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A presenca de residuos farmacéuticos no ambiente aquético tem
recentemente recebido grande atencdo desde que niveis elevados de
contaminagé&o foram encontrados, n&o so nos efluentes de estacdes de
tratamento de aguas residuais, mas também em aguas superficiais. Os
compostos farmacéuticos sdo continuamente dispersos no ambiente, como
resultado do uso humano e veterinario, e constituem uma preocupagao
ambiental relevante. Apesar das concentrages dos compostos farmacéuticos
encontradas no meio ambiente se situarem numa gama que varia de ng L'a
Mg L*, estas podem ser suficientes para induzir efeitos téxicos ao nivel dos
organismos ndo-alvo. Desta forma, o estudo dos efeitos toxicos destes
compostos em espécies ndo-alvo é necessario e essencial. Assim, o objectivo
do presente estudo foi investigar os efeitos da carbamazepina, diazepam e
fenitoina, trés drogas anticonvulsivantes encontradas em concentra¢des
relativamente elevadas no ambiente, em parametros de stress oxidativo no
peixe de agua doce Lepomis gibbosus. Para o efeito, foram quantificados
biomarcadores enziméticos de stress oxidativo — nomeadamente, a catalase
(CAT), a glutationa reductase (GR) e as glutationa S-transferases (GST) — e de
dano oxidativo (peroxidacao lipidica - TBARS) no tecido hepético, digestivo e
branquial de animais expostos a concentragfes sub-letais destes compostos.
O objectivo central foi 0 de investigar os padrbes de resposta nesses tecidos e
guantificar a extenséo das alteracdes causadas pelos xenobidticos
mencionados.

As actividades das enzimas dos peixes expostos ao diazepam
revelaram diferencgas significativas pontuais em determinados érgéos,
nomeadamente um aumento da actividade das GSTs das branquias e uma
inibicdo da glutationa reductase no tubo digestivo, relativamente ao controlo.
Na exposicao de Lepomis gibbosus a carbamazepina, observou-se também
diferencas significativas pontuais nas respostas dos biomarcadores avaliados,
nomeadamente o aumento da actividade da actividade das GSTs e GRed no
tubo digestivo relativamente ao controlo. Por (ltimo, a exposicéo de fenitoina
foi responsavel por respostas adaptativas nas actividades da CAT e GST ao
nivel do figado, nomeadamente um aumento significativo da sua actividade.

As respostas dos biomarcadores aos trés compostos ndo permitiram
sustentar um cenario de dano oxidativo, mas verificou-se que o sistema
antioxidante desenvolve respostas adaptativas a sua presenca, algumas das
quais em concordancia com estudos anteriores.
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The presence of pharmaceutical residues in the aquatic environment
has recently received a considerable amount of attention ever since elevated
ambient concentrations of these xenobiotics were found, not only in
wastewater, but also in superficial waters. Pharmaceutical compounds are
continuously dispersed onto the environment, as a result of human and
veterinary use, and they constitute a relevant environmental concern. Despite
environmental concentrations of pharmaceutical compounds are in the range of
ng L™ to Vo] LY, they can still elicit toxic effects in organisms. In this way, the
study of toxic effects of these xenobiotics in non-target organisms is vital.

Thus, the goal of the present study was to investigate the effects of
carbamazepine, diazepam, and fenitoin — three anticonvulsivant drugs found in
relatively high ambient concentrations — in the freshwater fish, Lepomis
gibbosus. To do so, a biomarker approach was used, by quantifying oxidative
stress enzymes (namely catalase — CAT, glutathione reductase — GR, and
glutathione S-transferase — GST) and oxidative damage biomarkers (lipid
peroxidation — TBARS) in the hepatic, digestive, and gill tissues of animals
exposed to sub-lethal concentrations of the above substances. The main
objective was to investigate the response patterns in these tissues and to
quantify the extension of the alterations caused by the xenobiotics.

The activities of enzymes of fish exposed to diazepam revealed
occasional significant differences in some of the biomarkers in certain organs,
namely an increase in GST activities in the gills and an inhibition of GR in the
digestive tube, relatively to the control. In the exposure to carbamazepine, we
also observed inconsistent effects in the biomarkers tested, namely an increase
in GST and GRed activity in the digestive tube, relatively to the control. Finally,
exposure of phenytoin was responsible for adaptive responses in the activities
of CAT and GST in the liver, including a significant increase in its activity.

The responses of biomarkers to three compounds failed to support a
scenario of oxidative damage, but it was found that the antioxidant system
develops adaptive responses to their presence, some of which are in
agreement with previous studies.
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INTRODUCAO GERAL




1. Introducéo geral
1.1.Contaminacao do meio aquatico por xenobidticos

Os ecossistemas sdo continuamente expostos a produtos quimicos estranhos aos sistemas
biolégicos (xenobidticos), resultantes de comunidades urbanas, industrias e agricultura (Danzo,
1997; van der Oost et al., 2003; Fontainhas-Fernandes, 2005). Os ecossistemas aquaticos sdo
considerados os receptores finais dos contaminantes libertados no ambiente, tanto de origem
natural quanto antropogénica. Isto torna o0s sistemas aquaticos susceptiveis a accdo de
contaminantes dispersos por via aérea, que chegam aos corpos de dgua por deposi¢do atmosférica,
e contaminantes terrestres que atingem 0s ambientes aquaticos através da lixiviacdo dos solos
(Kime, 1999 e van der Oost et al., 2003). As descargas urbanas, agricolas e industriais representam
as principais fontes de contaminagdo em rios, estuarios e oceanos (Kime, 1999). Poluentes como
hidrocarbonetos aromaticos policiclicos (PAHSs), bifenilos policlorados (PCBs), compostos
organoclorados (OCs) e metais pesados estdo entre as principais classes de contaminantes que sao
frequentemente encontradas nestes ecossistemas (van der Oost et al., 2003; Domingos, 2006). Os
farmacos e os produtos de cuidado pessoal também tém ganho grande importancia ao nivel da
contaminacao aquatica, por se apresentarem omnipresentes no ambiente aquatico (Sanderson et al.,
2004). Por este motivo, tém recebido cada vez mais atencdo dos 6rgdos ambientais e de saide em
toda a Unido Europeia (UE) e América do Norte (Daughton e Ternes, 1999).

A presenga pontual de xenobidticos num ecossistema aquatico ndo é, por si s, indicadora de
efeitos prejudiciais. Desta forma, devem ser estabelecidas ligagcdes entre 0s niveis de exposi¢éo
externa, os niveis de contaminacao interna dos tecidos e o inicio de efeitos adversos (van der Oost
et al., 2003). Muitos dos compostos organicos hidrofébicos e seus metabolitos que contaminam os
ecossistemas aquaticos ainda precisam ser identificados, e 0 seu impacto na vida aquatica ainda nao
foi determinado. Assim, a exposi¢éo, destino e os efeitos de contaminantes quimicos ou poluentes

no ecossistema aquatico tém sido extensivamente estudados por toxicologistas ambientais.

1.1.1. Compostos farmacéuticos - fonte de contaminacéo do ambiente

Uma das classes de xenobi6ticos que nos altimos anos se encontra em foco ao nivel da
toxicologia ambiental corresponde aos compostos farmacéuticos utilizados na medicina humana e
veterinaria, agricultura e aquacultura (Laville et al., 2004; Oggier et al., 2010). Muitos dos
farmacos aplicados em cuidados médicos humanos ndo séo totalmente eliminados pelo organismo
(Heberer, 2002), e sdo frequentemente excretados apenas ligeiramente transformados ou mesmo
inalterados através das fezes e da urina (De Lange et al., 2006; Li e Randak, 2009; Nunes, 2010).

Uma vez eliminados, a maioria deles passa por uma estacdo de tratamento de aguas residuais



(ETAR), sendo posteriormente introduzidos nas é&guas de superficie com o efluente tratado
(McQuillan et al., 2002). Como os tratamentos de &guas residuais convencionais geralmente ndo
sdo eficazes na remocdo de muitos farmacos e seus metabolitos, este efluente é considerado uma
fonte importante e continua de entrada de drogas no ambiente aquatico (Brun et al., 2006; De
Lange et al., 2006; Li e Randak, 2009; Li et al., 2009). A eficiéncia de remocao das ETARS varia
tanto de um grupo de substancias para o outro, como de um ingrediente activo para outro dentro do
mesmo grupo farmaco-terapéutico (Schrap et al., 2003). As taxas de remocdo avaliadas em ETARS
holandesas sdo, em média, inferiores a 25% para os antibidticos, entre 10 e 80% para 0s anti-
epilépticos, betablogueadores e agentes de reducao lipidica, e superiores a 95% para 0s analgésicos
(Schrap et al., 2003; De Lange et al., 2006). As substancias farmacéuticas que ndo sdo degradadas
durante os tratamentos de aguas residuais, segundo alguns estudos ja realizados, mostram indicios
de também ndo serem degradadas no ambiente (Ternes, 1998; Daughton e Ternes, 1999).

Vérios estudos (Ternes, 1998; Jones et al, 2002; Miao et al., 2002; Ferrari et al., 2003; Metcalfe
et al., 2003a; Koutsouba et al., 2003; Tixier et al., 2003; Roberts e Thomas, 2006; Lishman et al,
2006, Benotti et al., 2009) realizados durante as Ultimas décadas permitiram detectar muitos
residuos farmacéuticos no ambiente aquatico, especialmente em efluentes de aguas residuais, aguas
superficiais e subterraneas, aguas residuais ndo tratadas, na proximidade de estacdes de tratamento
de 4guas residuais (ETARS), e mesmo em &gua potavel da rede de distribuicdo. Os compostos
farmacéuticos e seus metabolitos normalmente encontrados em ambientes aquéaticos incluem
antibidticos  (sulfametoxazol, oxitetraciclina), anticonvulsionantes (carbamazepina), anti-
inflamatdrios (ibuprofeno, naproxeno), antidislipidémicos (bezafibrato, gemfibrozil) (Fent et al.,
2006), antipiréticos, citostaticos, e hormonas (Yang et al., 2008 e Ganiyat, 2008). Estes compostos
chegam as massas de agua através de varias fontes, tais como a eliminacdo directa de
medicamentos excedentes em domicilios, a excrecdo nas fezes e na urina por seres humanos e
animais ap6s o uso terapéutico, e tratamento inadequado de efluentes de fabricacdo (Yang et al.,
2008; Ganiyat, 2008; Li e Randak, 2009). Para além das fontes ja referidas, os tratamentos e
profilaxia através da agua em pisciculturas constituem uma fonte adicional (Brillas et al., 2005 e
Thomas et al. 2007), bem como o tratamento e cuidados de animais de estimacdo e ao nivel da
pecuéria (Thomas et al., 2007). Nos casos em que as lamas dos sistemas de tratamento de aguas
residuais sdo utilizadas em campos agricolas, estas podem contaminar os solos destes campos (Fent
et al., 2006), podendo estes por sua vez, contaminar as aguas subterréneas através da lixiviacao.
Para além desta contaminagdo, as &guas subterr@neas podem também receber compostos
farmacéuticos atraves de lixiviados de aterros sanitarios, ou de residuos de producdo (Li e Randak,
2009).



Os produtos farmacéuticos e os produtos de higiene de pessoal utilizados pelos humanos numa
base diaria sdo de certa maneira particulares quando se considera o vasto nimero de substancias
quimicas, de origem antropogénica, que sdo encontradas no compartimento aquatico. Os agentes
terapéuticos e produtos para cuidados pessoais tém uma ampla distribuicdo no ambiente, como
consequéncia do seu uso continuo por populagbes humanas (Daughton e Ternes, 1999). Estes
produtos quimicos sdo utilizados devido a sua actividade biolégica, que é o parametro mais
importante a ser considerado quando se avalia 0 seu impacto toxicoldgico no ecossistema aquatico
(Halling-Sérensen et al., 1998; Daughton e Ternes, 1999; Jones et al., 2002; Miao et al., 2002).
Além da actividade biol6gica, estes compostos também sdo desenhados para afectar
especificamente os 6rgdos-alvo, sendo desta forma desenhados para serem resistentes a degradacao
metabolica (Li et al., 2010a), de modo a manterem a sua estrutura quimica o tempo suficiente para
desempenharem o seu papel terapéutico (Ternes e Hirsch, 2000; Quinn et al., 2008). Mais, estes
compostos sdo normalmente lipofilicos, e a sua lipofilicidade é um requisito basico para serem bem
absorvidos pelo organismo. A soma destes factores contribui para a importancia global da sua
persisténcia no ambiente. Outro aspecto a ter em conta quando se estuda o destino ambiental e os
efeitos de compostos farmacéuticos e produtos de uso pessoal esta relacionado com a variedade de
metabolitos formados e as possiveis interac¢fes toxicoldgicas entre os residuos farmacéuticos (por
exemplo, sinérgicas, aditivas, antagdnicas) em organismos nao alvo no estado selvagem (Cleuvers,
2003). Em suma, uma parte consideravel dos compostos farmacéuticos e produtos para cuidados
pessoais pode ser considerada como uma classe de contaminantes ambientais activos, eficazes e
persistentes.

Os compostos farmacéuticos sdo geralmente detectados no meio ambiente numa gama que
varia de ng L™ a pug L™ (Heberer, 2002), mas que pode ser suficiente para induzir efeitos toxicos
(Hernando et al., 2006). Os farmacos antiepilépticos sdo dos compostos farmacéuticos encontrados
no ambiente em concentracdes mais elevadas (reflectindo o seu uso geral ao nivel da populacéo)
(Schrap et al., 2003), sendo alguns desses farmacos o diazepam, a carbamazepina e a fenitoina.
Desta forma, o estudo dos efeitos tdxicos destes compostos em espécies ndo-alvo é necessario e

essencial.

1.2. Ecotoxicologia e bioensaios

O termo Ecotoxicologia foi introduzido pelo professor e pesquisador francés René Truhaut,
em 1969 (Azevedo e Chasin, 2004; Walker et al., 2001), reunindo a designacdo eco- (do grego
oikos, elemento de composi¢do com o significado casa, domicilio, habitat, meio ambiente) e a
palavra toxicologia (ciéncia dos agentes toxicos, dos venenos e intoxicagdo) (Azevedo e Chasin,

2004). A ecotoxicologia é assim definida como o estudo dos efeitos de substancias toxicas



(compostos quimicos) sobre a ecologia das populagBes, comunidades e ecossistemas, de maneira
integrada com os estudos toxicoldgicos. Interessa-se também pela anélise do destino (transporte,
transformacdo e extingdo) destas substancias toxicas no ambiente e baseia-se em estudos cientificos
utilizando tanto métodos de campo como de laboratério (Klaassen, 2001;Walker et al., 2001).

Uma das primeiras grandes preocupagdes dos ecotoxicologistas foi a padronizagdo das
ferramentas a usar, nomeadamente os bioensaios de toxicidade e de se estabelecer pardmetros de
comparacéo entre estes (Cairns e Pratt, 1989). Em termos ecotoxicoldgicos, 0s bioensaios usam-se
para prever os niveis de substancias quimicas que ndo produzem nenhum efeito adverso sobre as
populagdes, comunidades e ecossistemas e identificar recursos bioldgicos em risco (Cairns e Pratt,
1989). Diferentemente dos testes toxicologicos padrdo, que buscam definir a relacdo de causa-
efeito com determinadas concentragGes de exposicdo a substancias toxicas num local receptor
sensivel, as tentativas de ensaios ecotoxicol6gicos visam avaliar as causas e efeitos em niveis mais
elevados de organizagdo, mas principalmente sobre as populagdes (Klaassen, 2001).

Entidades como a “American Society for Testing and Materials” (ASTM) ou a “American
Public Health Association” (APHA) foram pioneiras no estabelecimento de protocolos
padronizados para a realizagdo de testes de toxicidade (Castro, 2001). Inicialmente, foi dado grande
destaque a toxicidade aguda, mas rapidamente se reconheceu que o cenario de exposic¢ao dos seres
Vvivos a contaminantes era do tipo crénico, ou seja, 0s organismos estdo continuamente expostos a
niveis subletais de contaminantes. Os testes de toxicidade cronica sdo estudos em que 0s
organismos sao expostos a diferentes concentracdes de uma substancia quimica e sdo observados
por um periodo longo de tempo, ou uma parte substancial do seu ciclo de vida (Crane et al., 2006).
Em contraste com os testes de toxicidade aguda, que muitas vezes usam a mortalidade como a
Unica medida de efeito, os testes cronicos sao usados para estimar a concentracao que ndo provoca
efeitos no crescimento ou reproducdo, valor esse que é usado no estabelecimento de critérios de
qualidade da agua, por exemplo (Cairns e Pratt, 1989; Crane et al., 2006)

Relativamente aos efeitos dos compostos farmacéuticos sobre espécies ndo-alvo no
ambiente, existe ainda pouca informagdo. A avaliagdo da toxicidade aguda dos compostos
farmacéuticos tem sido feita através dos tradicionais testes padronizados de acordo com as
directrizes estabelecidas (ex. Organizacdo para a Cooperacdo e Desenvolvimento Econdmico
(OCDE), Agéncia de Proteccdo Ambiental dos Estados Unidos (USEPA), Organizacdo
Internacional de Normalizacdo (ISO)) e estudos como os de Nunes et al. (2004, 2006, 2008)
utilizando organismos de laboratério j& estabelecidos, como o zooplancton, as algas, e outros
invertebrados e os peixes (Fent et al., 2006). A presenga dos compostos farmacéuticos é mais ou
menos continua em baixas concentragfes no ambiente aquético, pelo que serd mais relevante e

provavel os produtos farmacéuticos apresentarem efeitos tdxicos cronicos em vez de efeitos toxicos



agudos (Crane et al., 2006 e Li e Randak, 2009). Por exemplo, os farmacos podem induzir uma
mudancga comportamental que reduza a aptiddo individual do organismo (Jones et al., 2002).
Portanto, os testes padronizados agudos podem néo ser a base mais adequada para a avaliacdo de
risco ecotoxicoldgico dos produtos farmacéuticos (Quinn et al., 2008), mas actualmente os estudos
sobre os efeitos cronicos estdo em falta para a maioria dos farmacos (Fent et al., 2006; Quinn et al.,
2008; Li e Randak, 2009), sendo insuficientes para decidir se tais produtos quimicos representam
uma ameaca significativa para o ambiente (Crane et al., 2006).

1.2.1. Biomarcadores

A entrada cada vez maior de contaminantes para 0s ecossistemas aquaticos tem originado a
necessidade de compreender e avaliar os efeitos biol6gicos dos poluentes sobre o biota aquético.
Nesse sentido, um grande ndmero de estudos tem utilizado biomarcadores como ferramentas
funcionais para avaliar a toxicidade de tais compostos para as populagdes naturais (van der Oost et
al., 2003; Rodrigues et al., 2011). Os biomarcadores sdo interpretados, em termos ecotoxicologicos,
como uma alteracdo numa resposta bioldgica (desde mudangas moleculares por meio de respostas
celulares e fisioldgicas a mudangas comportamentais) que reflecte a exposigao e os efeitos toxicos
de substancias quimicas dispersas no ambiente (Peakall, 1994). Desta forma, ao nivel da
Ecotoxicologia, os biomarcadores poderdo funcionar como sinais de alerta da exposicéo ou efeito
de um composto quimico sobre os sistemas biolégicos. Segundo a WHO (Organizacdo Mundial de
Salde) (1993) e a NRC (Comissdo dos Marcadores Biolégicos do Conselho Nacional de Pesquisa)
(1987), os biomarcadores podem ser sub-divididos em trés classes, nomeadamente biomarcadores
de exposicéo, efeito e de susceptibilidade. Os biomarcadores de exposi¢do englobam a detecgédo e a
medicdo de uma substancia exdgena, ou dos seus metabolitos, ou o produto de uma interaccdo
entre um agente xenobi6tico e as moléculas-alvo ou células, num compartimento de um organismo
(van der Oost., 2003), os quais indicam a exposicdo do organismo a determinada classe de
xenobidticos, mas ndo fornecem informacdo do grau do efeito adverso que esta causa (Walker et
al., 2001). Por sua vez, os biomarcadores de efeito incluem alteragfes bioquimicas, fisiolégicas ou
outras alteracdes mensuraveis nos tecidos ou fluidos corporais de um organismo que podem ser
reconhecidas como associadas com um estabelecido ou possivel problema de satde ou doenga (van
der Oost., 2003), e demonstram os efeitos adversos dos contaminantes no organismo (Walker et al.,
2001; Handy et al., 2003). Deste modo, os biomarcadores de efeitos adversos podem ser processos
bioldgicos que sdo essenciais para a normal funcdo da célula, tecido ou organismo (Handy et al.,
2003). Por fim, os biomarcadores de susceptibilidade indicam a capacidade inerente ou adquirida

de um organismo para responder ao desafio de exposicdo a uma substdncia (xenobidtico)



especifica, e incluem factores genéticos e mudangas nos receptores que alteram a sensibilidade do
organismo a exposi¢do (van der Oost et al., 2003).

A associagdo entre os biomarcadores de exposicdo e efeito contribuiu para a definigdo da
relacdo dose-resposta (Azevedo e Chasin, 2004). Os biomarcadores de susceptibilidade por sua
vez, ajudam a elucidar o grau de resposta da exposi¢ao apresentada entre diferentes individuos (van
der Oost et al., 2003).

Em geral, os fendmenos bioldgicos sdo mais universais (evolutivamente conservados) ao nivel
celular do que em niveis superiores de organizacdo bioldgica, por conseguinte os marcadores
bioquimicos podem ser similares (e partilhar a mesma raiz evolutiva) numa grande variedade de
organismos. Os biomarcadores podem ser utilizados apds a exposi¢do a poluentes, de forma a
esclarecer as relagBes de causa-efeito e dose-efeito na avaliagdo de risco para a salde, no
diagndstico clinico e para fins de monitorizagdo (van der Oost et al., 2003). Uma das razGes mais
fortes para a utilizagdo de biomarcadores é o facto de que a informag&o obtida a partir deles refere-
se aos efeitos biologicos de poluentes, ao invés de uma mera quantificagdo dos seus niveis
ambientais (Peakall, 1994). A andlise de multiplas respostas de biomarcadores, permitirdo em
teoria obter informagdes relativamente aos mecanismos de toxicidade dos produtos quimicos (van
der Oost et al.,, 2003) e as suas consequéncias, locais alvo preferenciais e mecanismos de
destoxificacdo e adaptativos.

Os efeitos toxicos sdo melhor compreendidos ao nivel celular, no entanto as extrapolagdes
quanto a influéncia de alteracfes bioquimicas sobre as populagbes e ecossistemas sdo ainda
incertas e dificeis de serem analisadas (Cairns e Pratt, 1989). A inadequada aplicacdo ou
interpretacdo das respostas dos biomarcadores pode levar a falsas concluses quanto ao efeito de
stress de poluentes ou da qualidade ambiental. Apesar disto, os biomarcadores podem ser usados
para avaliar o estado de salde dos organismos e obter sinais de alerta precoce dos riscos
ambientais. Uma vez que muitos dos biomarcadores séo indicadores de curto prazo para efeitos
adversos a longo prazo (Handy et al., 2003; van der Oost et al, 2003), estes podem permitir
intervencgdo antes de efeitos prejudiciais irreversiveis tornarem-se inevitaveis (van der Oost et al,
2003).

Por tudo o que ja foi referido, a utilizacdo de biomarcadores em estudos de Ecotoxicologia
apresenta varias vantagens, pois permitem: (1) detectar precocemente a existéncia de contaminagdo
por substéncias toxicas biologicamente significativas, (2) identificar espécies ou populacdes em
risco de contaminacéo, (3) avaliar a magnitude da contaminacéo, e (4) prever o grau de severidade

dos efeitos causados pelos contaminantes.



1.2.1.1 Biotransformagao de xenobidticos - Enzimas de biotransformagéo

A biotransformacdo de xenobidticos € o principal mecanismo para manter a homeostase
durante a exposicdo de organismos a moléculas estranhas, tais como as drogas. Em geral, a
biotransformacdo de xenobioticos é realizada por um nimero limitado de enzimas com ampla
especificidade para substratos. Uma consequéncia importante da biotransformacdo € a alteracdo das
propriedades fisicas de um xenobidtico que favorecem a sua absorcdo (lipofilia), de modo a
passarem a possuir caracteristicas que favorecam a sua excre¢do, nomeadamente por aumento da
hidrossolubilidade (Klaassen, 2001; Newman, 2001).

As reaccgdes catalisadas por enzimas de biotransformacdo de xenobidticos sdo geralmente
divididas em trés classes, denominados de fase I, fase Il e Fase I1l. As reacc¢des de Fase | envolvem
a hidrdlise, reducdo e oxidacdo do composto estranho. Estas reacgdes expdem ou introduzem um
grupo funcional (-OH,-NH,,-SH ou -COOH) e, geralmente, resultam em apenas um pequeno
aumento na hidrossolubilidade (Klaassen, 2001; Walker et al., 2001; Newman, 2001; Fontainhas-
Fernandes, 2005). Por sua vez, as reaccOes de biotransformagcdo de fase Il incluem a
glucuronidacéo, a sulfatacdo, a acetilagdo, a metilacdo, a conjugacdo com glutationa (sintese de
acido mercapturico), e a conjugacdo com aminoacidos (como a glicina, taurina e &cido glutdmico)
(Klaassen, 2001; Newman, 2001). Os co-factores para estas reacgdes reagem com grupos
funcionais que estdo presentes nos xenobiodticos ou que sdo introduzidos / expostos durante a fase |
da biotransformagdo. A maioria das reac¢des da fase Il de biotransformacdo resulta num grande
aumento na hidrossolubilidade dos xenobidticos e, consequentemente, promovem bastante a
excrecdo de substancias quimicas externas (Klaassen, 2001; Walker et al., 2001). Por ultimo, as
enzimas de Fase Ill (por exemplo, peptidases, hidrolases e biliases) catalisam o catabolismo dos
metabolitos conjugados, com o objectivo de formar produtos excretaveis (van der Oost et al., 2003;
Fontainhas-Fernandes, 2005).

As enzimas da fase | responsaveis pela maioria das reac¢fes sdo as monooxigenases
microssomais (MO), também conhecidas como o sistema de oxidases de funcdo mista (MFO)
(Newman, 2001; van der Oost et al., 2003; Fontainhas-Fernandes, 2005), do qual faz parte por
exemplo, o citocromo P450 (cyt P450), o citocromo b5 (cyt b5) e a NADPH reductase do
citocromo P450. A maioria destas enzimas encontra-se localizada no reticulo endoplasmatico,
nomeadamente no do figado (vertebrados), hepatopancreas, gordura corporal e intestino
(invertebrados). As enzimas da Fase I, nomeadamente as enzimas de conjugacdo, tais como
sulfotranferases e glutationa S-transferases, por sua vez, localizam-se ao nivel do citosol, onde se

podem conjugar com os metabolitos (van der Oost et al., 2003; Fontainhas-Fernandes, 2005), sendo



as UDP-glucoronosil-transferases uma excepg¢éo, dado que correspondem a enzimas microssomais
(Fontainhas-Fernandes, 2005).

De um modo geral, as diferentes substancias estranhas aos organismos seguem 0 processo
de biotransformacédo de acordo com o modo sequencial referido, embora possam existir excepgoes.
Com efeito, algumas moléculas sdo excretadas na forma de metabolitos de Fase |, enquanto outras
0 sdo apenas apos as reac¢des de Fase Il. Em contraste, a Fase Il do processo de biotransformacgéo
pode ou ndo ser precedida pelas reaccOes de Fase | (Klaassen, 2001; Fontainhas-Fernandes, 2005).

As isoenzimas glutationa S-transferases (GSTs) sdo uma das principais enzimas de
destoxificacdo de xenobioticos da Fase I, pertencendo a uma familia de enzimas multifuncionais
envolvidas na catéalise do atague nucleofilico do &omo de enxofre da glutationa (g-glutamil-
cisteinilglicina) para um grupo eletrofilico em produtos metabdlicos ou compostos xenobidticos
(Blanchette et al., 2007), podendo desta forma minimizar a toxicidade destes Gltimos. Esta enzima
de biotranformag&o é aplicada como biomarcador ao nivel de estudos com peixes para a avaliacdo
de efeitos de substancias quimicas. Alguns exemplos incluem estudos da avaliagdo dos efeitos de
farmacos amplamente usados (diazepam, clofibrato e acido clorifibrato) e um detergente (SDS) em
Gambusia holbrooki (Nunes et al., 2008), a avaliacdo das respostas biogquimicas no musculo de
Salmo salar ap6s a exposicao a etinilestradiol e tribultilestanho (Greco et al., 2007), e a avaliacdo
dos efeitos subcronicos de dipirona em Rhamdia quelen (Pamplona et al., 2011).

1.2.1.2. Biomarcadores de stress oxidativo

Muitos contaminantes ambientais (ou seus metabolitos) tém demonstrado exercer efeitos
toxicos relacionados com o stress oxidativo (van der Oost et al., 2003). O stress oxidativo tem sido
definido como o desequilibrio entre a producéo de espécies reactivas de oxigenio (reative oxygen
species, ROS) e as defesas antioxidantes do organismo, em favor dos oxidantes (Limoén-Pacheco e
Gonsebatt, 2009; Li et al., 2010 c; Li et al., 2011; Lushchak, 2011), levando potencialmente a lesdo
celular (Li et al., 2010 c; Limo6n-Pacheco e Gonsebatt, 2009). O stress oxidativo é causado pela
formacdo de ROS, como por exemplo, o peroxido de hidrogénio (H,0O,), o radical hidroxil (HO) e
o radical anido superoxido (O?), principalmente como subprodutos do metabolismo oxidativo
(Zhang et al., 2003; Bagnyukova et al., 2005; Lushchak, 2011). As espécies reactivas de oxigénio
(ROS) podem atacar varios constituintes celulares, incluindo proteinas, acidos nucleicos e lipidos,
levando a interrupcdo da funcéo e integridade celular (Limdn-Pacheco e Gonsebatt, 2009; Li et al.,
2010a). A fim de lidar com o dano oxidativo, os organismos evoluiram de forma a estebelecer
maltiplos sistemas de defesa antioxidantes. Os antioxidantes enddgenos enzimaticos e ndo
enzimaticos sdo essenciais para a conversdo de ROS em substancias inofensivas e para a

manutencdo do metabolismo e funcdo celular (Li et al., 2010 c; Li et al., 2011; Lushchak, 2011).
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Como ja& foi referido, o metabolismo dos compostos téxicos pode resultar na geracdo de
metabolitos que tém elevada toxicidade, os quais podem levar a deplecdo dos antioxidantes
celulares. Deste modo, os toxicos ambientais sdo uma potencial fonte de ROS (Limdn-Pacheco e
Gonsebatt, 2009).

Algumas enzimas antioxidantes importantes na fisiologia da maioria dos organismos séo a
superoxido dismutase (SOD), catalase (CAT), glutationa peroxidase (GPx), glutationa redutase
(GRed) e glutationa S-transferases (GST), enquanto as defesas ndo enziméticas incluem as
vitaminas E, C, A e a glutationa (Li et al., 2011). Relativamente as enzimas antioxidantes, a
catalase é uma enzima contendo o grupo heme que decompde perdxido de hidrogénio em agua e
oxigénio molecular, e esta localizada principalmente nos peroxissomas (Limoén-Pacheco e
Gonsebatt, 2009), mas actividades minimas também podem estar presentes no citoplasma e
mitocondrias. A formacdo de perdxido de hidrogénio é uma caracteristica comum em cenarios de
stress oxidativo, devido a actividade de degradacdo de uma enzima a montante, a superdxido
dismutase (SOD), na cascata de defesa oxidativa (Halliwell, 2006; Venediktova et al., 2006). A
SOD ¢ responsavel pela degradacdo do radical superoxido, que é uma das formas mais instaveis e
reactivas de oxigénio que podem resultar da agressdo oxidativa (Halliwell, 2006; Kurutas et al.,
2009; Filippon, 2011). Assim, um aumento da actividade da catalase pode ser uma resposta a niveis
maiores de oxidantes derivados do peroxido de hidrogénio. O tripeptideo glutationa (GSH)
participa em muitos processos importantes, incluindo a destoxificacdo do perdxido de hidrogénio,
manutencdo de proteinas, sintese de precursores de DNA e destoxificacdo de metais e de
xenobidticos organicos (Conners, 2004). Numerosas reaccdes envolvem a GSH como agente
redutor, e na maioria dos casos a GSH é convertida na sua forma oxidada dissulfureto (GSSH). A
enzima responsavel pela conversao de glutationa oxidada (GSSH) de volta para a forma reduzida
(GSH) ¢ a glutationa redutase (GRed), com a oxidagdo simultanea de NADPH para NADP".
Portanto, a GR mantém a homeostase GSH / GSSG sob condigdes de stress oxidativo (Winston e
Di Giulio, 1991). Finalmente, as glutationa S-transferases (GST) sdo enzimas que podem
desempenhar um papel duplo de protec¢do associado a sua actividade na conjugacdo de compostos
eletrofilicos (ou metabolitos de fase | — ver acima) com a GSH (Van der Oost et al., 2003), mas
também pode utilizar a GSH na reducao de uma ampla gama de hidroperdxidos orgénicos, mas néo
pode reduzir H,O,. Esta actividade peroxidativa realizada pelas GST leva a que seja muitas vezes
referida como “peroxidase selénio-independente”, apesar de estas ndo serem uma verdadeira
peroxidase (Wang e Ballatori, 1998; Kowalski, 2009).

Apesar da existéncia dos mecanismos fisiolégicos de controlo de espécies reactivas de
oxigénio (acima mencionados), é provavel as vezes ocorrerem danos oxidativos, devido a produgdo

extensiva ou reduzida capacidade de proteccdo do organismo. No caso dos radicais livres atacarem
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as estruturas bioldgicas, alguns compostos, como o malondialdeido (MDA), podem ser formados,
como consequéncia do ataque dos ROS sobre os lipidos das membranas celulares. A extensdo da
peroxidacao lipidica pode ser medida através da avaliacdo dos niveis de substancias reactivas do
acido tiobarbiturico (TBARS), que s&o na sua maioria compostas pelo MDA (Nunes et al., 2006).

Em resposta ao stress oxidativo, como ja referido anteriormente, pode haver respostas
adaptativas dos sistemas de defesa (antioxidantes), modificacdo de macromoléculas celulares e,
finalmente, dano tecidular. As alterac@es nos sistemas oxidativos e as macromoléculas modificadas
podem servir como bioindicadores para uma variedade de exposicBes a produtos quimicos,
incluindo as substancias quimicas presentes no ambiente aquatico. Como tal, as medidas de stress
oxidativo tém sido utilizadas como indicadores sensiveis de alerta precoce de efeitos adversos em
habitats aquéaticos contaminados (Livingstone, 2001). Livingstone (2001) reportou o uso de
pardmetros de stress oxidativo num vasto nimero de situacdes e organismos. Nunes et al. (2006 e
2008) avaliaram os efeitos de compostos farmacéuticos amplamente utilizados e um detergente ao
nivel de biomarcadores de stress oxidativo no crustaceo Artemia parthenogenetica e no peixe
Gambusia holbrooki, apds a exposicdo aguda a estes compostos. Pandey et al. (2003) e Oakes e
Van Der Kraak (2003) utilizaram estes biomarcadores para avaliar os efeitos de misturas
complexas nos tecidos dos peixes Wallaga attu e Catostomus commersoni. Ainda a titulo de
exemplo, Almeida et al. (2002) utilizou-os para avaliar os efeitos do cadmio em tecidos de tilapia
do Nilo, ao passo que Berntssen et al. (2003) recorreram a estes parametros para avaliar os efeitos
do mercdrio em Salmo salar.

Na generalidade, os residuos de compostos farmacéuticos que sao persistentes no ambiente
aquatico podem estimular a produgdo de ROS e resultar em dano oxidativo em organismos como
0s peixes, tal como foi verificado em alguns estudos efectuados com diazepam (Nunes et al., 2008),
e carbamazepina (Li et al., 2010 a, b, c; Li et al., 2011). Estes farmacos, tal como muitos outros,
sdo compostos persistentes e classificados como potencialmente perigosos para 0s organismos,
porque a maioria dos efeitos resultantes de exposi¢des agudas reportados para eles é inferior a 100
mg L (Fent et al., 2006).

1.3. Peixes como modelos ecotoxicoldgicos - Lepomis gibbosus (perca sol)

Os peixes sdo organismos sentinelas Uteis para detectar contaminantes ambientais (van der
Oost et al., 2003), e como sdo sistemas modelo eficientes e de baixo custo, foram seleccionados
para estudos de toxicologia e avaliacdo de risco por muitas décadas (Barillet et al, 2005). Vérias
espécies de peixes satisfazem determinados critérios, que tornam adequada a sua aplicagdo ao nivel
da avaliacdo da qualidade dos ecossistemas aquaticos. Os peixes podem ser encontrados

praticamente em todos os habitats do ambiente aquético e desempenham um importante papel
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ecoldgico nas teias alimentares aquaticas por causa da sua fungdo como transportadores de energia
a partir de niveis troficos inferiores para superiores (van der Oost et al., 2003).

A compreensdo e integracdo da absorcdo de uma substancia tdxica, comportamento e resposta
nos peixes pode, portanto, ter uma elevada importancia ecoldgica. Os peixes tém a capacidade de
desencadear mecanismos adaptativos que se baseiam na manutencdo do equilibrio do meio interno
— dependentes de um controlo homeostatico manifestamente coordenado — que lhes permite
sobreviver, crescer e reproduzir (Pacheco, 1999). Pacheco (1999) refere também que esta
adaptabilidade assenta numa complexa rede de respostas, como as alteracbes hormonais,
fisioldgicas ou metabdlicas, que podem constituir excelentes indicadores da interacgdo dos
organismos com o(s) agente(s) quimico(s) que, directa ou indirectamente, afectam a qualidade
ambiental. Apesar das suas limitagdes, como uma mobilidade relativamente alta, os peixes séo
geralmente considerados os organismos vidveis para a monitorizagdo da poluicdo em sistemas
aquaticos (van der Oost et al., 2003).

A perca sol (Lepomis gibbosus) é uma espécie invasora na Europa e actualmente esta a
assumir-se um dos mais relevantes planctivoro/omnivoro em muitos lagos e reservatérios do sul da
Europa (Castro et al., 2007; Pereira et al., 2010; Castro et al., in press), deslocando os ciprinideos
indigenas (Castro et al., 2007; Castro e Gongalves, in press). Em termos de avaliagdo
ecotoxicologica, esta espécie cumpre uma série de critérios exigidos para um organismo de ensaio
apropriado, nomeadamente: (1) é facil de identificar no campo, (2) é facil de capturar e é abundante
o suficiente, (3) ndo se encontra ameacada; (4) e apresenta requisitos de manutencéo simples em
condicdes laboratoriais (Rodrigues et al., 2011). Corresponde também a uma espécie bem-
sucedida, provavelmente devido a sua ampla tolerancia as condi¢des ambientais, e tem sido
registada a sua presenca num grande ndmero de ambientes poluidos, tais como lagos hipertréficos
(ex: Lagoa da Vela) (Abrantes et al., 2006; Pereira et al., 2010). Desta maneira, num cenario de
monitorizacdo ambiental, a comparacdo da saude dos peixes entre habitats poluidos e ndo poluidos
é, portanto, possivel. Além disso, a sua presenca disseminada na Europa e América do Norte
aumenta o seu potencial uso como um organismo modelo, tanto em abordagens de monitorizacao e
laboratoriais. Para além disso, a sua utilizagdo como organismo teste ao nivel de ensaios
ectoxicolégicos permite evitar o sacrificio de espécies nativas para estudos cientificos (pelo menos
no contexto Europeu). Adicionalmente, o facto de ser uma espécie de clima temperado apresenta
vantagens do ponto de vista da representatividade relativamente aos peixes modelo comuns, que
séo principalmente tropicais (Poecilia reticulata, Oryzias latipes, Brachydanio rerio, Oreochromis
spp.) (Rodrigues et al., 2011).
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1.4. Objectivo e partes integrantes da tese

A presenca de residuos farmacéuticos no ambiente aquatico tem recentemente recebido
grande atencdo desde que niveis elevados de contaminacdo foram encontrados, ndo s6 nos efluentes
de estacdes de tratamento de aguas residuais, mas também em aguas de superficie ou subterraneas.
Apesar das concentragdes dos compostos farmacéuticos encontradas no meio ambiente se situarem
numa gama que varia de ng L™ a pgL™ estas podem ser suficientes para induzir efeitos toxicos ao
nivel dos organismos. Desta forma, o estudo dos efeitos tdxicos destes compostos em espécies ndo-
alvo é necessério e essencial. Tendo isto em consideracao, o objectivo do presente estudo foi o de
investigar os efeitos da carbamazepina, diazepam e fenitoina, trés drogas antiepiléticas encontradas
em concentragdes relativamente elevadas no ambiente, em pardmetros de stress oxidativo do peixe
de 4gua doce Lepomis gibbosus (perca-sol). Para o efeito, biomarcadores enzimaticos de stress
oxidativo (nomeadamente a catalase , a glutationa reductase e as glutationa S-transferases ) e de
dano oxidativo (peroxidacéo lipidica, TBARS) foram medidos no tecido hepatico, digestivo e
branquial, a fim de investigar os padrGes de resposta nesses tecidos e quantificar a extensdo das
alteracbes causadas pelos compostos mencionados. A escolha do figado para realizar estes
procedimentos analiticos justifica-se pelo facto de o figado ser o principal 6rgdo envolvido na
destoxificagdo nos vertebrados (van der Oost e tal., 2003; Nunes et al., 2008). Os efeitos nas
brénquias e tubo digestivo também foram investigados; as branquias foram analisadas devido ao
seu papel como principal barreira contra a entrada de xenobi6ticos no organismo e, provavelmente,
também como uma primeira linha de destoxificagdo e eliminagdo de agentes nocivos (Nunes e tal.,
2008); o tubo digestivo, tal como as branquias e o figado, é dos locais onde ocorre maior nimero
de mitocondrias, as quais sdo as principais responsaveis pela producdo de espécies reactivas de
oxigénio (ROS) (Li e tal., 2011).

A presente dissertacdo é apresentada na forma classica, sendo por isso constituida por uma
introducdo mais alargada, que faz descricdo da problematica associada a contaminacdo do ambiente
aquatico por xenobidticos, e principalmente a contaminacdo por compostos farmacéuticos. Nesta
seccdo, € ainda abordada também utilizacdo de bioensaios e biomarcadores de stress oxidativo
como ferramentas de avaliacdo ecotoxicoldgica e a utilizacdo de peixes (nomeadamente a perca-
sol) como modelo ecotoxicoldgico. Os objectivos do presente trabalho sdo igualmente tracados na
introducdo. Esta sec¢do é seguida pela descricdo dos materiais e métodos utilizados, incluindo os
compostos avaliados, o desenho experimental aplicado, e os parametros bioquimicos quantificados
e respectivos procedimentos. Os resultados obtidos sdo apresentados em secgdo propria, seguindo-

se a sua discussdo, a luz do conhecimento cientifico disponivel a data.
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MATERIAL E METODOS







2. Material e métodos
2.1. Caracteristicas dos farmacos (diazepam, carbamazepina e fenitoina)

O diazepam € uma benzodiazepina, actualmente utilizada na terapéutica humana e
veterinaria, devido aos seus efeitos ansioliticos, sedativos e de relaxante muscular (Oggier et al.,
2010, Nunes et al., 2006; De Lange et al., 2006; Infarmed, 2010). O seu efeito ansiolitico é Gtil no
tratamento de doentes epilépticos, sendo das benzodiazepinas a que cumpre o requisito de ter uma
accdo anti-epiléptica especifica (Infarmed, 2010). Estas actividades farmacolodgicas sdo resultado
do aumento da transmissdo GABAérgica nos receptores GABAA benzodiazepinicos sensiveis
(Nunes et al., 2008). Ao nivel nacional, segundo o relatério estatistico do medicamento do
Infarmed (2009), o diazepam ocupa a vigésima primeira posic¢ao no ranking das substancias activas
com maior nimero de embalagens no SNS (Sistema Nacional de Saude). Esta substancia activa
encontra-se presente em 1 130 220 embalagens diferentes de medicamentos. A presenca de
diazepam foi descrita em concentragdes relativamente baixas (até 0,04 pg L™) em efluentes de
tratamento de aguas residuais, conforme reportado para efluentes de um grande nimero de estacGes
de tratamento de aguas residuais alemas (Ternes, 1998); contudo, na Bélgica foram encontradas
concentracdes até 0,66 ug L-* (Fent et al., 2006). Ao nivel de aguas de superficie, nos rios Lambro
e Po no norte de Italia verificou-se a sua presenca em concentracdes que variam de 0,7 a 1,2 ng L-*
no primeiro caso, e de 0,5 a 0,7 ng L™ no segundo caso (Zuccato et al., 2000).

A carbamazepina é uma droga antiepiléptica (anticolvulsionante), sendo também indicada
como estabilizador do humor na doenca bipolar, e apresenta eficicia no tratamento da dor
neuropatica (Infarmed, 2010). As drogas anticonvulsivantes (utilizadas como antiepilépticas)
actuam ao nivel do sistema nervoso central diminuindo a actividade neuronal global. No caso da
carbamazepina, este efeito é conseguido através do bloqueio dos canais de s6dio dependentes de
voltagem dos neurénios excitatérios (Fent et al., 2006). Segundo o relatério do medicamento do
Infarmed (2009), este farmaco ocupa a octogésima segunda posi¢do no ranking das substancias
activas com maior nimero de embalagens no SNS (Sistema Nacional de Salde), encontrando-se
presente em 323 872 embalagens diferentes de medicamentos. Este farmaco encontra-se presente
de forma comum no ambiente aquatico (Li et al., 2010a; Li et al., 2011), tendo sido encontrado em
aguas de superficie perto de efluentes de sistemas de tratamento de aguas residuais no Canada num
intervalo de concentracGes que varia entre 0 ng L™ e 0,65 pg L™ (Metcalfe et al., 2003b; Gross et
al, 2004), e corresponde a um dos farmacos mais frequentemente detectado em aguas de consumo
(Benotti et al., 2009; van den Brandhof and Montforts, 2010). A presenca de carbamazepina no

ambiente aquatico em parte deve-se ao facto da sua taxa de remocdo ao nivel das ETARSs ser na
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maioria dos casos inferior a 50% (Ternes, 1998; Metcalfe et al., 2003 a), apresentando desta forma
uma grande resisténcia & eliminacéo ao nivel de ETARs (Metcalfe et al., 2003 a, Kim et al., 2007),
sendo desta forma libertada inalterada ao nivel dos corpos de agua.

A carbamazepina, comparativamente a maioria dos farmacos, apresenta um tempo semi-
vida no ambiente mais longo, possuindo um tempo médio de dissipacdo de 50% de 82 (+11) dias,
em condicOes de campo, sendo considerado como um dos farmacos mais persistentes no ambiente
(Sanderson et al., 2004). Por esta raz&o, foi considerado como um marcador para as influéncias
antropogénicas no ambiente aquatico (Clara et al., 2004). No entanto, o0 seu potencial de efeitos
ecologicos adversos nos organismos aquaticos é ainda desconhecido (Li et al., 2010b). O menor
nivel de efeito verificado para os organismos aquaticos foi de 100 pg L™, e foram observadas
alteracdes na reproducéo do crustaceo C. dubia apos 7 dias (Ferrari et al., 2003). Esta concentracéo
é vérias ordens de grandeza superior as concentracfes observadas em aguas de superficie.

A fenitoina é um anticonvulsivante, utilizado principalmente no tratamento da epilepsia,
que foi detectado por Yu et al. (2006) numa estacao de tratamento de aguas residuais em Baltimore
em concentragdes que variam entre 140 e 500 ng L™. E um dos farmacos mais frequentemente
detectado ao nivel da 4gua para consumo humano (concentragdo média de 6,2 ng L™ e maxima 19
ng L) (Benotti et al., 2009). A fenitoina apresenta uma taxa de remoco ao nivel dos sistemas de
tratamento de aguas residuais inferior a 50%, sugerindo uma explicacdo para a sua persisténcia ao
longo dos processos de tratamento dessas aguas (Yu et al., 2006). Ao nivel do tratamento de aguas
para consumo humano, a fenitoina apresenta resisténcia a oxidagdo com cloro ou ozono (Benotti et
al., 2009).

2.2. Produtos quimicos e organismo de ensaio

A carbamazepina (CAS no. 298-46-4), o diazepam (CAS no. 439-14-5), com grau de
pureza> 98%) e a fenitoina (CAS no. 200-328-6) com grau de pureza >99%) foram adquiridos a
firma Sigma-Aldrich (Alemanha). O etanol puro (CAS no. 64-17-5), utilizado para dissolver a
carbamazepina e a fenitoina, foi adquirido na Merck KGaA (Alemanha).

Os peixes foram capturados na Lagoa da Vela, localizada no litoral centro portugués, e que
corresponde a um lago temperado pouco profundo exibindo um estado de eutrofizagdo avangado
(Abrantes et al., 2006; Castro e Gongalves, 2007). Os peixes foram capturados com rede de arrasto
(malha variavel, 1-2 cm), que foi colocada num semi-circulo e, em seguida, foi puxada para a
margem. Apds a captura, os peixes foram mantidos em condic¢des laboratoriais controladas (agua
da torneira sem cloro, a temperatura de 20 + 1°C, fotoperiodo de 16 h luz: 8 h escuro e arejamento

continuo) durante um periodo de quarentena de trés semanas antes das exposi¢des. Durante este
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periodo, os peixes foram alimentados com larvas vermelhas de mosquito, mais concretamente

Chironomidae, adquiridas em embalagem comercial (Frozen Fish Food, Netherlands).

2.3. Ensaios in vivo

Os ensaios in vivo foram realizados através da exposicdo de peixes (de 1-2 g e 4-5 cm) a
concentracdes subletais de diazepam, carbamazepina e fenitoina, por um periodo de 96 h. Os
intervalos de concentracdo dos compostos farmacéuticos utilizados neste estudo foram escolhidos,
no caso dos compostos diazepam e carbamazepina, de acordo com estudos anteriores. No primeiro
caso, recorreu-se ao estudo conduzido por Nunes et al. (2008); no segundo caso, utilizou-se 0s
resultados publicados por Li et al., (2010 b, c). Ja o intervalo de concentragdes utilizadas para 0s
ensaios com fenitoina foi baseado em concentragcGes encontradas deste composto no ambiente,
mais precisamente em estacbes de tratamento de &guas residuais (Yu et al., 2006). As
concentracdes de diazepam definidas para a exposicdo de 96 horas de Lepomis gibbosus foram:
0,26625; 0,5325; 1,065; 2,13 € 4,26 mg L™, as da carbamazepina foram: 62,5; 125; 250; 500 e 1000
ug L-%, as da fenitoina foram: 6,25; 12,5; 25; 50 e 100 pg L. O diazepam foi dissolvido em agua
da torneira desclorinada, e tanto a carbamazepina como a fenitoina foram dissolvidos em etanol
(co-solvente). Cada ensaio teve um controlo negativo e, no caso de carbamazepina e fenitoina, foi
necessario introduzir no desenho experimental um controlo adicional com o co-solvente (grupo de
peixes expostos ao volume de etanol utilizado para a maior concentracdo de carbamazepina e
fenitoina). Os peixes foram expostos individualmente a 300 mL da solugdo de ensaio (preparada
com &gua da torneira desclorinada), num total de sete réplicas por tratamento. As condigdes
abidticas foram controladas durante o periodo de exposicao (fotoperiodo de 16 h luz: 8 h escuro, a
temperatura de 20 £ 1 °C, arejamento continuo). Durante a exposi¢do ndo foi fornecido nenhum
alimento aos peixes. Os peixes foram expostos em embalagens de plastico, que tinham sido
previamente lavadas com agua da torneira sem cloro. O meio foi renovado ap6s 48 h do inicio da
exposicdo. Parametros como a mortalidade, pH, temperatura e oxigénio dissolvido foram

monitorizados durante a exposicao, para fins de validacdo do teste.

2.4. Quantificacdo dos marcadores bioquimicos

No final do ensaio (96 h), os peixes foram sacrificados por decapitacdo e dissecados, tendo
sido isolados o figado, o tubo digestivo e as branquias. Os o6rgdos recolhidos foram
homogeneizados individualmente em 2 mL de tampéo fosfato (50 mM, pH = 7,0, com 0,1% Triton
X-100). Os tecidos homogeneizados foram centrifugados a 15000 g durante 10 min e 0s

sobrenadantes foram divididos em aliquotas, a ser utilizadas para as diferentes determinagdes
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enzimaticas (CAT, GRed, GSTs) e peroxidacdo lipidica (TBARS), dependendo do 6rgdo e
determinagdes associadas: a) no figado, foram determinadas as actividades enziméticas da CAT,
GSTs e os niveis de TBARS; b) no tubo digestivo, foram determinadas as actividades enzimaticas
da GRed e das GSTs; por fim, ¢) nas branquias foram determinadas as actividades enzimaticas da
glutationa reductase e das GSTs e a peroxidacdo lipidica (TBARS). Os tecidos homogeneizados
foram armazenados a -20°C por um curto periodo de tempo até a realizacdo das determinacgdes
enzimaticas.

A actividade da catalase (CAT) foi medida por meio da decomposicdo de H,0,, como
descrito por Aebi (1984). As mudancas na absorvancia da amostra foram espectrofotometricamente
monitorizadas a 240 nm (e 240= 0,00394+ 0,0002 mM™* mm™) durante 30 segundos, e as
actividades foram expressas em pumoles de H,O, consumido por minuto, por miligrama de proteina.
Para cada amostra, foram feitas leituras em triplicado.

A actividade da glutationa redutase (GRed) foi determinada por espectrofotometria, de
acordo com o protocolo de Carlberg e Mannervik (1985), adaptado a leitor de microplacas. Neste
ensaio, a oxidacdo de NADPH mediada pela GRed foi monitorizada a 340 nm (& 340 = 0,622 mM™
mm™?). A actividade enziméatica foi expressa como pumoles de NADPH oxidado por minuto, por
miligrama de proteina. Para cada amostra, foram feitas leituras em triplicado.

A actividade das glutationa-S-transferases (GSTs) também foi determinada por
espectrofotometria, de acordo com Habig et al. (1974), ap6s adaptacdes a microplaca. As GSTs
catalisam a conjugacdo do substrato 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) com a glutationa,
formando um tioéter cuja formacdo pode ser seguida pelo aumento da absorvancia a 340 nm (g 340
= 0,96 mM™* mm™). Os resultados foram expressos como nanomoles de tioéter produzidas por
minuto, por miligrama de proteina. Para cada amostra, foram feitas leituras em triplicado.

A extensdo da peroxidacao lipidica foi medida pela quantificacdo das substancias reactivas
ao 4cido tiobarbiturico (TBARS), de acordo com o protocolo descrito no Buege e Aust (1978).
Apb6s homogeneizagdo, as amostras foram diluidas 1:3 com uma solugdo aquosa de acido
tricloroacético a 10%. Seguiu-se um curto periodo (cerca de 1 minuto) de centrifugacdo, e 0s
sobrenadantes foram imediatamente tratados com uma solucdo aquosa de 1% de &cido
tiobarbitarico, numa proporcéo final de 1:2. As amostras foram entdo colocadas em banho fervente
durante um periodo de 10 min. Ap6s 10 min, as amostras foram deixadas arrefecer até aos 25°C. As
leituras de cada amostra foram realizadas em triplicado a 535 nm. O contetdo em thiobarbituric
acid reactive substances (TBARS) foi expresso como equivalentes do malondialdeido (MDA)
presente na amostra, calculado usando um coeficiente de extingdo de 1,56 x 10° M* cm™. Esta

metodologia é baseada na reaccdo de compostos como o MDA (formado pela degradagdo dos
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produtos iniciais da membrana lipidica pelo ataque dos radicais livres) com &cido 2-tiobarbiturico
(TBA).

O teor de proteina sollvel total nas amostras foi determinado a 595 nm de acordo com o
método de Bradford (1976), adaptado para microplacas, a fim de expressar as actividades

enziméticas em func&o do teor de proteina das amostras analisadas.

2.5. Analise estatistica

Para cada ensaio com os diferentes fa&rmacos, os tratamentos experimentais (concentracoes
crescentes do xenobidtico) foram comparados por ANOVA unifactorial, seguida pelo teste de
Dunnet para discriminar as diferencas significativas entre o controlo e os diferentes tratamentos e
assim determinar a menor concentragdo com efeitos observados (LOEC). O nivel de significancia
em todas as analises foi de 0,05.
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3. Resultados
3.1. Diazepam

A exposicdo ao diazepam ndo causou diferencas significativas ao nivel da actividade da CAT
relativamente ao controlo ao nivel dos homogeneizados do figado (F= 1,55; d.f.=5, 35; p=0,20; fig.
1). No entanto, observou-se nos homogeneizados do figado do ultimo tratamento de diazepam um

ligeiro aumento da actividade desta enzima, embora néo significativo.
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Figura 1: Efeitos do diazepam sobre a actividade da catalase no figado de Lepomis gibbosus. As colunas
correspondem a média das medigdes efectuadas em cada individuo (réplica) e as barras de erro ao

correspondente desvio padrdo (* diferengas significativas, p < 0,05).

Os efeitos da exposicao de 96 h ao diazepam, na actividade das GSTs dos homogeneizados
das branquias, incluiram um aumento da sua actividade de acordo com um padrdo dose-resposta
claro, tendo sido significativamente diferente do controlo ao nivel do tratamento de 4,26 mg L™ (F=
4,10; d.f.=5, 32; p=0,005; Fig. 2a). Ao nivel dos homogeneizados do figado, verificou-se uma
flutuacdo nos niveis de actividade das GSTs nos diferentes tratamentos, apresentando uma
actividade maxima no tratamento de 0,5325 mg L™, mas ndo se verificaram diferencas
significativas em nenhum dos tratamentos de diazepam relativamente ao controlo (F= 1,75; d.f.=5,
36; p=0,15; fig. 2b). O nivel da actividade das GSTs nos homogeneizados do tubo digestivo foi
igual para todos os tratamentos (F= 0,63; d.f.=5, 36; p=0,68; fig. 2c), apesar de se ter verificado
uma ligeira (ndo significativa) diminuicdo da sua actividade ao nivel do tratamento de 4,26 mg L™

de diazepam.
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Figura 2: Efeitos do diazepam sobre a actividade da glutationa S-transferases em: a) branquias, b) figado e c)
tubo digestivo de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem & média das medi¢des efectuadas em cada

individuo (réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrao (* diferencas significativas, p < 0,05).

Os homogeneizados das branquias, apds a exposicdo de 96 h ao diazepam, apresentaram
um aumento significativo da actividade da GRed na concentracdo de diazepam 1,065 mg L™
relativamente ao controlo (F= 4,11; d.f.=5, 36; p=0,005; fig. 3a). Os efeitos da exposi¢do ao
diazepam ao nivel do tubo digestivo incluiram uma reduc&o significativa na actividade da Gred,
mas essa diminuicdo ndo é dependente da dose, pois como podemos ver pela figura 3b) a menor
actividade da GRed neste 6rgdo é verificada para a menor concentracdo que apresenta efeitos
(LOEC=0,5325 mg L™) (F= 6,15; d.f.=5, 36; p=0,0003; fig. 2b).

26



Branquias

a)

30 %
25
20 -
15

10

Actividade da GRed
(nmol min! mg pl‘oteina'l)

Controlo 0,2625 0,5325 1,065 213 4,26

Concentracio de diazepam (mg L™)

Tubo digestivo
60 -
50 -

40 -

20 A

10 +

Actividade da GRed
(nmol min'lmg pl‘oteina'l)

Controlo 0,2625 0,5325 1,065 2,13 4,26

Concentracio de diazepam (mg L'l)

Figura 3: Efeitos do diazepam sobre a actividade da glutationa reductase de: a) branquias e b) tubo digestivo
de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem & média das medigdes efectuadas em cada individuo

(réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrdo (* diferengas significativas, p < 0,05).

A exposi¢do ao diazepam ndo causou diferencas significativas ao nivel da peroxidagdo
lipidica relativamente ao controlo ao nivel dos homogeneizados das branquias (F= 2,32; d.f.=5, 36;
p=0,06; fig. 4a) nem do figado (F= 1,87; d.f.=5, 36; p=0,12; fig. 4b). No entanto, observou-se nos
homogeneizados das branquias dos ultimos trés tratamentos de diazepam um ligeiro aumento da
peroxidacédo lipidica, embora ndo significativo. Nos homogeneizados do figado verificou-se uma
flutuacdo ao nivel da peroxidagdo lipidica, apresentando os tratamentos 1,065 e 4,26 mg L™ de

diazepam os valores mais elevados de peroxidag&o lipidica.
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Figura 4: Efeitos do diazepam sobre a peroxidacdo lipidica medida através dos TBARS das a) branquias e do
b) figado de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem a média das medicdes efectuadas em cada

individuo (réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrdo (* diferengas significativas, p < 0,05).

3.2. Carbamazepina

A exposicdo de 96 horas a carbamazepina ndo resultou em diferencas significativas entre o
controlo e o tratamento de etanol; adicionalmente, ndo se verificaram diferencas entre o controlo e
os tratamentos deste quimico, tanto ao nivel da actividade da GST dos homogeneizados das
branquias (F=0,54; d.f.=6, 42; p=0,06; fig. 5 a) como do figado (F= 2,13; d.f.=6, 42; p=0,78; fig. 5
b). O efeito da exposigdo a carbamazepina na actividade das GSTs nos homogeneizados do tubo
digestivo correspondeu a um aumento na actividade desta enzima, o qual foi significativo nas trés
concentracdes mais elevadas (250; 500 e 1000 ug L™), apresentando um LOEC de 250 pg L™
(F=5,11; d.f.=6, 42; p=0,0005; fig. 5 c).
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Figura 5: Efeitos da carbamazepina sobre a actividade da glutationa S-transferases das a) branquias, do b)
figado e do c) tubo digestivo de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem & meédia das medicGes
efectuadas em cada individuo (réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrdo (* diferencas

significativas, p < 0,05).

Na exposicdo de 96 h a carbamazepina, ndo se verificaram diferencas significativas na
actividade da GRed entre o controlo e o tratamento de etanol, tanto ao nivel dos homogeneizados
das branquias como do tubo digestivo. Ao nivel das branquias, a carbamazepina promoveu um
aumento na actividade da GRed, sendo significativo para a concentragdo de 62,5 ug L™ (F= 2,63;
d.f.=6, 42; p=0,03; fig. 6 a). Nos homogeneizados do tubo digestivo, o efeito da exposi¢cdo a
carbamazepina também consistiu num aumento da actividade da glutationa reductase, sendo
significativo para as concentragfes 62,5; 125; 500 e 1000 pg L™* (F= 4,36; d.f.=6, 42; p=0,001; fig.
6 b)), apresentando um LOEC de 62,5 pug L™.
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Figura 6: Efeitos da carbamazepina sobre a actividade da glutationa reductase das: a) branquias e do b) tubo
digestivo de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem a média das medigdes efectuadas em cada

individuo (réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrdo (* diferencas significativas, p < 0,05).

A exposicdo a carbamazepina e ao etanol ndo causou nenhum efeito ao nivel da
peroxidacéo lipidica, ndo se tendo desta forma verificado nenhum tipo de diferencas significativas
tanto nos homogeneizados das branquias (F= 1,93; d.f.=6, 42; p=0,098; fig. 7a) como nos

homogeneizados do figado relativamente ao controlo (F= 1,97; d.f.=6, 42; p=0,092; fig. 7b).
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Figura 7: Efeitos da carbamazepina sobre a peroxidagdo lipidica medida através dos TBARS de: a) branquias
e b) figado de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem a média das medicGes efectuadas em cada

individuo (réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrdo (* diferengas significativas, p < 0,05).

3.3 Fenitoina

Na exposicdo de 96 h a fenitoina, ndo se verificaram diferencas significativas entre o
controlo e o tratamento de etanol nos homogeneizados do figado de Lepomis gibbosus. Na
globalidade, a exposi¢do de 96 h a fenitoina resultou num aumento da actividade da CAT nos
homogeneizados do figado, correspondendo a um aumento significativo nas concentragdes de 12,5;
25 e 50 pg L (F= 3,21; d.f.=6, 42; p=0,01; fig. 8) e apresentando um LOEC de 12,5 pg L™.
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Figura 8: Efeitos da fenitoina sobre a actividade da catalase no figado de Lepomis gibbosus. As colunas
correspondem a média das medicbes efectuadas em cada individuo (réplica) e as barras de erro ao

correspondente desvio padrdo (* diferengas significativas, p < 0,05).

Na exposi¢do de 96 h a fenitoina, ndo se verificaram diferencas significativas entre o
controlo e o tratamento de etanol; adicionalmente, ndo se verificaram diferencas entre o controlo e
0s tratamentos deste quimico, tanto ao nivel da actividade da GST dos homogeneizados das
brénquias (F= 0,89; d.f.=6, 42; p=0,51; fig. 9 a) como do tubo digestivo (F= 1,26; d.f.=6, 42;
p=0,01; fig. 9 c). O efeito da exposi¢do a fenitoina na actividade da GST nos homogeneizados do
figado correspondeu a um aumento na actividade desta enzima, o qual é significativo nas
concentracdes (25 e 100 pug L™), apresentando um LOEC de 25 pg L™ (F= 3,07; d.f.=6, 42; p=0,29;
fig. 9b).
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Figura 9: Efeitos da fenitoina sobre a actividade da glutationa S-transferases das a) branquias, do b) figado e
do ¢) tubo digestivo de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem a média das medigdes efectuadas em
cada individuo (réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrdo (* diferengas significativas, p <
0,05).

O efeito da exposi¢do de Lepomis gibbosus a fenitoina, nos homogeneizados das branquias,
consistiu numa diminuicdo significativa da actividade da GRed dos tratamentos de 25 e 50 ug L™
(F= 5,1; d.f=6, 42; p=0,0004; fig. 10a), apresentando um LOEC de 25 pg L™ Nos
homogeneizados do tubo digestivo a partir da ANOVA pode-se verificar que existiam diferencas
entre os diferentes tratamentos (F= 2,64; d.f.=6, 42; p=0,03; fig. 10 b), mas ndo se verificou
diferengas significativas entre os tratamentos de etanol e fenitoina e o controlo. Nos
homogeneizados das branquias tal como nos homogeneizados do tubo digestivo ndo se verificaram

diferencas significativas entre o controlo e o tratamento do co-solvente (etanol).
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Controlo etanol 6,25 125 25 50 100

Concentracio de Fenitoina (ng L~ 1)

Figura 10: Efeitos da fenitoina sobre a actividade da glutationa reductase das: a) branquias e do b) tubo
digestivo de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem a média das medi¢des efectuadas em cada

individuo (réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrdo (* diferengas significativas, p < 0,05).

Os efeitos da exposicdo a fenitoina ao nivel da peroxidagéo lipidica dos homogeneizados das
branquias de Lepomis gibbosus incluiram uma diminuigdo significativa da peroxidacéo lipidica no
tratamento de fenitoina de 25 pg L* (F=3,93; d.f.=6, 42; p=0,003; fig. 11 a). Por sua vez, nos
homogeneizados do figado, a exposicdo a fenitoina e ao etanol ndo resultou em diferencas

significativas deste parametro relativamente ao controlo (F=1,24; d.f.=6, 42; p=0,30; fig. 11b).
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Figura 11: Efeitos da fenitoina sobre a peroxidacéo lipidica medida através dos TBARS de: a) branquias e b)
figado de Lepomis gibbosus. As colunas correspondem a média das medicOes efectuadas em cada individuo

(réplica) e as barras de erro ao correspondente desvio padrdo (* diferengas significativas, p < 0,05).
Os resultados dos efeitos dos trés compostos (diazepam, carbamazepina e fenitoina) para

cada um dos biomarcadores analisados nas branquias, figado e tubo digestivo de L.gibbosus
encontram-se compilados na Tabela 1.
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Tabela 1- Respostas dos biomarcadores (CAT, GSTs, GRed e LPO) nos 6rgéos de Lepomis

gibbosus (branquias, figado e tubo digestivo) exposta ao diazepam, carbamazepina e fenitoina, e

respectivos LOECs.

Orgéos Biomarcadores Diazepam Carbamazepina Fenitoina
Aumento N&o ha diferengas Néo ha diferengas
GSTs significativo significativas significativas
LOEC=4,26 mg L
1
Branquias Diminuigao Néo ha diferencas Diminuigao
GRed significativa significativas significativa
LOEC=0,5325 LOEC=25 ug L*
Né&o hé diferencas Né&o hé diferencas Diminuigo
LPO significativas significativas Significativa
LOEC=25 g L*
Nao ha diferencas | NZo foi possivel a Aumento
CAT significativas determinagéo da significativo
actividade LOEC=25pg L™
Figado Nao ha diferencas | Nao ha diferencas Aumento
GSTs significativas significativas Significativo
LOEC=25 g L™
LPO N&o ha diferengas N&o ha diferengas Néo ha diferencas
significativas significativas significativas
Nao ha diferencas Aumento Nao ha diferencas
GSTs significativas Significativo significativas
Tubo digestivo LOEC=250 g L™
Nao ha diferencas Aumento N4o ha diferencas
GRed significativas significativo significativas

LOEC=62,5 ug L™*
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4. Discussao

Os organismos aerébios normalmente possuem uma variedade de formas enzimaticas que
lidam com espécies reactivas de oxigénio, formadas em processos metabdlicos naturais com a
intervencdo de oxigénio molecular. No entanto, estes mecanismos de controlo podem ndo ser
suficientes para evitar o estabelecimento de uma condicdo designada por stress oxidativo: as
espécies reactivas de oxigenio, devido a sua alta reactividade intrinseca, sdo potencialmente
prejudiciais para as células. O dano oxidativo pode assim ocorrer ao nivel de diferentes
macromoléculas celulares, nomeadamente no DNA, proteinas celulares e lipidos (Halliwell e
Gutteridge, 1999). Do ponto de vista ecotoxicologico, a avaliagdo dos niveis/actividades de
enzimas antioxidantes pode ser uma valiosa fonte de informagdes, relacionadas com o estado
antioxidante de organismos ambientalmente expostos a varias classes de poluentes. De entre 0s
compostos que podem causar este tipo de efeitos, destacam-se as substancias de utilizacdo

farmacéutica.

No presente estudo foram investigados os efeitos da carbamazepina, diazepam e fenitoina,
trés drogas anticonvulsivantes encontradas em concentragdes relativamente elevadas no ambiente,
em parametros de stress oxidativo do peixe de agua doce Lepomis gibbosus (perca-sol). Para o
efeito, biomarcadores enzimaticos de stress oxidativo (nomeadamente a catalase, a glutationa
reductase e as glutationa S-transferases) e de dano oxidativo (peroxidacao lipidica, TBARS) foram
medidos no tecido hepatico, digestivo e branquial, a fim de investigar os padrfes de resposta nesses
tecidos e quantificar a extensdo das alteragdes causadas pelos compostos mencionados. De acordo
com os resultados obtidos para os biomarcadores referidos anteriormente, ndo parece ser possivel
sustentar que um cendrio de stress oxidativo se tenha instalado apds a exposicdo de Lepomis

gibbosus a estes compostos, no contexto das concentragdes testadas.

4.1. Diazepam

A exposic¢do de Lepomis gibbosus ao diazepam néo causou efeitos na actividade da catalase
no figado de L. gibbosus, enzima principalmente localizada nos peroxissomas, e a qual é
responsavel pela reducdo do perdxido de hidrogénio a oxigénio e agua. Isto sugere que a
degradacdo catalitica de perdxido de hidrogénio, um dos passos comuns em situagdes de stress
oxidativo, ndo foi acompanhada por um aumento na actividade desta enzima e/ou a formagéo de
peroxido de hidrogénio ndo foi favorecida pela exposicdo ao diazepam. A actividade da glutationa
S-transferases, apos a exposi¢do ao diazepam, ndo foi regra geral alterada de forma consistente,
apesar do estabelecimento de diferengas significativas para concentracbes mais elevadas,

particularmente no caso das branquias. As GSTs constituem uma familia de enzimas que apresenta
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um duplo papel de proteccdo associado a sua actividade na conjugacdo de compostos eletrofilicos
(ou metabolitos de fase I) com a GSH (Van der Oost et al., 2003), mas também pode utilizar a GSH
na reducdo de uma ampla gama de hidroperdxidos orgénicos. A exposicdo ao diazepam nas
brénquias de L.gibbosus causou um aumento da actividade das GSTs, significativo unicamente na
concentracdo de diazepam mais elevada (4,26 mg L™). Tal facto sugere uma resposta adaptativa
relacionada com um eventual stress oxidativo ao qual os organismos foram sujeitos, ou que parte
do metabolismo de conjugacgdo e eliminacdo desta substancia teve lugar neste 6rgdo. O facto da
actividade desta enzima ndo ter sido afectada no figado e no tubo digestivo sugere desta forma que
estes 6rgdos ndo foram alvo preferencial do diazepam. Este efeito pode ser explicado devido a
exposicdo directa das branquias a solucdo contendo diazepam, enguanto os outros 6rgdos sao
expostos apenas a guantidade de toxina que é absorvida e distribuida nos tecidos do peixe. O
sistema respiratério fornece a interface mais extensa de um peixe com o ambiente aquatico, e é
frequentemente o primeiro sistema a ser afectado por poluentes (Brackenbury e Appleton, 1997),
sendo as branquias consideradas a primeira linha de destoxificacdo e eliminagdo de agentes nocivos
(Nunes et al., 2008). Efeitos oxidativos tdxicos envolvendo a administracdo do diazepam e que se
reflectem em niveis diminuidos de glutationa em animais de experiéncia foram ja documentados
por El-Sokkary (2008). Os dados relativos as branquias contrariam as evidéncias apresentadas por
Nunes et al. (2008), que também procedeu a avaliacdo do efeito da exposicdo ao diazepam nas
brénquias de G. holbrooki; os resultados entdo obtidos apontaram para a auséncia de diferencas na
actividade das GSTs, o que ndo se verificou no presente estudo (ver acima). Os resultados do
presente estudo também estdo de acordo com os obtidos para o crustaceo Artemia parthenogenetica
exposto a diazepam no estudo de Nunes et al. (2006), onde se observaram aumentos significativos
da actividade das GSTs. A auséncia de efeito do diazepam na actividade da GSTs no figado de L.
gibbosus encontra-se de acordo com o estudo realizado por Nunes et al. (2008), em Gambusia
holbrooki exposta a diazepam.

Os efeitos do diazepam na actividade da enzima-chave glutationa redutase (envolvida na
regeneracdo da glutationa reduzida a partir da glutationa oxidada) corresponderam a uma
diminuicdo significativa na sua actividade no tecido digestivo em algumas concentragdes e um
aumento ao nivel da sua actividade nas branquias na concentragdo de 1,064 mg L™ de diazepam.
Em nenhum dos casos, o padrdo de inducdo ou inibigdo foi dependente da concentracdo, pelo que
se torna dificil atribuir estes efeitos a resposta do organismo ao diazepam. Apesar disso, 0 estudo
realizado por Nunes et al. (2008) com G. holbrooki exposta a diazepam manifesta 0 mesmo padréo
de aumento da actividade da GRed nas branquias e figado. O padrdo de resposta da GRed no tubo
digestivo, por sua vez, apresentou um padréo oposto ao do estudo de Nunes et al. (2008). A

inibicdo da GRed (ainda que ocasional) no tecido digestivo encontra-se de acordo com o estudo
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conduzido por Musavi e Kakkar (1998), que avaliaram os niveis de GRed nos cérebros de ratos aos
quais foi administrado diazepam e concluiram que uma diminuicéo significativa da actividade desta
enzima ocorreu nas regides do tronco do cérebro, cortex cerebral e cerebelo. Este resultado pode
ser toxicologicamente relevante, desde que a deficiéncia de actividade da GRed possa desafiar o
estado antioxidante dos organismos: a quantidade de GSH formada pela reducdo do pool
intracelular de glutationa oxidada pode ndo ser suficiente para lidar com a quantidade de espécies
reactivas de oxigénio formadas durante periodos de stress oxidativo, com consequéncias deletérias
para a fisiologia do organismo. Tal possibilidade pode ser explorada se considerarmos o estudo de
Seckin et al. (2007), que constatou uma diminui¢ao no contetdo da glutationa (GSH) no figado de
ratos resultante da exposi¢do por um periodo de 90 dias a uma dose de diazepam de 10 mg kg™ dia”
l.

A peroxidagdo lipidica, que é particularmente importante para aos animais aquaticos, uma
vez que normalmente contém maior quantidade de acidos gordos altamente insaturados (HUFA) do
que outras espécies (Huang et al., 2003), ndo sofreu altera¢cdes apds a exposic¢ao ao diazepam, tanto
ao nivel das branquias como do figado. Estes resultados encontram-se de acordo com o trabalho de
Nunes et al. (2008), no qual também ndo se verificaram alteracfes nos niveis de TBARS, tanto nas
branquias como no figado de G. holbrooki exposta a diazepam. Contudo, outros estudos
apresentam resultados aparentemente opostos, tais como o de Nunes et al. (2006), no qual o
diazepam induziu uma diminuigdo significativa no conteddo de TBARS no crusticeo A.
parthenogenetica. Estudos anteriores, como o de Musavi e Kakkar (1998) e Musavi e Kakkar
(2003), demonstraram que o diazepam foi responsavel por respostas distintas da peroxidacdo
lipidica consoante a regido analisada do cérebro de ratos expostos. De acordo com 0s autores
citados, a exposicdo a este composto pode estar associada com a estabilizacdo das membranas apés
longo periodo de ligacdo do diazepam, contribuindo assim para um efeito antioxidante global do
diazepam. No entanto, casos de aumento da peroxidacdo lipidica também foram ja descritos no
seguimento da administracdo de diazepam a animais de experiéncia, como 0s descritos por Seckin
et al. (2007) (apds exposicdo cronica de ratos ao diazepam) e o estudo de Abdelmajeed (2009) (em
que o autor procedeu a exposicdo de ratos a uma Unica dose de diazepam).

Deste modo, e como ndo se verificaram efeitos do diazepam ao nivel da peroxidagdo
lipidica das branquias e do figado, e apesar do aumento na actividade das GSTs nas branquias e da
inibicdo parcial da actividade da glutationa reductase no tubo digestivo, ndo podemos sustentar que
um cenério de stress oxidativo se tenha instalado ap6s a exposi¢do de Lepomis gibbosus ao
diazepam. Ainda assim, o diazepam parece ser responsavel por algumas alteracdes bioquimicas ou

fisiol6gicas em Orgdos-chave que se devem aprofundar em estudos futuros.
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4.2. Carbamazepina

A exposicdo a carbamazepina efectuada no presente estudo foi responsavel por um
aumento significativo da actividade das glutationa S-transferases no tubo digestivo, e da glutationa
reductase no tubo digestivo. Os aumentos significativos verificados para o tubo digestivo, tanto na
actividade das GSTs como da Gred, seguindo um padrdo dependente da dose, sugerem uma
resposta adaptativa relacionada com stress oxidativo, e que serve para neutralizar o impacto do
aumento da producdo de ROS (John et al., 2001). Estes resultados estdo de acordo com o0s
resultados obtidos por Li et al. (2011) com a truta arco-iris (Oncorhynchus mykiss) exposta durante
96 h a carbamazepina, com um consequente aumento significativo da actividade da GRed do
intestino e os obtidos por Martin-Diaz et al. (2009), em que a actividade das GSTs foi
significativamente reforcada em glandulas digestivas e no manto e gonadas do mexilhdo Mytilus
galloprovincialis apds uma exposicdo de 7 dias a concentragfes ambientalmente relevantes da
carbamazepina. Um aumento marcado da actividade das GSTs foi igualmente observado ap6s
exposicdo do crustaceo Thamnocephalus platyurus a carbamazepina, tal como descrito por
Vernouillet et al. (2010). Este mesmo estudo, no entanto, refere que a exposi¢ao a carbamazepina
pode ter resultados opostos devido a diferencas especificas; esta conclusdo deriva da significativa
inibicdo da actividade das GSTs do cnidario Hydra attenuata. Estudos com peixes (Li et al., 2010a,
b, c; truta arco-iris e carpa comum) também referem que exposi¢cdes de curta duragdo a
carbamazepina sdo responsaveis por respostas adaptativas dos parametros de stress oxidativo.
Nesta dissertacdo o biomarcador GRed no tubo digestivo correspondeu a este padrdo adaptativo,
contudo os resultados obtidos para a sua actividade sdo contrarios aos observados nestes estudos.
No estudo in vitro realizado por Li et al. (2010 a), verificou-se que os homogeneizados do cérebro
de O. mykiss expostos a carbamazepina apresentavam uma inibicdo significativa da actividade da
Gred. O mesmo estudo que refere que 0 homogeneizado do mesmo tecido, exposto a concentragdes
ambientalmente relevantes desta mesma droga, evidenciou uma ligeira diminuicdo da actividade
desta enzima, embora ndo fosse significativa. O estudo de Li et al. (2010 b), por sua vez, avaliou 0s
efeitos da carbamazepina ao nivel dos espermatozdides da carpa comum (Cyprinus carpio L.),
tendo verificado que a GRed em concentracBes elevadas de carbamazepina sofre uma inibicdo
significativa da sua actividade. Finalmente o estudo in vivo de Li et al. (2010 c) permitiu verificar
gue com 0 aumento do tempo de exposicao de O. mykiss a carbamazepina a actividade da GRed no
cérebro vai diminuindo gradualmente até ser significativamente inibida apos 42 dias.

A GRed também sofreu um aumento significativo na sua actividade nas branquias, mas

esse aumento sO se verificou na concentragido mais baixa da exposicdo (62,5 pg L™), ndo se
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estabelecendo um padrdo dependente da dose. Portanto, ndo podemaos referir este efeito como uma
resposta do organismo a carbamazepina.

A peroxidacdo lipidica é particularmente importante para os animais aquaticos, e foi
relatada como sendo um dos principais contribuintes para a perda da funcdo das células sob stress
oxidativo (Storey, 1996). Os resultados no presente trabalho mostraram que a exposicdo a
carbamazepina durante 96 h ndo induziu alteracdes nos niveis de TBARS das branquias e figado de
L. gibbosus nos tratamentos de carbamazepina relativamente ao grupo controlo. Li et al. (2011)
também ndo verificaram diferencas significativas nos niveis de peroxidacao lipidica no figado de
O. mykiss, pelo que desta forma os resultados sdo concordantes com os do presente trabalho.
Resultados similares foram publicados por Vernouillet et al. (2010), quando avaliaram os efeitos
peroxidativos da carbamazepina em T. platyurus e H. attenuata. Por sua vez, Arora et al. (2009)
também ndo reportaram alterages nos niveis de MDA do cérebro de ratos ap0s a exposi¢do a
carbamazepina e Martin-Diaz et al. (2009) ndo verificou nenhum efeito no contelido de MDA em
glandulas digestivas de Mytilus galloprovincialis, estando de acordo com os resultados referidos
anteriormente. Contrariamente, Li et al. (2011) observaram um aumento significativo da
peroxidacdo lipidica nas branquias e no cérebro de O. mykiss, apos a exposicdo de 96 h a
carbamazepina. Outros estudos (Li et al., 2010a, b e ¢) também contrariam os resultados obtidos no
presente estudo, na medida em que a carbamazepina causou peroxidacao lipidica, in vitro e in vivo,
no cérebro de O.mykiss e nos espermatozoides de C. carpio L. Também o estudo de Martin-Diaz et
al. (2009) com o mexilhdo Mytilus galloprovincialis, demonstrou que a exposic¢ao a carbamazepina
foi responsavel pelo aumento significativo do conteddo de MDA nas branquias e no
manto/g6nadas. Uma possivel explicacdo para no presente estudo nao se ter verificado peroxidacéo
lipidica nas branquias contrariamente ao verificado nos estudos in vivo anteriormente citados, pode
corresponder no estudo de Martin-Diaz et al. (2009) com o mexilhdo Mytilus galloprovincialis, ao
facto deste organismo ser um invertebrado e existem diferencas nas defesas antioxidantes dos
invertebrados e vertebrados. No estudo de Li et al. (2011) com O. mykiss as concentracdes (5, 10,
15, 20, 25 e 30 mg L ™), por sua vez pode dever-se as concentragdes a que os peixes foram expostos

serem muito superiores as do presente estudo.

4.3. Fenitoina

A exposicao de 96 h a droga fenitoina causou um aumento significativo tanto ao nivel da
actividade da catalase (CAT) como das glutationa S-transferases (GSTs) no figado de L. gibbosus.
Estas alteragcdes sugerem alteracGes adaptativas ao stress oxidativo, e o facto de ter sido o Unico
6rgdo avaliado a sofrer alteracfes ao nivel das enzimas antioxidantes podera dever-se & sua

importancia como o6rgdo-alvo para a biotransformacdo da fenitoina, e consequente toxicidade
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(Gallagher e Sheehy, 2001). Gallagher e Sheehy (2001) também reportaram que a exposi¢ao do
figado humano a fenitoina é responsavel pelo aumento da expressdo da isoenzima da GST
hGSTA1-1.

A fenitoina também foi responséavel por uma reducéo significativa nos niveis de TBARS
das branquias dos peixes expostos a concentracdo de fenitoina de 25 pg L™, mas sem
estabelecimento de um padrdo dependente da concentragcdo. Logo, ndo parece ter sido causado um
quadro de stress oxidativo. Hilscherova et al. (2003) obtiveram resultados contrarios a estes, tendo
verificado que a fenitoina - que é conhecida por ser um indutor de stress oxidativo quando injectada
em ovos de galinha - foi responsavel por um aumento da susceptibilidade para a peroxidacao
lipidica ao nivel do figado e do cérebro do embrido em desenvolvimento. De modo similar, os
resultados obtidos por Reeta et al. (2009) evidenciaram o aumento da formacdo de MDA em
roedores, apos exposicao cronica a fenitoina.

A fenitoina é conhecida pela producdo de ROS e os seus efeitos citotoxicos e teratogénicos
podem ser blogueados pela accdo de enzimas como a superdxido dismutase, a catalase, ou
antioxidantes como a glutationa na sua forma reduzida (Gallagher e Sheehy, 2001; Abramov e
Wells, 2011). O metabolismo humano também é impactado pela administracdo de fenitoina, com
aumento da peroxidacdo lipidica e da actividade da enzima antioxidante superoxido dismutase,
concomitantemente com uma diminui¢éo da concentragdo da glutationa reduzida (Liu et al., 1998).
A deplecdo de GSH intracelular é um resultado comum da exposicdo a fenitoina, como
demonstrado por Raya et al. (1995), contribuindo decisivamente para o cenario de stress oxidativo.
Os ROS associados a bioactivacdo da fenitoina podem danificar macromoléculas essenciais, tais
como proteinas, DNA, lipidos entre outras (Mahle na Dasgupta, 1997; Kasapinovic et al., 2004).
Alguns estudos abordam os efeitos toxicos desses danos, nomeadamente a oxidacdo do DNA e
recombinagdo homéloga (Winn et al., 2003) e a teratogénese (Wells et al., 2009). As alteracdes ao
nivel de biomarcadores de stress oxidativo e niveis de GSH s&o utilizados em estudos dos efeitos
da fenitoina (Gallagher e Sheehy, 2001; Hilscherova et al., 2003; Reeta et al., 2009), mas dos
estudos encontrados até data ndo existiam dados no ambito ecotoxicolégico com organismos
aquéticos. Desta forma o presente estudo traz nova informacgdo acerca dos efeitos do stress
oxidativo induzidos pela fenitoina, que ficaram demonstrados pela conjugacdo dos efeitos
observados, ainda que pouco pronunciados (para as concentracdes estudadas). E de destacar que a
relevancia do presente estudo, particularmente no que diz respeito aos efeitos decorrentes da
exposicdo a droga fenitoina, assume uma importancia elevada. Se considerarmos que as
concentragdes aqui utilizadas foram j& reportadas em efluentes de estagcdes de tratamento de &guas
residuais, tal foi referido anteriormente, estdo préximas da ordem de grandeza em que esta

substancia se encontra nos meios aquaticos receptores.
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5. Conclusdes gerais

A avaliacdo dos potenciais efeitos de compostos farmacéuticos em organismos nao-alvo
em ambientes contaminados € algo que merece atencdo, pois apesar da gama a que eles se
encontram no ambiente ser baixa, variando de ng L™ a pgL™, é suficiente para induzir efeitos
toxicos ao nivel dos organismos. Desta forma, o presente trabalho teve como principal objectivo a
avaliagdo dos efeitos da carbamazepina, diazepam e fenitoina, trés drogas antiepiléticas
encontradas em concentragdes relativamente elevadas no ambiente, em pardmetros de stress
oxidativo do peixe de 4gua doce Lepomis gibbosus (perca-sol).

Neste trabalho, os biomarcadores de stress oxidativo escolhidos para avaliar os efeitos
destes trés farmacos em L. gibbosus apresentaram grande variabilidade de resposta nos diferentes
6rgdos de L. gibbosus e nos diferentes biomarcadores dentro do mesmo 6rgdo. Apesar disso
verificou-se que o tubo digestivo e o figado foram os 6rgdos mais responsivos em relacdo a
actividade das enzimas de stress oxidativo.

A nivel individual, os efeitos de cada farmaco foram caracteristicos. O diazepam foi
principalmente responsavel por alteragdes ao nivel do tubo digestivo, tendo causado um aumento
significativo ao nivel da actividade das GSTs e uma diminuigdo significativa da actividade da
GRed, dependentes da concentracdo do farmaco. No entanto, ndo se obteve indicagdes de que L.
gibbosus se encontrava sob um cenario de stress oxidativo, pois ndo se verificaram alteracfes nos
niveis de TBARS nas branqguias e figado. A carbamazepina foi responsavel, principalmente, por
alteracfes adaptativas ao nivel do tubo digestivo, nomeadamente o aumento da actividade das
GSTs e GRed. Contudo, em relacdo aos niveis de TBARS, s6 avaliados ao nivel das branquias e do
figado, ndo se verificou o estabelecimento de um cenério de stress. Por Gltimo, a fenitoina,
contrariamente aos resultados observados para os Ultimos dois compostos, foi principalmente
responsavel por alterac6es ao nivel da actividade das enzimas de stress oxidativo do figado (CAT e
GSTs). Apesar das alteracGes adaptativas ao stress oxidativo consistentes no figado, ndo se
observou, ao nivel deste 6rgdo, alteracBes nos niveis de TBARS, ndo podendo desta forma
sustentar o estabelecimento de um cenario de stress oxidativo na exposicdo de L.gibbosus a este
xenobiotico.

Apesar das respostas dos biomarcadores aos trés compostos ndo poderem sustentar um
cenario de stress oxidativo, verificou-se que o sistema antioxidante, independentemente do 6rgédo
onde é mais responsivo em cada um dos farmacos, desenvolve respostas adaptativas a sua presenca,
algumas das quais em concordancia com estudos anteriores que reportam efeitos destes farmacos
(Musavi e Kakkar, 1998; Gallagher e Sheehy, 2001; Nunes et al., 2006; Nunes et al., 2008; Arora
et al., 2009; Martin-Diaz et al., 2009; Li et al., 2011). Para além disso, a avaliagdo dos efeitos da

fenitoina ao nivel do peixe de agua doce L. gibbosus representou informacéo nova sobre os efeitos
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do stress oxidativo induzidos pela fenitoina, pois até & data ndo existem estudos no ambito
ecotoxicolégico com organismos aquaticos. Destaca-se assim novamente a importancia
ecotoxicologica destes dados, pois os efeitos oxidativos foram observados e determinados em
concentragdes muito proximas das que foram ja documentadas em cenarios reais. No caso dos
outros dois farmacos, ndo seré possivel concluir o mesmo. Embora se considere que foram testados
em concentracOes relativamente elevadas, estas foram ja determinadas em casos esporadicos e
pontuais de elevada contaminacdo antropogéncia. Podemos assim assumir que é improvavel que
surjam efeitos oxidativos decorrentes da exposicdo de Lepomis gibbosus a estes compostos,
diazepam e carbamazepina.

A utilizacdo de L. gibbosus como modelo ecotoxicoldgico para avaliacdo dos efeitos destas
trés drogas anticonvulsivantes, pese embora nado se ter verificado um cenério de stress oxidativo,
demonstra ser adequada e promissora, na medida em que evidencia sensibilidade a estes farmacos,
com o desenvolvimento de respostas adaptativas das enzimas antioxidantes na sua presenga.
Algumas das respostas adaptativas verificadas em L. gibbosus encontram-se de acordo com estudos
em outras espécies de peixes de dgua doce ou eurihalinas, nomeadamente os estudos de Li et al.
(2010 a,c) e Li et al. (2011) com Oncorhynchus mykiss e o de Li et al. (2010b) com Cyprinus
carpio L. Este achado é de grande importancia, pois em conjunto com os resultados obtidos por
Rodrigues et al. (2011) também com L. gibbosus para o detergente anidnico SDS e o pesticida
clorfenvinfos, permite-nos propor o uso de L. gibbosus como potencial espécie modelo na
monitorizacdo de ambientes contaminados.

As alteracOes produzidas por estas trés drogas nas respostas de L. gibbosus, apesar de ndo
indiciarem um cenario de elevada toxicidade, sdao importantes, pois os intervalos de concentracdes
testados podem ser considerados ecologicamente relevantes, atendendo as concentragfes que
podem ser encontradas a nivel ambiental. Reconhecidamente, o tempo de exposi¢do no presente
trabalho foi reduzido, e seria importante desenvolver estudos mais prolongados (que incluissem
uma parte significativo do ciclo de vida do organismo) para poder concluir-se acerca das alteragdes
fisiologicas e bioguimicas provocadas pela exposicdo a estas drogas. A presenca dos compostos
farmacéuticos é mais ou menos continua em baixas concentra¢cdes no ambiente aquético, pelo que
serd mais relevante e provavel que apresentem efeitos téxicos cronicos (Crane et al., 2006 e Li e
Randak, 2009). Assim, alguns critérios possiveis a adoptar em avaliacBes futuras do potencial
efeito destes farmacos sdo o0 aumento de tempo de exposicdo (ex: teste de 28 dias), de modo
aumentar a relevancia ecologica, para além da avaliagdo de outros biomarcadores envolvidos no
processo de stress oxidativo, e a avaliagdo de alteragBes em outros 6rgdos (ex: cérebro, musculo

dorsal).
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