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 Influência da temperatura na toxicidade de cobre em girinos 

de rã verde Pelophylax perezi 

A contaminação por metais é um problema global e um dos principais factores 

responsáveis pelo declínio, a nível mundial, de populações de anfíbios. Este grupo de 

organismos tem sido identificado como muito sensível a contaminação antropogénica, 

pelo que, são comummente utilizados como bioindicadores de contaminação ambiental. 

Paralelamente a esta, também as alterações climáticas (e.g. aumento da temperatura 

média), têm vindo a provocar efeitos adversos nos ecossistemas aquáticos. Assim, este 

estudo pretendeu avaliar o efeito da temperatura na toxicidade do cobre em girinos de rã 

verde (Pelophylax perezi). Para tal, girinos no estádio Gosner 21-22 foram expostos 

durante 96h a várias concentrações de cobre a 20 e 23ºC. No decorrer e no final dos 

ensaios foram monitorizados diversos parâmetros: taxa de mortalidade, ocorrência de 

malformações, estádios de desenvolvimento e comprimento dos girinos. A mortalidade foi 

registada a cada 24 horas, e observou-se que na concentração mais elevada de cobre 

ocorreu 100% de mortalidade. No final da exposição, os girinos expostos às restantes 

concentrações mais elevadas de cobre apresentaram malformações e menor 

comprimento. Relativamente ao efeito da temperatura, a concentração letal mediana 

(CL50) foi inferior na temperatura de 20°C, contudo não se observou interacção entre a 

temperatura e toxicidade do cobre. Em ambas as temperaturas testadas foram 

observadas diferenças significativas no comprimento dos girinos expostos às 

concentrações de cobre, relativamente aos do controlo. 
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INTRODUÇÃO 

Contaminação do ambiente por metais 

Os metais são elementos omnipresentes no ambiente mesmo que em quantidades vestigiais. O seu ciclo 

natural é perpetuado naturalmente através de processos como a erosão e erupções vulcânicas envolvendo 

também o fluxo equilibrado de elementos entre a hidrosfera, geosfera e atmosfera (Seiler e Sigel, 1988). 

Contudo entre regiões podem ocorrer grandes variações na abundância bem como no tipo de metais 

existentes, uma vez que as características químicas quer da água, quer das rochas também variam. No 

entanto, uma vez que o ser humano utiliza em grande escala muitos metais existentes na natureza, acabam 

por existir desequilíbrios nos seus ciclos naturais. As principais fontes de contaminação ambiental 

antropogénica devem-se a actividades industriais ou agrícolas. O cobre é um dos metais que é utilizado em 

grande escala em ambas as actividades. Este elemento ocorre naturalmente nas rochas, solo, água, 

sedimentos e a concentrações mais baixas na atmosfera (ATSDR, 2004). No entanto, tal como foi revisto 

por Flemming e Trevors (1989) através de processos como a sua extracção, extracção de outros metais, a 

sua utilização industrial, o cobre acaba por ser biodisponibilizado no ambiente em concentração elevadas. 

Pode ainda ser introduzido no ambiente através de pesticidas, esgotos domésticos e combustão de 

combustíveis fósseis. Muito embora o cobre seja considerado um metal essencial, sendo a sua existência 

transversal a plantas e animais, assumindo um papel vital no desempenho normal de várias enzimas 

(ATSDR, 2004), a sua presença em quantidades elevadas no ambiente pode revelar-se tóxica quer para a 

flora (e.g. Mocquot et al., 1996, Borkert et al., 1998) quer para a fauna (e.g. Redick e La Point, 2004). A sua 

toxicidade pode ser ainda potenciada por vários factores como por exemplo a radiação UV (Baud e Beck, 

2005), a temperatura (Rao e Khan, 2000) e o pH (Franklin et al., 2000). Tendo em conta as alterações 

climáticas que têm decorrido nas últimas décadas torna-se relevante e necessário perceber como é 

afectada a toxicidade de metais com elevada dispersão como o cobre com a alteração de factores abióticos 

(e.g. temperatura) em organismos que possam ser sensíveis a ambos os factores. 

Anfíbios como espécies sensíveis à contaminação por metais e às alterações climáticas 

Os anfíbios constituem um grupo especialmente crítico pois apresentam um complexo ciclo de vida com 

uma fase aquática (enquanto embriões e larvas) e uma fase terrestre (quando juvenis e indivíduos adultos), 

estando assim expostos a contaminantes nos dois habitats (Beiswenger, 1988). Desempenham também um 

papel fundamental em ambos, assumindo tanto o lugar de presas como de predadores, pelo que o impacto 

da contaminação ambiental nesta classe afecta toda a rede trófica. Ao estarem duplamente expostos a 

ameaças apresentam-se como bons indicadores de contaminação e do possível fluxo entre compartimentos 

aquático e terrestre (Halliday, 2000).  

Os anfíbios são sensíveis aos contaminantes durante a fase adulta mas sobretudo durante a fase 

embrionária e larvar (Greulich e Pflugmacher 2003). Desta forma, e por estar confinada somente ao sistema 

aquático, a fase larvar pode ser alvo de maior exposição aos contaminantes (García-Muñoz et al., 2009). 

Em algumas espécies, esta é a fase de desenvolvimento mais longo, estando assim exposta durante um 

maior período de tempo. Este maior período de exposição atribui às larvas um papel importante como 

indicadores de contaminação ambiental. Mais ainda, Natale et al. (2006) observaram que larvas de 

Hypsiboas pulchellus apresentaram maior sensibilidade a crómio VI (3 a 90 mg L
-1

) que os respectivos 
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embriões, o que faz com que estudos com este estádio de desenvolvimento sejam extremamente 

importantes para avaliar os efeitos reais que certos contaminantes possam ter nesta classe de organismos. 

Efectivamente, as larvas são usualmente mais sensíveis do que os embriões, pois não estão envoltas por 

uma camada gelatinosa, possuem guelras e apresentam um ratio superfície:volume maior, o que potencia a 

incorporação de contaminantes a através da derme (Bridges, 2000; Ortiz-Santaliestra et al., 2006) 

Diversos estudos apontam para uma redução da sobrevivência das larvas quando expostas a metais, 

incluindo a cobre (Haywood et al., 2004; Horne e Dunson, 1995). Para além dos efeitos letais nos 

organismos, o cobre é também responsável por vários outros efeitos tóxicos sub-letais nas larvas, como 

alterações no crescimento e desenvolvimento, indução de malformações ou alterações comportamentais, 

efeitos esses que aumentam o risco de predação e diminuem a probabilidade da sobrevivênvia (García-

Muñoz et al., 2009). 

Quando comparada a toxicidade de vários metais para larvas de Bufo melanostictus, o cobre revelou ser um 

dos metais mais tóxicos, ocupando a terceira posição a seguir à prata (Ag) e ao mercúrio (Hg) num conjunto 

de sete metais testados (Prata > Mercúrio > Cobre > Cádmio > Zinco > Níquel >Crómio), de acordo com os 

valores de CL50, obtidos após 96h de exposição (Khangarot e Ray, 1987).  

De entre os factores que podem influenciar a exposição dos girinos à contaminação aquática podem-se 

referir o estádio de desenvolvimento, idade e tamanho, actividade ou período do ciclo reprodutivo. O 

contacto ocorre sobretudo pela derme, pelas vias respiratórias (cutânea e branquial) ou através da 

alimentação (Pelgrom, 1994). No entanto, os factores abióticos também devem ser integrados nos estudos, 

uma vez que o processo de assimilação dos metais é influenciado por exemplo, pelo pH, temperatura, 

salinidade ou oxigénio dissolvido (Pelgrom, 1994). 

O aumento da temperatura é um dos factores que pode afectar indirectamente os anfíbios, uma vez que 

estes nas fases embrionárias e larvares dependem exclusivamente dos sistemas aquáticos para a sua 

sobrevivência. A subida rápida da temperatura pode afectar o período de ocorrência de charcos 

temporários, fazendo com que estes sequem mais rápido, desabrigando as populações de girinos antes 

destes terem tempo de se metamorfosearem. O próprio aumento da temperatura afecta também de forma 

directa os mecanismos fisiológicos dos indivíduos sendo responsável, por exemplo, por maiores taxas de 

respiração. A temperatura afecta também a toxicidade dos metais, podendo, acelerar a sua absorção. No 

caso dos girinos, um aumento da temperatura, ao provocar um aumento da respiração branqueal, favorece 

o aumento da taxa de assimilação de metais. Em oposição, temperaturas mais elevadas são responsáveis 

por favorecer um desenvolvimento mais rápido dos organismos, podendo assim reduzir o período de 

exposição aos contaminantes, uma vez que estes ao se desenvolverem mais rapidamente atingem a 

metamorfose em períodos mais curtos. 

Estudos recentes (García-Munõz et al., 2010) referem que o facto de Pelophylax perezi ser uma espécie 

bastante comum em áreas húmidas altamente alteradas, pode estar relacionado com a sua elevada 

tolerância a agentes tóxicos. Também a sua ampla distribuição e presença em diversos tipos de sistemas 

aquáticos pode estar relacionada com uma maior resistência ou capacidade de adaptação a certos graus de 

contaminação, a outros factores de stress ambiental e a condições ambientais diversas. Os resultados 

obtidos através de estudos com espécies mais resistentes de certa forma podem não representar a situação 



toxicologia e química ambiental 

 

Brandão et al. 2011 • CAPTAR 3(1): 66-77    69 

 

real para outras espécies mais sensíveis e em declínio, mas a avaliação dos efeitos da contaminação em 

espécies mais sensíveis também pode sobrestimar os efeitos negativos em espécies mais resistentes, e 

para além disso seria eticamente incorrecto usar espécies que já estejam ameaçadas, em ensaios 

laboratoriais. 

A espécie Xenopus laevis é uma espécie padronizada para representar a classe dos anfíbios em ensaios 

ecotoxicológicos. Contudo, esta espécie é representativa apenas das regiões sub-tropicais e, portanto não é 

adequada para estudos ecotoxicológicos em regiões com climas temperados. Assim, a rã verde Pelophylax 

perezi apresenta-se como uma das potenciais candidatas a espécie padrão de zonas temperadas para 

estudos em ecotoxicologia. Isto porque ocupa diversos tipos de habitat, é uma espécie abundante e pouco 

sensível à manipulação em laboratório (Garcia-Paris et al. 2004; Ortiz-Santaliestra et al., 2010). Para além 

destas características, P. perezi apresenta a vantagem, face a outras espécies de climas temperados, de 

ser abundante e não estar ameaçada, e proporcionar um grande número de massas de ovos durante a sua 

época de reprodução, permitindo o seu uso na realização de ensaios ecotoxicológicos. 

Neste contexto, o principal objectivo do nosso estudo foi avaliar a influência da temperatura nos efeitos que 

o cobre pode induzir na sobrevivência e no desenvolvimento de girinos de rã verde (Pelophylax perezi).  

MATERIAL E MÉTODOS 

Organismos-teste e local de colheita 

Massas de ovos de P. perezi nos estádios 10-12 (descritos por Gosner, 1960) foram recolhidos num lago 

temporário junto à barrinha de Esmoriz/Lagoa de Paramos (+40° 58' 5.85", -8° 38' 55.24") e mantidos em 

laboratório em meio FETAX (Dawson e Bantle, 1987) até 

atingirem o estádio Gosner 21-22, em condições abióticas 

controladas, nomeadamente fotoperíodo 16h
L
:8h

D
 e 

temperatura 23±1°C. Esta espécie representada na Figura 

1, ocorre em toda a Península Ibérica, sendo um dos 

anfíbios mais abundantes, podendo ainda ser encontrada 

no sul da França. Ocupa quase todos os tipos de massas 

de água, em todos os tipos de habitats e é conhecida por 

tolerar água salobra e concentrações moderadas de 

contaminação aquática, tal como se observa pela sua 

presença em habitats agrícolas altamente eutróficos 

(Egea-Serrano et al., 2009; Ortiz-Santaliestra et al., 2010). 

Os estádios Gosner 21 e 22, referidos anteriormente, encontram-se representados na Figura 2. O estádio 

21 é caracterizado por apresentar a córnea transparente, olhos claramente visíveis e barbatanas opacas. O 

estádio 22 caracteriza-se por apresentar as membranas caudais transparentes (Gosner, 1960). 

O local de colheita é adjacente à Barrinha de Esmoriz/Lagoa de Paramos. Esta é uma lagoa costeira 

situada no litoral Norte de Portugal, entre os concelhos de Ovar e Espinho que ocupa uma área de cerca de 

396 hectares (Fernandes, 2007). Esta lagoa é a zona húmida mais significativa no litoral Norte, entre a Ria 

de Aveiro e o Estuário do Rio Minho (ICN, 2006). Na actualidade, a Barrinha de Esmoriz/Lagoa de Paramos 

FIGURA 1: Rã verde Ibérica (Pelophylax perezi) 
(autor: Sara Rodrigues). 
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encontra-se integrada na reserva Ecológica Nacional, classificada como biótopo CORINE (no âmbito da 

Comissão da União Europeia) e integrada na rede Natura 2000 (SIMRIA, 2002; ICN, 2006). Ao nível das 

fontes de poluição que esta lagoa está sujeita, ela tem sido destino de inúmeras descargas de efluentes, 

sendo as principais fontes de poluição as descargas não controladas de águas residuais domésticas e 

industriais e situações difusas referentes às actividades agrícola e agropecuária (SIMRIA, 2002; AMRIA, 

2006). 

 

 

 

 

 

FIGURA 2: Representação esquemática dos estádios Gosner 21 e 22 de anúros (esquema 
adaptado de Gosner, 1960). 

 

Protocolo experimental 

O meio artificial, FETAX (Dawson e Bantle, 1987), foi utilizado como controlo (0 mg L
-1 

Cu) e como meio de 

diluição para as restantes concentrações de cobre testadas (0,2; 0,4; 0,8; 1,6 e 3,2 mg L
-1

 Cu). Para a 

preparação destas soluções foi usado Sulfato de Cobre (CuSO4.5H2O) (Merck, Darmstadt, Germany). Para 

o ensaio foram utilizados frascos de plástico estéreis de 50 ml em que se colocou 50 ml de FETAX nas 

réplicas do controlo e 50 mL das soluções de cobre nos restantes tratamentos. Foram preparadas três 

réplicas para cada tratamento com o cobre e quatro réplicas para o controlo. O mesmo desenho 

experimental foi repetido para cada uma das temperaturas testadas (20 e 23ºC). Os testes de exposição 

aguda decorreram durante 96h e com um fotoperíodo de 16h
L
:8h

D
. Foram seleccionados os girinos que se 

encontravam na mesma fase de desenvolvimento (estádio Gosner 21-22) e foram distribuídos 

aleatoriamente 5 girinos por cada réplica de cada uma das concentrações. Parâmetros abióticos como pH e 

oxigénio dissolvido foram monitorizados, para fins de validação do ensaio. A cada 24h foi registado o 

número de mortos, sendo estes removidos e o meio renovado. Às 48h e 96h foram também registados os 

estádios de desenvolvimento e apenas no final do ensaio os girinos foram observados para registo da 

ocorrência de malformações e para determinação do comprimento corporal. 

Análise estatística 

As concentrações letais médias (i.e., que causam 50% de mortalidade; CL50) e os respectivos limites de 

confiança a 95%, após 96 horas de exposição, para as temperaturas de 20ºC e 23ºC, foram calculadas 

através do software Priprobit (Sakuma, 1998). Para avaliar o efeito significativo das concentrações de Cu e 

da temperatura nos organismos, assim como a existência de uma interacção significativa entre ambos os 

factores, utilizou-se uma análise de variância (ANOVA) bifactorial, seguida de um teste de Dunnet, para 

análise de diferenças significativas entre cada um dos tratamentos e o controlo (Zar, 1996). A aplicação 

deste método implica que os dados tenham passado primeiramente no teste de normalidade e de igualdade 

de variância (Zar, 1996).  
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RESULTADOS  

Efeitos letais do cobre a diferentes temperaturas 

De uma forma geral, verificou-se que a mortalidade registada nos diferentes tratamentos foi superior na 

temperatura mais baixa (20ºC). Os girinos expostos a cobre à temperatura de 20ºC apresentaram maior 

sensibilidade a este metal do que os girinos expostos a cobre à temperatura de 23ºC: CL50,96h (LC 95%) de 

0,66 (0,5-,87) mg Cu L
-1

 e 0,85 (0,64-1,1) mg Cu L
-1

, respectivamente. Após apenas 24h do início do ensaio 

experimental, os girinos expostos a 3,2 mg Cu L
-1

 encontravam-se todos mortos, em ambas as 

temperaturas. 

Efeitos sub-letais induzidos pelo cobre 

a diferentes temperaturas – compri-

mento corporal dos girinos 

Os girinos expostos à temperatura de 

23ºC apresentaram maior comprimento 

corporal do que os expostos a 20ºC (F1,105 

= 7,98; p = 0,006) (Figuras 3 e 4). Foi 

ainda observado que os girinos expostos 

às concentrações de cobre testadas 

apresentaram um menor comprimento 

corporal do que os girinos expostos aos 

respectivos controlos (FETAX), para a 

temperatura de 20°C (F4, 48 = 45,617; p < 

0,001) (Figura 3) e para a temperatura de 

23°C (F4, 57 = 50,851; p < 0,001) (Figura 

4). Relativamente ao efeito combinado 

entre temperatura e concentração, não se 

observaram interacções significativas 

(F4,105 = 1,794; p=0,136). Deste modo, 

verificou-se que a temperatura não 

influenciou de forma directa a toxicidade 

do cobre. 

Avaliação dos efeitos induzidos pelo 

cobre – malformações 

Os girinos expostos às concentrações de 

0,4; 0,8 e 1,6 mg Cu L
-1

, apresentaram 

uma percentagem de malformações entre 

21% e 50% em ambas as temperaturas, 

exceptuando os girinos expostos a 0.8 mg 

Cu L
-1

 à temperatura de 23ºC (Tabela 1).  

 

FIGURA 3: Média do comprimento dos girinos de Pelophylax perezi 
após 96h de exposição às respectivas concentrações de Cu a 
20

o
C. Os “*” representam diferenças estatisticamente significativas 

(p<0,001), relativamente ao controlo. As barras de erro repre-
sentam o desvio padrão. 

FIGURA 4: Média do comprimento dos girinos de Pelophylax perezi 
após 96h de exposição às respectivas concentrações de Cu a 
23

o
C. Os “*” representam diferenças estatisticamente significativas 

(p<0,001), relativamente ao controlo. As barras de erro repre-
sentam o desvio padrão. 
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A concentração mais baixa de cobre 

testada não provocou ocorrência de 

malformações nos organismos, tal como 

nos respectivos controlos mantidos em 

meio FETAX. 

Na Figura 5 observam-se alguns 

exemplos de malformações, causadas 

pela exposição ao cobre. Na cauda 

podem observar-se deformações diver-

sas (ex. edema) (Figura 5A a 5C). Na 

Figura 5D pode-se também observar a 

diferença de tamanhos no final das 96h 

entre os girinos. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

FIGURA 5: Malformações observadas após 96h de exposição em girinos expostos a concentrações de 
cobre. A-Deformação na cauda; B e C- Edema na cauda; D- Tamanho corporal reduzido. (Autor: Sérgio 
Marques). 

TABELA 1: Percentagem de malformações observadas em orga-
nismos vivos, após 96h de exposição ao cobre, a diferentes 
temperaturas 20 e 23°C. 

Temperatura (°C) 
Concentração 
de Cu (mg L

-1
) 

% de 
anomalias 

Nº organismos 
vivos 

    

20 

0 0 20 

0,2 0 15 

0,4 50 12 

0,8 33,3 3 

1,6 33,3 3 
    

23 

0 0 20 

0,2 0 15 

0,4 21,4 14 

0,8 9,1 11 

1,6 50 2 
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No final do ensaio, todos os girinos tinham atingido os estádios Gosner 24-25 (Figura 6), não se tendo 

registado diferenças significativas entre os tratamentos com o cobre submetidos às duas temperaturas. 

Estes estádios caracterizam-se pelo desenvolvimento do opérculo e consequente desaparecimento das 

brânquias externas e formação inicial de padrões de pigmentação. O estádio 24 ainda apresenta brânquias 

de um dos lados do corpo e o estádio 25 já não tem brânquias apresentando o espiráculo do lado esquerdo. 

 

 

 

 

 

FIGURA 6: Estádios embrionários Gosner 24 e 25 de anuros (esquema adaptado de Gosner, 1960). 

 

DISCUSSÃO 

A diferença obtida para a mortalidade ocorrida e para os valores de CL50 às 96h entre as duas 

temperaturas, pode ser devida ao facto de os girinos na temperatura mais elevada (23ºC) terem 

apresentado um desenvolvimento mais rápido, tornando-se assim ligeiramente menos sensíveis ao cobre e, 

deste modo, diminuindo os efeitos da exposição quando comparados com os girinos expostos a 20ºC. Esta 

menor sensibilidade ao metal pode dever-se ao rácio superfície/volume ser menor nos girinos maiores, 

fazendo com que a absorção do cobre através da pele seja proporcionalmente menor, ou poderá ser 

também devido a estes possivelmente terem atingindo o estádio de Gosner 25 mais rapidamente durante o 

ensaio e este estádio ser mais resistente (e.g. brânquias externas desaparecem ficando ocultadas pelo 

desenvolvimento do opérculo). Contudo, a determinação do estádio de Gosner só foi verificado no final, ou 

seja após 96h. 

Quando avaliado o efeito do cobre individualmente, foram observadas diferenças significativas no 

comprimento corporal nos indivíduos em todas as concentrações de cobre testadas nas duas temperaturas. 

Estes resultados estão de acordo com Lefcort et al. (1998) e Haywood et al. (2004), os quais referem que o 

atraso do crescimento é um efeito comum, devido à exposição a metais, pois os organismos gastam mais 

energia nos mecanismos de desintoxicação (Rowe et al., 1998) ficando com menos reservas para o 

crescimento e atingindo por isso tamanhos inferiores. Também Haywood et al. (2004) e García-Munõz et al. 

(2010) verificaram reduções significativas no crescimento de girinos de Xenopus laevis em concentrações 

baixas de cobre. Igualmente, Redick e La Point (2004) detectaram diferenças significativas no comprimento, 

em comparação com os controlos, em girinos de Lithobates pipiens expostos durante sete dias a 

concentrações de cobre superiores a 0,071 mg L
-1

. Os organismos passaram posteriormente por uma fase 

de recuperação (ausência de contaminante) e após 8 e 15 dias de recuperação os organismos continuavam 

significativamente mais pequenos que os do controlo. 

Não se observou interacção entre temperatura e concentrações de cobre, ou seja, a temperatura não 

influenciou de forma significativa a toxicidade de cobre, contrariamente ao verificado em outros estudos já 
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realizados (Lemus e Chung, 1999), os quais pressupõem que a temperatura afecta a toxicidade dos metais 

de forma diferente consoante as concentrações do metal em causa. Porém, a falta de interacção entre a 

temperatura e o cobre pode ser devido às temperaturas escolhidas não serem suficientemente elevadas ou 

baixas para exercerem algum efeito na toxicidade do cobre. Neste caso, a ausência de interacção entre a 

temperatura e a concentração do metal indica que não ocorreu nenhuma alteração fisiológica, promovida 

pela temperatura, que tenha influenciado positiva ou negativamente a sensibilidade dos organismos ao Cu. 

Contudo, verificou-se que o aumento da temperatura de 20°C para 23°C favoreceu o crescimento dos 

indivíduos. Assim, a temperatura pode ter promovido de forma indirecta uma maior tolerância aos metais. 

Isto pode ter acontecido devido ao facto de as temperaturas escolhidas (20 e 23ºC) estarem inseridas no 

intervalo de tolerância térmico destes organismos, isto é, os indivíduos toleram uma certa gama de 

temperaturas sem que estas sejam factores adicionais de stress. 

A contaminação por metais pode originar uma redução no crescimento, tal como verificado neste estudo, o 

que pode comprometer a população de girinos. Isto porque, girinos de tamanho inferior apresentam menor 

capacidade de competição por recursos, bem como maior vulnerabilidade a predadores pois possuem 

menor velocidade de locomoção (Semlitsch e Gibbons, 1988). Segundo Snodgrass et al. (2004), o 

desenvolvimento ocorre por períodos mais longos até atingirem a metamorfose, o que poderá comprometer 

a sobrevivência dos organismos (por exemplo, em lagos temporários podem vir a sofrer de dissecação se 

não metamorfosearem rapidamente). O sucesso da metamorfose, segundo Snodgrass et al. (2004), 

determina directamente o número de larvas que são recrutadas do meio aquático para o terrestre e, por 

isso, o número de indivíduos que poderão contribuir para a reprodução e consequente perpetuação da 

espécie. 

Chen et al. (2007), também verificou com girinos de L. pipiens (expostos desde o estágio Gosner 19 até ao 

25) que a taxa de crescimento diminuía significativamente ao longo de um gradiente de concentrações de 

cobre (25 e 100 µg L
-1

). Verificou também que a exposição ao cobre alterava a capacidade natatória dos 

indivíduos apesar de não apresentarem anomalias morfológicas visíveis, fazendo pressupor que o metal 

pode ser responsável por efeitos adversos em funções neuro-musculares. A capacidade de natação 

permite-lhes escapar aos predadores pelo que, indivíduos em que esta capacidade tenha sido afectada, 

podem ser capturados com mais facilidade (Raimondo et al., 1998).  

Noutro trabalho de Lefcort et al. (1998), girinos de Rana luteiventris foram expostos a zinco e a chumbo, e 

os autores verificaram que em concentrações médias dos dois metais os girinos não apresentavam os 

comportamentos anti-predatórios normais, ou seja, não reagiam à presença dos predadores como os girinos 

dos grupos controlo, que imediatamente procuravam um refúgio e reduziam os seus níveis de actividade.  

Outro efeito foi também observado no final deste estudo, nomeadamente a ocorrência de anomalias na 

cauda. Num estudo desenvolvido por Chen et al. (2007) foram também registadas anomalias para 

concentrações de 100 µg Cu L
-1

, no entanto, estas foram apenas observadas em tratamentos com cobre 

nos estádios mais jovens (estádio 25) e não em girinos em estádios mais avançados (25-42), indicando que 

os girinos de L. pipiens em estádios anteriores ao estádio 25 são mais susceptíveis a efeitos teratogénicos, 

ou seja, malformações. Haywood et al. (2004) verificou ainda que a severidade e frequência das anomalias 

se acentuava com o aumento das concentrações. As malformações mais óbvias eram curvaturas espinais e 

sobretudo edemas. Contudo, o mecanismo pelo qual as anomalias ocorrem ainda é vagamente conhecido.  
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CONCLUSÃO 

A exposição ao cobre afectou a sobrevivência e o desenvolvimento dos girinos de P.perezi tendo provocado 

mortalidade dos indivíduos expostos às concentrações mais elevadas. Foram também observados efeitos 

sub-letais, como a ocorrência de malformações e redução do tamanho corporal. Todos estes efeitos são 

importantes pois podem ser responsáveis pela diminuição da capacidade de sobrevivência dos indivíduos e 

portanto afectar a população. 

Quando se avalia a toxicidade de metais, e neste caso em particular do cobre, é importante também avaliar 

o efeito da temperatura, pois esta altera diversos mecanismos fisiológicos dos organismos e mecanismos 

bioquímicos na circulação, biotransformação ou no aprisionamento dos tóxicos, embora no nosso estudo a 

temperatura não tenha afectado a toxicidade do cobre de forma directa. 

Contudo, a temperatura mais elevada testada parece ter favorecido o crescimento dos girinos e portanto 

podemos concluir que a temperatura é um factor importante e que pode ter implicações na sobrevivência 

das populações de anfíbios. 

PERSPECTIVAS FUTURAS 

A avaliação dos efeitos letais produzidos pela exposição a metais não deve ser considerada como resposta 

biológica única. Ensaios de toxicidade sub-letais também deverão ser efectuados, para avaliar impactos 

ecológicos mais relevantes. Estudos de bioacumulação de metais, avaliação de efeitos histopatológicos e 

morfológicos, ou quantificação de biomarcadores moleculares poderão ser incluídos em trabalhos 

posteriores. A influência que outros factores abióticos (e.g. pH, radiações UVs) poderão ter na toxicidade de 

vários metais deverá ser investigada, uma vez que a nível ecológico é importante conhecer quais os efeitos 

da combinação entre os possíveis factores de perturbação para as populações de anfíbios, sendo estes 

derivados das alterações climáticas ou da contaminação ambiental. Neste assunto será importante avaliar 

até que ponto um aumento da temperatura superior ao testado neste trabalho poderá continuar a favorecer 

um desenvolvimento mais rápido dos girinos ou passar a constituir um factor de perturbação adicional. 

Como os anfíbios são organismos chave na cadeia trófica, seria também importante perceber como podem 

ser receptores e transmissores de contaminantes para os outros níveis tróficos. 
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