
       

 
 

Universidade do Minho 
Escola de Ciências 

 
 
 
 
 
 
 

Jéssica Zão Moreira 

  
 
 

 

Efeitos de microplásticos e do 
fármaco fluorouracilo em 
decompositores microbianos da 
matéria orgânica nos rios 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 

                                                                                                                                                                                                            

                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                                               

 

 
 
março 2022 

Ef
ei

to
s 

de
 m

ic
ro

pl
ás

tic
os

 e
 d

o 
fá

rm
ac

o 
flu

or
ou

ra
ci

lo
 e

m
 d

ec
om

po
si

to
re

s 
m

ic
ro

bi
an

os
 d

a 
m

at
ér

ia
 o

rg
ân

ic
a 

no
s 

ri
os

 
U

M
in

ho
 |

 2
02

2 
Jé

ss
ic

a 
Zã

o 
M

or
ei

ra
 



 

   
 

 



 

 

                                                 
 

 

 

 

 

 

Universidade do Minho 
Escola de Ciências 

 
 
 

Jéssica Zão Moreira 
 

Efeitos de microplásticos e do 
fármaco fluorouracilo em 
decompositores microbianos da 
matéria orgânica nos rios 

 
 
 
 

                                                          

 

Dissertação de Mestrado 
Mestrado em Biodiversidade, 
Ecologia e Alterações Globais 

 

Trabalho efetuado sob a orientação da 
Doutora Daniela Batista e da Professora 
Doutora Fernanda Cássio 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
março 2022 



 

ii  

 

 

DIREITOS DE AUTOR E CONDIÇÕES DE UTILIZAÇÃO DO TRABALHO POR TERCEIROS 
 

 
 

Este é um trabalho académico que pode ser utilizado por terceiros desde que respeitadas as regras e  boas 

práticas internacionalmente aceites, no que concerne aos direitos de autor e direitos conexos. 

Assim, o presente trabalho pode ser utilizado nos termos previstos na licença abaixo indicada. 

 

Caso o utilizador necessite de permissão para poder fazer um uso do trabalho em condições não previstas no 

licenciamento indicado, deverá contactar o autor, através do RepositóriUM da Universidade do Minho. 

Licença concedida aos utilizadores deste trabalho 

 

 

 

    

   Atribuição-NãoComercial  

   CC BY-NC 

   https://creativecommons.org/licenses/by-nc/4.0/ 

https://creativecommons.org/licenses/by-nc/4.0/


   
 

iii  

 
Agradecimentos 

 

Agradeço à Daniela Batista e à professora Fernanda Cássio pela ajuda incansável de ambas. 

Agradeço, especialmente, à Daniela que esteve presente quando realizei a experiência de 

microcosmos e teve paciência e vontade para me ajudar, sempre com dedicação. 

Agradeço igualmente aos meus pais Amélia e Fernando e à minha irmã Mariana por sempre 

acreditarem nas minhas capacidades enquanto estudante universitária apesar de, muitas vezes, 

o caminho ter sido desafiante. 

Agradeço também à minha amiga Francisca pela motivação e por ter feito questão de estar sempre 

a par dos desenvolvimentos desta dissertação.  

Por fim, mas não menos importante, agradeço ao meu namorado Pedro, por ter estado sempre lá 

para mim, desde uma palavra amiga até emprestar-me o seu computador quando não podia usar 

o meu. 

A todos eles, um enorme obrigado. Por muitas coisas que diga ou faça, nada será suficiente para 

agradecer todo o apoio que me deram. 

 

 



   
 

iv  

DECLARAÇÃO DE INTEGRIDADE 

 

Declaro ter atuado com integridade na elaboração do presente trabalho académico e confirmo que não recorri à prática 

de plágio nem a qualquer forma de utilização indevida ou falsificação de informações ou resultados em nenhuma 

das etapas conducente à sua elaboração. 

Mais declaro que conheço e que respeitei o Código de Conduta Ética da Universidade do Minho. 

 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 



   
 

v  

Efeitos de microplásticos e do fármaco fluorouracilo em decompositores microbianos da matéria orgânica nos rios 

 
Resumo 
 
A decomposição da matéria orgânica é um processo importante na reciclagem dos nutrientes e, como tal, 

desempenha um papel importante no funcionamento dos ecossistemas de água doce. Os principais 

responsáveis por este processo de decomposição são os fungos aquáticos designados como hifomicetos 

aquáticos. Estes microrganismos podem ser afetados pela presença de contaminantes na água como, por 

exemplo, os metais pesados, produtos farmacêuticos, nanoplásticos entre outros. Este estudo tem como 

objetivo avaliar os impactos dos nanoplásticos (NPs) e do medicamento anticancro fluorouracilo (FU) no 

processo de decomposição da matéria orgânica vegetal por fungos aquáticos, avaliando a sua atividade e 

diversidade. Para tal, folhas de amieiro foram imersas num rio para possibilitar a colonização microbiana 

e, após 12 dias, foram expostas em microcosmos a nanoplásticos e a fluorouracilo, individualmente ou em 

mistura, durante 18 dias (fase de exposição). Subsequentemente, os contaminantes foram retirados do 

microcosmo e substituídos por água limpa e mantidos por 7 dias. Os nossos resultados mostraram que, 

na fase de exposição individual e misturas de NPs e FU, a perda de massa de folhas diminuiu 

significativamente. Uma estimulação da biomassa de fungos foi observada apenas para tratamentos 

expostos a FU e uma estimulação da taxa de esporulação foi observada na exposição a concentrações 

individuais maiores do que 1000 µg/L de FU. Na fase de recuperação observou-se um estímulo para alguns 

parâmetros analisados, nomeadamente na perda de massa das folhas, biomassa de fungos e taxa de 

esporulação. Algumas espécies de fungos aquáticos tornaram-se dominantes, (Thriscelosphorus sp., 

Articulospora    tetracladia e Alatospora sp.) e a estrutura da comunidade pela exposição aos contaminantes 

foi alterada em relação à fase de recuperação, uma vez que algumas espécies não foram encontradas na 

fase de exposição aos contaminantes. A mudança na composição de espécies neste estudo poderá 

representar uma mudança em direção na comunidade, que pode desempenhar um papel ecológico sob 

stress imposto por nanoplásticos e pelo fluorouracilo.  

Os contaminantes ocorrem em misturas no meio ambiente. Os resultados destacam a importância de 

examinar o comportamento dos contaminantes não só individualmente mas, também, em misturas, de 

modo a determinar, de uma forma realista, os seus impactos no biota de água doce e nos processos dos 

ecossistemas por eles conduzidos. Estudos de ecotoxicidade ambiental, biorremediação e uma economia 

de plástico sustentável e circular, com estratégias baseadas em biotecnologia, são exemplos de soluções 

necessárias para minimizar os efeitos de contaminantes em ecossistemas aquáticos. 

 

 

 

Palavras chave: contaminantes; fluorouracilo; hifomicetos aquáticos; nanoplásticos. 
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Effects of microplastics and fluorouracil drug in microbial decomposers of organic matter in rivers 
 

Abstract 
 
The decomposition of organic matter is an important process in nutrient recycling and plays an important 

role in the functioning of freshwater ecosystems. The aquatic fungi called aquatic hyphomycetes are the 

main responsible for this decomposition process. These microorganisms can be affected by the presence 

of contaminants in the water, such as heavy metals, pharmaceuticals, nanoplastics, among others. This 

study aims to evaluate the impacts of nanoplastics (NPs) and the anticancer drug fluorouracil (FU) on the 

process of decomposition of plant organic matter by aquatic fungi, evaluating their activity and diversity. For 

this, alder leaves were immersed in a river to allow microbial colonization and, after 12 days, they were 

exposed in microcosms to nanoplastics and fluorouracil, individually or in a mixture, for 18 days (exposure 

phase). Subsequently, the contaminants were removed from the microcosm and replaced with clean water 

and kept for 7 days. Our results showed that, in the phase of individual exposure and mixtures of NPs and 

FU, the loss of leaf mass decreased significantly, a stimulation of fungal biomass was observed only for 

treatments exposed to FU and a stimulation of the sporulation rate was observed. on exposure to individual 

concentrations greater than 1000 µg/L of FU. In the recovery phase, a stimulus was observed for some 

parameters analyzed, namely in the loss of leaf mass, fungal biomass and sporulation rate. Some species 

of aquatic fungi became dominant, (Thriscelosphorus sp., Articulospora tetracladia and Alatospora sp.) and 

the community structure by exposure to contaminants was altered in relation to the recovery phase, since 

some species were not found in the recovery phase. exposure to contaminants. The change in species 

composition in this study likely indicates a shift toward community, which may play an ecological role under 

stress imposed by nanoplastics and fluorouracil. 

Contaminants occur in mixtures in the environment and our results highlight the importance of examining 

the behavior of contaminants individually and in mixtures in order to realistically determine their impacts on 

freshwater biota and also the ecosystem processes they drive. Environmental ecotoxicity studies, 

bioremediation and a sustainable and circular plastic economy and with biotechnology-based strategies are 

some of the necessary solutions to minimize the effects of contaminants in aquatic ecosystems. 

 

Keywords: contaminants; fluorouracilo; aquatic hyphomycetes; nanoplastics. 
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Capítulo 1 

1 - Introdução 
1.1. Decomposição da matéria orgânica em ecossistemas de água doce 

 
          A vegetação a bordear os rios de floresta reduz a entrada de luz solar (Kałuza et al., 2020). Assim, 

nestes rios, os organismos dependem de matéria orgânica alóctona proveniente dos ecossistemas 

ribeirinhos como fonte de energia e carbono (Vannote et al., 1980; Minshall et al., 1985; Kominoski 

& Rosemond, 2012). A decomposição da matéria orgânica revela-se um processo importante na 

renovação de nutrientes e contribuindo positivamente para o funcionamento dos ecossistemas de 

água doce (Hättenschwiler, Tiunov & Scheu 2005; Findlay 2021; Handa et al., 2014; García-

Palacios et al., 2016; Batista et al., 2017). 

A decomposição da matéria orgânica apresenta três fases interdependentes, que podem se 

sobrepor no tempo: a lixiviação, o condicionamento microbiano, a fragmentação por invertebrados 

e a abrasão física (Ferreira et al., 2020). A lixiviação ocorre durante os primeiros dias (1 a 3 dias) 

após a entrada das folhas no rio e pensa-se que contribua para uma perda de cerca de 30% da 

massa foliar (Petersen & Cummins, 1974; Benfield, 1996). O condicionamento é a etapa em que 

as folhas são colonizadas por microrganismos, nomeadamente fungos e bactérias, facto que 

aumenta a palatibilidade das folhas para os invertebrados trituradores (Cummins, 1974). Devido 

à libertação de enzimas extracelulares, os fungos quebram os polímeros estruturais das células 

vegetais, assimilando e convertendo a matéria orgânica em dióxido de carbono e biomassa 

(Cummins & Klug, 1979). A fragmentação física e biótica das folhas, resultante da abrasão e 

pressão exercida pelo fluxo da água e da atividade dos invertebrados trituradores, conduz à 

libertação de matéria orgânica constituída por partículas finas (Cummins, 1974; Gessner et al., 

1999). A fragmentação das folhas conduz ao aumento da área de exposição da folha ao meio 

ambiente, favorecendo assim a colonização microbiana. A taxa de perda de massa foliar por 

lixiviação e a duração desta fase estão depedentes das características da folha, que variam de 

acordo com a espécie de folha e com as condições ambientais, nas quais a lixiviação tende a ser 

maior em águas com temperaturas mais elevadas (Ferreira et al., 2020). 
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1.2. Papel do biota aquático na decomposição da matéria orgânica 

Entre os micróbios aquáticos os fungos, em particular os hifomicetos aquáticos, são considerados 

como os principais decompositores da matéria orgânica vegetal devido à sua capacidade para 

produzir uma ampla gama de enzimas extracelulares (Dilly et al., 2004; Dilly et al., 2001; Osono 

2017; Zhang et al., 2018) que ajudam a quebrar a lignocelulose das folhas que outros organismos 

são incapazes de decompor (Kjoller & Struwe 1982, Cooke & Rayner 1984, Berg & McClaugherty 

2003, Bucher et al., 2004, Osono 2017, Zhang et al., 2018). Os fungos contribuem para o 

aumento da palatabilidade da folha e constituem uma potencial fonte de alimento para os 

invertebrados detritívoros (Gessner et al., 1999), estabelecendo, assim, um importante elo trófico 

entre as partículas grossas de matéria orgânica, como é o caso de restos de folha e de madeira, 

e os macroinvertebrados (Laitung et al., 2002). Os esporos, produzidos pelos fungos, apresentam 

formas tetraradiadas e sigmóides, o que lhes permite estabelecer vários pontos de contacto com 

os substratos. Além disso, estes esporos produzem mucilagem nas extremidades dos braços 

(Bärlocher, 1992), o que lhes facilita a fixação aos substratos que colonizam. Os hifomicetos 

aquáticos estão ainda adaptados a crescerem a temperaturas baixas como as encontradas em 

climas temperados durante o Outono e o Inverno (Suberkropp, 1984). 

As bactérias, por sua vez, têm sido maioritaiamente associadas à absorção e degradação de 

matéria orgânica dissolvida (DOM) (Kaplan & Newbold, 2003) enquanto as transformações de 

carbono em matéria orgânica particulada (CPOM) são principalmente um reflexo da capacidade 

degradativa do fungo (Baldy et al., 1995; Gessner, 1997). As bactérias tornam-se mais importantes 

nos últimos estágios da decomposição da folha, sendo que a sua contribuição para a ação 

microbiana na perda de massa da folha é geralmente baixa (até 14%) (Ferreira et al., 2020). A 

atividade dos invertebrados detritívoros na decomposição da matéria vegetal pode ser responsável 

por até 64% de perda de massa da folha (Ferreira et al., 2020). Existem, no entanto, rios onde os 

trituradores são naturalmente raros ou ausentes e onde a decomposição é principalmente 

assegurada por micróbios. O papel das algas é ainda pouco conhecido. Apesar de alguns estudos 

sugerirem que as algas podem estimular a decomposição da folha via iniciação microbiana, outros 

encontraram inibição ou nenhum efeito (Ferreira et al., 2020). Além disso, a concentração de 

nutrientes dissolvidos, partículas e disponibilidade em matéria orgânica dissolvida e a incidência 

de luz na água do rio influenciam o desenvolvimento de fungos, bactérias e algas em superfícies 

bentónicas. A temperatura e a dinâmica do fluxo de água são igualmente relevantes no 
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desenvolvimento de comunidades biológicas bentónicas (Hauer & Lamberti, 1996). 

O processo de decomposição da matéria orgânica e os organismos envolvidos podem ser afetados 

pela presença de contaminantes na água, como por exemplo: os metais pesados. Contrariamente 

à maioria dos poluentes orgânicos, estes não são biodegradáveis podendo acumular-se nos tecidos 

vivos (Azevedo et al., 2009, Christophoridis et al., 2009, Song et al., 2013, Zhuang & Gao 2014, 

Lu et al., 2015). Numa experiência realizada por Du et al., (2017) é possível observar que 

nanopartículas de óxido de zinco (ZnO-NPs) de três tamanhos diferentes (30, 90 e 200 nm) com 

a concentração de 100 mg/L afetaram negativamente o processo de decomposição de Populus 

nigra e houve uma diminuição significativa da biomassa microbiana e das suas atividades 

enzimáticas. Além disso, a biomassa microbiana, bem como a atividade das enzimas, variou 

consoante o tamanho das partículas. Batista et al., (2017a) observou que a decomposição da 

matéria orgânica é inibida, tal como a atividade (produção de enzimas e reprodução) dos 

organismos envolvidos como os fungos aquáticos quando expostos a concentrações 

ambientalmente realísticas de nanopartículas de prata e a nitrato de prata (µg/L). 

Outro problema que afeta a decomposição da matéria orgânica por parte dos organismos é a 

eutrofização, uma vez que as algas limitam a penetração da luz e, consequentemente, reduzem o 

crescimento, podendo causar a morte de plantas. Diminui igualmente o acesso de predadores, 

que precisam de luz para capturar presas (Lehtiniemi et al., 2005), podendo levar a uma situação 

de hipóxia por parte dos organismos. 

 

 

 

1.3. Efeito dos nanoplásticos no biota aquático 

O uso de plásticos aumentou exponencialmente desde o século XIX, passando de 1,5 milhão de 

toneladas nos anos 50 para perto de 335 milhões de toneladas em 2016 (Larue et al., 2021). 

Todos os anos, apenas 6% dos resíduos plásticos do mundo são reciclados e cerca de 28% são 

descartados diretamente no meio ambiente, sendo o restante incinerado ou depositado em 

aterros. Os plásticos são pouco degradáveis e, por isso, são encontrados em todos os 

compartimentos ambientais, desde montanhas, rios e oceanos. Existem evidências de que os 

plásticos de tamanho mais pequeno ou mais velhos induzem uma maior toxicidade nos 
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organismos (Larue et al., 2021). Muitas das atividades diárias realizadas pelo Homem, como é o 

caso da lavagem de roupa, do uso de cremes e da pasta dos dentes, levam à libertação de plásticos 

no ambiente. As pastas dos dentes, por exemplo, podem conter mais de 4000 microesferas de 

plástico por cada 1,6 g. Uma vez que os micro e os nanoplásticos águas são difíceis de remover 

das águas residuais, acabam nos ecossistemas marinhos e de água doce (Boyle & Örmeci, 2020). 

Plásticos de tamanho micro são vetores de produtos químicos e contaminantes em ambientes 

aquáticos, acumulando-se nos organismos (Brennecke et al., 2016; Koelmans et al., 2016).  

Hoje, a poluição por detritos e fragmentos de plástico foi reconhecida como um grande problema 

de qualidade da água em sistemas de água doce e marinha (Koelmans et al., 2015). As emissões 

de fontes terrestres alcançam primeiramente os rios, e as águas doces fornecem uma fonte 

importante da poluição marinha por plástico através do transporte fluvial. Além disso, alguns 

estudos encontraram concentrações de microplásticos em lagos e rios semelhantes ou maiores 

às encontradas em correntes oceânicas superficiais (por exemplo, Yonkos et al., 2014; Lechner et 

al., 2014; Mani et al., 2015), apesar da pesquisa sobre plásticos no ambiente marinho estar mais 

avançada do que no ambiente de água doce (Wagner et al., 2014). Apesar da vasta investigação 

sobre os plásticos no ambiente marinho, estudos indicam igualmente que os plásticos se 

acumulam facilmente em ambientes de água doce (Eerkes-Medrano et al., 2015; Baldwin et al., 

2016). Eriksen et al., (2013) investigaram a contaminação por microplásticos da água superficial 

do Lago Erie, Huron e Superior oriental, localizado na América do Norte, onde foram encontradas 

uma média de 150, 503, 5391 e 2780 partículas/ km², respetivamente. Na Europa, Mani et al., 

(2015) realizaram amostragens em 11 locais do Rio Reno ao longo de um trecho de 820 km de 

Basileia, na Suíça, até Rotterdam, Holanda. Cada amostra recolhida continha microplásticos, 

52364 - 3931062 partículas / km² com uma abundância média de 892.777 partículas / km. No 

lago Hovsgol localizado nas montanhas do norte da Mongólia, que faz parte de um Parque Nacional 

e é muito isolado da atividade antropogénica (apenas estando perto de duas aldeias com uma 

população de 5440 pessoas), Free et al., (2014) descobriram que as águas superficiais continham 

em média 20264 partículas / km², sendo que fragmentos (40%), filmes (38%) e fibras (21%) 

constituíram a maioria dos microplásticos recolhidos.  

Os efeitos dos nanoplásticos (NPs) são ainda pouco conhecidos, em comparação com outras 

classes de tamanho de plástico e o seu estudo torna-se difícil devido à falta de métodos de deteção 

(Koelmans, 2015). Os microplásticos degradam-se no meio ambiente dando origem aos NPs 

(1µm), pela combinação de foto-oxidação por exposição aos raios ultravioleta, a altas temperaturas 
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e a humidade elevada (Andrady, 2011), e o seu crescente pequeno tamanho constitui uma 

ameaça mais significativa para a biota aquática do que os microplásticos. Estudos recentes 

mostraram que pequenas partículas de látex (<50 nm) podem acumular-se em peixes japoneses 

do arroz (testículos, fígado, sangue e cérebro) (Boyle & Örmeci, 2020) e que após uma exposição 

de 45 minutos, nanopartículas de 100 nm permanecem no corpo de Mytilus edulis e Crassostrea 

virginica por períodos mais longos que os microplásticos, e podem ser transportados para os 

órgãos digestivos (Lambert et al., 2017). 

Em mexilhões (M. edulis), foi relatado uma redução da atividade de filtragem (Besseling et al., 

2014b). Nas algas, foi demonstrado que os NPs de poliestireno de 70 nm são capazes de reduzir 

a absorção de CO₂ e aumentar a produção de espécies reativas de oxigénio (Besseling et al., 

2014b). Outros estudos mostraram que os NPs podem causar mudanças comportamentais, 

fisiológicas e metabólicas em peixes, como na carpa cruciana (Carassius carassius), inibição do 

crescimento em algas verdes (Chlorella sp. e Scenedesmus sp.) e diminuição das taxas de 

fertilidade e reprodução em crustáceos Daphnia magna e Tigriopus japonicus. Recentemente, 

verificou-se que os NPs conseguem penetrar nas células vegetais (Boyle & Örmeci, 2020) e que a 

sua ingestão por larvas de peixe-zebra provoca neurotoxicidade e afeta a sua atividade locomotora 

(Mendoza et al., 2018). 

 

                           

 

                                                                                                                                                                           

1.4. Efeito do medicamento anticancro fluorouracilo no biota aquático 

Os produtos farmacêuticos constituem um problema a nível ambiental, inclusive no meio aquático. 

São considerados poluentes orgânicos persistentes, uma vez que entram no meio aquático 

predominantemente através dos efluentes de hospitais e das águas residuais de estações de 

tratamento, bem como lixiviados de aterros (Hernando et al., 2006). Certos grupos de produtos 

farmacêuticos são suspeitos de representar riscos para organismos não-alvo, mesmo em 

concentrações na gama das nano gramas por litro (Johnson et al., 2008). 

O fluorauracilo (FU) é um agente anti-neoplásico que inibe a síntese e a função dos ácidos 

nucleicos. É usado para tratar diversos tipos de cancro, nomeadamente da mama, do cólon, do 

reto, do estômago e do pâncreas. Após a sua metabolização no fígado, os seus metabolitos, que 

são análogos ao uracilo, são incorporados no RNA e no DNA, interrompendo a função da timidilato 
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sintase ao bloquear o local de ligação para o monofosfato de desoxiuridina. Este medicamento 

tem baixa biodisponibilidade devido à sua rápida degradação e, durante a terapia do cancro, é 

administrado em combinação com outros fármacos para aumentar sua atividade (Longley et al., 

2003). 

Estudos realizados na década de 1970, nos EUA, revelaram a presença de vários produtos 

farmacêuticos em águas residuais (Nassour et al., 2020), sendo que a sua libertação nestas águas 

levantou preocupações relativamente a potenciais efeitos adversos nos ecossistemas aquáticos 

(Johnson et al., 2008; Kümmerer, 2001). As águas residuais provenientes de hospitais e de 

esgotos domésticos mostraram ser fontes significativas de medicamentos anticancro nos 

ecossistemas aquáticos (Besse et al., 2012; Ferrando-Climent et al., 2014; Lai et al., 2018; 

Jureczko & Przystaś, 2019; Cristóvão et al., 2020). Por exemplo, efluentes hospitalares têm os 

maiores níveis de resíduos, com concentrações de ciclofosfamida (CP) variando entre 0,2 ng/L a 

22,1 µg/L e frequências de deteção de 8% a 100% (Azuma et al., 2016; Catastini et al., 2008; 

Česen et al., 2016). Em águas residuais hospitalares no Brasil, as concentrações máximas 

encontradas de daunorrubicina (DAU), epirrubicina (EPIR) e doxorrubicina (DOX) são 

respetivamente de 3,7 µg/L com frequências de deteção de 4,3%, 6,2 µg/L com frequências de 

detecção de 28,6% e 10,4 µg/L com frequências de deteção de 57,1% (Souza et al., 2018). Muitos 

medicamentos anticancro são poluentes orgânicos recalcitrantes, persistentes ou "pseudo-

persistentes" (Buerge et al., 2006) e, muitas vezes, não são removidos por tratamentos 

secundários e terciários em estações de tratamento de águas residuais (ETARs), o que apresenta 

uma ameaça aos ecossistemas aquáticos (Olalla et al., 2018; Cristóvão et al., 2019; Yadav et al., 

2020). Para além disso, os resultados mostraram que alguns medicamentos anticancro são 

hidrofílicos e pode persistir no ambiente aquático, como por exemplo a ifosfamida, ciclofosfamida 

e o fluorouracilo (Nassour et al., 2020). Apesar de ser limitada a quantidade de estudos sobre a 

toxicidade crónica, alguns testes mostraram que as concentrações detetadas na água foram 

maiores do que a concentração que provoca 50% do efeito (EC50). Isto implica que tais 

concentrações de medicamento anticancro na água provocam efeitos adversos a longo prazo ou/e 

quando eles estão presentes em misturas (Xie, 2012; Booker et al., 2014; Franquet-Griell et al., 

2017; Santos et al., 2017). Num estudo, em Xenopus laevis foram observadas anormalidades 

após 120 h de exposição a fluorouracilo em concentrações de 50 a 1000 µg /L incluindo 

malformações intestinais, edema craniano e estagnação do desenvolvimento. O crescimento de 

embriões de peixes (Pimephales promelas) foi mais afetado pela exposição a fluorouracilo em 
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comparação com X. laevis, mostrando malformações mais graves para concentrações de 

exposição idênticas, sugerindo maior sensibilidade em comparação com as rãs (DeYoung et al., 

1996). Num ensaio de toxicidade subcrónica, (estágio inicial de 33 dias teste de toxicidade) em 

peixe-zebra (Danio rerio), o valor NOEC foi de 1,0 mg /L (Kovács et al., 2016). Noutro estudo, o 

NOEC encontrado em ensaios de genotoxicidade (SCGE) após 24 h foi de 50,0 ng/L em Daphnia 

magna e em Ceriodaphnia dubia 6,0 ng/L, respetivamente (Parrella et al., 2015). Noutro estudo, 

o fluorouracilo não afetou a reprodução crónica de duas gerações teste com peixe zebra. No 

entanto, alterações hitopatológicas no fígado e rim e alguns efeitos genotóxicos, foram detetados 

com a menor concentração testada (10 ng/L). Misturas binárias das drogas fluorouracilo (FU), 

cisplatina (CisPt), etoposídeo (ET) e imatinibe (IM), em concentrações da ordem dos µg/L, foram 

responsáveis pela redução da descendência do crustáceo Daphnia magna (Parrella et al., 2014). 

Em algas e cianobactérias, os valores de NOEC foram maiores (10,0 e 120,0 mg /L, 

respetivamente) (Brezovšek et al., 2014). 

 

 

 

 

 

 

 

1.5. Mistura de contaminantes nos ecossistemas aquáticos 

 

Atualmente existe uma necessidade crescente de identificar as misturas de contaminantes no 

ambiente aquático e avaliar o seu potencial tóxico para os organismos aquáticos (Ribeiro et al., 

2021). Os contaminantes como os NPs possuem a capacidade de absorver diferentes tipos de 

contaminantes orgânicos, como produtos farmacêuticos, podendo atuar como vetores desses 

contaminantes, quando ingeridos pelos organismos. Padrós et al., (2003) demonstraram que 

baixas doses de TBT (tributilestanho) (0,3 mg/Kg) injetadas intraperitonealmente em Salvelinus 

alpinus inibiram a ativação metabólica do BaP (benzilaminopurina) através de uma alteração, 

dependente do tempo da indução da P4501A. Por sua vez, baixas doses de BaP (3 mg/Kg) 

parecem estimular o metabolismo de fase II do TBT e/ou sua excreção biliar. Wang et al., (2006), 
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sugerem que a exposição combinada ao TBT e BaP aumentam a vulnerabilidade do peixe 

Salvelinus alpinu ao stress oxidativo.  

Os microplásticos, por exemplo, podem promover a bioacumulação de fármacos em organismos 

aquáticos como peixes e bivalves (Santos et al., 2021). Num estudo, Lu et al., (2018) expuseram 

o peixe-zebra (Danio rerio) adulto a partículas de PS (partículas de polistereno) de 5 mm e a uma 

mistura de partículas e cádmio (10 mg/L) durante mais de 3 semanas de forma a estudar os 

efeitos da toxicidade crônica do cádmio via histopatologia, bem como stress oxidativo e genes 

funcionais. De acordo com este estudo, a presença de MPs aumentou a acumulação e toxicidade 

do Cd no fígado, intestino e brânquias do peixe-zebra. Num estudo, na microalga marinha (Tetra-

selmis chuii) exposta a MPs do pequeno tamanho (1 e 5 mm em diâmetro) e a produtos 

farmacêuticos nomeadamente procainamida ou doxiciclina, ou misturas de MPs com um dos 

fármacos, os resultados mostraram que as concentrações individuais de MPs não tiveram efeito 

significativo sobre a taxa de crescimento das algas, porém a toxicidade dos produtos farmacêuticos 

foi aumentada quando expostos em combinação com MPs (Triebskorn et al., 2019).  

Noutro estudo realizado por Guilhermino et al., (2018) foi estudado o efeito de microplásticos e 

do medicamento florfenicol individualmente e em misturas em bivalves. Os bivalves foram 

expostos por 96 horas a florfenicol (1,8 e 7,1 mg/L), aos microplásticos (0,2 e 0,7 mg/L) e a 

misturas de ambos os contaminantes. As misturas de contaminantes causaram inibição da 

alimentação em 57-83% e o aumento das enzimas antioxidantes, mostraram induzir peroxidação 

lipídica e a atividade da enzima GST branquial. Foi, também, observada neurotoxicidade através 

da inibição de colinesterase cerebral (ChE) (44-57%) e inibição significativa de isocitrato 

desidrogenase (IDH) e indução de stress oxidativo. O efeito causado pela exposição das misturas 

de contaminantes contendo as maiores concentrações de microplásticos e florfenicol foi muito 

maior (83%) do que a soma dos efeitos causados pelos tratamentos atuando individualmente 

(40%). 

No entanto, num estudo realizado por Oliveira (2018) observou-se que os efeitos causados pela 

exposição a MPs (0,13 mg/L) e mercúrio (0,03 mg/L), individualmente e em mistura, em vários 

biomarcadores, na espécie Corbicula Fluminea foram menores do que os efeitos induzidos pelas 

substâncias quando testadas individualmente. Neste trabalho foi realizada uma fase de 

recuperação aos contaminantes, no entanto os bivalves não recuperaram completamente da 

exposição aos MPs e ao mercúrio individualmente bem como em mistura. Após 8 dias de 

exposição à mistura foi observada uma diminuição significativa (p ≤ 0.05) da taxa de filtração, das 
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atividades da glutationa redutase (GR), da glutationa peroxidase (GPx) e um aumento significativo 

da atividade da catalase (CAT) e dos níveis de peroxidação lipídica (LPO). O período de 6 dias em 

meio limpo revelou-se insuficiente para a recuperação completa dos bivalves às exposições a 

microplásticos, mercúrio e misturas, uma vez que se observou recuperação apenas em alguns 

biomarcadores. Assim, este estudo sugere que há antagonismo entre os dois poluentes nesta 

espécie. 

 

 

 

 

1.6. Objetivo e esboço da tese 

 

Para melhor entender os impactos dos nanoplásticos (NPs) e do medicamento anticancro 

fluorouracilo (FU), individualmente ou em mistura, na decomposição da matéria orgânica por 

fungos de água doce, vários parâmetros de atividade e diversidade dos fungos aquáticos foram 

avaliados. O capítulo 1 fornece uma visão geral sobre a decomposição da matéria orgânica em 

rios e o biota associado a esse meso processo. O estado do conhecimento dos impactos dos NPs 

e do medicamento anticancro fluorouracilo sobre o biota aquático também são abordados.  

No capítulo 2, uma experiência em microcosmo foi realizada para avaliar os impactos dos NPs e 

do fluorouracilo na decomposição por fungos de água doce presentes em rios. Para tal, folhas de 

amieiro foram imersas num rio no noroeste de Portugal para permitir a colonização microbiana. 

De seguida, as folhas colonizadas foram expostas a FU e NPs, individualmente ou em misturas. 

No capítulo 3, foram analisados os seguintes parâmetros funcionais: a perda de massa de folha, 

a taxa de esporulação, a biomassa dos fungos, a diversidade de espécies fúngicas e a avaliação 

da atividade da enzima β-glucosidase. Outro objetivo deste estudo foi perceber se estas 

comunidades microbianas teriam a capacidade de recuperar após exposição destes 

contaminantes. Para tal, após 18 dias de exposição a FU e NPs, as folhas colonizadas foram 

libertadas do stress, lavadas e expostas a água limpa durante 7 dias. Os parâmetros analisados 

foram os mesmos acima referidos.  

Por fim, no capítulo 4, são apresentadas a discussão dos resultados obtidos, a conclusão e as 

perspetivas futuras. 
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Capítulo 2 

2- Materiais e métodos 
2.1. Local de recolha da comunidade microbiana 

 

A comunidade microbiana foi recolhida num rio de baixa ordem (rio Algeriz, 41 ° 5863′N 8 ° 

22513 'W ). A vegetação ribeirinha era composta principalmente por amieiro (Alnus glutinosa (L.) 

Gaertn) e o substrato do rio era composto por rochas e seixos. Os parâmetros físico-químicos 

foram medidos na água do rio, nomeadamente: a temperatura (12,4°C), o pH (6,5), a 

condutividade (36 µS/cm) e o oxigénio dissolvido (124,4 %; 12,90 mg/l) com uma sonda 

multiparâmetrica de campo (Multiline F/set 3 no. 400327, WTW). Amostras de água do rio foram 

recolhidas e transportadas (4°C) para o laboratório e utilizadas em 24h para análises químicas, 

de forma a medir, por espectrofotometria, as concentrações de nitrato (Kit HACH, programa 

8171), nitrito (kit HACH, programa 8507), amónia (kit HACH 8155) e fósforo (kit HACH, programa 

8048) (tabela 1). 

 

Tabela 1- Parâmetros físico e químicos da água do rio Algeriz. 

Parâmetros Valores 

N‒NO₃⁻ (mg/L) 0,1  

N‒NO₂⁻ (mg/L) <0,1 

N‒NH₃⁻ (mg/L) >0,01 

P‒PO₄³⁻ (mg/L) >0,01 

 

 

 

 2.2. Nano plásticos e o medicamento anticancro fluorouracilo 

 

 Os nanoplásticos (NPs) utilizados na experiência são de poliestireno coloidal de baixa densidade 

(ALPHA Nanotech - Colloidal Polystyrene Nanospheres, low density, =100 nm) e o medicamento 

anticancro utlizado na experiência foi o 5-fluorouracilo (FU; ≥ 99% HPLC grade) [2,4-Dihydroxy-5-

fluoropyrimidine, CAS Number: 51–21–8] (Sigma-Aldrich). 
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2.3. Microcosmos 

 

 Folhas de amieiro (Alnus glutinosa (L.) Gaertn.) foram recolhidas antes da abscisão e foram secas 

à temperatura ambiente em outubro de 2020. Posteriormente, as folhas foram lixiviadas em água 

desionizada antes de serem cortadas em discos de 12 mm de diâmetro. Conjuntos de 63 discos 

de folhas foram fechados em sacos de malha fina (0,5 mm, 16 × 20 cm) antes de serem imersos 

no rio, de forma a permitir a colonização microbiana e a impedir o acesso de invertebrados 

detritívoros. Após 12 dias, os sacos de folhas foram retirados do rio, colocados numa caixa térmica 

(4ºC) e transportados para o laboratório para dar início às experiências de microcosmos. Os discos 

de folhas de cada saco foram lavados com água desionizada e colocados em frascos Erlenmeyer 

de 150 mL com 80 mL de água de fastio (Sílica - 9,6 ± 2 mg/L; pH (a 18 ºC) - 6,0; Aniões: 

Hidrogenoc. (HCO₃ˉ) - 8,0 ± 0,8 mg/L; Cloreto (Cl-) - 4,2 ± 0,4 mg/L; Sulfato (SO₄²⁻) - 1,0 ± 0,2 

mg/L; Catiões: Sódio (Na +) - 4,1 ± 0,4 mg/L; Cálcio (Ca²) - 1,3 ± 0,3 mg/L; Potássio (K +) - 0,6 ± 

0,1 mg/L). Posteriormente, os microcosmos foram suplementados com concentrações de 

nanoplásticos e com fluorouracilo, individualmente ou em misturas, como se mostra na tabela 2. 

Um conjunto de microcosmos sem NPs ou fluorouracilo foi utilizado como controlo, e, para cada 

tratamento, foram realizadas 3 réplicas. Os microcosmos foram mantidos num agitador orbital 

(120 rpm) durante 25 dias a 16º graus, com renovação da água a cada 9 dias. As suspensões de 

esporos foram guardadas para a posterior contagem de esporos dos fungos aquáticos. Ao fim de 

18 dias foram retirados discos de folhas para análise de parâmetros: atividade da enzima β-

glucosidase, biomassa de fungos a partir de concentração de ergosterol e perda de massa das 

folhas. Os restantes discos foram utilizados na fase seguinte (secção 2.4) onde os contaminantes 

(NPs e FU) irão ser removidos para avaliar uma fase de recuperação pós-stress. 
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Tabela 2- Tratamentos com nanoplásticos (NPs) e fluorouracilo (FU) em µg/L. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Tratamento Concentrações (µg/L) 

1 FU 1  

10 FU 10  

100 FU 100  

500 FU 500  

1000 FU 1000 

10000 FU 10000 

1 NPs 1  

10 NPs 10  

100 NPs 100  

500 NPs 500  

1000 NPs 1000 

10000 NPs 10000 

10 FU + 10 NPs 10 + 10 

10 FU + 100 NPs 10 + 100  

10 FU + 1000 NPs 10 + 1000 

100 FU + 1000 NPs 100 + 1000  

100 FU + 100 NPs  100 + 100  

1000 FU + 100 NPs 1000 + 100 

1000 FU + 10 NPs 1000 + 10  

1000 FU+ 1000 NPs 1000 + 1000 
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2.4. Recuperação da comunidade microbiana após exposição aos contaminantes  

 

Ao fim de 18 dias, os microcosmos foram libertados do stress dos contaminantes, em que os 

discos de folhas de cada tratamento foram lavados com água desionizada para eliminação do 

contaminante e transferidas para microcosmos com água do fastio sem adição de contaminantes. 

Os microcosmos foram mantidos num agitador orbital (120 rpm), durante 7 dias a 16º. Após 7 

dias foram retirados discos de folhas para análise dos seguintes parâmetros: atividade da enzima 

β-glucosidase, biomassa de fungos a partir de concentração de ergosterol e perda de massa das 

folhas. 

 

 

2.5. Perda de massa das folhas 

 

Os discos de folhas de cada microcosmo foram liofilizados (Christ alpha 2–4; B. Braun, Melsungen, 

Alemanha) durante, aproximadamente, 48h e em seguida foram pesados (± 0,001 g). Os 

conjuntos de discos de folhas antes da colonização de fungos foram usados para estimar o peso 

de massa seca inicial das folhas. 

 

 

2.6. Atividade da enzima β-glucosidase 

 

Uma vez que a enzima β-glucosidase está envolvida na degradação da celulose pelos fungos, a 

sua atividade foi medida para avaliar o efeito dos NPs e do contaminante FU nos fungos. Foi 

utilizado o substrato fluorescente, 4-methylumbelliferyl β-D-glucopyranoside (MUF; Sigma-Aldrich, 

Saint Louis, MO, USA), seguindo um protocolo de medição de atividade de enzimas extracelulares. 

Colocaram-se dois discos de folhas colonizadas em tubos de falcon de 15 mL com 4 mL de água 

e o substrato MUF da enzima foi adicionado a uma concentração final de 0,3 mM. Foram feitas 

soluções controlo (sem discos de folhas e sem substrato), e os padrões de MUF (0–100 μM; 

Sigma-Aldrich, Saint Louis, MO, USA) preparados com água estéril. As amostras foram colocadas 

a agitar por 1h no escuro e, seguidamente, o tampão glicina foi adicionado (0,05 mM, pH 10,4; 4 
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mL) a cada amostra para parar a reação enzimática e maximizar a fluorescência de MUF. A 

fluorescência foi medida a 455 nm e a 365 nm (Thermo Scientific™ Fluoroskan Ascent™ FL). 

 

 

2.7. Esporulação e biomassa fúngica 

 

Foram recolhidas amostras de água dos microcosmos, contendo os esporos libertados pelos 

fungos que se encontravam nas folhas em decomposição. As suspensões de esporos foram fixadas 

com formaldeído (concentração de 2%) e, para evitar a aderência dos esporos aos frascos, foi 

adicionado Triton X-100. Os volumes apropriados dos meios foram filtrados e corados com azul 

de algodão a 0,05%. Os esporos dos fungos aquáticos foram contados (300 no mínimo) e 

identificados no microscópio ótico (400× Leica Biomed, Heerbrugg, Suíça) (Batista et al., 2017a). 

Conjuntos de cinco discos de folhas liofilizadas de cada microcosmo foram usados para determinar 

concentração de ergosterol como medida da biomassa fúngica nas folhas (Gessner, 2005). Para 

tal, os lipídios foram extraídos em 0,8% de solução KOH-metanol e aquecidos a 80 graus por 30 

min. O ergosterol foi eluído em isopropanol e quantificado usando cromatografia líquida de alta 

resolução (HPLC, UltiMate3000 LCSystems, Thermo Scientific, CA, USA) com deteção do pico de 

ergosterol à absorvância de 282 nm. A eficiência de extração foi monitorizada usando uma série 

padrão de ergosterol (Fluka) em isopropanol. 

 

2.8. Análise estatística 

 

Para testar os efeitos individuais ou em mistura do fármaco fluorouracilo e nanoplásticos na perda 

de massa das folhas, da atividade enzimática, na biomassa de fungos e na taxa de esporulação, 

foram realizadas análises de um único fator (One-way-Anova) para concentrações individuais 

comparando tratamentos com o controlo, e análises de dois fatores (Two-way-Anovas) para o efeito 

de misturas dos dois contaminantes, seguidas de testes post-hoc de comparação múltipla de 

Bonferroni (Zar, 2010). ANOVAs foram realizadas com o programa GraphPad Prism 6 (GraphPad 

software Inc., San Diego, CA). 
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Capítulo 3 

3- Resultados 
  
3.1. Efeitos da exposição aos nanoplásticos e ao fluorouracilo 
 
            3.1.1. Perda da massa de folhas 

 
As folhas de amieiro perderam cerca de 21,7% da sua massa após 18 dias de exposição aos 

contaminantes face ao controlo. A perda de massa foi significativamente afetada pela presença de 

NPs mas não de FU (Two-way ANOVA, p= 0,02 e p= 0,73 respetivamente), tendo havido um 

estímulo significativo da perda de massa com concentrações de 10 µg/L de NPs (Fig.1 A). Nas 

misturas de contaminantes, houve uma diminuição da perda de massa e diferenças nas 

concentrações de 10 µg/L FU e 100 µg/L NPs. A interação entre FU e NPs, foi significativa (Two 

way ANOVA, p <0,001; Fig.1 B). 

 

 

Figura 1- Perda de massa de folhas de amieiro colonizadas por microrganismos no rio Algeriz e 
expostas por 18 dias a diferentes concentrações de nanoplásticos (NPs) e de fluorouracilo (FU) 
individualmente (A) e em misturas (B). *, efeitos significativos em relação ao controlo (two-way 
ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05). 
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            3.1.2. Atividade da enzima β-glucosidase 
 

No tratamento controlo a atividade da enzima β-glucosidase foi de 3,38 µmol/g folha seca/hora 

(Fig.2 A). Não houve estimulação nem inibição da atividade desta enzima nas comunidades 

microbianas expostas a cada um dos contaminantes (FU e NPs) individualmente ou em mistura 

(Two-way ANOVA, p= 0,53 e p= 0,83 respetivamente; Fig.2 A). Não existiu qualquer interação 

entre FU e NPs (Two-way ANOVA p=0,03; Fig.2). 

 

 

Figura 2- Atividade da enzima β-glucosidase nas folhas de amieiro colonizadas por 

microrganismos no rio Algeriz e expostas por 18 dias a diferentes concentrações de nanoplásticos 
(NPs) e de fluorouracilo (FU) individualmente (A) e em misturas (B). *, efeitos significativos em 
relação ao controlo (two-way ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05). 

 

 
 

             3.1.3.  Biomassa de fungos 
 

No final de 18 dias de exposição aos contaminantes, o tratamento controlo mostrou uma 

concentração de ergosterol de 217,95 µg/g de folha seca. A biomassa de fungos foi 

significativamente afeta pela presença de FU mas não de NPs (Two-way ANOVA, p= 0,02 e p= 

0,98 respetivamente). Uma estimulação da biomassa de fungos foi observada na concentração de 

10000 µg/L de FU (Fig.3 A). As comunidades microbianas, quando expostas a misturas, não 

levaram a estimulação nem inibição deste parâmetro para FU e NPs (Two-way ANOVA p=0,44; 

Fig.3 B). 

 



 

17 

 

 

 

 

Figura 3- Concentração de ergosterol presente nas folhas de amieiro colonizadas por 
microrganismos no rio Algeriz e expostas por 18 dias a diferentes concentrações de nanoplásticos 
(NPs) e de fluorouracilo (FU) individualmente (A) e em misturas (B). *, efeitos significativos em 
relação ao controlo (two-way ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05). 

 

 

 

 
            3.1.4. Taxa de esporulação dos fungos 
 

A partir da identificação de esporos de fungos aquáticos, observou-se que as espécies dominantes 

foram Infundibura sp. e Lemonniera aquatica tanto na presença individual dos contaminantes FU 

e NPs como em misturas. A espécie Alatospora sp. aumentou na presença de FU e de misturas, 

e a espécie Anguillospora filiformis apenas esteve presente na presença de FU. Observou-se ainda 

que a percentagem da espécie Tetrachaetum elegans manteve-se semelhante na presença de 

ambos os contaminantes e em misturas, no entanto, aumentou drasticamente na mistura com 

1000 FU + 100 NPs ug/L (Tabela 3).
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Tabela 3- Percentagem da produção total de esporos de cada espécie de fungos aquáticos presentes nas folhas de amieiro colonizadas no rio Algeriz e 
expostas por 18 dias em microcosmos a diferentes concentrações de nanoplásticos (1, 10, 100, 500, 1000, 10000 µg/L NPs) e fluorouracilo (1, 10, 100, 

500, 1000, 10000 µg/L FU ). Misturas de 1 a 8, respectivamente (10 FU + 10 NPs; 10 FU + 100 NPs; 10 FU + 1000 NPs; 100 FU + 1000 NPs; 100 FU 
+ 100 NPs; 1000 FU + 100 NPs; 1000 FU + 10 NPs; 1000 FU+ 1000 NPs).  

 
  Nanoplásticos (µg/L) Fluorouracilo (µg/L) Misturas 
 

0 1  10  100  500  1000  10000 1 10  100  500  1000  10000  1 2 3 4 5 6 7 8 

Espécie                      

Alatospora sp. 2.1 10.8 10.9 1.5 4.2 0.3 3.0 10.5 3.7 28.6 12.4 11.6 35 1.3 4.3 6.4 10.3 6.3 6.5 5.5 18.9 

Anguillospora filiformis  - - - - - - - - 0.5 - - 0.1 - - - - - - - - - 

Articulospora 
tetracladia  

0.8 3.7 2.7 1.0 1.4 1.5 1.4 0.1 0.3 0.7 1.4 0.1 0.3 1.3 1.9 1.1 1.2 0.4 0.1 0.3 1.6 

Infundibura sp. 58.5 27.1 15.3 41.7 14.8 19.6 7.9 31 40.6 27.6 54.6 54.2 64.4 7 42.2 17.8 58.2 80.7 67.1 88.0 66.9 

Lemonniera aquatica 37.6 50 54.9 51.5 67.6 76.5 75.7 38.8 50 40.6 28.7 30.4 - 88.3 50.6 72.4 28.9 11.9 0.8 2.3 11.7 

Tetrachaetum elegans 0.5 0.8 1.2 1.3 1.2 0.4 0.7 2.1 1.6 0.9 1.4 1.0 0.3 0.8 0.7 1.3 0.4 0.2 24.3 - 0.1 

Tricladium 
chaetocladium 

0.1 - 0.1 0.1 - - - 0.1 - 0.1 - - 0.1 0.3 0.1 0.1 0.1 0.1 0.1 0.3 0.1 

Tricladium splendens 0.3 0.4 1.8 0.2 0.4 0.8 0.9 0.2 0.1 0.4 0.4 1.3 - 1.0 0.1 0.6 0.2 0.3 - 1.0 0.1 

Triscelosphorus 0.2 7.3 13.1 2.8 10.3 0.9 10.2 17.3 3.3 1.2 1.1 1.4 0.1 0.3 0.1 0.2 0.7 0.1 1.0 2.3 0.7 

Nº de espécies 8 7 8 8 7 7 7 8 8 8 7 8 6 8 8 8 8 8 7 7 8 
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Após 18 dias em microcosmos, a taxa de esporulação para o tratamento controlo foi de 1,48 x 

106 esporos/mg de folha seca/dia. A taxa de esporulação foi significativamente afetada pela 

presença de FU. No entanto, não existiram diferenças significativas entre o controlo e os 

tratamentos com NPs (Two-way ANOVA, p < 0,001 e p= 0,08 respetivamente; Fig.4 A). Uma 

estimulação da taxa de esporulação foi observada para tratamentos a partir de 1000 µg/L de FU 

(Fig.4 A). Observou-se uma estimulação nos tratamentos com misturas de 10 µg/L FU e 100 µg/L 

NPs; 10 µg/L FU e 1000 µg/L NPs e inibição nas concentrações de 100 µg/L FU e 100 µg/L 

NPs; 1000 µg/L FU e 10 µg/L NPs; 1000 µg/L FU e 1000 µg/L NPs (Two-way ANOVA p < 0,01; 

Fig.4 B). 

 

 

Figura 4- Taxa de esporulação dos fungos aquáticos nas folhas de amieiro colonizadas no rio 

Algeriz e expostas por 18 dias a diferentes concentrações de nanoplásticos (NPs) e de fluorouracilo 

(FU) individualmente (A) e em misturas (B). *, efeitos significativos em relação ao controlo (two-

way ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05). 
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3.2. Recuperação da exposição aos contaminantes 

            3.2.1. Perda da massa de folhas após libertação dos contaminantes 
 

Após 7 dias de recuperação, a perda de massa no tratamento controlo foi de 72%. Para este 

parâmetro, os tratamentos pré expostos a FU e NPs, individualmente ou em mistura, não 

apresentaram diferenças significativas em relação ao controlo (Two-way ANOVA p=0,78 e p=0,57 

respetivamente; Fig.5 A). Comparativamente com a fase de exposição aos contaminantes, existiu 

uma maior perda de massa na fase de recuperação, (7 dias) especialmente para o tratamento 

controlo (perda de massa de 50% em 7 dias).       

 

 

Figura 5- Perda de massa de folhas de amieiro colonizadas por microrganismos no rio Algeriz e 

expostas por 18 dias a diferentes concentrações de nanoplásticos (NPs) e de fluorouracilo (FU) 

individualmente (A) e em misturas (B). *, efeitos significativos em relação ao controlo (two-way 

ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05). 

 

 

            3.2.2. Atividade da enzima β-glucosidase após libertação dos contaminantes 
 

Após 7 dias de recuperação, a atividade da enzima β-glucosidase foi de 3,37 µmol/g folha 

seca/hora no tratamento controlo. A atividade da enzima não foi estimulada nem inibida em 

qualquer dos tratamentos pré expostos a FU e NPs, individualmente ou em mistura (Two-way 

ANOVA, p= 0,67 e p= 0,82 respetivamente; Fig.6 A). Comparativamente com a fase de exposição 

aos contaminantes, (FU e NPs), a atividade da enzima β-glucosidase foi muito semelhante. 
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Figura 6- Atividade da enzima β-glucosidase nas folhas de amieiro colonizadas por 

microrganismos no rio Algeriz e pré expostas por 25 dias a diferentes concentrações de 
nanoplásticos (NPs) e de fluorouracilo (FU) individualmente (A) e em misturas (B). *, efeitos 
significativos em relação ao controlo (two-way ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05). 

 
 
 
 
 
            3.2.3. Biomassa de fungos após libertação dos contaminantes  
 

No final da fase de recuperação, a biomassa dos fungos, expressa por concentração de ergosterol, 

foi de 237,92 µg/g de folha seca no controlo (Fig.7 A). Nos tratamentos pré expostos a 10 µg/L 

de NPs houve uma inibição da biomassa de fungos (two way ANOVA p< 0,0001; Fig.7 A). No 

entanto, nos tratamentos pré expostos a 1000 µg/L de FU e 1000 µg/L de NPs houve uma 

estimulação da biomassa de fungos (two way ANOVA p< 0,0001 e p= 0,01 respetivamente; Fig.7 

A). Houve diferenças significativas em todos os tratamentos pré expostos a mistura de 

contaminantes (Fig.7 B). Comparativamente com a fase de exposição aos contaminantes, (FU e 

NPs), houve uma estimulação da biomassa dos hifomicetos aquáticos durante os 7 dias de 

recuperação. 
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Figura 7- Concentração de ergosterol presente nas folhas de amieiro colonizadas por 
microrganismos no rio Algeriz e pré expostas por 25 dias a diferentes concentrações de 
nanoplásticos (NPs) e de fluorouracilo (FU) individualmente (A) e em misturas (B). *, efeitos 
significativos em relação ao controlo (two-way ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05). 
 

 

 
 
 
 
            3.2.4. Taxa de esporulação dos fungos após libertação dos contaminantes 
 

A partir da identificação dos esporos de hifomicetos aquáticos foi possível encontrar as seguintes 

espécies que não foram encontradas na fase de exposição aos contaminantes: Clavastospora 

longibraciata, Lunulospora curvula, Triscelosphorus acuminatos e Tetracladium setigerum. As 

espécies dominantes nesta fase foram Thriscelosphorus sp., Articulospora Tetracladia e Alatospora 

sp. A espécie Alatospora sp. aumentou nos tratamentos pré expostos a FU, enquanto a espécie 

Anguillospora filiformis diminuiu. A espécie Lunulospora curvula apenas esteve presente nos 

tratamentos pré expostos a NPs e no controlo, tornando-se ausente nos tratamentos pré expostos 

a FU e em misturas. A espécie Clavastospora longibraciata apenas esteve presente nos 

microcosmos pré expostos a misturas de 10 FU + 10 NPs µg/L. A espécie Lemonniera aquatica 

aumentou na pré presença de FU e, ainda mais, na pré presença de misturas de contaminantes 

(FU e NPs) (Tabela 4).
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Tabela 4- Percentagem da produção total de esporos de cada espécie de fungos aquáticos presentes nas folhas de amieiro após 18 dias de exposição a fluorouracilo 
(1, 10, 100, 500, 1000, 10000 µg/L FU) e a nanoplásticos (1, 10, 100, 500, 1000, 10000 µg/L NPs), libertadas do stress, lavadas e expostas a água limpa durante 7 
dias. Misturas de 1 a 8, respectivamente (10 FU + 10 NPs; 10 FU + 100 NPs; 10 FU + 1000 NPs; 100 FU + 1000 NPs; 100 FU + 100 NPs; 1000 FU + 100 NPs; 1000 
FU + 10 NPs; 1000 FU+ 1000 NPs). 

 
  Nanoplásticos (concentração) Fluorouracilo (concentração) Misturas 
 

0 1  10  100  500  1000  10000 1 10  100  500  1000  10000  1 2 3 4 5 6 7 8 

Espécie 
 

            
        

Alatospora sp. 3.4 9.3 10 25.8 9 16.5 10.4 14.2 10.5 17.3 13.6 20.6 74.2 10.9 14.7 20.5 25 14.3 9.2 6.1 13.3 

Anguillospora filiformis  - - - 0.3 0.4 0.1 1 0.5 0.4 - - - - 0.4 0.1 0.6 0.3 4.2 0.3 1.8 - 

Articulospora tetracladia  90.3 11.4 7.8 22.3 29.6 10.9 1.3 2.8 8.8 0.8 0.3 0.4 - 1.2 0.3 0.1 0.8 - 0.3 1.2 0.1 

Clavastospora 

longibraciata 

- - - - - - - - - - - - - 0.1 - - - - - - - 

Infundibura sp. -  1.1 0.1 5.2 1.1 7.6 0.1 0.8 4.6 4.6 6.5 4.3 16.6 0.4 0.4 0.7 0.9 2.8 3.2 36.2 1.7 

Lemonniera aquatica - 0.1 - 13.9 13.7 33.5 16 3.4 37 16.6 41.8 23.5 0.1 53.5 54.1 36.4 25.9 64.8 35.1 37.5 11.3 

Lunulospora curvula 2.4 0.7 - 0.2 0.4 0.3 - - - - - - - - - - - - - - - 

Tetrachaetum elegans 0.8 3.7 1.4 4.3 1.1 3.4 1.6 8.9 2.2 0.1 - 0.2 0.2 1.1 1.8 1.5 6.2 4.2 - 3 0.3 

Tricladium 

chaetocladium 

- - 0.6 0.3 0.1 0.1 - 0.6 0.1 - - - - - - 0.1 - 0.2 - 0.1 0.2 

Tricladium splendens 0.6 1.3 1 0.6 - 2.4 1.2 0.8 1.1 0.5 0.8 0.7 0.1 0.6 0.3 1.1 0.4 0.5 0.4 1.6 0.7 

Tetracladium setigerum - - - - - - - - - - - - 8.8 - - - 0.1 - - - - 

Triscelosphorus - 72.3 79 27 44.6 25.2 68.4 68 35.5 60.1 37 50.2 - 32 28.3 39 40.3 9.1 51.5 12.6 72.4 

Triscelosphorus 

acuminatus 

2.5 - - - - - - - - - - - - - - - - - - - - 

Nº de espécies 6 8 7 10 9 10 8 9 9 7 6 7 6 9 8 9 9 8 7 9 8 
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Após 7 dias de recuperação, a taxa de esporulação para o tratamento controlo foi de 1,24 x 106 

esporos/mg de folha seca/dia (Fig.8 A). A taxa de esporulação foi significativamente afetada pela 

pré presença de FU (Two-way ANOVA p= 0,02), havendo estímulo da esporulação a partir do 

tratamento pré exposto a 500 µg/L. Pelo contrário, os tratamentos pré expostos a NPs não 

provocaram qualquer alteração na taxa de esporulação (Two-way ANOVA p= 0,52; Fig.8 A). 

Existiram diferenças significativas nos tratamentos pré expostos às misturas, uma vez que a 

esporulação foi estimulada no tratamento pré exposto a 100 FU e 1000 NPs µg/L (Two-way 

ANOVA p <0,01; Fig.8 B). Comparativamente com a fase de exposição aos contaminantes, (FU e 

NPs), houve uma estimulação da taxa de esporulação dos hifomicetos aquáticos. 

 

 

Figura 8- Taxa de esporulação dos hifomicetos aquáticos nas folhas de amieiro colonizadas no rio Algeriz 
e expostas por 25 dias a diferentes concentrações de nanoplásticos (NPs) e de fluorouracilo (FU) 
individualmente (A) e em misturas (B). *, efeitos significativos em relação ao controlo (two-way ANOVA, 
Bonferroni tests, p <0,05). 
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Capítulo 4 

Discussão e conclusão 
 

Este estudo revelou que os nanoplásticos e o medicamento anticancro fluorouracilo afetam o 

processo de decomposição da matéria orgânica dos rios, uma vez que alteram a estrutura da 

comunidade dos fungos presentes nas folhas em decomposição. O impacto destes contaminantes 

revelou-se mais pronunciado na perda de massa de folhas e na taxa de esporulação, 

comparativamente á atividade da enzima β-glucosidase e à biomassa de fungos. Na fase de 

exposição aos contaminantes, individualmente, as folhas de amieiro perderam 21,7% da sua 

massa face ao controlo (Fig.1 A), já na fase de recuperação aos contaminantes as folham de 

amieiro perderam 72% da sua massa face ao controlo (Fig.5 A), indicando assim uma recuperação 

por parte dos hifomicetos aquáticos pré expostos aos contaminantes FU e NPs. Estes resultados 

indicam que as comunidades de fungos aquáticos podem recuperar da exposição aos 

contaminantes estudados.                                                

A taxa de esporulação dos hifomicetos aquáticos aumentou da fase de exposição aos 

contaminantes para a fase de recuperação dos mesmos, tendo havido um estímulo acentuado a 

partir da pré exposição à concentração de 500 µg/L (Fig.8 A). Na fase de recuperação, os 

microcosmos libertados dos contaminantes em misturas apresentaram um estímulo da taxa de 

esporulação na condição de pré exposição a 100 µg/L FU e 1000 µg/L NPs (Fig.8 B). Também 

na fase de libertação dos contaminantes foram encontradas espécies que não foram encontradas 

na fase de exposição aos contaminantes, nomeadamente Clavastospora longibraciata, 

Lunulospora curvula, Triscelosphorus acuminatos e Tetracladium setigerum (Tabela 4). Estes 

resultados sugerem que, se os contaminantes permanecerem nos rios, a dispersão e a 

sobrevivência dos fungos em águas doces poderão estar comprometidas com impactos na 

alimentação dos invertebrados que dependem da atividade dos fungos nos detritos das folhas 

(Batista et al., 2017a). Neste estudo observou-se que a exposição individual aos contaminantes foi 

variável por parte de fluorouracilo que estimulou, os nanoplásticos inibiram nos parâmetros dos 

fungos analisados e o efeito individual dos contaminantes foi maior do que o efeito destes em 

misturas. 

Os efeitos dos stressores ambientais geralmente são testados individualmente. No entanto, na 

natureza, os organismos são frequentemente expostos a vários stressores em simultâneo, 
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podendo interagir produzindo impactos combinados sobre a biodiversidade e o funcionamento do 

ecossistema (Folt et al. 1999, Vinebrooke et al., 2004). Estudos demonstram que os nanomateriais 

afetam o funcionamento do ecossistema de água doce (Pradhan et al., 2011). Plásticos de 

tamanho micro e nano são vetores de produtos químicos contaminantes em ambientes aquáticos 

(Brennecke et al., 2016; Koelmans et al., 2016), induzindo toxicidade em toda a cadeia alimentar 

(Blair et al., 2017).  

Neste estudo observou-se que na fase de exposição aos contaminantes as folhas de amieiro 

perderam 21,7% da sua massa face ao controlo (Fig.1 A), tendo havido um estímulo da perda de 

massa apenas pela presença de NPs (10 µg/L) individualmente e, em misturas, com uma 

diminuição significativa da perda de massa de folhas na presença de 10 µg/L FU e 100 µg/L NPs. 

Pelo contrário, na fase de recuperação, ou seja, onde se retiraram os contaminantes, as folhas de 

amieiro perderam 72% da sua massa face ao controlo e os tratamentos pré expostos a FU e NPs 

individualmente ou em mistura não apresentaram diferenças significativas em relação ao controlo 

(Fig.5 A e B). A presença de contaminantes afetou a decomposição da matéria vegetal pelos 

microrganismos decompositores colocando este processo em causa, enquanto que perante a 

ausência de contaminantes este processo assemelha se à perda de massa de folhas que acontece 

no ambiente natural. O que se observou está de acordo com Baldy et al., (2007) que refere que 

mudanças no estado trófico por causa das atividades humanas pode aumentar ou retardar a 

decomposição da matéria orgânica em rios, dependendo do equilíbrio entre a dependência de 

nutrientes e o efeito de substâncias tóxicas. Noutro estudo realizado por Du et al., (2022), 

concentrações de 1 e 100 ug/L de nanopartículas de polistereno tiveram efeitos adversos na 

decomposição de folhas em ecossistemas de água doce.  

Os fungos aquáticos produzem uma variedade de enzimas extracelulares que degradam 

polissacarídeos complexos das paredes das células vegetais, incluindo: celulose, hemicelulose e 

lenhina, tornando o material da folha uma fonte mais apropriada de carbono e energia para os 

invertebrados trituradores (Suberkropp, 1998) que, por sua vez, transferem energia para níveis 

tróficos mais elevados (Graça & Canhoto, 2006). Neste estudo, esperava-se que a atividade da 

enzima β-glucosidase diminuísse na fase de exposição aos contaminantes e aumentasse na fase 

de recuperação. No entanto, observou-se que não houve estimulação nem inibição da atividade 

desta enzima, tanto individualmente como em misturas, quer nos fungos expostos quer libertados 

do stress dos contaminantes. No entanto, no estudo realizado por Batista et al., (2017b) observou-

se que a atividade da enzima extracelular β-glucosidase dos fungos decompositores de água doce 
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foi inibida por concentrações aumentadas de nanopartículas de prata (AgNP) (25 e 100 mg/Lˉ¹) 

(100; 50 e 60 nm). Contudo, as atividades enzimáticas (peroxidase e celobiohidrolase) do fungo 

da espécie Aspergillus niger foram inibidas por 10 e 100 μg/L de nanopartículas de polistereno 

(50–100 nm) (Du et al., 2022). 

Uma possível explicação para o observado no neste estudo é que os fungos aquáticos possuem 

uma boa capacidade de produzir enzimas extracelulares na presença de concentrações muito 

baixas dos contaminantes estudados e/ou algumas espécies tolerantes asseguram as atividades 

enzimáticas. As alterações na estrutura das comunidades de fungos podem ter feito aumentar a 

contribuição de espécies mais tolerantes. Esterhuizen-Londt et al., (2016) examinaram a 

biotransformação do paracetamol por Mucor hiemalis cepa EH5 (DSM 14200) e mostrou que a 

absorção foi eficiente apenas em baixas concentrações (até 10 ng/mL) e, por um curto período 

de tempo (24 e 48 h). Outro estudo demonstrou que antidepressivos, como citalopram e fluoxetina, 

detetados em efluentes de ETARS (Kwon & Armbrust, 2006), foram eficientemente degradados 

por Bjerkandera adusta e P. chrysosporium (Rodarte-Morales et al., 2011), quando comparado 

com estratégias alternativas de degradação (Kwon & Armbrust, 2005). Outros medicamentos 

como diclofenaco, ibuprofeno e naproxeno são rapidamente degradados pelo fungo White rot, 

atingindo níveis de degradação de 50% após 7 dias de incubação (Rodarte-Morales et al., 2011). 

Apesar da maior parte destes estudos serem realizados com fungos terrestres, não se pode 

descurar a possibilidade de os fungos aquáticos responsáveis pela degradação das folhas serem 

capazes de degradar certos compostos como as NPs ou FU. Assim sendo, deveriam existir mais 

estudos sobre como os contaminantes presentes em água doce afetam a atividade das enzimas 

de fungos, uma vez que alguns deles podem ser usados para a biorremediação de contaminantes.  

O ergosterol é um esterol presente na membrana plasmática de fungos que possui um núcleo 

molecular com quatro anéis carbónicos, sendo produzido por fungos superiores e tem funções 

importantes na regulação da fluidez e integridade da membrana plasmática (Dupont et al., 2012). 

A medição do ergosterol costuma ser utilizada como procedimento clássico para medir a biomassa 

dos fungos filamentosos (Granade et al., 1985). Observou-se que o ergosterol na fase de exposição 

aos contaminantes (FU e NPs) foi significativamente estimulado pela presença de 10000 ug/L 

quando exposto a concentrações individuais dos contaminantes (Fig.3 A). A biomassa de fungos, 

quando exposta a misturas, não foi estimulada nem inibida (Fig.3 B). No entanto, na fase de 

recuperação da exposição aos contaminantes, foi inibida nos microcosmos pré expostos a 10 µg/L 

de NPs (Fig.7 A). No entanto, nos microcosmos pré expostos a 1000 µg/L de FU e 1000 µg/L de 
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NPs houve uma estimulação da biomassa de fungos (Fig.7 B). Em misturas houve uma 

estimulação em todas condições de pré exposição, e, face à fase de exposição de contaminantes, 

houve uma estimulação de biomassa de fungos na fase de recuperação. 

Os poucos estudos relativos aos impactos de nanopartículas no processo de decomposição da 

matéria orgânica dos rios revelaram que a decomposição das folhas, da biomassa microbiana e 

da reprodução de fungos são inibidas pela exposição a nanopartículas de prata e prata iónica 

(Pradhan et al., 2011). Numa experiência com a alga verde Scenedesmus obliquus foi observado 

que a taxa de crescimento e o conteúdo de clorofila-a diminuiu significativamente após a exposição 

a 1 ug/L NPs (70 nm) (Besseling et al., 2014a). Também a co-exposição a micro/nano-plásticos 

e a outros poluentes pode resultar em danos oxidativos nos organismos. Além disso, o tamanho 

das partículas de plástico também afetou a toxicidade combinada (Bhagat et al., 2021; Magara et 

al., 2018; Oliveira et al.,2018; Shi et al., 2020). 

Observou-se que na fase de exposição aos contaminantes (FU e NPs), as espécies dominantes 

foram Ifundibura e Lemonniera aquatica tanto na presença individual aos contaminantes FU e 

NPs, exceto na concentração mais elevada de FU (10 mg/L), como em misturas (Tabela 3). Pelo 

contrário, na fase de recuperação aos contaminantes as espécies dominantes foram 

Thriscelosphorus sp., Articulospora tetracladia e Alatospora sp. A espécie Anguillospora filiformis, 

apenas esteve presente em microcosmos com FU na fase de exposição aos contaminantes. No 

entanto, na fase de recuperação dos mesmos, diminuiu na pré presença de FU (Tabela 4). 

Concluiu-se que a percentagem de espécies modificou-se da fase de exposição aos contaminantes 

para a fase de recuperação dos mesmos pois, nesta fase de recuperação foram encontradas as 

seguintes espécies que não foram encontradas na fase de exposição aos contaminantes: 

Clavastospora longibraciata, Lunulospora curvula, Triscelosphorus acuminatos e Tetracladium 

setigerum. 

Já foi observado que a presença de contaminantes modifica a estrutura das comunidades de 

fungos. A mudança na composição em espécies sob stress provavelmente indica uma mudança 

em direção a uma comunidade que pode desempenhar um papel ecológico sob stress (Pradhan 

et al., 2011) como o observado no nosso estudo. A espécie fúngica dominante no trabalho 

realizado por (Pradhan et al., 2011) foi A. tetracladia uma vez que foi estimulada por exposição a 

todos os compostos, exceto à prata iónica. Além disso, a espécie codominante Flagellospora sp. 

foi inibida por exposição a metais nano ou iónicos, sendo substituída por H lugdunensis nas 

maiores concentrações dos contaminantes. A. tetracladia e H .lugdunensis ocorrem em rios 
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contaminados com metais e algumas destas espécies mostraram-se resistentes a altas 

concentrações de metais (Pradhan et al., 2011).  

Neste estudo foi observada, na fase de exposição aos contaminantes, uma estimulação da taxa de 

esporulação para tratamentos a partir de 1000 µg/L de FU mas não para tratamentos com NPs 

(Fig.4 A). No entanto, em misturas, existiu estimulação da esporulação (Fig.4 B). Também na fase 

de recuperação, a taxa de esporulação foi significativamente afetada nos tratamentos pré expostos 

a FU (>500 µg/L) (Fig.8 A). Comparativamente com a fase de exposição aos contaminantes, (FU 

e NPs), houve uma estimulação da taxa de esporulação dos hifomicetos. Apesar de krauss et al., 

(2001) terem estudado o efeito dos metais, também foi possível observar um efeito negativo na 

diversidade e na esporulação dos hifomicetos aquáticos. A taxa de esporulação é um dos 

parâmetros mais sensíveis para avaliar a toxicidade de certos compostos, uma vez que quando a 

produção reprodutiva fúngica é afetada, pode comprometer ainda mais a dispersão e sobrevivência 

de fungos em água doce com impactos para invertebrados que se alimentam de folhas e que 

dependem da atividade fúngica. Além disso, outros estudos apontam para a reprodução de 

hifomicetos aquáticos como uma medida sensível da qualidade da água com possíveis aplicações 

em programas de avaliação do estado dos ecossistemas de rio (Pradhan et al., 2011). 

Neste estudo observou-se que durante a exposição individual aos contaminantes existirão 

estímulos por parte de fluorouracilo e inibição por parte dos nanoplásticos nos parâmetros 

analisados e o efeito individual dos contaminantes foi maior do que o efeito destes em misturas. 

Numa experiência realizada por Oliveira et al., (2018) onde foram estudados os efeitos de misturas 

de microplásticos e mercúrio na espécie Corbicula fluminea e a recuperação pós exposição, 

observou-se que a toxicidade da mistura de contaminantes foi menor do que a toxicidade induzida 

apenas pelos contaminantes individualmente, tal como observámos no nosso estudo. No entanto, 

os efeitos de cloreto de benzalcônio (BCA) individualmente e em mistura binária com o 

medicamento anticancro fluorouracilo na alga Psudokirchneriella subcapitata mostrou que os 

efeitos em mistura foram maiores do que os efeitos individuais (Elersek et al., 2018), 

contrariamente ao observado no nosso estudo. 

Um estudo realizado por Guilhermino et al., (2018) estudou o efeito de microplásticos e do 

medicamento florfenicol individualmente e em misturas em bivalves. Os bivalves foram expostos 

por 96 horas a florfenicol (1,8 e 7,1 mg/L), aos microplásticos (0,2 e 0,7 mg/L) e a misturas de 

ambos os contaminantes. As misturas de contaminantes causaram inibição da alimentação em 

(57-83%) e aumento da atividade das enzimas antioxidantes, dos níveis de peroxidação lipídica e 
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da atividade da enzima GST branquial. Existiram também indícios de neurotoxicidade por parte da 

inibição de colinesterase cerebral (ChE) (44-57%) e inibição significativa de isocitrate 

dehydrogenase (IDH) e stress oxidativo. O efeito causado pela exposição das misturas de 

contaminantes contendo as maiores concentrações de microplásticos e florfenicol revelou-se muito 

superior (83%) à soma dos efeitos causados pelos tratamentos atuando individualmente (40%). 

Na fase de recuperação, isto é, quando libertámos os microcosmos dos contaminantes, a perda 

de massa foliar, a biomassa de fungos e a taxa de esporulação foram parâmetros que após 7 dias 

recuperaram em relação à exposição aos contaminantes. No entanto, a atividade da enzima β-

glucosidase manteve-se semelhante tanto na fase de exposição aos contaminantes, como na fase 

de recuperação dos mesmos, o que poderá ser contraditório em relação ao nosso estudo. No 

estudo de Oliveira et al., (2018) observou que na fase de recuperação aos contaminantes, os 

bivalves não recuperaram completamente da exposição aos microplásticos e ao mercúrio 

aplicados individualmente e em mistura. Após 8 dias de exposição à mistura foi observada uma 

diminuição significativa da taxa de filtração, das atividades da glutationa redutase (GR) e da 

glutationa peroxidase (GPx) e um aumento significativo da atividade da catalase (CAT) e dos níveis 

de peroxidação lipídica (LPO). O período de 6 dias em meio limpo revelou-se insuficiente para a 

recuperação completa dos bivalves à exposição a microplásticos, mercúrio e a misturas, uma vez 

que se observou recuperação apenas em alguns biomarcadores. Estas observações estão em 

concordância com o nosso estudo já que neste houve recuperação de todos os parâmetros 

analisados, com a exceção da enzima β-glucosidase.  

Num estudo realizado por Batista et al., (2012), determinou-se os efeitos do cádmio e da 

temperatura na decomposição da matéria orgânica, na diversidade, na atividade de fungos 

aquáticos e no consumo de folhas por Limnephilus sp. Os animais foram expostos ao cádmio 

durante 4 dias e, em seguida, foram libertados do contaminante de forma a se alimentarem por 

5 dias a 15º C. Concluiram neste estudo que no microcosmos de controlo, os trituradores 

consumiram 54% da massa foliar em 5 dias. Verificou-se também que o consumo de folhas pelos 

trituradores foi fortemente inibido pela pré-exposição a concentrações de cádmio de >0,01 mg/ 

Lˉ¹. Na alimentação pós-exposição o consumo de folhas foi inibido em 50% na concentração de 

cádmio, verificando-se assim que os invertebrados não recuperaram na fase de recuperação ao 

contaminante, contrariamente ao que se observou no nosso estudo já que neste houve 

recuperação de todos os parâmetros analisados expeto da enzima β-glucosidase. 

Uma vez que os contaminantes ocorrem, geralmente, no ambiente aquático em misturas 
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(Cleuvers, 2002; 2003) e como em alguns parâmetros dos fungos existiu recuperação da 

exposição, tanto individualmente como em misturas de contaminantes, os resultados destacam a 

importância de examinar o comportamento dos contaminantes, individualmente e em misturas, 

de forma a determinar, de forma realista, os seus impactos no biota de água doce mas, também, 

nos processos dos ecossistemas por eles conduzidos. 
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Perspetivas futuras  
 

Os estudos de ecotoxicidade ambiental têm tido constituem um fator importante de na proteção 

do ambiente, uma vez que determinam os efeitos potenciais de contaminantes e outros stressores 

sobre indivíduos, populações e comunidades. É necessário compreender as respostas adaptativas 

de indivíduos aos stressores presentes no ambiente, principalmente contaminantes químicos, e 

os impactos nas mudanças comportamentais ao nível individual, populacional e da comunidade 

(Ford et al., 2021). Os estudos ecotoxicológicos são escassos (Webb, 2001) e apenas um número 

reduzido deles contêm dados sobre a toxicidade em misturas de contaminantes. No entanto, estes 

estudos são muito importantes, uma vez que os contaminantes ocorrem geralmente no ambiente 

aquático em misturas (Cleuvers, 2002; 2003). Curvas de dose-resposta previstas das misturas de 

antibióticos são usadas com base nos modelos clássicos utilizados em toxicologia para prever a 

toxicidade esperada de misturas sob aditividade: Adição de Concentração (CA) e Independente 

Ação (IA), de forma a validar as interações de contaminantes previstas pelo Índice de Combinação 

(CI) nas diferentes misturas de contaminantes (González-Pleiter et al., 2013). Assim sendo, a 

modelagem ecotoxicológica realista deve incluir estimativas adequadas da probabilidade de 

funções dos vários parâmetros característicos da população dinâmica e as concentrações letais 

(LCs) devem ser interpretadas com cautela, de forma a estimar exposições sustentáveis no nível 

da população. Os modelos de simulação são uma ferramenta necessária e adequada para 

determinar os efeitos, quer em experiências de mesocosmo ou in situ (Ares, 2003). 

Uma solução para minimizar os efeitos de contaminantes em ecossistemas aquáticos é a 

biorremediação, um processo biológico de descontaminação que explora as diversas habilidades 

metabólicas dos microrganismos para converter contaminantes em produtos inofensivos por 

mineralização, geração de óxido de carbono e água ou por conversão em biomassa microbiana 

(Baggott 1993; Mentzer & Ebere 1996). Contudo, mais estudos são necessários para desenvolver 

e projetar tecnologias de biorremediação que sejam apropriadas para locais tratando misturas 

complexas de contaminantes que não estão uniformemente dispersos no ambiente. Não há dúvida 

de que a biorremediação é uma necessidade do mundo atual e que esta pode levar à proteção e 

preservação dos recursos naturais. Também a designação, construção e operação de sistemas de 

esgoto adequados, especialmente em grandes cidades, desempenha um papel importante no 

controlo de águas residuais municipais que contêm uma variedade de micropoluentes (incluindo 

antibióticos). A melhoria da eficiência do tratamento de águas residuais com tecnologia avançada, 

monitoramento rigoroso da qualidade do efluente e deteção oportuna de descargas não tratadas 
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de setores comerciais e industriais podem ajudam a prevenir incidentes graves de poluição e 

efeitos tóxicos a longo prazo (Anh, et al., 2021). Estratégias para resolver o problema da poluição 

dos microplásticos devem-se focar no controlo da fonte comumente alcançado pela legislação e 

programas de consciencialização ambiental, remediação e limpeza. Existem algumas medidas 

legislativas já em vigor para diminuir a libertação de microplásticos. Desde 2017, os EUA já 

proibiram a existência de esferas de microplástico usadas nos produtos cosméticos. Muitos outros 

países, incluindo Austrália, Canadá ou União Europeia (UE) estão também a pensar em 

implementar medidas eficazes no mesmo sentido. No entanto, as soluções baseadas em 

bioengenharia precisam de muita investigação para torná-las adequadas em larga escala. É, 

claramente, necessário avançar para uma economia de plástico sustentável e circular e de 

estratégias baseadas em biotecnologia (Picó & Barceló 2019).
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