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RESUMO 

 
Desde 1750 o pH da água do mar vem diminuindo, e essa diminuição é 

denominada acidificação oceânica. Segundo a literatura científica, a principal causa 

da acidificação oceânica é o aumento do dióxido de carbono (CO2), gás de efeito 

estufa, proveniente da queima de combustíveis fósseis. Em adição a esta 

problemática, nas zonas costeiras há o aumento do despejo de esgoto doméstico 

contendo drogas ilícitas, como cocaína e crack. Trabalhos já observaram a presença 

de cocaína no ambiente marinho, podendo acarretar efeitos deletérios em organismos 

marinhos. A hipótese deste trabalho é de que a acidificação associada ao 

enriquecimento de CO2 no ambiente marinho provocará uma modificação na 

toxicidade da droga ilícita crack. O objetivo é avaliar efeitos subletais da droga ilícita 

crack combinada com a acidificação pelo enriquecimento de CO2 nos ecossistemas 

marinhos. Foi determinada a toxicidade da cocaína em sua forma não ionizada (crack) 

em diferentes cenários de pH (8.1, 7.5, 7.0, 6.5 e 6.0) relacionados ao aumento de 

CO2 através da avaliação de efeitos subletais em organismos marinhos a partir de 

análises de biomarcadores de exposição (GST, GPx e GSH) e de efeito (AChE e 

estabilidade da membrana lisossomal). A análise do biomarcador GST demonstrou 

um aumento na atividade enzimática no pH 6.5 (0,5, 5 e 50 µg/L de crack) e no pH 6.0 

(5 e 50 µg/L de crack), levando a um mecanismo de proteção celular. No biomarcador 

de neurotransmissão AChE houve uma inibição da enzima em 48h nos pHs 7.5, 7.0 e 

6.5, e um aumento da produção enzimática no pH 6.0. Em 96h houve uma inibição no 

pH 7.0 e um aumento nos pHs 6.5 e 6.0. A inibição da atividade de AChE podem 

resultar na perda da biodiversidade e o aumento da AChE pode levar a apoptose 

celular. Na estabilidade da membrana lisossômica houve uma inibição na retenção do 

corante vermelho neutro conforme a diminuição do pH e aumento das concentrações 

de crack, podendo resultar no comprometimento da imunidade e da fisiologia dos 

organismos, entre outras. Portanto, tanto os estresses relacionados ao crack e 

redução de pH isoladamente, quanto em combinação observados neste estudo 

podem acarretar na diminuição recursos alimentícios aos seres humanos e diminuição 

da biodiversidade.  

 
Palavras-chave: CO2. Biomarcadores. pH. Acidificação. Perna perna. 
 
 



 
 

ABSTRACT 
 

Evaluation of sublethal effects of crack-cocaine in oceanic acidification scenarios 
 

Since 1750, the pH of seawater has been decreasing, and this decrease is 

called ocean acidification. According to scientific literature, the main cause of oceanic 

acidification is the increase in carbon dioxide (CO2), a greenhouse gas, resulting from 

the burning of fossil fuels. In addition to this problem, in coastal areas there is an 

increase in the discharge of domestic sewage containing illicit drugs, such as cocaine 

and crack. Studies have already observed the presence of cocaine in the marine 

environment, which can have harmful effects on marine organisms. The hypothesis of 

this work is that the acidification associated with the enrichment of CO2 in the marine 

environment will cause a change in the toxicity of the illicit crack drug. The goal is to 

evaluate sublethal effects of the illicit crack drug combined with acidification by 

enriching CO2 in marine ecosystems. The toxicity of cocaine in its non-ionized form 

(crack) was determined in different pH scenarios (8.1, 7.5, 7.0, 6.5 and 6.0) related to 

the increase of CO2 through the evaluation of sublethal effects in marine organisms 

from biomarker analyzes. Exposure (GST, GPx and GSH) and effect (AChE and 

stability of the lysosomal membrane). The analysis of the GST biomarker showed an 

increase in enzymatic activity at pH 6.5 (0.5, 5 and 50 µg / L crack) and pH 6.0 (5 and 

50 µg / L crack), leading to a cellular protection mechanism. In the neurotransmission 

biomarker AChE there was an inhibition of the enzyme in 48 hours at pH 7.5, 7.0 and 

6.5, while at pH 6.0 there was an increase in enzyme production. In 96 hours, there 

was an inhibition at pH 7.0 and an increase at pH 6.5 and 6.0. The inhibition of AChE 

activity can result in the loss of biodiversity and the increase in AChE can lead to cell 

apoptosis. In addition, in the stability of the lysosomal membrane, there was a 

decrease in the retention of the neutral red dye as the pH decreased and the crack 

concentrations increased, which could result in compromised immunity and physiology 

of the organisms, among other things. Stresses related to crack and pH reduction 

observed in isolation, as well as in combination. It can lead to a decrease in food 

resources for human beings and a decrease in biodiversity. 

 
Keywords: CO2. Biomarkers. pH. Acidification. Perna perna. 
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1. Introdução 

 

1.1 Acidificação oceânica 

Os níveis atmosféricos de dióxido de carbono (CO2) estão aumentando na taxa 

mais rápida já registrada, causando maior dissolução de CO2 no oceano, levando a 

um processo conhecido como acidificação oceânica (AO) (RAVEN et al., 2005; 

BERNSTEIN et al., 2008; GATTUSO e HANSSON, 2011). O aumento de CO2 deriva 

de ações antrópicas como a queima de combustíveis fósseis, produção de cimento, 

agricultura e desmatamento (IPCC 2001), ou de forma natural através de erupções 

vulcânicas. Quando o CO2 entra em contato com a água do mar, ele passa por 

transformações químicas dando origem ao ácido carbônico (H2CO3), que rapidamente 

se dissocia produzindo íons bicarbonato (HCO3
-) e H+ e consequentemente reduzindo 

os valores de pH (MILLERO, HUANG e LAFERIERE, 2002). Atualmente, o pH médio 

da água do mar é de 8,2, podendo variar ±3 unidades conforme variações locais, 

regionais e sazonais (RAVEN et al., 2005). Esse número já é 0,1 unidades de pH 

menor desde 1750 (RAVEN et al., 2005; BERNSTEIN et al., 2008). Outros estudos 

mostram que a contínua emissão de CO2 pode implicar em uma redução de 0,3 e 0,6 

unidades de pH até o final do século XXI (CALDEIRA e WICKETT, 2005; JOOS et al., 

2011; PACHAURI et al., 2014). 

A redução nos valores de pH pode causar efeitos nos organismos marinhos 

como estresse fisiológico individual, crescimento, reprodução, sobrevivência e taxa de 

calcificação reduzida, particularmente em corais e moluscos (GAZEAU et al., 2007; 

DONEY et al., 2009). Os organismos realizam a calcificação através da absorção de 

CO2 presente no oceano, no qual a reação química favorece a formação de carbonato 

de cálcio (CaCO3). No entanto, o aumento de CO2 na atmosfera e consequente 

diminuição do pH nos oceanos altera as reações químicas que favorece os 

organismos marinhos, reduzindo a disponibilidade das moléculas químicas para os 

organismos e com isso afetando o estágio de vida inicial dos mesmos (Fig.1) 

(RAIMUNDO e DA SILVA, 2016). De fato, alguns estudos já observaram efeitos 

significativos em gametas de ostras (Crassostrea gigas e Saccostrea glomerata), bem 

como a diminuição da mobilidade do gameta masculino em cenários de acidificação 

(BARROS et al., 2013; PARKER, ROSS e O'CONNOR, 2009). Em análise de 

biomarcadores integrados a redução de pH observou uma alta taxa de mortalidade 

em 15 dias e foi altamente letal para caranguejos, Portunus pelagicus (JEEVA PRIYA 
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et al., 2017). 

 

 
Figura 1. Sistema físico-químico do dióxido de carbono em contato com a água do mar. 

Fonte: Elaborado pela autora. 

 

Estudos vem analisando possíveis formas de mitigação para reduzir o CO2 

atmosférico, como o processo de captura e armazenamento de carbono (ou carbon 

capture and storage - CCS) vem sendo estudado nos últimos anos. O CCS tem o 

potencial de reduzir até 20% as emissões de energia (POWER, 2008). Ele retira, 

purifica e concentra as emissões de CO2 da combustão de combustíveis fósseis em 

fontes maiores, como usinas de energia (METZ et al., 2005). Existem três métodos 

para a ocorrência dessa captura de CO2, (i) captura pós-combustão que separa o CO2 

com o uso de solventes químicos, (ii) captura pré-combustão que retira quimicamente 

o carbono, deixando apenas o hidrogênio queimar e (iii) combustão de oxi-combustível 

que queima carvão ou gás no ar desnitrificado, produzindo apenas CO2 e água. 

Depois de deixar a usina, o CO2 capturado é pressurizado a 70 bar, formando um 

líquido que pode ser transportado, onde o fluido é injetado em rochas porosas mais 

profundas do que 800 metros abaixo da superfície do mar (HOLLOWAY, 2009). 

Estudos recentes têm avaliado os possíveis efeitos de vazamento de CO2 para 

o ambiente marinho. Os efeitos do vazamento de CO2 dependerão da quantidade de 

gás CO2 liberado nesse ambiente, dos processos de transporte e dispersão, e a 

capacidade de tamponamento químico do sistema sedimentar ou da água 

(BLACKFORD et al., 2014). Um determinado estudo demonstrou que um possível 

vazamento do CCS em larga escala reduziria o pH da água e causaria efeito 

significativo no sucesso de fertilização e um efeito ainda mais drástico no 
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desenvolvimento embriolarval dos mexilhões Perna perna (SZALAJ et al., 2017). 

 A interação entre a redução do pH da água do mar e a biodisponibilidade de 

xenobióticos também vem sendo estudados. No estudo de Cao et al. (2019) foi 

possível observar a partir de análises de biomarcadores, que a exposição a 

acidificação oceânica e ao cobre levou a um estresse severo para ostras, Crassostrea 

gigas, e a co-exposição (acidificação e cobre) foi a condição mais estressante. Um 

estudo com antibióticos, composto orgânico, mostrou alteração em diferentes valores 

de pH, no qual constatou que a forma neutra foi considerada mais biodisponível e, 

portanto, mais tóxica do que seus metabólitos. Os autores afirmam que os 

contaminantes orgânicos polares quando presentes na água do mar com alta 

concentração de CO2, apresentarão carga diferente (positiva ou negativa) do que nas 

atuais condições de pH da água do mar (SIRCAR, 2014). 

 

1.2 Drogas ilícitas como contaminantes emergentes  

Nos últimos anos o consumo de drogas ilícitas em todo o mundo vem 

aumentando, sendo comparáveis ao das drogas terapêuticas, levando em conta o 

número de indivíduos que são usuários de substâncias ilegais como cocaína, 

maconha, anfetamina, heroína e outros (ZUCCATO e CASTIGLIONI, 2009). As 

drogas terapêuticas são criadas para serem persistentes, aumentando seu tempo de 

degradação no ambiente (MULROY, 2001). Em analogia ao observado para drogas 

terapêuticas, os resíduos de drogas de abuso persistem na urina e nas fezes do 

consumidor e entram nas redes de esgoto, sendo somente parcialmente removidos 

na maior parte das estações de tratamento de esgoto (PAL et al., 2013). 

Estudos vêm identificando a ocorrência de drogas ilícitas nos ecossistemas 

aquáticos e apontando seu possível risco ambiental (BINELLI et al., 2012, 2013). No 

ambiente marinho, em um estudo realizado na costa brasileira (Santos/SP) foi 

encontrado altas concentrações de cocaína e seus derivados (16,6 - 537 ng/L) 

(Pereira et al., 2016), sendo as maiores concentrações observadas nesse ambiente. 

Klosterhaus et al. (2013) encontraram 2,4 ng·L-1 de cocaína nas águas superficiais da 

Baía de São Francisco e Borova et al. (2014) detectaram 2,6 - 7,8 ng·L-1 de cocaína 

e 2,2 - 6,6 ng·L-1 de seu metabólito benzoilecgonina em Santorini na Grécia. Derivado 

da cocaína, o crack é preparado a partir da extração de uma substância alcaloide da 

planta Erythroxylon coca e da adição de sulfato (SO4), nitrato (NO3) e ácido clorídrico 

(HCl), tornando-o um composto polar e hidrossolúvel. Quando misturado com o 
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bicarbonato de sódio (Na2CO3) se transforma em base livre (FLORENCE e 

ATTWOOD, 2006). 

No ambiente marinho, tanto o composto em forma de pó (cocaína) quanto em 

sua forma sólida (crack) (Fig.2) tornam-se bases livres devido ao pH da água do mar 

que altera a ionização das bases fracas (FLORENCE e ATTWOOD, 2006). Devido 

aos valores de pKa (constante de dissociação ácida) para cada composto, torna os 

produtos farmacêuticos e as drogas ilícitas mais biodisponíveis para a biota marinha 

(PEREIRA et al., 2016). Em uma área de pH 7,9 a 8,1, como é o caso da Baía de 

Santos, o valor de pKa da cocaína é de 8,5 e pode ser encontrada na sua forma não-

iônica. O pKa influência no aumento do coeficiente de participação octanol-água (log 

Kow), para o crack de 0,10 (forma iônica) para 2,30 (forma não-iônica) (PEREIRA et 

al., 2016). O aumento do valor de Kow favorece os processos de absorção e 

bioacumulação nos organismos expostos, podendo aumentar a toxicidade do 

composto (EPISUITE, 2012; PEREIRA et al., 2016). 

 

 
Figura 2. Estrutura molecular da cocaína e do crack. 

Fonte: https://www.socialistamorena.com.br/qual-a-diferenca-entre-crack-e-cocaina-a-classe-social-
de-quem-consome/ 

 

Em relação aos efeitos do crack e a acidificação oceânica não se sabe muito 

ainda. Existem estudos sobre os efeitos de outros compostos orgânicos e a 

acidificação oceânica. Um estudo observando as ações do fármaco carbamazepina, 

composto orgânico, junto a acidificação oceânica (pH 7,6) em moluscos bivalves 

Mytilus galloprovincialis demonstrou-se a ativação precoce da resposta imune, 

processos inflamatórios, apoptose, danos ao DNA, transporte de íons e alterações no 

metabolismo energético. Sugerindo ameaças potenciais para o estado de saúde de 

M. galloprovincialis (MEZELLANI et al., 2021). 

 
1.3 Ensaios ecotoxicológicos  

Uma forma de se avaliar os efeitos de xenobióticos e da acidificação oceânica 

https://www.socialistamorena.com.br/qual-a-diferenca-entre-crack-e-cocaina-a-classe-social-de-quem-consome/
https://www.socialistamorena.com.br/qual-a-diferenca-entre-crack-e-cocaina-a-classe-social-de-quem-consome/
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é através de ensaios ecotoxicológicos que abordam endpoints como os de fertilização, 

desenvolvimento embriolarval, crescimento ou efeitos subletais por meio de análises 

dos biomarcadores.  

Os biomarcadores são alterações bioquímicas, celulares ou fisiológicas que 

podem ser avaliadas por meio de análises realizadas nas células, tecidos ou fluidos 

corporais, sendo estas alterações relacionadas a resposta do organismo a elas (NRC, 

1987; DEPLEDGE et al., 1993). São ferramentas eficazes para a detecção dos 

primeiros sinais de efeitos biológicos (“early warning”) na avaliação da qualidade 

ambiental (CAJARAVILLE et al., 2000) e são utilizados para o monitoramento de 

diferentes fontes de contaminação costeira (MARANHO et al., 2012).  

Nos últimos anos, estudos ambientais, com o intuito de avaliar o potencial risco 

ambiental de substâncias xenobióticas, vêm utilizando biomarcadores de exposição e 

de efeito (CORTEZ et al., 2018; CORTEZ et al., 2019; PIEDADE e NUNES, 2020). Os 

biomarcadores podem ser classificados em três classes: I) exposição; II) efeito e III) 

suscetibilidade. Os biomarcadores de exposição são a detecção e medição de 

respostas causadas por uma substância externa, de seu metabólito ou do produto de 

uma interação entre um agente xenobiótico e alguma molécula ou célula-alvo dentro 

do organismo (NRC, 1987; WORLD HEALTH ORGANIZATION, 1993). Dentre os 

biomarcadores de exposição estão a glutationa S-transferase (GST), glutationa 

peroxidase (GPx) e a glutationa reduzida (GSH). Já os biomarcadores de efeito 

detectam alterações bioquímicas e fisiológicas nos tecidos, órgãos ou sistemas de um 

organismo que possa estar relacionado a exposição a contaminantes (NRC, 1987; 

WORLD HEALTH ORGANIZATION, 1993). Alguns destes biomarcadores são a 

acetilcolinesterase (AChE) (GUSSO-CHOUERI et al., 2015) e a estabilidade da 

membrana lisossômica (KAMIMURA, MARANHO e PEREIRA, 2017). Os 

biomarcadores de suscetibilidade permitem elucidar o grau de resposta da exposição 

provocada nos indivíduos e refletem fatores genéticos ou adquiridos que influenciam 

na resposta do organismo a uma determinada exposição química (RÜDIGER et al., 

1999; WORLD HEALTH ORGANIZATION, 1993; AKGUR et al., 1999). Entre eles 

estão, glicose 6-P desidrogenase, glutationa S-transferase (GST) e paroxonase 

(RÜDIGER et al., 1999). 

Existem vários organismos bioindicadores de poluição, são organismos 

capazes de quantificar e monitorar propriedades dentro do hábitat (HEYWOOD e 

WATSON, 1995), entre eles estão as cracas (REIS, SALGADO e VASCONCELO, 
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2011; RAINBOW E PHILIPS, 1993), camarões (KLERKS et al., 2007; (PAEZ-OSUNA 

e RUIZ-FERNFINDEZ, 1993; POURANG E DENNIS, 2005), poliquetas (REISH e 

GERLINGER, 1997; SAIZ-SALINAS e FRANCES-ZUBILLAGA, 1997), e bivalves 

(ZORITA et al., 2006; AZARBAD et al., 2010). No caso dos bivalves eles são utilizados 

como bioindicadores de poluentes persistentes em estudos de monitoramento em 

áreas costeiras, devido aos seus hábitos sedentários, baixas taxas de transformação 

metabólica e sua capacidade de concentrar poluentes (MOORE, LIVINGSTONE e 

WIDDOWS, 1989). No Brasil, o mexilhão bivalve Perna perna é amplamente utilizado 

como sentinela no monitoramento de poluição antrópica em águas costeiras e é 

importante para os seres humanos como recurso alimentar (ABESSA et al., 2005; 

CORTEZ et al., 2019, 2018; ORTEGA et al., 2018).  

Estudos com compostos orgânicos e a diminuição do pH da água do mar vem 

ocorrendo para descobrir os efeitos causados por eles na biota marinha em todo o 

mundo. Alguns desses trabalhos observaram alteração na sensibilidade e no aumento 

da toxicidade do composto quando analisados em conjunto (acidificação oceânica e 

xenobióticos) (FREITAS et al., 2016; ALMEIDA et al., 2018). Resultados de um estudo 

demonstrou que as larvas de uma espécie de ouriço do mar são sensíveis a 

combinação de pH mais baixos e concentrações de um xenobiótico (DA SILVA 

SOUZA et al., 2019). A acidificação do meio modifica as propriedades moleculares de 

uma substância e consequentemente sua toxicidade em organismos marinhos 

(HEUER E GROSELL, 2014). Portanto, a hipótese deste trabalho é que a acidificação 

do meio modificará a toxicidade da droga ilícita crack.  

O objetivo do presente estudo foi avaliar os efeitos subletais da droga ilícita 

crack combinada com a acidificação do meio pelo enriquecimento de CO2. Esta 

avaliação será realizada partir da análise dos biomarcadores de exposição (GST, GPX 

e GSH) e de efeito (AChE e estabilidade da membrana lisossomal) em organismos 

marinhos não-alvo a fim de se compreender a toxicidade da cocaína em sua forma 

não ionizada (crack) em diferentes cenários de pH.  

 

2. Materiais e métodos 

2.1 Desenho experimental 

Para avaliar a influência da acidificação na toxicidade da droga crack por meio dos 

biomarcadores em mexilhões foram analisados 3 fatores: pH (7,5; 7,0; 6,5, 6,0 e o 

controle pH 8,1); Concentração de crack (0,5; 5; 50 µg/L e um controle de DMSO) e 
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Tempo de exposição (48h e 96h) (Fig. 3). Os valores de pH utilizados foram baseados 

no IPCC, segundo o painel o pH diminuirá ainda mais entre 0,3 e 0,5 unidades durante 

o século XXI, e também foram extrapolados valores mais baixos para observar os 

possíveis efeitos. Os valores de crack foram determinados através de ensaios 

preliminares, onde foi encontrado valores de efeito e estão dentro dos valores 

ambientais encontrados como 12,6 a 537 ng/L-1 (PEREIRA et al., 2016), 12,18 a 203,6 

ng/L-1 (FONTES et al., 2019), 42,3 ng/L-1 (FERNÁNDEZ-RUBIO et al., 2019) e 0,8 a 

3,10 ng/L-1 (FEDOROVA et al., 2014). O tempo de exposição dos organismos foram 

determinados baseados em alguns estudos (MARANHO et al., 2015 e PAROLINI et 

al., 2013) e de acordo com os estudos prévios, onde não ocorreu diferença 

significativa em 72 horas em comparação aos outros tempos de estudo (24 e 48 

horas). O experimento foi mantido em condições controladas, temperatura da água do 

mar a 20 ± 2°C, salinidade 35, fotoperíodo 12:12h e foi medido o oxigênio dissolvido 

no final do experimento, obtendo um valor de 8,0 mg L-1. Ao final da exposição foi 

realizado o ensaio do tempo de retenção do corante vermelho neutro através da 

remoção das hemolinfas, em seguida os mexilhões foram dissecados para a posterior 

análises dos demais biomarcadores (GSH, GST e GPX) (Fig. 4). Os biomarcadores 

foram escolhidos baseados em suas respostas biológicas. Os biomarcadores GSH, 

GST e GPx fazem parte do sistema de defesa antioxidante que quando expostos a 

xenobióticos pode acarretar estresse oxidativo. Já os biomarcadores de AChE e 

estabilidade da membrana lisossômica avaliam efeitos de neurotoxicidade e 

citotoxicidade, respectivamente, cada biomarcador causa efeito em um órgão alvo 

diferente. 
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Figura 3. Desenho experimental. 

Fonte: Elaborado pela autora. 

 

 
Figura 4. Fluxograma da exposição dos organismos ao crack em respostas das atividades 

enzimáticas. 
Fonte: Elaborado pela autora. 

 

2.2 Sistema de injeção de CO2 

Para entender como a acidificação dos oceanos pode afetar o ambiente e os 

organismos marinhos, experimentos em laboratório foram realizados em todo o 

mundo para avaliar os possíveis efeitos dos íons H+ (BEARDALL, STOJKOVIC e 
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LARSEN, 2009; KAPSENBERG et al,. 2017; NOGUEIRA et al., 2017; TAYLOR et al., 

2015; ZHAN et al., 2017). 

Um sistema de injeção de CO2 (Fig. 5) foi desenvolvido para simular em 

laboratório o processo de acidificação no ambiente marinho causado pelo 

enriquecimento de CO2, por exemplo, por meio de vazamentos durante o processo de 

captura e armazenamento de carbono em estruturas subaquáticas estáveis ou ainda 

simulando o processo de acidificação oceânica. Para esse estudo o sistema de 

injeção de CO2 serviu para demonstrar os efeitos da acidificação oceânica derivada 

do CO2 atmosférico a partir de uma simulação. O design deste equipamento permitiu 

o desenvolvimento de ensaios de toxicidade sob condições de acidificação em 

laboratório. Nesse sentido, os organismos foram expostos a vários valores de pH, para 

que os possíveis efeitos adversos da acidificação no ecossistema marinho pudessem 

ser avaliados. O sistema de injeção de CO2 utilizado para este experimento é uma 

adaptação do cenário experimental descrito por De Orte et al. (2014), processo de 

patente no: P201200753, Universidade de Cádiz, Faculdade de Ciências Marinhas e 

Ambientais, Departamento de Química Física (RNM 375). 

O sistema de injeção de CO2 incluiu doze válvulas solenóides que foram 

controladas individualmente e liberaram o CO2 no sistema de acordo com cada 

condição através do sistema de controle da Aqua Medic AT instalado em um 

computador. Foram utilizados aquários de 20 litros para expor os organismos teste. 

Cada um dos aquários continha água do mar (salinidade 35) e o pH medido 

continuamente por meio de um eletrodo de pH conectado a um computador via 

interface onde o gás era liberado de acordo com a alteração dos valores de pH. 

 

 

 



10 
 

 

Figura 5. Sistema de injeção de CO2. 
Fonte: Elaborado pela autora. 

 

2.3 Exposição dos Organismos 

Para a exposição dos organismos foram utilizados indivíduos adultos do 

mexilhão Perna perna. Os organismos foram adquiridos de uma fazenda de 

aquicultura localizada em área de referência no litoral norte do estado de São Paulo 

(praia de Cocanha, Caraguatatuba, Brasil), local considerado de boa qualidade 

ambiental. Após a coleta os organismos foram transportados em caixas térmicas ao 

laboratório de Ecotoxicologia Aquática da Universidade Santa Cecília (Santos/SP). Os 

organismos então foram aclimatados às condições laboratoriais por 72 horas. 

Os mexilhões foram expostos em aquários com capacidade de 20 litros de água 

do mar (salinidade 35). A água do mar foi previamente coletada na Praia da Enseada, 

em Guarujá, SP / Brasil, segundo a CETESB (2016) a água está dentro dos critérios 

de qualidade ambiental, e posteriormente filtrada em malha de 45 μm. Após os 

organismos inseridos nos aquários, 20 organismos em cada tratamento, o sistema de 

injeção de CO2 foi acionado. Foram utilizados valores de pH 8,1 (controle com adição 

de CO2; mantendo um controle no valor de pH); 7,5; 7,0; 6,5 e 6,0, para cada nível de 

pH continha diferentes concentrações de crack (0,5; 5; 50 µg/L) e um controle de 

DMSO (utilizado para diluir o crack), bem como um controle de pH, o qual continha 

somente a variação em íons H+ na água do mar contendo injeção de CO2 (Fig. 6). 

 
Figura 6. Exposição dos organismos em aquários. 

Fonte: Elaborado pela autora. 
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Em cada uma das concentrações de pCO2 e crack foram expostos 20 

mexilhões em condições controladas: temperatura da água do mar a 20 ± 2°C, 

salinidade 35, e fotoperíodo 12:12h. O oxigênio dissolvido foi medido obtendo o valor 

de 8,0 mg L-1. Todo o sistema era renovado com a troca total da água do mar a cada 

48 horas, sendo renovado apenas uma vez, para manter a qualidade da água, 

evitando assim contato dos organismos com seus excrementos. 

Após 48 e 96h do tempo de exposição, dez mexilhões de cada tratamento de 

pH e concentrações de crack foram retirados dos aquários e sua hemolinfa extraída 

para a determinação da estabilidade da membrana lisossômica através do método de 

tempo de retenção do corante vermelho neutro (NRRT). Em seguida os tecidos de 

brânquias foram retirados e armazenados em temperatura de -80oC para melhor 

conservação e posterior análise dos biomarcadores GST, GPx, GSH e AChE. 

 

2.4 Respostas Biológicas 

A análises da estabilidade da membrana lisossomal foi avaliada através do 

ensaio do tempo de retenção do corante vermelho neutro (em inglês NRRT) de acordo 

com o método descrito por Lowe e Pipe (1994). Foi retirado 0,5 ml de hemolinfa do 

músculo adutor dos mexilhões com o auxílio de uma seringa hipodérmica contendo 

0,5 ml de solução fisiológica. O material coletado foi transferido para tubos eppendorf 

de 2 ml. Pipetou-se 40 µL de solução de hemolinfa em cada lâmina, previamente 

tratada com poli-L-lisina, incubando em câmara escura e úmida por 15 minutos. Após 

esse período, 40 µL de solução vermelho neutro foram adicionados à hemolinfa 

presente em cada lâmina e incubado por mais 15 minutos. As lâminas foram 

observadas em um microscópio óptico (400x) a cada 15 minutos e verificado o 

estresse celular de até 50% ou mais do número total de células na lâmina atingir um 

extravasamento celular. As células foram examinadas quanto as anormalidades 

estruturais e tempo de retenção do corante vermelho neutro. As condições foram 

registradas em uma tabela a cada incremento de tempo. O tempo de retenção do 

corante vermelho neutro pelos lisossomos foi registrado estimando-se a proporção de 

células exibindo vazamento dos lisossomos no citosol e/ou exibindo anormalidades 

no tamanho e na cor dos lisossomos. Alterações no formato da célula podem ocorrer 

como consequência de um impacto frente a um contaminante. 

Para determinação dos biomarcadores bioquímicos, as brânquias de mexilhões 

foram homogeneizadas com uma solução tampão contendo Tris-HCl (50 mM), EDTA 
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(1 mM), ditiotreitol (DTT; 1 mM), sacarose (50 mM), KCl (150 mM) e fluoreto de 

fenilmetilsulfonil (PMSF; 100 mM). Após a homegeinização as amostras foram 

centrifugadas a 12000 giros durante 20 min a 4°C e o sobrenadante separado para 

análise de atividades de glutationa-S-transferase (GST), glutationa peroxidase (GPx), 

glutationa reduzida (GSH) e acetilcolinesterase (AChE). 

Para quantificar a atividade da GST foi utilizado o método descrito por Keen, 

Habig e Jakoby (1976), no qual se utiliza 2 mM 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB) e 

2 mM de GSH em meio contendo tampão fosfato de potássio (0,1M; pH 7,0). O produto 

da ação enzimática formado, S-2,4-dinitrofenilglutationa, é quantificado pelo aumento 

de absorbância a 340 nm a 25ºC, durante 120 segundos, utilizando-se um  de 9,6 

mM. Uma unidade (U) de enzima é a quantidade de enzima que catalisa a formação 

de 1 mol de produto/minuto/miligrama de proteína. 

A atividade da GPx foi quantificada de acordo com o método proposto por Sies 

et al. (1979). O método é baseado na diminuição da absorbância a 340 nm, promovido 

durante a redução da GSSG, catalisada pela GR, em presença de NADPH. Primeiro 

foi utilizado o meio de reação composto por tampão fosfato de sódio (0,1 mM; pH 7,0), 

azida de sódio (NaN3; 0,2 mM), NADPH (0,2 mM), GR (1 U/mL) e GSH (2 mM), e após 

dois minutos de reação foi acrescentado uma solução de H2O2 (1,5 mM de H2O2 + 

tampão fosfato de sódio 0,1 M; pH 7,0). 

A análise da concentração de tióis não proteicos (glutationa reduzida- GSH) foi 

realizada através do método descrito por Sedlak e Lindsay (1968). O método é 

baseado na precipitação de proteínas e posterior reação de tióis não proteicos com o 

DTNB gerando produto que absorve luz a 415 nm. 

A análise da atividade da AChE foi realizada utilizando o método colorimétrico 

de Classics Ellman et al. (1961), usando acetiltiocolina (ATC) como substrato. Neste 

procedimento, a tiocolina, produzida por hidrólise enzimática de ATC, reage 

estequiometricamente com 5,5'-ditiobis (ácido 2-nitrobenzóico) (DTNB) para produzir 

o íon 2-nitro-5-tiobenzoato que absorve 415 nm do comprimento de onda, onde a taxa 

de aumento na absorção é monitorada. 

Foram determinadas concentrações de proteínas totais a partir da 

espectrofotometria a 595 nm utilizando o método de Bradford 1976, com BSA padrão 

e utilizada para a padronização dos biomarcadores. 

 

2.5 Alcalinidade total  
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Aa análise da alcalinidade total foi feita a partir dos valores de pH, do controle 

e concentrações de crack estudados, por meio dos valores de pH e alcalinidade total 

(AT). Teve como finalidade analisar o carbono inorgânico dissolvido (DIC), carbonatos 

e suas especiações (bicarbonato (HCO-), carbonato (CO3
2-), dióxido de carbono 

(CO2), índice de saturação de calcita (Ω Cal), índice de saturação de aragonita (Ω 

Arag) e pressão parcial de dióxido de carbono (pCO2). Os valores de pH e alcalinidade 

total (AT) foram medidos por um sistema de titulação potenciométrica (Metrohm 794 

Basic Titrino) com um eletrodo de vidro (Metrohm, ref. 6.0210.100), calibrado para a 

escala total de pH usando ácido clorídrico (HCl) 0,1 M. O volume de cada amostra foi 

de 50 mL. As amostras foram analisadas em réplicas. O carbono inorgânico dissolvido 

(DIC) foi determinado pelos valores experimentais dos valores de AT e pH, 

considerando as constantes de dissociação descritas por Mehrbach et al. (1973) e 

modificadas por Dickson e Millero (1987) para a escala total de pH. Os valores de AT 

e pH também foram utilizados para determinar a especiação do sistema de carbonato 

de água do mar, como o bicarbonato (HCO-), carbonato (CO3
2-), dióxido de carbono 

(CO2), índice de saturação de calcita (Ω Cal), índice de saturação de aragonita (Ω 

Arag) e pressão parcial de dióxido de carbono (pCO2) usando o programa CO2SYS 

(PIERROT, LEWIS e WALLACE, 2006). 

 

2.6 Análise estatística 

Foi utilizado o teste t para os controles de DMSO e pH para todos os 

biomarcadores estudados, classificada a significância onde p <0,05, utilizando o 

GraphPad Prims 8.  

Para a análise dos dados obtidos foi usado a análise de variância multivariada 

permutacional (PERMANOVA) de três vias (ANDERSON, GORLEY e CLARKE, 2008) 

considerando os fatores: tempo (48 e 96 horas), pH (8.1, 7.5, 7.0, 6.5 e 6.0) e 

contaminação/concentrações de crack (0,5; 5; 50 µg/L), como fatores fixos. Foi 

realizado post hoc por pares (pair-wise) quando interações foram detectadas (p 

<0,05). Os testes de PERMANOVA foram conduzidos em matrizes de distância 

Euclidiana (considera valor 0). As análises foram feitas utilizando o software estatístico 

Primer 7.  

 

3. Resultados   

3.1 Alcalinidade total  
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A partir da análise de alcalinidade total (AT) foram medidos os valores do 

sistema de carbonato. Os valores médios da especiação do sistema de carbonato 

para cada concentração de crack em seus respectivos pHs estão demonstrados na 

Tabela 1. O carbono inorgânico total (CIT) aumentou conforme o valor de pH diminuiu, 

assim como o pCO2, o bicarbonato (HCO3
-) e o CO2. O índice de saturação de calcita 

(Ω calcita), aragonita (Ω arag) e carbonato (CO3
2-) diminuíram proporcionalmente a 

diminuição do pH. 

 

Tabela 1: Especiação do sistema de carbonato em diferentes tratamentos. 

pH 

Tratamento 

Concentração 

de crack 

(µg.L-1) 

AT 

(µmol.L1) 

CIT 

(µmol.kg1) 

HCO3
- 

(µmol.kg1) 

CO3
2- 

(µmol.kg1) 

CO2 

(µmol.kg1) 

pCO2 

(µatm) 
Ωcalcita Ωarag 

8.1 

Controle 1663 1633 1549 42,8 40,8 1346 1 0,7 

0,5 1838 1796 1704 51,8 40,4 1310 1,2 0,8 

5 1951 1976 1867 32,8 75,9 2422 0,8 0,5 

50 1853 1903 1787 25,4 90,7 2935 0,6 0,4 

7.5 

Controle 1673 1731 1600 27,4 103,4 3394 0,7 0,4 

0,5 1799 1840 1712 33,2 95 3139 0,8 0,5 

5 1849 1927 1789 23,3 115 3721 0,6 0,4 

50 1794 1895 1745 18,9 131 4281 0,5 0,3 

7.0 

Controle 1683 1829 1651 11,9 166 5442 0,3 0,2 

0,5 1759 1885 1721 14,5 150 4968 0,4 0,2 

5 1747 1879 1711 13,8 154 5020 0,3 0,2 

50 1736 1887 1703 12,4 171 5626 0,3 0,2 

6.5 

Controle 2428 3913 2409 7,3 1496,6 51288 0,2 0,1 

0,5 2457 3860 2436 8,6 1416 48672 0,2 0,1 

5 2740 3949 2717 9,2 1223 42089 0,2 0,1 

50 2695 4323 2675 7,8 1640 56223 0,2 0,1 

6.0 

Controle 3172 5997 3167 2,7 2827,1 97133 0,1 0 

0,5 3156 5835 3150 2,8 2682 92375 0,1 0 

5 3732 6019 3722 4,5 2292 79157 0,1 0,1 

50 3653 6759 3647 3,2 3109 106819 0,1 0,1 

Fonte: Elaborado pela autora. 

 
3.2 Respostas biológicas  

Os dados obtidos pelas análises dos biomarcadores (GSH, GST, GPx, AChE e 

NNRT) estão representados na tabela 2 por valores de média e desvio padrão a partir 
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do tempo de exposição (48 e 96h), concentrações de crack (controle, 0,5, 5 e 50 µg/L) 

e valores de pH (8.1; 7.5; 7.0; 6.5 e 6.0). 
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Tabela 2. Matriz dos valores de média e desvio padrão dos resultados das análises de biomarcadores (GSH, GST, GPx, AChE e NNRT) a partir do tempo de 
exposição (48 e 96h), concentrações de crack (controle, 0,5, 5 e 50 µg/L) e diferentes valores de pH (8.1; 7.5; 7.0; 6.5 e 6.0). Unidades dos biomarcadores: 

GSH (nmol.min.-1.mg prot-1), GST (nmol.min-1.mg prot-1), GPx (nmol.min-1.mg prot-1), AChE (nmol.min-1.mg prot-1) e NNRT (tempo de retenção). 
 
 

pH Concentrações GSH GST GPx AChE NNRT 

  48h 96h 48h 96h 48h 96h 48h 96h 48h 96h 

8.1 

Controle 3,01 (±1,16) 2,71 (±1,19) 10,08 (±4,09) 7,54 (±2,06) 1,14 (±0,36) 1,41 (±0,59) 0,0020 (±0,0006) 0,0012 (±0,0004) 16,50 (±16,51) 27 (±13,78) 

0,5 µg/L 2,75 (±1,16) 5,65 (±3,73) 9,14 (±2,99) 14,79 (±9,11) 1,14 (±0,51) 3,20 (±1,85) 0,0006 (±0,0004) 0,0022 (±0,0011) 28,50 (±17,96) 30 (±13,89) 

5 µg/L 2,03 (±0,88) 4,36 (±3,06) 7,06 (±1,50) 17,03 (±10,58) 0,89 (±0,32) 1,64 (±0,69) 0,0011 (±0,0002) 0,0013 (±0,0005) 15 (±14,14) 22,50 (±14,58) 

50 µg/L 1,69 (±0,74) 2,79 (±1,72) 5,87 (±1,74) 10,35 (±4,61) 0,89 (±0,23) 1,74 (±0,28) 0,0012 (±0,0002) 0,0015 (±0,0004) 31,50 (±21,74) 19,50 (±17,39) 
                      

7.5 

Controle 1,85 (±0,40) 2,39 (±1,77) 9,98 (±2,23) 9,88 (±8,10) 0,99 (±0,26) 1,42 (±1,14) 0,0013 (±0,0006) 0,0010 (±0,0006) 78 (±33,02) 81 (±30,98) 

0,5 µg/L 1,40 (±0,25) 0,93 (±0,26) 9,69 (±3,33) 5,19 (±1,51) 0,99 (±0,26) 0,84 (±0,22) 0,0012 (±0,0004) 0,0008 (±0,0003) 82,5 (±30,21) 85 (±18,37) 

5 µg/L 1,61 (±0,84) 1,05 (±0,34) 10,65 (±4,46) 6,13 (±1,50) 1,10 (±0,31) 0,88 (±0,32) 0,0010 (±0,0001) 0,0008 (±0,0004) 49,50 (±14,23) 50,63 (±21,12) 

50 µg/L 1,19 (±0,52) 1,29 (±0,38) 6,60 (±2,63) 11,18 (±3,72) 0,83 (±0,38) 0,84 (±0,22) 0,0012 (±0,0004) 0,0011 (±0,0003) 38,33 (±15,21) 61,67 (±20,46) 
                      

7.0 

Controle 1,26 (±0,48) 1,49 (±0,20) 9,70 (±7,86) 6,23 (±2,19) 0,78 (±0,39) 0,82 (±0,33) 0,0013 (±0,0006) 0,0010 (±0,0002) 76,50 (±23,93) 23,33 (±10,90) 

0,5 µg/L 1,77 (±0,68) 1,89 (±0,71) 4,30 (±1,49) 5,88 (±3,35) 0,95 (±0,41) 0,69 (±0,34) 0,0010 (±0,0004) 0,0008 (±0,0002) 42 (±15,49) 36 (±21,45) 

5 µg/L 1,61 (±0,63) 1,56 (±0,61) 5,00 (±0,88) 6,58 (±1,19) 1,19 (±0,40) 0,76 (±0,31) 0,0015 (±0,0005) 0,0009 (±0,0002) 24 (±12,65) 35,63 (±15,91) 

50 µg/L 1,51 (±0,39) 1,29 (±0,20) 5,52 (±3,10) 8,97 (±2,91) 1,11 (±0,91) 1,11 (±0,91) 0,0012 (±0,0004) 0,0008 (±0,0003) 6 (±12,65) 36,67 (±16,96) 
                      

6.5 

Controle 1,36 (±0,43) 1,51 (±0,38) 4,03 (±0,81) 6,31 (±2,15) 0,73 (±0,27) 1,14 (±0,39) 0,0010 (±0,0004) 0,0016 (±0,0006) 21 (±7,75) 51,67 (±29,15) 

0,5 µg/L 2,56 (±1,32) 1,45 (±0,38) 11,86 (±2,73) 8,90 (±3,93) 0,92 (±0,45) 0,71 (±0,36) 0,0011 (±0,0004) 0,0011 (±0,0006) 63,75 (±19,23) 36,67 (±21,36) 

5 µg/L 3,40 (±1,45) 2,24 (±1,24) 10,68 (±3,28) 6,90 (±1,80) 1,00 (±0,44) 0,63 (±0,27) 0,0014 (±0,0008) 0,0018 (±0,0011) 23,33 (±23,85) 27 (±15,49) 

50 µg/L 2,29 (±1,10) 1,15 (±0,03) 10,98 (±4,39) 8,28 (±2,61) 0,49 (±0,18) 0,53 (±0,20) 0,0019 (±0,0006) 0,0010 (±0,0005) 36,67 (±26,10) 15 (±12,25) 
                      

6.0 

Controle 2,07 (±1,06) 1,20 (±0,30) 6,10 (±1,94) 6,29 (±2,02) 1,10 (±0,38) 0,67 (±0,20) 0,0012 (±0,0004) 0,0032 (±0,0011) 49,50 (±17,39) 11,25 (±10,61) 

0,5 µg/L 3,19 (±1,35) 1,69 (±1,31) 9,37 (±3,54) 7,43 (±4,14) 1,34 (±1,01) 0,63 (±0,52) 0,0018 (±0,0006) 0,0044 (±0,0031) 49,50 (±30,86) 21 (±18,97) 

5 µg/L 1,67 (±0,71) 5,14 (±10,34) 7,56 (±1,57) 5,99 (±4,54) 1,09 (±0,54) 1,17 (±0,41) 0,0024 (±0,0013) 0,0035 (±0,0014) 48 (±15,49) 23,33 (±21,36) 

50 µg/L 2,36 (±1,01) 4,32 (±2,49) 6,69 (±3,38) 18,83 (±13,45) 1,16 (±0,48) 6,83 (±2,30) 0,0016 (±0,0009) 0,0025 (±0,0021) 25,50 (±17,39) 21 (±16,12) 

Fonte: Elaborado pela autora. 

 



17 
 

 

A partir da análise de permanova, observou que para a GSH não houve 

interações entre os fatores de estudo (tempo de exposição, valores de pH e 

concentração de crack). Para a GPx não houve interação entre os fatores, mas 

ocorreu uma diferença entre os dois tempos de exposição independente da 

contaminação e do pH. Para a GST houve interação entre os fatores pH x 

Contaminação, enquanto na AChE houve interação entre os fatores Tempo x pH. Já 

o NRRT foi observado interação entre os fatores os três fatores de estudo (Tempo x 

pH x Contaminação) (Tabela 3).  

 

Tabela 3. Resultados das análises de PERMANOVA para avaliar diferenças na estrutura multivariada 
dos biomarcadores de exposição (GSH, GPx e GST) e efeito (AChE e NRRT) para os fatores tempo, 
pH e contaminação. TE: tempo; pH; CO: contaminação. Os valores em negrito indicam p <0,05. df: 

grau de liberdade; MS: média dos quadrados; Pseudo-F: porção do Pseudo-F; p (perm): significância 
estatística. 

  GSH 
 

  

     df MS Pseudo-F p (perm) 

TE 1 3,3884 0,15588 0,795 

pH 4 12,02 0,55297 0,786 

CO 3 24,274 1,1167 0,359 

TE x pH 4 3,4424 0,15837 0,977 

TE x CO 3 13,805 0,63512 0,681 

pH x CO 12 31,251 1,4377 0,105 

TE x pH x CO 12 28,773 1,3237 0,146 

Residual 329 21,737                  

     

               GPx 
 

  

 df MS Pseudo-F p (perm) 

TE 1 31,998 4,1094 0,027 

pH 4 13,761 1,7673 0,093 

CO 3 7,4045 0,95094 0,394 

TE x pH 4 12,553 1,6121 0,122 

TE x CO 3 3,5825 0,46009 0,766 

pH x CO 12 10,903 1,4003 0,135 

TE x pH x CO 12 11,573 1,4862 0,084 

Residual 326 7,7866                  

     
  GST 

 
  

 df  MS Pseudo-F P (perm) 

TE 1 15,76 0,12136 0,802 

pH 4 62,774 0,48342 0,775 

CO 3 79,678 0,6136 0,673 

TE x pH 4 78,672 0,60585 0,751 

TE x CO 3 41,747 0,32149 0,86 
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pH x CO 12 236,23 1,8192 0,02 

TE x pH x CO 12 198,13 1,5258 0,067 

Residual 333 129,85                  

 
 

 

  AChE 
 

  

 df MS Pseudo-F p (perm) 

TE 1 9,39E-06 0,89644 0,42 

pH 4 4,58E-05 4,3743 0,004 

CO 3 1,46E-05 1,389 0,221 

TE x pH 4 3,05E-05 2,9097 0,011 

TE x CO 3 9,93E-06 0,94773 0,491 

pH x CO 12 1,38E-05 1,3131 0,158 

TE x pH x CO 12 7,19E-06 0,68593 0,83 

Residual 327 1,05E-05                  

     

  NRRT 
 

  

 df MS Pseudo-F p (perm) 

TE 1 2120,1 5,3079 0,023 

pH 4 19101 47,822 0,001 

CO 4 5597,7 14,015 0,001 

TE x pH 4 2720 6,8098 0,001 

TE x CO 3 989,28 2,4768 0,063 

pH x CO 12 1290,8 3,2318 0,001 

TE x pH x CO 12 2327,1 5,8262 0,001 

Residual 333 399,42                  

 
Fonte: Elaborado pela autora. 

 

Na análise de post hoc foi possível observar que para a GST houve diferença 

estatística no pH 6.5 nas três concentrações de estudo (0,5, 5 e 50 µg/L) comparado 

ao controle e no pH 6.0 na concentração de 50 µg/L comparado ao controle, 

demonstrando um aumento na produção desta enzima (Anexo A). Na enzima de 

AChE em 48h de exposição houve diferença estatística no pH 7.5 comparado ao 

controle, demonstra uma inibição da enzima, e no pH 6.0 comparado ao pH 7.5, 

demonstra uma indução enzimática. Em 96h de exposição houve uma diferença 

estatística no pH 7.5 comparados aos pHs 7.0, 6.5 e 6.0, no pH 7.0 comparado aos 

pHs 6.5 e 6.0, e no pH 6.0 comparado ao controle, demonstrando uma indução na 

produção enzimática (Anexo B).  

Para o biomarcador NRRT (vermelho neutro) no tempo de 48h houve diferença 

significativa no pH 7.5 nas concentrações 5 e 50 µg/L em comparação do controle e 

da concentração de 0,5 µg/L, no pH 7.0 nas concentrações 0,5, 5 e 50 µg/L em 
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comparação do controle e entre as concentração de estudo, no pH 6.5 na 

concentração 0,5 µg/L em comparação do controle de das concentrações de 5 e 50 

µg/L e no pH 6.0 nas concentrações 5 e 50 µg/L em comparação ao controle, exceto 

no pH 6.5 na concentração 0,5 µg/L no tempo de 48 horas (Fig. 7). 

 

 

Figura 7. Média e desvio padrão dos resultados do biomarcador de efeito NRRT avaliado após 48h de 
exposição para os diferentes valores de pH (8.1, 7.5, 7.0, 6.5 e 6.0) e concentrações de crack (0,5; 5 
e 50 µg/L). Letras diferentes significam diferenças significativas após o teste de post hoc por pares. 

Fonte: Elaborado pela autora. 

 
Para NRRT (vermelho neutro) no tempo de 96h houve diferença significativa 

no pH 7.5 nas concentrações 5 e 50 µg/L em comparação ao controle e a 
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concentração de 0,5 µg/L, no pH 7.0 na concentração 50 µg/L em comparação ao 

controle e no pH 6.5 nas concentrações 5 e 50 µg/L em comparação ao controle, 

exceto no pH 7.0 na concentração de 50 µg/L no tempo de 96 horas de exposição 

(Fig. 8). 

 

 
Figura 8. Média e desvio padrão dos resultados do biomarcador de efeito NRRT avaliado após 96h de 
exposição para diferentes valores de pH (8.1, 7.5, 7.0, 6.5 e 6.0) e concentrações de crack (0,5; 5 e 

50 µg/L). (*) diferença estatisticamente significativa em comparação ao pH 8.1 e letras diferentes 
significam diferenças significativas após o teste de post hoc por pares. 

Fonte: Elaborado pela autora. 
 

 

3.3 Índice integrado de respostas de biomarcadores (IBR) 
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 Foi calculado o índice integrado de respostas de biomarcadores (IBR) para 

cada valor de pH e tempo de exposição. Para o tempo de 48h de exposição para dos 

os valores de pH estudados o vermelho neutro (VN) e a AChE demonstraram maior 

relevância em suas respostas (Fig. 9).  

 

Figura 9. Índice IBR para as brânquias do mexilhão Perna perna expostos ao crack nos 
diferentes valores de pH (8.0, 7.5, 7.0, 6.5 e 6.0), diferentes concentrações de crack 0,5, 5 e 

50 µg/L no tempo de 48h de exposição. 
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 Para o tempo de 96h de exposição, o vermelho neutro e a AChE também 
demonstraram maior relevância, assim como em 48h (Fig. 10). 

 
Figura 10. Índice IBR para as brânquias do mexilhão Perna perna expostos ao crack nos diferentes 
valores de pH (8.0, 7.5, 7.0, 6.5 e 6.0), diferentes concentrações de crack 0,5, 5 e 50 µg/L no tempo 

de 96h de exposição. 
 
 
4. Discussão 
 

O presente estudo avaliou, pela primeira vez, o efeito de uma droga ilícita em 

uma espécie comercial de moluscos (P. perna) sob condições reais e previstas 

relacionadas às mudanças climáticas, ou seja, diminuição do pH da água do mar.  

Igualmente ao nosso estudo, alguns estudos mostraram que a cocaína causa 

danos nas estruturas e nas funções dos órgãos de organismos (mexilhões, ratos, 

peixes, entre outros) devido a mecanismos de diferentes ações (MARANHO et al., 

2017; MORETTI et al., 2016; PAROLINI et al., 2017). Alguns efeitos prejudiciais são 
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causados pela super estimulação do sistema adrenérgico, enquanto a maioria dos 

efeitos tóxicos diretos são promovidos pelo estresse oxidativo e disfunção mitocondrial 

que ocorre durante a metabolização da droga (RIEZZO et al., 2012). Além disso, vale 

ressaltar que a toxicidade da cocaína envolve também seus subprodutos como o 

crack, sua bioatividade induz efeitos fisiológicos em organismos marinhos (Maranho 

et al., 2017; Ortega et al., 2018), terrestres e aquáticos não-alvo (PAROLINI et al., 

2013, 2017; GARCÍA-CAMBERO et al., 2015). Da Silva Souza et al. (2019) 

observaram que os cenários acidificados provocaram o aumento da toxicidade do 

crack para a fertilização e o desenvolvimento embriolarval de uma espécie de ouriço 

do mar (Echinometra lucunter). No entanto, o ensaio de desenvolvimento embriolarval 

demonstrou maior sensibilidade do que o ensaio de fertilização, o que indica uma 

possível disfunção mitocondrial. 

No presente foi observado o aumento do carbono inorgânico total (CIT) em 

relação a diminuição do pH, no qual o aumento pode estar relacionado as alterações 

sofridas por meio de processos biológicos (MCNEIL e SASSE, 2016). O CIT está 

ligado com o equilíbrio químico do sistema carbonato, consequentemente a alteração 

do valor do CIT promove uma mudança na pCO2 (MCNEIL e SASSE, 2016) e o 

aumento da pCO2 afeta a química do carbonato (KROEKER et al., 2013; STILLMAN 

E PAGANINI, 2015). Também foi observado a diminuição da saturação de calcita, 

aragonita e carbonato (CO3
2-) conforme a diminuição dos valores de pH estudados 

(pH 8,1; 7,5; 7,0; 6,5 e 6,0). Essa diminuição representa uma grande ameaça para os 

organismos marinhos, principalmente os formadores de conchas e calcificadores 

(HENDRIKS et al., 2010), pois a composição de uma concha de bivalve adulto 

consiste em calcita, aragonita ou ambas, com tudo, todas as conchas de larvas de 

bivalves contêm aragonita (WEISS et al., 2002), a forma mais solúvel de CaCO3 (DA 

SILVA SOUZA, 2019). A diminuição do pH da água do mar leva a uma água mais 

ácida. Assim, a acidez da água do mar causa uma diminuição na calcificação 

(GAZEAU et al., 2007), afetando todo o ciclo de vida de organismos calcificadores.  

A enzima glutationa S-transferase (GST) faz parte da superfamília das enzimas 

de biotransformação tendo como funções: conjugação de compostos endógenos 

hidrossolúveis em substratos lipossolúveis e catalisa a conjugação de GSH (cofator 

da GST) tornando os produtos das reações menos tóxicos e mais solúveis em água, 

facilitando a excreção (ROSSINI et al., 2002; LAM et al., 1994), também tem papel 

fundamental na defesa contra o dano oxidativo e produtos peroxidativos de DNA e de 
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lipídeos (VAN DEER OOST et al., 2003). Este estudo observou uma indução do nível 

da enzima GST no pH 6.5 nas concentrações 0,5, 5 e 50 µg/L e no pH 6.0 nas 

concentrações 5 e 50 µg/L. Lopes et al. (2020) observaram que a atividade enzimática 

da GST foi induzida frente a associação de um composto orgânico com a diminuição 

do pH (7.6) em brânquias de uma espécie de molusco bivalve, Amarilladesma 

mactroides. Essa indução está relacionada a uma melhor detoxificação dos 

xenobióticos através da formação de um complexo com a GSH (EL-SHENAWY, 2010) 

e na proteção celular contra substâncias tóxicas pró-oxidantes (OTITOJU e 

ONWURAH, 2007). Essa indução pode ser considerada uma adaptação fisiológica a 

contaminação orgânica (MARANHO et al., 2012).  

Segundo Da silva souza et al. (2019), que analisou os biomarcadores de 

peroxidação lipídica (LPO) e danos em DNA em brânquias de mexilhões P. perna 

expostos a acidificação oceânica e diferentes concentrações de crack/cocaína (CC), 

observou em 48h de exposição uma inibição da peroxidação lipídica no pH 7.0 nas 

concentrações de 0,5, 5 e 50µg/L de CC em comparação ao controle e no pH 6.0 na 

concentração de 5 µg/L de CC observou-se uma indução em comparação ao controle. 

Já em 96h de exposição foi observado uma inibição de LPO no pH 8.0 na 

concentração de 0,5 µg/L e no pH 6.0 na concentração de 5 µg/L de CC em 

comparação ao controle. Foi observado para danos em DNA em 48h de exposição 

uma indução no pH 7.5 na concentração de 0,5 µg/L de CC. A ocorrência de LPO se 

dá através do contado dos radicais livres (espécies reativas de oxigênio), em grades 

quantidades, com os ácidos graxos poliinsaturados (AGPI) (LIMA e ABDALLA, 2001). 

O processo de LPO pode acarretar a destruição da estrutura das membranas 

celulares, falência dos mecanismos de troca de metabólitos e até mesmo levar a morte 

celular (BENZIE, 1996). Os radicais livres também, em grande quantidade, levam ao 

dano em DNA. Esse dano causa fragmentações simples ou duplas do DNA, necrose 

e apoptose (VAN DER OOST, BEYER, e VERMEULEN, 2003; COLLINS et al., 1995). 

A acetilcolinesterase está presente na classe de enzimas colinesterase (ChE), 

sendo uma enzima que catalisa a hidrólise do neurotransmissor acetilcolina (ACh) 

(BRUTON et al., 2006; COLOVIC et al., 2013) responsável por transmitir impulsos 

nervosos entre os neurônios (STENESH, 1998). Alguns xenobióticos são capazes de 

inibirem a produção de AChE, fazendo com que haja uma contínua produção de ACh, 

com estímulo nervoso contínuo nas junções neuromusculares (INOUYE e OLIVEIRA, 

2004).  No tempo de 48 horas deste estudo foi possível observar efeitos de inibição 
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na AChE nos pHs 7.5, 7.0 e 6.5. No estudo de Franzellitti et al. (2014) que analisou 

os efeitos de fluoxetina, um composto orgânico, em uma espécie de mexilhão marinho 

(Mytilus galloprovincialis) e observou a inibição da enzima AChE. Um outro estudo, 

observou a inibição da AChE quando os organismos testes, espécies de bivalves 

(Donax cuneatus), foram expostos a acidificação oceânica (Priya et al., 2016). Essa 

inibição da AChE em moluscos bivalves pode promover alterações no controle do 

fechamento das válvulas, nos movimentos musculares e no batimento ciliar, e 

consequentemente em suas funções fisiológicas como fuga, locomoção, taxa de 

filtração e alimentação (VIARENGO et al, 2007). Portanto, estas ações resultantes da 

inibição da atividade de AChE podem resultar na perda da biodiversidade, bem como 

a disponibilidade de espécies comerciais, e consequentemente a um desequilíbrio no 

ecossistema.  

Já no pH 6.0 do mesmo tempo foi possível observar uma indução na atividade 

desta enzima. Já em 96 horas de exposição, foi observado que no pH 7.0 houve uma 

inibição e nos pHs 6.5 e 6.0 houve uma indução da AChE. No estudo de Costa et al. 

(2020) que analisou o fármaco triclosan em uma espécie de bivalve, foi observado 

uma indução da atividade da enzima AChE no pH mais baixo (pH 7.7) e na 

temperatura mais alta (21ºC). Um outro estudou demonstrou também uma indução da 

atividade da enzima AChE, em um gastrópode (Gibbula umbilicalis) sob a ação do 

ácido salicílico (SA; 5 μg/L) em pH 7.6 comparado ao pH controle (pH 8.2) (DIONÍSIO 

et al., 2020). Esta indução na atividade da enzima AChE pode estar associada à 

apoptose celular, provavelmente porque a ruptura da membrana celular promove a 

liberação de ChE (ZHANG et al., 2002).  

As repostas do tempo de retenção do corante vermelho neutro demonstraram 

uma diminuição do tempo de retenção do corante na membrana lisossômica havendo 

algumas exceções, nesses casos foi observado apenas os efeitos da redução do pH 

e não da associação da redução do pH com a presença do crack. Segundo Ortega 

(2018), os mexilhões são considerados saudáveis quando o tempo de retenção do 

corante for ≥ 60 minutos, estressados, porém compensando quando for < 60 e ≥ 30 

minutos e severamente estressados quando for ≤ 30 minutos. No presente estudo 

houve uma redução no tempo de retenção do corante vermelho neutro nos lisossomos 

em 48 horas de exposição, indicando que os mexilhões se mostraram estressados, 

porém compensando e severamente estressados; em 96 horas, eles estavam 

severamente estressados. No caso do pH 6.5 na concentração 0,5 µg/L no tempo de 
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48 horas o tempo de retenção do corante vermelho neutro indicou que os organismos 

estavam saudáveis (≥ 60 minutos) e no pH 7.0 na concentração de 50 µg/L no tempo 

de 96 horas, eles estavam estressados, porém compensando (< 60 e ≥ 30 minutos).  

Os resultados que demonstram a inibição do tempo de retenção do corante 

podem indicar um aumento da permeabilidade da membrana aos substratos, 

interrupção lisossomal normal, autofagia, entre outros (BAYNE et al., 1985). 

Alguns estudos já reportaram a inibição do tempo de retenção do corante 

vermelho neutro em mexilhões Perna perna quando expostos a droga crack (Maranho 

et al., 2017; Ortega, 2018). No estudo de Beesley et al. (2008), a inibição na retenção 

do corante vermelho neutro em lisossomos de mexilhões (Mytilus edulis) foi devido a 

redução dos pHs do meio.   

Os resultados obtidos no ensaio de estabilidade da membra lisossômica, onde 

as células observadas foram estressadas quando expostas a acidificação oceânica e 

as concentrações de crack leva aos primeiros sinais de efeito, peroxidação lipídica e 

danos em DNA. Os lisossomos são alvos preferenciais dessas moléculas tóxicas e 

têm como função a alocação de xenobióticos (LOWE, MOORE e EVANS, 1992) e 

auxiliam na reparação os danos celulares (BEESLEY et al., 2008). O ensaio do tempo 

de retenção do corante vermelho neutro é baseado no princípio de que apenas os 

lisossomos em células saudáveis podem absorver e reter o corante vermelho neutro. 

O impacto de xenobióticos causam danos na membrana e diminuem o tempo de 

retenção induzindo o vazamento de componentes lisossomais (DAILIANIS et al., 

2003). As alterações nos lisossomos podem resultar no comprometimento tanto da 

imunidade quanto da fisiologia dos organismos (GRUNDY et al., 1996), bem como 

reduzir o crescimento e o potencial reprodutivo das populações a longo prazo.  

O ensaio do tempo de retenção do corante vermelho neutro fornece alertas 

antecipados de riscos ecológicos para o ambiente (CORTEZ et al., 2012), tornando-

se uma ferramenta importante para detectar os primeiros sinais de efeitos (“early 

warning”). Os biomarcadores, assim como o ensaio da estabilidade da membrana 

lissosômica, podem ser utilizados para embasar a avaliação de risco ambiental e para 

criar medidas protetivas para prevenir efeitos nos níveis superiores (população e 

comunidade) (PUSCEDDU, 2016).   

Os resultados obtidos no IBR corroboram com os resultados obtidos na 

PERMANOVA, demonstrando uma maior atividade do vermelho neutro e da AChE, 

seguido da GST, GPX e GSH. O IBR também revelou que no pH 6.0 na concentração 
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de 5 µg/L no tempo de 96h houve maior efeito para os organismos.  

 

5. Conclusão  

O presente estudo demonstrou respostas subletais referente às enzimas de 

defesa celular, neurotransmissão e estabilidade da membrana lisossomal frente a 

mudanças de pH e exposição ao crack em brânquias de mexilhões P. perna. Foram 

observados estresses relacionados ao crack e redução de pH isoladamente, bem 

como em combinação. De fato, a inserção de substâncias ilícitas, como é o caso do 

crack, podem alterar as funções celulares e enzimáticas de organismos aquáticos 

marinhos. No entanto, as mudanças climáticas são uma realidade não muito distante 

que dever ser considerada, principalmente em relação a acidificação isolada ou 

associada a substâncias xenobióticas presentes no ambiente. Para além disso, os 

estressores ambientais isolados ou associados podem interferir na saúde de 

organismos comercialmente relevantes. Portanto, pode ocorrer uma diminuição do 

número de organismos e interferir na qualidade dos mesmos como recurso alimentar 

para os seres humanos, bem como na perda de biodiversidade e com isso contribuir 

para um desequilíbrio do ecossistema. 
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ANEXO A – Gráfico do biomarcador GST. 
 

 
Média e desvio padrão dos resultados do biomarcador de exposição GST avaliados independente do 
tempo (48 e 96h) de exposição a diferentes concentrações de crack (0,5; 5 e 50 µg/L) e valores de pH 
(8.1, 7.5, 7.0, 6.5 e 6.0). Letras diferentes significam diferenças significativas após o teste de post hoc 

por pares. 
Fonte: Elaborado pela autora. 

 
 

 
 
 
 
 
 

ANEXO B – Gráfico do biomarcador AChE. 
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Média e desvio padrão dos resultados do biomarcador de efeito AChE avaliados após 48 e 96h de 
exposição, diferentes valores de pH (8.1, 7.5, 7.0, 6.5 e 6.0) e independente das concentrações de 

crack (0,5; 5 e 50 µg/L). (*) diferença estatisticamente significativa em comparação ao pH 8.1 e letras 
diferentes significam diferenças significativas após o teste de post hoc por pares. 

Fonte: Elaborado pela autora. 

 


