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Para os meus Pais e Irmao...



O Tamega baixinho e transparente,

Sob copados amieiros...

Ao declinar o dia, és palida corrente,
Onde, triste, flutua a sombra dos outeiros

O Tamega dos pegos tenebrosos;
Da branca névoa arrefecida,

Dos soturnos queixumes clamorosos,
Na noite adormecida...

Rio da minha aldeia...

Pelo chuvoso Inverno maré cheia
Das lagrimas profundas do Marao...
Tu és, 6 Rio, a dor da grande Serra;
O seu drama de fragas e de terra,
Esvaido em agua torva de paixao!

Teixeira de Pascoaes — 1878/1952
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Resumo

Neste trabalho foram investigados os efeitos das escorréncias de minas
de Uranio (i.e. teores elevados de uranio (U), arseénico (As), ferro (Fe), mercurio
(Hg), zinco (Zn)) no processo de decomposicdo da folhada (Quercus robur) e
ecologia dos invertebrados Sericostoma vittatum. Foi igualmente avaliada a
capacidade de acumulacdo de metais presentes no meio ou fonte alimentar
pelos detritos e invertebrados, respectivamente. Nao se registaram diferencas
significativas (p>0,05) na perda de massa, resisténcia foliar ou biomassa
fungica associada as folhas condicionadas em agua de referéncia (Ribeira de
Alhdes) ou agua contaminada (Ribeira da Pantanha) pelas escorréncias da
mina. Fendmenos de tolerdncia e/ou adaptacdo de espécies fungicas
redundantes poderdo garantir a funcionalidade e estabilidade do sistema.

No entanto, e apesar da contaminacao por metais ndo parecer afectar o
processo de degradacdo, folhas de carvalho condicionadas em &agua
contaminada foram preteridas (p<0.05) e menos consumidas (p<0.05) pelas
larvas de S. vittatum em relac&o a folhas condicionadas no meio de referéncia.
Este comportamento alimentar pode prender-se com a potencial presenca de
uma comunidade fungica foliar menos “apetecivel’ e/ou com a capacidade
destes invertebrados detectarem um decréscimo da qualidade alimentar dos
detritos promovida por niveis superiores de adsorcdo e/ou bioacumulacdo de
metais pelas folhas e fungos associados, respectivamente. Em concordancia,
os detritivoros apresentaram taxas de crescimento inferiores (p < 0,001)
quando alimentados ad libitum com folhas contaminadas (1,8% dia™ vs. 1,77%
dia™). Esta diferenca podera dever-se a um menor consumo, mas também a

consequéncias fisiologicas promovidas pelos niveis elevados da maioria dos
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metais ingeridos e acumulados nos tecidos corporais das larvas alimentadas
com folhas contaminadas - As, Hg, U, Zn (p < 0,001 para todos 0s casos).
Considerando que a sensibilidade dos invertebrados a contaminacao por
metais parece ser mais fiavel e consistente que a resposta microbiana sugere a
utilizacdo de parametros sub-letais como o comportamento alimentar ou as
taxas de crescimento de espécies ecologicamente relevantes como ferramenta
adicional valida para avaliar a qualidade da agua em areas afectadas pela

actividade mineira.

Xii



Abstract

In this study we investigated the effects of runoff from uranium mining (i.
e. high levels of uranium (U), arsenic (As), iron (Fe), mercury (Hg), zinc (Zn))
and in the process of litter decomposition (Quercus robur) and ecology of
invertebrates Sericostoma vittatum. We also assessed the capacity of
accumulation of metals in the environment or food source for invertebrates and
detritus, respectively. There were no significant differences (p> 0.05) in the
mass loss, leaf resistance or fungal biomass associated with leaves conditioned
in reference water (Ribeira of Alhdes) or contaminated water (Ribeira of
Pantanha)by runoff from mine. Phenomena of tolerance and / or adaptation of
fungal species may provide a redundant functionality and stability of the system.

However, although the metal contamination does not seem to affect the
degradation process, oak leaves conditioned in contaminated water have been
passed over (p <0.05) and consumed less (p <0.05) by the larvae of S. vittatum
for leaves conditioned in the reference water. This feeding behavior can be due
to the potential presence of a less attractive fungal leaf community and / or the
ability of invertebrates to detect a decline in food quality of detritus promoted by
higher levels of adsorption and / or bioaccumulation of metals by the leaves and
fungi, respectively. Therefore, detritivores growth rates lower (p <0.001) when
fed ad libitum with contaminated leaves (1.8% day™ vs. 1.77% day™). This
difference may be due to reduced consumption, but also to physiological
consequences promoted by high levels of most metals — As, Hg, U, Zn -
ingested and accumulated in body tissues of larvae fed on contaminated leaves

(p <0.001 for all cases).
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When compared, the sensitivity of invertebrates to metal contamination
seems to be more reliable and consistent than the microbial response . This
suggests the use of sub-lethal parameters such as feeding behavior or growth
rates of ecologically relevant species as an additional valid tool to evaluate the

water quality in areas affected by mining.
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CAPITULO 1

- INTRODUCAO GERAL -






1. INTRODUCAO GERAL

1.1 “A 4gua é o sangue daterra”

Uma caracteristica fundamental do planeta Terra € a abundancia da
agua, que cobre cerca de 71% da sua superficie. No entanto, mais de 97% da
agua do planeta é salgada e menos de 3% é doce. Desta, 77% encontra-se
congelada nos circulos polares e, 22% constituem aguas subterraneas. S6 uma
pequena fraccdo se encontra facilmente disponivel para consumo e esta
largamente concentrada nos lagos e rios (cerca de 105 000Km® 0,3% da agua
doce) heterogeneamente distribuidos no planeta. De acordo com a FAO, cerca
de 1 800 milhdes de pessoas vivem em paises ou regides com absoluta
escassez de agua e cerca de 2/3 da populacdo vivem em condi¢des de stress.
Com o crescimento da populacdo e as necessidades cada vez maiores
associadas aos chamados “fenomenos da civilizacdo” a ja reduzida

disponibilidade deste recurso vital tem vindo a diminuir.

O Homem sempre se aproximou dos rios. O rio foi sempre a (quase)
certeza da agua, a esperanca de alimento e, se o engenho e a arte o
permitissem, a possibilidade de se transportarem, e de se relacionarem
(Saraiva, 1999). As gravuras rupestres de Foz Cba e Mazouco, a beira do
Douro, e as do Fratel, a beira do Tejo, sdo alguns dos testemunhos remotos
desta eterna atraccdo e convivio com o0s rios (Saraiva, 1999). Foi quase
sempre junto ao rio que, com o decorrer dos tempos, 0 Homem ergueu as suas
aldeias, vilas e cidades (Saraiva, 1999). Frequentemente encarados de forma

negligente, os sistemas fluviais adquirem hoje o estatuto de um valioso recurso
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natural, econémico, cultural, estético, cientifico e educativo (Dudgeon et al.,
2005). Os rios e a sua bacia de drenagem sdo hoje encarados como um todo
indissociavel, cientifica (e.g. River Continuum Concept; Vannote et al., 1980) e
politicamente (ver Directiva Quadro da Agua; http://dga.inag.pt/).

Ao longo da sua historia, 0 Homem tem utilizado de forma mais intensiva
os rios do que qualquer outro tipo de sistemas naturais (Arthington &
Welcomme, 1995). A imensa rede de cursos de agua que constituem um
sistema fluvial e a intima relagdo com a bacia de drenagem torna-os mais
vulneraveis e susceptiveis de sofrer ameacas, constituindo portanto, dos
ecossistemas mais ameacados do mundo (Dudgeon et al., 2005). E
actualmente aceite que as maiores perdas em termos de biodiversidade (e
funcionalidade; Covich et al., 2004) destes sistemas se devem a modificagcoes
no fluxo, invaséo por espécies exdticas, degradacdo e destruicdo de habitats,

sobre-exploracao e poluicdo das aguas (e.g. Dudgeon et al., 2005).

1.2 As folhas, fonte de energia por exceléncia

Os cursos de &gua sdo maioritariamente constituidos por pequenos
ribeiros que podem compreender cerca de 85% do seu comprimento. Estes
ribeiros, localizados a montante do continuum fluvial, sdo geralmente de
pequenas dimensdes e apresentam uma relagdo estreita com a bacia de
drenagem e, em particular, com a zona ripicola (Allan, 1995). Esta floresta que
ladeia estes cursos de agua é fonte maioritaria de matéria orgéanica (isto €,
material aléctone) para as cadeias alimentares I6ticas. Esta matéria aloctone,

largamente constituida por folhas, pode chegar a constituir até cerca de 99%


http://dqa.inag.pt/�

da energia transformada pelos organismos aquaticos. De facto, estes cursos de
agua sao caracteristicamente heterotroficos devido a limitacdo da entrada de
luz pela copa das arvores e dependem largamente do material foliar como fonte
de energia (Vannote et al., 1980 e Abelho, 2001).

Em cursos de agua ladeados por caducifélias, o material foliar disponivel
para o biota entra no rio maioritariamente no Outono. O seu processamento, ou
seja, a sua incorporacdo em matéria viva, ocorre através de um processo
fundamental no funcionamento destes ecossistemas designado por

decomposicao foliar (e.g. Gessner et al., 1999).

1.3 A decomposicdo, processo chave em pequenos cursos de agua

A decomposicdo € um processo ecologico vital em ribeiros de pequenas
dimensdes levado a cabo sobretudo por fungos, bactérias e invertebrados
(Gessner et al., 1999; Hieber & Gessner, 2002) e modelado por varios factores
abidticos como a temperatura (Spanhoff & Meyer, 2004; Robinson & Jolidon,
2005) a velocidade da corrente (Ferreira et al., 2006) ou o teor de nutrientes na
agua (Sridhar & Barlocher, 2000; Gulis et al., 2006).

A decomposicao da matéria organica foliar ocorre normalmente em trés
fases mais ou menos definidas: lixiviacdo, condicionamento e fragmentacao
fisica e biologica (Cummins, 1974). No entanto, e apesar de ser normalmente
referida uma sequéncia cronoldgica, estas fases podem sobrepor-se no tempo

(Gessner et al., 1999).



Lixiviacdo: Uma vez na agua, as folhas provenientes da zona ripicola
caem no ribeiro e sado imediatamente lixiviadas. Neste processo libertam-se
componentes organicos sollveis e inorganicos, tais como, fésforo, potassio,
proteinas, aminoacidos e fendis. Este processo dura maioritariamente entre 24
a 48 horas e determina um rapido decréscimo do peso da folha (que pode
atingir valores da ordem dos 40%) (Barlocher, 1991). Esta fase depende de
varios factores, nomeadamente a estrutura quimica e morfologia foliares e é

largamente influenciada por factores do meio.

Condicionamento: O processo de condicionamento € levado a cabo
maioritariamente por fungos tipicos de cursos de agua bem oxigenados,
hifomicetes aquaticos, que dao lugar as bactérias em fases mais avancadas da
decomposicdo (Webster & Benfield, 1986; Gessner et al., 1999). Nesta etapa,
as folhas, sobretudo as mais recalcitrantes, ficam mais apeteciveis. O
incremento do seu valor nutritivo para os invertebrados parece relacionar-se
com a adicdo da biomassa fungica per se e com a sua capacidade
imobilizadora do azoto da agua. Por outro lado, este grupo promove a digestao
enzimatica dos compostos recalcitrantes foliares e torna as folhas mais moles
facilitando a sua digestado pelos consumidores. As folhas condicionadas séo
também uma fonte de enzimas digestivas para invertebrados (Suberkropp &
Klug, 1980; Barlocher & Brendelberger, 2004; Graga, 2005; Canhoto & Graca,
2008).

O condicionamento microbiano € considerado um dos factores

determinantes da qualidade da folha como alimento para os detritivoros nos



ribeiros (Canhoto & Graca, 2009) e a folha diz-se completamente condicionada

guando o seu valor nutritivo € maximo (Boling et al., 1975).

Fragmentacdo fisica e biolégica: A fragmentacdo das folhas pode
ocorrer como resultado de um desgaste fisico ou accéo biolégica (como na
alimentacédo de alguns invertebrados ou mesmo na construcdo de casulos). A
fragmentacao fisica depende da resisténcia da folha e de factores abiodticos,
nomeadamente, velocidade da corrente, turbuléncia e/ou tipo de substrato
(Molinero et al., 1996; Gongalves et al., 2007).

A fragmentacdo biologica é largamente promovida por invertebrados
trituradores. Este grupo funcional alimentar (Cummins, 1974) alimenta-se de
matéria organica particulada grosseira (MOPG; @> 1mm) que converte em
matéria organica particulada fina (MOPF; 0,45umg<<lmm) e matéria
organica dissolvida (MOD; 2<0,45um). Os invertebrados deste grupo funcional
alimentar sdo abundantes em ribeiros de baixa ordem (Vannote et al., 1980) e
incluem uma vasta gama de insectos (Diptera, Tricoptera, Plecoptera) para
além de outros grupos como o0s crustaceos. As suas densidades tendem a
estar correlacionadas com a acumulacdo de matéria organica nos ribeiros quer
em termos temporais, quer espaciais (Graca et al., 2001). Este grupo de
invertebrados apresenta baixas eficiéncias na assimilacdo (Wallace et al.,
1982) — cerca de 60% do que come é convertido em fezes - e parece ser
responsavel por importantes perdas de massa foliar (Chergui & Pattee, 1991;
Hieber & Gessner, 2002).

Os invertebrados trituradores, apesar de generalistas, apresentam

capacidade discriminativa em relacdo ao material foliar mais nutritivo (Canhoto



& Graca, 1995; Gonzalez & Graca, 2003, Gulis et al., 2006) e as suas taxas de
consumo séao fortemente influenciadas pela espécie foliar (e.g. Gonzalez &
Graca, 2003); varios trabalhos demonstram que os detritivoros consomem,
crescem e sobrevivem mais quando alimentados com folhas mais suaves, ricas
em azoto e fésforo e com menores teores em compostos secundarios (Canhoto
& Gracga, 1999, 2006). Preferem material foliar condicionado ao né&o
condicionado (Graca et al., 2001; Sridhar et al.,, 2001) podendo mesmo
apresentar preferéncia por material completamente condicionado (Arsuffi &
Suberkropp, 1984) e por certas espécies de fungos que colonizam as folhas
(Arsuffi & Suberkropp, 1984; Canhoto & Graga, 2009).

Tal como expresso por Gessner e co-autores (1999), a decomposicéo
foliar € um processo chave integrador do que se passa no sistema lético ao
longo do tempo e através da comunidade. Neste processo, 0 bidtico e abidtico
interagem de forma muito particular, o que faz com que as taxas de
decomposicao (Webster & Benfield, 1986) constituam uma ferramenta (Util
como indicador da integridade funcional e estado ecoldgico dos cursos de agua

- ver RivFunction (http://www.ecolab.ups-tlse.fr/rivfunction/menu.html).

1.4 Os metais pesados, contaminantes ubiquos em cursos de agua

Os metais sdo ubiquos em ecossistemas aquaticos de regibes com
historial mineiro (Carlisle & Clements, 2005). Os efeitos das drenagens de
minas sdo importantes mesmo apdés o encerramento da exploracdo estando

associados a fendmenos de aumento da concentracdo de metais, a


http://www.ecolab.ups-tlse.fr/rivfunction/menu.html�

acidificacdo da agua, deposicdo de Oxidos de metal, como por exemplo,
hidroxidos de ferro e aumento da turbidez da agua (McKnight & Feder, 1984).
Muitos estudos se tém debrucado sobre o impacto das escorréncias
mineiras na estrutura ou funcionamento dos sistemas ribeirinhos. Um grande
namero de trabalhos tém sido dedicados aos efeitos de elementos particulares
como zinco, cobre, cadmio, ferro, aluminio, manganésio e/ou ouro (Kiffney &
Clements, 1993; Bermingham et al., 1996; Chamier & Tipping, 1997; Hickey &
Clements, 1998; Krauss et al., 2001; Niyogi et al., 2002, 2002b; Carlisle &
Clements, 2005; Medeiros et al., 2008). No entanto, os resultados, sobretudo
em termos do funcionamento do ecossistema, ndo sdo consensuais. Muitos
apontam para um decréscimo nas taxas de decomposi¢cédo (Bermingham et al.,
1996; Niyogi et al., 2001, 2002); sugerem uma diminuicdo na biodiversidade,
biomassa e actividade fungica, assim como da respiracdo microbiana em
sistemas afectados (Bermingham et al., 1996; Niyogi et al., 2001, 2002; Sridhar
et al., 2001; Niyogi et al., 2002b). No entanto, a presenca e actividade de
hifomicetes aquaticos em sistemas aquaticos contaminados indicam a
possibilidade de alguma tolerancia ou adaptacdo deste grupo a estas
condicOes (Sridhar et al., 2000; Krauss et al., 2003; Pascoal et al., 2005; Braha
et al., 2007). De salientar que os fungos possuem a capacidade de isolar,
mobilizar ou transformar varios iées (Gadd & Sayer, 2000; Gadd, 2001)
controlando a mobilidade biogeoquimica e o comportamento de metais em
ambientes aquéticos (Braha et al., 2007). Nakajima & Sakaguchi (1986), por
exemplo indicam a capacidade de adsor¢cao, acumulacéo ou transformagao de
metais pesados como 0 urdnio e o mercario por fungos e microorganismos

(e.g. Fomina et al., 2007).



Os estudos dos efeitos da presenca dos metais nas comunidades de
invertebrados apontam também para uma reducao na diversidade, densidade e
mesmo actividade e/ou fisiologia deste grupo (DeNicola & Kelly, 1988; Forrow
& Maltby, 2000; Niyogi et al., 2002b; Soucek et al., 2003). Todos os efeitos dos
metais nas comunidades quer fungica quer de invertebrados vao reflectir-se no
processamento foliar (Roussel et al., 2008).

Um dos elementos negligenciado (mas ver Antunes et al., 2007) nos
estudos sobre os impactos dos efluentes mineiros na ecologia dos rios tem sido
o Uranio (U). No entanto, este metal € um contaminante importante em varias
partes do mundo (Winde & Sandham, 2004). O uranio, tal como todos os
metais pesados, ndo € biodegradavel e tende a acumular-se na biosfera
(Winde & Sandham, 2004) sendo a sua radioactividade um motivo acrescido de
preocupacao.

Em Portugal, existem cerca de 60 minas abandonadas na sua maioria
localizadas no Centro do Pais (Carvalho et al., 2006; Antunes et al., 2007), mas
muito pouco se sabe sobre os efeitos das suas escorréncias (frequentemente
também ricas noutros metais como 0 arsénio) na ecologia dos cursos de agua
afectados. A sua concentragdo nas aguas no Centro de Portugal pode atingir
valores de 1,8mg/L (Antunes et al., 2007), valores com potenciais efeitos

nefastos no biota (Sheppard et al., 2005).
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1.5 Objectivos

Pretende-se com este trabalho avaliar os efeitos das aguas de
escorréncia de uma mina de Urénio abandonada na

(a) perda de massa de folhas de carvalho (Quercus robur), biomassa
fungica (hifomicetes aquaticos) associada e resisténcia foliar;

(b) ecologia de invertebrados trituradores comuns em ribeiros da zona
Centro de Portugal — Sericostoma vittatum Rambur. Neste caso, seréo
realizados testes de consumo, seleccdo de alimento, crescimento e
sobrevivéncia.

(c) capacidade de acumulacdo de metais presentes no meio ou fonte

alimentar por fungos e invertebrados, respectivamente.
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CAPITULO 2

- MATERIAL E METODOS -

12



13



2. MATERIAL E METODOS

2.1 Geral

A agua utilizada nas experiéncias foi recolhida num local de referéncia,
Ribeira de Alhfdes (Cinfaes do Douro: 40°30’N, 7°52'W) e numa ribeira
contaminada - Ribeira da Pantanha — que recebe as escorréncias da mina da
Urgeirica (Canas de Senhorim: 40°59’'N, 8°00W).

A temperatura, pH (Wissenschaftlich Technische Werkstatten 537 pH
meter, WTW, Weilheim, Germany) e a condutividade (WTW LF 92 conductivity
meter) foram medidos in situ. Foi colectada uma amostra da agua de cada local
para posterior andlise quimica: Na*, K*, Mg,", Ca,", CI, NOs’, H,PO4 e HCO3
por cromatografia ionica (Dionex DX-120). As concentracfes de metais
(arsénio (As), cobre, (Cu), ferro (Fe), mercurio, (Hg), uranio (U) e zinco (Zn)),
foram também determinadas por analise fluorométrica usando o "Fluorat-02-2M
analyser (Lumex, Russia).

As folhas usadas nos testes foram folhas de carvalho colectadas do solo
da floresta imediatamente apos senescéncia e queda (Dezembro, 2008) em
Olo, Amarante, Portugal. Parte das folhas foi utilizada para os testes de
decomposicdo e outra parte, a ser utilizada nos testes com invertebrados, foi
condicionada em duas tinas com intenso arejamento. Uma das tinas continha
agua recolhida no local de referéncia e a outra agua recolhida no local
contaminado.

Todos os testes foram realizados sob condicdes laboratoriais

controladas - 12h luz: 12h escuro; 15°C + 1 °C.

14



2.2 Testes de decomposicao

Os efeitos da contaminacédo da agua de escorréncia mineira na perda de
massa foliar foram avaliados cortando 8 conjuntos de 10 pares de discos
simétricos (@ = 12 mm) das folhas de carvalho recolhidas. Cada grupo de dez
discos (um de cada par) foi imediatamente seco na estufa (105°C, 48h) pesado
durante 48h, pesado, incinerado a 550°C durante 5h e pesado novamente. Os
respectivos grupos de pares foram distribuidos por 8 erlenmeyers de 250ml,
com 100 ml de agua de cada local previamente filtrada (filtro de fibra de vidro,
APFF Millipore); quatro erlenmeyers foram cheios com &gua de referéncia
(Ribeira de Alhdes) e os restantes 4 com agua contaminada (Ribeira da
Pantanha). Adicionalmente, foram colocados em cada erlenmeyer 6 discos
para posterior determinagao de teor de ergosterol (3 discos) e penetrometria (3
discos) (ver abaixo). Os erlenmeyers (cada um contendo o total de 16 discos)
foram colocados num agitador (100rpm), durante 3 semanas, e a substituicao
da &gua ocorreu semanalmente.

Ap6s o periodo de incubacdo, todos os discos, foram usados para
calcular a percentagem de cinzas e massa seca livre de cinzas remanescentes
(MSLCr), foram secos na estufa durante 48 horas a 105 ° C, pesados,
gueimados durante 5h a 550 ° C e pesados de novo. O conjunto de discos para
determinacdo da biomassa fungica foi congelado a -20 °© C até ao momento da
extraccdo e os outros foram utlizados para avaliar a penetrometria (ver

abaixo).
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Biomassa fungica. Apos o periodo de incubacdo um conjunto de 3
discos foliares de cada réplica foi utilizado para determinar a concentracdo de
ergosterol como medida de biomassa fungica (Gessner & Chauvet 1993; Graca
et al., 2005). Os discos, ap0s congelamento, foram liofilizados e pesados
imediatamente antes da extrac¢ao. O lipido foi suspenso em 2mL de metanol
por aquecimento num forno de microondas (2450 MHz e 750 W) durante 1
minuto no total e extraido com pentano (cerca de 6ml). Os extractos de
pentano foram evaporados a seco num banho de areia a 55 ° C e depois a
amostra foi dissolvida com 1 ml de metanol. A concentracdo de ergosterol foi
quantificada através de uma cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC),
utiizando uma coluna Merck LiChroCART 250-4 (LiChrospher 100) RP-18,
medindo-se em seguida a absorvancia a 282 nm (Young, 1995). A quantidade
de ergosterol foi convertida em biomassa flngica usando um factor de
converséao de 5,5 ug ergosterol por mg de massa fungica (Gessner & Chauvet,

1993). Os resultados foram expressos em mg de biomassa fangica/ g/ MSLCr.

Penetrometria. Trés discos de cada uma das réplicas dos dois
tratamentos foram utilizados para avaliar a resisténcia das folhas
condicionadas em diferentes aguas utilizando um penetrometro (Graga et al.,
2005). Foi pesada a massa necesséria (g de a&gua num recipiente) para
empurrar uma agulha metalica de 1 milimetro de didmetro através do disco
foliar. Para cada uma das réplicas foram determinados trés valores, um em

cada disco, evitando as nervuras.
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2.3 Testes com invertebrados

O efeito da contaminacdo da agua pela escorréncia das minas na
qualidade foliar para os invertebrados foi testada realizando testes de
consumo, preferéncia alimentar, crescimento e sobrevivéncia com larvas de S.
vittatum as quais foram fornecidas individual (testes de consumo, crescimento
e sobrevivéncia) ou simultaneamente (preferéncias alimentares) folhas de
carvalho, condicionadas em laboratério, em &agua de referéncia ou
contaminada, durante 3 semanas. Larvas de S. vittatum foram colectadas na
Ribeira de S. Jodo (40 ° 06'N, 8 ° 14'W), Lousad. Os espécimes foram
aclimatizados em condi¢des de laboratoério (12h luz: 12h escuro; 15 °C £ 1 °C)
durante 15 dias em APW arejada e alimentados ad libitum com folhas de

amieiro.

Os testes de sobrevivéncia, consumo, preferéncia alimentar e
crescimento foram realizados em copos de plastico (& 70 mm x 85 mm altura)
com o fundo coberto com uma fina camada de sedimento do ribeiro
previamente queimado (550 °C; 6h) permitindo as larvas enterrarem-se e
construir os seus casulos. A cada copo foram adicionados 170ml de &agua
artificial (APW; 58,80 g L™ de CaCl,.2H,0; 24,65 g L™ de MgS0,.7H,0; 12,95
g L™ de NaHCOg3; 1,15 g L™ de KCI; Canhoto & Graca, 1999) devidamente

arejado com o auxilio de um compressor.
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Consumo. Quarenta larvas (24,1 £ 0,56; mg peso seco meédio + Erro
padrdo (EP))foram individualmente distribuidas por copos contendo, cada um,
folhnas condicionadas em agua de referéncia (n=20) ou agua contaminada
(n=20). Grupos simétricos de trés discos foram cortados das areas contiguas
de folhas com um cortador, evitando as grandes nervuras das folhas. Os discos
controlo foram colocados num saco de rede (4 x 3,5cm, malha 0,5 mm) e
pendurados por um clipe ao copo ficando indisponiveis para consumo. O grupo
simétrico foi oferecido aos invertebrados. Apos 3 dias, o material foliar
remanescente de cada copo e as respectivas larvas foram retirados, secos na
estufa (105°C, 24h) e pesados.

O consumo (C) foi estimado pela diferenca de peso seco foliar (mg)
entre o disco controlo (Pi) e o disco oferecido correspondente (Pf) e expresso
por mg de peso seco de individuos (Pt) por dia (d), através da equacgéo C = (Pi

— Pf) / (Pt x d) (Graca et al., 2005).

Preferéncia alimentar. Neste teste o procedimento foi idéntico ao
anterior sendo, no entanto, oferecidos simultaneamente a cada larva (26,7
0,49; mg peso seco médio + Erro padrao (EP); n= 20), simultaneamente, dois
discos: um condicionado em agua de referéncia e outro condicionado em agua
contaminada. Os discos foram devidamente identificados com alfinetes de
cores distintas. Os respectivo controlos (pares) serviram para determinar o
peso seco inicial dos discos oferecidos aos organismos. Apos 3 dias, o material
foliar remanescente e as larvas foram retirados, secos na estufa (105°C, 24h) e
pesados. O consumo (C) foi estimado pela diferenca de peso seco foliar (mg)

entre os discos controlo (Pi) e os discos oferecidos correspondentes (Pf) e
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expresso por mg de peso seco de individuos (Pt) por dia (d), através da

equacéao C = (Pi — Pf) / (Pt x d) (Graca et al., 2005).

Crescimento e sobrevivéncia. Um total de 40 larvas em estadios
larvares precoces (11,4 + 0,74; mg peso seco meédio * Erro padréo (EP)) foram
individualmente acondicionadas como acima e alimentadas, ad libitum, durante
60 dias. A metade (n= 20) foram fornecidas folhas condicionadas em agua de
referéncia e a outra metade, folhas condicionadas em agua contaminada. O
alimento, areia e APW foram substituidos, cada trés dias, durante o decorrer da
experiéncia. A sobrevivéncia dos individuos foi registada semanalmente. O
peso seco das larvas foi avaliado no inicio e fim do teste através da equacédo
Ln Ps = (Lc — 1.664) / 0.599, em que Ps = peso seco (mg) e Lc = largura

maxima anterior do casulo (mm) (Canhoto, 1994).

2.4 Quantificacdo dos metais

As concentracdes de metais na agua recolhida, folhas oferecidas aos
invertebrados e invertebrados apés consumo e crescimento foram avaliadas
por andlise fluorométrica usando um "Fluorat-02-2M analyser (Lumex, Russia).
As amostras de folhas e tecidos animais foram previamente queimadas durante
8h a 500 °C. As cinzas foram digeridas em acido nitrico saturado em nitrato
aluminio e o conteudo de urénio extraido com acetato de etilo, de acordo com
Paulo et al., (2006) A concentracdo de uranio foi determinada através da
emissdo de fluorescéncia de amostras aquosas de ides de uraniloN = 530)

(Carnall, 1982).
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2.5 Andlise estatistica

O efeito da contaminacdo da agua na perda de massa foliar, biomassa
fungica, penetrometria, taxas de consumo e crescimento dos invertebrados foi
avaliado através do teste t (Zar, 1999). Um teste t emparelhado foi utilizado
para comparar as preferéncias alimentares dos invertebrados. O nivel de

significancia para o teste t foi sempre de p = 0,05.

20



CAPITULO 3

- RESULTADOS -

21



22



3. RESULTADOS

3.1 Caracteristicas da agua

A medicdo dos parametros fisico-quimicos nas aguas de referéncia e
contaminada indicou niveis de pH &cidos, condutividade elevada e, em
particular, valores significativamente mais elevados (teste t; p <0,05) de
arsénico (As), ferro (Fe), mercurio (Hg), uranio (U) e zinco (Zn) na agua
contaminada recolhida em relagdo a agua de referéncia (Tabela I). Apesar
disso, os valores de metais registados sao inferiores aos valores maximos
recomendaveis estabelecidos pela legislagdo Portuguesa e permitidos em
regas agricolas (MA, 1998; Tabela Il). No que diz respeito ao U, esses valores

nao estédo legislados.

Tabela I: Parametros fisicos e quimicos da agua do local referéncia (Ribeira

de Alhdes) e local contaminado (Ribeira da Pantanha). Os valores correspondem

as médias * erro padrao.

Agua referéncia Agua contaminada

Condutividade (uS cm™) 2,69 184,7

pH 6,44 5,6
Temperatura (°C) 4,1 10,3
Ca®* (mg L™ 0,34 + 0,000 126,2 + 0,770
Cl (mgL™h 6,17 £ 0,167 49,32 + 0,879
HCO®* (mg L™Y) 3,89 + 0,203 5,29 + 0,203
H,PO, (mg L™ 0,06 + 0,003 0,08 + 0,003
K' (mg L™ 0,11 + 0,003 2,06 + 0,000
Mg“(mg L™ 0,17 + 0,000 20,72 + 0,000
N NO* (mg L™) 0,23 + 0,007 3,36 + 0,015
Na* (mg L™ 1,60 + 0,003 25,02 £ 0,113
As (ug L™ 0,25 + 0,009 1,21 + 0,025
Cu (ug L'™h 15,73 + 0,422 12,19 + 0,639
Fe (mg L™ 0,042 + 0,002 0,24 + 0,005
Hg (ug L™ 0,24 + 0,0105 0,64 + 0,023
UuglLh 0,67 + 0,004 27,80 £ 0,415
Zn (mg L™ 0,005 + 0,0003 0,02 + 0,002
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Tabela Il: Valores méximos permitidos por lei (segundo a
Legislacdo Portuguesa; Ministério do Ambiente Decreto-
Lei N©. 236/98 de 1 de Agosto:
http://lwww.povt.qgren.pt/tempfiles/20080213150349moptc.
pdf) de metais presentes em meio aquatico.

Metal mg/L (ppm)
Arsénio 0,1
Cobre 0,2
Ferro 5
Mercurio 0,001
Uranio 0,003
Zinco 2

24


http://www.aguaonline.net/fotos/editor2/dl_236_98_1ago_lei_qualidade_agua.pdf�
http://www.aguaonline.net/fotos/editor2/dl_236_98_1ago_lei_qualidade_agua.pdf�

3.2 Testes de decomposicao

N&o foram encontradas diferencas significativas (teste t: p= 0,174) na
perda de massa entre as folhas condicionadas em meio de referéncia e em
meio contaminado. As perdas de massa registadas variam entre 6% (meio

referéncia) e 12% (meio contaminada) (Fig. 1).
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Figura 1: MSLCr (massa seca livre de cinzas) de folhas de
Q. robur condicionadas em meio de referéncia (dgua da
Ribeira de Alhdes) ou meio contaminado (agua da Ribeira da
Pantanha), durante trés semanas em laboratério. Os dados

correspondem a meédias * erro padrao.
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A biomassa fungica das folhas condicionadas em agua de referéncia nédo
foi significativamente distinta da observada em folhas condicionadas em agua
contaminada (teste t: p= 0,998). Registou-se um valor médio de biomassa
fungica associada as folhas de carvalho de ambos os tratamentos de 102 mg/g

MSLCr + 14 EP (Fig. 2).
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Figura 2: Biomassa fungica (por g de MSLCr) em folhas de
Q. robur imersas em meio de referéncia (agua da Ribeira de
Alhdes) e meio contaminado (agua da Ribeira da Pantanha)
durante trés semanas em laboratorio. Os dados

correspondem a médias + erro padréo.

26



Ndo se observaram diferencas significativas nos valores

de

penetrometria (i.e. resisténcia foliar) em ambos os tipos de discos (teste t: p=

0,476; Fig. 3). Os valores registados oscilaram entre as 82g e 88g.
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Figura 3: Resisténcia de folhas de Q. robur condicionadas,
durante trés semanas, em meio de referéncia (dgua da
Ribeira de Alhdes) e meio contaminado (agua da Ribeira da
Pantanha) em laboratério. Os dados correspondem a médias

* erro padréo.
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3.3 Testes com invertebrados

Os invertebrados consumiram (teste t p= 0,0168; Fig.4), preferiram (teste

t; p = 0,027; Fig. 5) e cresceram (teste t; p = 0,0006) mais quando alimentados

com folhas condicionadas em agua de referéncia (taxa de crescimento dia -

2,33%) do que com folhas condicionadas em agua contaminada (taxa de

crescimento dia™® = 1,43%). N&o se registou mortalidade durante o teste de

crescimento.
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Figura 4. Taxas de consumo médio (mg de folhas
consumidas /mg de peso seco larvar/dia + erro padrdo) de S.
vittatum (n= 20) de folhas colonizadas em meio de referéncia
(dgua da Ribeira de Alhdes) e em meio contaminado (dgua
da Ribeira da Pantanha) em laboratério. Os dados
correspondem a médias + erro padrdo. Diferencas
estatisticas entre médias estdo assinaladas por linhas
distintas (p< 0,05).
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Figura 5: Preferéncias alimentares de larvas de S. vitattum
(n= 20) alimentadas simultaneamente com folhas
condicionadas em meio de referéncia (FR) (agua da ribeira
de Alhdes) e em meio contaminado (FC) (dgua da ribeira da
Pantanha) em laboratério. Os dados correspondem a médias
+ erro padrdo. Diferencas estatisticas entre meédias estdo

assinadas por linhas distintas (p<0,05).
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3.4 Quantificacdo dos metais pesados

Foi feita a quantificacdo de metais das folhas condicionadas e larvas
apos o término do teste de crescimento e foram encontradas diferencas
significativas (teste t; p <0,05) nas concentracbes de metais das folhas
expostas a agua do local referéncia e agua do local contaminado. Verifica-se
uma bioacumulacdo de todos os metais nas larvas alimentadas com os dois
tipos de folhas ndo havendo diferencas estatisticas entre os tratamentos,

apenas no caso do Cu (Tabela IlI).

Tabela Ill: Concentracdo de metais nas folhas condicionadas em agua proveniente do
local de referéncia e do local contaminado, e larvas alimentadas com essas folhas. Os

dados correspondem a médias + erro padrao.

Material Agua As Cu Fe Hg U zZn
colectada | (hgKg™) | (mgKg™) | (mgKg™) | (ngKg™) | (mgKg™) | (mgKg™
Folhas Referéncia 846 7,31 78,86 52 0,50 30,27
+5,28 + 0,03 +1,37 +3,79 +0,01 +1,81
Folhas Contaminada 4836 7,55 62,34 153 17,80 37,91
+ 58,13 +0,25 +2,12 + 7,69 +0,21 +1,44
Larvas Referéncia 216 58,18 1114,78 <250 2,52 + 154,09
+5,21 + 0,55 + 50,15 + 0,00 0,02 + 2,44
Larvas Contaminada 804 55,16 809,61 1955 6,62 196,62
+ 2,54 +1,18 +5,21 + 45,76 + 0,06 +1,79
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4. DISCUSSAO

Muitos estudos tém incidido sobre a problematica das escorréncias
mineiras na estrutura e/ou funcionamento dos sistemas ribeirinhos um pouco
por todo o mundo (Bermingham et al., 1996, Niyogi et al., 2003, Braha et al.,
2007). Em comparagdo com o0s varios contaminantes, os efeitos da
contaminagdo da agua por U sdo pouco estudados e a sua importancia
ignorada em termos de legislacédo nacional. Este trabalho pretendeu contribuir
para preencher essa lacuna; as aguas de escorréncia utilizadas nos testes
(Ribeira da Pantanha) foram recolhidas numa area que se insere numas das
regibes do Pais onde se verificaram das maiores concentracfes de metais
pesados como o Uranio (JEN, 1964). Neste trabalho foram registados valores
de 27 pg U L™ enquanto, em trabalhos anteriores, ha mesma &rea, os teores de
U atingiram 1,8 mg L™ (Antunes et al., 2007). Estas concentracdes per se sdo
consideradas como prejudiciais para as comunidades de agua doce por
Sheppard et al., (2005); estes autores apontam 5 pg U L™ como limite maximo
previsivel de auséncia de toxicidade para plantas e invertebrados de aguas
doces. No entanto, tal como tem vindo a ser referido em muitos trabalhos e
ficou patente nesta investigacdo, a contaminacdo com U é frequentemente
concomitante com a presenc¢a no meio de misturas complexas de outros metais
cujas interac¢gBes podem determinar efeitos antagonistas ou sinergisticos sobre
o biota. Os estudos sobre os efeitos das actividades mineiras uraniferas
deverdo, portanto, considerar o meio como um todo sob pena de n&o serem

realistas.
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Neste trabalho, ndo se observaram diferencas significativas na perda de
massa da folhada nas folhas condicionadas em agua do local contaminado ou
agua do local referéncia. O mesmo aconteceu com a biomassa fungica e, como
expectavel, resisténcia foliar. De facto, a capacidade degradativa quimica e
mecanica dos compostos estruturais foliares promovida pela colonizacdo dos
hifomicetes aquaticos determina uma reducédo da resisténcia foliar (Suberkropp
& Klug, 1980; Niyogi et al., 2003). Uma biomassa fungica foliar semelhante
podera justificar, portanto, uma perda de resisténcia semelhante. Alguns
trabalhos referem mesmo a relacéo entre a dureza da folha e a sua taxa de
degradacédo (Quinn et al., 2000), tendo mesmo sido sugerida a utilizacao desta
metodologia como indicador fidvel da degradagdo microbiana (Niyogi et al.,
2003).

A auséncia de diferencas significativas entre tratamentos nos
parametros perda de massa e biomassa fangica est4 de acordo com resultados
obtidos por outros autores (e.g. Barnden & Harding, 2005). Pascoal et al.
(2005) por exemplo, num estudo num curso de agua rico em metais pesados
observaram que nem as taxas de decomposicao foliar, nem a biomassa fungica
foram afectadas pela presenca de metais em detrimento de parametros como a
diversidade e esporulacdo que sofreram alteragcdes significativas. A justificacéo
apresentada prende-se com a possibilidade de existir alguma redundéancia
fungica, ou seja, quando sujeitas a stress (neste caso promovido pela presenca
de metais pesados), espécies tolerantes aumentam a sua biomassa
compensando a perda das espécies mais sensiveis; logo, os parametros taxa
de decomposicdo foliar e a biomassa fungica ndo sofrem modificacdes

detectaveis (Pascoal et al., 2005). De facto, € possivel que as espécies
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presentes na agua contaminada se tenham tornado tolerantes ou que as
espécies mais sensiveis tenham sido substituidas pelas espécies mais
adaptadas garantindo a funcionalidade e estabilidade do ecossistema (Braha et
al., 2007; Pascoal et al., 2005). Esta estabilidade pode implicar que espécies
sensiveis e tolerantes tenham fungdes similares e redundantes (Lawton et al.,
1994; Frost et al., 1995; Pratt & Cairns, 1996; Pascoal et al., 2005). De acordo
com Niyogi et al., 2002 s6 um grau de stress muito elevado podera afectar a
biomassa das comunidades aquéticas e as funcdes do ecossistema. Os
presentes resultados confirmam a ja referenciada tolerancia dos hifomicetes
aquaticos a contaminacdo por metais pesados e sugerem que 0S niveis de
acidez do meio contaminado também néo afectaram o processamento foliar
microbiano (Abel & Barlocher, 1984; Krauss et al., 2001). De facto, valores
superiores de metais tém sido referidos como geradores de respostas
negativas em parametros microbianos - As >13mg.L™" (Sridhar et al., 2001); Zn
> 0,98mg.L™" (Duarte et al., 2004); Cu = 16,17mg.L™*, Mn = 13,67mg.L e Zn =
16,05mg.L*(Sridhar et al., 2005); U = 2000 pgL™ (Ferreira et al., em
preparacdo). Neste trabalho, os valores de perda de massa observados e
biomassa fungica nos dois tratamentos encontram-se entre os valores
registados em trabalhos previamente publicados (Pascoal et al., 2005;
Fernandes et al., 2009). No entanto é preciso salientar que os resultados ndo
S80 consensuais e gue varios autores sugerem que a poluicdo promovida pelas
minas de drenagem tem um efeito negativo sobre a comunidade de hifomicetes
aquaticos dos ribeiros afectando nao sé a sua reproducéo e diversidade mas
também a sua biomassa (Sridhar et al., 2005; Lecerf & Chauvet, 2008). Os

efeitos da presenga de metais na esporulagdo ndo foram analisados neste
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estudo. Sabe-se, no entanto, que as escorréncias mineiras (devido a metais
e/ou acidez do meio) podem inibir (Sridhar et al., 2005; Medeiros et al., 2008),
estimular (Niyogi et al., 2002c; Roussel et al., 2008) ou ndo afectar a producéo
de conidia. Esta divergéncia podera dever-se nao s6 as condicbes ambientais
especificas de cada estudo mas também a metodologia frequentemente
adoptada — esporulacdo- em detrimento de técnicas moleculares
complementares e, eventualmente, mais fiaveis para a avaliacdo da

diversidade fangica (Nikolcheva et al., 2003).

E geralmente reconhecido que o condicionamento foliar estimula o
consumo pelos invertebrados (Canhoto & Graga, 2009). Considerando que a
contaminacdo da agua ndo afecta os parametros microbianos testados, os
valores de consumo e crescimento superiores das larvas alimentadas com
folhas condicionadas em agua de referéncia e a discriminacdo positiva destas
folnas em testes de preferéncia alimentar levam-nos a crer que a qualidade
foliar € afectada pelos metais presentes na dgua, mesmo considerando que as
folhas contaminadas apresentam teores de N e P superiores (nédo publicado).
As larvas de S. vittatum parecem ser capazes de detectar e ser afectadas na
sua performance por este decréscimo de qualidade. Comportamento
semelhante foi registado em Echinogammarus meridionalis (Macedo-Sousa et
al., 2007), Atyaephyra desmarestii (Pestana et al., 2007) e Allogamus ligonifer
(Medeiros et al., 2008) face a folhas condicionadas em meios ricos em metais.
A alteracdo de parametros da historia da vida dos invertebrados pode estar
ligada a uma capacidade de deteccdo de metais adsorvidos a folha,

incorporados pelos fungos, alteracdes na diversidade e/ou fisiologia fungicas
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promovidas pela contaminacdo e/ou a uma alteracdo da composicdo da
comunidade fuangica. Muitos trabalhos apontam para a capacidade de
adsorcao, bioacumulacdo e transformacdo de alguns metais pesados por
microorganismos e, em particular, por hifomicetes aquaticos (Peterson et al,
2001). O papel biorremediador dos hifomicetes aquaticos tem mesmo vindo a
ser sugerido em estudos realizados em sistemas loticos (e.g. , Krauss et
al.,2001, 2003; Ferreira et al.,, em preparacao). Por outro lado, € também
reconhecida a capacidade dos trituradores detectarem e preferirem
determinadas espécies de hifomicetes aquaticos (Canhoto & Graca, 2009).

O consumo continuado de folhas condicionadas em meio contaminado
ndo afectou a sobrevivéncia de larvas de S. vitattum durante o periodo de
crescimento - 60 dias. No entanto, ocorreu uma diminuicdo da taxa de
crescimento que podera ser devida a um menor consumo mas que parece ser
concomitante com uma maior bioacumulacdo de metais adquiridos, neste caso,
por ingestdo. A confirmar-se esta relacdo, os efeitos nefastos na producao
secundaria e funcionamento do curso de agua s&o previsiveis. E, alias,
geralmente aceite que as aguas de drenagem, ricas em metais pesados,
afectam a densidade e riqueza dos invertebrados e a estrutura da comunidade
(DeNicola & Stapleton, 2000; Soucek et al., 2003; Niyogi et al., 2002b).

S. vittatum parece partilhar com espécies de diferentes grupos
taxonémicos (e.g. Heptagenia sulphurea, Physa fontinalis, Gammarus
fossarum, Niphargus rhenorhodanensis, Asellus aquaticus ou Hydropsiche
pellucidula; Norwood et al., 2006) a capacidade de bioacumular (e
eventualmente depurar; Cu?) metais. No entanto, esta capacidade de

bioacumulacdo ndo é generalizada nos invertebrados aquéticos e apresenta
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padrdes especificos para cada espécie em termos de dindmica de acumulacao
e tecido afectado (e.g. Norwood et al., 2007). De referir, no entanto, que em
ambiente natural, o aumento de teor de metais corporal podera resultar ndo sé
da ingestdo de folhas enriquecidas em metais apds imersao, como de folhas
provenientes de arvores ripicolas de ribeiros afectados, mais ricas em metais
(Pontinha, 2008), da agua do ribeiro ingerida ou da adsor¢cdo ao corpo do
animal (Harding, 2005).

E actualmente aceite que o processo da decomposicédo foliar é um
parametro valido para avaliar a integridade funcional dos ribeiros ao nivel do
ecossistema (Gessner & Chauvet, 2002). De acordo com 0S presentes
resultados, os efluentes de U parecem poder afectar o funcionamento do ribeiro
ndo tanto através da sua accdo na comunidade microbiana mas através dos
seus efeitos na ecologia dos invertebrados, elos importantes no processamento
da matéria. A semelhanca de outros trabalhos, a sensibilidade dos
invertebrados a contaminacdo por metais parece, de facto, ser mais fiavel e
consistente que a resposta microbiana (e.g. Chaffin et al., 2005). Sugere-se,
por isso, utilizagdo do comportamento alimentar (primeira linha de resposta
face a perturbacdes ambientais; McLoughlin et al., 2000) de espécies
ecologicamente relevantes como ferramenta adicional valida para avaliar a
qualidade da &gua; respostas fisioldgicas individuais séo facilmente
relacionadas com potenciais efeitos ao nivel das populacdes e comunidades

(Maltby et al., 2000).
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Muito h4 ainda a fazer para avaliar, de forma completa, os efeitos das
escorréncias das minas de U na estrutura e funcionamento dos cursos de
agua. Sob as caracteristicas modeladoras da agua (dureza, pH, ...), a elevada
mobilidade e solubilidade do U, a presenca comum de metais como o As, Ra
ou Hg nas escorréncias uraniferas e sua toxicidade radioldgica fazem das
aguas que drenam as exploracfes uraniferas cocktails letais para o biota e um
perigo para o Homem. E pois necessario criar e usar ferramentas fidedignas
para criar regulamentacdo e implementar medidas de mitigacdo protectoras

das comunidades de agua doce e da saude publica.
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