesso de captura de juvenis do meio 

natural, falha no recrutamento, doença (Perkinsiose) e, sobretudo, devido à 

competição que estas têm com as espécies invasoras (como a R. phillippinarum) 

que causam interferências na reprodução, alimentação e desenvolvimento da 

espécie e ainda na ocupação do seu habitat (Cardoso et al., 2013; FAO, 2014; 

Moura et al., 2017; Ruano et al., 2015). 
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2.2. Origem dos exemplares biológicos  
 

Neste estudo, os exemplares de amêijoas R. decussatus foram colhidos no 

Canal de Mira, na Ria de Aveiro (Portugal) (Figura 3.).  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 3. Origem dos exemplares biológicos: Ria de Aveiro (Adaptado de Duarte, 2009). 

 

A Ria de Aveiro, é uma laguna costeira, localizada a noroeste de Portugal, 

pertencente à bacia hidrográfica do Baixo Vouga, formada por quatro canais 

principais: São Jacinto, Mira, Ílhavo e Espinheiro (Bastos e Dias, 2002; Lopes et al., 

2007). A sua área total varia entre os 66 km2 durante a baixa-mar e os 82 km2 na 

praia-mar, com um comprimento de 45 km e uma largura de 10 km, sendo feita a 

sua ligação com o oceano Atlântico através de um único canal artificial, na Barra, 

de 1,3 km de comprimento, 350 m de largura e 20 m de profundidade (Dias e Lopes, 

2006; Génio et al., 2007).  

 Ria 
de 

Aveiro 

  Local da Coleta 
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A hidrodinâmica da Ria de Aveiro é dominada pelas marés (entre 3,2 e 0,6 

m), com correntes que atingem os 2 m/s, estando a circulação da água dominada 

pela entrada da água do mar (70x106 m3 por ciclo de maré) proveniente do oceano 

Atlântico e não pela água doce (1,8x106 m3 por ciclo de maré) proveniente dos 

vários afluentes e efluentes (Barroso et al., 2000; Dias, 2001; Moreira et al., 1993; 

Rodrigues et al., 2011; Vaz et al., 2009). Este ecossistema está exposto a 

mudanças de salinidade diárias e sazonais, apresentando um gradiente longitudinal 

de salinidade entre 0 (trecho superior do canal do Espinheiro) e os 36 (junto ao 

canal de ligação com o oceano) (Vaz e Dias, 2008).  

A Ria de Aveiro desempenha um importante papel a nível socioeconómico 

na região da Beira Litoral, agregando ao seu redor aglomerados populacionais, 

agricultura, salinicultura, pesca e uma diversidade de indústrias, apesar da Ria 

apresentar-se com problemas ao nível da poluição, apesar dos tratamentos 

existentes, que afetam todo o ambiente costeiro (Cunha et al., 2009; Ferreira et al., 

2003; Koumaki et al., 2016). O canal de Estarreja, rodeado de um denso tecido 

industrial, apresenta-se como uma zona de grande impacto ambiental devido à 

contaminação de sedimentos superficiais e de fundo (Pereira et al., 2008; Cardoso 

et al. 2013; Pinto et al., 2018; Rocha et al., 2016; Silva, 2016). No entanto, a 

poluição de origem doméstica surge principalmente dos esteiros de Ílhavo 

(Almeida, 2007). Numa zona menos industrializada e menos povoada encontra-se 

o canal de Mira, onde não é tão relevante a impacto da poluição como nos restantes 

canais (Almeida, 2007; AMBIECO, 2011; Lillebø et. al., 2013).  

Apesar de ser considerado um ecossistema historicamente moldado pela 

atividade humana, pode ser considerado como um dos estuários e sistemas 

costeiros mais importantes de Portugal, uma vez que apresenta um grande número 

de características e biótopos que tornam a vida ideal para diversas espécies 

marinhas (Dias e Lopes, 2006; Lopes et al., 2007; Morgado et al., 2009; Rodrigues 

et al., 2011; Sousa et al., 2017). A Ria de Aveiro possui uma grande biodiversidade 

de comunidades macrobentónicas, nas quais os bivalves se integram com diversas 

espécies como o mexilhão M. galloprovincialis e as amêijoas R. decussatus e R. 

philippinarum, vulgarmente encontrados neste ecossistema (Cunha e Moreira, 

1995; Rodrigues et al., 2011; Velez et al., 2015). A distribuição geográfica das 
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espécies bentónicas deste tipo de ecossistema, como a R. decussatus, utilizada 

neste trabalho, está principalmente relacionada com a hidrodinâmica, o gradiente 

de salinidade e a temperatura (Garaulet, 2011; Rodrigues et. al., 2011). O canal de 

Mira da Ria de Aveiro, local de recolha dos exemplares estudados, apresenta um 

fluxo continuo de água doce, com origem num sistema de afluentes de pequenas 

lagoas e ribeiros, maior hidrodinamismo, maior salinidade e uma maior temperatura 

(principalmente no inverno), sobretudo na zona norte, junto ao canal artificial de 

ligação com o oceano Atlântico, local que regista o maior número de espécies 

bentónicas (AMBIECO, 2011; Garaulet, 2011; Rodrigues et. ali., 2011 PDM, 2013).  

 
2.3. Condições experimentais 

 

Após a recolha das amêijoas R. decussatus (137 organismos) com um 

tamanho semelhante de concha (comprimento 4,4 ± 0,3 cm e largura 3,2 ± 0,2 cm), 

estas foram transportadas de imediato para o laboratório (ECOMARE) e colocadas 

durante 10 dias em 4 aquários, de 20 L cada, para depuração e aclimatação às 

condições do laboratório – período que já foi comprovado ser suficiente para o 

estudo com bivalves (Almeida et al., 2018; Andrade et al., 2018 Freitas et al., 2016). 

Neste período os organismos foram mantidos durante 7 dias a uma salinidad01e 

de 28 ± 1, a uma temperatura de 18 ± 1,0 °C e a um pH de 8,1 ± 0,1, assemelhando-

se as condições dos aquários às do local na altura da colheita. Nos restantes 3 

dias, as condições começaram a ser gradualmente ajustadas, sendo as amêijoas 

distribuídas por duas salas climaticamente diferentes: uma sala com temperatura e 

pH controlo (sala controlo) e uma sala teste com aumento da temperatura e 

diminuição de pH. No primeiro dia, as amêijoas, foram distribuídas por 6 aquários 

diferentes, com 17 L cada, sendo que em 3 aquários da sala controlo a temperatura 

foi reduzida (17 ± 1 °C) e mantido o pH (8,1 ± 0,1) e em 3 aquários da sala teste a 

temperatura foi aumentada (19 ± 1 °C) e o pH reduzido (7,9 ± 0,1). Em ambas as 

salas, a salinidade dos aquários foi reduzida para 25 ± 1. No segundo e terceiro 

dia, o pH dos aquários da sala teste continuou a ser reduzido para 7,8 ± 0,1 e 7,7 

± 0,1, respetivamente, mantendo-se as condições dos aquários da sala controlo.  
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A temperatura de controlo de 17 ºC foi escolhida considerando a média da 

temperatura da área de amostragem durante o mês de outubro  e a temperatura de 

teste de 20 ºC foi selecionada tendo em conta a variação anual de temperaturas 

médias (13,4 ºC a 22,6ºC) nos habitats das R. decussatus da Ria de Aveiro e o 

aumento previsto da temperatura média global (entre 1,0 ºC e 4,0 ºC) até 2100 

(Coelho et al., 2014; IPCC, 2007; IPMA, 2017; Velez et al., 2015).  

O pH da água dos aquários da sala teste, nas condições acidificadas, foi 

diminuído gradualmente 0,1 unidades por dia, até atingir o nível de pH pretendido 

(7,7), para evitar uma mudança brusca na acidez da água. Os valores de pH 

escolhidos (pH controlo de 8,1 e pH teste de 7,7) tiveram como base o pH médio 

da área de amostragem (entre 6,7 e 8,1) e as projeções de pior cenário, que 

sugerem uma diminuição de pH (entre 0,1 e 0,5) até 2100 (IPCC, 2013; Melzner et 

al., 2012; Pires et al., 2015; Tomanek et al., 2011).  

A fim de minimizar os efeitos causados por maiores concentrações de sal na 

quantificação de TCS e de DIC nas amêijoas, optou-se por uma salinidade de 25,  

tendo em conta a salinidade da área de estudo que se situa entre os 0 e 36  e 

trabalhos anteriores realizados com esta espécie (Almeida et al., 2014; Dias e 

Lopes, 2006; Freitas et al., 2012; Lopes et al., 2017; Vargas et al., 2017).  

No final deste período de 10 dias, já com as condições dos aquários 

ajustadas (pH, temperatura e salinidade) nas duas salas, deu-se início ao estudo 

em duas fases experimentais (Figura 4.). 
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Figura 4. Representação da configuração experimental das duas fases experimentais 

realizadas. 

 

A primeira fase experimental (Figura 5.), realizada durante 30 dias, foi 

utilizada para aclimatizar as amêijoas a diferentes temperaturas e pH de forma a 

ver qual o impacto que esta aclimatação podia ter na resposta à presença de TCS 

e de DIC, testando as seguintes condições:   

 

- Controlo à temperatura 17°C/pH 8,1 (CTL); 

- Temperatura 20°C/pH 7,7 (TPH). 

 

Começando com 22 organismos em cada um dos 3 aquários da sala 

controlo/condição CTL (temperatura a 17 ± 1,0°C, pH a 8,1 ± 0,1 e salinidade a 25 
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± 1) e 22 organismos em cada um dos 3 aquários da sala teste/condição TPH 

(temperatura a 20 ± 1,0°C, pH a 7,7 ± 0,1 e salinidade a 25 ± 1). 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 5. Configuração experimental das salas aclimatizadas na 1.ª fase experimental. 

Aquários da sala teste ligados ao sistema Aquamedic At Controller que permite controlar e 

monitorizar o pH (à esquerda) e aquários da sala controlo (à direita). 

 

Na segunda fase experimental, realizada durante 7 dias, as condições 

(temperatura e pH) da primeira fase experimental foram mantidas nas duas salas. 

Os organismos (90 no total) foram distribuídos por 18 aquários (Figura 6.), 9 em 

cada sala e 3 aquários por condição, para testar os impactos induzidos pela 

exposição a TCS e a DIC, testando-se as seguintes condições:  

 

- CTL, 0 μg/L de PPCPs, à temperatura 17 °C/pH 8,1;  

- TPH, 0 μg/L de PPCPs, à temperatura 20 °C/pH de 7,7;  

- TCS, 1 μg/L de TCS à temperatura 17 °C/pH 8,1;  

- TCS, 1 μg/L de TCS à temperatura 20 °C/pH de 7,7;  

- DIC, 1 μg/L de DIC à temperatura 17 °C/pH 8,1; 

- DIC, 1 μg/L de DIC à temperatura 20 °C/pH de 7,7. 
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Foram distribuídos 5 organismos por cada um dos 9 aquário, sendo que os 

organismos de cada um dos 3 aquários de cada sala da primeira fase experimental, 

foram distribuídos por 3 aquários de cada uma das condições desta segunda fase 

experimental.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 6. Configuração experimental das duas salas aclimatizadas na 2.ª fase experimental. 

Aquários da sala teste (à esquerda) e da sala controlo (à direita). 

  

Em toda a experiência (período de depuração e aclimatação, primeira fase 

experimental e segunda fase experimental) foi usada água do mar artificial, 

previamente preparada num tanque de 250 L de água, desionizada e preparada 

com a adição de sal artificial (Tropic Marin®SEA SALT - Tropic Marine Center). No 

caso da sala teste, em que os aquários tinham um pH de 7,7, foi usado um segundo 

tanque com a água do mar artificial previamente acidificada com recurso ao sistema 

Aquamedic AT Controller. 

Ao longo de todas as etapas, as amêijoas foram mantidas sob um continuo 

arejamento, um fotoperíodo de 12 h dia e 12 h noite e alimentadas com AlgaMac 

Protein Plus - Aquafauna Bio-Marine Inc. (150 000 células/animal).  

Durante a depuração e a aclimatação, a alimentação e as trocas da água 

foram realizadas de forma diferente consoante as diferentes etapas do estudo. Nos 

primeiros 10 dias (depuração e aclimatação), os organismos foram alimentados a 
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cada dois dias e as trocas da água foram realizadas uma vez a cada três dias. Na 

primeira fase experimental, os organismos foram alimentados três vezes por 

semana e as trocas da água foram realizadas uma vez a cada sete dias. Na 

segunda fase experimental, os organismos foram alimentados no começo da fase 

e depois das trocas da água, realizadas uma vez a cada dois dias – sempre que se 

realizou troca da água, houve necessidade de repor as concentrações de DIC e 

TCS nos respetivos aquários. 

A temperatura, a salinidade e o pH foram diariamente verificados e 

reajustados sempre que necessário. Os organismos foram igualmente verificados 

diariamente e considerados mortos quando as suas valvas se encontravam abertas 

e não fechavam aquando de um estímulo externo. 

Para conseguir a acidificação dos aquários da sala teste, a redução do pH 

foi obtida por difusão direta de CO2 na água e monitorizada utilizando sondas 

independentes de pH. Os níveis individuais de pH foram assim continuamente 

monitorizados e controlados usando um sistema regulável de pH (Aquamedic AT 

Controller), que permite ligar ou desligar automaticamente uma válvula solenoide, 

dedicada a cada aquário, permitindo que o gás (CO2) passe através de difusores 

de vidro e se mantenha os níveis do pH (sistema representado na Figura 5.). Cada 

elétrodo das sondas de pH foi verificado, pelo menos uma vez a cada 2 dias, 

através da medição e comparação do pH com uma outra sonda independente (HI-

2020 da Hanna Instruments) e recalibrado sempre que necessário usando-se 

soluções tampão (buffers) de padrão primário NIST. 

As concentrações testadas de TCS (N.º CAS: 3380-34-5. REF: PHR1338) e 

DIC (N.º CAS: 15307-86-5. REF: D6899), compostos adquiridos à Sigma-Aldrich, 

foram selecionadas com base nas concentrações encontradas em estuários (entre 

vários ng/L até alguns mg/L) (Cunha et al., 2017; Marina et al., 2014; Matozzo et 

al., 2012; Montaseri e Forbes, 2016). 

Os períodos experimentais, de 30 e 7 dias para cada uma das fases, foram 

escolhidos tendo em conta estudos anteriores realizados com amêijoas, (Almeida 

et al., 2014; De Marchi et al., 2017; Velez et al., 2016), em que estes  observaram 

alterações fisiológicas e bioquímicas após períodos idênticos. 
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No final da primeira fase experimental (30 dias), 20 organismos (10 da 

condição CTL e 10 da condição TPH) foram imediatamente recolhidos e 

congelados (-20 ºC) para posteriores análises, e outros 10 organismos (5 da 

condição CTL e 5 da condição TPH) foram de imediato usados para a determinação 

da taxa de respiração e depois congelados (-20 ºC) também para posteriores 

análises. O mesmo processo aconteceu no final da segunda fase experimental (7 

dias), onde 54 organismos (9 CTL, 9 TCS e 9 DIC, da sala controlo; 9 TPH, 9 TCS 

e 9 DIC, sala teste) foram imediatamente recolhidos e congelados (-20 ºC), para 

posteriores análises, e outros 35 organismos (6 CTL, 6 TCS e 5 DIC, sala controlo; 

6 TPH, 6 TCS e 6 DIC, sala teste) foram imediatamente usados para a 

determinação da taxa de respiração e depois congelados (-20 ºC) para análises 

posteriores.  

Durante as duas fases experimentais, antes de realizar as trocas da água, e 

no final de cada fase experimental, foram registados os valores da salinidade, 

temperatura e pH e ainda colhidas amostras de água de cada aquário, para 

possibilitar a caracterização dos parâmetros físico-químicos da água usada. Para 

esta caracterização, foi recolhido um total de 83 amostras, em frascos de 50 mL – 

30 recolhas na primeira fase (15 CTL e 15 TPH) e 54 recolhas na segunda fase (9 

CTL, 9 TCS, 9 DIC, sala controle; 9 TPH, 9 TCS, 9 DIC, sala teste). 

Ao longo da segunda fase experimental, e com o objetivo de comparar as 

concentrações reais e nominais de TCS e DIC na água, logo após a sua adição, 

foram recolhidas duas amostras de cada um dos aquários, de todas as condições 

da sala teste e da sala de controlo (CTL, TPH, TCS e DIC), guardadas em frascos 

de 50 mL, a uma temperatura de -20 °C. Foi recolhido um total de 216 amostras de 

água dos aquários das duas salas em todas as condições, 108 amostra na sala 

controle (36 CTL, 36 TCS e 36 DIC) e 108 amostras na sala teste (36 TPH, 36 TCS 

e 36 DIC).  
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2.4. Caracterização do sistema carbonato da água 
 

De forma a determinar a alcalinidade total (AT), as amostras de água 

recolhidas ao longo das duas fases experimentais foram submetidas ao 

procedimento de titulação potenciométrica com ácido sulfúrico (0,16N) (Gran, 1952) 

e a alcalinidade total foi calculada com o programa Alkalinity Calculator da  United 

States Geological Survey (USGS). 

Depois de calcular o valor da AT e juntar os registos de salinidade, 

temperatura e pH obtidos no momento da recolha das amostras da água, os dados 

foram introduzidos no programa CO2SYS Calc, seguindo o procedimento de 

Robbins et al. (2010) para calcular os carbonatos, usando as constantes de 

dissociação de carbonato K1, K2 de Mehrbach et al. (1973), reajustadas por 

Dickson e Millero (1987), e KSO4 de Dickson (1990). Para cada condição, nas 2 

fases experimentais, foi então calculada a média da pressão parcial de CO2 (pCO2), 

concentração de iões de bicarbonato (HCO3
-), iões carbonato (CO3

2−), estado de 

saturação da calcite (ΩCal) e da aragonite (ΩAg). 

 

2.5. Determinação das concentrações de triclosan e diclofenac 
 

Para a determinação da concentração de TCS na água e nos tecidos moles 

das amêijoas foram usados dois procedimentos distintos. A determinação da 

concentração de TCS para as amostras da água foi obtida segundo o procedimento 

de Cheng et al. (2011) e para a dos tecidos moles usou-se o procedimento sugerido 

por Schmidt e Snow (2016). Para o caso das amostras da água (100 mL) foi usado 

o dispositivo SPE (Thermo Scientific). As amostras foram acidificadas para um pH 

de 3, o TCS foi separado e os extratos foram totalmente secos, utilizando-se o 

evaporador rotativo. Os resíduos foram analisados por cromatografia gasosa, 

acoplada a espectroscopia de massa (GC-MS). Para determinação da 

concentração do TCS nos tecidos moles (1 g) foram usados os kits de sais de 

extração e purificação QuEChERS, os extratos foram processados de acordo com 

o método da cromatografia gasosa, acoplada a espectroscopia de massa, relatado 

https://www.usgs.gov/
https://www.usgs.gov/
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por Tohidi e Caí (2015). Todas as soluções preparadas foram armazenadas a uma 

temperatura inferior a 6 °C. As análises de TCS foram realizadas com GC Trace 

1300 (Thermo Scientific) acoplado a uma amostra automática TriPlus RSH e a um 

espectrómetro de massa TSQDuo triple quadrupolo, com uma fonte de ionização 

por impacto de eletrões (EI) (Thermo Scientific). 

Relativamente à determinação das concentrações de DIC, foi utilizada a 

cromatografia líquida ultravioleta de alto desempenho (HPLCUV), para 

determinação da sua concentração na água e nos tecidos moles. As medições das 

amostras de água tiveram como orientação o método realizado por Madikizela e 

Chimuka (2017).  As amostras de água (100 mL) foram extraídas por extração em 

fase sólida e o seu pH foi ajustado para 2,5. Foi feita a separação do resíduo de 

DIC e os resíduos foram quantificados, utilizando a cromatografia líquida de alta 

eficiência (HPLC). Nas amostras dos tecidos moles (1 g), o método utilizado teve 

como orientação Gatidou et al. (2007). As amostras foram desidratadas, sonicadas 

e submetidas a centrifugação. Foi usado o sistema cromatográfico com uma bomba 

de gradiente PerkinElmer da Serie 200, acoplada a um detetor ultravioleta variável 

PerkinElmer da série 200, ajustado a 28 0nm. O software Turbochrome foi usado 

para processamento de dados. 

 

2.6. Respostas biológicas  
 

Um biomarcador é um indicador de determinado estado de um organismo 

que pode ser medido. A avaliação de diversos biomarcadores é uma prática comum 

no estudo de mudanças de parâmetros ambientais (como a acidificação da água e 

o aumento da temperatura) ou presença de poluentes (como os dos PPCPs), em 

organismos aquáticos, nomeadamente em bivalves  (Ali et al., 2018; Freitas et al., 

2017; Munari et al., 2019; Oliveira et al., 2016; Velez et al., 2016).  

Os indicadores fisiológicos são normalmente usados para encontrar 

possíveis variações metabólicas temporárias que provêm normalmente de 

mudanças nos parâmetros ambientais (Freitas et al., 2017; Lucas e Beninger, 

1985). A medição da taxa de respiração (TR), que determina o consumo de 
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oxigénio realizado pelos organismos, assim como o cálculo do índice de condição 

(IC), que fornece informações sobre o peso e o crescimento dos organismos, são 

dois indicadores fisiológicos que podem dar informações sobre as alterações 

induzidas por diferentes stresses no estado fisiológico dos organismos (Bour et al., 

2018; Filgueira et al., 2013; Moreira et al., 2016; Tang e Ulrik, 2018).  

Em organismos aeróbios, o metabolismo celular depende de processos 

energéticos sendo a molécula de oxigénio indispensável para a produção de 

energia em grandes quantidades – por esse motivo, os indicadores bioquímicos 

também são usados para detetar alterações e/ou danos que surjam nos organismos 

(McCord, 2000; Ramos et al., 2005). Através da cadeia de transporte de eletrões 

(CTE) na mitocôndria, o oxigénio reage com moléculas orgânicas e é reduzido a 

água, enquanto a adenosina trifosfato (ATP) é gerada como o principal combustível 

celular (Babcock, 1999; Inoue et al., 2003). Este processo aumenta a quantidade 

de energia produzida no metabolismo – que é fundamental para compreender a 

toxicidade do oxigénio, uma vez que o aumento dessa produção leva ao aumento 

da probabilidade de gerar substâncias tóxicas de oxigénio no metabolismo celular 

(Inoue et al., 2003; McCord, 2000).  

O stresse oxidativo é descrito como um estado em que os organismos, 

expostos a diversos fatores de stresse, produzem mais quantidade de espécies 

reativas de oxigénio (ERO) do que aquelas que conseguem eliminar (França et al., 

2013; Freitas et al., 2016; Regoli e Giuliani, 2014). As ERO são assim formadas a 

partir do metabolismo celular sob diferentes tipos, entre outros: radical hidróxido 

(OH⦁), peróxido de hidrogénio (H2O2) e radical superóxido (O2
⦁−), o mais abundante 

(Cadenas e Davies, 2000; McCord, 2000).  

Ao mesmo tempo que o oxigénio se torna fundamental para a célula em 

organismos aeróbios, o seu processamento excessivo pode-se tornar um risco para 

a estrutura e funcionamento celular (Inoue et al., 2003; McCord, 2000). As elevadas 

concentrações de ERO nos organismos aquáticos podem provocar efeitos 

adversos e, naturalmente, provocar uma desordem na composição bioquímica, 

situação que permite a determinação da presença de substâncias tóxicas e de 

mecanismos de proteção dos organismos (Sonawane e Sonawane, 2018).   
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A exposição a condições de stresse está então associada a alterações no 

metabolismo energético dos organismos, visível na atividade da CTE, e nas suas 

reservas energéticas (glicogénio e lípidos). O conteúdo de glicogénio (GLI), 

principal fonte de energia nos sistemas de proteção dos bivalves, pode representar 

de 5% a 60% do seu peso seco e começa a ser usado, normalmente, em condições 

de stresse limitado (Sonawane e Sonawane, 2018; Zwaan e Wusman, 1976). Já o 

conteúdo dos lípidos (LIP) é normalmente usado em condições de stresse forte e 

pode representar entre 1% a 10% do seu peso seco (Deslous-Paoli e Héral, 1988; 

Zwaan e Wusman, 1976). Os valores do conteúdo de GLI e de LIP, assim como da 

atividade da CTE, podem ser determinados para fornecer informações sobre a 

capacidade metabólica e sobre as reservas de energia dos organismos (Coen e 

Janssen, 1997; Deslous-Paoli e Héral, 1988; Lagadic et al., 1994; Marin et al., 2003; 

Sonawane e Sonawane, 2018).  

Os níveis de ERO nos organismos são também controlados e eliminados 

pelos mecanismos de defesa antioxidante dos quais fazem parte os mecanismos 

antioxidantes enzimáticos e não enzimáticos, que tentam proteger as células e os 

tecidos de danos (oxidativos) severos e generalizados (De Marchi et al., 2017; 

Thannickal e Fanburg, 2000). Alguns biomarcadores relacionados com os stresses 

e os danos oxidativos podem ser avaliados para determinar os impactos induzidos 

por alterações ambientais e poluentes nos organismos (Correia et al., 2015).  

A enzima superóxido dismutase (SOD), primeiro mecanismo de defesa 

enzimática, catalisa a conversão do radical superóxido (O2
⦁−), formado por uma 

redução anómala na molécula de oxigénio (O2) que fica com um eletrão (e-) 

desemparelhado, em peróxido de hidrogénio (H2O2) (Yu, 1994). O peróxido de 

hidrogénio (subproduto prejudicial) pode ser, por sua vez, metabolizado pelas 

enzimas catalase (CAT) e glutationa peroxidase (GPx), separadamente ou em 

simultâneo – convertendo o peróxido de hidrogénio em espécies inócuas – ou, em 

alternativa, este converte-se em radical hidróxido (OH⦁), outro subproduto 

prejudicial (Cadenas e Davies, 2000; Regoli e Giuliani, 2014). A enzima CAT, 

decompõe o peróxido de hidrogénio (H2O2) em água (H2O) e oxigénio (O2) (Regoli 

e Giuliani, 2014). A enzima GPx, com o auxílio da glutationa reduzida (GSH) – que 
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se oxida, e se transforma em glutationa oxidada (GSSG) – como dador de eletrões, 

catalisa a conversão do peróxido de hidrogénio (H2O2) em água (H2O) (Figura 4.) 

(Cadenas e Davies, 2000; Freitas et al., 2017).  

 

 

 

 

 

 

 

Figura 7. Mecanismos de stresse oxidativo envolvidos nos mecanismos de desintoxicação 

(Adaptado de Regoli e Giuliani, 2014). 

 

No entanto, após exposição dos organismos a condições de stresse, os 

níveis de ERO podem exceder aqueles que são eliminados, devido a falhas ou 

insuficiências dos mecanismos de defesa das células, desenvolvendo-se um 

estado de stresse oxidativo (Regoli e Winston, 1999). Algumas consequências do 

excesso destas espécies nas células são a degradação de proteínas, danos no 

DNA (com eventuais consequências na expressão génica), a inativação de enzimas 

e a peroxidação de lípidos das membranas celulares, também designada por 

peroxidação lipídica (PLIP) – resultante do radical superóxido (O2
⦁−) e/ou do radical 

hidróxido (OH⦁) – onde os lípidos atacados por ERO iniciam um processo oxidativo, 

gerando lípidos hidroperóxidos (LOOH) (Catalá, 2009; Regoli e Giuliani, 2014). 

Outro processo que pode surgir com o aumento de ERO, é a carbonilação proteica 

(CP), semelhante à PLIP, onde as proteínas são oxidadas (Gutteridge et al., 2000). 

Para combater as substâncias resultantes da PLIP, existe um mecanismo 

enzimático antioxidante que também envolve a GPx. Esta enzima, com o auxílio da 

glutationa reduzida (GSH), que se oxida e se transforma em glutationa oxidada 

(GSSG), reduz os lípidos hidroperóxidos em álcool lipídico estável (LOH) e assim 

neutraliza o ERO (De Marchi et al., 2017, Regoli e Giuliani, 2014).  
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A glutationa redutase (GR), durante o processo de defesa enzimática, reduz 

a GSSG em GSH. Esta última, como importante antioxidante tecidual, neutraliza 

diretamente várias espécies reativas e atua como um cofator de enzimas 

antioxidantes, como dador de eletrões, restabelecendo o substrato para que a GPx, 

possa atuar eliminando o peróxido de hidrogénio (H2O2) e, em caso de dano 

oxidativo, os lípidos hidroperóxidos (LOOH) (Kehrer e Lund, 1994; Regoli e Giuliani, 

2014). A conservação de altos níveis da relação entre a GSH e a GSSG permite a 

manutenção de um ambiente redutor intracelular e a sobrevivência celular, razão 

pela qual a determinação do rácio GSH/GSSG é útil como um indicador de stresse 

oxidativo em células e tecidos (Kehrer e Lund, 1994; Labudda, 2018). Em células e 

tecidos saudáveis, mais de 90% do total de glutationa está na forma reduzida (GSH) 

e a restante na forma oxidada (GSSG) (Halprin e Ohkawara, 1967; Regoli e Giuliani, 

2014). 

Numa situação de stresse, como a presença de contaminantes, as enzimas 

glutationa S-transferases (GSTs), grupo de enzimas envolvidas na  

biotransformação (necessária para desintoxicar as células), podem conjugar com o 

auxílio da glutationa reduzida (GSH) os compostos eletrofílicos ou os xenobióticos 

para facilitar a sua excreção (Freitas et al., 2008). As GSTs atuam também na 

excreção de lípidos peroxidados na sua redução para álcool (LOH). 

A atividade da acetilcolinesterase (AChE) serve também como biomarcador, 

que pode ser determinado para compreender se as alterações do meio, como 

aumento da temperatura e a presença de poluentes, são capazes de ter um efeito 

neurotóxico sobre os organismos. A AChE impede a contração muscular contínua, 

desempenhando um papel importante no sistema neuromuscular (Marrs, 1994; 

Pohanka, 2011). A inibição da AChE pode resultar  numa transmissão contínua e 

desordenada de impulsos nervosos (Huggett et al., 1989). A atividade da enzima 

AChE é considerada um bom indicador para detetar contaminações resultantes de 

contaminantes (Cravo et al., 2009). Sendo que a inibição de 20 % da atividade da 

AChE pode afetar a saúde geral dos bivalves e originar uma diminuição da 

produção de enzimas ou a redução da atividade das brânquias (Aguirre-martínez 

et al., 2016; Huggett et al., 1989; Marrs, 1994; US EPA, 1998). O eventual aumento 

da AChE nos bivalves pode ser explicado por uma possível ocorrência de apoptose, 
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por rutura da membrana celular, ou como resultado de um efeito transitório de 

resposta à exposição a contaminantes, que pode originar um aumento da atividade 

das brânquias numa tentativa de atenuar os efeitos neurotóxicos (Fontes et al., 

2017; Aguirre-martínez et al., 2016; Milan et al., 2013).  

 

2.6.1. Parâmetros fisiológicos 
 

2.6.1.1. Taxa de respiração  
 

No final de cada uma das duas fases experimentais foram de imediato 

realizadas as medições aos organismos recolhidos, necessárias para o cálculo das 

taxas de respiração (TR). As medições foram realizadas por respirometria estática 

simples, utilizando dois organismos do mesmo aquário por câmara respirométrica. 

Cada uma das câmaras, equipada com um ponto sensor de oxigénio fixado à 

parede interna, foi preenchida com a mesma água usada em cada um dos aquários 

(onde os organismos viveram durante o período experimental), até à sua 

capacidade máxima de 1 L – para evitar a formação de bolhas de ar aquando do 

fecho hermético das câmaras respirométricas.  

Os organismos foram colocados nas câmaras respirométricas sob condições 

escuras e totalmente oxigenadas, onde estiveram a ser aclimatizados por 30 min, 

para evitar a influência do manuseamento na medição da TR. A leitura de dados 

para o cálculo da TR, através de um medidor de oxigénio multicanal (PreSens 

GmbH), foi registada em função da diminuição da concentração de O2 (mg/L) ao 

longo de um período de duas horas, registando-se os seus valores a cada quinze 

min. Os dados foram registados utilizando-se o programa PreSens Measurement 

Studio 2.  

Para além das medições aos organismos de cada um dos aquários das duas 

salas, foram também efetuadas medições simultâneas a uma câmara sem 

organismos, para se apurar as variações de oxigénio das câmaras ao longo das 

duas leituras (respiração de fundo). O cálculo das leituras permitiu estabelecer a 

taxa de respiração que foi expressa em mg de O2 consumido por hora e por grama 
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de peso seco (PS). Os organismos utilizados para o cálculo da TR foram 

posteriormente congelados (-20 ºC) para posteriores análises. 

 

2.6.1.2. Índice de Condição  
 

Para o cálculo do IC, o tecido mole de todos os organismos congelados, por 

cada condição, anteriormente utilizados para determinar a TR, foi cuidadosamente 

separado da concha e colocado na estufa a 60 ºC por um período de 48 h. Após 

esse período, os tecidos moles (secos) e as respetivas conchas foram pesados e 

o IC calculado seguindo-se o procedimento de Matozzo et al. (2012). Os valores de 

IC foram expressos em percentagem, resultando da diferença entre o PS do tecido 

mole e o PS da concha, de acordo com a fórmula: 

𝐈𝐂 =  
𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑆𝑒𝑐𝑜 𝑑𝑜 𝑇𝑒𝑐𝑖𝑑𝑜 (𝑔)

𝑃𝑒𝑠𝑜 𝑆𝑒𝑐𝑜 𝑑𝑎 𝐶𝑜𝑛𝑐ℎ𝑎 (𝑔)
∗ 100 

O tecido seco que resultou desta fase foi homogeneizado e armazenado 

para ser ainda usado na quantificação de lípidos. 

 

2.6.2. Parâmetros bioquímicos  
 

O tecido mole (seco), dos organismos utilizados para o cálculo da TR, e 

posteriormente usados para o cálculo do IC, foi então submetido a um processo de 

homogeneização a seco, com o auxílio de um almofariz e um pilão, procedendo-se 

à sua separação em microtubos com 0,5 g de PS. 

 

Os organismos congelados (-20 ºC), que não foram submetidos a medição 

da TR, foram usados para a medição de outros parâmetros bioquímicos: CTE, GLI, 

SOD, CAT, GPx, GSTs, PLIP, GSH/GSSG, CP e AChE.  

A concha destes organismos congelados foi removida e o tecido mole foi 

igualmente homogeneizado com um almofariz e um pilão e utilizando-se azoto 

líquido para evitar descongelar. O tecido mole (fresco) homogeneizado foi 

distribuído por microtubos com 0,5 g de peso fresco (PF). 
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Para cada parâmetro bioquímico, foi utilizado um tampão específico na 

extração do sobrenadante, utilizando-se uma proporção de 1:2 (0,5 g de tecido por 

1 mL de tampão de extração). A extração do sobrenadante foi realizada da seguinte 

forma: primeiro, foi adicionada uma esfera de aço inoxidável em cada microtubo (já 

com amostra de tecido); de seguida, o microtubo com a amostra foi levado ao 

homogeneizador TissueLyser II (Qiagen) durante um min; e finalmente, o microtubo 

foi colocado na centrifugadora Multifuge 3 (Heraeus) a uma velocidade de 10000 

rpm, ou 3000 rpm nas amostras para o calculo de CTE,  durante vinte min e a uma 

temperatura de 4 ºC – o LIP é realizado a 3500 rpm a 10 ºC durante 10 min. Os 

tempos e velocidades variaram, pois cada partícula (componente biológico) 

sedimenta com uma velocidade que depende da sua massa e tamanho. 

O depósito (sedimento que permanece compactado no fundo) foi descartado 

e os sobrenadantes com os componentes biológicos de menores dimensões 

necessários para o estudo de cada um dos biomarcadores foram armazenados em 

novos microtubos para serem de imediato usados na sua determinação ou 

guardados (-20 ºC) para determinações posteriores. Em cada biomarcador foram 

usadas duas réplicas de cada amostra de tecido de forma a obter um maior nível 

de confiança e um consequente menor desvio padrão associado à média das várias 

réplicas. 

 

2.6.2.1. Capacidade metabólica 
 

Cadeia de transporte de eletrões 

A atividade da CTE foi medida seguindo o método de King e Packard (1975) 

e as modificações de Coen e Janssen (1997). Para a extração do sobrenadante foi 

usado o tampão de extração com Tris-HCl 0,1 M, polivinilpirrolidona (PVP) a 15 % 

(p/v), sulfato de magnésio 153 mM (MhSO4) e Triton X-100 a 0,2% (v/v), pH 8,5. 

Porções de 35,7 µL de sobrenadante foram colocadas por poço da microplaca, com 

107 µL de solução tampão de diluição (Tris-HCl 0,13 M, Triton X-100 a 0,3 % (v/v), 

pH 8,5) e 35,7 µL de NAD (P) H (NADH 1,7 mM e NADPH 250 µM, pH 8,5). A 

reação iniciou-se após a adição de 71,4 µL de p-iodonitrotetrazolio (INT) 8mM. A 
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medição da absorvância foi efetuada durante 10 min a 490 nm, com intervalos de 

25 s. O coeficiente de extinção molar de 15.900 M-1 cm-1 foi usado para calcular a 

quantidade de formazan formado e os resultados foram expressos em nmol-1 min-1 

por g de PF. 

 

2.6.2.2. Reservas de energia 
 

Glicogénio 

O conteúdo em GLI foi medido de acordo com o método do ácido sulfúrico 

(Dubois et al., 1956), utilizando soluções padrão de glicose (de 0 a 5 mg/mL) para 

criar a reta padrão. Para a extração do sobrenadante foi usado o tampão de 

extração com dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50 mM, hidrogenofosfato 

dissódico dihidratado 50 mM, ácido etilenodiamino tetra-acético (EDTA) 1 mM, 1 % 

(v/v) de Triton X-100, 1 % (p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), ditiotreitol (DDT) 1 mM, 

pH 7,0. Para a determinação do GLI foram pipetados 10 µL de sobrenadante para 

um microtubo, onde foram adicionados 100 µL de fenol (5 %) e 600 µL de ácido 

sulfúrico (H2SO4, 96 %). A medição da absorvância foi medida a 492 nm após as 

amostras serem incubadas por 30 min, à temperatura ambiente, e após 300µL 

terem sido pipetados para cada poço da microplaca. Os resultados foram expressos 

em mg por g de PF.  

 

Lípidos 

O conteúdo de LIP foi determinado seguindo os métodos desenvolvidos por 

Folch, Lees e Sloane (1956) e Cheng, Zheng e VanderGheynst (2010), utilizando o 

padrão de glicose (de 0 a 100 %) para criar a reta padrão. Primeiro, foram pesadas 

10 mg de amostra de tecido seco, em seguida adicionou-se 5 mL de uma mistura 

de clorofórmio e metanol (na proporção 2:1) e agitou-se no vortex. Após a agitação, 

as amostras foram centrifugadas por 10 min a 3500 rpm, a uma temperatura de 10 

ºC. Os padrões e as amostras foram então colocados em tubos, de 1 mL cada, e 

deixados na estufa a 50 ºC, durante 12 h, tendo as amostras sido retiradas e 

adicionado 1 mL de ácido sulfúrico (95 %). Depois de agitadas e deixadas a 
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repousar por 10 min a uma temperatura de 100 ºC, foram colocadas em gelo (de 

forma a parar a reação) sendo novamente introduzidas no agitador vortex. De cada 

tubo foram retirados 200 µL de amostra e adicionados 5 mL de solução de vanilina, 

tendo sido colocados à temperatura ambiente, num local escuro, durante uma hora, 

de forma a desenvolver cor. A absorvância foi medida a 520 nm em cuvetes de 

vidro e os resultados foram expressos em percentagem por mg de PS. 

 
2.6.2.3. Stresse oxidativo 
 

 
2.6.2.3.1. Danos celulares e balanço redox 
 

Peroxidação lipídica 

Os níveis da PLIP foram quantificados seguindo o método descrito por 

Ohkawa (1979), com modificações referidas por Carregosa (2014). Os 

sobrenadantes foram extraídos usando o tampão de extração com 20% (v/v) de 

ácido tricloroacético (TCA). Foram preparados, em microtubos, 100µL de 

sobrenadante. A cada microtubo foram adicionados 400 µL de TBA (ácido 

tiobarbitúrico a 0,5 % em 20 % de TCA (v/v)) e 300 µL de TCA. Todas as amostras 

foram incubadas na estufa a 96 ºC, por 25 min, e a reação foi interrompida por 

transferência das amostras para o gelo. Posteriormente, foram pipetados 300 µL 

de cada amostra para cada poço da microplaca e a absorvância foi medida a 535 

nm (ε=156 mM-1cm-1) tendo sido os resultados expressos em nmol (equivalentes 

de malonaldeído (MDA) formados) por g de PF.  

 

Carbonilação proteica 

Os níveis da CP foram medidos de acordo com o método alcalino DNPH, 

descrito por Mesquita et al. (2014). Para a extração do sobrenadante foi usado o 

tampão de extração com dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50 mM, 

hidrogenofosfato dissódico dihidratado 50mM, ácido etilenodiamino tetra-acético 

(EDTA) 1 mM , 1 % (v/v) de Triton X-100, 1 % (v/v) de polivinilpirrolidona (PVP), 

ditiotreitol (DDT) 1nM, pH 7,0. Para a determinação da CP, foram colocados 120 
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μL de sobrenadante por poço da microplaca e adicionados 12 μL de DNPH (10 mM 

em 2 M de HCl). Após incubação por 10 min à temperatura ambiente, foram 

adicionados 60 μL de 2,4-dinitrofenilhidrazina (NaOH) 6 M por poço da microplaca, 

sendo as amostras novamente incubadas por mais 10 min. A medição da 

absorvância foi realizada a 450 nm (ε=22 mM-1cm-1) com os resultados expressos 

em nmol (de grupos de proteína carbonila formados) por g PF. 

 

Glutationa reduzida e glutationa oxidada 

O conteúdo em GSH e GSSG foi medido de acordo com o método de 

(Rahman et al., 2014). O rácio GSH/GSSG foi calculado dividindo os valores de 

GSH por duas vezes o valor de GSSG. Para a extração do sobrenadante de GSH 

e GSSG foi usado o tampão de extração com 0,1 % Triton X-100 e 0,6 % ácido 

sulfosalisílico, dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50 mM, hidrogenofosfato 

dissódico dihidratado 50 mM, ácido etilenodiamino tetra-acético (EDTA) 1 mM, 1 % 

(p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), ditiotreitol (DDT) 1 mM, pH 7,5).   

Para criar a reta padrão da GSH foram usados padrões de glutationa oxidada 

(de 0 a 90 μmol L−1). Para a determinação da GSH foram colocados  233 µL de 

tampão fostato (com dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50mM, 

hidrogenofosfato dissódico desidratado 50mM, ácido etilenodiamino tetra-acético 

(EDTA) 1 mM, 1 % (v/v) de Triton X-100, 1 % (p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), 

ditiotreitol (DDT) 1 mM, pH 7,0), 33,3 µL de sobrenadante e 20 μL de  DTNB – 5,5’-

ditiobis-(2-nitrobenzóico ácido) – 100mM. A medição da absorvância foi realizada a 

412 nm e os resultados expressos em nmol por PF.  

Foram usados padrões de glutationa reduzida (de 0 a 90 μmol L−1) para gerar 

a reta padrão da GSSG. Para a sua determinação foram colocados  193 µL de 

tampão fostato (dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50 mM, 

hidrogenofosfato dissódico dihidratado 50mM, ácido etilenodiamino tetra-acético 

(EDTA) 1 mM, 1 % (v/v) de Triton X-100, 1 % (p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), 

ditiotreitol (DDT) 1 mM, pH 7,0), 33,3 µL de sobrenadante, 40 μL de DTNB – 5,5’-

ditiobis-(2-nitrobenzóico ácido) – com GR 100 mM, e 20 μL de  nicotinamida 
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adenina dinucleotídeo fosfato reduzida (NADPH) 250 µM. A medição da 

absorvância foi realizada a 412nm com os resultados expressos em nmol por PF.  

 

2.6.2.3.2. Defesas antioxidantes e de biotransformação 
 

Superóxido dismutase 

A atividade da SOD foi calculada com base no método de Beauchamp 

(1971), utilizando o padrão de superóxido dismutase (de 0,25 a 60 U/mL) para criar 

a reta padrão. Para a extração do sobrenadante foi usado o tampão de extração 

com dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50mM, hidrogenofosfato 

dissódico dihidratado 50 mM, ácido etilenodiamino tetra-acético (EDTA) 1 mM, 1 % 

(v/v) de Triton X-100, 1 % (p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), ditiotreitol (DDT) 1 mM, 

pH 7,0. Para a determinação da SOD foram colocados 25 µL de cada amostra, 25 

µL de xantina oxidase 56,1 mU/mL e 250 µL de tampão de reação (Tris-HCl 50 mM, 

ácido dietilenotriamino pentacético (DTPA) 0,1 mM, hipoxantina 0,1 mM, azul de 

nitrotetrazólio (NBT) 68,4 μM, pH 8,0) por poço da microplaca. As amostras foram 

a incubar no agitador, durante 20 min, à temperatura ambiente. Após incubação, a 

absorvância foi medida a 560 nm. Os resultados foram expressos em unidade (U) 

por g PF, onde uma unidade de atividade enzimática corresponde a uma redução 

de 50 % do azul de nitrotetrazólio (NBT). 

 

Catalase 

A atividade da CAT foi quantificada seguindo o método de Johansson (1988), 

utilizando o padrão de formaldeído (de 0 a 150 μM) para criar a reta padrão. Para 

a extração do sobrenadante foi usado o tampão de extração com 

dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50 mM, hidrogenofosfato 

dissódico desidratado 50mM, ácido etilenodiamino tetra-acético (EDTA) 1mM, 1% 

(v/v) de Triton X-100, 1 % (p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), ditiotreitol (DDT) 1 mM, 

pH 7,0. Para o cálculo da CAT, foram colocados 125 µL de fosfato de potássio 50 

mM (pH 7,0), 37,5 µL de metanol e 25µL de cada amostra ou de cada padrão em 

cada poço da microplaca. Depois, foram adicionados 25 µL de peróxido de 

hidrogénio 32,28 mM para começar a reação. De seguida, as microplacas foram 
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incubadas no agitador, por 20 min, à temperatura ambiente, para que a reação 

ocorresse e, no final desse período, foram adicionados 37,5 µL de hidróxido de 

potássio (KOH) 10 M e 37,5 µL de purpaldo 34,2 mM para parar a reação. As 

microplacas foram novamente incubadas no agitador durante mais 10 min.  No final 

deste procedimento, foram adicionados 12,5 µL de peróxido de potássio 65,2mM e 

as microplacas foram mais uma vez incubadas no agitador durante um período de 

5 min. A medição da absorvância foi realizada a 540 nm e os resultados expressos 

em U por g FW. Uma unidade (U) é definida como a formação de 1nmol formaldeído 

por min. 

 

Glutationa peroxidase  

A atividade da GPx foi determinada seguindo o método de Paglia (1967). 

Para a extração do sobrenadante foi usado o tampão de extração com 

dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50 mM, hidrogenofosfato 

dissódico desidratado 50mM, ácido etilenodiamino tetra-acético (EDTA) 1 mM, 1% 

(v/v) de Triton X-100, 1 % (p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), ditiotreitol (DDT) 1mM, 

pH 7,0. Para a determinação de GPx, foram colocadas em cada poço da microplaca 

30 µL de amostra, 112,5 µL de tampão diluição (50 mM Tris-HCl pH 7,6 e 5 mM 

EDTA), 60 µL de GSH 5 mM, 45 µL de hidroperóxido de cumeno (CHP) 2 mM e 30 

µL de glutationa redutase (GS) 2,5 U/mL. Foram adicionados 22,5 µL de NADPH 

250 µM, para iniciar a reação e, após homogeneização por alguns S, a medição de 

absorvância foi realizada a 340 nm, durante 5 min em intervalos de 10 S. Foi usado 

o coeficiente de extinção 0,00522 µM-1 cm-1 e os resultados foram expressos em 

unidade (U) por g PF onde uma U corresponde à quantidade de enzima que catalisa 

a conversão de 1µmol de nicotinamida adenina dinucleotídeo fosfato reduzida 

(NADPH) por min. 

 

Glutationa S-transferases 

A atividade das GSTs foi quantificada seguindo o método de Habig (1976). 

Para a extração do sobrenadante foi usado o tampão de extração com 

dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50 mM, hidrogenofosfato 
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dissódico desidratado 50 mM, ácido etilenodiamino tetra-acético (EDTA) 1 mM, 1% 

(v/v) de Triton X-100, 1 % (p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), ditiotreitol (DDT) 1 mM, 

pH 7,0. Para a determinação da GSTs foram colocados 10 0µL de amostra e 200 

µL solução reação: tampão de diluição (difosfato dipotássico e fosfato 

monopotássico 0,1 M, pH 7,0), GSH 10mM e dinitroclorobenzen (CDNB) 60 mM, 

pH 6,5. A absorvância foi medida a 340 nm, durante 5 min, com leituras a cada 10 

S, e a atividade da GSTs foi determinada usando um coeficiente de extinção de 9,6 

mM cm−1. Os resultados foram expressos como U por g de PF. 

 

2.6.2.4. Neurotoxicidade 
 

Acetilcolinesterase 

Para o cálculo da atividade da AChE foi seguido o método de Ellman et al. 

(1961). Para a extração do sobrenadante foi usado o tampão de extração com 

dihidrogenofosfato de sódio monohidratado 50 mM, hidrogenofosfato 

dissódico dihidratado 50 mM, ácido etilenodiamino tetra-acético (EDTA) 1 mM, 1 % 

(v/v) de Triton X-100, 1 % (p/v) de polivinilpirrolidona (PVP), ditiotreitol (DDT) 1 mM, 

pH 7,0. Para a determinação da AChE, foram adicionados a cada poço da 

microplaca 220 μL de fosfato dipotássico 100mM, 50μL de DTNB – 5,5’-ditiobis-(2-

nitrobenzóico ácido) – 100 mM, 10 μL de sobrenadante e, para começar a reação, 

foi adicionado 20 μL de iodeto de acetiltiocolina (AChI) 5 mM. A atividade 

enzimática foi registada continuamente durante um período de 5 min a uma 

absorvância de 412 nm e foram expressas em nmol por min por g de PF, usando 

um coeficiente de extinção molar de 13,6x103 M−1cm−1. 

 

2.7. Análise de dados 
 

Os valores de cada parâmetro fisiológico e bioquímico, analisados nas duas 

fases experimentais, foram submetidos a uma análise de variância multivariada 

permutacional, com o programa PRIMER 6, utilizando-se a aplicação 

PERMANOVA+ (Anderson et al., 2008).  
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Os valores dos testes resultantes do PERMANOVA+ foram avaliados 

tomando-se em consideração a ocorrência de diferença significativa – considerou-

se diferença significativa os valores iguais ou inferiores a 0,05. Para as duas fases 

experimentais foi apresentada a seguinte hipótese nula:  

- para cada biomarcador não houve diferenças significativas entre as 

condições de exposição (CTL 30D 17°C/8,1, CTL 7D 17°C/8,1, TCS 17°C/8,1, DIC 

17°C/8,1, TPH 30D 20°C/7,7, TPH 7D 20°C/7,7, TCS 20°C/7,7, DIC 20°C/7,7).  

Diferenças significativas (p≤0,05) entre as condições de exposição foram 

representadas nas figuras e tabelas com diferentes letras minúsculas. 
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3.1. Caracterização do sistema carbonato da água 
 

Relativamente aos resultados dos parâmetros físico-químicos do sistema de 

carbonato e da sua variação, para cada condição nos 37 dias experimentais 

(Tabela 1), observou-se um aumento da pressão parcial de CO2, um aumento na 

concentração dos iões de bicarbonato e diminuição da concentração de iões de 

carbonato da água dos aquários da sala teste (17 ºC/pH 8,1) para a água dos 

aquários da sala teste (20 ºC/pH 7,7), que resultaram numa diminuição do estado 

de saturação da calcite e da aragonite na água dos aquários, expostos a TPH 30D, 

TPH 7D, TCS e DIC na sala de teste. Tendo ocorrido nas referidas exposições uma 

diminuição de 81,2 % de aragonite e de 82,0 % de calcite. 

 

Tabela 1. Parâmetros físico-químicos do sistema de carbonato (valores médios ± desvio 

padrão; número de repetições = 15). Valores médios de pH, temperatura (T), salinidade (S) e 

alcalinidade total determinada (AT) das amostras recolhidas nas duas fases experimentais de cada 

condição concentrações. Pressão parcial de CO2 (pCO2), iões carbonato (CO3
2−), concentração de 

iões de bicarbonato (HCO3
-), estado de saturação da calcite (ΩCal) e da aragonite (ΩAg) calculados 

com o software CO2SYS Calc. 

 1ª Fase 2ª Fase 

 
CTL  

30D 

TPH  

30D 

Sala Controlo Sala Teste 

CTL  

7D 

TCS 

7D 

DIC  

7D 

CTL 

7D 

TCS 

7D 

DIC 

7D 

pH 8,09 ± 0,01 7,69 ± 0,03 8,09 ± 0,01 8,08 ± 0,01 8,08 ± 0,01 7,70 ± 0,02 7,71 ± 0,02 7,70 ± 0,03 

T  
(ºC) 

17,1 ± 0,3 20,2 ± 0,2 16,9 ± 0,2 17,0 ± 0,1 17,1 ± 0,1 20,0 ± 0,1 19,9 ± 0,2 20,1 ± 0,2 

S 25,1 ± 0,2 25,2 ± 0,2 25,0 ± 0,2 25,0 ± 0,1 25,1 ± 0,2 25,1 ± 0,2 25,0 ± 0,1 25,1±0,1 

AT 

(µmol kg-1) 
1933 ± 137 2107 ± 163 1994 ± 116 1942 ± 122 1962 ± 97 2238 ± 177 2183 ± 145 2204± 184 

pCO2 

(µatm) 
466 ± 34 1410 ± 115 478 ± 28 479 ± 31 485 ± 25 1459 ± 116 1396 ± 94 1439 ± 128 

HCO3
- 

(μmol kg-1) 
1695 ± 12 1986 ± 16 1752 ± 10 1709 ± 11 1726 ± 87 2099 ± 18 2055 ± 14 2076 ± 18 

CO3
2− 

(μmol Kg−1) 
96,49 ± 7,0 50,10 ± 3,9 98,75 ± 5,8 94,45 ± 6,1 95,99 ± 4,9 53,66 ± 4,3 53,41 ± 3,6 53,24 ± 4,5 

Ω Ag 1,54 ± 0,17 0,81 ± 0,07 1,57 ± 0,09 1,50 ± 0,10 1,53 ± 0,08 0,87 ± 0,07 0,86 ± 0,06 0,86 ± 0,07 

Ω Ca 2,46 ± 0,18 1,28 ± 0,10 2,51 ± 0,15 2,40 ± 0,15 2,44 ± 0,12 1,38 ± 0,11 1,37 ± 0,09 1,36 ± 0,12 

Condição 

Parâmetros 
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3.2. Determinação das concentrações de triclosan e diclofenac 
 

A Tabela 2 apresenta as concentrações obtidas das amostras de água dos 

aquários e dos tecidos das amêijoas R. decussatus expostas a TCS e DIC, durante 

7 dias, nas condições CTL 7D, TPH 7D, TCS e DIC, em ambas as salas climáticas 

(controlo e teste).  

As concentrações obtidas nas amostras de água nas condições CTL e TPH 

foram inferiores ao limite de deteção (LOD) de 0,10 μg/L no caso do DIC e de 0,008 

μg/L no caso do TCS. Nas condições DIC, os resultados da concentração do 

contaminante na água, logo após a sua adição, foram de 0,91 ± 0,04 μg/L para 17 

ºC/pH 8,1 e de 0,92 ± 0,04 μg/L para 20 ºC/7,7. Na condição TCS, os resultados da 

concentração do contaminante na água, após a sua adição, foram de 0,82 ± 0,16 

μg/L para 17 ºC/pH 8,1 e de 0,72 ± 0,15 μg/L para 20 ºC/7,7.  

Relativamente à bioacumulação nos tecidos das amêijoas R. decussatus, a 

medição das amostras apresentou valores de PPCPs inferiores ao limite de deteção 

(LOD), de 5 ng/g PS no caso do DIC e 0,13 ng/g PS no caso do TCS, nas condições 

de CTL e TPH, em ambas as salas (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7). A bioacumulação 

tecidual de DIC das amêijoas R. decussatus apresentou uma diferença de mais 

38,8 % da condição DIC da sala controlo (40,0 ± 1,0 ng/g PS) relativamente à da 

condição DIC da sala de teste (24,3 ± 8,1 ng/g PS). Na bioacumulação tecidual de 

TCS nas amêijoas foi registada uma diferença de mais 38,7 % da condição TCS da 

sala teste (7,75 ± 2,1 ng/g PS) comparativamente à condição TCS da sala controlo 

(12,65 ± 3,0 ng/g PS). 
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Tabela 2. Bioacumulação nos tecidos e concentrações na água de triclosan e diclofenac. 

Resultado da análise das amostras da água (valores médios ± desvio padrão; número de repetições 

= 36) e amostras de tecido (valores médios ± desvio padrão; número de repetições = 3), após um 

período de exposição de 7 dias. LOD: limite de deteção (DIC água: 0,10 μg/L; DIC tecido: 5 ng/g 

PS; TCS água: 0,008 μg/L; TCS tecido: 0,13 ng/g PS). LOQ: limite de quantificação (DIC água: 0,30 

μg/L; DIC tecido: 15 ng/g PS; TCS água: 0,025 μg/L; TCS tecido: 0,4 ng/g PS).  

 

3.3. Exposição ao triclosan e diclofenac: parâmetros fisiológicos 
 
3.3.1. Mortalidade 

 

Após o período experimental de 37 dias, os organismos expostos a CTL 30D 

(17 ºC/pH 8,1) apresentaram uma mortalidade de 22,7 %. No entanto, os 

organismos expostos a TPH 30D (20 ºC/pH 7,7) apresentaram uma mortalidade de 

9,6 % e os organismos expostos a DIC 7D (17 ºC e pH 8,1) apresentaram uma 

mortalidade de 6,7 %. Nas restantes condições não se registaram taxas de 

mortalidade. 

3.3.2. Taxa de respiração 
 

Comparando os valores obtidos da TR (Figura 8.A e Tabela 3) em amêijoas 

R. decussatus registou-se um aumento significativo da TR na condição 17 ºC/pH 

8,1 quando as amêijoas foram expostas a TCS e a DIC em comparação as amêijoas 

que estavam na condição CTL. A mesma resposta foi observada quando as 

amêijoas foram expostas a 20 ºC/pH 7,7. Relativamente à comparação dos valores 

 Condição 
Concentração 

Água 
(μg/L) 

Bioacumulação  
Tecido 

(ng/g PS) 

2
ª 

F
a
s

e
 

Sala Controlo 
 

(T: 17ºC e pH: 8,1) 

CTL 

7D  
< LOD < LOD 

TCS 

7D 
0,82 ± 0,16 12,65 ± 3,02 

DIC 

7D 
0,91 ± 0,04 40,00 ± 1,01 

Sala Teste 
 

(T: 20ºC e pH: 7,7) 

TPH 

7D 
< LOD < LOD 

TCS 

7D 
0,72 ± 0,15 7,75 ± 2,10 

DIC 

7D 
0,92 ± 0,04 24,26 ± 8,14 
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obtidos nas amêijoas expostas a diferentes temperaturas e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 

ºC/pH 7,7) não se observou diferenças significativas entre as condições. 

 

3.3.3. Índice de condição 
 

 Comparando os valores do IC (Figura 8.B e Tabela 3) nas amêijoas R. 

decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 observou-se que as amêijoas 

expostas a TCS e a DIC não registaram diferenças significativas quando 

comparadas aos indivíduos expostos à condição CTL. Resposta semelhante foi 

observada em amêijoas expostas TCS e a DIC à temperatura 20 ºC/pH 7,7 quando 

comparadas com indivíduos expostos à condição TPH. Comparando os valores 

obtidos nas amêijoas expostas a diferentes temperaturas e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 

ºC/pH 7,7) não se observaram diferenças significativas entre condições.  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 8. A: Taxa de respiração (TR); B: Índice de condição (IC) em espécimes de 

Ruditapes decussatus a diferentes condições de exposição: CTL 30D, CTL 7D TCS (1 μg/L), DIC (1 

μg/L) à temperatura de 17°C e pH 8,1 (cenário climático de controlo); TPH 30D, TPH 7D, TCS (1 

μg/L), DIC (1 μg/L) à temperatura de 20°C e pH 7,7 (cenário de alterações climáticas), durante 37 

dias. Resultados apresentados como a média + desvio padrão (n= 9). As barras brancas a tracejado 

representam organismos na situação de controlo nos primeiros 30 dias, as barras brancas com traço 

sólido representam os organismos na situação de controlo nos seguintes 7 dias, as barras pretas 

representam os organismos expostos a TCS durante 7 dias e as barras cinzentas representam 

organismos expostos a DIC durante 7 dias. Letras diferentes representam diferenças significativas 

(p≤0,05) entre as condições. 
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3.4. Exposição ao triclosan e diclofenac: parâmetros bioquímicos  
 
3.4.1. Capacidade metabólica   

 

Comparando os valores obtidos da atividade da CTE (Figura 9 e Tabela 3) 

nas amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 as amêijoas 

expostas a TCS e a DIC não registaram diferenças significativas quando 

comparadas ao CTL. O mesmo se observou na CTE das amêijoas expostas a DIC 

à temperatura 20 ºC/pH 7,7, em comparação com as expostas a TPH. No entanto 

observou-se um decréscimo significativo das amêijoas expostas ao TCS à 

temperatura 20 ºC/pH 7,7 em comparação com as amêijoas expostas a TPH. 

Relativamente à comparação dos valores obtidos nas amêijoas expostas a 

diferentes temperaturas e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7) observou-se uma 

diminuição significativa entre as amêijoas expostas a DIC à temperatura 17 ºC/pH 

8,1 e as expostas a DIC à temperatura 20 ºC/pH 7,7. 

 

 

 

 

 

 

 

Figura 9. Atividade da cadeia de transporte de eletrões (CTE) em espécimes de Ruditapes 

decussatus a diferentes condições de exposição: CTL 30D, CTL 7D TCS (1 μg/L), DIC (1 μg/L) à 

temperatura de 17°C e pH 8,1 (cenário climático de controlo); TPH 30D, TPH 7D, TCS (1 μg/L), DIC 

(1 μg/L) à temperatura de 20°C e pH 7,7 (cenário de alterações climáticas), durante 37 dias. 

Resultados apresentados como a média + desvio padrão (n= 9). As barras brancas a tracejado 

representam organismos na situação de controlo nos primeiros 30 dias, as barras brancas com traço 

sólido representam os organismos na situação de controlo nos seguintes 7 dias, as barras pretas 

representam os organismos expostos a TCS durante 7 dias e as barras cinzentas representam 

organismos expostos a DIC durante 7 dias. Letras diferentes representam diferenças significativas 

(p≤0,05) entre as condições. 
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3.4.2. Reservas de energia 
 

Comparando os valores medidos do conteúdo de GLI (Figura 10.A e Tabela 

3) nas amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 observou-se 

que as amêijoas expostas a TCS e a DIC não registaram diferenças significativas 

quando comparadas às expostas a CTL. O mesmo se observou nas amêijoas 

expostas a DIC, à temperatura 20 ºC/pH 7,7, em comparação com as expostas a 

TPH. No entanto observou-se um aumento significativo do conteúdo em GLI nas 

amêijoas expostas ao TCS à temperatura 20 ºC/pH 7,7. Relativamente à 

comparação dos valores obtidos nas amêijoas expostas a diferentes temperaturas 

e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7) observou-se um aumento significativo da 

atividade da CTE em amêijoas expostas a TCS à temperatura 20 ºC/pH 7,7 em 

comparação com as expostas a DIC à temperatura 17 ºC/pH 8,1. 

Relativamente aos valores obtidos do conteúdo de LIP (Figura 10.B e 

Tabela 3) nas amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 

observou-se que os organismos expostos a TCS e a DIC registaram um decréscimo 

significativo do conteúdo de LIP quando comparado com o conteúdo de LIP 

observado nos organismos expostos ao CTL. O mesmo foi observado no conteúdo 

de LIP dos organismos expostos a TCS e a DIC à temperatura 20 ºC/pH 7,7 quando 

comparados com os organismos expostos à condição de TPH. Comparando os 

valores obtidos nas amêijoas expostas a diferentes temperaturas e pH (17 ºC/pH 

8,1 e 20 ºC/pH 7,7) não se observou diferenças significativas entre as condições. 
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Figura 10. A: Conteúdo de glicogênio (GLI); B: Conteúdo de lípidos (LIP) em espécimes de 

Ruditapes decussatus a diferentes condições de exposição: CTL 30D, CTL 7D TCS (1 μg/L), DIC (1 

μg/L) à temperatura de 17°C e pH 8,1 (cenário climático de controlo); TPH 30D, TPH 7D, TCS (1 

μg/L), DIC (1 μg/L) à temperatura de 20°C e pH 7,7 (cenário de alterações climáticas), durante 37 

dias. Resultados apresentados como a média + desvio padrão (n= 9). As barras brancas a tracejado 

representam organismos na situação de controlo nos primeiros 30 dias, as barras brancas com traço 

sólido representam os organismos na situação de controlo nos seguintes 7 dias, as barras pretas 

representam os organismos expostos a TCS durante 7 dias e as barras cinzentas representam 

organismos expostos a DIC durante 7 dias. Letras diferentes representam diferenças significativas 

(p≤0,05) entre as condições. 

 

3.4.3. Stresse oxidativo 
 
3.4.3.1. Danos celulares e balanço redox 
 

Os valores obtidos para o nível da PLIP (Figura 11.A e Tabela 3) nas 

amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 mostraram que as 

amêijoas expostas a TCS e a DIC registaram um aumento significativo do nível da 

PLIP em comparação com as amêijoas expostas a CTL. O mesmo se observou no 

nível da PLIP das amêijoas expostas a TCS e a DIC à temperatura 20 ºC/ pH 7,7 

quando comparado com o nível de PLIP das amêijoas expostas a TPH. 

Comparando os valores obtidos nas amêijoas expostas a diferentes temperaturas 

e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7) observou-se que o nível da PLIP foi 

significativamente maior nas amêijoas expostas a todas as condições à 

temperatura de 17 ºC/pH 8,1 em comparação com as amêijoas expostas à 

temperatura de 20 ºC/pH7,7. 
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Comparando os valores obtidos do nível da CP (Figura 11.B e Tabela 3) em 

espécimes de amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 não 

se observaram diferenças significativas entre condições, o mesmo acontecendo 

nos organismos à temperatura de 20 ºC/pH 8,1. Comparando os valores obtidos 

das amêijoas expostas a diferentes temperaturas e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 

7,7)  não se observaram diferenças significativas entre as condições. 

 Comparando os valores obtidos do rácio GSH/GSSG (Figura 11.C e Tabela 

3) nas amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 observou-se 

que as amêijoas expostas a TCS e a DIC registam um decrescimo significativo do 

rácio GSH/GSSG quando comparadas as amêijoas expostas ao CTL. O mesmo se 

observou no rácio GSH/GSSG das amêijoas expostas a TCS e DIC à temperatura 

20 ºC/pH 7,7 comparativamente às amêijoas expostas a TPH. Relativamente aos 

valores obtidos nas amêijoas expostas a diferentes temperaturas e pH (17 ºC/pH 

8,1 e 20 ºC/pH 7,7) registou-se um decrescimo significativo do rácio GSH/GSSG 

nas amêijoas expostas a TCS e a DIC à temperatura de 17 ºC/pH 8,1 em 

comparação com as amêijoas expostas a 20 ºC/pH 8,1. 
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Figura 11. A: Nível da peroxidação lipídica (PLIP) nível; B: Nível da carbonilação proteica 

(CP); C: Rácio entre a Glutationa reduzida e a Glutationa oxidada (GSH/GSSG), em espécimes de 

Ruditapes decussatus a diferentes condições de exposição: CTL 30D, CTL 7D TCS (1 μg/L), DIC (1 

μg/L) à temperatura de 17°C e pH 8,1 (cenário climático de controlo); TPH 30D, TPH 7D, TCS (1 

μg/L), DIC (1 μg/L) à temperatura de 20°C e pH 7,7 (cenário de alterações climáticas), durante 37 

dias. Resultados apresentados como a média + desvio padrão (n= 9). As barras brancas a tracejado 

representam organismos na situação de controlo nos primeiros 30 dias, as barras brancas com traço 

sólido representam os organismos na situação de controlo nos seguintes 7 dias, as barras pretas 

representam os organismos expostos a TCS durante 7 dias e as barras cinzentas representam 

organismos expostos a DIC durante 7 dias. Letras diferentes representam diferenças significativas 

(p≤0,05) entre as condições. 

 
3.4.3.2. Enzimas antioxidantes e de biotransformação 
 

Relativamente aos resultados da atividade da SOD (Figura 12.A e Tabela 

3) obtidos nas amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 

observou-se que as amêijoas expostas a TCS e a DIC apresentaram um aumento 

significativo da atividade da SOD em comparação com as amêijoas expostas ao 

CTL. O mesmo se observou na atividade da SOD das amêijoas expostas a TCS e 

a DIC em comparação com as amêijoas expostas à condição TPH. Comparando 

os valores obtidos da atividade da SOD das amêijoas expostas a diferentes 

temperaturas e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7) observou-se uma atividade 

significativamente maior em todas as condições à temperatura de 17 ºC/pH 8,1 em 

comparação com as condições à temperatura de 20 ºC/pH 7,7. 

Observando os resultados obtidos da atividade da CAT (Figura 12.B e 

Tabela 3) nas amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 

observou-se que as amêijoas expostas a DIC apresentam um aumento significativo 

da atividade da CAT quando comparadas com as amêijoas expostas ao CTL. O 



Capítulo 3 – Resultados 

60 

mesmo se observou na atividade CAT das amêijoas expostas a TCS e DIC à 

temperatura 20 ºC/pH 7,7 em comparação com às expostas a TPH. Comparando 

os valores obtidos da atividade da CAT das amêijoas expostas a diferentes 

temperaturas e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7) observou-se uma atividade 

significativamente maior em todas as condições à temperatura de 17 ºC/pH 8,1 em 

comparação as condições à temperatura 20 ºC/pH 7,7. 

Comparando os resultados da atividade da GPx (Figura 12.C e Tabela 3) 

obtidos nas amêijoas R. decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 

observou-se que as amêijoas expostas a TCS e a DIC aumentaram 

significativamente a atividade da GPx quando comparadas às amêijoas expostas a 

CTL. O mesmo se observou na atividade da GPx das amêijoas expostas a DIC à 

temperatura 20 ºC/pH 7,7 comparativamente às amêijoas expostas à condição 

TPH. Relativamente aos valores obtidos nas amêijoas expostas a diferentes 

temperaturas e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7) registou-se uma atividade 

significativamente maior na GPx nas amêijoas expostas a TCS à temperatura de 

17 ºC/pH 8,1 em comparação com as amêijoas as expostas a TCS à temperatura 

de 20 ºC/pH 7,7. 

Comparando os valores dos resultados da atividade das GSTs (Figura 12.D 

e Tabela 3) nas amêijoas R. decussatus expostas a TCS e a DIC à temperatura 17 

ºC/pH 8,1 não registaram diferenças significativas quando comparadas às que 

estavam na condição CTL. Nos organismos expostos à temperatura 20 ºC/pH 7,7 

observou-se que as amêijoas expostas a TCS e a DIC registaram um aumento 

significativo da atividade das GSTs quando comparadas com as amêijoas expostas 

a TPH. Comparando os valores obtidos das amêijoas expostas a diferentes 

temperaturas e pH (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7) observou-se uma atividade 

significativamente maior nas amêijoas expostas a TCS e DIC à temperatura de 20 

ºC/pH 7,7 em comparação com as amêijoas expostas a TCS e DIC à temperatura 

17 ºC/pH 8,1. 
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Figura 12. A: Atividade da superóxido dismutase (SOD); B: Atividade da cataláse (CAT); 

C: Atividade da glutationa peroxidase (GPx); D: Atividade da glutationa S-transferases (GSTs) em 

espécimes de Ruditapes decussatus a diferentes condições de exposição: CTL 30D, CTL 7D TCS 

(1 μg/L), DIC (1 μg/L) à temperatura de 17°C e pH 8,1 (cenário climático de controlo); TPH 30D, 

TPH 7D, TCS (1 μg/L), DIC (1 μg/L) à temperatura de 20°C e pH 7,7 (cenário de alterações 

climáticas), durante 37 dias. Resultados apresentados como a média + desvio padrão (n= 9). As 

barras brancas a tracejado representam organismos na situação de controlo nos primeiros 30 dias, 

as barras brancas com traço sólido representam os organismos na situação de controlo nos 

seguintes 7 dias, as barras pretas representam os organismos expostos a TCS durante 7 dias e as 

barras cinzentas representam organismos expostos a DIC durante 7 dias. Letras diferentes 

representam diferenças significativas (p≤0,05) entre as condições. 
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3.4.4. Neurotoxicidade 
 

Os valores obtidos da AChE (Figura 13 e Tabela 3) nas amêijoas R. 

decussatus expostas à temperatura 17 ºC/pH 8,1 mostram que as amêijoas 

expostas a TCS e a DIC não registaram diferenças significativas quando 

comparadas às expostas a CTL, observando-se a mesma resposta nas amêijoas 

R. decussatus expostas a TCS e DIC à temperatura 20 ºC/pH 7,7 quando 

comparadas com as amêijoas expostas à condição TPH. Relativamente aos 

resultados obtidos nas amêijoas expostas a diferentes temperaturas e pH (17 ºC/pH 

8,1 e 20 ºC/pH 7,7) também não se observaram diferenças significativas entre as 

condições.  

 

 

 

 

 

 
Figura 13. Atividade da acetilcolinesterase (AChE) em espécimes de Ruditapes decussatus 

a diferentes condições de exposição: CTL 30D, CTL 7D TCS (1 μg/L), DIC (1 μg/L) à temperatura 

de 17°C e pH 8,1 (cenário climático de controlo); TPH 30D, TPH 7D, TCS (1 μg/L), DIC (1 μg/L) à 

temperatura de 20°C e pH 7,7 (cenário de alterações climáticas), durante 37 dias. Resultados 

apresentados como a média + desvio padrão (n= 9). As barras brancas a tracejado representam 

organismos na situação de controlo nos primeiros 30 dias, as barras brancas com traço sólido 

representam os organismos na situação de controlo nos seguintes 7 dias, as barras pretas 

representam os organismos expostos a TCS durante 7 dias e as barras cinzentas representam 

organismos expostos a DIC durante 7 dias. Letras diferentes representam diferenças significativas 

(p≤0,05) entre as condições. 
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Tabela 3. Dados de todos os biomarcadores avaliados (média condição e desvio padrão), 

o símbolo ▲ representa um aumento significativo, o símbolo ▼ representa uma diminuição 

significativa e o símbolo = representa que não houve diferença significativa, em relação ao controlo. 

 

  

 
17 ºC/pH 8,1 20 ºC/pH 7,7 

CTL         
30D 

CTL      
7D 

TCS       
7D 

DIC       
7D 

TPH       
7D 

TPH      
7D 

TCS      
7D 

DIC       
7D 

TR 

(mg/h/g) 

Média 
Condição 

0,12 
- 

0,11 
= 

0,21 
▲ 

0,31 
▲ 

0,16 
= 

0,16 
= 

0,23 
▲ 

0,22 
▲ 

Desvio 
Padrão 

0,01 
0,01 

0,04 0,08 0,01 0,02 0,04 0,04 

IC      

(%) 

Média 
Condição 

7,4 
- 

7,6 
= 

7,3 
= 

5,5 
= 

7,0 
= 

6,9 
= 

6,4 
= 

7,6 
= 

Desvio 
Padrão 

0,8 1,7 1,8 2,2 1,6 1,3 2,4 2,6 

ETS 

(nmol/ 

min/g) 

Média 
Condição 

9,5 

- 

9,9 

= 

9,9 

= 

8,6 

= 

8,5 

= 

8,5 

= 

5,9 

▼ 

8,7 

= 
Desvio 
Padrão 

1,1 1,3 1,3 1,3 1,2 1,3 1,2 1,4 

GLY 

(mg/g) 

Média 
Condição 

4,5 
- 

4,8 
= 

4,6 
= 

4,4 
= 

4,0 
= 

4,2 
= 

5,7 
▲ 

4,2 
= 

Desvio 
Padrão 

0,7 0,3 0,4 0,8 0,6 0,6 0,3 0,7 

LIP 

(%/mg) 

Média 
Condição 

0,80 
- 

0,78 
= 

0,65 
▼ 

0,60 
▼ 

0,75 
= 

0,75 
= 

0,61 
▼ 

0,59 
▼ 

Desvio 
Padrão 

0,02 0,03 0,03 0,04 0,01 0,02 0,03 0,05 

SOD 

(U/g) 

Média 
Condição 

0,8 
- 

0,9 
= 

2,1 
▲ 

2,5 
▲ 

0,5 
▼ 

0,5 
▼ 

1,3 
▲ 

1,1 
▲ 

Desvio 
Padrão 

0,1 0,1 0,5 0,4 0,1 0,1 0,1 0,1 

CAT 

(U/g) 

Média 
Condição 

8,1 
- 

7,8 
= 

10,2 
▲ 

11,3 
▲ 

6,3 
▼ 

6,5 
▼ 

9,2 
▲ 

8,8 
▲ 

Desvio 
Padrão 

0,7 0,6 0,8 1,1 0,5 0,3 0,7 0,6 

GPx 

(U/g) 

Média 
Condição 

0,02 
- 

0,03 
= 

0,07 
▲ 

0,05 
▲ 

0,03 
= 

0,03 
= 

0,03 
= 

0,06 
▲ 

Desvio 
Padrão 

0,01 0,01 0,01 0,02 0,01 0,01 0,01 0,01 

GSTs 

(U/g) 

Média 
Condição 

0,22 
- 

0,19 
= 

0,20 
= 

0,21 
= 

0,19 
= 

0,19 
= 

0,28 
▲ 

0,27 
▲ 

Desvio 
Padrão 

0,03 0,04 0,03 0,03 0,02 0,02 0,02 0,02 

LPO 

(nmol 

MDA/g) 

Média 
Condição 

7,4 
- 

7,0 
= 

10,5 
▲ 

10,0 
▲ 

3,7 
▼ 

4,0 
▼ 

6,6 
▲ 

4,6 
▼ 

Desvio 
Padrão 

0,6 
0,6 

0,8 1,05 0,5 0,5 0,4 0,6 

CP 

(nmol/g) 

Média 
Condição 

1,0 
- 

1,0 
= 

1,1 
= 

1,2 
= 

1,1 
= 

1,0 
= 

1,1 
= 

1,0 
= 

Desvio 
Padrão 

0,2 0,1 0,1 0,2 0,1 0,1 0,2 0,1 

GSH / 

GSSG 

Média 
Condição 

1,14 
- 

1,13 
= 

0,83 
▼ 

0,83 
▼ 

1,24 
= 

1,21 
= 

1.02 
▼ 

1,01 
▼ 

Desvio 
Padrão 

0,05 0,05 0,03 0,03 0,09 0,07 0,07 0,04 

AChE 

(nmol/ 

min/g) 

Média 
Condição 

0,22 
- 

0,20 
= 

0,20 
= 

0,20 
= 

0,21 
= 

0,20 
= 

0,22 
= 

0,21 
= 

Desvio 
Padrão 

0,01 0,02 0,03 0,02 0,02 0,02 0,01 0,02 
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4.1. Contextualização 
 
 

Diversas espécies de bivalves, como a R. decussatus, estão expostas a 

diferentes combinações de stresse no seu habitat natural. Existem vários estudos 

que revelam diferentes comportamentos adaptativos dos bivalves às diferentes 

pressões ambientais a que estão expostos, como por exemplo o fecho das valvas 

na amêijoa R. philippinarum, como medida de proteção, quando exposta a uma 

concentração de salinidade baixa, ou a amêijoa Donax vittatus que escava e se 

enterra rapidamente para se proteger das altas temperaturas (Anacleto et al., 2014; 

Ansell et al., 1980; Kim et al., 2001; McLachlan et al., 1995). 

Algumas das mudanças e pressões a que os organismos aquáticos costeiros 

estão continuamente expostos no seu habitat são o aumento da temperatura e a 

diminuição do pH da água do mar. Fatores que, com um previsível rápido 

aquecimento do planeta e a acelerada acidificação dos oceanos, podem fazer 

exceder a tolerância máxima dos organismos e causar-lhes alterações fisiológicas 

e bioquímicas, cujas proporções são ainda pouco conhecidas. 

É hoje igualmente importante conhecer impactos ao nível bioquímico e 

fisiológico de poluentes, considerados contaminantes emergentes, como os PPCPs 

(fármacos e produtos de cuidado pessoal), existindo a necessidade de perceber 

que efeitos podem causar e, no caso de acontecerem, como podem ser 

minimizados.  

Assim, este estudo avaliou o desempenho fisiológico e bioquímico da 

espécie de amêijoa R. decussatus quando exposta a triclosan e a diclofenac (dois 

PPCPs) em dois ambientes controlados de temperatura e pH de forma a 

compreender se os efeitos provocados pelos dois contaminantes se amplificam nos 

organismos quando expostos previamente a condições de aumento de temperatura 

e diminuição de pH. 
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4.2. Determinação do sistema de carbonato 
 
  

As amostras da água recolhidas para a caracterização do sistema carbonato 

mostraram variações físico-quimicas da água dentro do previsto para habitats 

costeiros.   

 
4.3. Concentrações de triclosan e diclofenac 

 

As amostras da água e dos tecidos nas condições de CTL e TPH em ambos 

os cenários (17 ºC/pH 8,1 e 20 ºC/pH 7,7) mostraram valores abaixo dos limites de 

deteção de TCS e de DIC, garantindo-se a qualidade da água utilizada.  

As concentrações de DIC nos tecidos das amêijoas R. decussatus 

mostraram que houve uma maior bioacumulação (aproximadamente 39 % – 15,7 

ng/g PS) num cenário climático de controlo (17 ºC/pH 8,1), comparativamente com 

o cenário de teste (20 ºC/pH 7,7). Os valores das concentrações de TCS nos 

tecidos da R. decussatus revelaram também uma maior bioacumulação a 17 ºC/pH 

8,1 com uma diferença de mais 39 % (4,9 ng/g PS) relativamente à bioacumulação 

verificada a 20 ºC/pH 7,7. 

Na exposição a TCS as amêijoas R. decussatus a bioacumulação observada 

nos tecidos esteve entre os 7,75 ± 2,1 ng/g (condição teste 20 ºC/7,7) e os 12,65 ± 

3,0 ng/g PS (condição controlo 17 ºC/8,1), valores que estão entre os encontrados 

em bivalves marinhos do mediterrâneo em ambiente natural, que registaram 

1,7ng/g PS (mexilhões Chamelea gallina, do Espanha) e 2578 ng/g PS (mexilhões 

M. galloprovincialis, da Grécia) (Álvarez-Muñoz et al., 2015; Gatidou et al., 2010). 

Em relação ao DIC bioacumulado nos tecidos a variação situou-se entre 24,26 ± 

8,1 ng/g PS (condição controlo) e os 40,00 ± 1,0 ng/g PS (TPH), valores que estão 

próximos dos já observados em diferentes bivalves em ambiente natural, cujos 

valores variaram entre 0,5 ng/L (mexilhões M. edulis, de Portugal) e 42,83 ng/L PS 

(mexilhões M. galloprovincialis, de Itália) (Cunha et al., 2017; Mezzelani et al., 

2016). Freitas et al., (2019b), demonstraram, com mexilhões M. galloprovincialis 

expostos a TCS (1 μg/L) e sujeitos a uma variação de temperatura (17 ºC e 21 ºC), 

durante 28 dias, uma maior bioacumulação na exposição a TCS a uma temperatura 
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de 17 ºC. A variação da concentração de TCS e DIC em condições de temperatura 

e pH diferentes vai de encontro do que foi observado em mexilhões M. 

galloprovincialis expostos, durante 28 dias, a TCS (1μg/L) e a uma variação de 

temperatura de 17 ºC e 22 ºC, que registou uma menor bioacumulação quando a 

espécie foi sujeita a um aumento de temperatura (Pirone et al., 2019). Um outro 

estudo realizado com mexilhões M. galloprovincialis expostos a TCS (1μg/L) e a 

DIC (1 μg/L) sem variação de temperatura, mas com variação de salinidade (25 e 

30), durante 28 dias, observou uma bioacumulação maior no TCS 

comparativamente ao DIC, onde foi observado uma maior bioacumulação a uma 

salinidade de 25 comparativamente a uma salinidade de 30 (Freitas et al., 2019a).  

No presente estudo registou-se uma menor bioacumulação nos tecidos das 

amêijoas R. decussatus expostas a DIC ou a TCS, a uma temperatura de 20 ºC e 

pH 7,7. A solubilidade na água de cada um dos PPCPs pode variar consoante as 

forças iónicas, o pH e a temperatura do meio em que se encontram, que aumenta 

normalmente quando cada um destes fatores aumenta isoladamente e em 

combinação (Jazbin e Klamt, 2007; Llina et al., 2007; Montaseri et al., 2016; Yang 

et al., 2011). Esta menor bioacumulação observada nas amêijoas R. decussatus, 

resulta possivelmente da combinação da temperatura (20 ºC), pH (7,7) e salinidade 

(25) – o grau de salinidade pode ter influenciado os resultados, mas a variação 

deste parâmetro não foi testada neste estudo. Esta combinação pode originar uma 

maior solubilidade, que resulta numa maior absorção, embora também possa 

resultar numa mais fácil eliminação do PPCP, por este se encontrar mais dissolvido. 

Outro fator que pode ter contribuído para a menor bioacumulação nesta 

temperatura e pH foi a ativação de enzimas envolvidas na biotransformação como 

as GSTs que podem conjugar os PPCPs para facilitar a sua excreção (Freitas et 

al., 2008). 
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4.4. Exposição ao triclosan e diclofenac: respostas fisiológicas 
 
4.4.1. Taxa de respiração 
 

A taxa de respiração dos organismos responde a várias condições 

ambientais, físicas e químicas e pode ser um indicador ao nível das respostas dos 

ecossistemas aos PPCPs (Freitas et al., 2019a; Rosi-Marshall et al., 2013; Sabater 

et al., 2007). Normalmente, o aumento da taxa de respiração (TR) tem sido 

observado como resposta fisiológica de bivalves quando expostos a poluentes 

(Radlvc et al., 2007; Relexans, 1996).  

 Os resultados obtidos mostraram que R. decussatus, expostas a TCS ou a 

DIC em ambos os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1), tendem a 

aumentar a sua TR quando comparadas com as amêijoas não contaminadas nas 

mesmas temperaturas e pH.  

Sabe-se que sob moderada condição de stresse a taxa de respiração dos 

bivalves aumenta, como forma adaptativa, e que sob stresse severo esta diminui 

(Gestoso et al., 2016; Portner et al., 1999; Wenguang e Maoxian, 2012). Contudo, 

apesar de não existirem muitos estudos sobre os impactos dos PPCPs neste 

parâmetro fisiológico, foi observado um aumento da TR em estudos com amêijoas 

Rangia cuneata e mexilhões Perna perna, em ambiente natural contaminado 

(Hartwell et al., 1991; Resgalla et al., 2010). Contrariamente a estes estudos, foi 

observada uma diminuição da TR nos mexilhões M. trossulus quando expostos a 

concentrações elevadas de DIC (100 e 1000 μg/L) (Ericson et al., 2010). A 

manutenção da TR foi, por sua vez, observada nos mexilhões M. galloprovincialis 

expostos a nanotubos de carbono apontando-se como causa o facto das 

concentrações do contaminante não serem suficientes para provocar impactos na 

TR (Andrade et al., 2018). 

Neste sentido, os resultados obtidos indicam que a presença destes 

contaminantes provocou uma moderada condição de stresse que causou um 

aumento da TR como resposta adaptativa e que pode fazer melhorar a sua 

capacidade de resistir ao stresse oxidativo. No entanto, o aumento da TR em 

ambos os cenários de temperatura e pH, indica que a concentração de TCS e DIC 
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testada é suficiente para alterar a capacidade respiratória de R. decussatus, que 

necessitam compensar o stress provocado pelos PPCPs com o aumento do 

consumo de oxigénio.  

Embora o aumento da TR, em ambos os cenários climáticos, não apresente 

diferenças significativas, a menor bioacumulação tecidual registada nas amêijoas 

expostas a 20 ºC/pH 7,7 parece indicar que os mecanismos de defesa e eliminação 

de compostos químicos utilizados (PPCPs) apresentam uma maior atividade, 

possivelmente resultante de um maior stresse nesta situação.  

 

4.4.2. Índice de condição 
 

O índice de condição (IC) é usado para caracterizar a aparente saúde das 

espécies de bivalves, mostrando a atividade fisiológica, como o crescimento e o 

peso, sob determinadas condições ambientais (Filgueira et al., 2013; Lucas e 

Beninger, 1985).  

Os resultados do IC mostraram que as amêijoas expostas a TCS ou a DIC, 

em ambos os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1), não apresentaram 

diferenças em comparação com os controlos às mesmas temperaturas e pH. A 

variação de temperatura e pH também não influenciou o IC das amêijoas expostas 

ao DIC e TCS. 

Os resultados do IC obtidos no presente estudo aproximam-se de outros 

trabalhos científicos realizados com bivalves. É o caso do estudo realizado com 

amêijoas R. philippinarum, numa exposição de 22 dias a DIC (15 μg/L), que registou 

a manutenção do IC, em comparação com o controlo não contaminado (Trombini 

et al., 2019). Também em mexilhões M. galloprovincialis, expostos a diclofnac (0,25 

μg/L) por um período 7 e 15 dias, não foram observadas diferenças no IC, em 

comparação com o controlo (Gonzalez-rey e Bebianno, 2014). No estudo com a 

espécie de mexilhões M. trossulus, expostos a DIC (133,33 μg/L) durante 5 dias, 

também não se observaram diferenças no IC (Swiacka et al., 2019). Também num 

estudo realizado com o fármaco carbamazepina (entre 0,03 e 9,00 μg/L), por um 
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período de 96 horas, R. philippinarum e R. decussatus, não apresentaram 

diferenças no IC, em comparação o controlo (Almeida et al., 2014). 

R. decussatus revela ser capaz de manter o peso e tamanho, não revelando 

stresse suficiente para alterar o IC, quando exposta a TCS ou a DIC, em ambos os 

cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1), o que também pode indiciar o 

aparecimento de um comportamento adaptativo capaz de resistir a condições de 

stresses comuns no seu habitat provocados pela exposição a contaminantes. O 

período experimental pode também não ter sido suficientemente longo para se 

observarem diferenças no IC entre as diferentes condições experimentais. 

 

4.5. Exposição ao triclosan e diclofenac: respostas bioquímicas 
 
4.5.1. Capacidade metabólica 

 

A atividade da cadeia de transporte de eletrões (CTE), tem sido usada para 

estimar o consumo de energia a nível mitocondrial e assim obter informações do 

estado metabólico dos organismos (Simčič e Brancelj, 1997). É frequentemente 

aceite que a atividade metabólica está intimamente relacionada com a TR 

(consumo de oxigénio) – normalmente diminui a atividade metabólica quando a TR 

diminui e aumenta quando a TR aumenta (Schalk, 1988). Quando são expostos a 

condições de stresse, os bivalves podem aplicar estratégias adaptativas como o 

fecho das suas valvas durante alguns períodos, reduzindo a taxa de filtração para 

evitar a acumulação de poluentes (Kramer et al., 1989; Lannig et al., 2006). 

Normalmente, os bivalves apresentam uma depressão metabólica quando mantêm 

as valvas fechadas durante longos períodos, o que pode ser visível na diminuição 

da atividade na CTE (Anestis et al., 2007).  

Os resultados obtidos revelaram que as amêijoas expostas a DIC, em ambos 

os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1), e a TCS num cenário climático 

de controlo (17 ºC/pH 8,1), foram capazes de manter o nível da CTE quando 

comparados com os controlos às mesmas temperaturas e pH. No entanto, quando 

expostas a TCS combinado com um aumento da temperatura (20 ºC) e uma 
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diminuição do pH (7,7), as amêijoas apresentaram uma diminuição da CTE, em 

comparação com as amêijoas expostas às mesmas temperaturas e pH.  

Num estudo realizado com mexilhões M. galloprovincialis expostos durante 

28 dias a TCS (1 μg/L) e a DIC (1 μg/L),  a uma temperatura de 18 ºC, não se 

registaram variações da CTE relativamente ao controlo à mesma temperatura – no 

mesmo estudo foi verificado que o aumento da salinidade de 25 para 30 e para 35 

a espécie registou uma redução da atividade da CTE (Freitas et al., 2019a). 

Resultado semelhante foi observado com as amêijoas R. philippinarum, expostas 

durante 28 dias ao fármaco cetirizina (0,6 μg/L), numa condição de acidificação de 

7,5,  que não registou mudança da CTE, face ao controlo (pH 7,8) (Almeida et al., 

2018). Num outro estudo realizado com amêijoas R. philippinarum, expostas ao 

fármaco cetirizina durante 28 dias, os resultados indicaram uma manutenção da 

CTE para baixas concentrações (0,3 e 3 μg/L) do contaminante, no entanto, 

mostraram uma diminuição do metabolismo quando sujeitas a altas concentrações 

do fármaco (12 μg/L) (Almeida et al., 2017). No entanto, num estudo com mexilhões 

M. galloprovincialis, expostos durante 28 dias a TCS (1 μg/L) combinado com um 

aumento de temperatura (22 ºC), foi observada uma diminuição da atividade da 

CTE em comparação com os organismos que estavam no controlo à mesma 

temperatura, colocando a hipótese dos organismos terem fechado as valvas como 

mecanismo de defesa causando depressão metabólica  (Pirone et al., 2019). 

As amêijoas R. decussatus do presente estudo demonstraram que são 

capazes de manter a sua capacidade metabólica, mesmo tendo havido um 

aumento da TR, possivelmente ativando comportamentos, como o fecho das valvas 

durante curtos períodos, quando sujeitas a DIC em ambos os cenários climáticos 

(20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1) e a TCS num cenário climático de controlo (17 ºC/pH 

8,1).  

No entanto, a diferente capacidade metabólica de R. decussatus, quando 

expostas a TCS com mudanças climáticas – condição que também registou um 

aumento da TR – deve resultar de um maior stresse que esta combinação de 

fatores provocou, levando ao fecho das valvas por um período mais longo (de forma 
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a diminuir a produção de ERO na cadeia respiratória mitocondrial) e, 

consequentemente, a uma diminuição (depressão) da capacidade metabólica.  

A redução e a manutenção da atividade da CTE sugere ainda que os 

mecanismos de defesa da amêijoa R. decussatus foram suficientes para suportar 

a concentração de PPCP utilizado e que a produção de ERO pode não ter sido 

muito elevada, já que a maior produção de ERO normalmente resulta de um 

aumento da atividade do sistema de transporte de eletrões na mitocôndria (Abele 

et al., 2002; Kushnareva et al., 2002). 

 

4.5.2. Reservas de energia 
 

A disponibilidade das reservas de energia, como o conteúdo do glicogénio 

(GLI) e dos lípidos (LIP), podem ser afetadas por stresses fisiológicos gerais, 

podendo ser usadas para avaliar o comportamento dos bivalves face a alterações 

como a temperatura e o pH (Cossu et al., 1997; Freitas et al., 2017; De Marchi et 

al., 2017; Mathieu e Lubet, 2011; Scott-fordsmand e Weeks, 2000). Sob condições 

de stresse, os bivalves podem usar as reservas de energia em mecanismos de 

defesa, como as enzimas antioxidantes, ou no reparo de danos a estruturas 

celulares, através da renovação de GLI e LIP danificado (Mathieu e Lubet, 2011; 

Smolders et al., 2004; Velez et al., 2016).  

Os resultados obtidos neste estudo mostram que as amêijoas R. decussatus 

têm diminuição do conteúdo de LIP quando expostas a TCS ou a DIC, em ambos 

os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1), comparativamente às 

amêijoas expostas às mesmas temperaturas e pH. Os resultados mostraram ainda 

que conteúdo de GLI subiu quando as amêijoas foram expostas a TCS num cenário 

de alterações climáticas (20 ºC e pH 7,7), comparativamente ao controlo. No 

entanto, os resultados obtidos no conteúdo de LIP, quando as amêijoas estão 

expostas a TCS ou a DIC, em ambos os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 

ºC/pH 8,1) mostram que a espécie pode estar a mobilizar esta reserva energética 

para o reparo de estruturas danificadas ou para os mecanismos de defesa. 
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Resultados idênticos foram encontrados num estudo com mexilhões M. 

galloprovincialis quando expostos a TCS (1 μg/L) e a um aumento de temperatura 

de 22 ºC, durante 28 dias, que também não registou diferenças nas reservas de 

energia, evidenciadas no conteúdo de GLI, comparativamente ao controlo (17 ºC) 

(Pirone et al., 2019). Em contrapartida, um estudo mostrou um aumento das 

reservas de energia (GLI) com mexilhões M. galloprovincialis expostos a TCS 

(1μg/L) e a uma temperatura de 21 ºC, durante 28 dias, face ao controlo (17 ºC) 

(Freitas et al., 2019b). Um estudo realizado com R. philippinarum mostra que em 

situação de stresse, devido a uma subida de salinidade, as amêijoas diminuíram o 

conteúdo de LIP e, simultaneamente, aumentaram o conteúdo de GLI (Velez et al., 

2016).  

Assim, R. decussatus mostram uma necessidade de mobilizar o conteúdo 

de LIP, o que sugere que os contaminantes testados causam stresse suficiente 

para aumentar o gasto das reservas de energia, provavelmente associado ao seu 

uso em mecanismos de defesa e/ou para reparo de danos às estruturas celulares 

(como lípidos danificados), quando expostas a TCS ou a DIC, em ambos os 

cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1). Mostrando ainda, no caso das 

amêijoas expostas a TCS, numa situação de mudanças climáticas, que o conteúdo 

de GLI, o único que registou uma variação em relação ao controlo, aumentou 

possivelmente devido à diminuição do metabolismo – observada na menor e única 

variação da atividade da CTE, registada na mesma condição. 

 
4.5.3. Stresse oxidativo  
 

4.5.3.1. Danos celulares e balanço redox 
 

Mudanças ambientais extremas, onde a própria temperatura e a variação da 

acidificação dos oceanos podem ser incluídas, pode conduzir a uma superprodução 

de espécies reativas de oxigénio (ERO), que podem provocar stresse oxidativo e 

consequentemente danos oxidativos nas membranas celulares, com a ocorrência 

da peroxidação lipídica (PLIP) e da carbonilação proteica (CP) (Catalá, 2009; 

Gutteridge et al., 2000; Regoli e Giuliani, 2014). A redução do rácio GSH/GSSG 
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indica que a GSH está a atuar diretamente contra o ERO (ao limpar o citosol) ou a 

restabelecer o substrato para a enzima GPx atuar contra o stresse e dano oxidativo 

(se ocorrer) na sua oxidação para a GSSG, criando um ambiente oxidativo das 

células (Kehrer e Lund, 1994; Labudda, 2018).  

Os resultados mostram que as amêijoas expostas a TCS em ambos os 

cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1) e a DIC no cenário climático de 

controlo (17 ºC/pH 8,1) sofrem um aumento do nível da PLIP, comparativamente 

com as amêijoas expostas às mesmas temperaturas e pH, sem contaminante. 

Mostrando também que entre ambos os cenários climáticos houve um maior nível 

da PLIP nas amêijoas expostas a TCS e a DIC no cenário climático de controlo. Os 

resultados mostraram também que as amêijoas R. decussatus expostas a TCS ou 

a DIC em ambos os cenários climáticos não registaram variações do nível da CP 

em comparação com as amêijoas expostas às mesmas temperaturas sem 

contaminantes. O aumento da temperatura e a diminuição do pH não influenciaram 

o nível de CP das amêijoas expostas a TSC e DIC. No entanto, nos mesmos 

cenários, registou-se uma redução do rácio de GSH/GSSG, com um decréscimo 

mais acentuado nas amêijoas expostas a uma temperatura de 17 ºC/pH 8,1, tanto 

nas amêijoas expostas a TSC e DIC.  

Estes resultados são idênticos a um estudo realizado com mexilhões M. 

galloprovincialis, onde se verificou um aumento do nível da PLIP e a manutenção 

da CP, quando expostos durante 28 dias a TCS (1 μg/L), a uma temperatura de 17 

ºC, relativamente ao controlo à mesma temperatura (Pirone et al., 2019). O 

aumento do nível de PLIP foi também observado nas brânquias de amêijoas R. 

philippinarum, quando expostas durante 7 dias a DIC (0,5 μg/L) e com uma redução 

de pH (7,7), em comparação com o controlo com o mesmo pH (Munari et al., 2018). 

Também num estudo com amêijoas R. philippinarum, foi verificado um aumento do 

nível da PLIP, quando estas foram expostas durante 7 dias a TCS (0,9 μg/L)  a uma 

temperatura de 17 ºC, em comparação com o controlo (Matozzo et al., 2012). 

No presente estudo, os níveis mais elevados de PLIP observados nas 

amêijoas R. decussatus expostas a um cenário de controlo sem contaminante em 

relação às amêijoas expostas ao cenário de alterações climáticas sem 
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contaminante, podem ser explicados por uma comum aclimatação à variação de 

temperatura que desencadeia vários mecanismos e interações, como 

reestruturação da membrana celular, ajuste metabólico e capacidade antioxidante. 

A reestruturação da membrana celular dos organismos – possivelmente o mais 

importante desses mecanismos – induzida pelas variações de temperatura, envolve 

alterações nos níveis de insaturação dos fosfolipídios, onde os organismos podem 

apresentar um alto teor de ácidos gordos polinsaturados quando aclimatizados a 

temperatura mais baixas (Hazel e Williams, 1990; Moreira et al., 2016). É possível 

que o estado de saturação das membranas influencie a suscetibilidade dos 

organismos à PLIP, uma vez que teores mais altos de ácidos gordos polinsaturados 

podem aumentar a propensão das membranas a reações de peroxidação (Crockett, 

2008; Halliwell e Gutteridge, 1999). Assim os níveis mais altos de PLIP observados 

nas amêijoas R. decussatus exposta a 17 ºC/pH 7,7 podem estar relacionados com 

o maior teor de ácidos gordos polinsaturados nas membranas das células.  

Os resultados obtidos no presente estudo demonstraram ainda que as 

amêijoas R. decussatus sofrem danos oxidativos nas moléculas dos lípidos das 

suas células, visível no aumento do nível da PLIP, quando expostas a TCS em 

ambos os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1), e a DIC no cenário 

climático de controlo (17 ºC/pH 8,1). Tal dever-se-á ao facto de as enzimas 

antioxidantes poderem não ter sido suficientemente eficazes a controlar e/ou 

neutralizar o excesso de ERO.  

Contudo, as amêijoas R. decussatus aparentam ser capazes de controlar o 

ERO, quando expostas a DIC num cenário de alterações climáticas, colocando-se 

aqui a hipótese de que o aumento do nível de PLIP, neste caso, ser demasiado 

baixo para que se observem diferenças significativas – o nível basal da PLIP à 

temperatura de 20 ºC e pH 7,7 só por si, já se apresenta mais baixo que a uma 

temperatura de 17 ºC e pH 8,1 – podendo nesta condição ter existido danos que 

não foram visíveis nos resultados. 

Além disso, o stresse causado pelo TCS ou DIC, em ambos os cenários 

climáticos, conduz a uma redução do rácio GSH/GSSG, o que pode indicar que a 

produção de ERO foi alta o suficiente para aumentar a produção de GSSG, que 
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permite ativar as enzimas antioxidantes que evitam ou reparam uma maior 

oxidação das moléculas de lípidos ou ainda que o GSH estava a atuar na limpeza 

das ERO do citosol das células. Contudo, a diminuição do rácio, compromete a 

resposta das amêijoas a longo prazo, uma vez que este provoca um ambiente 

oxidativo das células. A produção de ERO pode, no entanto, não ter sido demasiado 

elevada, uma vez que não houve um aumento da CTE (principal produtor de ERO) 

na exposição a TCS e a DIC, em ambos os cenários climáticos. Podendo a enzima 

SOD não ter exercido controlo sobre as ERO o que pode ter levado a um aumento 

da sua presença nas células das amêijoas R. decussatus e, consequente, ao stress 

oxidativo (Wang et al. 2018).   

 

4.5.3.2. Defesas antioxidantes e de biotransformação 
 

Em condições que possam causar stresse, as enzimas antioxidantes – 

superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT),  glutationa peroxidase (GPx) e as 

glutationa S-transferases (GSTs) – podem entrar em ação (ser ativadas) para tentar 

eliminar o excesso de ERO, numa tentativa de prevenir danos oxidativos nas 

células, como a peroxidação lipídica (PLIP) e a carbonilação proteica (CP) (Almeida 

et al., 2014; Andrade et al., 2018; Regoli e Giuliani, 2014; Velez et al., 2016).  

Os resultados mostraram que R. decussatus sofreram um aumento da 

atividade das enzimas antioxidantes CAT e SOD quando expostas a TCS ou a DIC, 

em ambos os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17ºC/pH 8,1) – aumento mais 

pronunciado quando expostas à temperatura de 20 ºC/pH 7,7 –, comparativamente 

às amêijoas expostas às mesmas temperaturas e pH. Os resultados mostram 

também que R. decussatus tiveram um aumento da atividade da GPx quando as 

amêijoas foram expostas a DIC em ambos os cenários climáticos e a TCS num 

cenário de controlo, sem nenhum acréscimo entre cenários climáticos, em 

comparação com as amêijoas expostas às mesmas temperaturas e pH, sem 

contaminantes. Relativamente à atividade das enzimas GSTs os resultados 

apresentaram um aumento da atividade nas amêijoas expostas a TCS e a DIC num 
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cenário de alterações climáticas em comparação com as amêijoas expostas ao 

controlo às mesmas temperaturas, sem contaminantes.  

O aumento da atividade destas enzimas foi também observado num estudo 

realizado com amêijoas R. philippinarum em que se observou um aumento da 

atividade das enzimas antioxidantes SOD, CAT e GSTs (nas glândulas digestivas) 

quando expostas a DIC (15 μg/L) a uma temperatura de 21 ºC, durante 24 h, em 

comparação com o controlo à mesma temperatura (Trombini et al., 2019). Foi 

também observado um aumento da atividade da enzima antioxidante CAT nas 

brânquias das amêijoas R. philippinarum expostas a DIC (1 μg/L) e a uma 

diminuição do pH (7,4), durante 7 dias, em comparação com as que estavam no 

controlo com o mesmo pH e sem contaminante (Munari et al., 2018). Num outro 

estudo realizado com mexilhões M. galloprovincialis foi registado um aumento da 

atividade das enzimas antioxidantes SOD, CAT e GPx, quando expostos durante 

28 dias a TCS (1 μg/L) e a DIC (1 μg/L), a uma temperatura de 17 ºC e de 21 ºC 

(Freitas et al., 2019b). Também num estudo com mexilhões M. galloprovincialis foi 

observada uma subida da atividade das enzimas antioxidantes GPx e GSTs quando 

expostos durante 28 dias a TCS (1 μg/L), a uma temperatura de 22 ºC, em 

comparação com os que estavam no controlo à mesma temperatura, sem 

contaminante (Pirone et al., 2019). 

No presente estudo R. decussatus aumentaram a atividade das suas 

defesas antioxidantes, ativando um comportamento adaptativo, sugerindo que 

estão sob stresse oxidativo devido ao aumento de ERO, quando expostas a TCS 

ou a DIC, em ambos os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1). Este 

aumento das defesas antioxidantes (CAT, SOD e GPx) é mais expressivo nas 

amêijoas expostas aos contaminantes num cenário de controlo, podendo estar a 

acompanhar o maior aumento da PLIP e maior diminuição do rácio GSH/GSSG 

observado nas amêijoas expostas a TCS e DIC a esta temperatura e pH.  

Contudo, embora o aumento da atividade das defesas antioxidantes, nos 

dois cenários climáticos, se tenha mostrado capaz de prevenir a degradação das 

proteínas (visível no nível da CP), este não parece ter sido suficiente para suportar 

o stresse oxidativo e prevenir danos nas moléculas dos lípidos, evidenciados no 
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aumento do nível da PLIP, no caso das amêijoas expostas a TCS em ambos os 

cenários climáticos e a DIC no cenário climático de controlo.  

A maior atividade das enzimas GSTs visível nas amêijoas expostas a TCS 

num cenário de alterações climáticas (20 ºC/pH 7,7), pode ter levado a um menor 

nível da PLIP, já que as enzimas podem ter tido um importante papel na redução 

dos lípidos hidroperóxidos. Para além disso, o facto das amêijoas R. decussatus, 

quando expostas a PPCPs num cenário de alterações climáticas, revelarem uma 

maior atividade das enzimas GSTs e apresentarem menor dano celular (visível no 

nível da PLIP), ajuda a perceber a menor bioacumulação destes contaminantes nos 

seus tecidos, uma vez que estas podem ter sido as principais responsáveis pela 

eliminação do TCS e do DIC. 

 
4.5.4. Neurotoxicidade 
 

A enzima acetilcolinesterase (AChE) é responsável por impedir a contração 

muscular contínua,  contribuindo para a saúde geral dos bivalves ao manter  entre 

outras funções a atividade normal das brânquias, sendo considerada um bom 

indicador na deteção de efeitos causados por contaminantes (Aguirre-martínez et 

al., 2016; Cravo et al., 2009; Huggett et al., 1989).  

Os resultados da AChE não apresentaram diferenças nas amêijoas, 

expostas a TCS ou a DIC, em ambos os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 

ºC/pH 8,1), comparativamente a amêijoas dos grupos controlo. A variação de 

temperatura e pH também não influenciou a atividade da AChE das amêijoas 

expostas ao DIC e TCS. 

A manutenção da AChE foi também observada num estudo com amêijoas 

R. philippinarum expostas a DIC (15,86 μg/L), a 24 horas e a 22 dias, em 

comparação com o controlo (Trombini et al., 2019). Observou-se também a 

manutenção da AChE num estudo com R. philippinarum expostas a uma 

concentração de TCS de 0,6 μg/L, durante 28 dias (Matozzo et al., 2012). Num 

estudo com mexilhões Perna perna, expostos 48 horas a baixas concentrações de 

DIC (0,02 μg/L e 0,20 μg/L), observou-se também a manutenção da AChE. O 

mesmo estudo registou que a espécie, quando exposta a uma quantidade de 2 μg/L 
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de DIC, aumentou a AChE, o que foi explicado como uma possível ocorrência de 

apoptose, provavelmente provocada por uma rutura da membrana celular que 

promoveu a AChE (Fontes et al., 2017). No entanto, um estudo realizado com R. 

decussatus, quando expostas a 7 dias a fosforilados orgânicos (grupo de 

substâncias de cuidado pessoal), observou-se uma inativação da AChE na 

exposição de 10 μg/L e nenhum efeito neurotóxico na exposição a concentrações 

mais baixas (0,01, 0,1 e 1 μg/L) (Sellami et al., 2015). 

Os resultados do presente sugerem que as amêijoas R. decussatus mantêm 

a sua capacidade neurotóxica quando expostas a baixas concentrações a TCS ou 

a DIC, em ambos os cenários climáticos (20 ºC/pH 7,7 e 17 ºC/pH 8,1). Estes 

resultados podem estar relacionados com a reação da amêijoa a cada composto, 

ou a cada uma das substâncias que o compõem.  O mesmo podendo ter acontecido 

com a concentração de PPCP utilizado, justificando-se assim a ausência na 

estimulação ou inibição da atividade da AChE.  
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5.1. Conclusões   
 

Os impactos relacionados com as atuais mudanças climáticas, como o 

rápido aumento da temperatura e a acentuada diminuição do pH, aliados à 

presença antropogénica, que cada vez mais usa os PPCPs que acabam no meio 

ambiente, levam a uma interação entre fatores que podem alterar a sensibilidade 

dos organismos e provocar diferentes impactos fisiológicos e bioquímicos. Por 

estas razões estudos como este, que combinam vários parâmetros entre si, podem 

fornecer informações relevantes sobre os efeitos provocados por vários stresses 

nos bivalves para assim, antecipar cenários e possibilitar o aparecimento de 

respostas atempadas e adequadas, que permitam minimizar os danos. 

Os resultados do presente estudo indicam que as amêijoas R. decussatus 

apresentaram stress oxidativo quando expostas, a TCS ou a DIC a diferentes 

temperaturas e pH.  

De facto, quando expostas a TCS ou a DIC, a uma temperatura de 17 ºC e 

a um pH 8,1, as amêijoas foram capazes de responder aos fatores induzidos, 

aumentando as defesas antioxidantes (aumento da atividade da SOD, CAT e GPx) 

e mobilizando as suas reservas de energia (diminuição do conteúdo de LIP) 

possivelmente devido ao aumento da produção de ERO. Contudo, as defesas não 

impediram danos oxidativos nas células das amêijoas quando expostas a cada um 

dos PPCPs, como evidenciado pelo aumento dos níveis da PLIP e pela diminuição 

da relação GSH/GSSG.  

Quando expostas a TCS ou a DIC, em combinação com um aumento da 

temperatura (20 ºC) e uma diminuição do pH (7,7), as amêijoas R. decussatus 

apresentaram não só uma diminuição do conteúdo de LIP e um aumento da 

atividade das defesas antioxidantes CAT, SOD e GPX, como também uma maior 

atividade das enzimas de biotransformação GSTs. A diminuição do metabolismo, 

observado na menor atividade da CTE, pode também ter contribuído para uma 

menor produção de ERO na exposição das amêijoas a TCS a esta temperatura e 

pH, no entanto pode indicar também um maior stresse nesta condição já que parece 

implicar um maior esforço das amêijoas para o suportar. Esta resposta das 
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amêijoas aos PPCPs em combinação com aumento da temperatura e diminuição 

de pH, também não evitou o dano oxidativo nas suas células, uma vez que 

apresentaram igualmente um aumento da PLIP e uma diminuição do rácio 

GSH/GSSG. 

  A existência e a rápida bioacumulação de PPCPs nos tecidos exigem a 

necessidade das amêijoas rapidamente se adaptarem desencadeando 

mecanismos de defesa, este processo também as coloca numa situação que as 

pode afetar negativamente e conduzir a uma diminuição da sua capacidade de 

reprodução, sustentabilidade e até diminuir a sua capacidade para suportar outros 

fatores de stresse. No entanto, as alterações climáticas e as possíveis mudanças 

da temperatura e do pH, dentro dos valores testados, não parecem contribuir para 

que o TCS e o DIC causem um diferente stresse nas amêijoas R. decussatus, já 

que ambos os PPCPs apresentam impactos semelhantes independente da 

temperatura e pH. Contudo, períodos mais longos de exposição devem ser testados 

no futuro de forma a verificar se ocorrem maiores e/ou diferentes danos celulares. 

Os resultados obtidos fornecem novos conhecimentos sobre o stresse 

provocado por dois cenários climáticos, combinadas com os PPCPs, em 

organismos marinhos, que poderão ser usados como base para futuros estudos de 

aprofundamento, nomeadamente ao nível de diferentes espécies, diferentes 

contaminantes e diferentes condições ambientais.  
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5.2. Considerações Futuras 
 

Em estudos futuros considero importante a realização de ensaios com 

bivalves submetidos aos efeitos do substrato, para obtenção de resultados 

complementares. Já que a natureza do substrato em que os bivalves são 

colocados, pode atuar como fator condicionante de outros fatores, que já são hoje 

alvo de investigação (entre outros, a temperatura, a salinidade e os contaminantes).   

Um estudo sobre a dureza, rigidez e concentração de minerais nas conchas 

deveria também ser alvo de aprofundamento. Uma vez que as menores 

concentrações de aragonite e calcite provocam impactos nos bivalves, pondo em 

causa a sua sobrevivência, a médio ou longo prazo. Assim sendo, as conchas dos 

bivalves podem igualmente ser usadas como biomarcadores de modificações na 

composição da água, motivadas por atividades antropogénicas ou por fatores 

naturais. 

Os efeitos dos PPCPs poderiam ser estudados na fase de reprodução dos 

bivalves, em condição de alterações climáticas. Desta forma poderia ser percebido 

o impacto destes na sobrevivência e qualidade da espécie que também é produzida 

para alimento. 

Uma vez que existem diversas variações entre as concentrações 

bioacumuladas nos tecidos dos bivalves, tanto em ambiente natural como em 

laboratório, considero importante  criar uma base de dados que permita uma 

listagem dos resultados já observados em diferentes estudos, com o registo 

pormenorizado sobre espécie e sua proveniência, temperatura, salinidade, pH, 

substrato, contaminante(s) e quantidades, efeitos observados, entre outros. As 

observações partilhadas, de forma fácil e aberta a toda a comunidade científica, 

permitem estabelecer novas linhas de estudo, procurar convergências de valores e 

de consequências, comparar resultados e agilizar procedimentos.  

Considerando que as pressões colocadas aos organismos aquáticos surgem 

de diversas fontes (muitas vezes em simultâneo), o estudo combinado dos efeitos 

de outros poluentes, e/ou em concentrações diferentes, torna-se necessário. Seria 

também interessante estudar o impacto de outros fatores abióticos e até a junção 
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de espécies (como a Ruditapes philippinarum) que possam partilhar o mesmo 

habitat. Este tipo de estudo pode constituir um avanço científico para se entender 

a importância dos stresses num panorama em que o clima se está a alterar de uma 

forma «acelerada» e os efeitos da poluição avançam rapidamente para o meio 

aquático.  
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