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“It is not the strongest or the most intelligent who will survive but those who can 

best manage change”. 
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Resumo 

 

Os fármacos fazem parte do nosso quotidiano e são utilizados com vários 

propósitos, incluindo a medicina veterinária, agricultura e aquacultura. Por não 

serem totalmente eliminados nas Estações de Tratamento de Águas Residuais 

(ETAR), tendem a surgir em grandes quantidades no ambiente aquático. O 

diclofenac (DFC) é um dos anti-inflamatórios não esteroides (AINEs) 

mundialmente mais prescritos, em virtude das suas propriedades anti-

inflamatórias, analgésicas e antipiréticas. Isto justifica o facto de ser um dos 

fármacos mais frequentemente detetados nos compartimentos aquáticos, na 

gama dos µg/L. A entrada contínua desta substância no compartimento aquático 

pode ser propensa a provocar efeitos nefastos na biota, especialmente quando de 

forma crónica e pela via da cadeia trófica, revelando-se, portanto, um importante 

problema ecológico.  

No presente trabalho, foram analisados os efeitos ecotoxicológicos do DFC em 

duas espécies marinhas: o poliqueta Hediste diversicolor e o peixe Solea 

senegalensis. A análise de um biomarcador de neurotoxicidade — a atividade da 

acetilcolinesterase (AChE) — foi realizada após exposições crónicas (exposição 

pela água) e por via trófica (ingestão de alimento previamente contaminando) de 

28 dias, com diferentes concentrações de DCF (0,5, 1 e 2 µg/L). Os resultados 

deste trabalho demonstram que a exposição crónica dos indivíduos de H. 

diversicolor e S. senegalensis ao DCF via água não influencia a atividade da 

enzima AChE. No entanto, no ensaio onde os indivíduos de S. senegalensis foram 

expostos via alimento (por ingestão de poliquetas de H. diversicolor previamente 

expostas a DCF), houve diferenças significativas entre tratamentos, com 

diminuição da atividade da enzima AChE na concentração de 2 µg/L do fármaco. 

Portanto, o DFC é um composto bioacumulável, podendo afetar a cadeia trófica e 

causar alterações no ecossistema aquático.  

 

 

Palavras-chave: AINEs; Hediste diversicolor; Solea senegalensis; 

acetilcolinesterase (AChE); fármacos no ambiente
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Abstract 

 

 

 

Pharmaceuticals are part of our everyday lives including veterinary medicine, 

agriculture, and aquaculture activities. Due to a substantial utilization, 

therapeutic compounds tend to appear in large quantities in the environment, 

especially in the aquatic environment. Diclofenac (DFC) is one of the most 

commonly prescribed non-steroidal anti-inflammatory drugs (NSAIDs). Due to its 

anti-inflammatory, analgesic and antipyretic properties, DFC is highly prescribed 

worldwide, which justifies the fact that it is one of the drugs most frequently 

detected in aquatic compartments, in the µg/L range. The continued disposal of 

this substance into the aquatic environment through wastewater treatment 

processes can cause harmful effects on biota. Especially, when the disposal is 

done chronically and via the food chain, which can result in a major ecological 

problem. 

 In the present work, the ecotoxicological effects of DCF were analyzed using two 

marine species: Hediste diversicolor and Solea senegalensis. The analysis of a 

neurotoxicity biomarker - acetylcholinesterase (AChE) - was performed after 

chronic and trophic exposures to different concentrations of DCF (0.5, 1 and 2 

µg/L), during 28 days. The results of this work demonstrated that chronic 

exposure of H. diversicolor and S. senegalensis individuals to DCF via water does 

not influence AChE enzyme activity. However, in the experiment in which S. 

senegalensis individuals were exposed via food (polychaetes H. dviversicolor), 

previously contaminated with DCF, there were statistically significant differences 

between treatments, with a decrease in AChE enzyme activity at the highest 

concentration of the drug (2 µg/L). Therefore, DFC is a bioaccumulative 

compound that can affect the trophic chain, and cause changes in the aquatic 

ecosystem. 

 

 

 

Key-words:  NSAIDs; Hediste diversicolor; Solea senegalensis; acetylcholinesterase 

(AChE); drugs in the environment 
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1. Introdução 

 

1.1. Fármacos no ambiente 

 

        A descoberta dos fármacos foi um dos acontecimentos mais marcantes na 

história do Homem. Sendo a doença tão antiga como o Homem, há mais de 80 

000 anos que o instinto conduziu as pessoas do Paleolítico a procurarem e a 

distinguirem plantas e substâncias de origem animal como remédio para 

hostilizar a doença [1]. Com o aumento da população e número de doenças 

tratáveis, o uso dos fármacos tem sido cada vez mais amplo e, sempre com o 

intuito de melhorar a qualidade de vida. 

       De acordo com o relatório de monitorização mensal da Infarmed (Autoridade 

Nacional do Medicamento e Produtos de Saúde), em julho de 2016 foram 

dispensados 91 milhões de embalagens de medicamentos nas farmácias 

portuguesas, comprovando, mais uma vez, esta tendência de aumento [2]. 

       No ano de 2014 foram vendidas (com prescrição médica) em Portugal 6 

milhões de embalagens de anti-inflamatório não esteroide (AINEs) [3]. Este grupo 

de fármacos representa uma das classes farmacoterapêuticas mais utilizadas a 

nível mundial, sendo prescritos em várias áreas clinicas para resolução de 

patologias dolorosas e/ou de base inflamatória [4,5]. 

      Com várias finalidades benéficas, os fármacos são utilizados no tratamento 

(cura/mitigação), alteração ou prevenção de doenças, no diagnóstico e no 

melhoramento das condições de saúde [6,7]. Além disso, são utilizados, também, 

no âmbito da medicina veterinária, agricultura e aquacultura [7,8].  

      As propriedades particulares dos fármacos favorecem a bioacumulação e 

transferência dos seus resíduos para organismos de níveis tróficos superiores 

[9,10]. Segundo Santos et al [11]., de forma a avaliar os efeitos tóxicos nos 

organismos não-alvo de maneira mais abrangente, deve-se incluir o 

desenvolvimento de testes específicos que envolvam a avaliação e quantificação 

de efeitos crónicos, ou seja, através da exposição a diferentes concentrações de 
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um composto químico durante um período de tempo prolongado e que seja 

representativo do ciclo de vida do organismo teste.  

     Uma serie de características dos fármacos são distintivas comparativamente à 

maioria dos restantes contaminantes ambientais, sendo, portanto, o estudo dos 

seus efeitos ambientais fundamental [12,13]. São desenhados de forma a terem 

um modo de ação específico e exercerem atividade biológica numa variedade de 

espécies; são maioritariamente lipofílicos, de forma a maximizar a sua absorção; 

a sua degradação gera a libertação de novas moléculas, muitas vezes 

desconhecidas do ponto de vista farmacológico/toxicológico; são 

pseudopersistente, uma vez que a sua introdução contínua excede a capacidade 

de degradação e atenuação ambiental; e, podem, também interagir com resíduos 

de outros fármacos no ambiente [14,15]. 

       As consequências adversas causadas pela presença destas substâncias no 

compartimento aquático têm despertado a atenção da comunidade científica, 

apesar de se saber pouco sobre os seus efeitos ecotoxicológicos [16]. Dada a 

importância do ambiente aquático para o homem, pois serve de recurso para 

várias atividades indispensáveis à sua sobrevivência, é fulcral perceber os efeitos 

nefastos causados por estes xenobióticos neste meio recetor, de forma a 

minimizar os danos causados e evitar que sejam irreversíveis [17]. Não obstante, 

o reconhecimento desta situação foi algo recente, pois só no ano de 1970 foi, 

pela primeira vez, relatada a presença de fármacos em águas residuais nos 

Estados Unidos da América [18]. 

      Apesar destes esforços iniciais, a presença de substâncias de utilização 

terapêutica no compartimento aquático foi menosprezada até à década de 1990, 

altura em que foi estabelecida a ligação entre o uso de estrogénios sintéticos, 

como agentes de controlo da natalidade (etinilestradiol), e os impactos 

reprodutivos e comportamentais em peixes [11,19,20]. Desde então, os fármacos 

foram reconhecidos como contaminantes ubíquos do ambiente aquático, 

libertados maioritariamente por intermédio de efluentes de águas residuais [21]. 

Ainda que as concentrações dessas substâncias nos diferentes compartimentos 

aquáticos sejam relativamente baixas (habitualmente de ng/L
 

a µg/L), muitos 

organismos não-alvo podem ser inadvertidamente expostos à libertação desses 

compostos ativos no ambiente [22,23]. Nesse sentido, surgiu a necessidade de 

proteger os recursos hídricos da presença de elevados níveis de substâncias 

farmacêuticas; em 1995 foi estabelecido, pela primeira vez, o requisito para 
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avaliação dos riscos ambientais dos produtos farmacêuticos, de acordo com a 

Diretiva da União Europeia (UE) 92/18 CEE [24]. 

     Os fármacos, incluindo os seus metabolitos e conjugados, são frequentemente 

detetados em ambientes aquáticos, como água superficial marinha, rios, lagos, 

águas subterrâneas e até em fontes de água potável [22,25]. Esses podem atingir 

o ambiente aquático através de várias vias, que derivam essencialmente da sua 

excreção por intermédio de fezes e urina, após uso na terapêutica. De acordo 

com o estudo conduzido por Landry e Boyer [26], aproximadamente 64% dos 

produtos farmacêuticos destinados ao uso humano são excretados na urina como 

composto original ou metabolitos.     

     A principal fonte de entrada dos fármacos no compartimento hídrico dá-se 

através das estações de tratamento de águas residuais (ETAR), pois esta fonte 

reúne resíduos de fármacos que entram na rede de esgotos municipais e 

hospitalares [27]. Assim, os fármacos são relativamente abundantes em efluentes 

de ETAR e lixo doméstico, mas resultam igualmente de atividades veterinárias, da 

agricultura e da aquacultura [28]. Desta forma, e apesar de parecer paradoxal, as 

ETAR contribuem decisivamente para a problemática dos fármacos no ambiente. 

A complexidade química destas substâncias faz com que não sejam totalmente 

removidas pelos processos de tratamento convencionais das ETAR, variando de 

fármaco para fármaco, entre os 0 a 90% [29]. Segundo Boxall et al. [30], existem 

diversas razões que podem afetar de forma significativa a taxa de remoção dos 

fármacos nas ETAR; aqui incluem-se fatores como a fotossensibilidade, 

biodegradabilidade, lipofilicidade, volatilidade e solubilidade na água. 

      A utilização de fármacos, muitas vezes de forma indiscriminada e intensiva, 

faz com que estes apareçam em grandes quantidades no ambiente aquático, 

interferindo de forma significativa na fisiologia e no metabolismo dos organismos 

expostos [22,31]. Além disso, vários autores sugerem que os fármacos podem, 

também, causar efeitos tóxicos sinérgicos, indicando, portanto, que são 

potencialmente prejudicais, ambientalmente perigosos e podem afetar a 

integridade dos ecossistemas aquáticos [7,12,31].  

       Os AINEs fazem parte do grupo de produtos farmacêuticos mais detetados 

em ETAR; por exemplo, em efluentes das ETAR do Reino Unido, as concentrações 

médias de diclofenac (DFC), ibuprofeno (IBP) e ácido mefenâmico (AMF) foram de 

0,42, 3,09 e 0,13 µg/L, respetivamente [4, 32]. Usualmente, a concentração do 
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DCF encontrado no ambiente aquático é de 2 µg/L [11,33,34]. No entanto, em 

alguns rios do Paquistão registaram-se concentrações mais elevadas deste anti-

inflamatório, com cerca de 4900 ng/L [35]. Na Alemanha, também é bastante 

comum a presença de fármacos em ETAR, bem como em rios. Concentrações 

médias de ácido acetilsalicílico (AAS), DCF, IBP e naproxeno (NAP) foram de 0,22, 

0,81, 0,37 e 0,30 µg/L, respetivamente. Outro estudo demonstrou que as 

concentrações dos mesmos compostos em outros cursos de água atingiram os 

níveis de 0,02, 0,15, 0,07 e 0,07 µg/L, respetivamente [4]. Na Coreia do Sul, 

concentrações de AAS, DCF, IBF e AMF e NAP superiores a 0,27, 0,74, 3,53, 1,39 

e 0,33, respetivamente, foram reportadas em rios [4]. 

       No estudo desenvolvido em 1976 [36] foi detetada a presença do principal 

metabolito de muitos fármacos antidislipidémicos, o ácido clofíbrico, e, a partir 

daí, muitos outros estudos para deteção de fármacos no ambiente foram 

desenvolvidos [37-40]. Nesses estudos, foi determinada a ocorrência de 70 

contaminantes em águas residuais na região dos Balcãs Ocidentais (Croácia, 

Bósnia-Herzegovina, Sérvia) e os resultados demonstraram que os compostos 

individuais mais abundantes pertenciam às classes de produtos farmacêuticos, 

incluindo os AINEs. Estudos sobre a taxa de ocorrência e remoção de sete 

produtos farmacêuticos, incluindo o (DCF), em afluentes e efluentes de uma ETAR 

na Suécia foram realizados. Para além desses países, na Índia, duas cidades 

(Ghaziabad e Lucknow) também foram áreas alvo de estudo da presença de 

produtos farmacêuticos em águas residuais. Os resultados demostraram existir 

seis produtos farmacêuticos de diferentes classes, incluindo AINEs. Sui et al. [40] 

analisaram a ocorrência de produtos farmacêuticos frequentemente detetados em 

águas subterrâneas e os resultados obtidos demonstraram que, mais uma vez, os 

AINEs estão incluídos.  

     O DCF (Fig.1), devido à sua ampla utilização, é também um dos AINEs mais 

frequentemente detetado em efluentes de ETAR e águas superficiais, na gama 

dos µg/ [41,42]. Segundo Zhang et al. [43], por ano e em todo mundo, o 

consumo de DCF é estimado em 940 toneladas, com dose diária recomendada de 

100 mg. Um relatório da associação “FiercePharma”, em 2012, listou o DCF como 

a 12.ª molécula mais vendida globalmente [9,44]. Por isso foi incluído na lista de 

substâncias prioritárias de acordo com a Diretiva 2013/39/EU [45]. 
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Fig. 1 – Estrutura química do diclofenac. Fonte: www.ncbi.nlm.nih.gov (2017). 

 

 

1.2. Atividade farmacológica e toxicológica 

do DCF 

 

         As atividades terapêuticas dos AINEs decorrem da inibição de uma ou de 

ambas as formas de cicloxigenase (COX 1 e 2), que são responsáveis pela 

biossíntese das prostaglandinas [46], que desempenham um papel fundamental 

em diversas funções metabólicas, em processos fisiológicos e patológicos, 

nomeadamente na vasodilatação, vasoconstrição, hipotensão, ovulação, aumento 

do fluxo sanguíneo, proteção da mucosa gástrica, inibição da agregação 

plaquetária, regulação da quimiotaxia, entre outros [47]. Esta ação dos AINEs 

sobres as isoenzimas da cicloxigenase (COX) reduz, consequentemente, a 

biossíntese das prostaglandinas, diminuindo, então, a intensidade dos processos 

inflamatórios [48]. Pensa-se, também, que alguns dos efeitos adversos causados 

por esta classe terapêutica, como a nefropatia (no caso de DCF), estejam 

diretamente relacionados com esta inibição [49]. São geralmente classificados 

pelas suas estruturas químicas em salicilatos, oxicanos, sulfonanilidas, derivados 

http://www.ncbi.nlm.nih.gov/
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de ácido (propiónico, acético e fenâmico) e inibidores seletivos da COX-2 (coxibs) 

[5]. 

       O diclofenac (ácido 2-[2-[(2,6-diclorofenil) amino] fenil] acético; DCF) é um 

dos AINEs mais prescrito e utilizado. Conhecido pelo seu perfil de eficácia, é 

geralmente utilizado como analgésico para reduzir a dor e melhorar condições 

inflamatórias, como artrite reumatoide, osteoartrite, dismenorreia e espondilite 

[39, 50-52]. É empregado em várias formas farmacêuticas, como comprimidos, 

cápsulas, supositórios, soluções intravenosas, pomadas e géis [53]. Assim como 

outros AINEs, o DCF atua inibindo de forma reversível ou irreversível uma ou 

ambas as isoformas das enzimas de cicloxigenase (COX1 e COX2) envolvidas na 

síntese de diferentes prostaglandinas a partir do ácido araquidónico [54].   

       O uso do DCF está geralmente associado a efeitos adversos, como alterações 

cardiovasculares, gastrointestinais e complicações hepáticas [55]. No entanto, 

este anti-inflamatório é caraterizado principalmente por causar hepatotoxicidade, 

rara, mas potencialmente séria [56], sendo comum associar o seu uso à 

ocorrência de hepatotoxicidade idiossincrática, segundo vários estudos 

publicados [57]. O metabolismo do DCF nos seres humanos e animais ocorre pela 

sua bioativação por ação do citocromo p-450 (CYP450), através da sua 

degradação em derivados hidroxilados, incluindo 4′-hidroxidiclofenac, 5-

hidroxidiclofenac, 3'-hidroxidiclofenac e 4'5-dihidroxidiclofenac [35, 58, 59].  

       Embora os inibidores do CYP450 diminuam claramente a toxicidade do DCF, 

a sua toxicidade e papel dos seus metabolitos ainda não são bem compreendidos 

e acredita-se que os metabolismos hepáticos do DCF podem desempenhar um 

papel importante na formação de metabolitos reativos. Geralmente, é aceite que 

2 metabolitos hidroxilados, nomeadamente 4′-hidroxidiclofenac e 5-

hidroxidiclofenac, estejam envolvidos na formação de metabolitos reativos que 

foram associados à hepatoxicidade idiossincrática do DCF [60]. Na maioria dos 

casos, é observada necrose centrilobular (zona 3 do fígado), onde existe maior 

quantidade CYP450, e, além disso, têm sido relatados casos de hepatite crónica, 

parecida com hepatite autoimune [56,57]. 
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      1.3. Diclofenac (DCF): ecotoxicologia e 

presença no ambiente aquático 

 

        A toxicidade do DCF foi já relatada em várias espécies aquáticas; no 

entanto, as informações acerca dos seus efeitos resultantes de exposição a longo 

prazo são limitadas [61]. O estudo conduzido por Ferrari et al. [62] foi um dos 

primeiros a demonstrar a toxicidade do DCF. Nesse estudo, foram avaliadas as 

concentrações a que causariam 50% do efeito (EC50), concentração sem efeito 

observado (NOEC) e concentração mais baixa com efeito observado (LOEC), 

através de ensaios toxicológicos agudos (em várias bactérias, ex.: Vibrio fischeri) 

e crónicos (em algas, ex.: Pseudokirchneriella subcapitata; rotíferos, ex.: 

Brachionus calyciflorus; crustáceos, ex.: Cerodaphnia dúbia; e peixes, ex.: Danio 

rerio). Os resultados desse trabalho concluíram que havia efeitos tóxicos 

relativamente baixos mesmo em concentrações ambientais. 

        Daí em diante, começaram a surgir mais evidências de que exposições 

prolongadas a concentrações ambientais de DCF são capazes de levar a 

consequências prejudiciais na saúde geral dos peixes, incluindo alterações 

histológicas e imunológicas, como, por exemplo, em trutas da espécie Salmo 

truta fario após exposição durante 21 dias a diferentes concentrações (0,5, 5 e 

50 µg/L) de DCF [63]. Num trabalho distinto, com outra espécie de truta (truta 

arco-íris Oncorhynchus mykiss), foi, também, demonstrada a ocorrência de 

alterações histológicas e da expressão génica depois de exposições crónicas de 

21 dias às concentrações de 0,5, 1, 5, e 25 µg/L do fármaco [64]. Efeitos na 

expressão genética no fígado desta mesma espécie de truta foram observados 

em concentrações de DCF abaixo de 1,6 µg/L, após 15 dias de exposições [65]. 

Estudos de curto (96 horas) e longo prazo (35 dias) com peixes da espécie 

Cirrhinus mrigala demonstraram alterações significativas em parâmetros 

bioquímicos, hematológicos, ionoregulatórios e enzimáticos para todas as 

concentrações do DCF (1, 10 e 100 µg/L) [66]. Respostas ao stress oxidativo 

foram, também, observadas em peixe zebra (D. rerio) após exposições de 7 dias 

não só ao DCF, mas também aos seus subprodutos de fotólise (ex.: 2- (8-

hidroxi3-oxo3H-carbazol1-il) acido acético e 8-hidroxi3-oxo9,9a-di-hidro3H-
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carbazol1-il) acético) à concentração de 1 mg/L [67]. Os resultados sugeriram 

aumento da atividade das enzimas glutationa-s-transferase (GST) e catalase (CAT) 

[29]. Outros efeitos reportados do DCF incluem alteração no comportamento 

alimentar da espécie de peixe Oryzias latipes expostos a 1 mg/L durante 9 dias 

[68]. 

       Os efeitos do DCF não se limitam aos peixes. Mexilhões da espécie Mytilus 

spp. foram expostos por injeção a concentrações ambientais e elevadas (1 µg/L e 

1000 µg/L) de DCF e, após 96 horas de exposição, foram evidenciados danos nos 

tecidos, com aumento significativo da peroxidação lipídica (LPO) [69]. Em 

mexilhões da espécie Mytilus galloprovincialis expostos a uma concentração 

nominal ambientalmente relevante de DCF (250 ng/L) ao longo de 15 dias, foi 

observada uma indução substancial das atividades das enzimas glutationa 

redutase (GR) e superóxido dismutase (SOD) nas brânquias, tendo causado 

também um aumento da LPO na glândula digestiva e alterações na atividade da 

enzima acetilcolinesterase (AChE) [70]. 

       Alguns crustáceos parecem ser, também, sensíveis a essa substância. 

Indivíduos da espécie Daphnia magna expostos de forma aguda a concentrações 

de DCF (0,0005, 0,5 e 7,2 mg/L) por um período de 48 horas evidenciaram 

inibição da atividade da enzima AChE e glutationa peroxidase total (GPx) [15].  

       Além dos organismos mencionados anteriormente, os efeitos tóxicos do DCF 

foram, também, já reportados em estudos com a planta aquática da espécie 

Lemna minor. Efeitos do DCF incluíram, principalmente, aumento da LPO e 

redução das atividades oxidoredutase e desidrogenase, após exposição de 10 

dias nas concentrações de 0,1 e 10 µg/L [71]. 
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1.4. Possibilidade de contaminação ao 

longo da cadeia trófica  

 

       Um dos critérios para avaliar a bioacumulação de um composto é através do 

coeficiente partição octanol/água (POH). Os POH são caraterísticas importantes para 

estudar o comportamento químico dos compostos orgânicos, pois refletem a 

lipofilicidade e a hidrofilicidade de um composto e a forma como se distribuem 

termodinamicamente, ou seja, partições em fases aquosas e orgânicas [72].  

       O DCF é conhecido por causar efeitos em organismos não-alvo, como peixes, 

nos quais pode bioacumular e alterar reações celulares em vários órgãos, entre 

eles, fígado, rins e brânquias [9, 64]. Esta tendência deriva do facto de possuir 

um POH de 4,51, que está bem acima do valor estabelecido pela OECD (POH >3) 

como um dos principais critérios que favorecem a bioacumulação de um 

composto [73]. Nesse sentido, estudos prévios com DCF evidenciaram, após 

análise do músculo de trutas expostas a 1 µg/L de DCF, a presença de resíduos 

deste tóxico na taxa de 72,8±23,3 ng/g [9]. Portanto, isto demonstra uma certa 

preocupação relativamente ao seu elevado potencial de bioacumulação e 

potencial subsequente para intoxicação secundária dentro da cadeia alimentar 

aquática, reforçando a ideia de que, mesmo em concentrações baixas, o DCF 

pode representar um eventual risco para o ambiente [74].  
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      1.5. Acetilcolinesterase (AChE) 

 

       De forma a avaliar os danos induzidos por estes contaminantes emergentes 

em organismos aquáticos e avaliar a qualidade do habitat, são utilizados 

biomarcadores, que podem ser definidos como quaisquer alterações bioquímicas, 

fisiológicas ou morfológicas mensuráveis, agregadas à exposição a um agente 

tóxico [17, 75-77].  

       O termo biomarcador pode ser dividido em três classes: biomarcador de 

exposição — engloba a deteção e quantificação de um composto exógeno, dos 

seus metabolitos e interação entre este e moléculas ou células alvo, sendo 

medidos num compartimento do organismo; biomarcador de efeito —

compreende alterações fisiológicas ou bioquímicas, que podem ser quantificadas 

nos tecidos ou fluidos corporais, que estão possivelmente associados a este 

desequilíbrio no organismo; e biomarcador de suscetibilidade — refere-se à 

capacidade específica ou adquirida de um organismo alterar a vulnerabilidade a 

uma exposição, incluindo fatores genéticos [17, 78].   

        Em 1992 o autor Peakall [79] definiu uma divisão em biomarcadores, 

seguindo uma perspetiva fisiológica, entre os quais está incluída uma divisão de 

biomarcadores de neurotoxicidade (atividade de acetilcolinesterase). Segundo 

Xuereb et al. [80], a colinesterase ChE é o principal neurotransmissor nos 

sistemas sensoriais e neuromusculares na maioria das espécies animais. As ChEs 

pertencem à familia de enzimas designadas como esterases, com a capacidade de  

hidrólise de ésteres carboxílicos. Comparativamente às outras esterases, as ChEs 

apresentam preferência pela hidrólise de ésteres de colina e são inibidas pela 

fisostigmina em concentrações na faixa de 10
-5 

M [81]. Nos vertebrados, a classe 

das ChEs inclui acetilcolinesterase ou colinesterase verdadeira (AChE), e 

butirilcolinesterase ou pseudocolinesterase (BChE), que diferem na sua 

especificidade de preferência por substrato e efeitos de inibidores [82,83]. 

Também designada de colinesterase específica, a AChE (AChE, EC 3.1.1.7) (Fig.2) 

é uma enzima-chave do sistema nervoso, cuja principal função é catalisar a 

hidrólise da acetilcolina em colina e ácido acético em locais sinápticos 

colinérgicos [82-84]. A inibição da atividade da AChE leva à acumulação da 
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acetilcolina nas sinapses nervosas, levando à toxicidade aguda causada pelo 

excesso de estimulação nas membranas pós-sinápticas, resultando na morte de 

organismos expostos [12-84].  

Vários estudos têm utilizado a inibição das colinesterases (ChEs) como 

biomarcador para monitorização de contaminação ambiental de vários 

compostos, incluindo, principalmente, os pesticidas organofosforados (OP) e 

carbamatos (CB) [82,85-87]. O uso da inibição da AChE assume, assim, um papel 

distintivo no que se refere a informações fornecidas para estudos de 

ecotoxicologia, pois a sua inibição pode ocorrer pela exposição de várias 

espécies de contaminantes ambientais distintos, além de pesticidas OP e CB [81].       

 

 

 

 

 

 

Fig. 2 – Ação da enzima acetilcolinesterase (AChE) na hidrólise da acetilcolina em colina e ácido 

acético. (Adaptado de 78). 
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1.6. Poliquetas como organismos-teste em 

ecotoxicologia 

 

       Os poliquetas têm sido utilizados como organismos-teste em 

(eco)toxicologia para monitorização de poluição, análise de contaminantes e 

saúde das comunidades bentónicas [88]. As espécies de poliquetas Capitella 

capitata, por exemplo, foram utilizadas pela primeira vez em testes toxicológicos 

num trabalho de Reish e Bernard [89] e, a partir daí, várias outras espécies têm 

sido objeto de estudo. Os poliquetas desempenham funções essenciais ao 

funcionamento do ecossistema marinho; são responsáveis ativos pela 

bioturbação, pela reciclagem e transporte de oxigénio e material dissolvido nos 

sedimentos [90]. 

       Em vários países, inclusive na zona sudoeste de Portugal, estes invertebrados 

são utilizados como alimentos vivos na aquacultura ou como isco para pesca 

recreativa ou profissional, tornando-os, assim, animais com grande importância 

comercial [91,92]. São facilmente capturados e mantidos em laboratório, o que 

justifica o seu uso como modelo biológico para estudos experimentais desde a 

década de 1950 [93,94].  

       Na maioria das espécies de poliquetas, o ciclo de vida tem uma duração de 

dias ou semanas e as taxas de reprodução são elevadas [88]. Toda a família 

Nereididae carateriza-se por um padrão de reprodução denominada de 

monotélica, o que significa que existe apenas um único evento reprodutivo. São 

gonocóricos e, durante o processo de maturação sexual, os machos adultos 

possuem cores diferentes das fêmeas adultas. Enquanto os machos apresentam 

uma cor verde-grama brilhante, as fêmeas por outro lado, têm uma cor verde 

muito escura. Relativamente aos indivíduos imaturos, estes assumem uma cor 

castanha avermelhada [94]. 

      A alta taxa de reprodução destes indivíduos faz com que qualquer alteração 

nos habitats onde vivem, nomeadamente por entrada de poluentes e/ou matéria 

orgânica, desencadeie uma resposta rápida nestes ecossistemas. Alterações a 

longo prazo podem suceder-se devido à imobilidade dos indivíduos adultos 

dentro dos sedimentos, o que proporciona exposição crónica a qualquer 

contaminante ambiental e, de igual forma, refletir-se nas populações [95].   
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       Os poliquetas da espécie Hediste diversicolor (O.F. Muller, 1776) (Fig.3), 

pertencem à família Nereididae e à ordem Phyllodocida [94]. Segundo Fonseca e 

Costa [96], a família Nereididae representa uma das famílias de poliquetas mais 

exploradas devido à sua abundância e facilidade de manuseio, sendo distribuídos 

amplamente pelos estuários e habitats lagunares do Norte de África ao Norte da 

Europa [91]. A versatilidade dos indivíduos desta espécie é justificada pela grande 

tolerância fisiológica a variações extremas dos fatores ambientais (salinidade e 

temperatura) [94]. Além disso, estes organismos têm a capacidade de crescer e 

reproduzir-se em diferentes tipos de sedimentos e em ambientes com altos níveis 

de stress, e sobreviver a condições drásticas de hipoxia [94].  

 

 

 

Fig. 3 – Poliqueta Hediste diversicolor (foto do autor) 
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1.7. Peixes pleuronectiformes  

 

        Por serem encontrados em praticamente todos os ecossistemas aquáticos e 

pelo facto de desempenharem um papel ecológico bastante relevante nas redes 

alimentares aquáticas, os peixes têm despertado grande interesse no que se 

refere a estudos (eco) toxicológicos [17]. Além disso, os peixes apresentam maior 

sensibilidade a uma vasta gama de poluentes, comparativamente aos 

invertebrados, e são organismos-teste convenientes para avaliação da qualidade 

da água [97].  

        O peixe Solea senegalensis (Kaup 1858) pertence à ordem dos 

Pleuronectiforme, à família Soleidae e ao género Solea. Esta espécie marina 

bentónica carateriza-se por ser pouco ativa, demersal, com corpo oval, com 

mecanismos de mimetismo e é classificada como um bom organismo-teste para 

avaliar a exposição aos xenobióticos [98-100]. 

       Na fase adulta, geralmente os indivíduos desta espécie vivem em fundos 

arenosos ou lamacentos de áreas costeiras entre os 80 a 100 metros de 

profundidade [101]. É uma espécie gonocórica, ovípara com fertilização externa, 

sendo a sua época de reprodução bastante variável, podendo ser de janeiro a 

junho e de outubro a novembro [102,103]. A época de postura desta espécie 

estende-se por um período de quatro meses (março a junho), sendo a emissão 

máxima de ovos em maio. A maturidade é atingida aos três anos de idade, com 

um comprimento de aproximadamente 32 cm [104,105]. 

       O linguado S. senegalensis (Fig.4 A) está adaptado a águas subtropicais e 

temperadas e a ambientes de salinidade elevada (30 a 35), distribuindo-se nas 

águas do Oceano Atlântico, do Senegal à França (La Rochelle), sendo também 

encontrado em toda a costa continental portuguesa, e considerado uma espécie 

invasora do mar Mediterrâneo (Fig.4 B) [103].  

       Durante 15 a 20 dias, as larvas do S. senegalensis são planctónicas e 

pelágicas e tornam-se, depois, bentónicas durante a metamorfose [106]. Os 

adultos alimentam-se de pequenos invertebrados bentónicos, como poliquetas 

(principalmente da espécie H. diversicolor) e pequenos crustáceos (i.e., 

anfípodes), enquanto as pós-larvas e os juvenis se alimentam de pequenos 

crustáceos, exclusivamente copépodes, mas também de poliquetas [101,102]. Os 
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indivíduos de S. senegalensis possuem um elevado potencial económico e 

comercial não só na aquacultura, em que são vulgarmente produzidos em 

Portugal e em Espanha (para consumo humano), mas também na pesca 

[97,107,108]. 

      

   

Fig. 4 – Solea Senegalensis (A) (foto do autor), B. distribuição geográfica do linguado Fonte: 

www.aquamaps.org (2017). 
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1.8. Objetivos 

 

Os principais objetivos do presente trabalho foram: 

 

• Determinar os efeitos toxicológicos em duas espécies marinhas 

resultantes da exposição a um fármaco comumente utilizado, o 

diclofenac, em termos de neurotoxicidade, por intermédio da 

quantificação da atividade da enzima AChE;   

 

• Verificar se há transferência de contaminantes específicos, 

nomeadamente o diclofenac, ao longo de uma cadeia trófica 

simulada; 

 

• Avaliar os efeitos dessa transferência de resíduo deste fármaco por 

via trófica na espécie de peixe. 
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2. Materiais e métodos 

 

2.1. Substância-teste 

 

       O composto utilizado neste trabalho foi o diclofenac (C14H10CL2NNAO2, 

CAS:15307-79-6, com um grau de pureza de 98.0%), adquirido à empresa Sigma 

Aldrich. Uma solução-mãe foi preparada para a realização das exposições, através 

da diluição do fármaco em água destilada (10 mg/L). Após a preparação, esta 

solução foi acondicionada em frasco envolvido em papel de alumínio, de forma a 

evitar contato com a luz e consequente degradação da substância, e armazenada 

no frigorífico. 

  

2.2. Organismos-teste  

   2.2.1. Hediste diversicolor 

 

        Os indivíduos da espécie H. diversicolor (poliquetas) foram capturados à 

mão com recurso a um gadanho durante a maré vaza no estuário de Rio Douro, 

na Baía de São Paio (41º 08´22˝N, 8º 39´ 38˝W), Vila Nova de Gaia. Todos os 

indivíduos foram capturados entre os meses de janeiro e abril de 2017. O Rio 

Douro foi escolhido como local de captura dos poliquetas porque, num estudo 

em estuários do nordeste de Portugal, o estuário do Douro apresentou menor 

nível de contaminação comparativamente aos estuários dos rios Lima e Minho 

[109]. O estuário do Rio Douro é um dos mais importantes estuários de Portugal. 

O Rio Douro é um dos rios mais longos da Península Ibérica, com cerca de 930 

km. Além disso, partilha os seus 98 000 km
2 

de bacia hidrográfica entre Portugal 

e Espanha [109,110]. Este estuário é bastante utilizado em vários estudos como 

local de referência e possui temperaturas que variam entre os 8 e os 25ºC e, 

salinidade de 0 a 35 [87,111].   

        Após a captura, os indivíduos foram transportados em baldes até à chegada 

ao laboratório. No laboratório, estes foram colocados em caixas com sedimento 

(200 indivíduos/m
2

), água do mar com salinidade de 21, adequada para a 
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manutenção dos animais [112] e arejamento contínuo. O sedimento utilizado foi 

recolhido no mesmo estuário que os organismos e antes de ser utilizado foi 

lavado com água destilada e colocado a secar. 

        Os animais foram mantidos durante duas semanas em 

quarentena/depuração antes do ensaio com um fotoperíodo de 12L:12O. Durante 

esta fase, os indivíduos foram alimentados com ActivPet® (ração para peixe), de 

48 em 48 horas, e durante as duas primeiras semanas o meio foi renovado uma 

vez.  

 

 

          2.2.1.1. Exposição crónica de H. diversicolor 

 

        Realizou-se um ensaio de 28 dias com indivíduos de H. diversicolor. As 

concentrações foram estabelecidas de acordo com estudos prévios e em função 

de critérios de relevância ecológica, simulando as condições que realmente 

ocorrem no ambiente. As concentrações do DCF selecionadas para este estudo 

foram 0,5, 1 e 2 µg/L. Estas concentrações foram selecionadas porque 

representam as concentrações do fármaco mais frequentemente detetadas no 

compartimento aquático, de acordo com os valores encontrados na literatura 

[9,11,52]. 

        Durante o ensaio, foram utilizados quatro tratamentos (15 indivíduos por 

tratamento) e três réplicas: o controlo (indivíduos não expostos ao tóxico) e mais 

três tratamentos, com concentrações baixa (0,5 µg/L), média (1 µg/L) e alta (2 

µg/L). A renovação de 80% do meio foi feita de 48 em 48 horas e os animais 

foram alimentados com ração para peixes ActivPet® com a mesma frequência. 

        Os animais foram expostos em garrafões de cinco litros, previamente 

lavados com água destilada e secos. Cada garrafão continha um litro de 

sedimento, previamente lavado com água destilada e seco, dois litros de água do 

mar, com salinidade 21. No total, foram utilizados 12 garrafões e 60 indivíduos. 

Para preservar a integridade química da substância-teste, que é fotodegradável 

[34], o ensaio decorreu ao abrigo da luz (Fig. 5). 

        Durante o ensaio, os parâmetros físico-químicos da água, como a 

concentração do oxigénio (10,8±0,3; 9,4±0,4; 9,8±0,2 e 9,8±0,1 mg/L para 0, 
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0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente), o pH (8,3±0,2; 8,3±0,1; 8,4±0,1; e 8,4±0,1 para 

0, 0,5, 1 e 2 µg/L) e a temperatura (15,4±0,3; 15,2±0,0; 15,2±0,1 e 15,2±0,1ºC 

para 0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente) foram avaliados com uma sonda 

multiparamétrica portátil (YSI, 556 MPS), um dia após a mudança do meio.  

       Após a exposição, os animais foram sacrificados e porções destes foram 

selecionadas, acondicionados em microtubos de Eppendorf, devidamente 

identificados, para quantificar a atividade da AChE. 

       Antes do acondicionamento final (a -80ºC), as amostras foram colocadas em 

contato com nitrogénio líquido (-196ºC), de forma a preservar a integridade do 

material biológico. 

 

                                Fig. 5 – Exposição crónica de H. diversicolor (foto do autor). 

 

             2.2.1.2. Ensaio de contaminação dos indivíduos de H. 

diversicolor 

        Este processo de contaminação foi realizado durante 28 dias, com os 

mesmos números de tratamento efetuados no ensaio crónico. Os animais foram 

expostos em caixas com capacidades para aproximadamente 50 litros (40 cm de 

altura e largura e 60 cm de comprimento), devidamente desinfetadas e lavadas 

com abundante água destilada, com 15 cm de altura de sedimento proveniente 

do estuário do Rio Douro, onde estes indivíduos foram capturados, e 30 litros de 

água salgada (21) (Fig. 6). Os sedimentos foram previamente lavados com água 

destilada e secos.  
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      Fig. 6 – Sistema utilizado para o ensaio de contaminação dos poliquetas (foto do autor). 

 

        Para este efeito, cada tratamento constou da exposição de cerca de 300 g, 

numa densidade de aproximadamente 1200 indivíduos/m
2

 de H. diversicolor: 

controlo (indivíduos não expostos ao tóxico), concentração baixa (0,5 µg/L), 

concentração média (1,0 µg/L) e concentração alta (2,0 µg/L). À semelhança do 

ensaio crónico, a exposição ocorreu ao abrigo da luz. 

        De forma a assegurar o bem-estar dos animais durante a contaminação e 

prevenir/diminuir a taxa de mortalidade, os parâmetros físico-químicos da água, 

como a concentração de oxigénio (9,1±0,3; 9,4±0,2; 9,3±0,3 e 9,4±0,2 mg/L 

para 0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente), o pH (8,6±0,3; 8,7±0,4; 8,6±0,2 e 

8,5±0,2 para 0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente) e a temperatura (15,4±0,0; 

15,1±0,6; 15,8±0,1 e 15,4±0,6ºC para 0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente) foram 

avaliados com uma sonda multiparamétrica portátil (YSI, 556 MPS). A renovação 

de 80% do meio foi feita de 48 em 48 horas. A alimentação dos animais foi feita 

com a mesma ração utilizada na quarentena e no ensaio crónico e com a mesma 

frequência, ou seja, a cada muda do meio. Após a contaminação dos indivíduos 

de H. diversicolor, procedeu-se ao congelamento a -20ºC dos animais de cada 

tratamento, separadamente, em sacos individuais. Em cada saco, foi 

acondicionada aproximadamente uma quantidade de cinco gramas de poliquetas.  
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   2.2.2. Exposição do peixe S. senegalensis 

 

         Adultos de espécie S. senegalensis (comprimento total 15±10 cm; peso 

total 100±60 g) foram adquiridos a uma instalação de aquacultura comercial 

(Aquacria Piscícolas S.A), na Torreira, Aveiro. Após a aquisição, estes foram 

transportados para o laboratório, em sacos de plásticos refrigerados, com uma 

atmosfera de oxigénio a 100%. À chegada, os animais foram transferidos para um 

tanque com 2 200 litros de água salgada (21), mantidos sob regime de 

fotoperíodo natural à temperatura de 18 a 22ºC e com arejamento contínuo. 

Estes fatores abióticos foram mantidos durante 15 dias e, antes do início da 

exposição, foram selecionados apenas animais saudáveis e com calibres mais ou 

menos semelhantes.  

        As exposições dos indivíduos de S. senegalensis foram crónicas (28 dias) 

sob especificações da diretriz da OECD 215 “Fish, Juvenile Growth Test” [113]. 

Durante a exposição, os indivíduos foram expostos a quatro tratamentos: 

controlo (indivíduos não expostos ao tóxico), concentração baixa (0,5 µg/L), 

concentração média (1µg/L) e concentração alta (2 µg/L). Estas concentrações de 

DCF foram adotadas de acordo com os critérios anteriormente referidos [11].   

        Para cada tratamento (incluindo o grupo de controlo) foram utilizadas três 

réplicas. No total, foram preparados 12 aquários (50 L), contendo cada um seis 

indivíduo (fig. 7). Foi utilizado um sistema de exposição semiestático, em que 

80% do meio foi renovado de 48 em 48 horas. Durante a exposição, os fatores 

abióticos foram idênticos aos da quarentena e os indivíduos foram alimentados 

com H. diversicolor congelados, de 48 em 48 horas. Os parâmetros físico-

químicos da água, como a concentração do oxigénio (9,1±0,3; 9,4±0,0; 9,4±0,2; 

9,1±0,5 mg/L para 0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente), pH (8,5±0,2; 8,6±0,1; 

8,6±0,1 e 8,6±0,2 para 0, 0,5 1 e 2 µg/L, respetivamente) e temperatura 

(15,3±0,3; 15,2±0,2; 15,2±0,3 e 15.7±0.2ºC para 0, 0,5, 1 e 2 µg/L, 

respetivamente) foram avaliados com uma sonda multiparamétrica portátil (YSI, 

556 MPS), sempre no dia após a mudança do meio. Parâmetros como amónia e 

nitritos foram medidos com um fotómetro (YSI, 9300) com pastilhas de teste de 

água (Palintest, NH3 e NO2). Não houve mortalidade no tratamento-controlo, 

fazendo com que o ensaio estivesse em harmonia com a diretriz adotada, que 

requer uma taxa de mortalidade, no tratamento-controlo, de menos de 10% dos 

organismos expostos.  
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Fig. 7 – Exposição crónica de S. senegalensis (foto do autor). 

 

        Após o período de exposição, os organismos foram anestesiados por 

arrefecimento rápido num balde contendo quantidades aproximadas de água e 

gelo (a ≤4ºC), até estes perderem a capacidade de nadar, o reflexo de 

endireitamento e movimentos operculares. Este método mostrou ser rápido, 

eficaz e pouco stressante para os organismos [114]. 

       Posteriormente, os animais foram decapitados por secção da espinal medula 

e tecidos dos cérebros foram utilizados para a determinação da atividade da 

enzima AChE. O material biológico foi colocado em microtubos de Eppendorf 

devidamente identificados e preservados em nitrogénio líquido (-196 ºC), de 

forma a impedir a perda da atividade das enzimas. No final, as amostras foram 

armazenadas em arca de – 80ºC, até serem analisadas. 
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          2.2.2.2. Ensaio de transferência do tóxico na cadeia 

trófica  

 

        Este último ensaio teve por objetivo verificar se há transferência do DCF ao 

longo da cadeia trófica e os efeitos daí resultantes. À semelhança da exposição 

crónica com os linguados de espécie S. senegalenses, esta foi realizada durante 

28 dias sob especificações da diretriz da OECD 215 “Fish, Juvenile Growth Test” 

[113]. Foram utilizados quatro tratamentos: o controlo (peixes alimentados com 

indivíduos de H. diversicolor não expostos ao DCF), tratamento de concentração 

baixa (peixes alimentados com indivíduos de H. diversicolor previamente 

expostos à concentração baixa do DCF), tratamento de concentração média 

(peixes alimentados com indivíduos de H. diversicolor previamente expostos à 

concentração média do DCF) e tratamento de concentração alta (peixes 

alimentados com indivíduos de H. diversicolor previamente expostos à 

concentração alta do DCF). Foram definidas três réplicas de cada tratamento e a 

alimentação dos linguados foi feita de 48 em 48 horas. 

        O sistema utilizado durante a exposição foi o semiestático, com renovações 

parciais de meio (80%), constituído por água salgada com salinidade a 21, em 

aquários com capacidade para 50 L.  

        A quantidade de alimento utilizada para cada aquário foi de 

aproximadamente 2,5 g de poliquetas contaminadas (não contaminadas para o 

controlo), que equivalem a 0,5% da massa corporal dos linguados. No nosso 

estudo foi adotado este valor intermediário aos valores encontrados na literatura 

(1 e 1,2%), pois esse valor minimizava a presença de compostos azotados 

presentes na água; além disso, valores acima dos estipulados favoreciam o 

crescimento dos organismos, o que não era pretendido [115]. 

        Os fatores abióticos também foram determinados ao longo da exposição, 

como a concentração de oxigénio (9,3±0,3; 9,4±0,1; 9,4±0,2; 9,0±0,2 mg/L para 

0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente), pH (9,1±0,2; 9,2±0,1; 9,1±0,1; 9,1±0,2 para 

0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente) e temperatura (16,3±0,3; 16,2±0,2; 16,2±0,3; 

17,0±0,2ºC para 0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente) e avaliados com uma sonda 

multiparamétrica portátil (YSI, 556 MPS), após a respetiva mudança do meio. 

Parâmetros como amónia (1,3±0,03; 1,8±0,02; 2,0±0,01 e 1,7±0,02 mg/L para 0, 

0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente) e nitritos (0,1±0,02; 0,3±0,03; 0,4±0,02 e 
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0,3±0,02 mg/L para 0, 0,5, 1 e 2 µg/L, respetivamente) foram medidos com um 

fotómetro (YSI, 9300 Photometer) com pastilhas de teste de água (Palintest, NH3 e 

NO2). Depois do período de exposição, procedeu-se ao sacrifício dos animais, que 

foram previamente anestesiados com gelo a 4ºC e decapitados por secção da 

espinal medula. Para a determinação da atividade da AChE, tecidos do cérebro 

dos animais foram amostrados, posteriormente colocados em microtubos de 

Eppendorf, devidamente identificados e, antes do armazenamento final, a -80ºC, 

foram preservados em nitrogénio líquido (-196ºC). 

 

 

 2.3. Quantificação da atividade da AChE 

 

        Para quantificar a atividade da AChE foi utilizado o método de Ellman et al. 

[116] adaptado à microplaca  que se baseia na medição da taxa de degradação da 

acetiltiocolina (substrato) pela ação da acetilcolinesterase, originando acetato e 

tiocolina; este último produto complexa-se com o ditiobisnitrobenzoato, dando 

origem a um composto de cor amarela, o qual pode ser quantificado a 412 nm. A 

atividade desta enzima foi expressa em termos de proteína solúvel total presente 

nas amostras. A concentração de proteínas totais nas amostras foi determinada 

de acordo com o método de Bradford [117] adaptada à microplaca, de forma a 

expressar atividades enzimáticas em função do teor de proteína nas amostras 

analisadas.  

        Os tecidos da cabeça dos animais foram homogeneizados em tampão 

fosfato (0,1M, pH= 7,2) e centrifugados a 6 000 rpm durante três minutos. Os 

sobrenadantes resultantes da centrifugação foram utilizados para determinação 

enzimática.     
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2.4. Análise estatística  

 

        Todas as variáveis testadas foram verificadas no sentido de se cumprirem os 

pressupostos de distribuição normal e homogeneidade de variâncias. Foi utilizada 

uma análise de variância unifatorial para testar a atividade da AChE nos animais 

expostos às diferentes concentrações de DCF (0,5, 1, e 2), seguida do teste de 

Dunnett, para avaliar as diferenças estatisticamente significativas entre as médias 

dos tratamentos relativamente ao tratamento-controlo. Todas as análises 

estatísticas foram realizadas utilizando o SigmaPlot® 11.2, usando o nível de 

significância de 0,05. Os resultados são apresentados como média ± erro padrão. 

 

3. Resultados 

3.1. Poliquetas expostos através da água 

 

        No ensaio crónico em que os indivíduos da espécie H. diversicolor foram 

expostos às diferentes concentrações do DCF (0,5, 1 e 2µg/L) via água, os 

resultados obtidos para a atividade da AChE (Fig. 8) demonstraram a inexistência 

de diferenças estatisticamente significativas entre tratamentos (ANOVA 

unifatorial: F3,56=0,526; p=0,667).  
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Fig. 8 – Atividade da enzima AChE em indivíduos de H. diversicolor expostos cronicamente (28 dias) 

a diferentes concentrações de diclofenac. Valores correspondentes à média de três réplicas ± erro 

padrão. (CC- controlo; LC- concentração baixa; MC- concentração média; HC- concentração alta). 
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3.2. Peixes expostos através da água 

 

        Os resultados obtidos relativamente à atividade da AChE (Fig. 9) em 

indivíduos de S. senegalensis expostos a DCF através da água demostraram a 

inexistência de diferenças significativas entre os diferentes tratamentos (ANOVA 

unifatorial F3,56=0,804; p=0,498). 
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Fig. 9 – Atividade da enzima AChE em indivíduos de S. senegalensis expostos cronicamente (28 

dias) a diferentes concentrações de diclofenac. Valores correspondentes à média de três réplicas ± 

erro padrão. (CC- controlo; LC- concentração baixa; MC- concentração média; HC- concentração 

alta). 
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3.3. Peixes expostos através do alimento 

 

        Os resultados obtidos, no que se refere à atividade da AChE em indivíduos 

de S. senegalensis expostos ao DCF através do alimento, demonstraram uma 

diminuição significativa da atividade enzimática deste biomarcador (análise de 

variância unifatorial F3,53=4,154; p=0,011). Foi possível observar uma inibição 

significativa da atividade enzimática nos indivíduos que foram alimentados com 

poliquetas previamente expostas à concentração mais elevada de DCF (2µg/L) 

(teste de Dunnett: p<0,05) (Fig.10). 

 

Fig. 10 – Atividade da enzima AChE em indivíduos de S. senegalensis expostos cronicamente (28 

dias) através do alimento. Valores correspondentes à média de três réplicas ± erro padrão. *- 

Diferenças significativas em relação ao controlo, p<0,05. (CC- controlo; LC- concentração baixa; 

MC- concentração média; HC- concentração alta). 
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4. Discussão  

 

 

        Os objetivos deste estudo foram avaliar os efeitos tóxicos resultantes da 

exposição a longo prazo e a concentrações subletais de um fármaco de uso 

humano, o DCF, em duas espécies marinhas, nomeadamente o poliqueta H. 

diversicolor e o peixe pleuronectiforme, S. senegalensis, em termos de atividade 

da AChE cerebral. 

        Conhecido como um dos AINEs mais utilizados mundialmente, cujo 

consumo está estimado em 940 toneladas anuais [42], o DCF é utilizado na 

terapêutica para aliviar dores agudas, bem como na sintomatologia associada à 

artrite, osteoartrite e/ou artrite reumatoide [70]. No entanto, em seres humanos, 

o DCF causa toxicidade crónica gástrica e renal [70,118]. Contudo, a sua 

toxicidade não está só documentada em seres humanos. A sua utilização para 

medicação de gado resultou na diminuição da população de abutres Gyps.sp na 

Índia subcontinental em 2004. Estes animais, ao alimentarem-se de gado 

previamente tratado com DCF, ingeriram elevadas quantidades deste fármaco e 

foram quase exterminados devido a falência renal [119]. 

        Apesar das evidências acima descritas, o potencial ecotoxicológico do DCF é 

ainda hoje pouco conhecido. Embora em condições ambientais o DCF seja 

rapidamente degradado por fotólise direta, continua a ser um dos compostos 

mais frequentemente detetados em compartimentos aquáticos e em 

concentrações aproximadas de 2 µg/L [11,34,120]. Apesar de uma quantidade 

considerável do DCF contaminar o ambiente aquático, até à data existem poucos 

estudos sobre os seus efeitos crónicos [9,]. Vários organismos aquáticos já foram 

alvo de estudos da toxicidade do DCF, como algas, crustáceos e peixes; no 

entanto, estes estudos foram baseados em efeitos a curto prazo [14,62], que não 

são representativos da modalidade de exposição a que os organismos estão 

sujeitos no meio ambiente.  

      De forma semelhante ao que ocorre para todos os AINEs, o DCF atua através 

da inibição das enzimas cicloxigenase (COX1 e COX2) envolvidas na biossíntese 

de diferentes prostaglandinas a partir do ácido araquidónico [46]. As 
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prostaglandinas desempenham um papel muito importante nos invertebrados 

marinhos, pois regulam o transporte iónico, oogénese, espermatogénese e defesa 

imune [121]. Portanto, este mecanismo de ação terapêutica do DCF pode afetar 

estes mecanismos fisiológicos importantes, e amplamente conservados do ponto 

de vista evolutivo, e que regulam funções indispensáveis também em organismos 

não-alvo [46,121]. Resultados do estudo de Hoeger et al. [63] em trutas da 

espécie Salmo trutta f. fario sugerem mecanismos de ação semelhantes aos do 

DCF em espécies aquáticas. O DCF mostrou poder inibir a atividade da 

cicloxigenase e, consequentemente, a síntese da prostaglandina E2 em 

macrófagos dos rins e das cabeças das trutas.  

    Efetivamente, a maioria dos efeitos adversos causados pela ação dos AINEs, 

pelo menos em tratamentos a longo prazo, estão relacionados com a ação 

fisiológica das prostaglandinas. Os danos renais causados pelo uso crónico deste 

grupo farmacoterapêutico parecem ser desencadeadas pela falta da manutenção 

de equilíbrio entre a vasoconstrição e vasodilatação no rim [21]. 

     Os resultados obtidos no presente trabalho demostraram que a exposição 

crónica de H. diversicolor e de S. senegalensis ao DCF, em concentrações 

ecologicamente relevantes e por intermédio da água, não causaram qualquer 

neurotoxicidade traduzida pela inibição da AChE. Sendo assim, os dados aqui 

obtidos contrariam os resultados obtidos no estudo de Gonzalez-Rey et al. [70], 

que demonstraram alterações significativas na atividade da AChE em mexilhões 

da espécie M. galloprovincialis expostos a uma concentração nominal 

ambientalmente relevante de DCF (250 ng/L) ao longo de 15 dias. Segundo estes 

autores, as concentrações de DCF detetadas em compartimentos hídricos podem 

causar comprometimento da atividade das colinesterases. 

        Alguns fármacos, incluindo o DCF, podem estimular a produção de ROS em 

organismos aquáticos e provocar danos oxidativos [15], o que significa que, 

apesar de não constatarmos alterações significativas ao nível da atividade da 

AChE, não quer dizer que os resíduos do DCF não estejam a causar toxicidade 

noutros níveis, nomeadamente ao nível da resposta e defesa antioxidante. Alguns 

estudos utilizaram biomarcadores de stress oxidativo como SOD, CAT, GST e GPx 

para avaliar a toxicidade do DCF [15,29]. Estes estudos sugerem inibição da GPx 

dependente de selénio, bem como a GPx total após exposições agudas da D. 

magna a 0,0005, 0,5 e 7,2 mg/L do DCF. Resultados obtidos após sete dias de 
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exposição no peixe D. rerio a 1,0 mg/L de DCF demonstraram aumento dos 

níveis da GST e CAT.  

        O potencial (eco)toxicológico desta substância é, inclusivamente, aumentado 

pela sua tendência para sofrer bioacumulação. O DCF é conhecido por 

bioacumular em organismos não-alvo, como peixes, nos quais causa efeitos 

celulares no fígado, rim e nas brânquias [9,63]. Num estudo de Schwaiger et al. 

[9], após as trutas da espécie Oncorhynchus mykiss serem expostas a uma 

concentração de 1µg/L de DCF durante 28 dias, foram determinados no músculo 

e no fígado fatores de bioconcentração (BCF) de 69 e 2 732, respetivamente. No 

estudo de Mehinto et al. [122] a truta da espécie O. mykiss foi exposta durante 

21 dias às concentrações 0,5, 1, 5 e 25 µg/, e análises das bílis revelaram BCF de 

509 e 657 do DCF e dos seus metabolitos. 

        O coeficiente de partição octanol-água, aparentemente elevado DCF (POH 

4.51) gera uma certa preocupação em relação ao potencial deste composto em 

bioacumular [9]. Os nossos resultados referentes ao ensaio de transferência de 

resíduos do DCF ao longo da cadeia trófica demostraram a ocorrência de uma 

diminuição significativa na atividade da AChE nos peixes expostos à concentração 

mais elevada do DCF (2 µg/L) via alimento contaminado (poliqueta), 

comparativamente ao controlo. Estes resultados sugerem que resíduos ou 

metabolitos do DCF possam ser bioacumulados e transferidos ao longo da cadeia 

trófica (i.e., biomagnificados). Este resultado está de acordo com o estudo de 

Guiloski et al. [52], que verificou transferência de resíduos de DCF ao longo da 

cadeia trófica utilizando diferentes espécies de peixes (Hoplias malabaricus 

alimentados duas vezes por semana, durantes seis semanas, com peixes da 

espécie Astyanax sp. previamente contaminados com concentrações de DCF de 

0,2; 2,0 ou 20 µg/L).  

         A interação com a enzima AChE dos peixes alimentados com poliquetas 

contaminados pode ser justificada em face do processo de metabolização do 

DCF. Nos mamíferos, o DCF é metabolizado em diclofenac-1-O-acil glucuronido, 

um metabolito altamente instável e reativo envolvido no mecanismo da 

hepatotoxicidade idiossincrática [123]. A biotransformação do DCF ocorre pela 

ação das enzimas CYP450 presentes não só no fígado, mas também em outros 

órgãos, como rins, brânquias, intestino, cérebro, coração [124]. Nos peixes, 

diferentes genes do complexo CYP450 foram caraterizados, o que demonstra que 

as mesmas famílias CYP450 também estão presentes nestes organismos e podem 
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ser responsáveis pela biotransformação do DCF em metabolitos hidroxilados 

[124, 125]. 

        Também pela ação da luz solar ou de micro-organismos, o DCF é degradado 

em diversos metabolitos (nomeadamente 5,4′-dihidroxi-diclofenac, 3-dihidroxi-

diclofenac, 4′-dihidrometil-diclofeanc, 3′-hidrometil-diclofenac, 4′-hidroxi-

diclofenac e 5-hidroxi-diclofenac). Os dois últimos metabolitos são 

posteriormente oxidados em derivados de benzoquinonaimina, compostos que 

são altamente tóxicos para organismos aquáticos e os mais prevalentes em meio 

aquático [126,127]. Estes metabolitos levam à formação de ROS, ligando-se a 

grupos sulfidrílicos ao nível do citosol, assim como a enzimas ou proteínas de 

membrana contendo este mesmo grupo [123]. É, assim, possível sugerir que 

desta interação possa resultar a desnaturação e consequente inativação 

hidrolítica de enzimas específicas, como o caso da acetilcolinesterase de peixes 

expostos a estes metabolitos tóxicos.  

       Com efeito, os metabolitos do DCF podem, também, surgir em 

compartimentos aquáticos em todo o mundo e está reportado que alguns destes 

metabolitos são até mesmo mais tóxicos do que o próprio fármaco [59].  

       A bioacumulação dos resíduos de DCF também pode gerar consequências ao 

nível económico. Na aquacultura os poliquetas são organismos bastante 

utilizados como alimento vivo. Deste modo, com o aumento da população 

mundial e estabilização da pesca profissional, a aquacultura constitui-se como 

uma boa alternativa às formas tradicionais de fornecimento de peixes para o 

consumo. Esta atividade abrange mais de 20% da produção total de peixes na 

União Europeia, produzindo cerca de 1,2 milhões de toneladas e quatro biliões de 

euros em valor [128]. Sendo os poliquetas utilizados com grande frequência 

nestas indústrias, estes podem estar a causar transferências de resíduos de 

fármacos com grande potencial para bioacumulação e causar efeitos em espécies 

de níveis tróficos superiores, nomeadamente crustáceos, moluscos e peixes, que 

são posteriormente utilizadas na alimentação humana. 

        Por outro lado, ao nível ecológico, os poliquetas (H. diversicolor) constituem 

a base de várias cadeias alimentares, o que sugere que alterações nestas espécies 

(i.e., bioacumulação de DCF) podem, consequentemente, colocar em risco outras 

espécies de níveis tróficos superiores. Possíveis alterações na comunidade de H. 
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diversicolor podem prejudicar as funções essenciais, como bioturbação, 

reciclagem e transporte de oxigénio e material dissolvido nos sedimentos. 

       Relativamente ao S. senegalensis que vive em fundos arenosos e que se 

alimenta de pequenos invertebrados, incluindo poliquetas das espécies H. 

diversicolor, poderá estar a ser afetado pela biomagnificação dos resíduos do 

DCF, sendo um peixe com nível económico significativo e servindo como fonte de 

proteína para os seres humanos, esta biomagnificação dos resíduos do DCF [102] 

possivelmente poderá ter efeitos nefastos para os organismos superiores, 

incluindo o Homem.  

 

5. Conclusão e perspetivas futuras 

 

        Não se conseguiu determinar efeitos toxicológicos resultantes da exposição 

ao DCF por via da contaminação da água em ambas as espécies testadas, H. 

diversicolor e S. senegalensis. No entanto, estudaram-se os processos de 

transferência dos resíduos do DCF numa cadeia trófica simulada, nomeadamente 

através da exposição crónica do peixe S. senegalensis via alimento. Deste modo, 

foi possível observar a Bioacumulação de DCF ou dos seus resíduos por 

intermédio do poliqueta H. diversicolor, que foram eventualmente transferidos 

para uma espécie de nível trófico superior, o S. senegalensis, que evidenciou 

alterações na atividade da enzima previamente referida.  

       O presente trabalho demonstrou ser importante, no sentido em que não 

existiam estudos (eco)toxicológicos com DCF nestas duas espécies, que, além de 

desempenharem funções bastante importantes no ecossistema, são espécies que 

possuem um valor comercial considerável. A utilização do DCF como poluente foi 

também pertinente, uma vez que este fármaco é abundante e sistematicamente 

encontrado em estudos de monitorização do ambiente aquático. Como 

perspetivas futuras, a avaliação da defesa metabólica, antioxidante e a ocorrência 

de alterações histopatológicas poderiam ser enquadradas como continuação 

deste trabalho experimental, com vista à aferição mais profunda das alterações 

que níveis ecologicamente relevantes deste composto poderão exercer em 

organismos aquáticos não-alvo. 
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