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Avaliaciio da Toxicidade de compostos de niquel para o cladécero Daphnia magna
Ensaios in vivo e in vitro

No contexto da Ecotoxicologia, o principal objectivo da avaliagdo dos riscos
decorrentes da libertagdo de um quimico no ambiente consiste na probabilidade de este
causar danos nos organismos vivos € nos ecossistemas. Nas tltimas décadas, tem vindo a
dar-se uma importAncia crescente aos efeitos sub-letais induzidos por compostos quimicos e
que precedem a morte dos organismos. Estes efeitos podem ser avaliados recorrendo a testes
de toxicidade com espécies consideradas representativas de diferentes niveis troficos do
ecossistema.

Neste trabalho investigou-se a toxicidade aguda de um efluente industrial (no qual
foram identificados ¢ quantificados seis metais) de uma matriz simuladora (contendo os seis
metais nas proporgdes em que estes foram encontrados no efluente) e de quatro compostos
de niquel, para o crustaceo cladécero Daphnia magna.

As actividades das enzimas acetilcolinesterase (AChE), glutationa redutase,
glutationa S-transferase, glutationa peroxidase e superoxido dismutase, foram usadas como
biomarcadores, tendo sido realizados testes in vivo €/ou in vitro baseados nestas enzimas.

Verificou-se que a toxicidade aguda causada pelo efluente e pela matriz simuladora
é superior a dos compostos puros de niquel, o que evidencia a importéncia do estudo das
misturas de substincias presentes nas solugdes em paralelo com os ensaios efectuados
isoladamente com substancias puras. Comparando a toxicidade do efluente relativamente a
matriz simuladora, verificou-se que o efluente provocou uma maior inibi¢do da actividade
da acetilcolinesterase.

Neste estudo mostrou-se também que, a excepgo do cloreto de niquel, os toxicos
ensaiados provocaram um decréscimo significativo na actividade da enzima
acetilcolinesterase, bem como variagdes na actividade da enzima catalase. Quanto as
restantes enzimas, nfo se detectou qualquer actividade na espécie utilizada nos estudos.

Os resultados obtidos sugerem que o crustaceo cladocero Daphnia magna ¢ uma
espécie adequada que pode ser utilizada em testes de ecotoxicidade baseados em
biomarcadores de sais soltveis de niquel e que a enzima acetilcolinesterase, pode ser usada

como critério de avalia¢do da toxicidade de metais.
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Abstract

Toxicity of nickel compounds to a standard species in ecotoxicology (Daphnia magna)
In vivo and in vitro assays

In the context of ecotoxicology, the main objective of the risk assessment about the
release of chemicals into the environmental relies on the establishment of the probability to
cause damage to live organisms and to ecosystems. Special attention has been given to the
sub-lethal effects of chemical compounds as biomarkers of toxicity that frequently precede
the death of organisms. For this, it is necessary to estimate various parameters, including
toxicity tests with different species of several trophic levels from ecosystem.

In this work, the acute toxicity of an industrial effluent, a standard solution
containing a mixture of six metals (simulated matrix) and four compounds of nickel was
investigated both “in vivo™ and “in vitro” using the crustaceous cladoceran Daphnia magna.

The activity of the enzymes acetylcholinesterase (AChE), catalase, glutathione
reductase glutathione S-transferase, glutathione peroxidase and superoxide dismutase were
evaluated.

The results obtained from the study show that, with the exception of nickel
chloride, the samples caused a significant decrease in the activity of enzyme
acetilconinesterase (AChE), and alterations in catalase activities. In what concerns the
remaining enzymes studied (glutathione reductase and superoxide dismutase) no activity
was detected in Daphnia magna. These results suggest that the biomarkers as effect
parameters cladoceran Daphnia magna, is a species suitable for ecotoxicity testing using and
that the enzyme AChE may be used as criteria for the evaluation of metals toxicity.

The present study shows the importance of the study of mixtures of substances
present in solutions (like the effluent and simulated matrix) as well as the analysis of pure

substances.
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Introdugdo

1.1. Preambulo

A qualidade do ambiente aquatico ¢ afectada, de uma forma sistematica, por
varios poluentes ou contaminantes. Alguns metais pesados, devido as suas
caracteristicas toxicas, contribuem de uma forma significativa para a modificagdo
qualitativa e quantitativa deste ambiente. Metais como o cobre, zinco e ferro,
considerados essenciais na manutengio do metabolismo dos organismos, podem ser
toxicos em concentracdes relativamente elevadas (Depledge et al. 1990). Outros, como
o cadmio, niquel, mercurio e chumbo que ndo sio considerados essenciais, por néo
desempenharem uma fungdio bioldgica conhecida, podem ser toxicos quando se
encontram em locais activos do metabolismo (Rainbow, 1997) mesmo em baixas
concentra¢des (Viarengo, 1985).

Embora a presen¢a de metais no meio aquético possa ser de origem natural,
nomeadamente como resultado da actividade vulcinica e erosdo das rochas, as
concentragdes ambientais destes contaminantes tem vindo a aumentar
consideravelmente devido a actividades antropogénicas (Rudolfs et al, 2000). Os
perigos inerentes a presenga destes elementos no ambiente aquatico derivam néo so da
sua persisténcia e toxicidade, mas também das capacidades de bioacumulagdo e
biomagnifica¢do que podem induzir na cadeia trofica (Raport, D. 1990), e podem
aumentar significativamente o risco para o Homem (Rand et al., 1995). Os metais
pesados podem ser encontrados no ambiente aquatico em trés formas distintas:
dissolvidos, em suspenséo ou sob a forma coloidal (Menzer ef al., 1994).

Muitos dos estudos relativos a quantificagdo de metais pesados no meio
ambiente ignoram a sua potencial bioacumulagédo, toxicidade e interacgdo com outros
poluentes (Connell, 1984). Tém sido descritas interacg¢des entre metais pesados, e 0s
estudos efectuados em figado de rato demonstraram o efeito antagonista entre o
mercurio e o selénio (Manzer ef al., 1994). Em vertebrados marinhos foi avaliado que as
concentragdes de mercurio e de selénio apresentam uma correlagdo positiva em tecidos
especificos (Menzer ef al., 1994).

Em termos de legislagdo nacional, a lei existente regulamenta as normas de
descarga de aguas residuais para o meio receptor, com indicagdo dos valores maximos
permitidos para os varios poluentes, nomeadamente para os metais pesados (Decreto-

Lei 236/98 de 1 de Agosto). No entanto, atendendo a que os agentes presentes no meio

13




Introdugdo

ambiente podem interagir entre si formando agentes mais toxicos e que 0s efeitos
induzidos por misturas podem ser superiores aos provocados pelos agentes isolados, ¢
importante conhecer o potencial toxico de misturas complexas e de efluentes (Biesinger,
et al., 1986; Andren et al., 1998), devendo ser avaliado em termos qualitativos e

quantitativos (Portaria n°732-A/96).

1.2. Objectivos

O trabalho realizado enquadra-se na Area da Avaliagio da Ecotoxicidade
Aquatica e teve como perspectiva contribuir para um conhecimento mais adequado da
realidade ambiental, nomeadamente sobre os efeitos toxicos do niquel presente em
efluentes industriais, mesmo em concentra¢des permitidas para descarga (Decreto-Lei
236/98 de 1 de Agosto).

Neste sentido, o objectivo deste estudo visou a avaliagdo da toxicidade aguda
de varios compostos de niquel, de um efluente proveniente de uma industria de
componentes para automoveis e de uma matriz simuladora, para o crustaceo cladocero
Daphnia magna. Foram efectuados testes in vivo e/ou in vitro baseados na avaliagdo da
actividade das enzimas acetilcolinesterase, catalase, glutationa redutase, glutationa-S-
transferase, glutationa peroxidase e superdxido dismutase como critérios indicativos de
toxicidade.

Daphnia magna foi escolhida como organismo teste uma vez que € uma
espécie padrdo em Ecotoxicologia, sendo considerada representativa dos consumidores
primarios, particularmente importante nas cadeias troficas de ecossistemas aquaticos.

Todos os ensaios foram realizados com o crustaceo cladocero Daphnia magna,

especificamente o clone P5 (Barata er al., 1998).
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Avaliagdo Ecotoxicologica

1.3. Avaliacio Ecotoxicologica

Sendo uma ciéncia relativamente recente, a ecotoxicologia relaciona-se com a
Toxicologia e a Ecologia. O seu objectivo visa definir o estudo dos efeitos dos
poluentes nas populagdes, na comunidades, e por fim nos ecossistemas (Truhaut, 1977).

O que distingue a Ecotoxicologia da Toxicologia ¢ o facto da interac¢do dos
organismos com o meio que os rodeia ser fundamental em estudos ecotoxicologicos.
Até ao aparecimento da Ecotoxicologia o estudo do impacto do quimicos no ambiente
era direccionado exclusivamente ao efeitos destes no ser humano, passando a ser agora

estudado os efeitos desses mesmos compostos quimicos no ecossistema (Duvigneaud,

l
P. 1980). Assim, na Ecotoxicologia o composto & preferencialmente introduzido no
meio escolhido, o qual softe transformagdes nomeadamente em processos de
degradaciio ou de adsorgdo, sendo de seguida absorvido pelos organismos em estudo.
Em Toxicologia, o composto é directamente administrado no préprio organismo. Em
Ecotoxicologia o composto inicial que se vai inserir no ecossistema, sobretudo em teste
de longa duragdo podera néo resultar directamente no efeito final, devido a ja referidas

‘ alteragdes provocadas pelo ecossistemas (Shaw er al., 1991). Pelo contrario em

| Toxicologia o composto inicial estd directamente relacionado com o efeito final, o qual
ndo sofre qualquer alteragio antes de entrar em contacto com o organismo (Walker et

al,, 2001).

O facto de em Ecotoxicologia o composto em estudo chegar ao organismo-

| teste através do meio, leva-nos no dmbito desta ciéncia a ter de estudar a relagdo entre a
concentragio do composto e o efeito produzido, o que ndo acontece no &mbito da

Toxicologia, que existe uma mera relagdo dose/efeito (Walker et al., 2001).
A Ecotoxicologia desenvolveu-se sobretudo a partir dos anos 50 e 60, quando se
verificou a persisténcia na dgua e no solo de alguns pesticidas utilizados na agricultura,
e se comegou a prestar mais atengfo aos efeitos nefastos de agentes quimicos poluentes
| introduzidos no meio ambiente pelo homem (Moriarty, 1983). O impacto ambiental
' provocado pela presenga de concentragdes mais elevadas de agentes quimicos do que as
toleradas biologicamente, é designado por poluigdo (Widdows, 1995; Slabbert et al.,
1999). Definem-se como agentes quimicos poluentes todas as substéncias que estdo

‘ presentes no ambiente como resultado directo, ou pelo menos em parte, das actividades

do homem e que causam efeitos perniciosos nos organismos (Walker et al., 2001). Este

15 :

O




Avaliagdo Ecotoxicologica

impacto pode ser estudado quantitativa e/ou qualitativamente, através da observagao dos
seus efeitos (Stratton et al., 1990). No entanto, como séo produzidos € introduzidos na
biosfera cerca de 200-1000 novos agentes quimicos por ano, é compreensivel a
necessidade do desenvolvimento de testes que permitam avaliar e prever os efeitos
ecologicos dos mesmos (Walker et al., 2001).

Um dos objectivos desses testes visa estabelecer os efeitos perniciosos derivados
do impacto de um ou mais compostos no ambiente. Este impacto ecotoxicologico foi
definido por Hueck (in: OCDE, 1995) como “um processo que se desenvolve através da
interac¢do entre um agente prejudicial e um sistema bidtico e que leva a uma
perturbagdo no funcionamento harmonioso do sistema a uma extensdo tal que as
variagbes normais implicita ao seu funcionamento sdo excedidas”. Esta defini¢io
envolve a cadeia agente-receptor-efeito. Deve ter-se em conta que, em Ecotoxicologia, o
termo prejudicial deve ser relacionado com o ecossistema como um todo e/ou com os
seus sub-sistemas, em detrimento da visdo antropocéntrica que considera o homem
como medida final, ja que este nfo pode existir sem o meio ambiente (Streit, B. 1992).
As perturbagdes nos ecossistemas podem envolver pardmetros fisicos, quimicos ou
bidticos (Walker ef al. 2001).

Um ecossistema ¢ uma unidade composta pelos organismos vivos (componente
bidtica) e pelo seu ambiente quimico e fisico (componente abié6tica). As perturbagdes na
componente bidtica de um ecossistema podem afectar quer a sua estrutura quer a sua
funcdo (Ramade, F. 1992). As espécies animais e vegetais, os factores climaticos, as
rochas e sedimentos constituem a estrutura do ecossistema e as interac¢0es entre 0s seus
diversos componentes determinam a sua fungdo (Nebel, et al. 1996). As relagdes
troficas, envolvendo transferéncias de energia (Genoni, G.P. 1997) e de nutrientes (que
fazem parte dos ciclos naturais) sdo de primordial importéncia no funcionamento dos
ecossistemas (Widdows ef al., 1988; Widdows et al., 1991). Assim, a distingdo entre
produtores primarios, produtores, consumidores e decompositores € bastante util pois
permite visualizar a importéncia dos elementos bidticos nestes ciclos naturais (Nebel, ef
al. 1996).

As perturbagdes ambientais manifestam-se geralmente através de alteragdes nas
frequéncias relativas e/ou na biomassa dos elementos do sistema. Podemos distinguir
entre efeitos biodepressivos (emigragdo, aumento de mortalidade, redugfo das taxas de
crescimento ¢ de reprodugdo) e efeitos bioestimuladores (eutrofiza¢do, imigragéo).

Ainda que os ultimos ndo constituam efeitos toxicos para as espécies favorecidas podem
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Avaliagdo Ecotoxicologica

causar perturbagdes no ecossistema, sendo por isso normalmente considerados como
perniciosos (Purves, et al. 1995).

Os varios compostos podem ser transportados até ao receptor (o sistema biotico)
através do meio aquatico, do solo e/ou do ar (figura 1). Considerando que, globalmente,
a distingdo entre poluigdo aquatica, terrestre ou aérea ndo € ecotoxicologicamente
relevante, a identidade do meio de transporte torna-se secundéria (Walker et al. 2001).
Em termos praticos esta distingdo além de util é importante uma vez que séo utilizados
diferentes métodos que permitem prever os efeitos dos compostos em cada um dos
meios. A estes meios de transporte poderemos ainda adicionar, como uma entidade
independente, as redes alimentares (incluindo as suas formas mais simples, as cadeias
alimentares), visto que nelas podem ocorrer fenomenos especificos que néo se verificam
em qualquer dos outros meios (por exemplo, biomagnificagdo e formagdo de
metabolitos mais ou menos téxicos) (Walker et al. 2001). Torna-se claro que as estreitas
inter-relagdes entre diversos “compartimentos” do ambiente (figura 2) justificam que,
para uma correcta avaliagio dos efeitos toxicos, deva ser considerado todo o
ecossistema. Por razdes de pragmatismo, teremos que nos restringir as analises dos

efeitos em cada um dos sub-sistemas (Chapman et al., 1996).

Agua

Meios de transporte

\ A,//

Receptor
Sistema Biotico

Solo Ar i Redes Alimentares

v v

Figura 1 — Representagio esquematica do transporte dos compostos quimicos no ambiente

(adaptado de Soares, 1987).
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Uma das principais dificuldades em Ecotoxicologia ¢ a determinagfo de quando
é que uma alteragdo € ou ndo ecologicamente significativa. Este problema torna-se
ainda mais critico devido as capacidades de auto-reparagfio e de adaptacio a condigdes
adversas, que caracterizam os sistemas bioticos. As alteragGes nas biomassas relativas
das diferentes espécies podem levar a perturbagdes na estabilidade de um ecossistema
(Walker et al. 2001). Por isso, devem ser considerados como factores-chave a ter em
conta em qualquer teste em que se pretenda estudar, o impacto de poluentes na biosfera
e aqueles que determinam essas biomassas (Maltby et al., 1990). Os efeitos persistentes
e/ou irreversiveis terdo sempre de ser considerados como ndo desejaveis, embora por
vezes um efeito reversivel possa revelar-se tdo prejudicial como os primeiros. Entéo,
qualquer efeito que, directa ou indirectamente, possa provocar alteragdes na biomassa

do sistema (tabela 1) deve ser considerado prejudicial (Walker ef al. 2001).

Atmosfera

Sedimentos .
—

Figura 2.- Representagio esquematica das inter-relagdes entre os vérios “compartimentos” do
ambiente (adaptado de Walker et al. 2001). Os rectangulos a vermelho representam o sistema

abidtico ¢ a figura representa o sistema bidtico
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Tabela 1. — Pardmetros e efeitos considerados importantes em Ecotoxicologia (adaptado de

Soares, 1987).

Pardmetros Efeitos reversiveis Efeitos irreversiveis

a. Sobrevivéncia Diminui¢do de esperanga | Morte
de vida

b. Crescimento Diminui¢do da taxa de | Malformagdes
crescimento

c. Reproducéo Diminui¢do da taxa de | Teratogenia
natalidade

d. Genéticos Lesdes genéticas reparaveis | Aberra¢bes cromossdémicas

Resumindo, em Ecotoxicologia os estudos a nivel populacional devem
prevalecer sobre os estudos a niveis inferiores de organizagfo, tendo em conta que
qualquer modificagdo no funcionamento de um sistema bidtico que conduza a alteracdes
estruturais, especialmente ao nivel da comunidade, é considerada indesejavel (Trevan,
1992). A Ecotoxicologia tem por fungéo evitar, principalmente através de uma acg¢fo
preventiva, este tipo de situagdes (Nebel e al., 1996).

A complexicidade dos testes em Ecotoxicologia estd relacionada com a previsdo
do impacto que concentragdes reduzidas de um poluente (Van Hattum ef al., 1991),
mantidas durante longos periodos de tempo e que afectam comunidades de organismos
originando fendémenos inter-especificos e sub-letais (OCDE, 1995). Para a resolugéo
destas questdes, o ideal seria a realizagfio de testes multi-especificos, isto &, testes que
envolvem vérias espécies. Uma vez que estes testes sdo muito morosos e dispendiosos,
tem-se adoptado uma metodologia faseada, iniciando os estudos com testes simples para
todos os toxicos e realizando-os posteriormente com testes mais complexos (multi-
especificos e de campo), se for necessario (Janssen ef al., 1993). Um exemplo desta
metodologia publicado no relatério da Academia das Ciéncias Naturais dos Estados
Unidos (NAS, 1975), considera sequencialmente os varios tipos de testes a realizar
(figura 3): preliminares (com a finalidade de encontrar um espectro adequado de
concentragdes a testar), de curta durag@o ou agudos, de longa duragio ou cronicos, uni e
multi-especificos e testes a um nivel inferior ao do organismo (por exemplo, utilizando
tecidos ou culturas de células). Actualmente, estes podem ser utilizados como testes de

rasteio e precedem todos os outros (Grothe ef al., 1984).
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1. Caracterizagio do
poluente
Necessidade de

regulamentagao

2. Testes preliminares

S | —
3. Testes agudos em
individuos
Existéncia de efeitos €

biolégicos significativos

4. Estudo dos efeitos

crénicos em individuos

5. Estudo dos efeitos

&

inter-especificos

:> @ @ Restri¢des desnecessarias

Inexisténcia de efeitos

bioldgicos significativos

I

Figura 3. Metodologia utilizada nos estudos laboratoriais para a prevengdo dos efeitos toxicos

de um poluente (adaptado de NAS, 1975).

Em Toxicologia Aquética entende-se por testes agudos aqueles em que hd um

periodo curto de exposigdo (e de observagio) (Van Leeuwen, 1988) quando comparado

com a duragdo do ciclo biolégico do organismo-teste (e.g. 24 a 48 horas para Daphnia

magna). Nos testes agudos os pardmetros medidos sfo a morte ou a imobilizagdo e os

resultados apresentam-se sob a forma de valores da concentragdo letal 50 (CLsg) ou

concentragdo efectiva 50 (CEsp), que corresponde & concentragiio do toxico que causam

efeito em 50% da populagdo testada durante um certo periodo de tempo, que deve ser

especificado (Hoeven, et al., 1991; Hoekstra, et al., 1993; Villegas-Navarro et al.,
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1997). Durante a realizagdo destes testes os organismos ndo sdo, geralmente,
alimentados. Referem-se como testes sub-cronicos aqueles em que o periodo do ensaio
abrange pelo menos 10% de uma geragdo de um organismo-teste com um ciclo de vida
de pelo menos um ano (e.g. peixes). Nos testes cronicos, os pardmetros indicativos de
toxicidade séo a inibigéo da reprodugdo, a produgdo de ninhadas alteradas e inibig¢do do
crescimento (Sperling, F. 1996). Os testes cronicos sdo aqueles que abrangem pelo
menos uma geragdo do organismo-teste. Normalmente os testes cronicos e sub-cronicos
sdo englobados unicamente na categoria de testes cronicos (Ratte, H. 1996),
considerados como testes de longa duragdo (e.g. em Daphnia sdo considerados testes
cronicos aqueles que tém uma duragfo de 21 dias) (Enserink ef al., 1990).

Os testes usados em Ecotoxicologia estdo muito limitados ao estudo das relagdes
concentragdo do composto no meio/efeitos provocados, devendo ser tomados
determinados cuidados, especialmente em testes de longa duragdo, para assegurar que as
concentragdes no meio se mantenham constantes (Carvalho ef al., 1995; Erickson ef al.,
1995). Para organismos aquiticos podem utilizar-se testes de fluxo continuo ou
intermitentes, testes semi-estaticos ou testes estdticos (Diamantino ef al., 1998). Nos
primeiros, o meio e o téxico sdo continuamente fornecidos, a uma taxa e concentragéo
constantes, ao organismo-teste. Nos semi-estaticos, o téxico e o meio sdo substituidos
periodicamente. Nos testes estéticos, o téxico é introduzido no meio no inicio do teste,
ndo sendo renovado durante o periodo de duragdo do mesmo, excepto se houver
degradagdo do téxico e, neste caso, deve ser renovado (e.g. testes de toxicidade aguda
com o metilparatidio) (Fernandez-Casalderry ef al. 1995; Guilhermino et al., 1996%). A
concentragéo de efeito néo observado (CENO, concentragio testada mais elevada que
ndo produz efeitos significativamente diferentes dos observados no controlo), a
concentragdo de efeito observado (CEO, concentragio testada mais baixa que produz
uma resposta significativamente diferente da do controlo), a concentragdo que provoca
50% de mortalidade (CLsp), a concentragdo que causou uma inibicdo de 50% na
actividade enzimatica nos ensaios in vitro (Clsp) e a concentrago que causou uma
inibigdo enzimatica de 50% nos ensaios in vivo (CEsp), sdo indices toxicoldgicos ou
pardmetros toxicologicos, através dos quais se expressa a toxicidade e nfo devem ser
confundidos como “pardmetros indicativos de toxicidade” que sdo os critérios de efeito
(e.g. morte, actividade enzimatica) (Guilhermino et al, 1994b; Soares e al., 1994).

A 4gua além de ser o habitat de muitos organismos é também um bom meio de

transporte ¢ do destino final de muitos poluentes. Ainda que a diversidade de
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organismos seja bastante grande, o estado actual de conhecimento da sua ecologia
(Moriarty, F. 1993) permite a escolha de organismos padrdo para utilizagio em
Ecotoxicologia (Khangarot et al., 1987; Nebel ef al., 1996).

Um dos grupos mais utilizados em Ecotoxicologia é o dos crustaceos,
encontrando-se bastante expandidos no meio aquatico e desempenhando fungdes
importantes nas redes alimentares, pois podem funcionar como presas ou predadores

(Koivisto, S. 1995). Adicionalmente, algumas espécies tém importancia econdmica.

1.4. Daphnia magna

1.4.1. Escolha do cladécero Daphnia magna como organismo teste

Os testes de Toxicologia aquitica sio habitualmente realizados com algas,
invertebrados e peixes de sistemas de 4gua doce e marinhos. A espécie Daphnia magna
¢ um dos mais antigos e mais utilizados organismos teste em Ecotoxicologia (Anderson,
1980; Soares, 1987) e o seu uso sistematico foi iniciado por Naumann, ha cerca de seis
décadas (Baudo, 1987). Dentro dos organismos zooplancténicos, o género Daphnia
(Crustacea, Cladocera) ocupa uma posi¢do central nas cadeias troficas dos sistemas
dulgaquicolas (Soares, 1990). As dafnias alimentam-se por filtragdo, principalmente de
algas e bactérias, encontram-se entre os principais consumidores de produtores
primarios (Hebert ef al., 1978) e sdo uma fonte de alimento importante para predadores,
tanto invertebrados como vertebrados (Baudo, 1987).

A sensibilidade ao “stress” cronico (Lee ef al., 1986; Soares et al, 1991), o curto
ciclo de vida, a elevada fecundidade e a facilidade de cultura em laboratério laboratorio
(Adema, 1978), levaram a escolha da Daphnia para ensaios ecotoxicologicos. Para além
disso, a sua facilidade de manuseamento, o tamanho (suficientemente grande para
observagdes a lupa e bastante pequeno para que se possa manter em laboratorio em
grande niimero) e os baixos custos de manutengo sdo caracteristicas importantes para
tal escolha (Guilermino ef al., 2000a).

A reprodugdio partenogénica de Daphnia magna, origina geragSes geneticamente
idénticas, permitindo o isolamento de populagdes com um determinado genotipo
(clones) e reduzindo a variabilidade dos resultados, dado que cada clone tem uma
sensibilidade caracteristica (Baudo, 1987; Soares, 1989; Baird et al., 1991; Barata ef al.,

1998). Porém, as populagdes de Daphnia magna ndo tém um padrio rigido de
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comportamento anual, apresentando alteragdes no seu ciclo reprodutivo que reflecte as

condi¢Ges ambientais nos diversos locais (Soares, 1987).

1.4.2. O ciclo biolégico de Daphnia magna

As espécies do género Daphnia encontram-se em habitats que variam desde
pequenos charcos de dgua até grandes lagos (Hebert et al, 1978; Soares, 1987).
Daphnia magna encontra-se geralmente em pequenos charcos de 4dgua caracterizados
pela instabilidade, pois apresentam flutuagdes imprevisiveis, ndo s6 do alimento
disponivel, mas também no seu regime térmico, da 4gua, nos gases dissolvidos e nas
interacgdes bidticas, que podem ser permanentes ou temporérios (Soares, 1987).

Daphnia magna em condigdes padronizadas de temperatura (20+1°C),
luminosidade (16 horas luz/8 horas escuro) e alimento disponivel reproduz-se por
partenogenese ciclica (Anderson, 1932; Hebert e al., 1978; Zaffagnini, 1987). No seu
ciclo de vida tem uma série de mudas sucessivas (Soares, 1989). Apos cada muda de
carapaca ¢ do endurecimento desta, o individuo aumenta de tamanho mantendo-se
constante até nova muda (Nogueira, 1992), pelo que o crescimento ndo é homogéneo
(Soares, 1989).

Daphnia magna atinge a idade adulta (i.e, apos a produgio da primeira ninhada)
ao fim de 6 a 10 dias, periodo durante o qual muda de carapaca 5 a 6 vezes. Este
cladocero tem um ciclo reprodutivo de 3 em 3 dias, mudando de carapaga aquando da
libertagdo de cada ninhada, produzindo de seguida novo conjunto de ovos que sdo
depositados numa cdmara incubadora (espago entre a parte superior do COrpo € a parte
dorsal da carapaga) (Figura 4), onde se desenvolvem, e de onde os juvenis séo libertados
sendo idénticos a progenitora (Soares, 1989). Em 1978, Hebert e colaboradores
afirmaram que, dependendo do tamanho do progenitor e do alimento absorvido, o

numero de juvenis pode variar entre 1 e 300.
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Figura 4 — Representago esquematica do cladécero Daphnia. 1. Cabega; 2. Antena; 3. Camara
incubadora; 4. Espinho caudal. A distancia do organismo € medida entre os tragos a azul

(adaptado de Peters et al., 1987).

A capacidade partenogénica de Daphnia e a existéncia de dois tipos diferentes
de ovos foi descrita por Lubbock, em 1857, ao verificar a formag&o de ovos
partenogenéticos e de ovos de dorméncia (ephippium) em Daphnia magna, facto que foi
confirmado por outros autores (Zaffagnini, 1987). Em 1978, Hebert ¢ Ward
demonstraram a auséncia de recombinagio genética durante a partenogénese, o que
permite a propagagdo de genotipos idénticos. No entanto, quando as fémeas adultas
estdo sujeitas a condigdes adversas podem produzir machos (Banta ef al. 1939; Hebert
et al., 1978; Zaffagnini, 1987). Usualmente, uma ninhada é constituida por organismos
de um tnico sexo. As ninhadas mistas também podem ocorrer € o periodo critico que
determina a diferenciacdo sexual da-se apos a deposigdo dos ovos na cimara incubadora
(Banta et al., 1939; Hebert et al, 1978). Depois da formagdo de machos, algumas
fémeas produzem ovos haploides que necessitam de ser fertilizados, antes de se
desenvolverem. Sdo apenas produzidos dois ovos sexuais de cada vez, envolvidos por
vérias membranas protectoras conhecidos por ephippium. As ephippia sdo resistentes a
dissecacdio, ao congelamento e as enzimas digestivas. A maioria das ephippia
permanece em diapausa durante um periodo indefinido de tempo até que o

desenvolvimento posterior seja induzido (Hebert et al., 1978; Soares, 1987; Zaffagnini,
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1987). Assim, a reprodugio sexuada ¢é responsavel pela variabilidade genética das

populagdes (Figura 5).

Figura 5 - Ciclo biolégico de Daphnia magna. Em I esté ilustrado o ciclo partenogénico (fase
assexual), através da fémea adulta com ovos (2n), e em II a fase sexual com a fémea contendo
ovos (n) que conjuntamente com os espermatozdides do macho (n) originam ovos (2n)

denominados de ovos de repouso ou ephipias (adaptado e modificado de Bernardi ez al., 1987).

1.4.3. Padronizagio dos sistemas de cultura de Daphnia magna

A padronizagio dos testes ecotoxicolégicos tem sido um dos assuntos de maior
relevancia para os ecotoxicologistas (Soares et al., 1993). Nos ultimos anos tem sido
dedicada grande atengdio e desenvolvidos esforgos de forma a reduzir a variabilidade
existente nos testes ecotoxicologicos (Hayes et al., 1996). Em 1986 foi realizado com o
apoio da Comunidade Europeia (CE), um ensaio de inter-calibragéo laboratorial tendo

como finalidade aferir a consisténcia dos resultados dos ensaios ecotoxicologicos a
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nivel interlaboratorial. Dos 37 laboratérios participantes, apenas 22 obtiveram critérios
validos, sendo os resultados finais de uma enorme variabilidade (Bradley e al. 1993).
Mais tarde, realizaram-se novamente ensaios interlaboratoriais, baseados nos
protocolos da OCDE, tendo-se igualmente registado alguma variabilidade de resultados.
Estes resultados permitiram concluir que existia uma grande necessidade em padronizar
toda a metodologia laboratorial. Em 1995, decorreu novo ensaio interlaboratorial
organizado pela OCDE que testaram e tentaram ultrapassar problemas identificados nos
testes anteriores, do qual resultou o relatorio final do teste de reprodugio com Daphnia
magna (OCDE, 1997). A padronizagio dos sistemas de cultura de Daphnia obedece a
uma série de requisitos que devem ser referenciados e descritos pormenorizadamente,
para que se possam obter pardmetros de ecotoxicidade dos diversos agentes poluentes
comparaveis e fidveis. Os sistemas de cultura de Daphnia em laboratério sio planeados
de forma a garantir um suprimento de juvenis saudaveis ¢ em nimero suficiente para
levar a cabo os testes de toxicidade aguda e cronica, o que € obtido com a manuten¢do
de um processo continuo de cultura. Os principais componentes dos sistema de cultura
sdo os meios e a alimentagdo dos organismos (Baird et al., 1989) (Figura 6). No entanto,
a intensidade luminosa e o fotoperiodo sdo também factores de extrema importincia na
padronizagdo dos sistemas de cultura (Lee ef al., 1986). A variabilidade dos resultados
entre os laboratérios podera ser devida aos vérios tipos de meios utilizados, aos
diferentes tipos de alimentagdo (qualitativa e quantitativa) e aos varios genétipos de

Daphnia magna (Elendt et al., 1990; Bradley et al., 1993).

- Temperatura

Meios de cultura: (20+1°C)
* N‘aturgis Luminosidade
* Sintéticos (16L: 8E)
Alimentag&o:

Clones
* Qualitativa utilizados
* Quantitativa

P5; BI; Ircha

Figura 6 - Representagdo esquematica dos principais componentes do sistema de cultura de

Daphnia (adaptado de Baird et al., 1989).
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1.5. Biomarcadores em Ecotoxicologia

1.5.1. Caracteristicas

O uso de biomarcadores para avaliar os efeitos nocivos da polui¢do tem
aumentado nos ltimos anos e tem sido usado como um instrumento novo e poderoso
para detectar e documentar a exposi¢do e os efeitos da contaminagdo ambiental

(McCarthy ef al., 1990; Fossi et al., 1994; Walker ef al., 2001).

Em Ecotoxicologia, o principal objectivo da avaliagdo dos riscos impostos pela
libertagdo de um quimico no ambiente consiste no estabelecimento da probabilidade de
este causar danos nos organismos vivos (Walker et al, 2001). Para isso, torna-se
necessdrio estimar varios pardmetros, entre os quais, o efeito da exposi¢do dos
organismos ao quimico e a toxicidade destes para o ambiente (Timbrell ef al., 1994;
Walker et al., 2001). Tem-se procurado avaliar as alteragdes bioquimicas, histoquimicas
e fisiologicas nos organismos expostos ¢ ndo expostos, de forma a prever o efeito que
determinado quimico causa nas populagdes. O termo “biomarcador ecotoxicoldgico” foi
adoptado por varios cientistas para se referirem a estas alteragdes (Huggett er al., 1992).
Um biomarcador ecotoxicoldgico ¢ definido como uma variagdio bioquimica, celular,
fisiologica ou comportamental que pode ser medida em amostras de tecido, nos fluidos
corporais ou no corpo de todo o organismo, fornecendo uma medida de exposi¢éo e, por
vezes, de efeito toxico de um ou mais poluentes (Depledge et al., 1993; Fossi et al.,

1997, Peakall, 1994).

A classificagio mais usada para os biomarcadores € a divisdo em
biomarcadores de exposi¢io e biomarcadores de efeito. Os biomarcadores de exposi¢do
indicam a exposi¢io do organismo aos compostos quimicos, mas ndo fornecem
informagdo sobre o grau de efeitos adversos que esta exposi¢do pode causar. Os
biomarcadores de efeito sfo aqueles que demonstram um efeito adverso quantificavel
no organismo resultante dum certo grau de exposi¢do (Mayer et al., 1992; Walker et al,
2001).

Os biomarcadores também se podem classificar em especificos € nao-
especificos. Os biomarcadores indicadores de uma resposta néo-especifica incluem
qualquer pardmetro que seja alterado pela exposigdo a agentes de origem diversa. Os

especificos podem subdividir-se em especificos de um orgéo ou especificos do toxico.
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Os biomarcadores especificos de 6rgdos incluem pardmetros de funcionamento dos
6rgdos como a determinagdo das enzimas ¢ izoenzimas caracteristicas de determinados
6rgdos. No caso das isoenzimas, estas frequentemente dependem da presenga de certas
enzimas que caracteristicamente existem em concentragdes muito elevadas em alguns
6rgios. Estas enzimas aparecem no sangue quando esses érgos sdo danificados e sdo
indicadoras da presenga e da extensdo da lesdo. A lactato desidrogenase (LDH) ¢ um
exemplo dessas enzimas. Os biomarcadores especificos de determinados toxicos
requerem a quantificagfio da actividade de certas enzimas ou biomoléculas num tecido e
sfo indicativas do grau de exposi¢do ou dos possiveis efeitos promovidos por um
composto ou um grupo de compostos relacionados (Guilhermino et al., 1994¢c). Como
exemplo, pode referir-se a inibi¢do da actividade da acetilcolinesterase (AChE) por
compostos  organofosforados e carbamatos(Guilhermino er al, 1998b). Os
biomarcadores especificos tém permitido avaliar a exposi¢do a que estdo sujeitos 0s
organismos terrestres € aquaticos, relativamente aos compostos quimicos, e relacionar

os resultados obtidos no laboratério € no campo (Mayer et al., 1992).

A escolha de um biomarcador apropriado para monitorizar a exposi¢do € oS
efeitos causados por um determinado téxico deve ser objecto de criteriosa selecgdo
(Livingstone, 1985; Versteeg et al., 1988). De acordo com os critérios estabelecidos por
Mayer e colaboradores em 1992, devem ser tidos em conta os seguintes factores face a

um determinado pardmetro:

> deve ser biologicamente significativo, uma vez que s6 € aceitdvel o uso de
biomarcadores relacionados com processos bioldgicos importantes;

» deve permitir estabelecer uma relagdo quantitativa dose/efeito ou tempo/efeito
com vista a avaliagfo da sua magnitude;

» deve ser relativamente facil de medir, uma vez que o recurso a técnicas
dispendiosas e/ou morosas exige pessoal qualificado e materiais sofisticados que
inviabilizam a sua utilizagfo rotineira;

> a sua variabilidade em relagdo a outros factores, como por exemplo factores
naturais (estacdo do ano, temperatura, sexo, etc.) deve ser aceitavel dentro de
determinados limites;

» deve ser suficientemente sensivel, de modo a que seja possivel detectar uma

variagfio significativa do par@metro, sem que seja necessario o uso de doses

letais do téxico testado.
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Os biomarcadores tém a vantagem de apenas quantificarem o efeito devido a
fraccdo biologicamente disponivel do poluente em estudo. Ao serem avaliados
laboratorialmente ou in sifu, no caso em que existem condigdes para as analises serem
efectuadas no proprio local, os biomarcadores podem integrar os efeitos de varios
agentes causadores de “stress” e podem elucidar possiveis mecanismos de acgéo.
Apesar de tudo, a utilidade dos biomarcadores em estudos laboratoriais ndo tem sido
aplicada por rotina na avaliagdo do impacto ambiental de efluentes, fontes de polui¢do €
outros. A relativa facilidade e simplicidade dos métodos quimicos analiticos usados na
quantificagio de contaminantes ambientais, 0 énfase excessivo no desenvolvimento de
biomarcadores e ndo na sua aplicagdo, bem como a dificuldade em estabelecer uma
relagio entre um determinado efeito num biomarcador ¢ uma alteragdo ambiental
especifica parecem ser responsdveis pela pouca utilizagdo dos biomarcadores em
estudos laboratoriais (Mayer et al., 1992).

Apesar das dificuldades, os biomarcadores constituem alternativas vantajosas
relativamente a outros pardmetros. Os biomarcadores podem monitorizar as
consequéncias de certas condigdes adversas, naturais ou n#o, a que o organismo esta
sujeito, mas ndo reflectem todas as consequéncias ao nivel do organismo. Nas
condi¢des naturais, os organismos estdo expostos a uma grande variedade de agentes
fisicos e quimicos causadores de “stress” além de estarem sujeitos a flutuagdes

sazonais que podem, elas proprias, induzirem situagdes de “stress”.

As alteragdes a nivel bioquimico oferecem importantes vantagens para a
utilizagdo de biomarcadores (Stegeman ef al., 1992). Em primeiro lugar, estas alteragdes
sio normalmente as primeiras respostas detectaveis e quantificaveis, pelo que
constituem um sistema de alerta em relagio a possiveis efeitos adversos a nivel
fisiolégico no organismo. Em segundo lugar, a quantificagdo das alteragdes bioquimicas
servem como indicadores tanto de exposicio como de efeito. Como monitores de
exposi¢io, apresentam a vantagem de quantificar somente os poluentes que se
encontram biologicamente disponiveis para o organismo, pelo que apresentam uma
maior relevancia ecoldgica. Como medidas de efeito, os marcadores bioquimicos podem
integrar os efeitos de varios agentes causadores de toxicidade e podem elucidar os

possiveis mecanismos de acgo do(s) toxico(s). As enzimas acetilcolinesterase (AChE)

e glutationa S-transferases (GST) sdo frequentemente utilizadas como biomarcadores. O
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principal objectivo do uso destas enzimas em estudos de biomonitorizagéo da poluigéo
ambiental consiste na detec¢do de respostas sub-letais, a nivel bioquimico, a compostos
toxicos, antes que os efeitos a nivel fisiolégico e populacional se tornem evidentes. A
possibilidade de relacionar os efeitos toxicos a nivel bioquimico com os efeitos a niveis
mais elevados de organizagio, € a ideia de que o tempo de resposta aumenta ao longo da
hierarquia biolégica, fornece a base conceptual para o desenvolvimento de nogéo de

biomarcador (Peakall et al., 1999).

1.5.2. Acetilcolinesterase

As colinesterases (ChE) pertencem a familia de enzimas designada por
esterases, sendo divididas geralmente em dois sub-grupos, a acetilcolinesterase (AChE)
e a butirilcolinesterase (BuChE), de acordo com a sua preferéncia pelos substratos
acetiltiocolina e butiriltiocolina. A acetilcolinesterase (AChE) ¢ a enzima responsével
pela hidrolise da acetiltiocolina (ACh) em colina e 4cido acético (O’Brien, 1967,
Walker ef al., 2001). A butirilcolinesterase, também designada por colinesterase ndo-
especifica ou pseudocolinesterase, ¢ uma enzima pouco especializada ndo sendo ainda
conhecida a sua fungfo fisiologica (Eto, 1974). A acetilcolinesterase desempenha um
papel em sistemas bioldgicos que se reveste de uma enorme importdncia uma vez que
promove o mecanismo de inactivagio da ACh tanto a nivel do sistema nervoso como da
placa neuromuscular (Guyton, 1992). De facto, a fungdo da ACh como
neurotransmissor na jungdo neuromuscular estd descrita para muitos animais, desde
insectos até vertebrados superiores (Walker et al., 2001), sendo reconhecida como o
principal desencadeador da contrac¢dio muscular. Em condigdes fisiolégicas normais, a
acetilcolina € rapidamente hidrolisada por acgfo da acetilcolinesterase, finalizando deste

modo a transmissdo sinaptica mediada por este neurotransmissor.

O conhecimento das consequéncias da inibigdo da enzima AChE foi
aumentando 4 medida que a familia de compostos organofosforados e carbamatos foi
sendo sintetizada laboratorialmente. Para estes compostos, o mecanismo de inibi¢do da
AChE estd directamente ligado & reacgdo que ocorre entre 0S compostos

organofosforados e os grupos hidroxilo (-OH) das cadeias laterais do residuo de serina
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do centro activo desta enzima. A inibigdo da AChE resulta, frequentemente, na morte
por paralisia. Esta inibi¢3o tem sido igualmente estudada com outros agentes quimicos,
como alguns metais pesados (Mayer et al., 1992; Guilhermino et al., 1998) bem como
com agentes surfactantes (Guilhermino et al, 2000b). Tendo em conta a relagdo
quantitativa existente entre a sua actividade e a exposi¢do aos compostos referidos, bem
como a simplicidade do método colorimétrico desenvolvido por Elman e colaboradores
em 1961 para a quantificagdo da AChE, a determinag&o desta enzima tem sido aplicada
em estudos de laboratdrio e de campo (Herbert, et al., 1995/1996), com vertebrados e
invertebrados, para avaliagdo dos efeitos de exposigéo a insecticidas organofosforados e
carbamatos (Weiss, 1958; Guilhermino et al, 1996b) e a outros tdxicos como o

mercurio e paratido (Guilhermino et al., 1998c).

1.5.3. Enzimas antioxidantes

Em condi¢des fisioldgicas normais verifica-se a formagdo continua de espécies
reactivas de oxigénio (Halliwell, 1991). No entanto, as células possuem mecanismos de
defesa antioxidantes capazes de neutralizar e minimizar os potenciais efeitos citotoxicos
das espécies reactivas de oxigénio. Estes mecanismos incluem antioxidantes enddgenos
(glutationa, vitamina A, C e E, acido trico) e enzimas antioxidantes, como a catalase,
superdxido dismutase (SOD), glutationa peroxidase (GPX), glutationa redutase (GR) e
glutationa S-transferase (GST) (Figura 7) cuja actividade pode ser modificada em

situagdes de “stress” oxidativo.
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Figura 7 - Enzimas com ac¢do antioxidantes envolvidas na defesa celular contra espécies

reactivas de oxigénio (adaptado de Reed, 1998).

1.5.3.1. Catalase

A catalase é uma enzima presente essencialmente nos peroxissomas, mas
também no citoplasma, que cataliza a decomposi¢do do H,O, a H,O. A catalase exerce
uma dupla fungdo ao promover uma actividade catalitica que se inicia pela
decomposi¢do do H,O, em H,0O e O, (I) e uma actividade peroxidica ao oxidar os
dadores de H, como o metanol, acido férmico ou fendis, com o consumo de perdxido
(II). A decomposi¢do enzimatica do H,O, obedece a uma reacgdo de 17 ordem, sendo a
sua velocidade sempre proporcional a quantidade de perdxido presente. A actividade da
catalase pode ser monitorizada através da decomposi¢do do perdxido de hidrogénio a

240 nm, de acordo com o método descrito por Aebi (1984).

(1) 2 Hy0, —— 2H,0+ 0,

(I) ROOH+ AH, — % H,0+ ROH + A
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1.5.3.2. Glutationa redutase

A glutationa redutase (GR) € uma enzima essencial na manutengéo da relagdo da
glutationa reduzida e da glutationa oxidada, GSH/GSSG, regenerando a glutationa na

forma reduzida a partir da sua forma oxidada:
GSSG+NADPH+H® ___, 2GSH+NADP’

A actividade da glutationa redutase pode ser monitorizada através da oxidacdo
do NADPH a NADP" a 340 nm, de acordo com o método descrito por Carlberg e
colaboradores (1985). Uma unidade de glutationa redutase ¢ definida como a quantidade
de enzima que catalisa a oxidagfo de 1 umol de NADPH por minuto, nas condi¢des do

ensaio.
1.5.3.3. Glutationa-S-transferase

A glutationa S-transferase estd envolvida no mecanismo de destoxificagdo de
vérios xenobidticos. Nos organismos superiores, a glutationa S-transferase (GST) tem
um papel importante na destoxificagdo de um largo nimero de compostos (Habig et al,
1974; Vermeulen et al., 1996). Nos insectos, a GST apresenta um papel de relevo na
biotransformag¢do de varios insecticidas, incluindo a degradagdo de alguns compostos
organofosforados (Lamoreux 1987). Foi descrito em Lynn e colaboradores em 2000 a
alteragdo da actividade da GST em minhocas, quando expostas a solos com pesticidas.
A glutationa-S-transferase (GST) encontra-se presente no homogeneizado de Daphnia
magna sendo o seu valor médio de 584+99 nmoles/min/mg (utilizando como substrato
conjugado o 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) (LeBlanc et al., 1985; Gerhardsson ef
al,1996). De facto, esta enzima cataliza a conjugagdio de compostos electrofilicos
potencialmente toxicos com a glutationa, resultando normalmente na formagdo de

tioéteres menos toxicos e mais hidrossoliveis (Van Der Aar et al., 1998).
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1.5.3.4. Glutationa peroxidase

A glutationa peroxidase (GPx) apresenta-se em duas principais formas, na forma
independente do selénio e na forma dependente do selénio. Na forma independente de
selénio é capaz de reduzir peréxidos organicos mas ndo o peroxido de hidrogénio (Kaul
et al., 1993). A glutationa peroxidase na forma dependente de selénio cataliza a redugéo
do H,0; com formacgio de GSSG e H,0. Nesta reacgdo, a glutationa serve de substracto
da enzima. (H,0,+2GSH —»2H,0 + GSSG).

Esta enzima encontra-se presente no citoplasma e mitocondria. Uma vez que a
nivel mitocondrial nfo existe catalase, apenas a enzima GPx metaboliza o H;O, Em
condi¢des fisiologicas normais, a GPx parece ser mais importante que a catalase na
eliminago de H,O, (Michiels et al., 1988).

A GPx tem, ainda, a capacidade de reduzir hidroperéxidos organicos (ROOH)
com a produgio de ROH, H20 e GSSG (ROOH + 2GSH —» ROH+H,0+GSSG)
(Flohé et al., 1984a).

1.5.3.5. Superoxido dismutase

A superoxido dismutase (SOD) encontra-se presente em todos os tecidos, sendo
a sua actividade particularmente elevada no figado e rim dos organismos superiores
(Frederiks ef al., 1997). Esta enzima é responsavel pela remogdo de radicais superoxido
com formacdo de peréxido de hidrogénio (20, +2H " — 3 H20:1 0y).

Pode conter diferentes grupos prostéticos metalicos, sendo os mais comuns o

cobre € 0 zinco, presentes na enzima citoplasmatica, € 0 manganés, que esta presente na

enzima mitocondrial (Flohé et al., 1984b; Somam et al., 1997).
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1.5.4. Glutationa reduzida

A glutationa (y-glutamilcisteinilglicina) € o tiol ndo proteico mais importante
nos organismos vivos e encontra-se presente em praticamente todas as células de
mamiferos, onde a sua concentra¢fo intracelular é relativamente alta (entre 0,5 e
10mM), sendo o figado o orgdo mais rico neste tripeptideo (>7mM) dado que € o local
onde ela € sintetizada (Kretzschmar et al., 1990). A conjugacdo dos tdxicos com a
glutationa (GSH) ¢ um processo de biotransformagdo que resulta normalmente na
formagdo de sub-produtos com uma toxicidade menor. Estas enzimas facilitam o ataque
nucleofilico do grupo sulfidrilo da glutationa reduzida (GSH) no centro electrofilico de
um largo espectro de compostos. Em 1984, Dierickx demonstrou que todos os macro-
invertebrados de agua doce que tinham sido objecto de investigagdo apresentavam
actividade da enzima GST. Estudos efectuados no invertebrado Daphnia magna
demonstraram que o sistema enzimdtico que tem como substracto a GSH apresentava
um papel importante na destoxicagdo de poluentes aquaticos. Foi igualmente
demostrado que a enzima directamente envolvida na reacgdo de conjugagdo da GSH € a
glutationa- S-transferase (LeBlanc et al., 1987).

A glutationa pode encontrar-se na forma reduzida (GSH) ou dimerizada
(GSSG: forma oxidada da GSH). Em situagdes normais, a GSSG representa apenas uma
pequena frac¢do da glutationa total (5%). No entanto, em situagdes de “stress”
oxidativo, o quociente GSH/GSSG pode estar diminuido, uma vez que a GSH ¢
consumida com formagdo de GSSG. Por acgdo da enzima glutationa redutase a
glutationa na forma oxidada pode ser reduzida a GSH.

Em virtude da sua reactividade devida ao grupo SH presente no residuo de
cisteina, a GSH tem um papel importante na homeostase celular e na protec¢do contra
varios agressores celulares (DeLeve ef al., 1991). A glutationa pode reagir com espécies
reactivas de oxigénio (ROS), que compreendem radicais livres e formas moleculares de
oxigénio, de dois modos diferentes. Pode actuar como redutor, originando GSSG,
mediante reacgdo catalisada pela glutationa peroxidase, ou pode reagir directamente
com os radicais livres levando a formacgdo do radical glutationa tiilo (GS"). Por sua vez,
o radical tiillo pode dimerizar e formar GSSG novamente. Através da sua acgdo
antioxidante, a GSH apresenta um papel importante na manutengdo do equilibrio
sulfidrilo-dissulfureto proteico e do potencial redox celular:

Proteina-SSG + GSH <« Proteina-SH + GSSG
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Este potencial ¢ essencial para a funcionalidade de certas proteinas,
nomeadamente certas enzimas, como as ATPases dependentes de Ca®* (vitais para a
manuten¢do dos niveis plasmaticos de célcio livre). Esta igualmente envolvida na
regeneracdo do 4cido ascorbico e vitamina E e na inibigdo da peroxidagdo lipidica
(Sciuto, 1997). Por todas estas acg¢des conclui-se que a GSH tem um papel muito
importante na defesa celular e a sua deplecdo pode resultar na exacerbagdo da
toxicidade provocada pelos xenobidticos. £ de grande significado ecotoxicolégico a
monitorizagdo dos seus niveis celulares nomeadamente nos organismos aquaticos

quando se pretende avaliar o impacto ambiental de determinados poluentes.

1.5.5. Peroxidacio lipidica

A peroxidagdo lipidica conduz a destrui¢do das membranas lipidicas (alteragdo
da permeabilidade membranar) e a formagéo de espécies reactivas de oxigénio (ROS) e
outros compostos electrofilicos, como o 4-hidroxinonenal, através de um processo
mediado por radicais livres (Buege ef al., 1978). Na presenga de metais de transigéo,
nomeadamente do ferro e do cobre, pode ocorrer a formagdo de uma espécie oxidante
reactiva (radical hidroxilo-OH") que é resultante de uma situagdo de “stress” oxidativo,
podendo levar a faléncia dos mecanismos de defesa enddgenos (antioxidantes). Estas
espécies oxidantes reactivas sdo capazes de provocar o ataque oxidativo a lipidos
membranares.

O processo de peroxidagéo lipidica inicia-se quando um radical hidroxilo retira
um hidrogénio das duplas ligagdes dos acidos gordos presentes nas membranas
celulares (Figura 8). Este processo é ciclico uma vez que estdo constantemente a
formar-se radicais lipidicos (L). O processo termina quando ha uma condensagdo de
radicais ou a interven¢do de sistemas de defesa antioxidantes enzimaticos e ndo

enzimaticos (Comporti, 1998).
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Figura 8. - Peroxidagdo lipidica. O radical lipidico formado (L) € convertido
sucessivamente a radical peroxilo (LOO') pela entrada de O,, a hiproperéxido (LOOH) e radical

alcoxilo (LOO’) pela reacgio de Fenton. A consequente fragmentagdo da origem a

hidrocarbonetos como o etanol e a aldeidos como o 4-hidroxinonenal e o malonildialdeido

(Comporti, 1998).
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1.6. Metais pesados: uma ameaga para os sistemas biologicos

Muitos compostos inorganicos, especialmente os ides metalicos, desempenham
nos sistemas biologicos fungdes essenciais na manutengdo da homeostase i6nica e na
regulacdio das actividades enziméticas e de outras proteinas com actividade biologica
(Calow, P., 1993; Buikema et al., 1998). Porém, concentra¢des elevadas destes 10es
podem originar efeitos toxicos (Lee ef al., 1973). Este aspecto tem sido objecto de
especial atengdo, nomeadamente no que concerne aos efeitos toxicos dos metais
pesados, que constituem parte dos produtos e dos intermediarios das tecnologias actuais
(Fishbein, L. 1979). Os metais sdo contaminantes néo biodegradaveis (Walker ef al.,
2001).

A implementagio da avaliagio da toxicidade dos ides metalicos tem sido
acompanhada do estudo das suas propriedades (que incluem o raio ionico hidratado €
ndo hidratado, o comportamento do caracter quimico, as constantes de estabilidade, a
especiagdo, os produtos de solubilizagdo, os locais preferenciais de ligagdo, a
interdependéncia competitiva/cooperativa entre ides metalicos, ides nao metais €
moléculas orgénicas) (Calow et al., 1990) e envolve o aperfeigoamento de técnicas mais
sensiveis, precisas e exactas que permitem a separagdo e identificagdo de diferentes
complexos ido-ligando em tecidos e fluidos biolégicos (Gerhardsson et al. 1996). Ha
uma série de variaveis que afectam a biodisponibilidade dos metais e condicionam o
resultado dos ensaios que se destinam a avaliar a sua toxicidade (Ballabtyne er al.,
1993). Por isso é dificil prever a especiagdo e a biodisponibilidade dos metais no meio
ambiente. Por exemplo, o Ferro e o Manganés sdo progressivamente libertados de
sedimentos superficiais poluidos & medida que as condi¢des se vao tornando
progressivamente redutoras. Pelo contrério, o Cadmio, Cobre, Niquel, Chumbo e Zinco
vio sendo libertados em quantidades cada vez maiores 4 medida que as condigdes se
tornam oxidantes, enquanto que a libertagdo do Merctrio e do Crémio ndo sio afectadas
pelo potencial redox dos sedimentos (Merian, E. 1984; Forbes et al, 1994).

O efeito potencial ou real das fontes poluidoras tem de ser avaliado,
considerando os segmentos fundamentais dos meios hidricos, tendo em conta néo so as
caracteristicas fisico-quimicas de efluentes e sistemas receptores mas, também, as
caracteristicas toxicologicas das descargas para os organismos aquaticos e

consequentemente nos organismos terrestres (Hopkin, S.P.1990; Hopkins, S.P. 1993).
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Muitos rios e ribeiros sdo contaminados numa larga extensdo tanto por efluentes
domésticos, como por efluentes industriais. As dguas residuais provenientes da industria
de automoveis figuram entre as mais importantes fontes responsaveis pela contaminagdo
de sistemas de 4gua por metais pesados (Holwerda et al., 1991). A toxicidade de metais
pesados para os organismos aquaticos foi estudada por vérios investigadores € de entre
os organismos dulgaquicolas, os crusticeos sfio os mais sensiveis a este tipo de
poluentes. Na zona do grande Porto, existem vérias industrias que se dedicam a
galvanoplastia ou que trabalham com componentes de automdveis, apresentando por
isso um nivel elevado de metais pesados nas suas aguas residuais (Hrudey, S.E. 1995).
Estes efluentes, apds passagem em estagdes de tratamento de aguas residuais, s@o
lancados em ribeiros, enquanto ndo existe saneamento basico que abranja toda a zona.
Estas 4guas residuais contém elevados niveis de crémio, cobre, niquel, zinco e

aluminio.

1.6.1. Niquel

1.6.1.1. Resumo historico

O termo niquel, tem origem no nome de um génio ando das minas, dado por
desprezo a este metal, pois ndo tinha correspondido ao que dele esperavam os seus
descobridores. E provavel que no principio da Idade do Ferro os antigos se servissem de
massas meteoricas encontradas ao acaso que lhes forneciam um metal que podia ser
imediatamente forjado. O ferro metedrico contém 3 a 20% de niquel. O niquel também
foi utilizado em ligas de metal branco antes da era de Cristo. O “cobre branco”
proveniente das minas de Yunnan, no Sul da China, serviu durante séculos para o
fabrico de diversos objectos importados para a Europa durante o século XVIII (IPCS,
1991).

Em 1820, Berthier isolou o niquel como metal puro. Foi entre 1863 e 1867 que o
engenheiro de minas Garnier descobriu na Nova Caleddnia, a existéncia de depdsitos
ricos em niquel. Trouxe para a Europa, em 1867, amostras deste mineral. Em 1874, em
consequéncia de um relatério de outro engenheiro de minas, Heurteau, aumentou o
interesse por este mineral, tendo sido criada em 1880 uma sociedade denominada “O
Niquel”, e a Nova Caledonia depressa se tornou a primeira regiio do mundo

exportadora de minerais e fundi¢Ges niqueliferas. Em 1889 apareceu o niquel do
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Canad4, que veio fazer grande concorréncia aos minerais da Nova Caledénia, passando
a ser o principal pais produtor (IPCS, 1991; Lauwerys, 1993).

Embora o carbonilo de niquel tenha sido sempre reconhecido como um
composto altamente toxico (Sunderman, 1989; Zhicheng, 1994), o sulfato de niquel era
recomendado como um agente medicinal para o tratamento epilepsia, enxaqueca €
nevralgias no inicio do século XX, tendo sido abandonado nos anos 30. No entanto,
estudos dessa época sugeriam que o niquel era um elemento essencial no metabolismo
dos animais. A forma do cloreto de niquel tem sido empregue no tratamento de

anemias, leucorreia e amenorreia (Barceloux, 1999).
1.6.1.2. Caracteristicas fisico-quimicas

Trata-se de um elemento metalico pertencente ao grupo VIIIb da tabela
periédica. E um metal de cor branca argéntea a cinzenta, brilhante, de simbolo Ni;
numero atémico: 28; densidade: 8,57-8,89; ponto de fusfo: 1452°C; ponto de ebuligdo:
2340°C. A forma ionica predominante ¢ a do niquel (II). Resiste bem aos agentes
atmosféricos e € dificilmente solivel no 4cido cloridrico ou sulfirico. O 4cido nitrico
diluido ataca-o energicamente. E resistente aos alcalis causticos (NaOH e KOH), o que
justifica 0 seu emprego em material de laboratério (IPCS, 1991). Os sais de niquel mais
importantes sdo o cloreto (NiCl,.6H,0), o sulfato (NiSO4.7H,O) e o nitrato
(NiNO;.6H,0). A maior parte dos sais de niquel sfo soluveis na agua, com excepgdo do
sulfureto (NiS) (baixa solubilidade), fosfato (NiPO4) e do carbonato (NiCOs). Os
hidréxidos sdo dificilmente soliveis. As soluges dos sais de niquel e os préprios sais
hidratados sdo, em geral, verdes. Os sais anidros s@o geralmente amarelos. O carbonilo
de niquel Ni(CO)s é um liquido incolor e volatil que se decompde a temperaturas |
superiores a 50°C, libertando fumos irritantes, mondxido de carbono e niquel. Nos
sistemas biologicos, o niquel dissolvido pode formar compostos complexos com

diversos ligandos bem como ligar-se a materiais orgdnicos (Barceloux, 1999).

1.6.1.3. Distribui¢io do niquel na natureza

O niquel esta largamente distribuido na natureza, constituindo cerca de 8,5%

da composi¢do do nicleo terrestre (IPCS, 1991). Os minérios mais abundantes sdo os
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6xidos e os sulfuretos de niquel. O minério de niquel estd associado com outros metais,
como o cobalto, cobre, ouro, mercirio e platina.

O niquel aparece no estado nativo nos meteoritos e encontra-se correntemente
ligado ao ferro em rochas eruptivas basicas sob a forma de pirite magnética,
principalmente em Sudbury (Canadd), que fornece 80 a 90% da produgdo mundial
(Heinrichs, 1980; Barceloux, 1999).

O niquel é o vigésimo quarto elemento mais abundante na crosta terrestre,
compreendendo cerca de 3% da composi¢éo da terra, numa média de 50 mg Ni/Kg. A
concentracdo de niquel no solo varia de 5 a 500 mg Ni/Kg até 24000 a 53000 mg Ni/Kg
em solos situados perto de refinarias de metais. Os solos agricolas contém cerca de3a
1000 mg Ni/Kg de solo. Em funggo do tipo de solo (Power er al., 1992), 0 niquel pode
apresentar uma grande mobilidade dentro do perfil edafico até atingir as aguas
subterrineas, ¢ posteriormente os rios ¢ lagos. Os agentes fisicos e quimicos, por
exemplo, a erosdo, a precipitagfo, a pluviosidade, distribuem constantemente niquel
pelo solo, pela 4gua e pela atmosfera. Dependendo do tipo de solo e do seu pH o niquel
¢ altamente mével no solo (pH>6.7) A maior parte do niquel existe sob a forma
insoluvel, enquanto que a maioria dos componentes de niquel sdo relativamente
soltveis. Consequentemente, as chuvas 4cidas tendem a aumentar a mobilizagdo do
niquel no solo, reduzindo o pH do solo (Barceloux, 1999).

As plantas terrestres absorvem-no principalmente através das raizes (Munch, D.
1992). A quantidade absorvida depende de varios pardmetros geoquimicos e fisicos,
nomeadamente o tipo de solo, o seu pH, teor em humidade, teor em matéria orgénica € a
concentragdo de niquel extraivel (Babich, 1982a; Coker 1993). Um caso estudado de
acumulagio de niquel, em algumas espécies de plantas, denominadas de
hiperacumuladoras, mostrou que estas eram capazes de crescer em solos Sinuosos,
relativamente pouco férteis, e onde se encontraram concentragdes de niquel superiores a
1 mg/Kg de peso seco (Crossmann, 1988).

Na 4gua natural, as concentragdes variam consoante se trata de agua doce (2 e
10pg/L) ou de agua de mar (0,2 a 0,7pg/L) (Roesijadi ef al,, 1989). As concentragdes
atmosféricas de niquel em zonas remotas séo da ordem de 0,1 a 3 ng/m’( Barceloux,
1999).

A forma divalente de niquel é a predominante no meio hidrico, mas outras
formas podem estar presentes dependendo do pH e da ocorréncia de matérias orgénicas

e inorganicas. Nos rios, o niquel ¢ transportado principalmente como revestimento de
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particulas e ligado a matéria orgénica, sob a forma de precipitado (Phillips, D.J.H.
1993). Nos lagos, o seu transporte ¢ feito na forma ionica ligado a matéria organica. As
particulas de argila também podem adsorver niquel, passando para o bidta por ingestdo
ou absorcdo. Este processo de adsor¢do pode inverter-se, levando a libertagdo do niquel
do sedimento. Os rios e ribeiros transportam uma parte para o mar. Estima-se que a
chegada do niquel ao mar através de aguas fluviais seja de cerca de 135x107 Kg/ano
(Phillips, D.J.H. 1990; IPCS, 1991).

Nas 4guas para consumo humano, as concentragdes variam entre 3 a7 ugNi/L
podendo chegar aos 35 pg/L. A 4gua aquecida em materiais cuja composigdo tenha

niquel pode conter concentragdes de 1 a 1,5 mg/L (Nielsen et al.1999).

1.6.1.4. Utilizacdo de niquel para fins industriais

O niquel ¢ o metal mais puro que pode ser obtido industrialmente. Pelo processo
de Mond (dissociagdo do carbonilo de niquel, Ni(CO)4) e por electrélise, obtém-se
industrialmente niquel com pureza igual a 99,85 a 99,95% (Mond, 1890; Barceloux,
1999).

A maior parte do niquel obtido destina-se a produgdo de ago inoxidavel e de
outras ligas muito resistentes & corrosdo e & temperatura. As ligas de niquel ¢ a
niquelagem utilizam-se muito na industria automével, maquinaria industrial,
armamento, ferramentas, equipamento eléctrico, utensilios domésticos e no fabrico de
moedas. Também se utilizam compostos de niquel como catalizadores, nas baterias e
como pigmentos. Em 1985, a produgdo mineira mundial de niquel foi de cerca de 67

milhdes de Kg (Barceloux, 1999).

1.6.1.5. Contaminac¢io ambiental

A introdugfio de niquel no meio ambiente, é feita a partir de fontes naturais e de
origem humana (Hughes ef al., 1995), circulando pelos varios compartimentos mediante
processos fisicos, quimicos e biolégicos (Lauwerys, 1993).

Na atmosfera o niquel existe principalmente na forma de aerossdis, sendo a sua

concentragdo relativamente baixa, na ordem dos 6 a 20 ng Ni/m’ , tornando-se mais
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elevada, cerca de 150ng Ni/m® aquando de contaminagdio antropogénica. Exemplos
destas fontes incluem as metalurgias de ferro e aluminio, fontes de combustdo ou
incineracgo de residuos, entre outras ( Henry ef al., 1982; Barceloux, 1999).

A combustio de déleos naturais contribui grandemente para a contaminagdo do
ar, onde a forma predominante é o sulfato de niquel (Krishnan, 1982). O ambiente
préximo destas fontes encontra-se contaminado por pequenas quantidades de oxido de
niquel e complexos de 6xido de ferro assim como niquel metalico e sub-sulfureto de
niquel. O carbonilo de niquel é instavel no ar e decompde-se em 6xido de niquel
(Barceloux, 1999).

O transporte e a distribuigdo das particulas de niquel aos diferentes
compartimentos do meio ambiente ou entre eles depende de certa forma do tamanho das
particulas e das condigdes meteoroldgicas. A distribuigdo por tamanhos das particulas
depende principalmente das fontes de emissdo. De uma forma geral, as particulas
provenientes de fontes antropogénicas sdo mais pequenas relativamente as fontes
naturais (Barceloux, 1999).

Por eliminacfio a partir da atmosfera, o niquel entra na hidrosfera, através das
escorréncias superficiais, das descargas dos residuos industriais € municipais, como
também por acgo da erosdo natural dos solos e das rochas (Barceloux, 1999).

A quantidade total de niquel das 4guas varia consoante as zonas. Um estudo de
dguas de superficie nos EUA, indicou que a gama de concentragdes varia desde 5 pg
Ni/L no sul do Nevada até 600 pg Ni/L no rio Ohio Basin (IPCS, 1991).

O niquel proveniente dos diferentes processos industriais e de outras fontes, vai
dar origem a 4guas residuais. Os efluentes resultantes do tratamento prévio das ETAR’s,
eliminam-se mediante a injecgdo em pogos profundos, drenado para os oceanos,
tratamento de solos e incineragdo (Hrudey, 1985; Crossmann, 1988). Os efluentes das
estagdes de tratamento de aguas residuais contém, segundo os dados disponiveis, cerca
de 0,2 mg de niquel/L. Os valores estipulados pelo decreto vigente, Dec-Lei n® 236/98
de 1 de Agosto, determina para o niquel valores maximos admissiveis de 2,0 mg Ni/L.

As principais fontes de emissdo de niquel para a atmosfera sdo a combustéo de
carvdio e petrdleo para a obtengdo de calor e energia, a incineragdo de residuos e lamas,
a extrac¢do mineira e a produgio primaria de niquel, o fabrico de ago, a galvanoplastia e
outras fontes, como a produgfo de cimento (Hartenstein, 1981; Hobbs, 1986). No ar

contaminado predominam as formas do sulfato, os 6xidos (Brien et al., 1996) e os
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sulfuretos de niquel, e em menor quantidade o niquel metélico (Kowalczyk, 1982; Hoff,

1986).

1.6.1.6. Exposicao e toxicidade do niquel no Homem

Em situa¢des normais de exposi¢do humana a valores habituais presentes na
atmosfera, que oscilam entre 5 e 35 ng/m3 em zonas rurais e urbanas, a inalagdo deste
elemento ¢é de 0,1-0,7 ug/dia (Uthus, 1996b; EPA, 1990).

A sua concentra¢do nos alimentos encontra-se abaixo de 0,5 mg/Kg de peso
fresco. A ingestdo diaria de niquel varia bastante consoante os habitos alimentares,
podendo oscilar entre 100 e 800 pg/dia (Nielsen, 1984). A ingestdo média de niquel na
dieta &, na maioria dos paises, de 100 a 300 pg/dia (Clement, 1980). Os utensilios de
cozinha libertam niquel (Kuligowski er al., 1992), contribuindo também para a sua
ingestdo (Dabeka, 1995). Os fumadores que consomem cerca de 40 cigarros diarios
podem absorver através dos pulmdes 2 a 23 pgNi/dia.

A exposi¢do cutdnea no meio ambiente é importante, pois induz ¢ mantém a
hipersensibilidade por contacto cutaneo (e.g. joalharia, moedas, clips) (Linden, C. 1992;
Nielsen, 1993). Pode também existir exposi¢do iatrogénica ao niquel devido a
implantes, proteses com materiais que contém niquel, didlises e a meios de contraste
radiografico (Webster, 1980; Barceloux, 1999). Estima-se que a absor¢do média de
niquel por via intravenosa a partir dos fluidos de dialise ¢ de 100 pg por tratamento
(Nielsen, 1993). Existem milhares de trabalhadores que estdo constantemente expostos
a ambientes com elevadas concentragdes de niquel, nomeadamente nas operagdes de
soldadura, niquelagem e polimento, extracgdo de minério, fundigdes e outras industrias
metalurgicas (Barceloux, 1999).

Assim, o0 homem e os animais podem absorver niquel por inalagdo, por ingestdo
ou por via cutdnea (Warner, J.S. 1994; Tjalve et al, 1994). A absor¢do respiratoria,
seguida de assimilagfio gastrointestinal secundaria de niquel (na forma solavel e
insoluvel), é a principal via de penetragdo durante a exposigdo nos locais de trabalho
(Lauwerys, 1993). As condigdes de trabalho deficientes, bem como reduzida higiene
pessoal (Cox et al., 1991), podem contribuir para a exposi¢do gastrointestinal. A
absorcdo percutinea € relativamente insignificante, sendo mais importante nas situagdes

de hipersensibilidade por contacto. A absorgdo esta relacionada com a solubilidade do
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composto, seguindo a seguinte ordem: carbonilo de niquel>compostos soluveis de
niquel>compostos de niquel insoliveis (Barceloux, 1999; Haber, 2000).

Relativamente aos efeitos no ser humano, o carbonilo de niquel é o composto do
metal que apresenta uma toxicidade mais acentuada. Entre os efeitos de intoxicagdo
aguda que causa, estio sintomas como cefaleias, nduseas, vomitos, irritabilidade,
seguidos de transtornos pulmonares analogos aos produzidos por uma pneumonia virica.
Entre as lesdes patologicas pulmonares figuram hemorragias, edema e desorganizagéo
celular. Também sdo afectados o figado, os rins, as cdpsulas suprarenais, o bago € o
cérebro. Houve casos de intoxicagBes em pacientes submetidos a didlise devido a
contaminacdo pelo niquel e em galvanizadores que acidentalmente ingeriram &agua
contaminada por sulfato e cloreto de niquel. Foram descritos casos de efeitos cronicos,
como rinites, sinusites, perfuragdo do septo nasal e asma, entre trabalhadores das
industrias de niquelagem (Doll et al., 1977). Foram descritos casos de efeitos
nefrotoxicos, como edema renal com hipertermia e degenérac;éo parenquimatosa, em
casos de exposi¢do industrial acidental ao carbonilo de niquel (Barceloux, 1999).

O dietilditiocarbamato de sddio € utilizado na clinica para quelatar o niquel apos
exposi¢do ao carbonilo de niquel (Tjalve, 1984; Sunderman, 1988, Sunderman, 1992).
O niquel e compostos de niquel sdo conhecidos como cancerigenos (Aller, 1997).
Contudo, a identidade do composto de niquel ou compostos que aumentam o risco de
cancro continua por clarificar. Presentemente, ha poucos dados de epidemiologia para
indicar que a exposi¢do ao niquel metalico aumenta o risco de cancro ou que a
exposi¢do a formas cancerigenas de niquel cause cancro do pulmédo e na cavidade nasal
(Pang et.al., 1993; Barceloux, 1999).

Embora estudos em animais associem a falta de niquel a limitagGes de
crescimento (Uthus ef al., 1996b), diminuigdo da taxa de reprodugéo e alteragdo dos
niveis de lipidos e glucose séricos, ainda nfo foi claramente definido um estado de

insuficiéncia no homem (Grandjean, 1988; Dunnick, 1995).
1.6.1.7. Ecotoxicidade do niquel

A toxicidade do niquel para invertebrados aquaticos varia consideravelmente de
acordo com as espécies e factores abidticos (Calleja et al., 1992; Cairnes et al., 1998).
Os compostos de niquel libertados através de efluentes contaminados podem atingir

concentracdes na agua susceptiveis de provocar efeitos nefastos nos organismos,
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podendo promover alteragdes a nivel da cadeia trofica e consequentemente levar a
impactos negativos no meio ambiente (Wren ef al., 1991).

O efeito do niquel nos seres vivos do meio ambiente, pode ser avaliado sob
vérios prismas (Jenkins, D.W. 1990b; Wong, C.K. 1993). Nos microorganismos
(Codina et al., 1995), nomeadamente nos actinomicetos, fungos, eubactérias marinhas
(Florence ef al., 1994) e de agua doce o crescimento € inibido a concentragdes de niquel
de 1 a 5 mgNi/L, enquanto que nos fungos filamentosos essa concentra¢do variade 5 a
1000mgNi/L (Babich er al., 1982a; Babich ef al., 1982b). Nas algas, ndo foi observado
crescimento a concentragdes de 0,05 a 5 mg Ni/L (Fisher, 1996).

Para espécies do género Daphnia foi encontrado uma concentragao letal a 50%
(CLsg) de 0,5mgNi/L as 96 horas, enquanto que no caso de moluscos, o valor de CLsg
foi de 0,2mgNi/L as 96 horas, em duas espécies de gastrpodes de agua doce € de
110mgNi/L em bivalves (Cowgill, 1976; Lazareva, 1985, Phillips, 1985). A toxicidade
do niquel para o cladécero Daphnia magna, foi também avaliada por Khangarot e
colaboradores em (1989) (Biesinger et al., 1972; Kszos et al., 1991).

Em peixes, os valores encontrados para a CLsp apés uma exposi¢do de 96 horas
situaram-se entre 4 e 20mgNi/L, podendo ser mais elevada em certas espécies
(Khangarot, et al., 1987). Estudos de toxicidade cronica efectuada em peixes a nivel do
seu desenvolvimento demonstraram que para a truta arco-iris havia altera¢des mesmo
em concentragdes muito baixas, na ordem dos 0,05mgNi/L (Barceloux, 1999).

Niveis de niquel superiores a 50 mg/Kg de peso seco sdo toxicos para a maioria
das plantas. Observaram-se casos de acumulagdo e efeitos toxicos em hortalicas
cultivadas em solos tratados com lamas residuais e na proximidade de fontes de emisséo
deste metal (Tyler, G. 1990). Foi observado que, do ponto de vista de toxicidade, o
cobre tem um efeito sinérgico com o niquel, enquanto que o calcio reduz a sua
toxicidade (Hutchinson, 1975; Barceloux, 1999).

Existem poucos dados sobre os efeitos do niquel em animais terrestres
(Fargosava, A. 1997). A minhoca parece ser relativamente insensivel a este metal. Em
meios ricos em microrganismos e matéria organica, o niquel fica menos disponivel para
as minhocas. Foi demonstrado que a exposi¢do por um longo periodo & inalagfo do
niquel metélico, 6xido de niquel ou subsulfureto de niquel provocava lesGes nas
mucosas e uma reac¢do inflamatoria no tracto respiratério de ratos, ratazanas e cobaias
(Stanlg, 1996). Em ratos expostos a inalag@o de aerossois de cloreto de niquel ou 6xido

de niquel observou-se hiperplasia epitelial (Festing, M.F.W. 1994; Uthus, 1996a).
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1.6.1.8. Bioacumula¢io do niquel em organismos aquaticos

Watras e colaboradores em 1985, estudaram a acumulagdo do niquel em dois
niveis de uma cadeia alimentar aqudtica simples, utilizando as espécies Scenedesmus
obliquos € Daphnia magna. A alga acumulou niquel de 30 a 300 vezes superior a
concentragio existente no meio ambiente (Watras et al, 1985). No caso de Daphnia, os
valores de concentragio foram da ordem de 2 a 12 vezes superiores (Lazareda, 1985;
Bodar et al, 1988). Verificou-se haver diferengas em termos de acumulagéo,
dependente do meio de cultura ter apenas niquel e do meio de cultura ser suplementado
com algas que tinham sido previamente expostas ao niquel (Jenkins, W.D. 1980a). Isto
indica que o fendmeno de acumulagdo se torna mais evidente quando hé ingestdo de
algas (IPCS, 1991).

Estes resultados confirmam estudos efectuados por Hall em 1982, que descrevia
a acumulacdo do niquel em Daphnia magna como resultado do somatdrio de cinco
processos, nomeadamente, adsor¢do e desadsor¢dio da superficie dos tecidos e do
organismo, absorg¢do, retengdo ou armazenagem e excregdo (Hall, 1982; Hansen, 1983).

Estudos efectuados em peixes permitiram verificar que nestes organismos €
diminuta a capacidade de acumulagio deste metal (Dallinger, 1985). Verificou-se que a
concentragdo de niquel em peixes de aguas ndo contaminadas oscilam entre 0,02 e
2mg/Kg, podendo apresentar valores dez vezes superiores em organismos procedentes

de aguas contaminadas.

1.6.1.9. Biomagnifica¢io do niquel em organismos aquaticos

Parece ndo ocorrer biomagnificagdo do niquel ao longo da cadeia alimentar, pelo
menos em ecossistemas aquaticos. Hutchinson e colaboradores em 1975, aquando dos
seus estudos relativos ao elemento niquel em sistemas aquaticos, encontraram um factor
de concentragdo elevado nos produtores e um factor diminuto nos niveis tréficos mais
elevados. Numa cadeia alimentar pequena, constituido basicamente por uma alga
(Scenedesmus obliquos) e por uma espécie de zooplancton (Daphnia magna) ndo houve
biomagnificagdo (Watras et al. 1985). Pelo facto da concentragdo do niquel nos
ecossistemas aquaticos diminuir & medida que o nivel da cadeia alimentar aumenta,

podemos afirmar que ndo ocorre biomagnifica¢do (Barceloux, 1999).
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2.1. Material Biolégico: crustaceo cladocero Daphnia magna

2.1.1. Cultura de Daphnia magna

As culturas de Daphnia magna foram mantidas em sala com temperatura e
fotoperiodos controlados (20 + 1°C; 16h luz: 8h escuro). Os ensaios biologicos foram
sempre realizados nestas condigdes.

O meio de cultura utilizado foi 4gua dura ASTM (ASTM, 1980) (adiante
referido apenas como ASTM), enriquecida com o extracto de algas “Marinure 25”
(fornecido pela Pann Brittanica Industries, Ltd, Waltham, Abbey, U.K.). Foi utilizado o
meio ASTM, porque, quando lhe ¢ adicionado um aditivo organico, permite um bom
desenvolvimento das culturas, sendo também considerado um bom meio de teste
(Guilhermino et al., 1997), tendo sido utilizado por diversos autores (Glazier, 1992;
Allen et al., 1995).

O meio ASTM (tabela 2) utilizado no decorrer deste estudo foi preparado a
partir de solugdes em 4gua destilada (condutividade < 10pS/cm) dos compostos
NaHCO; (19,2g/L), MgS0,.7H,0 (12g/L), KC1(0,8g/L) e CaS04.2H,0 (0,6¢/L). Para
cada 20 litros de ASTM foram utilizados 200 mL das solugdes de NaHCOs;,
MgS0,.7H,0, KCl e quatro litros da solugéo de CaS0O4.2H,0, sendo o restante volume
completado com 4gua destilada. Todos os compostos usados eram de grau de pureza pro

analise (p.a.).

Tabela 2 — Composigdo quimica, pH e dureza do meio ASTM (adaptado de ASTM,
1980)

Composi¢éo Quantidade /L de solugdo
NaHCO; 192 mg/L.
MgS0,.7H,0 120 mg/L

KCl 8 mg/L
CaS04.2H,0 120 mg/L

pH: 7.5-8.1

Dureza: 160-180 mg/L de CaCOs
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As trés primeiras solugdes foram preparadas com antecedéncia e conservadas no
frio (4°C), durante um periodo méaximo de 1 més. A solugdo de CaS04.2H,0 foi
preparada imediatamente antes de ser utilizada.

A solugdo de extracto de algas usada para enriquecer o meio ASTM foi obtida
por dilui¢io do extracto de algas em agua destilada. A concentragio da solugdo de
extracto de algas foi ajustada de modo a que a absorvéncia, a 400 nm, de uma amostra
diluida (propor¢do de 1:10) se situasse entre 0,6 e 0,64. A solu¢do de extracto foi
conservada a +4°C até a sua utilizagio. Na tabela 3, estd indicada a composi¢do do

aditivo organico “Marinure 25” que é um extracto de alga denominada Ascophyllum

nodosum.

Tabela 3 - Composigio média do aditivo “Marinure 25” pulverizado (retirado de Pann

Brittanica Industries, Ltd) (adaptado de Soares, 1989).

Quantidade em percentagem Quantidade por L de solugdo
Matéria seca 92-95% | Aluminio 5.0 mg/L
Matéria orgénica 50-55 % Boro 82 mg/L
Matéria inorganica 40-45 % Cobalto 1.6 mg/L
Azoto 1.40 % Cobre 5.0 mg/L
Fosforo 0.05 % Ferro 3000 mg/L
Potéssio 25% lodo 1800 mg/L
Calcio 1.2 % Manganésio 12.0 mg/L
Magnésio 0.8% Niquel 5.0 mg/L
Enxofre 3.7% Vanadio 0.7 mg/L
Cloro 4.0 % Zinco 100.0 mg/L

Citoquininas e outras

hormonas de crescimento

160-260 mg/L

As culturas de Daphnia magna, foram mantidas ao longo do ano, durante o
periodo de estudo, em recipientes de vidro, semi-tapados de modo a permitir a
circulago de ar, em 800 mL de meio ASTM suplementado com vitaminas e 6 mL/L de

extracto de algas. Foi adicionado diariamente uma suspenso de Chlorella vulgaris, de
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concentragdo conhecida de modo a fornecer uma ragdo de alimento constante (3x105
células /mL/dafnia). O meio foi renovado 3 vezes por semana, em dias alternados. Em
cada recipiente foi mantido um numero maximo de 10 fémeas em reprodugdo ou 10 a
12 juvenis (inicialmente foram colocadas 20 juvenis nos recipientes de 800 mL e apos
se observarem os primeiros ovos no marsipio, aproximadamente ao fim de 5 dias, o
grupo foi reduzido para 10 animais, a fim de diminuir a competigdo entre os organismos
pelos recursos disponiveis). As fémeas foram mantidas at¢ a produgdo da terceira €
quinta ninhada, altura em que foi iniciada uma nova cultura. Os juvenis provenientes da
terceira até a quinta ninhada, com menos de 24 horas, foram utilizados nos testes de
toxicidade. Deste modo, foram sempre mantidas duas culturas em simultineo, uma de
juvenis em crescimento e outra de fémeas em reprodugdo. No caso de ocorrer a
producio de machos ou de ovos de repouso, a cultura era interrompida, sendo
substituida logo que possivel. A alimentagdo foi constituida por uma ra¢do de C.
vulgaris (3x10° células /mL/dafnia equivalente a 0.885-1.5 ug C/mL/dafnia) fornecida a
intervalos de 48 horas. Na figura 9 seguinte estd representado esquematicamente o

procedimento seguido.

Juvenis de cultura de reserva > Daphnia made » Daphnia mie >

o /

12 ninhada abandonada 2% ninhada abandonada 32 ninhada animais

experimentais (idade <24 horas)

Figura 9 — Esquema utilizado de renovagdo de culturas de D. magna.
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2.1.2. Chlorella vulgaris como fonte de alimento para Daphnia magna

Como ja foi referido, as culturas de Daphnia magna foram alimentadas com
Clorella vulgaris cultivada em laboratorio. Esta alga verde, por permitir um bom
desenvolvimento de Daphnia magna e ser de cultivo relativamente simples em
Jaboratério, tem sido uma das fontes de alimento mais utilizadas na Europa sendo uma
das espécies recomendadas nas normas da OCDE (OCDE, 1997). A cultura desta alga é
realizada em condi¢bes assépticas. O meio de cultura utilizado foi o “Woods Hole
MBL” (referido adiante apenas como MBL) (Stein, 1973) (tabela 4). Apos a preparag@o
do meio de cultura, este foi submetido a um processo de esterilizagéo por calor hiimido
antes da adicdo de vitaminas. Estas foram adicionadas em condi¢des assépticas. As
solugdes foram preparadas com antecedéncia, sendo conservadas a +4°C por um periodo
inferior a 1 més, com excepgdo da solugdo de vitaminas que ap6s divididas em aliquotas
de 1mL foram congeladas a -25°C. Este meio foi preparado pela adi¢do sucessiva das
solucdes de macronutrientes, de micronutrientes, de vitaminas e do tamp&o Tris ao
volume pretendido de 4gua ultrapura. Todas as diluigdes foram efectuadas com agua
ultrapura de condutividade igual ou inferior a 10 uS/cm sendo os reagentes utilizados de
grau analitico. Para evitar contaminag¢des, quer no material quer no meio de cultura
(antes da adi¢fio das vitaminas), estes foram autoclavados a 120°C, durante 1 hora, antes
da sua utilizagdo. As culturas foram manuseadas em condi¢es assépticas.

As culturas foram inoculadas com 20 mL de uma cultura de algas pré-existente
em 3 litros de MBL, tendo sido submetidas a arejamento continuo fazendo borbulhar ar
previamente filtrado (filtro de 0,2 pm) no seu interior por intermédio de um borbulhador
de ar inserido no meio de cultura, ligado a uma bomba de ar. Foram mantidas a 2512°C,
com um fotoperiodo de 24 horas de luz e uma intensidade luminosa de

aproximadamente 2000 lux.
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Tabela 4 - Composigio do meio de cultura de Chlorella vulgaris MBL (pH=7,2) (adaptado de
Soares, 1989)

Quantidade / 1000 mL de solugdo
MACRONUTRIENTES MICRONUTRIENTES
Ca CL .2H,0 36,76 g/L. Na2 EDTA 4,86 g/LL
MgS0,.7H,0 36,97 g/L FeCl;.6H,O 3,15 g/L
NaHCO; 12,60 g/L CuS0,4.5H,0 0,01 g/lL
K,HPO, 8,71 g/L ZnS0,.7H,0 0,022 g/
NaNO; 85,01 g/LL CoCl,.6H,0 0,01 g/L
Na Si0;.9H,0 28,42 g/L MnCl,.4H,O 0,18g/L
Na MoO 2H,0 0,006 g/L
VITAMINAS TRIS
Tiamina. HCI 0,1 mg/L Hidroximetil- 250g/L
Biotina 0,5 ug/L aminometano
Cianocobalamina 0,5ug/L Nota:
Ajustar o pH da solugdo Tris a 7,2, adicionando HCI.

Ao fim de dois a trés dias aproximadamente, apds se atingir a fase de
crescimento exponencial das culturas, retiraram-se do recipiente a suspensdo de algas,
preparando o alimento para Daphnia magna. As algas foram centrifugadas durante 5
minutos a 3500 rpm (2041 g). O sobrenadante foi rejeitado e o sedimento de algas foi
ressuspenso em meio ASTM. A absorvdncia da solucdo de algas foi lida, a um
comprimento de onda de 440 nm (Espectofotometro Jenway 6100), a partir de uma
dilui¢do de 0.5 mL do concentrado de algas para 4.5 mL de meio ASTM (i.e, diluigéo
de 1:10). As solugdes de algas com uma absorvancia entre 0,3 e 0,8, foram armazenadas
a 4°C por um periodo néo superior a 8 dias. A quantidade de alimento administrado aos
organismos foi de volume varidvel, consoante a absorvéncia registada, de modo a
manter constante o numero de células disponivel (previamente estabelecido em 3x10°
células /mL/dafnia) e a ragdo diaria de carbono. O alimento foi conservado a 4°C e
utilizado durante um periodo maximo de trés dias. O alimento preparado em excesso foi
congelado a —25°C. Sempre que possivel foi utilizado alimento fresco. No entanto,
quando as culturas de C. vulgaris ndo se encontravam em boas condigdes, era fornecido
alimento congelado, aceite como um bom substituto do alimento fresco (Cox et al,

1992).
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2.2. Substéincias e solucdes teste utilizadas

No estudo de ecotoxicidade foram utilizadas amostras de efluente, de uma
matriz simuladora e de sais soluveis de niquel, conforme se descreve de seguida.

O efluente de uma industria de componentes de automéveis, foi recothido antes
e ap6s a Estagio de Pré-Tratamento de Aguas Residuais Industriais (EPTARI) sendo
posteriormente descarregado no meio receptor (ribeiro) na zona industrial de Oliveira de
Azeméis. As recolhas foram efectuadas em Janeiro de 1999 e Outubro de 1999. Os
procedimentos de recolha das amostras seguiu as normas ISO 5667/3, tendo sido
efectuada uma recolha do efluente por amostragem composta durante 24 horas (APHA,
1996). Foi utilizado como solugdo de reserva a partir do qual foram preparadas, por
diluigio em ASTM, cinco solugdes-teste (6.25, 12.5, 25, 50 ¢ 100% de efluente). As
amostras do efluente foram guardadas em frascos de polietileno previamente passados
por 4cido nitrico a 5% e imediatamente congeladas (-20°C) até analise fisico-quimica.
Os testes para avaliagdo da toxicidade do efluente para Daphnia magna foram
efectuados de imediato.

Foi efectuada a caracterizagdio do efluente nas varias amostragens relativamente
aos metais, niquel, cromio total, cobre, chumbo, cadmio e aluminio, utilizando a técnica
de Espectofotometria de Absor¢do Atémica com Atomizagao Electrotérmica. Apos
determinagdo das concentragdes dos metais, preparou-se uma solugéo padrdo com as
concentracdes médias dos metais ja referidos. Esta solugo padrdo, contendo a mistura
dos vérios metais, passou a denominar-se matriz simuladora.

Foram utilizados quatro sais de niquel como substancias teste que incluiram o
cloreto de niquel, o nitrato de niquel, o sulfureto de niquel e o sub-sulfureto de niquel.
Para cada sal, foram preparadas solugdes de reserva. A partir de cada solugdo de reserva
e, para cada teste, foram efectuadas diluigdes sucessivas com meio de ASTM, sem
vitaminas e sem aditivo. Estas dilui¢des foram usadas como solugdes de teste.

O niquel, na forma de NiCl, (com uma pureza de 99.95%), apresenta um peso
molecular de 129,62 na forma de Ni(NO3),.6H,O (com uma pureza de 99.999%),
apresenta um peso molecular de 290.81, na forma de NiS; (com uma pureza de
99.98%), apresenta um peso molecular de 122.84 e na forma de Ni3S; (com uma pureza
de 99.7%), apresenta um peso molecular de 240.25. O nitrato e cloreto de niquel foram
fornecidos pela empresa de reagentes quimicos Aldrich (USA) e as formas do sulfureto

e subsulfureto de niquel pela empresa Alfa Aesar (Alemanha).
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Para avaliar a toxicidade aguda utilizada nos testes convencionais e realizar os
testes in vitro com o efluente e com a matriz simuladora utilizaram-se seis diluigdes
(6.25, 12.5, 25, 50 e 100% de efluente e da matriz simuladora) e os controlos
respectivos utilizando ASTM.

Para a realizaco dos testes in vivo, ou seja, para a avaliagdo da toxicidade sub-
letal, utilizaram-se cinco concentragdes (sendo a concentragdo mais elevada a
concentragdo proxima da que provocou a morte a 50% dos animais teste no teste agudo
convencional-LCsp), utilizando um factor de 1.3 ou 1.5 para o célculo das concentragdes
inferiores.

No caso dos testes agudos convencionais e dos ensaios in vitro com sais soliveis
de niquel, nomeadamente cloreto de niquel, nitrato de niquel, sulfureto de niquel e sub-
sulfureto de niquel, as concentragdes utilizadas foram as seguintes: 3.125, 6.25, 12.5,
25, 50 e 100 mg/L relativamente ao ido Ni**. Foi utilizada agua ultra-pura para a
preparagio da solugdo de reserva, tendo sido efectuadas as diluigdes seguintes com
ASTM. Para os ensaios in vivo, ou seja para a avaliagdo da toxicidade sub-letal,
utilizaram-se cinco concentracdes e os controlos respectivos foram efectuados com
ASTM. A série de concentragdes utilizadas foi estabelecida com base na concentragéo
letal a 50% (LCso) encontrada nos testes agudos convencionais para cada toxico,

utilizando um factor de 1.3 ou 1.5 para determinar as concentragdes abaixo deste valor.

2.3. Ensaios convencionais para avalia¢do da toxicidade aguda do niquel para

Daphnia magna

Para os ensaios de toxicidade aguda do niquel com Daphnia magna utilizaram-
se como modelo juvenis de Daphnia magna, da terceira a quinta ninhada, isolados com
idades inferiores a 24 horas € provenientes de culturas laboratoriais. Os testes foram
realizados, seguindo o protocolo da OCDE (OCDE, 1997), mas utilizando o meio
ASTM, conforme ja referido, durante 48 horas, sem alimento e sem renovagdo de meio.
Os juvenis isolados (20 animais por tratamento) foram expostos em grupos de 5 por 100
mL de solugdio-teste (quatro recipientes). Os grupos controlo foram mantidos em
ASTM. No inicio do teste, os juvenis foram distribuidos aleatoriamente pela solugdo
controlo e pelas diferentes concentragdes do efluente, da matriz simuladora ou dos sais.

As exposigdes as diferentes substancias teste decorreram em copos de vidro de 175 mL
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com tampa de pldstico apenas colocadas em cima, para permitirem a circulagdo de ar e
contendo 100 mL da concentragio. Apés a transferéncia de 5 dafnias por cada copo foi
determinado o valor de pH e de oxigénio dissolvido. Os valores de pH e as
concentragdes de oxigénio dissolvido foram medidos diariamente, em todos os
recipientes, utilizando um potenciometro WTW 340 e um oximetro WTW 320. Para
cada condigdo de exposigdo e respectivos controlos foram efectuadas 3 réplicas. O
parmetro indicativo de toxicidade foi a morte, reconhecida pela imobiliza¢do durante
15 segundos sob a acgdo de um estimulo luminoso. A partir destes resultados foram
calculados os valores da CLsg, utilizando a anélise Probit (Finney, 1971).

Os critérios de validacdo dos testes foram, i) mortalidade inferior ou igual a 10%
no grupo controlo, ii) variagdo dos valores de pH dos meios inferior ou igual a 1,5

unidades de pH, iii) concentragdo de oxigénio dissolvido superior a 3 mg/L.

2.4. Testes in vivo utilizando a enzima AchE como parimetro indicativo de

toxicidade

Os testes in vivo foram efectuados incubando durante 48 horas juvenis, da
terceira a quinta ninhada, isolados com idades compreendidas entre as 6 e as 24 horas de
idade, na auséncia e em presenga de vdrias concentragdes de cada uma das substancias
teste. Os ensaios foram realizados durante 48 horas, em condi¢des estaticas € sem
alimento. Os juvenis isolados foram submetidos a vérias concentragdes da substdncia
teste, registando-se a mortalidade obtida apos 48 horas tendo sido posteriormente
efectuada a determinagdo da actividade enzima acetilcolinesterase nos animais
sobreviventes.

No inicio do teste, os juvenis foram distribuidos aleatoriamente pelo controlo e
pelos diferentes tratamentos. As exposi¢des aos diferentes agentes decorreram em copos
de vidro de 1000 mL com tampa de vidro nfo completamente tapados de modo a
permitir o arejamento, contendo 800 mL da solugdo-teste. Apds a transferéncia de 20
dafnias por cada copo, foi determinado o valor de pH e de oxigénio dissolvido (as Oh,
24h e 48 horas). Foram efectuadas 3 réplicas por tratamento.

No final do teste, a partir dos animais expostos a cada concentragdo, foram
preparados homogeneizados (35 juvenis por mL de tampdo fosfato 0,IM, pH=7.2) nos

quais foi determinada, em quadriplicado, a actividade da enzima AChE de acordo com a
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técnica de Ellman e colaboradores (1961) adaptada a microplaca (Guilhermino ef al,
1996). O tampéo foi feito a partir de duas solugdes previamente preparadas: i) uma
solucio 0,IM de diidrogenofosfato de potéssio (KH,PO;) em 4gua destilada
(condutividade < 10p S/cm) e ii) uma solugéo 0,1M de hidrogenofosfato dipotassico
(K,HPO,) em 4gua destilada. As solugdes foram misturadas de modo a obter um valor
de pH igual a 7,2. Os homogeneizados foram preparados utilizando um homogeneizador
da marca Ystral e mantidos em gelo durante a homogeneizagdo. Os homogeneizados
foram congelados a ~25°C, nunca ultrapassando duas semanas de congelamento. A
partir dos resultados, foram calculados os valores de CEsq utilizando a andlise Probit
(Finney, 1971).

Os valores de pH e as concentragdes de oxigénio dissolvido foram medidos
diariamente, em todos os recipientes, utilizando um potenciémetro WTW 340 ¢ um

oximetro WTW 320.

2.5. Testes in vitro utilizando a enzima AChE como parimetro indicativo de

toxicidade

Para os testes in vitro, foram isolados juvenis (da terceira a quinta ninhada) com
uma idade inferior a 24 horas e mantidos durante 48 horas em meio ASTM sem
alimento e sem aditivo organico. As restantes condigdes experimentais foram
semelhantes as descritas para os testes in vivo com AChE. Apés 48 horas, 0s
organismos foram utilizados para preparar homogeneizados (35 dafnias em ImL de
tampdo fosfato) os quais foram mantidos em gelo durante a homogeneizag@o. Os
homogeneizados foram congelados a —25°C, nunca ultrapassando duas semanas de
congelagdo. Os homogeneizados foram incubados com a substancia-teste ou o efluente
em diferentes concentragdes, utilizando 0,005 mL da solugdo-teste (ou efluente), por
0,495 mL de homogeneizado. Aos controlos foram adicionados 0,005 mL de agua
ultrapura. Foram utilizadas trés réplicas por tratamento. A actividade da AChE foi
determinada em quadriplicado apds estes serem incubados durante 45 minutos a
temperatura ambiente, de acordo com a técnica de Ellman e colaboradores (1961)
adaptada a microplaca (Guilhermino et al., 1996b).

A actividade da AChE foi expressa em U/mg de proteina, correspondendo uma

unidade (U) a 1 nmol de substrato hidrolisado por minuto por mL. A concentragdo de
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proteina foi determinada pelo método de Bradford (1976) adaptado a microplaca. Os
resultados foram posteriormente submetidos a tratamento estatistico, utilizando a
anélise de variancia (Finney, 1971), sendo os valores de Clso determinados pelo método
Probit (Finney, 1971).

A actividade da enzima AChE foi determinada pelo método de Ellman (Ellman
et al, 1961), adaptado a microplaca (Guilhermino et al.,1996). Resumidamente,
adicionaram-se 0,250 ml da solugio de reacgdo, constituida por 30 ml de tampao fosfato
(0,1 M, pH = 7,2), 1 mL do reagente ditiobisnitrobenzoato (DTNB) 10 mM (19,8 mg de
4cido ditiobisnitrobenzoato e 7,5 mg de hidrogenocarbonato de sédio em 10 ml de
tampao fosfato) e 0,2 m! de uma solugdo de iodeto de acetilcolina 0,075 M, a 0,1 mL de
homogeneizado de Daphnia magna. A actividade enzimatica dos homogeneizados foi
medida, em quadruplicado, num leitor de microplacas (Labsystems Multiskan EX), a
405 nm, durante cinco minutos, apos um periodo de incubagdo de 10 minutos. A
solugdo de reacgdo (tampéo, DTNB e substrato) foi usada como branco. A actividade da
enzima foi expressa em Unidades (U)/mg de proteina, correspondendo uma unidade a
um nanomole de substrato hidrolisado por minuto por mL. A actividade da AChE foi
expressa em U/mg de proteina, correspondendo uma unidade (U) a 1 nmol de substrato
hidrolisado por minuto por mL. A concentragdo de proteina foi determinada pelo
método de Bradford (1976) adaptado a microplaca. Os resultados foram posteriormente
submetidos a tratamento estatistico, utilizando a analise de varidncia (Finney, 1971),

sendo os valores de Clso determinados pelo método Probit (Finney, 1971).

9.6. Testes in vivo utilizando enzimas antioxidantes como biomarcadores de
ecotoxicidade, nomeadamente a enzima catalase, superoéxido dismutase,

glutationa peroxidase, glutationa redutase e glutationa S-transferase

Foram preparados homogeneizados (35 juvenis por mL de tampdo fosfato
(50mM, pH=7.4 + Triton.X-100) nos quais foram determinadas as actividades das
enzimas catalase, superoxido dismutase, glutationa peroxidase, glutationa redutase e
glutationa S-transferase. Os homogeneizados foram preparados ¢ mantidos em gelo
durante a homogeneizagdo. Os homogeneizados foram separados em aliquotas para a

determinagdo de cada enzima segundo o seguinte esquema (Figura 10).
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35 juvenis
) -
v

v'¢¢v v

1 mL tampéo fosfato Centrifugacéo e

50 mM, pH=7.4 + > separagdo em
Triton. X-100 aliquotas

Catalase (0,2 mL homogeneizado) <:D
Glutationa redutase (0,2 mL homogeneizado)
Glutationa S-transferase (0,2 mL homogeneizado) U

Glutationa peroxidase (0,2 mL homogeneizado)
Superéxido dismutase (0,2 mL homogeneizado)

Figura 10 — Esquema utilizado para a preparagdo das aliquotas dos homogeneizados para

consequente determinagdo das enzimas antioxidantes.

Para a determinacio da actividade da catalase, realizou-se a analise cinética,
num espectofotometro de feixe duplo, juntando-se H,O, 10mM a amostra diluida em
tampédo fosfato (KH,PO4 62,5 mM, Na;HPO4.2H,O 50mM, na propor¢éo de 1:1,5(v/v);
pH 7,0). Registou-se a diminui¢io da absorvéncia a 240nm, durante 30 segundos com
leituras de 5 em 5 segundos. Os resultados foram calculados usando um coeficiente de
extingdo de 0,00394 + 0,0002 mM-1mm-1 e apresentados em unidades (U) por mg de
proteina, sendo uma unidade de catalase definida como a quantidade de enzima
necesséria para hidrolizar uma pmol de H,O; por minuto, nas condigdes do ensaio.

Para a determinagfio da actividade da glutationa redutase, realizou-se a analise

cinética num leitor de placas (Ceres 9000). As amostras e o branco foram colocados em
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triplicado em placas para leitura no leitor de placas. Em cada pogo adicionou-se tampao
fosfato EDTA (KH,PO4 67mM, EDTA 0,7mM; pH 7,0), solugdo de GSSG ImM, 50uL
de amostra (ou tampdo fosfato EDTA para o branco) e por fim, solugdo de NADPH 0,1
mM (em tampdo TRIS-HCI 10mM; pH 7,0). O volume final foi de 300uL. Registou-se
a diminui¢io da absorvancia a 340nm durante 5 minutos com leituras de S em 5
segundos, a temperatura de 30°C.

Para a determinagdo da actividade da glutationa-S-transferase, realizou-se a
analise cinética num leitor de placas (Ceres 9000). As amostras e o branco foram
colocados em triplicado em placas para leitura no leitor de placas. Estas foram pré-
incubadas, durante alguns minutos, no leitor de placas, 4 temperatura de 30°C. Em cada
pogo adicionou-se tampdo fosfato EDTA (NaHPO4.2H,0 83 mM, EDTA 0,8mM; pH
6,5) colocando préviamente em banho & temperatura de 30°C, 20uL de amostra (ou
tampdo fosfato EDTA para o branco), solugdo de GSH ImM e por fim, solugdo de
CDNB 1 mM. Registou-se a aumento da absorvéancia a 340nm durante 5 minutos com
leituras de 10 em 10 segundos, 4 temperatura de 30°C. Os resultados foram calculados
usando um coeficiente de extingéo de 6,22 mMem™ e apresentados em nanomoles de
NAPH por minuto por miligrama de proteina.

Para a determinagio da actividade da glutationa peroxidase, realizou-se a analise
cinética num leitor de placas (Ceres 9000). As amostras e o branco foram colocados em
triplicado em placas para leitura no leitor de placas. Estas foram pré-incubadas, durante
alguns minutos, no leitor de placas, a temperatura de 30°C. Em cada pogo adicionou-se
tampdo fosfato EDTA (NaHPO4.2H,O 83 mM, EDTA 0,8mM; pH 6,5) colocando
préviamente em banho a temperatura de 30°C, 20uL de amostra (ou tampao fosfato
EDTA para o branco), solugdo de GSH 1mM e por fim, solugdo de CDNB 1 mM.
Registou-se a diminuigdo da absorvéncia a 340nm durante 5 minutos com leituras de 10
em 10 segundos, a temperatura de 25°C.

Para a determinagdo da actividade da superoxido dismutase (SOD total),
realizou-se a analise cinética num leitor de placas (Ceres 9000). As amostras € 0 branco
foram colocados em triplicado em placas para leitura no leitor de placas. Em cada pogo
adicionou-se solu¢io A (xantina 29uM em NaOH 0,001 N e 12 mg de citocromo ¢ em
tampdo de fosfatos-EDTA (NaHPO4.2H,0 33 mM, EDTA 0,07mM; pH 7,8) colocando
previamente em banho a temperatura de 25°C, 50pL de amostra, solugdo B (solugdo

extemporanea de xantina oxidase 0,05 U/mL em DTA 0,017 mM; mantida em gelo)
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Registou-se 0 aumento da absorvéancia a 550nm durante 2 minutos com leituras de 10

em 10 segundos, & temperatura de 25°C.

A concentragio de proteina nos homogeneizados de Daphnia magna foi
determinada em triplicado pelo método de Bradford (Bradford, 1976), adaptado a
microplaca, e utilizando como solugéo padrdo y -globulinas de bovino. Resumidamente,
adicionaram-se a 0,250 ml do reagente de Bradford diluido em &gua ultrapura (6:24) a
0,010 mL de amostra. Foram efectuados trés padrdes com diferentes concentragdes da
solugdio-padriio de y-globulinas de bovino em agua ultrapura. A absorvancia foi lida

num leitor de placas, a 595 nm, ap6s um periodo de 15 minutos.

2.7. Analise estatistica dos dados

Os resultados obtidos foram expressos como a média + erro padrdo da média de
trés ou mais ensaios independentes.

Os dados foram tratados utilizando a anélise de varidncia (ANOVA) unifactorial
e o teste de comparagdes multipla de Tukey.

Os dados referentes ao efeito inibitério das substancias utilizadas, nas enzimas
foram analisados utilizando a “nested” ANOVA, sendo os valores de efeito ndo
observado (CENO) e da concentragdo de efeito observado (CEO) determinados
recorrendo ao teste de comparagdes multiplas de Tukey (Zar, 1996; Zparks, T. 2000).
As varidncias das amostras foram comparadas duas a duas, confrontando o seu
quociente com o valor da distribui¢do F para uma probabilidade igual a 0,05 e para um
ntimero de graus de liberdade no numerador ¢ no denominador igual ao numero de
observagdes menos uma unidade (n-1).

Os valores de CLsg, CEsq , € Clsq, foram calculados utilizando o modelo da

analise “probit” (Finney, 1971).
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3.1. Determinacio das concentragdes de niquel, crémio total, cobre,

chumbo, caidmio e aluminio nos efluentes industriais

A determinacéio do niquel, crémio total, cobre, chumbo, cadmio e aluminio foi
feita no efluente, recolhido antes e apés a EPTARI.

Os resultados mostram que, tanto a entrada como a saida da EPTARI, as
concentragdes dos diferentes metais estdo dentro daqueles permitidos pela legislagéo
actual. Verificou-se que houve variagdes nas concentragdes dos metais nas varias
recolhas como na passagem do efluente pela EPTARI. Na recolha de 28/01/99, so
houve uma diminui¢do da concentragiio do cadmio e chumbo. Na recolha de 21/10/99,
apenas os valores de cobre e chumbo diminuiram. Na recolha de 22/10/99 houve
diminui¢io dos valores do niquel, cobre e chumbo. Relativamente a composi¢do da
matriz simuladora esta foi preparada a partir das concentragdes dos metais avaliados na
Giltima amostragem de 22 de Outubro de 1999, a saida da EPTARI como referenciado

na tabela 5.

Tabela 5 — Concentragdes de niquel, cromio total, cobre, chumbo, ciadmio e aluminio no

efluente a entrada e saida da EPTARI e na matriz simuladora.

Analise Quimica do Efluente

Metais Niquel Cr Total Cobre Chumbo Cadmio Aluminio
(ng/l) (ng/l) (ng/l) (ng/L) (ng/l) (ng/L)
Entrada 6,3 10,26 91,0 72,35 1,55 680
28/01/99
Saida 6,6 25,70 111,0 60,29 0,21 1580
28/01/99
Entrada 3,50 13,77 163,0 65,56 0,78 700
21/10/99
Saida 4,00 22,10 14,0 14,42 1,14 1180
21/10/99
Entrada 3,50 15,79 108.,0 83,82 0,50 1220
22/10/99
Saida 2,80 16,23 15,2 15,29 1,40 1490
22/10/99
. Matriz 14 81,2 76 76,5 7,0 7450
sn;g:asdfra (wgsL) | esl) | mesL) | (gsl) | (ug/Sl) | (ng/sL)
Dec-Lei 200,0 200,0 100,0 100,0 20,0 10000
n°236/98* (ug/l) (ug/L) (ug/L) (ug/L) (ug/L) (ug/l)

* Decreto —Lei n° 236/98 de 1 de Agosto, regulamenta os valores maximos admissiveis para descarga de

Aguas residuais no meio hidrico.
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3.2. Ensaios Agudos Convencionais

Os ensaios agudos convencionais foram realizados com o efluente, com a matriz
simuladora, com o cloreto de niquel, com o nitrato de niquel, com o sulfureto de niquel
e com o sub-sulfureto de niquel. Efectuaram-se em todos os testes as medigdes de pH, a
determinacdio da concentragdo de oxigénio dissolvido e a mortalidade das dafnias

relativamente ao controlo.

3.2.1. Teste agudo com o efluente

No ensaio agudo realizado com o efluente, verificou-se que a variagdo de pH nos
recipientes nio excedeu 1,3 unidades de pH, oscilando entre um minimo de 6,6 ¢ um
maximo de 7,9 (Tabela 6).

A concentragio de oxigénio dissolvido medida nos recipientes de teste ao longo
do ensaio com o efluente foi sempre igual ou superior a 7,6 mg/L (tabela 7).

A mortalidade das dafnias expostas a diferentes dilui¢des do efluente foi
determinada e os resultados obtidos mostram que diluigdes do efluente da ordem dos
3.125% sdo responsaveis pela diminui¢do do numero de juvenis viaveis, tanto as 24
horas como as 48 horas. Ndo foram encontrados juvenis vidveis para dilui¢des de
efluente superiores a 25% (tabela 8). A mortalidade nos controlos nunca excedeu o0s

10% permitidos para estes testes (OCDE, 1995; OCDE, 2000).
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Tabela 6 - Valores de pH medidos em varias concentragdes do efluente as Oh, 24h e 48h,

correspondentes & média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de cada tratamento e os

respectivos erros padrao.

Efluente Tempo de Teste
% O horas 24 horas 48 horas
0 7,9+0,01 7,9+0,01 7,940,01
3,13 7,7+0,01 7,740,01 7,7+0,01
6,25 7,3+0,01 7,1+0,03 7,1+0,01
12,5 7,0+0,01 7,0+0,01 7,0+0,02
25 6,7+0,05 6,7+0,01 6,6+0,04
50 6,7+0,02 6,7+0,03 7,9+0,01
100 6,7+0,01 6,6+0,03 6,6+0,05

Tabela 7 - Valores da concentragdo de oxigénio dissolvido medidos no meio teste (mg/L) as Oh,

24h e 48 h, correspondentes a média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de cada tratamento

e os respectivos erros padréo.

Efluente Tempo de Teste

% O horas 24 horas 48 horas

0 8,2+0,02 8,2+0,01 7,9+0,01
3,125 8,2+0,01 8,0+0,01 7,9+0,04
6,25 8,2+0,03 8,0+0,01 7,9+0,01
12,5 8,2+0,01 7,8+0,01 7,8+0,03
25 8,0+0,01 7,8+0,03 7,7+0,01
50 7,9+0,02 7,7+0,04 7,9+0,02
100 7,9+0,02 7,6+0,05 7,610,01
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Tabela 8 — Nimero de juvenis viaveis ao fim das 24 e 48 horas apds a exposi¢do as diversas

concentra¢des do efluente.

Efluente Tempo de teste (numero de juvenis vidveis)
(%) 0 horas 24 horas 48 horas
0 20 20 20
1,56 20 20 20
3,125 20 17 11
6,25 20 9 2
12,5 20 4 1
25 20 0 0
50 20 0 0
100 20 0 0

As CLso as 24h e 48h, calculadas utilizando a analise “probit”, estdo indicados

na tabela 9. Os limites de confianga a 95% estéo indicados entre parénteses.

Tabela 9 - CLs, calculado a partir dos resultados obtidos nos testes agudos convencionais. Os

limites de confianga a 95% sfo apresentados entre parénteses.

Amostra CLs
24 horas 48 horas
Efluente (%) 6,26 % 3,47 %
(6,20-6,33) (3,43-3,51)

Efluente (em relagéo ao

elemento Ni*")

0,223 pg/L Ni**
(0,221-0,225)

0,123 pg/L Ni**
(0,122-0,125)
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3.2.2. Teste agudo com a matriz simuladora

No ensaio agudo realizado com a matriz simuladora, verificou-se que a variagéo
de pH nos recipientes néo excedeu 0,8 unidades de pH, oscilando entre um minimo de
7,0 e um maximo de 7,8 (tabelal0).

A concentragio de oxigénio dissolvido nos recipientes de teste ao longo do
ensaio com o efluente foi sempre igual ou superior a 7.2 mg/L (tabela 11).

A mortalidade das dafnias expostas a diferentes diluigdes da matriz simuladora
foi determinada e os resultados obtidos mostram que dilui¢des da matriz simuladora da
ordem dos 6.25% sdo responsaveis pela diminuigdo do nimero de juvenis viaveis, tanto
as 24 horas como as 48 horas. Ndo foram encontrados juvenis vidveis na matriz
simuladora sem dilui¢des, ou seja correspondente a 100% (tabela 12).

A mortalidade nos controlos nunca excedeu os 10% permitidos para estes testes

(OCDE, 1995; OCDE, 2000).

Tabela 10 - Valores de pH medidos as Oh, 24h e 48 h, correspondentes a média das leituras

efectuadas nos 4 recipientes de cada tratamento e os respectivos erros padrdo.

Matriz simuladora Tempo de Teste

% O horas 24 horas 48 horas

0 7,740,02 7,740,01 7,840,01

3,125 7,7+0,02 7,740,02 7,5+0,03

6,25 7,6+0,01 7,5+0,03 7,1+0,01

12,5 7,3+0,01 7,340,01 7,0+0,02

25 7,340,03 7,3+0,01 7,0+0,01

50 7,3+0,02 7,140,02 7,3+0,01

100 7,3+0,01 7,1+0,02 7,1+0,02
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Tabela 11 - Valores da concentragio de oxigénio dissolvido medidos na matriz simuladora as
Oh, 24h e 48h, correspondentes & média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de cada

tratamento € os respectivos erros padrao.

Matriz simuladora Tempo de Teste

% O horas 24 horas 48 horas

0 8,3+0,01 8,3+0,02 8,0+0,01

3,125 8,2+0,01 8,0+0,01 7,9+0,01

6,25 8,3+0,02 8,0+0,01 7,9+0,01

12,5 7,6+0,01 7,4+0,01 7,4+0,02

25 7,340,02 7,4+0,02 7,3+0,01

50 7,2+0,01 7,5+0,02 7,4+0,02

100 7,2+0,02 7,2+0,05 7,2+0,01

Tabela 12 — NGmero de juvenis vidveis ao fim das 24 e 48 horas, mediante a exposi¢do as

diversas concentragdes da matriz simuladora.

Matriz simuladora Tempo de teste ( nimero de juvenis vidveis)
(%) 0 horas 24 horas 48 horas
0 20 20 20
3,125 20 20 20
6,25 20 17 16
12,5 20 14 13
25 20 11 8
50 20 5 1
100 20 0 0
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Na tabela 13 estdo indicados os valores de CLsg obtidos apos 24 e 48 horas de
exposigdo com a matriz simuladora. Os intervalos de confianga a 95% estdo indicados

entre parénteses.

Tabela 13 - CLs, calculado a partir dos resultados obtidos nos testes agudos convencionais com

a matriz simuladora. Os limites de confianga a 95% estdo indicados entre parénteses.

Amostra CLsg
24 horas 48 horas
Matriz simuladora (%) 22,37 % 15,79 %
(22,01-22,73) (15,58-16,01)
Matriz simuladora 0,779 pg/L. Ni** 0,550 pg/L Ni*'
(em relag@o ao elemento Ni*") (0,767-0,792) (0,543-0,558)

»

3.2.3. Teste agudo com cloreto de niquel

No ensaio agudo realizado com o cloreto de niquel, verificou-se que a variagdo
de pH nos recipientes ndo excedeu 0,1 unidades de pH, oscilando entre um minimo de
8.1 e um maximo de 8,2 (Tabela 14).

A concentracdo de oxigénio dissolvido medida nos recipientes de teste ao longo
do ensaio com o cloreto de niquel foi sempre igual ou superior a 8.0 mg/L (tabelal5).

A mortalidade das dafnias expostas a diferentes concentragdes do cloreto de
niquel foi determinada e os resultados obtidos mostram que concentragdes do cloreto de
niquel da ordem dos 2.0 mgNi/L as 24 h e concentragdes da ordem dos 1.74 mgNi/L, as
48 h sdo responséveis pela diminui¢do do numero de juvenis vidveis (tabela 16).

A mortalidade nos controlos nunca excedeu os 10% permitidos para estes testes

(OCDE, 1995; OCDE, 2000).
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Tabela 14 - Valores de pH medidos nas solugdes de cloreto de niquel as Oh, 24h das 24 e 48h,
correspondentes a média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de cada tratamento e os

respectivos erros padrio.

Ni** Tempo de Teste
(mg/L) O horas 24 horas 48 horas
0 8,1+0,01 8,1+0,01 8,1+0,01
1,74 8,1+0,02 8,2+0,02 8,1+0,02
2,0 8,1+0,01 8,210,02 8,1+0,01
2,3 8,1+0,01 8,1+0,01 8,1+0,02
2,65 8,1+0,02 8,24+0,02 8,1+0,02
3,04 8,1+0,02 §,2+0,01 8,1+0,01
3,5 8,2+0,03 8,2+0,02 8,1+0,03

Tabela 15 - Valores da concentragio de oxigénio dissolvido medidos nos varios tratamentos, as
Oh, 24h e 48h, correspondentes a média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de cada

tratamento e os respectivos erros padréo.

Ni** Tempo de Teste
mg/L O horas 24 horas 48 horas
0 8,1+0,02 8,2+0,02 8,2+0,02
1,74 8,1+0,01 8,2+0,01 8,2+0,01
2,0 8,1+0,03 8,3+0,02 8,2+0,02
23 8,1+0,01 8,2+0,01 8,140,02
2,65 8,2+0,01 8,1+0,02 8,0+0,01
3,04 8,2+0,04 8,2+0,03 8,2+0,02
3,5 8,14+0,02 8,3+0,03 8,0+0,01
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Tabela 16 — Namero de juvenis vidveis no inicio, e apos 24 e 48 horas, de exposi¢do as diversas

concentragdes do cloreto de niquel.

Ni** Tempo de teste ( numero de juvenis viaveis)
mg/L 0 horas 24 horas 48 horas
0 20 20 20
1,74 20 20 18
2,0 20 19 17
2,3 20 18 15
2,65 20 18 10
3,04 20 16 8
3,5 20 13 4

Na tabela 17 estio indicados os valores de CLsg obtidos ap6s as 24 e 48 horas de

exposi¢io ao cloreto de niquel. Os intervalos de confianga a 95% estdo indicados entre

parénteses.

Tabela 17 - CLs, calculado a partir dos resultados obtidos nos testes agudos convencionais com

cloreto de niquel. Os intervalos de confianga a 95% estdo indicados entre parénteses.

Substancia testada

24 horas

CLso
48 horas

Cloreto de niquel

(em relagdo ao elemento Ni*")

3,78 mg/L Ni*'
(3,73-3,83)

2,74 mg/L Ni*"
(2,73-2,74)

3.2.4. Teste agudo com nitrato de niquel

No ensaio agudo realizado com o nitrato de niquel verificou-se que a variagdo

de pH nos recipientes ndo excedeu 0,3 unidades de pH, oscilando entre um minimo de

7,8 e um méaximo de 8,1 (tabela 18).

A concentrago de oxigénio dissolvido medida nos recipientes de teste ao longo

do ensaio com o nitrato de niquel foi sempre igual ou superior 8,1 mg/L (tabela 19).

71




Resultados

A mortalidade das dafnias expostas a concentragdes do nitrato de niquel foi
determinada e os resultados obtidos mostram que concentragdes do nitrato de niquel da
ordem dos 2.5 mgNi/L sio responsaveis pela diminui¢do do niimero de juvenis viaveis,
tanto as 24 horas como as 48 horas. Ndo foram encontrados juvenis vidveis para
concentragdes da ordem dos 20 mgNi/L as 48h (tabela 20). A mortalidade nos
controlos nunca excedeu os 10% permitidos para estes testes (OCDE, 1995; OCDE,
2000).

Tabela 18 - Valores de pH medidos nas solugdes de nitrato de niquel as Oh, 24h e 48h,
correspondentes & média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de cada tratamento € 0s

respectivos erros padrdo.

Ni*" Tempo de Teste
mg/L O horas 24 horas 48 horas
0 7,940,01 7,9+0,02 7,9+0,02
0,625 8,0+0,01 7,940,01 7,940,02
1,25 7,8+0,03 7,8+0,02 7,8+0,01
2,5 8,0+0,03 8,0+0,01 7,9+0,02
5,0 8,1+0,02 8,1+0,02 8,0+0,01
10 8,1+0,01 8,2+0,01 8,140,01
20 7,9+0,03 7,940,02 7,9+0,03

Tabela 19 - Valores da concentragio de oxigénio dissolvido medidos nas solugdes de nitrato de
niquel as Oh, 24h e 48h, correspondentes & média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de

cada tratamento e os respectivos erros padrdo.

Ni*t Tempo de Teste
mg/L O horas 24 horas 48 horas
0 8,2+0,01 8,2+0,01 8,2+0,02
0,625 8,2+0,01 8,1+0,01 8,1+0,01
1,25 8,3+0,02 8,3+0,01 8,3+0,03
2,5 8,3+0,02 8,3+0,01 8,2+0,02
5,0 8,2+0,01 8,2+0,02 8,2+0,03
10 8,2+0,04 8,2+0,04 8,2+0,02
20 8,2+0,02 8,2+0,03 8,1+0,03
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Tabela 20 — Numero de juvenis vidveis no inicio, e apos 24 ¢ 48 horas, de exposi¢ao as diversas

concentragdes do nitrato de niquel.

NiZ* Tempo de teste ( namero de juvenis vidveis)
mg/L 0 horas 24 horas 48 horas
0 20 20 20
0,625 20 20 20
1,25 20 20 20
2,5 20 19 18
5,0 20 14 9
10 20 7 1
20 20 7 0

Na tabela 21 estdo indicados os valores de CLso obtidos apds 24 e 48 horas de

exposi¢do com o nitrato de niquel. Os intervalos de confianga a 95% estéo indicados

entre parénteses.

Tabela 21 — Valor de CLs, calculado a partir dos resultados obtidos nos testes agudos

convencionais com nitro de niquel. Os limites de confianga a 95% estdo indicados entre

parénteses.

Substancia testada

24 horas

CL50

48 horas

Nitrato de niquel (em relagdo

ao elemento Ni*")

8,82 mg/L Ni**
(8,67-8,97)

4,96 mg/L Ni**
(4,92-4,99)
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3.2.5. Teste agudo com sulfureto de niquel

No ensaio agudo realizado com o sulfureto de niquel, verificou-se que a variagado
de pH nos recipientes ndo excedeu 0,4 unidades de pH, oscilando entre um minimo de
7,8 € um maximo de 8,2 (tabela 22).

A concentra¢do de oxigénio dissolvido medida nos recipientes de teste ao longo
do ensaio com o sulfureto de niquel foi sempre igual ou superior a 7,3 mg/L (tabela 23).

A mortalidade das dafnias expostas a diferentes concentragdes do sulfureto de
niquel foi determinada e os resultados obtidos mostram que concentragdes do sulfureto
de niquel da ordem dos 3.15 mgNi/L as 24 h e concentragdes da ordem dos 1.57
mgNi/L, as 48 h sio responsaveis pela diminui¢do do numero de juvenis vidveis. Ndo
foram encontrados juvenis viaveis para concentragdes da ordem dos 50 mgNi/L as 24h e
48h (tabela 24). A mortalidade nos controlos nunca excedeu os 10% permitidos para

estes testes (OCDE, 1995; OCDE, 2000).

Tabela 22 - Valores de pH medidos nas solugdes de sulfureto de niquel ao longo das 24 e 48
horas, correspondentes & média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de cada tratamento € os

respectivos erros padréo.

Ni** Tempo de Teste

mg/L O horas 24 horas 48 horas
0 7,940,01 7,940,02 7,8+0,03

1,57 7,9+0,03 8,0+0,01 7,9+0,02

3,15 7,8+0,01 7,840,02 8,0+0,02

6,25 8,0+0,01 8,1+0,02 8,0+0,01

12,5 8,1+0,01 8,1+0,01 8,2+0,01
25 7,8+0,01 7,8+0,01 7,9+0,01
50 7,940,04 7,9+0,02 7,8+0,03
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Tabela 23 - Valores da concentragdio de oxigénio dissolvido nas solugdes de sulfureto de niquel

ao longo das 24 e 48 horas, correspondentes & média das leituras efectuadas nos 4 recipientes de

cada tratamento e os respectivos erros padrdo.

Ni? Tempo de Teste
mg/L O horas 24 horas 48 horas
0 7,940,01 7,8+0,01 7,7+0,02
1,57 7,9+0,02 7,9+0,02 7,5+0,02
3,15 7,8+0,03 7,8+0,01 7,6+0,01
6,25 7,9+0,01 7,5+0,01 7,6+0,01
12,5 7,7+0,01 7,6+0,02 7,4+0,01
25 7,8+0,04 7,4+0,04 7,3+0,04
50 7,7+0,02 7,340,03 7,3+0,02

Tabela 24 —Numero de juvenis viaveis no inicio, e apos 24 e 48 horas, de exposicdo as diversas

concentragdes do sulfureto de niquel.

Ni** Tempo de teste ( nimero de juvenis viaveis)
mg/L 0 horas 24 horas 48 horas

0 20 20 20
1,57 20 20 18
3,15 20 13 10
6,25 20 11 8
12,5 20 7 5

25 20 3 1

50 20 0 0

Na tabela 25 estfo indicados os valores de CLsy obtidos apds 24 ¢ 48 horas de

exposigio com o sulfureto de niquel. Os intervalos de confianga a 95% estdo indicados

entre parénteses.
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Tabela 25 — Valores de CLs, calculado a partir dos resultados obtidos nos testes agudos

convencionais com sulfureto de niquel. Os limites de confianga a 95% estdo indicados entre

parénteses.
Substincia testada CLsg
24 horas 48 horas
Sulfureto de niquel 7,13 mg/L Ni** 4,56 mg/L Ni**
(em relagdo ao elemento Ni*") (7,01-7,25) (4,47-4,66)

3.2.6. Teste agudo com sub-sulfureto de niquel

No ensaio agudo realizado com o sub-sulfureto de niquel, verificou-se que a
variagio de pH nos recipientes nfo excedeu 0,6 unidades de pH, oscilando entre um
minimo de 7,5 e um maximo de 8,1 (tabela 26).

A concentragio de oxigénio dissolvido medida nos recipientes de teste ao longo
do ensaio com o efluente foi sempre igual ou superior a 7.2 mg/L (tabela 27).

A mortalidade das dafnias expostas a diferentes concentragdes do sub-sulfureto
de niquel foi determinada e os resultados obtidos mostram que concentragdes do sub-
sulfureto de niquel da ordem dos 1.57 mgNi/L sdo responsaveis pela diminui¢do do
nuamero de juvenis viaveis, tanto as 24 h como as 48h. Nao foram encontrados juvenis
vidveis para concentragdes da ordem dos 50 mgNi/L as 24h e da ordem dos 25 mgNi/L
as 48h (tabela 28).

A mortalidade nos controlos nunca excedeu os 10% permitidos para estes testes

(OCDE, 1995; OCDE, 2000).
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Tabela 26 - Valores de pH medidos nas solugdes de sub-sulfureto de niquel ao longo das 24 ¢

48 horas, correspondentes a m

os respectivos erros padrdo.

&dia das leituras efectuadas nos 4 recipientes de cada tratamento €

Ni** Tempo de Teste
mg/L O horas 24 horas 48 horas
0 7,8+0,01 7,740,03 8,1+0,03
1,57 8,0+0,01 7,9+0,01 7,940,02
3,15 7,8+0,01 7,8+0,04 7,8+0,01
6,25 7,6+0,04 7,6+0,04 7,9+0,02
12,5 7,8+0,02 7,5+0,02 7,5+0,01
25 7,8+0,02 7,6+0,01 7,7+0,01
50 7,9+0,04 7,6+0,02 7,5+0,01

Tabela 27 - Valores da concentragido de oxigénio dissolvido medidos nas solugdes de sub-

sulfureto de niquel ao longo das 24 e 48 horas, correspondentes 4 média das leituras efectuadas

nos 4 recipientes de cada tratamento € os respectivos erros padréo.

Ni** Tempo de Teste
mg/L O horas 24 horas 48 horas
0 8,0+0,02 8,0+0,02 8,1+0,02
1,57 8,2+0,01 8,1+0,02 8,0+0,01
3,15 7,9 40,02 8,0+0,03 8,0+0,03
6,25 7,8+0,01 7,6+0,01 7,8+0,02
12,5 7,7+0,02 7,6+0,02 7,6+0,03
25 7,540,01 7,6+0,03 7,5+0,02
50 7,5+0,02 7,5+0,03 7,5+0,03
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Tabela 28 —Numero de juvenis vidveis no inicio, e apds 24 e 48 horas, de exposigdo as

diversas concentragdes do sub-sulfureto de niquel.

Ni** Tempo de teste ( numero de juvenis viaveis)
mg/L 0 horas 24 horas 48 horas

0 20 20 20
1,57 20 19 16
3,15 20 12 11
6,25 20 9 8
12,5 20 5 3

25 20 1 0

50 20 0 0

Na tabela 29 estdo indicados os valores de CLsg obtidos apds as 24 ¢ 48 horas de
exposigdo com o sub-sulfureto de niquel. Os intervalos de conflanca a 95% estdo

indicados entre parénteses.

Tabela 29 - CLs, calculado a partir dos resultados obtidos nos testes agudos convencionais com

sub-sulfureto de niquel. Os limites de confianca a 95% estdo indicados entre parénteses.

Substincia testada CLs
24 horas 48 horas
Sub-sulfureto de niquel 5,38 mg/L Ni*" 3,92 mg/L Ni**
(em relagdo ao elemento Ni*) (5,29-5,47) (3,84-4,00)
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3.2.7. Comparagio da toxicidade aguda entre as varias substincias

testadas

Para a comparagfo da toxicidade entre o efluente, a matriz simuladora e os
varios sais de niquel utilizados, determinou-se os valores de CLsg obtidos ap6s as 24 €
48 horas de exposi¢io para cada uma das varias amostras, nomeadamente o efluente, a
matriz simuladora, o cloreto de niquel, o nitrato de niquel, o sulfureto de niquel e o
sub-sulfureto de niquel como se encontra indicado na tabela 30.

Os resultados obtidos mostram que a toxicidade do efluente para Daphnia
magna é muito maior do que a observada com a matriz simuladora ou com os sais de
niquel. De acordo com o teor em Ni?" a ordem de toxicidade obtida das varias amostras
foi a seguinte: efluente > matriz simuladora > cloreto de niquel > sub-sulfureto de

niquel > sulfureto de niquel > nitrato de niquel.

Tabela 30 — Valores de CLso calculados a partir dos resultados obtidos nos testes agudos
convencionais para as varias substincias-teste. Cada concentragéo apresentada corresponde a
média de 3 determinagdes (em 3 amostras) com o respectivo erro padrdo. Os intervalos de

confianca a 95% estdo indicados entre parénteses.

Substancia testada CLs, (de acordo com o teor de Ni*” presente)
24 horas 48 horas
Efluente 0,223 0,123
(ng/L) (0,221-0,225) (0,122-0,125)
matriz simuladora 0,779 0,550
(hg/L) (0,767-0,792) (0,543-0,558)
Cloreto de niquel 3,78 2,74
(mg/L) (3,73-3,83) (2,73-2,74)
Sub-sulfureto de niquel 5,38 3,92
(mg/L) (5,29-5,47) (3,84-4,00)
Sulfureto de niquel 7,13 4,56
(mg/L) (7,01-7,25) (4,47-4,66)
Nitrato de niquel 8,82 4,96
(mg/L) (8,67-8,97) (4,92-4,99)
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3.3. Ensaios in vitro baseados na actividade da AChE

Para os ensaios in vifro usaram-se varias dilui¢des do efluente ¢ da matriz
simuladora bem como varias concentragdes do cloreto de niquel, do nitrato de niquel,
do sulfureto de niquel e do sub-sulfureto de niquel estando indicadas na tabela 31. A
média da actividade da AChE determinada nas amostras controlo (54 determinagdes)

dos ensaios realizados foi de 8,990+0,563 U/mg de proteina.

Tabela 31 — Concentragdes nominais de Ni%" utilizadas para a realizagdo dos ensaios in vitro.

Substéancia testada Concentragdes nominais
Efluente (%) 1,57; 3,13; 6,25; 12,5; 25; 50; 100
Matriz simuladora (%) 1,57; 3,13; 6,25; 12,5; 25; 50; 100
Cloreto de niquel (mg/L) * 1,57; 3,13; 6,25; 12,5; 25; 50; 100
Nitrato de niquel (mg/L) * 3,13; 6,25; 12,5; 25; 50; 100
Sulfureto de niquel (mg/L) * 3,13; 6,25; 12,5; 25; 50; 100
Sub-sulfureto de niquel (mg/L) * 3,13; 6,25; 12,5; 25; 50; 100

* em relagdo ao elemento Ni*" em mg/L

Os valores de Clsg calculados para os ensaios de inibigéo da actividade da AChE
in vitro estdo indicadas na tabela 32. Os intervalos de confianga a 95% estéo indicados
entre parénteses. Como o cloreto de niquel, o sulfureto de niquel e o sub-sulfureto de
niquel n#o inibiram a enzima AChE (NiCly: F=0.74; g.1.=7, 16; P>0,05; NiS,: F=7.25;
g.l.=6, 14; P>0,05; Ni,S;: F=0.64; g.1.=6, 14; P>0,05) ndo foi possivel determinar os
valores de Clso para estas substancias. O efluente apresentou uma toxicidade mais
elevada do que a matriz simuladora e esta por sua vez € mais toxica que o nitrato de
niquel. Quanto ao efluente, 4 matriz simuladora e ao nitrato de niquel foram observadas
diferengas significativas entre os vérios tratamentos (efluente: F=3,97; g.l.=7, 16;

P<0,05; matriz simuladora: F=3,46; g.1=7, 16; P<0,05; Ni(NO;),: F=8,06; g.1.=6, 14,
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P<0,05). Os valores de CEO foram 0.446 pg/L, 1.7843 ng/L e 25 mg/L, para o efluente,
matriz simuladora e nitrato de niquel, respectivamente (Tabela 32).

Assim, a ordem da toxicidade decrescente das amostras testadas relativamente a
inibi¢do da actividade da AChE na Daphnia magna foi a seguinte: efluente > matriz
simuladora > nitrato de niquel.

Na tabela 32 esta representada a toxicidade entre as varias substincias utilizadas

com base nas concentragdes de inibi¢do da actividade da AChE a 50%.

Tabela 32 — Valores de Clsy, CENO e CEO calculados a partir dos resultados obtidos nos testes
in vitro relativamente a actividade da AChE. Cada concentragdo apresentada corresponde a
média de 3 determinagdes (em 3 amostras) com O respectivo erro padrdo. Os intervalos de

confianga a 95% estdo indicados entre parénteses.

Amostra CENO CEO Cls
(de acordo com o teor |(de acordo com o teor | (de acordo com o teor
de Ni*" presente) de Ni*' presente) de Ni** presente)
Efluente 0,223 0.446 10.082
(ng/L) (3.502-29.022)
Matriz simuladora 0,892 1.784 6.844
(ng/L) (3.487-13.448)
Cloreto de niquel Nio houve diferengas significativas relativamente ao controlo
(mg/L)
Nitrato de niquel 12,5 25 254.258
(mg/L) (229.856-281.258)
Sulfureto de niquel Nio houve diferencas significativas relativamente ao controlo
(mg/L)
Sub-sulfureto de niquel Nio houve diferencas significativas relativamente ao controlo
(mg/L)
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3.4. Ensaios in vivo baseados na actividade da AChE.

As concentra¢des nominais utilizadas nos ensaios in vivo estdo indicadas na
tabela 33 para as diferentes substancias, nomeadamente o efluente, a matriz simuladora,
o cloreto de niquel, o nitrato de niquel, o sulfureto de niquel e o sub-sulfureto de niquel
A média de actividade da AChE determinada nas amostras controlo (54 determinagdes)
foi igual a 8,988+0,556 U/mg de proteina. Os valores de CEs, obtidos, relativos a
inibi¢do da AChE in vivo apds uma exposicdo de 48 horas a substncia-teste, estdo

indicados na tabela 34.

Em todos os testes, foram observadas diferengas estatisticamente significativas
entre os varios tratamentos (efluente: F=3,974,08; gl=5, 12; P<0,05; matriz
simuladora: F=8,76; g.1.=6,14; P<0,05; NiCl,: F=4,30; g.1.=4, 10; P<0,05; Ni(NO3),:
F=437; g.1.=6, 14; P<0,05; NiS,: F=8,73; g.1.=4, 0; P<0,05; NiyS3: F=16,55; g.1.=5, 12;
P<0,05). Os valores de CEO foram 0,111 pg/L, 0,111 pg/L, 3,12 mg/L, 3,0 mg/L, 0,78
mg/L e 1,3 mg/L, para o efluente, matriz simuladora, sulfureto de niquel, nitrato de
niquel, sub-sulfureto de niquel e cloreto de niquel, respectivamente (tabela 34).

O efluente apresentou, no que se refere a estes pardmetros, uma toxicidade
mais elevada do que a matriz simuladora e esta por sua vez ¢ mais toxica que os sais de
niquel. A ordem da toxicidade decrescente das amostras testadas para Daphnia magna
foi a seguinte: efluente > matriz simuladora > sulfureto de niquel > nitrato de niquel >

subsulfureto de niquel > cloreto de niquel.

Tabela 33 - Concentragdes nominais das solugdes teste utilizadas nos ensaios de inibi¢do da

actividade da AChE in vivo.

Substincia testada Concentragdes nominais
(em relagdo ao elemento Ni*")

Efluente (%) 0,39; 0,78; 1,57; 3,13; 6,25; 12,5; 25
Matriz simuladora (%) 0,78; 1,57; 3,13; 6,25; 12,5; 25
Cloreto de niquel (mg/L) 0,59;0,8; 1,3;2,0; 3,0
Nitrato de niquel (mg/L) 0,59; 0,8; 1,3; 2,0; 3,0; 5,0
Sulfureto de niquel (mg/L) 0,78; 1,56; 3,12, 6,25
Sub-sulfureto de niquel (mg/L) 0,39; 0,78; 1,56; 3,12; 6,25
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Tabela 34 — Valores da CEsp, CENO e CEO calculados a partir dos resultados obtidos nos testes
in vivo relativamente a actividade da AChE. Cada concentragdo apresentada corresponde a
média de 3 determinagdes (em 3 amostras) com o respectivo erro padrdo. Os intervalos de

confianga a 95% estdo indicados entre parénteses.

Substancia testada CENO CEO CEso
(em relagdo ao (em relagdo ao (em relagdo ao
elemento Ni*") elemento Ni*") elemento Ni*")
Efluente 0,053 0,111 0,535
(ng/L) (0,031-9,189)
Matriz simuladora 0,0556 0,111 1,333
/1,
(hg/L) (0,709-2,503)
Sulfureto de niquel
(mg/L) 1,56 3,12 2,963
(2,917-3,009)
Nitrato de niquel 2,0 3,0 6,543
(mg/L) (4,227-10,127)
Sub-sulfureto de niquel 0,39 0,78 6,903
(mg/L) (6,120-7,787)
Cloreto de niquel 0,8 1,3 8,887
(mg/L)
(3,799-20,787)




Resultados

A inibi¢io da actividade da enzima acetilcolinesterase provocada pelo efluente,
matriz simuladora, cloreto de niquel, nitrato de niquel, sulfureto de niquel e sub-
sulfureto de niquel foi determinada tanto nos ensaios in vivo, como nos in vitro € 0s

resultados obtidos sdo apresentados nas figuras 11 a 22.

Figura 11 — Efeitos do efluente na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia magna apoés

realizagdo do ensaio in vitro. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras com 0s

respectivos erros padrdo. (*) diferengas estatisticamente significativas.
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Concentragao do Efluente (%)
Figura 12 — Efeito da matriz simuladora na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia magna

apos realizagdo do ensaio in vitro. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras com 0s
respectivos erros padrdo. (*) diferengas estatisticamente significativas.

CENO

CEO

Activ. AChE (U/mg prot)

Controlo 1,58 3,13 6,25 12,5 25 50 100

Concentracao da Matriz simuladora(%)
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Figura 13 — Efeito do cloreto de niquel na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia magna

apos realizagdo do ensaio in vitro. Os valores apresentados séo a média de 3 amostras com 0s

respectivos erros padrio.

Activ. AChE (U/mg prot)

B3

Controlo

1,56

3,13 6,25 12,5 25 50 100
Concentragio de NiCI2 (mg/L)

Figura 14 — Efeito do nitrato de niquel na actividade de acetilcolinesterase da Daphnia magna

ap6s realizagdo do ensaio in vitro. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras com os

respectivos erros padrdo. (*) diferengas estatisticamente significativas.

Activ. AChE (U/mg prot)

12

Controlo

3,13

CENO

CEO

6,25 12,5 25 50 100
Concentragao de Ni(NO3)2(mg/l)
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Figura 15 — Efeito do sulfureto de niquel na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia magna

ap6s realizagdo do ensaio in vitro. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras com 0s

respectivos erros padrio.

Activ. AChE (U/mg prot)

14 -

Controlo 3,13

6,25 12,5 25 50 100
Conentragéo de NiS, (mg/l)

Figura 16 — Efeito do sub-sulfureto de niquel na actividade de acetilcolinesterase da Daphnia

magna ap6s realizagdo do ensaio in vitro. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras

com o0s respectivos erros padrao.

Activ. AChE (U/mg prot)

14
12
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|
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Controlo 3,13

6,25 12,5 25 50
Concentragao de Ni,S; (mg/l)

86




Resultados

Figura 17 — Efeito do efluente na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia magna apos

realizagdo do ensaio in vivo. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras com os respectivos

erros padrdo. (*) diferengas estatisticamente significativas.
12 W

CENO

Activ. AChE (U/mg prot)

Controlo 0,39 0,78 1,57 3,13 6,25 12,5 25
Concentragio de Efluente (%)

Figura 18 — Efeito da matriz simuladora na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia magna

apos realizagdo do ensaio in vivo. Os valores apresentados sfo a média de 3 amostras com 08

respectivos erros padrdo. (*) diferengas estatisticamente significativas.

12

Activ. AChE (U/mg prot)

Controlo 0,78 1,57 3,13 6,25 12,5 25 %
Concentragéo da matriz simuladora
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Figura 19 — Efeito do cloreto de niquel na actividade na actividade de acetilcolinesterase da Daphnia

magna apds realizagdo do ensaio in vivo. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras com 0s

respectivos erros padréo. (*) diferengas estatisticamente significativas.

CENO

Activ. AChE (U/mg prot)

Controlo 0,8 1,3 2 3 mg/L
Concentragio de NiCl, (mg/l)

Figura 20 — Efeito do nitrato de niquel na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia magna apds

realizagdo do ensaio in vivo. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras com os respectivos

erros padrdo. (*) diferengas estatisticamente significativas.

12 -

Activ. AChE (U/mg prot)

Controlo 0,59 0,8 1,3 2 3 5 mg/L
‘ Concentragao de Ni(NO;), (mg/l)
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Figura 21 — Efeito do sulfureto de niquel na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia magna

apds realizagio do ensaio in vivo. Os valores apresentados séo a média de 3 amostras com o0s

respectivos erros padréo. (*) diferengas estatisticamente significativas.

Activ. AChE (U/mg prot)

Controlo 0,78 1,56 3,12 6,25
Concentragao de NiS, (mg/l)

Figura 22 — Efeito do sub-sulfureto de niquel na actividade da acetilcolinesterase de Daphnia

magna apés realizagio do ensaio in vivo. Os valores apresentados sdo a média de 3 amostras com

os respectivos erros padrio. (*) diferengas estatisticamente significativas.
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3.5. Comparagio da toxicidade entre as virias substincias utilizadas,
baseadas nos testes agudos convencionais, ensaios de inibicio da

actividade da AChE in vivo e in vitro.

Neste estudo comparou-se a toxicidade, expressa em inibi¢do da AChE, dos varios
sais de niquel, do efluente e da matriz simuladora relativamente aos ensaios efectuados. A
toxicidade do efluente foi similar nos testes agudos convencionais (0,1238 pg/L Ni**) e nos
ensaios de inibi¢do da AChE in vivo (0,5350 pg/L Ni*"), sendo consideravelmente inferior
nos testes in vitro (10,0821 ng/L Ni**) (Tabela 35). A matriz simuladora teve um
comportamento semelhante, assim como os restantes compostos testados. O cloreto de
niquel, o sulfureto de niquel e o sub-sulfureto de niquel ndo inibiram a enzima AChE in

vitro, pelo que nio foi possivel determinar os valores de Clso para estas substancias.

Tabela 35 — Valores de CLsgs calculados a partir dos resultados obtidos nos testes agudos
convencionais, valores de CEses calculados para os ensaios de inibigdo da actividade da AChE in
vivo e valores de Clsgs calculados para os ensaios de inibigdo da actividade da AChE in vitro. Os

intervalos de confianga a 95% estdo indicados entre parénteses.

Substancia testada
(em relagdo ao elemento

Testes agudos

Testes de inibigdo da

Testes de inibicdo

Ni2+) convencionais AChE in vivo da AChE in vitro
CLs;—48h CEs Cls
Efluent
vente 0,123 0,535 10,082
(ng/L)
(0,1224-0,1253) (0,031-9,189) (3,5024-29,0222)
Matriz simul
atriz simuladora 0,550 1333 6.844
(ng/L)

(0,5432-0,5582)

(0,709-2,503)

(3,487-13,448)

Cloreto de niquel

2,74 8,887 Nio houve diferengas significativas
(mg/L)
(2,73-2,74) (3,799-20,787) relativamente aos controlos
Nitrato de ni
itrato de niquel 4,96 6,543 254,258
(mg/L)
(4,92-4,99) (4,227-10,127) (229,856-281,258)
Sulfureto de niquel
uttureto de nique 4,56 2,963 Nio houve diferengas significativas
(mg/L)
(4,47-4,66) (2,917-3,009) relativamente aos controlos
Sub-sulfureto de niquel
ub-sutfureto de nique 3,92 6,903 Nio houve diferengas significativas
(mg/L)
(3,84—4,00) (6, 120-7,787) relativamente aos controlos
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3.6. Teste de inibicdo das enzimas antioxidantes in vivo

Foram realizados ensaios in vivo com o efluente, com a matriz simuladora, com o
cloreto de niquel, com o nitrato de niquel de niquel, com o sulfureto de niquel e com o
sub-sulfureto de niquel, nas concentragdes descritas no capitulo anterior (material e
métodos), em que se determinou a actividade das enzimas catalase, glutationa S-
transferase, glutationa redutase, glutationa peroxidase e superéxido dismutase. A tabela 36
refere concentragdes nominais do efluente, da matriz simuladora e sais de niquel usados
neste estudo. Na tabela 37 sdo apresentados os resultados da actividade da catalase (umol
H,0,/ mg proteina/ min) determinada nas amostras controlo (24 determinagdes) e no
efluente, matriz simuladora e sais de niquel. Para as amostras controlo a actividade média
da catalase foi de 63,76+8,92 umol H,O,/ mg proteina/ min. Os valores sdo apresentados
sob a forma de média + desvio padrdo. Para o efluente, matriz simuladora e sais de niquel
os resultados correspondem a média de duas determinagdes. Como o n foi igual a dois ndo

foram feitas comparagdes estatisticas.

Tabela 36 - Concentragdes nominais das solugdes teste utilizadas nos ensaios in vivo de avaliagéo
da actividade da catalase relativamente ao efluente, a matriz simuladora, ao cloreto de niquel, ao

nitrato de niquel de niquel, ao sulfureto de niquel e ao sub-sulfureto de niquel.

Substincia testada Concentra¢des nominais
Efluente (%) 0,39; 0,78; 1,57; 3,13; 6,25; 12,5
Matriz simuladora (%) 0,78; 1,57; 3,13; 6,25; 12,5; 25
Cloreto de niquel (mg/L) * 0,59;0,8; 1,3; 2,0, 3,0
Nitrato de niquel (mg/L) * 0,59: 0,8; 1,3, 2,0; 3,0; 5,0
Sulfureto de niquel (mg/L) * 0,78; 1,56; 3,12; 6,25
Sub-sulfureto de niquel (mg/L) * 0,39; 0,78; 1,56; 3,12; 6,25

* em relagdo ao elemento Ni** em mg/L
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Tabela 37 — Efeito do efluente, da matriz simuladora, do cloreto de niquel, do nitrato de niquel de
niquel, do sulfureto de niquel e do sub-sulfureto de niquel usadas em diferentes concentragdes na

actividade da catalase (pmol H,O,/ mg proteina/ min), quando efectuado ensaio in vivo (48 horas

de exposicdo).

Substancia testada Controlo 0,39 0,78 1,57 3,13 6,25
52,15 62,79 41,93 32,57 15,11 20,86
Efluente (pg/L Ni*")
Substancia testada {Controlo 0,78 1,57 3,125 6,25 12,5 25
Matriz simuladora | 63,43 32,35 18,30 5,74 9,57 11,06 4,89
(ug/L Ni*H
Substincia testada Controlo 0,59 0,8 1,3
Cloreto de niquel 88,54,35 80,258 70,37 59,89
(mg/L Ni*")
Substéincia testada Controlo 0,5 0,8 1,3 2,0
Nitrato de niquel 60,66 33,49 27,24 14,27 14,58
(mg/L Ni*")
Substéincia testada Controlo 0,39 0,78 1,56 3,13
Sulfureto de niquel 35,56 32,04 45978 60,42 84,82
(mg/L Ni*")
Substéincia testada Controlo 0,78 1,56 3,13 6,25
Sub-sulfureto de niquel 15,11 15,33 19,16 38,74 4491
(mg/L Ni*")
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Relativamente as enzimas glutationa redutase, glutationa peroxidase e superéxido
dismutase ndo foram encontrados niveis quantificaveis nos homogeneizados de Daphnia
magna. Quanto a avaliagdo da actividade enzimatica da glutationa S-transferase foram
apenas efectuados ensaios preliminares, tendo sido detectada actividade enzimatica. Ndo
foi possivel prosseguir com os trabalhos devido a uma contaminagdo generalizada por
fungos, o que levou a destruirem por completo todo o clone que existia no laboratorio.
Apesar de se terem realizado esforgos no sentido de se conseguir mais dafnias do mesmo
clone a nivel mundial, tal ndo foi possivel, o que obrigou & paragem definitiva dos

trabalhos experimentais que estavam a decorrer.
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CAPITULO IV

Discussao
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4. Discussio

4.1. Neste estudo procurou avaliar-se a toxicidade exercida por um efluente
industrial de componentes de automdveis para o crustdceo cladécero Daphnia magna.
Paralelamente, foi determinada a toxicidade de uma matriz simuladora, contendo as
mesmas propor¢des de alguns metais encontrados no efluente, e de quatro sais de niquel
(cloreto, nitrato, sulfureto e sub-sulfureto).

Tendo em vista um enquadramento de avaliagdo da toxicidade em termos
ambientais, foram determinadas as concentragdes de niquel, cromio total, cobre,
chumbo e aluminio do efluente e em varias amostras recolhidas antes e depois de o
mesmo ter passado por uma estagdo de tratamento de aguas residuais. Os resultados
obtidos foram comparados com os valores permitidos pela legisla¢do para descargas de

efluente no meio receptor; neste caso, um ribeiro sito em Oliveira de Azeméis.

4.2. Nas vérias amostras do efluente verificou-se que o aluminio é o metal que se
encontra em maior percentagem, seguido do cobre, chumbo, crémio total, niquel e por
ultimo o cadmio.

A EPTARI considerada ¢ uma estagcdo de tratamento direccionada para a
remog¢do dos dleos e de matéria organica. Assim, comparando os valores a entrada e a
saida da mesma, pode observar-se, pelos valores encontrados nas varias amostragens,
que a EPTARI néo alterou de uma maneira uniforme a concentragéo dos varios metais.

A comparagdo dos valores dos varios metais, a saida da EPTARI, com os valores
maximos admissiveis para descarga de aguas residuais no meio hidrico mostra que estes
apresentam niveis bastante inferiores.

Como os valores se encontram dentro dos permitidos pela legisla¢do, podiamos
supor que ndo se verificaria qualquer tipo de alteragdio no meio ambiente, 0 que néo
parece corresponder a realidade.

Para o estudo desta situagdio, efectuaram-se ensaios de toxicidade aguda
convencional e ensaios de avalia¢do da actividade da enzima acetilcolinesterase in vifro
e in vivo para o crustdceo cladocero Daphnia magna. Procedeu-se igualmente a
determinacdo da actividade das enzimas catalase, superoxido dismutase, glutationa

peroxidase, glutationa redutase e glutationa S-transferase por ensaios in vivo.
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Na verdade, os metais pesados sdo contaminantes ambientais amplamente
distribuidos, que aparecem com frequéncia como resultado da sua libertagdo durante os
processos de extracgdo e transformagdo industrial (Peakall, 1994) e¢ que podem
prejudicar directamente os organismos, aumentando as suas taxas de mortalidade ou
interferindo com os processos de aquisi¢do de recursos e consumo de alimentos. Estes
efeitos podem traduzir-se num declinio da populagdo ou num crescimento populacional
mais lento. Alternativamente, os organismos podem evitar ou restringir os efeitos
nocivos usando mecanismos de desintoxicagdio ou de adaptagdo: mais uma vez os
efeitos das substdncias com caracter toxico nas populagdes estdo relacionados, directa
ou indirectamente, com os seus efeitos nos individuos e com a propor¢do em que estas
substéncias se encontram (Moriarty, 1993; Walker et al.,, 2001).

No entanto, h4 outros estudos que avaliam a actividade bioldgica dos ides de
metais e os seus efeitos no ambiente (Lilius et al, 1995; Guilhermino et al., 1998a).
Adicionalmente, hd que considerar por isso a interac¢do dos ides dos metais nos
sistemas biologicos, j& que esta pode resultar em efeitos sinergéticos, antagonistas ou de
outro tipo.

Na 4gua, por outro lado, os metais ndo se encontram na forma pura, mas sim na
forma de sais. Neste sentido, procurou investigar-se qual o efeito na mortalidade do
organismo Daphnia magna relativamente ao cloreto de niquel, nitrato de niquel,
sulfureto de niquel, sub-sulfureto de niquel, ao efluente e a matriz simuladora.

O niquel foi escolhido pelo facto de este metal ser considerado como poluente
ambiental (Biesinger, 1972; Fargasovd, 1997) e também por ser um dos metais mais
toxicos da tabela periddica (Barceloux 1999; Rudolfs ef al., 2000). E conhecido que a
resisténcia dos organismos aos metais toxicos depende do metal, da sua valéncia, da sua
concentra¢do, bem como de razfes inerentes ao proprio organismo e suas condigbes

fisiolégicas (Merian, 1984; Lee et al., 1993; Schubauer ef al., 1993).

4.3. Os estudos efectuados com o cladécero Daphnia magna mostraram a
sensibilidade deste a concentragdes extremamente baixas de efluente, e também a matriz

simuladora.

Deve ser dada uma especial atengio ao facto de a matriz simuladora ser menos téxica do
que o efluente e, por sua vez, os compostos puros de niquel isolados serem os menos téxicos, tal
como j4 tinha sido descrito anteriormente (Wren et al, 1991). Isto demonstra a importancia do

estudo das misturas de substdncias presentes nas solugdes, em paralelo com ensaios efectuados
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isoladamente com substancias puras, ja referido por outros autores (Viarengo, 1985; Biesinger et al,,

1986).

4.3.1. Relativamente aos compostos de niquel, aquele que demonstrou ser mais
toxico nos testes agudos, foi o cloreto de niquel, seguido do sub-sulfureto de niquel,
sendo o menos toxico o nitrato de niquel.

Comparando os valores de CLsy obtidos neste estudo com os referidos na
literatura verificou-se que o valor de CLsy obtido no teste agudo convencional com o
cloreto de niquel (NiCL,.6H,0) foi de 3,78mgNi/L(3,73-3,83), as 24h, e de 2,74
mgNi/L (2,73-2,74), as 48h.

Khangarot e colaboradores, em 1989, obtiveram valores de 10,90mgNi/L (8,20-
13,20), as 24h, e de 7,29 mg Ni/L (6,05-9,26), as 48h.

O pH durante o teste foi controlado de uma forma criteriosa, pois como se sabe a toxicidade do
niquel aumenta com a subida de pH (Schubauer ef al., 1993). Para valores de pH mais baixos, o
niquel ¢ menos téxico a nivel das membranas celulares, pois pensa-se existir adsor¢fio superficial do
metal (Krantzberg, 1988; Khangarot et al.,, 1989).

Este efeito do pH na toxicidade dos metais é muito importante, pois os efluentes, muitas vezes,
sdo descarregados a niveis de pH muito diferentes do pH das aguas receptoras. Sera de grande
interesse ecoldgico, em estudos futuros, avaliar-se ndo so a toxicidade dos efluentes, mas também a

toxicidade dos metais no local de descarga nas 4guas receptoras (Andren et al., 1998).

4.3.2. Os ensaios in vivo realizados demostraram que todas as substincias
testadas apresentam toxicidade a niveis sub-letais, sendo o efluente aquele que se
evidenciou como o de maior toxicidade, seguido da matriz simuladora. Mais uma vez as
substancias puras foram as que demonstraram menor toxicidade para com o organismo
de ensaio. Referem-se por ordem decrescente de toxicidade: sulfureto de niquel, nitrato

de niquel, sub-sulfureto de niquel, e cloreto de niquel.

Os estudos efectuados nos ultimos anos sugerem que o teste de toxicidade aguda com
invertebrados deve ser aplicado aos mamiferos como primeiro método de rastreio para a avaliagdo
da toxicidade letal de novos quimicos (Calleja et al., 1992).

Uma vez que estes métodos requerem ensaios in vivo, a biotransformago dos quimicos ¢ tida
em conta, ¢ como tal, parece ser preferivel a utilizagdo dos ensaios in vitro (Guilhermino et al,

1994; Ekwall et al., 1998).
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Numa primeira avaliag8o, a grande dificuldade em usar os testes de toxicidade aguda em
invertebrados prende-se com o diferente nivel de organizagdo biolégica relativamente aos

mamiferos (Guilhermino et al., 2000).

Os resultados obtidos nos ensaios in vivo indicam que os metais sob a forma de
compostos puros inibem a actividade da enzima AChE com valores na ordem dos mg/L,
compreendidos entre 2,96 e 8,89 mg/1 do ido niquel.

O efluente e a matriz simuladora inibem a actividade da enzima AChE, nos
ensaios in vivo, com valores da ordem das pg/L relativamente ao i8o niquel,
compreendidos entre 0,54 € 1,33 pg/L, respectivamente.

Estas concentragdes sdo ecologicamente relevantes podendo ocorrer em
efluentes industriais com uma certa frequéncia e mesmo em pontos dos sistemas de
agua que os recebem.

Tendo em conta que o efluente € de origem industrial e conhecendo-se a sua
composi¢do relativamente a alguns metais (niquel, 2,80 pg/L; cromio total, 16,23 pg/L;
cobre 15,2 pg/L; chumbo 15,29 pg/L; cadmio 1,40 pg/L. e aluminio 1.49 pg/mL), pode
eventualmente atribuir-se a sua elevada toxicidade & mistura dos varios metais que o
constituem, mesmo em concentragdes da ordem dos microgramas. Como o efluente
provocou uma inibi¢do maior na actividade da enzima AChE relativamente a matriz
simuladora, pode equacionar-se a existéncia de um possivel efeito aditivo ou sinérgico
da mistura dos metais presentes no efluente, ou de outros factores existentes no meio

natural.

4.3.3. A actividade da AChE foi determinada por ensaios in vitro e in vivo,
usando varias dilui¢des do efluente, da matriz simuladora e varias concentragdes do
cloreto de niquel, nitrato de niquel, sulfureto de niquel, e do sub-sulfureto de niquel.

Relativamente aos ensaios in vitro, que avaliam a concentragdo que provoca a
inibigdo em 50% da populagdo alvo, verificou-se que a matriz simuladora se revelou
mais toxica que o efluente.

Quanto as substincias puras, apenas o nitrato de niquel apresentou diferengas
significativas relativamente a actividade da enzima AChE quando comparada com o
controlo.

E curioso notar que nestes ensaios in vitro, em que ndo ¢ contemplado o factor

ambiente, a mistura se revelou potencialmente mais toxica que o efluente. Como ja
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referido anteriormente, em termos ambientais, é necessario ter em conta todos os
fendmenos de acumulagio e biomagnificacdo dos toxicos através dos niveis troficos,
bem como o mecanismo de toxicidade de certos poluentes em que podera actuar apenas

no organismo intacto.

4.4, Fez-se a determinag@o da actividade das enzimas catalase, superdxido
dismutase, glutationa peroxidase, glutationa redutase e glutationa S-transferase.
Relativamente a glutationa peroxidase, glutationa redutase e superdxido dismutase ndo
foram encontrados niveis quantificaveis nos homogeneizados de Daphnia magna.

No que respeita a catalase e glutationa S-transferase foi possivel quantificar estas

enzimas, mas os ensaios de inibigdo ndo se revelaram conclusivos.

4.5. A anélise geral dos resultados obtidos no &mbito da investigagio sugere que
a enzima AChE ¢ um biomarcador muito util e pode ser utilizada na quantifica¢do dos
efeitos provocados pela exposi¢do a metais, tal como ja havia sido demonstrado

(Guilhermino et al., 1998a).

Uma redugdo significativa na actividade da AChE nos crusticeos claddceros,
nomeadamente Daphnia magna, apds exposigdo a metais pode fornecer um aviso prévio
relativamente aos efeitos adversos mais graves que podem ocorrer mais tarde ao nivel
da populagdo ou comunidade.

Verificou-se que a toxicidade do efluente, da matriz simuladora e dos sais de
niquel, € superior nos ensaios in vivo e nos testes agudos convencionais quando
comparada com os ensaios in vitro. De um modo geral, foi no teste agudo convencional
de 48 horas com Daphnia magna que se obtiveram valores de concentragdo mais
baixos. Contudo, como este teste s6 se baseia num uUnico critério, a morte ou a
imobilizagdo, ele € pouco informativo e pode levar a falsas conclusdes, uma vez que os
efeitos sub-letais ndo sdo avaliados (Sperling, 1976).

Relativamente aos ensaios in vitro, estes apresentam o inconveniente de ndo
considerarem os efeitos integrados que ocorrem no organismo como um todo (Gad,
1993), sendo por esse motivo de uso limitado. Porém, sfo extremamente uUteis como

testes de rastreio e para o estudo de efeitos especificos.
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Os ensaios in vivo revelaram-se os mais sensiveis, uma vez que foram detectados

efeitos a concentragdes mais baixas do que os restantes.

Comparativamente ao teste agudo convencional, os ensaios in vivo apresentam
uma especificidade maior, pois sendo baseados num efeito especifico, indicam a
presenga ou auséncia de uma substancia particularmente toxica, possibilitam o uso de
dois parametros indicativos de toxicidade, um especifico (inibi¢do da enzima) e um ndo
especifico (imobilizagdo ou morte), uma vez que € possivel contar os juvenis

imobilizados ou mortos antes de preparar os homogeneizados.

De referir que o cloreto de niquel, o sulfureto de niquel e o subsulfureto de
niquel ndo apresentaram efeitos in vitro significativos na actividade da AChE. Estes
resultados indicam a grande importincia que tem a parte fisioldgica do organismo, em
termos de absorgdo, distribuigdo, metaboliza¢do e eliminagdo dos téxicos, que pode

funcionar como mecanismo de desintoxicag@o ou intoxicagdo (Slabbert, 1999).

Como biomarcador individual, a medi¢do do conteudo total de proteina do
organismo tem pouca utilidade, porque a proteina é a ultima fonte de energia a ser
utilizada nos organismos sujeitos a efeitos toxicos e, portanto, ndo é um biomarcador
muito sensivel. Antes da mobiliza¢do das proteinas ocorre, normalmente, a mobilizagdo
e utilizagdo do contetdo lipidico. No entanto, o contetdo de proteina é facil de medir e
¢ frequentemente utilizado para calcular outros pardmetros, pelo que deve ser usado
numa “bateria de biomarcadores” (Mayer ef al., 1992). Neste estudo, ndo se verificou

uma diminuigéo significativa no conteudo de proteina nos varios ensaios realizados.

Em conclusdo, os resultados obtidos neste estudo sugerem que o crusticeo
cladécero Daphnia magna € uma espécie adequada para ser utilizada em testes de
ecotoxicidade e que a actividade da enzima acetilcolinesterase pode ser usada como

critério de avalia¢do de toxicidade.
Em estudos futuros, pretende avaliar-se os efeitos de outras substancias

potencialmente toxicas para o ambiente, com base em pardmetros bioquimicos,

nomeadamente utilizando o grupo das enzimas anti-oxidantes presentes no claddcero
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Daphnia magna, de forma a prever quais os efeitos que as misturas de compostos

podem exercer na qualidade aquatica.
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