
UNIVERSIDADE DE SÃO PAULO 

ESCOLA DE ENGENHARIA DE LORENA 

 

 

 

   

 

 

IKARO TESSARO 

 

 

 

 

 

Estudo dos efeitos toxicológicos de contaminantes emergentes em Daphnia 

similis associando microplásticos de polietileno ao agroquímico imidacloprido. 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Lorena 

2023 



 
 

  



IKARO TESSARO 

 

 

 

 

 

Estudo dos efeitos toxicológicos de contaminantes emergentes em Daphnia 

similis associando microplásticos de polietileno ao agroquímico imidacloprido. 

 

 

 

 

Dissertação apresentada à Escola de 
Engenharia de Lorena da Universidade de 
São Paulo para obtenção do título de Mestre 
em Ciências do Programa de Pós-Graduação 
em Biotecnologia Industrial na área de 
concentração de Biotecnologia Industrial.  

Orientadora: Profa. Dra. Teresa Cristina Brazil 
de Paiva 

 

 

 

 

Versão Corrigida 

 

 

Lorena 

2023 



 
 

AUTORIZO A REPRODUÇÃO E DIVULGAÇÃO TOTAL OU PARCIAL DESTE 

TRABALHO, POR QUALQUER MEIO CONVENCIONAL OU ELETRÔNICO, RA 

FINS DE ESTUDO E PESQUISA, DESDE QUE CITADA A FONTE  

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

 

Ficha catalográfica elaborada pelo Sistema Automatizado 
da Escola de Engenharia de Lorena, 

com os dados fornecidos pelo(a) autor(a) 
 



RESUMO 

TESSARO, I. Estudo dos efeitos toxicológicos de contaminantes emergentes 

em Daphnia similis associando microplásticos de polietileno ao 

agroquímico imidacloprido. 2023. 110 p. Dissertação (Mestrado em Ciências) – 

Escola de Engenharia de Lorena, Universidade de São Paulo, Lorena, 2023. 

A crescente preocupação com poluentes emergentes e seus impactos 

sobre corpos hídricos tem impulsionado diversos estudos. As análises 

ecotoxicológicas são uma das alternativas que auxiliam na investigação dos 

potenciais tóxicos de xenobióticos quando inseridos em sistemas ambientais, 

através das respostas de organismos modelos. Microplásticos (MPs) e pesticidas, 

em especial o imidacloprido (IMI), são compostos que têm sido cada vez mais 

verificados, mesmo em concentrações na ordem de micro ou nanogramas, em 

corpos d'água. Esses compostos apresentam uma capacidade química sinérgica 

com grande risco potencial para os ecossistemas. O objetivo deste estudo foi 

avaliar os efeitos toxicológicos do imidacloprido comercial (IMIc) e padrão (IMIp), 

associados ou não aos microplásticos de polietileno, em partículas virgens e 

fragmentadas, através de seus efeitos toxicológicos agudos, crônicos e de 

estresse oxidativo sobre o organismo modelo, o microcrustáceo Daphnia similis. A 

caracterização físico-química dos MPs foi realizada por Espectroscopia de 

Infravermelha por Transformada de Fourier (FTIR-ATR), Microscopia Eletrônica 

de Varredura (MEV) e quantificação e mensuração por câmara de Sedgewick e 

Malvern 2000. Os IMIs foram caracterizados por espectrofotometria UV-Vis e 

submetidos a teste e avaliação de cinética de adsorção junto aos MPs. A 

combinação e mistura dos compostos apresentaram mudanças significativas na 

resposta de estresse oxidativo, no desbalanço redox dos organismos, 

apresentando maiores variações de atividades enzimáticas para os MPs quando 

associados aos pesticidas em relação aos compostos analisados isoladamente, 

expressando maior potencial tóxico quando em combinações. Assim, o estudo 

ecotoxicológico das amostras de IMI comercial e padrão mostraram-se 

fundamental no processo de avaliação dos MPs quando associados aos 

pesticidas, fornecendo informações sobre os potenciais impactos desses 

compostos no ecossistema aquático, além de verificar-se como mais uma 

ferramenta de contribuição no controle, regulamentação e remediação dos 

mesmos. 

Palavras-chave: Ecotoxicologia. Microplásticos. Imidacloprido. Estresse oxidativo. 

Daphnia similis. 



 
 

ABSTRACT 

TESSARO, I. Study of the toxicological effects of emerging contaminants on 
Daphnia similis associating polyethylene microplastics with the 
agrochemical imidacloprid. 2023. 110 p. Dissertation (Master of Science) – 
Escola de Engenharia de Lorena, Universidade de São Paulo, Lorena, 2023. 

 
The growing concern about emerging pollutants and their impacts on water 

bodies has driven several studies. Ecotoxicological analyses are one of the 

alternatives that help investigate the potential toxicity of xenobiotics when inserted 

into environmental systems through the responses of model organisms. 

Microplastics (MPs) and pesticides, especially imidacloprid (IMI), are compounds 

that have been increasingly detected in water bodies, even at micro- or nanogram 

levels. These compounds have a synergistic chemical capacity with a great 

potential risk to ecosystems. The study aimed to evaluate the toxicological effects 

of commercial (IMIc) and standard (IMIp) imidacloprid associated or not with virgin 

and fragmented polyethylene microplastics through their acute, chronic, and 

oxidative stress toxicological effects on the model organism, the microcrustacean 

Daphnia similis. The physicochemical characterization of MPs was performed by 

Fourier Transform Infrared Spectroscopy (FTIR-ATR), Scanning Electron 

Microscopy (SEM), and quantification and measurement by Sedgewick and 

Malvern 2000 chambers. The IMIs were characterized by UV-Vis 

spectrophotometry, and subjected to adsorption kinetics tests and evaluation with 

MPs. The combination and mixture of compounds presented significant changes in 

the oxidative stress response, with a redox imbalance of organisms, showing 

greater variations in enzymatic activities for MPs when associated with pesticides 

than for the analyzed compounds isolated and separately, expressing greater toxic 

potential when in combinations. Thus, the ecotoxicological study of commercial 

and standard IMI samples proved to be fundamental in the evaluation process of 

MPs when associated with pesticides, providing information on the potential 

impacts of these compounds on the aquatic ecosystem, as well as verifying it as 

another contribution tool in the control, regulation, and remediation of these 

pollutants. 

 

Keywords: Ecotoxicology. Microplastics. Imidacloprid. Oxidative stress. Daphnia 

similis. 
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1 INTRODUÇÃO 

As ciências ambientais têm se tornado cada vez mais interdisciplinares ao 

longo dos anos, o que tem trazido à necessidade do desenvolvimento de 

abordagens inovadoras, tecnológicas e analiticamente avançadas para a 

compreensão dos ciclos de interações físicas, químicas e biológicas que regem 

as dinâmicas de vida dos ecossistemas. Essas necessidades têm levado a 

ramificações de inovação na bioengenharia, que instigam a construção de novos 

métodos de instrumentações bioanalíticas capazes de proporcionar uma melhor 

compreensão dos espaços temporais e dinâmicos, orgânicos e moleculares 

(CAMPANA; WLODKOWIC, 2018). 

À medida que o crescimento populacional, as industrializações, as 

urbanizações e outras atividades antrópicas ocorrem de maneira desordenada, há 

uma interferência direta negativa na saúde humana e do meio ambiente. Essas 

atividades ameaçam significativamente os sistemas aquáticos, sendo a água o 

recurso natural considerado de maior relevância nos serviços de manutenção dos 

ecossistemas e na saúde da biodiversidade (DAS; KARMAKER; KHAN, 2021; 

POSTHUMA et al., 2020; VÖRÖSMARTY et al., 2010). 

A ecotoxicologia aquática é uma ciência aplicada aos estudos das 

propriedades, comportamento e interações exercidas pelos compostos 

xenobióticos quando inseridos nos sistemas aquáticos. Ela avalia os efeitos que 

esses compostos terão nas estruturas e constituintes dos organismos, 

comunidades, populações e demais estruturas e sistemas que interagem e 

interdependem (HAHN, 2011; MARTINS et al., 2022; MOISEENKO, 2008). 

Com o crescente aumento do uso, consumo, geração e descarte de 

resíduos plásticos, eles se tornaram um poluente emergente, cada vez mais 

detectado nos ecossistemas aquáticos. Os resíduos plásticos presentes nos 

corpos hídricos sofrem ações químicas, físicas e/ou biológicas, degradando-se e 

fragmentando-se em partículas, fibras e filmes menores, gerando os 

microplásticos (MPs). Esses MPs podem absorver outros poluentes presentes no 

meio, representando uma ameaça indireta ao sistema e aos organismos 

aquáticos (KIM; AN, 2017). 
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Pesquisas demonstram a capacidade dos MPs em transportar poluentes 

como metais pesados, poluentes orgânicos, antibióticos, agroquímicos, entre 

outros, afetando e aumentando sua capacidade de dispersão e mobilidade no 

ambiente (LI et al., 2021). Os MPs que transportam pesticidas podem causar 

contaminação cruzada e afetar a distribuição e dispersão de poluentes orgânicos 

em corpos d'água, sedimentos e organismos, causando danos imperceptíveis aos 

organismos e até mesmo a todo o ecossistema (LING et al., 2017). 

As investigações ambientais que utilizam microcrustáceos expressam um 

ponto relevante de observação sobre os agentes xenobióticos, visto sua 

importância nas cadeias alimentares de água doce (BOWNIK, 2017). O gênero 

Daphnia é uma das espécies zooplanctônicas mais utilizadas nos estudos 

ambientais, apresentando uma relação ecológica relativamente bem conhecida e 

sólida história evolutiva (CHIN; CRISTESCU, 2021). Microcrustáceos são 

amplamente utilizados em testes de toxicidade aguda e crônica, avaliando 

agentes químicos e águas residuais devido à sua alta sensibilidade a uma ampla 

gama de poluentes aquáticos. Além disso, sua facilidade de cultivo em laboratório 

e atividade partenogenética permite obter organismos teste com sensibilidade 

constante (BURATINI; BERTOLETTI; ZAGATTO, 2004). 

Sendo assim, o uso e a aplicação de estudos ecotoxicológicos tornaram-se 

fundamentais também no processo de tomada de decisões regulatórias, 

importante principalmente no campo de avaliações ambientais, contribuindo e 

trazendo amplas implicações para o processo de proteção ambiental e 

desenvolvimento ecologicamente sustentável (HANSON et al., 2017; MARTIN et 

al., 2019). 
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2 REVISÃO DA LITERATURA 

 

2.1 Ecologia, Toxicologia e Ecotoxicologia 

A ecologia e a ecotoxicologia, embora possuam berços distintos, são áreas 

de estudo que possuem perspectivas de atuação que se convergem para além da 

semelhança de suas terminologias. Atuando conjuntamente, essas ciências se 

tornam uma hábil ferramenta indicadora e metodológica para o combate e 

controle de emissões de poluentes no meio ambiente (VASSEUR; MASFARAUD; 

BLAISE, 2021). De forma geral e coletiva, a integração dos fatores e perspectivas 

ecológicas quando aplicadas nos princípios de pesquisas ecotoxicológicas 

beneficia e complementa a bioavaliação na previsão do impacto ecológico de 

poluentes nas distintas organizações de espécies e cadeias das comunidades 

biológicas de um ecossistema complexo (GESSNER; TLILI, 2016; HALSTEAD et 

al., 2014). 

De acordo com Borrett e Edelmann (2014), a ecologia é fundamental para 

compreender os desafios da avaliação ecotoxicológica, considerando a interação 

entre espécies e fatores ambientais para entender a saúde de populações, 

comunidades e ecossistemas. A ecotoxicologia surge da combinação de 

conceitos da ecologia e toxicologia para compreender a conservação e 

manutenção de sistemas naturais (HOLMSTRUP et al., 2010). Enquanto os 

ecologistas lidam com fatores bióticos e abióticos que afetam as espécies e suas 

interações no ambiente, os toxicologistas tradicionalmente trabalham com testes e 

análises de toxicidade em organismos e tecidos isolados (LEIST; HARTUNG; 

NICOTERA, 2008; RELYEA; HOVERMAN, 2006). 

A ecotoxicologia, também conhecida como toxicologia ambiental, é vista 

como uma extensão da toxicologia geral clássica. É uma ciência relativamente 

jovem que investiga os efeitos dos poluentes e contaminantes ambientais em 

elementos constituintes de um ecossistema, como animais, plantas, populações, 

comunidades, paisagens e toda a biosfera. É classificada como a ciência dos 

contaminantes na biosfera e realiza investigações sobre seus efeitos de forma 

geral em toda sua estrutura (NEWMAN, 2021; WELBOURN; HODSON, 2022). 
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2.1.1 Ecotoxicologia aquática 

A ecotoxicologia aquática é um ramo desta ciência, que busca 

compreender as propriedades e interações dos xenobióticos no ecossistema 

aquático e seus reflexos sobre organismos, comunidades e populações. Estudos 

como o de Gross (2022) destacam a importância dessa área na avaliação de 

riscos ambientais e na proteção dos ecossistemas aquáticos. Além disso, 

pesquisas como a de Zhou et al. (2022) apontam a necessidade de compreender 

não apenas os efeitos diretos dos xenobióticos sobre as espécies aquáticas, mas 

também suas interações com outros sistemas e estruturas dependentes. Esses 

estudos evidenciam a relevância da ecotoxicologia aquática na gestão ambiental 

e no desenvolvimento de estratégias de conservação e proteção dos 

ecossistemas aquáticos (GROSS, 2022; ZHOU et al., 2022). 

Atua de maneira geral na compreensão dos riscos e efeitos prejudiciais de 

contaminantes ambientais dispersos no meio aquático (RELYEA; HOVERMAN, 

2006), aplicando metodologias analíticas químicas associadas às biológicas. Isso 

facilita a integração na identificação e seleção de espécies modelos, 

estabelecendo os agentes estressores, problemas de biodisponibilidade, 

bioacumulação e efeitos ecológicos diversos por meio de análises toxicológicas, 

incluindo biomarcadores moleculares, bioquímicos e fisiológicos (HOOK et al., 

2014; TAYLOR et al., 2010). 

A ecotoxicologia aquática é uma ciência importante para verificar a saúde 

dos sistemas ambientais aquáticos, além de apresentar ferramentas para 

enfrentar passivos ambientais preventivamente (MAGALHÃES et al., 2008). Ela 

atua em diversos níveis de organização, permitindo a detecção de compostos 

tóxicos e ecotóxicos em níveis letais e subletais, tornando-se uma excelente 

ferramenta biossensora para a qualidade da água (GRUE et al., 2002; FERRÃO 

FILHO et al., 2008; MAGALHÃES et al., 2008). Através do uso de biomarcadores 

moleculares, bioquímicos e fisiológicos, essa ciência auxilia na identificação e 

seleção de espécies-modelo, estabelecimento de agentes estressores, problemas 

de biodisponibilidade, bioacumulação e efeitos ecológicos diversos (HOOK et al., 

2014; TAYLOR et al., 2010). 
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Um relevante estudo de Biswas e Sarkar (2019) investigou a ecotoxicidade 

de diferentes tipos de nanopartículas em organismos aquáticos. Os resultados 

mostraram que algumas nanopartículas podem afetar a sobrevivência, 

crescimento e reprodução desses organismos, indicando a necessidade de uma 

regulamentação mais rigorosa no uso desses materiais na indústria. 

Wang et al. (2019) avaliaram os efeitos da poluição por metais pesados em 

comunidades microbianas em sedimentos de rios. Os resultados mostraram que a 

poluição por metais pesados afetou significativamente a diversidade e 

composição dessas comunidades microbianas, o que pode ter consequências 

significativas para o funcionamento do ecossistema. Karimi et al. (2020) 

investigaram a contaminação por agrotóxicos em áreas agrícolas e seus efeitos 

sobre a biodiversidade. Os resultados mostraram que a contaminação por 

agrotóxicos pode afetar negativamente a diversidade e abundância de espécies, o 

que pode levar a desequilíbrios ecológicos e impactos significativos em níveis 

superiores da cadeia alimentar. 

2.1.1.1 Testes Ecotoxicológicos 

Os testes ecotoxicológicos, também conhecidos como bioensaios, 

apresentam e envolvem diversas metodologias de ensaios, podendo ser 

realizados de maneira aguda, crônica e por biomarcadores a partir de organismos 

modelos (MAGALHÃES et al., 2008; RODRIGUES et al., 2022). 

Esses testes possuem diversas aplicações práticas, como licenciamentos, 

caracterizações e acompanhamentos de impactos ambientais, avaliações de risco 

em áreas contaminadas, dispersão e controle de efluentes, autorizações de uso 

de produtos e avaliações de acidentes ambientais (CETESB, 2017; HOOK et al., 

2014; ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). 

Magalhães et al. (2008) salientam que as avaliações dos químicos 

isoladamente não são capazes de retratar em sua totalidade o potencial impacto 

causado por poluentes ou contaminantes no ecossistema. 

Através de respostas dos sistemas biológicos é possível observar, de fato, 

os efeitos e alterações toxicológicas das substâncias, verificando as possíveis 

interações entre elas, sejam aditivas, antagônicas ou sinérgicas, bem como a 
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biodisponibilidade das mesmas (COORS; DE MEESTER, 2008; HERNÁNDEZ; 

LACASAÑA, 2017). 

Os testes de toxicidade aguda são responsáveis por diagnósticos rápidos e 

pontuais. Avaliam estímulos que se expressam de 0 a 96 horas, onde é possível 

observar os efeitos de letalidade e imobilidade nos organismos (ZAGATTO; 

BERTOLETTI, 2006). Os testes crônicos, por sua vez, avaliam parte ou a 

totalidade do ciclo de vida do organismo, dependendo diretamente da avaliação 

aguda. O crônico avalia as concentrações de efeitos observados e causados a 

partir das concentrações de subletalidade, a longa duração, por efeitos 

fisiológicos ou comportamentais (WALKER et al., 2006; ZAGATTO; BERTOLETTI, 

2008). 

Estudos recentes, como o de Rodrigues et al. (2018), sobre a avaliação do 

impacto de um efluente de estação de tratamento de água em peixes por meio de 

biomarcadores, e o de Hook et al. (2014), sobre a ecotoxicologia de 

nanopartículas em sistemas aquáticos, demonstram a aplicação prática da 

ecotoxicologia na identificação e prevenção de riscos ambientais (HOOK et al., 

2014; RODRIGUES, 2018). Além disso, o estudo de Hernandez et al. (2017), 

destacam os desafios atuais e futuros da avaliação de risco ambiental, incluindo a 

necessidade de avaliar a toxicidade de misturas químicas e considerar a 

variabilidade genética dos organismos. Em conjunto, esses estudos demonstram 

a importância contínua da ecotoxicologia aquática para a proteção e preservação 

de ecossistemas aquáticos. 

2.1.1.2 Biomarcadores 

Biomarcadores sensíveis são indicadores amplamente aplicados na 

observação de baixos níveis de organização em microcontaminação. Nas 

avaliações de toxicidade, esses bioensaios auxiliam na discriminação da 

toxicodinâmica e toxicocinética do químico ambiental por meio das 

biotransformações ocorrentes (SKALDINA; SORVARI, 2017). A toxicocinética é a 

ação direta que o organismo realiza sobre a substância, sendo responsável pela 

caracterização direta que exerce sistemicamente em diversos níveis, como 

absorção, distribuição, metabolismo e excreção. A toxicodinâmica atua em um 

âmbito bioquímico e fisiológico no organismo toxicologicamente testado, em que o 



17 
 

  

estudo dos mecanismos de ação age sobre as funções dos seres vivos (RAND et 

al., 2020). De maneira pontual, o composto toxicante pode agir de forma geral 

sobre todo o sistema ou em um determinado tecido, sobre um órgão específico, 

isoladamente em uma célula ou uma molécula (AMORIM, 2003; BOWNIK, A., 

2017; FEITO et al., 2011). 

Avaliando contaminações ambientais por meio de marcadores biológicos de 

organismos enquanto bioindicadores de qualidade, as enzimas do citocromo P450 

se apresentam como ferramentas que desempenham avaliações ambientais, nas 

quais as atividades desse grupo funcional estão diretamente ligadas ao processo 

de equilíbrio redox e estresse oxidativo em resposta ao ambiente. A presença de 

compostos tóxicos e toxificantes ativa as expressões de detoxificação desse 

grupo enzimático e seus metabólitos. Assim, verifica-se que as exposições, 

mesmo nas menores concentrações, causam estresse e ativam o desequilíbrio da 

expressão das enzimas P450. Quanto maior a toxicidade, maiores as expressões 

de danos toxicológicos (ADETORO; IKUABE; LAWAL, 2018; JAESCHKE; 

MCGILL, 2015; LARSSON, 2014). 

Além dos estudos mencionados anteriormente, há diversas pesquisas que 

investigam o uso de biomarcadores como ferramentas para a avaliação de risco 

ambiental. Por exemplo, o estudo de Li et al. (2022), avalioaram a toxicidade de 

um agrotóxico em peixes utilizando biomarcadores de estresse oxidativo, 

enquanto que o trabalho de Radwan, El-Gendy e Gad (2010), investigou a 

presença de metais pesados em mexilhões utilizando biomarcadores de danos 

celulares. Já o estudo de Brucker et al. (2020), utilizaram biomarcadores para 

avaliar a exposição a poluentes atmosféricos em seres humanos, mostrando a 

versatilidade dessas ferramentas na análise de diferentes tipos de contaminações 

ambientais. 

 

2.1.1.3 Organismos modelos 

A seleção cuidadosa de organismos modelos e testes é fundamental para 

uma avaliação ecotoxicológica representativa e abrangente. Os organismos 

escolhidos devem atender a critérios de sensibilidade aos contaminantes, 

disponibilidade e abundância no ambiente, estabilidade e uniformidade 

populacional e genética, representatividade ecológica em níveis tróficos 
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significativos, além de permitir padronização e fácil manipulação laboratorial. 

Dessa forma, a escolha adequada dos organismos de teste garante resultados 

precisos e confiáveis, permitindo uma avaliação mais precisa do impacto dos 

contaminantes nos ecossistemas aquáticos (BURATINI et al., 2004; ZAGATTO; 

BERTOLETTI, 2006). 

Bownik (2017) retrata os Daphnideos como organismos modelo 

amplamente utilizados e imprescindivelmente sensíveis em testes 

ecotoxicológicos aquáticos de ambientes dulcícolas. Os Daphnideos são 

microcrustáceos zooplânctonicos filtradores, consumidores primários que 

desempenham papel fundamental no nível trófico da cadeia alimentar, 

apresentando ciclo de vida relativamente curto e homogeneidade genética estável 

(BURATINI; BERTOLETTI; ZAGATTO, 2004; WU et al., 2019). 

Na NBR 12713 (ABNT, 2022) é descrito que Daphnia spp pertence à 

ordem Cladocera, do filo Crustacea, sendo um organismo amplamente utilizado 

em ensaios de qualidade da água. Daphnia similis conforme apresentada na 

Figura 1, popularmente conhecida como pulga d’água, são organismos de grande 

sensibilidade a agentes químicos e produzem respostas agudas e crônicas de 

relevante importância nas avaliações ecotoxicológicas (BURATINI et. al. 2004). 

 

Figura 1 - Daphnia similis com 7 a 14 dias de idade. 

 

Fonte: ABNT, 2022. 
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2.2 Poluentes emergentes 

Poluentes emergentes são substâncias tóxicas e nocivas que não haviam 

sido previamente identificadas como causadoras de problemas ambientais ou de 

saúde pública (ENYOH et al., 2020). Essas substâncias incluem compostos 

químicos utilizados em novos produtos, tecnologias e processos industriais que 

surgiram recentemente, bem como subprodutos da produção humana e do uso de 

tecnologias avançadas (PAN et al., 2019). 

Produtos contaminantes emergentes são uma série de compostos 

potencialmente poluidores, provenientes de ações antrópicas e presentes em 

diversos meios, como ar, solo e água, englobando uma grande variedade de 

substâncias. Segundo o Programa das Nações Unidas para o Meio Ambiente 

(PNUMA, 2019), a referência "emergente" não se deve à novidade ou 

contemporaneidade do composto em si, mas sim devido à crescente preocupação 

com suas potenciais danificações e degradações ao meio ambiente, além de sua 

presença em locais e volumes antes não observados (CHAPMAN, 2006; UNEP, 

2019).   

Os poluentes emergentes desempenham um papel cada vez mais 

relevante como potenciais causadores de efeitos adversos e estressores 

ambientais, à medida que aumenta a taxa e o volume de liberação de novos 

produtos e subprodutos químicos nos ecossistemas (GAVRILESCU et al., 2015). 

Estes poluentes podem ter efeitos adversos graves para o meio ambiente e 

para a saúde humana, incluindo a contaminação do solo e da água, a poluição do 

ar e a degradação da qualidade ambiental (MANISALIDIS et al., 2020). Eles 

podem apresentar diversos níveis de toxicidade, variando desde efeitos agudos 

até crônicos. Os efeitos da exposição em organismos aquáticos têm se 

demonstrado diferenciados nos diversos estágios de vida desses, com um alto 

potencial de disruptores endócrinos, além de uma acentuada capacidade de 

bioacumulação (MIRANDA et al., 2023). 

Geissen et al. (2015), demonstraram que, até 2015, foram detectados 

cerca de 700 compostos diferentes de pelo menos 20 classes distintas de 

substâncias poluentes emergentes presentes nos ambientes aquáticos no 
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continente europeu. Os poluentes emergentes podem afetar significativamente a 

qualidade da água em corpos hídricos, e a avaliação dos efeitos dessas 

substâncias é fundamental para entender seu impacto sobre os organismos 

aquáticos e, consequentemente, sobre todo o ecossistema. Para isso, são 

realizados testes ecotoxicológicos em laboratório, que permitem avaliar o efeito 

dos poluentes emergentes sobre a sobrevivência, crescimento, reprodução e 

comportamento de organismos aquáticos (BRACK et al., 2015; GOMES et al., 

2017). 

Há diversos tipos de poluentes emergentes que podem ser encontrados em 

rios, dentre os quais se destacam: medicamentos e drogas, produtos de higiene 

pessoal, plásticos, produtos farmacêuticos veterinários e produtos químicos 

industriais (WILKINSON et al., 2017). No entanto, é válido salientar que a lista de 

poluentes emergentes em rios pode variar conforme a região, o tipo de atividade 

humana e o nível de tratamento de água disponível (BUENO et al., 2012). É 

crucial monitorar regularmente a qualidade da água em rios e implementar 

medidas efetivas de prevenção e controle da poluição, a fim de minimizar os 

impactos desses poluentes emergentes no meio ambiente e na saúde humana 

(GEISSEN et al., 2015). 

 

2.2.1 Agroquímicos 

Os agrotóxicos, também conhecidos como agroquímicos defensivos 

agrícolas ou pesticidas são compostos químicos sintéticos e insumos utilizados 

como defensivos agrícolas para o controle de pragas e doenças causadas por 

vetores externos e para o manejo do crescimento das plantas, tanto em áreas 

rurais quanto urbanas. A classificação desses produtos pode ser realizada com 

base na natureza dos organismos a serem controlados, no método de operação 

do sistema ativo, no grupo de produtos químicos contidos ou em sua toxicidade, 

risco ou periculosidade ambiental (DE MORAES, 2019; INCA, 2021; INCA, 2019). 

O uso, descarte e aplicação indiscriminada de agrotóxicos representam 

uma preocupação de grande magnitude na atualidade. A utilização inadequada 

dessas substâncias em sistemas e práticas agrícolas pode resultar em alterações 
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nos níveis de enzimas antioxidantes e oxidantes dos organismos, provocando o 

desenvolvimento de doenças causadas pelo estresse oxidativo 

(ABDOLLAHDOKHT et al., 2022; RODRÍGUEZ, 2016). 

Considerando o uso pretendido, os agrotóxicos podem ser classificados 

como inseticidas, fungicidas, herbicidas, raticidas, acaricidas, desfolhantes, dentre 

outras classificações, seja por grupo de produtos químicos e/ou toxinas (INCA, 

2019). 

A expansão do uso de agrotóxicos apresentou grande escala na dinâmica 

de utilização ao longo das últimas décadas. Em parte, o crescimento dessas 

dimensões levou à expansão do consumo de agrotóxicos no Brasil e no mundo. A 

Figura 2 apresenta um estudo sobre a evolução do uso de pesticidas, 

considerando a taxa de aplicação por área cultivada (DE MORAES, 2019). 

 

Figura 2 – Ranking mundial para o uso de pesticidas: Quantidade por área cultivada em 
comparativo de período por kg/ha. 

 

Fonte: De Moraes, (2019). 

Os neonicotinóides surgiram como uma nova classe de inseticidas em meio 

à crescente preocupação com a resistência de insetos aos pesticidas 

organofosforados, carbamatos e piretroides que dominavam os mercados globais 

na década de 1990. Além disso, evidências de comprometimento do 

neurodesenvolvimento em crianças associado ao uso desses pesticidas 

organofosforados, e preocupações com a exposição dos trabalhadores também 

foram fatores que impulsionaram o desenvolvimento e a difusão dos 
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neonicotinóides. (CASSEREAU et al.2017; ESKENAZI; BRADMAN;CASTORINA, 

1999). 

2.2.1.1 Os Neoneonicotinóides 

Os pesticidas neonicotinóides são uma classe de inseticidas químicos que 

são usados na agricultura para proteger as plantações de pragas e insetos 

nocivos (JACTEL et al., 2019). Foram desenvolvidos e registrados em 1990 e 

constituem um grupo de inseticidas desenvolvidos a partir da molécula de (S)-(-)-

nicotina, isolada como um alcaloide de espécies do gênero Nicotina sp.. Esses 

inseticidas podem ser classificados como N-nitroguanidinas, nitrometilenos e N-

cianoamidinas (JESCHKE et al., 2011). Eles são chamados de "neonicotinóides" 

porque sua estrutura química é semelhante à da nicotina, um composto 

naturalmente encontrado no tabaco (JESCHKE; NAUEN, 2008). 

Nas últimas décadas, os neonicotinóides se tornaram a classe de 

inseticidas que mais cresce na proteção de cultivos modernos, sendo amplamente 

utilizados contra pragas e insetos sugadores e mastigadores (GOULSON, 2013; 

JESCHKE; NAUEN, 2008). Segundo Humann-Guilleminot et al. (2019), é a classe 

de pesticidas e inseticidas mais utilizada em todo o mundo. 

Estudos científicos mostram que o uso de neonicotinóides pode causar 

efeitos ecológicos adversos significativos, representando uma séria ameaça aos 

ecossistemas aquáticos e terrestres. Esses pesticidas estão associados ao 

transtorno do colapso das colônias de abelhas (CCD), que pode levar a uma 

redução dramática nas populações de abelhas e, portanto, afetar a polinização e 

a produção de alimentos. Além disso, a redução nas populações de insetos 

também pode levar à perda de aves que se alimentam deles, resultando em um 

impacto negativo na biodiversidade. Esses impactos preocupantes levaram a 

moratórias e proibições em alguns países europeus, como medida de precaução 

para proteger a saúde humana, a vida selvagem e o meio ambiente. É importante 

adotar práticas agrícolas mais sustentáveis e seguras para minimizar os impactos 

dos neonicotinóides e promover a conservação da biodiversidade e da saúde do 

ecossistema (MASON et al., 2013; OBEREMOK et al., 2015).  
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Segundo Oberemok et al. (2015), os pesticidas inseticidas atuam 

principalmente em três alvos no sistema nervoso: a acetilcolinesterase, que é uma 

enzima essencial para a transmissão de impulsos nervosos (organofosforados e 

carbamatos); os canais de sódio dependentes de voltagem através das 

membranas nervosas (piretróides e diclorodifeniltricloretano - DDT); e 

principalmente os receptores nervosos de acetilcolina (os neonicotinóides) (NIU et 

al., 2022). 

A história de sucesso dos inseticidas neonicotinóides começou em 1991, 

quando a Bayer CropScience lançou seu precursor, o IMI, que é o inseticida mais 

vendido do mundo há anos (JESCHKE; NAUEN, 2008). 

2.2.1.2 Imidacloprido 

O imidacloprido (IMI) é um inseticida da classe dos neonicotinóides e é 

amplamente utilizado em todo o mundo em culturas como cana-de-açúcar, citros, 

algodão e café. Embora tenha benefícios na agricultura, o IMI também pode ter 

efeitos tóxicos e genotóxicos em organismos não alvo. Segundo dados do 

Instituto Brasileiro do Meio Ambiente e dos Recursos Naturais Renováveis 

(IBAMA) de 2020, o IMI é o pesticida mais vendido e o nono princípio ativo mais 

comercializado no Brasil. Isso se deve ao grande número de usos possíveis e ao 

número de culturas autorizadas a usar o pesticida (IBAMA, 2021; RODRIGUES, 

2016). 

O IMI é um inseticida nitroguanidina sistêmico, composto orgaonitrogenado 

contendo um grupo nitro, que é N-ligado a uma guanidina, com princípios 

neuroativos que age como agonista do receptor de acetilcolina, atacando o 

sistema nervoso central dos insetos organismos alvo, sendo eficaz contra 

diversas pragas. A toxicidade oral aguda e crônica do IMI e seus principais 

metabólitos (5-hidroxiimidacloprid, 4,5-dihidroxiimidacloprid, desnitroimidacloprid, 

ácido 6-cloronicotínico, olefina e derivado de ureia), conforme estrutura na Figura 

3 com fórmula molecular e modelo molecular do pesticida IMI (1-(6-cloro-3-

piridilmetil)-N-nitroimidazolidin-2-ilidenoamina) (SUCHAIL et al., 2001). 
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Figura 3 - Modelos moleculares do pesticida Imidacloprido. 

 

Fonte: Adaptados de Li et al. (2021) e Steve (2007). 

O neonicotinóide IMI, assim como a nicotina, que é o composto de onde 

este é modelado se liga aos receptores nicotínicos de acetilcolina nas células dos 

organismos. Nos mamíferos, os receptores nicotínicos de acetilcolina são 

encontrados nas células do sistema nervoso central e periférico. Nos insetos e 

hemípteros, esses receptores são restritos ao sistema nervoso central. Enquanto 

a ativação baixa a moderada desses receptores causa estimulação nervosa, 

níveis altos superestimulam e bloqueiam os receptores, causando paralisia e 

morte. O IMI atua como um agonista parcial do receptor nicotínico de acetilcolina 

(nAChR) e pode também ser tóxico para organismos não-alvo (GUPTA et al., 

2019). 

O receptor nicotínico de acetilcolina é ativado pelo neurotransmissor 

acetilcolina, e sua atividade é encerrada pela ação da acetilcolinesterase, que 

quebra a acetilcolina. Os neonicotinóides são capazes de se ligar 

irreversivelmente a esses receptores, pois a acetilcolinesterase não consegue 

distinguir e quebrar esses pesticidas. Isso se deve ao fato de que os 

neonicotinóides se ligam aos receptores de neurônios de hemípteros de maneira 

mais eficiente do que aos receptores de neurônios de mamíferos. Como 

resultado, esses pesticidas são mais tóxicos para os hemípteros do que para os 

mamíferos. A baixa toxicidade dos neonicotinóides em mamíferos se deve, em 

grande parte, à ausência de átomos de nitrogênio carregados em pH fisiológico. 

Essas moléculas não carregadas conseguem atravessar a barreira 

hematoencefálica dos insetos, enquanto são filtradas pelas barreiras 

hematoencefálicas dos mamíferos. No entanto, alguns dos produtos de 

degradação dos neonicotinóides podem ser tóxicos para animais e humanos. 

(TOMIZAWA et al., 2021). 
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De acordo com o Boletim de Vendas de Agroquímicos (IBAMA, 2021), 

aproximadamente 609 mil toneladas do princípio ativo de agrotóxicos foram 

comercializadas no Brasil até 2020, o que corresponde a um aumento de 

aproximadamente 79% em relação aos últimos dez anos da pesquisa. O histórico 

de vendas entre 2010 e 2020 é mostrado na Figura 4. 

Figura 4 - Consumo de ingredientes ativos de agrotóxicos no Brasil. 

 

Fonte: IBAMA, 2021. 

Estes pesticidas possuem um perfil ambiental preocupante, sendo 

altamente persistentes e com alto potencial de lixiviação e escoamento, o que 

significa que podem ser facilmente transportados para as águas superficiais e ser 

tóxicos para os organismos aquáticos (ALSAFRAN et al., 2022). Devido à sua alta 

solubilidade em água, a entrada desses compostos em corpos d'água pode 

potencializar os riscos à saúde humana e aos ecossistemas aquáticos. Por isso, é 

importante controlar o uso desses pesticidas e adotar práticas agrícolas mais 

sustentáveis para reduzir sua entrada nos corpos d'água (EL-KAMMAH et al., 

2022). 

Como já mencionado, as concentrações ambientais de IMI em águas 

superficiais de rios podem variar dependendo da região e das práticas agrícolas 

locais. Vários estudos têm relatado a presença de IMI em águas superficiais, com 

concentrações que variam de traços a níveis elevados em diferentes regiões 

(BONMATIN et al., 2015).  

Segundo Morrissey et al. (2015), as concentrações ambientais de 

neonicotinóides em águas superficiais em todo o mundo estão dentro da faixa que 
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pode ter impactos de curto e longo prazo nos ecossistemas aquáticos em grandes 

escalas espaciais, sendo que as de IMI são detectadas em concentrações que 

variam entre 0,001 e 320,0 μg/L, conforme mostra a Figura 5. 

Figura 5 - Histograma de sombra de média e concentrações máximas de neonicotinóides 
(escala logarítmica , μg.L

-1
) relatadas a partir de estudos de monitoramento de águas 

superficiais. 

 

Fonte: Adaptado de Morrissey et al. (2015). 

Portanto, o uso excessivo e inadequado de pesticidas como o IMI pode ter 

impactos significativos nos ecossistemas aquáticos e na saúde humana. É 

importante que sejam adotadas práticas agrícolas mais sustentáveis e medidas 

de controle de poluição para minimizar a presença de pesticidas em rios e outros 

corpos d'água e proteger a vida aquática e o meio ambiente em geral 

(MAHMOOD et al., 2016). 

2.3 Dos plásticos aos microplásticos 

 

2.3.1 O plástico 

A ciência dos materiais é uma disciplina que estuda e classifica uma ampla 

variedade de produtos sólidos, naturais e sintéticos. Entre as diversas categorias 

de materiais, os polímeros correspondem a um ramo complexo e extenso dessa 

área do conhecimento. Os materiais poliméricos apresentam uma ampla gama de 

características e podem ser provenientes de diversas fontes (BRAZEL; ROSEN, 

2012).  
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De forma geral, estes materiais são classificados em grandes subgrupos, 

que são os plásticos (termoplásticos, termorrígidos e termofixos), fibras, 

revestimentos, adesivos, espumas, filmes e elastômeros (SHRIVASTAVA, 2018). 

A partir desta classificação geral, as especificações são definidas de acordo com 

a especificidade desses materiais, seja em relação à sua origem, estrutura de 

cadeia, composição química, propriedades físicas e método de polimerização 

(CALLISTER, 2019). 

A maior classe de materiais poliméricos com o maior número de produtos 

de diferentes tipos de composição está enquadrada na classificação de plásticos. 

Os materiais plásticos possuem essa denominação por referência ao grego 

"plastikos", que significa capaz de se moldar (KAUSHIK, 2019). Devido às suas 

propriedades físicas e químicas, esses materiais têm a capacidade de fácil 

maleabilidade quando expostos a certos níveis de temperatura, compreendendo a 

grande maioria dos materiais do grupo macro de termoplásticos (ALHAZMI; 

ALMANSOUR; ALDHAFEERI, 2021; CALLISTER, 2008).  

Os plásticos são materiais poliméricos formados a partir da união de 

cadeias moleculares longas compostas por macromoléculas repetitivas de 

monômeros (SHRIVASTAVA, 2018). Eles são amplamente produzidos 

industrialmente e estão presentes em uma vasta gama de bens de consumo e de 

uso. Até 2015, cerca de 6.300 Mt de resíduos plásticos foram gerados, dos quais 

apenas cerca de 9% foram reciclados, 12% foram incinerados e 79% foram 

acumulados em aterros ou no ambiente natural. Conforme mostra a Figura 6, 

prevê-se que esse volume quadriplique até 2050 (GEYER et al., 2017). 
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Figura 6 - Geração e destinação cumulativa de resíduos plásticos (em milhões de 
toneladas). As linhas sólidas mostram dados históricos de 1950 a 2015; as linhas tracejadas 
mostram projeções de tendências históricas até 2050. 

 

Fonte: Geyer et al. (2017). 

A poluição aquática e terrestre por plásticos vem gerando uma série de 

preocupações em relação aos ecossistemas e à saúde ambiental, animal e 

humana (BOELEE et al., 2019). Por décadas, os plásticos vêm sendo 

encontrados em grande abundância nos ambientes naturais, e sua natureza de 

longa permanência e difícil degradação potencializa os impactos adversos sobre a 

biodiversidade (BAIA et al., 2020). A poluição por resíduos de plástico é hoje um 

dos problemas ambientais mais complexos. Uma vez no ambiente, a degradação 

química e física leva à fragmentação dos plásticos (GALL et al., 2015; MARTINS, 

2020). 

Segundo Lebreton et al. (2017), foi estimado que 1,15 a 2,41 milhões de 

toneladas de resíduos plásticos entram nos oceanos todos os anos a partir dos 

rios, sendo que os 20 principais rios poluentes, localizados principalmente na 

Ásia, representam 67% do total global de contribuição deste potencial poluidor. 

2.3.1.1 Microplásticos ambientais 

 Os microplásticos (MPs) são classificados como um dos tipos de poluentes 

ambientais emergentes, cada vez mais detectados em ambientes de águas 

superficiais (COOK et al., 2020). MPs são fragmentos sólidos de material 

polimérico com tamanho variando entre 1 µm e 5 mm, que podem ser 

encontrados em diversas formas e apresentações no meio ambiente, incluindo 

fragmentos, fibras, filmes e microesferas (FRIAS et al., 2019). Essas partículas 
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podem ser primárias, ou seja, produzidas diretamente na forma de MPs, ou 

secundárias, resultantes da degradação de plásticos maiores (SYBERG et al., 

2015). A definição técnica de MPs pode variar dependendo do campo de estudo, 

mas em geral refere-se a partículas sólidas de plástico de tamanho reduzido que 

podem ser encontradas em diversos ambientes, desde oceanos, solos e até 

mesmo no ar (NIKIEMA et al., 2022). 

A poluição por MPs é causada por diversas atividades humanas, o que 

contribui para a presença dessas partículas em ambientes terrestres e aquáticos. 

As fontes antrópicas incluem o descarte inadequado de plásticos, a lavagem de 

roupas sintéticas, o uso de produtos de cuidados pessoais contendo microesferas 

de plástico, atividades marítimas e a liberação de efluentes industriais contendo 

MPs (AN et al., 2020). 

Estudos têm mapeado as principais fontes potenciais de MPs e sua 

poluição nos ambientes aquáticos (WAGNER; LAMBERT, 2018). Embora haja 

muitas investigações sobre MPs encontrados nos mares e oceanos, o número de 

estudos realizados sobre ambientes de água doce é relativamente menor. No 

entanto, esses estudos destacam considerações relevantes, mostrando que a 

atividade humana, principalmente a urbanização e a densidade populacional, está 

relacionada às maiores concentrações de poluição por MPs nesses ambientes 

(KATAOKA et al., 2019; YAO et al., 2019). 

Investigações recentes têm apontado para a identificação gradual de MPs 

de diferentes composições poliméricas em amostras de água de rios, lagos, 

sedimentos e estações de tratamento, indicando a presença crescente e variada 

desses poluentes (BAPTISTA NETO et al., 2019).  

Os MPs presentes em corpos hídricos podem ser compostos de diversas 

resinas poliméricas, como polietileno (PE), polipropileno (PP), poliestireno (PS), 

poliéster (PET), policarbonato (PC), policloreto de vinila (PVC) e poliamida (PA), 

entre outras (SHIM et al., 2016). As composições variam de acordo com a origem 

do material ou dos produtos. A identificação das composições poliméricas é 

importante para entender a origem da poluição e traçar estratégias para reduzir a 

sua contaminação (PAKHOMOVA; VAN, 2020). 
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Os tipos poliméricos mais encontrados nos ambientes aquáticos de água 

doce seguem a ordem PE, PP, PS, PVC e PET, respectivamente (KOELMANS et 

al., 2019). 

Assim, a contaminação ambiental com detritos plásticos é uma 

preocupação global em relação aos corpos hídricos. E com isso, os vestígios de 

MPs presentes no meio ambiente representam aspectos de alto impacto negativo 

para esses sistemas. Além disso, os MPs podem conter aditivos como corantes e 

plastificantes tóxicos, que são potenciais poluentes ambientais. Eles também têm 

a capacidade e viabilidade de adsorver e potencializar outros agentes e poluentes 

nocivos e prejudiciais presentes no meio, como produtos farmacêuticos, 

pesticidas, sintéticos variados, metais e organoclorados, dentre outros. Esses 

poluentes podem ser liberados para a biota após a ingestão e o contato com os 

organismos, causando efeitos tóxicos variados (ADYARI et al., 2020; PRATA et 

al., 2018; WARDROP et al., 2016). 

Faure et al. (2015) realizaram uma investigação sobre a poluição plástica 

nas águas superficiais de Genebra, na Suíça, em 2012. O estudo analisou a 

natureza, concentrações e interação dos MPs com outros poluentes presentes. 

Os resultados mostraram que os MPs foram encontrados em todas as matrizes 

investigadas, como sedimentos de praia, superfícies de lagos e rios. Alguns dos 

contaminantes mais concentrados, como bifenilos policlorados (PCBs) e 

pesticidas organoclorados (OCPs), em particular o dicloro-difenil-tricloroetano 

(DDT), foram associados aos MPs, como mostrado na Figura 7, que apresenta 

uma visão geral das concentrações de contaminantes por tipo de partícula e 

substrato. 
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Figura 7 - Visão geral das concentrações de contaminantes por tipo de partícula e 
substrato. 

 

Fonte: Faure et al. 2015. 

No estudo de Wang (2019), foi reunido o que se sabe sobre os efeitos 

ecotoxicológicos de MPs e compostos associados na biota aquática de água 

doce. Até o momento, os estudos de toxicidade de MPs têm se concentrado 

principalmente nos possíveis efeitos nocivos dos MPs ingeridos (incluindo os 

tóxicos associados) sobre a fauna aquática. No entanto, sabe-se muito menos 

sobre os impactos da exposição de MPs em produtores primários aquáticos, o 

processo de transferência trófica de MPs e substâncias associadas, bem como as 

implicações do consumo de produtos aquáticos para a saúde humana. Isso 

ressalta a necessidade de maior envolvimento e desenvolvimento da comunidade 

acadêmico-científica em pesquisas nesses processos. 

De acordo com Yan et al. (2019) e Zhao et al. (2014), amostragens de 

superfície realizadas na foz dos rios Yangtze e das Pérolas, na China, 

demonstraram que as concentrações de MPs nessas regiões foram 

consideravelmente mais altas do que em qualquer outro rio amostrado no mundo.  

Na região do trecho urbano e estuário do Rio das Pérolas, a abundância e 

distribuição de MPs na água foram de 19.860 partículas/m³ e 8.902 partículas /m³, 

respectivamente, seguida pelo rio Yangtze com 4.137 partículas/m³.  

Rodrigues et al. (2018), demonstraram que a abundância de MPs nas 

águas do rio Antuã, em Portugal, variou de 58 a 193 partículas/m³ em março e 71 

a 1265 partículas/m³ em outubro. Chen et al. (2022), demonstraram que a 

abundância média de MPs na água superficial do rio Xiangxi foi de (6,64±1,32) 

partículas/L.  
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No Brasil, em Ferraz et al. (2020) apontaram uma incidência de 330,2 

partículas/L, o que equivale a 3,3 x 10⁵ partículas/m³, em água não tratada do Rio 

Sinos, no Rio Grande do Sul. 

Em uma pesquisa global sobre MPs em rios, as concentrações médias 

variaram em 5 ordens de magnitude, variando de 3,69x10−2 a 4,14x103 

partículas/m³. Até o momento, as avaliações ambientais em rios e outras fontes 

de água doce ao redor do mundo indicam um intervalo de concentração entre 1 a 

109 conforme mostrado na  Figura 8 (KOELMANS et al., 2019; LEBRETON et al., 

2017; SCHERER et al., 2020). 

Figura 8 - Concentração de partículas em águas superficiais 

 

Fonte: Adaptado de Scherer et al.(2020). 

2.3.1.2 Microplásticos de Polietileno 

Atualmente, o PE é o polímero mais produzido e utilizado em todo o 

mundo, com previsão de crescimento contínuo à medida que a demanda do 

consumidor por aplicações como automóveis, construção e embalagens continua 

a aumentar. De acordo com dados de 2019, a demanda global por PE foi 

estimada em 47 milhões de toneladas métricas (PELLER et al., 2021). 
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O PE é um polímero amplamente utilizado na produção de uma grande 

variedade de produtos. Além dos já mencionados acima, ele é empregado em 

muitas outras aplicações. Alguns dos principais exemplos incluem tubos e 

conexões, brinquedos, artigos esportivos, artigos de higiene e beleza, 

revestimentos de fios e cabos elétricos, sacolas de compras, móveis de jardim, 

tanques de armazenamento, entre outros. Devido à sua facilidade de produção, 

baixo custo, resistência, durabilidade e versatilidade, a sua ampla utilização torna 

o PE a classe de polímeros mais consumida (GEYER, 2020; RONCA, 2017). 

Pertencente ao grupo de poliolefinas, o PE é processado a partir do gás 

etano. Este polímero plástico apresenta polimerização ocorrente pelo 

alongamento da cadeia através do acoplamento dos meros ao grupo da 

extremidade, aos quais as moléculas de eteno são unidas por ligações 

covalentes. Na análise por espectroscopia de infravermelho por transformada de 

Fourier (Fourier-Transform Infrared spectroscopy - FTIR) de polietileno de baixa 

densidade (LDPE), os valores de absorção da curva de referência são contados 

em unidades de absorbância. As cargas são mostradas na Figura 9 (HAHN et al., 

2019; KOLTZENBURG; MASKOS; NUYKEN, 2017)  

Figura 9 - Espectro FTIR de referência do polietileno de baixa densidade (LDPE) sobre os 
comprimentos de onda entre 3750 cm

−1
 a 400 cm

−1
. 

 

Fonte: Adaptado de Hahn et al., 2019. 

Segundo Rehse (2016), os MPs de PE possuem a mais alta abundância 

em ecossistemas aquáticos. É um dos polímeros mais populares e contribui 

significativamente com MPs para ambientes de água doce, sendo considerado o 
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polímero sintético mais onipresente encontrado em corpos d'água. Browne et al. 

(2011), em uma análise FTIR realizada na fração de tamanho de 630-5000 μm de 

uma amostra ambiental específica, revelaram que menos de 50% do peso total do 

plástico encontrado era constituído por PE (COOK et al., 2020; GEYER et al., 

2017). 

Os MPs possuem a capacidade de sorver outros poluentes concomitantes, 

orgânicos ou inorgânicos, e apresentam o risco de ação sinérgica toxicológica 

potencializada. Além disso, podem persistir, transferir e bioacumular ao longo do 

nível trófico, tornando-se muito difícil de remover e levando consigo os demais 

poluentes adsorvidos (SANTOS et al., 2020). 

Os MPs podem atuar como transportadores de pesticidas no ambiente 

aquático, representando um grande risco potencial. Li et al. (2021), verificaram a 

capacidade de adsorção de agrotóxicos em MPs, especificamente em MPs de PE 

com IMI. Eles indicaram que a adsorção de superfície era o mecanismo exclusivo 

para a adsorção do pesticida em MPs, e as configurações finais de adsorção 

revelaram interações complexas entre as moléculas de pesticidas e os átomos de 

carbono e hidrogênio nas moléculas de PE.  

No geral, os resultados de estudos sinalizam que os efeitos tóxicos dos 

MPs e poluentes podem variar dependendo das propriedades específicas dos 

grupos funcionais de poluentes e MPs, sendo esses evidenciados cada vez mais 

nos estudos sobre a toxicidade de diferentes combinações de MPs e poluentes 

(KIM et al., 2017). 
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3 OBJETIVOS 

Avaliar a ecotoxicidade dos poluentes emergentes, o pesticida imidacloprido 

(IMI) e o microplástico (MPs) de polietileno (PE), utilizando o microcrustáceo 

Daphnia similis. 

 

3.1 Objetivos específicos 

 Caracterizar e comparar as condições físicas e químicas dos MPs de PE, 

virgens (MPv) e fragmentados (MPf), e as relações de concentração do IMI 

comercial (IMIc) e padrão (IMIp). 

 

 Compreender a relação entre adsorção e absorção do IMIc e IMIp por MPv 

e MPf. 

 

 Avaliar a toxicidade aguda e crônica dos compostos IMIc, IMIp, MPv e MPf 

sobre o organismo D. similis isoladamente. 

 

 Avaliar a atividade do sistema antioxidante do organismo D. similis através 

dos biomarcadores oxidativos SOD, CAT, GST e MDA para cada 

composto, isoladamente e em associação.  
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4 MATERIAL E MÉTODOS 

 

4.1 Obtenção e caracterização dos microplásticos virgens e fragmentados 

Os MPs de PE linear de baixa densidade foram doados pela empresa 

Valmaster - Lorena, e foram separados por tamisação em peneiras graduais em 

um agitador mecânico. Foram selecionados os particulados retidos nas peneiras 

com diâmetros de <150 e >170 mesh, correspondendo a diâmetros de 100 a 88 

µm. Para verificar o tamanho médio das partículas, foi utilizado o equipamento 

analisador de partículas por difração laser Malvern Mastersizer 3000 (PRINA et 

al.,  2021). 

O processo de fragmentação descrito neste estudo baseou-se no trabalho 

de Schür et al. (2020). Foram utilizados pellets de PE para produzir MPs 

irregulares. Os pellets foram congelados em nitrogênio líquido e, em seguida, 

moídos em um moinho de impacto (modelo básico IKA® A11) a 50/60 Hz por 30 

segundos. Esse processo foi repetido duas a quatro vezes para produzir 

quantidades suficientes de MPs. Após a moagem, as partículas foram separadas 

por tamisação e selecionadas as partículas retidas, conforme mencionado 

anteriormente.  

Para contar o número de partículas presentes em uma determinada massa 

de 0,059 g das amostras de MPv e MPf, foi preparada uma solução contendo 

10% (v/v) de Tween 80 em um volume final de 10 mL. Em seguida, 1 mL da 

solução foi adicionado a uma câmara de contagem Sedgewick para visualização 

em microscópio óptico. Esse procedimento foi repetido 10 vezes para cada tipo de 

amostra, a fim de determinar o número de partículas por volume de solução. Os 

resultados foram expressos em partículas/m3 e a média dos valores foi calculada, 

seguindo o método descrito por Vroom et al. (2017). 

A composição química dos MPv e MPf de LDPE foi comparativamente 

analisada por meio de espectroscopia FTIR-ATR (IRPrestige-21/Shimadzu). Além 

disso, foram obtidas imagens superficiais das partículas por microscopia 

eletrônica de varredura (MEV - Hitachi TM3000), com as amostras recobertas 

com prata e utilizando 5kV de voltagem e detector de elétrons retroespalhados 

para observação visual.. 
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4.2 Testes de adsorção 

Com base em metodologias adaptadas de Wu et al. (2020) e LI et al. 

(2021), foram realizados os testes de adsorção. Para isso, foram utilizados 50 mg 

de MPv e MPf, acrescidos de 5 mg do IMIc, IMIp em 100 ml de água reconstituída 

para Daphnia similis a 21°C, para obtenção dos parâmetros de massa e volume.  

A avaliação foi realizada em condições similares, com valores de 

concentrações de referência de Wang et al. (2020), sob rotação orbital de 200 

rpm e coleta de 13 alíquotas nos intervalos de 0 a 48 horas (0, 1, 2, 3, 4, 7, 8, 19, 

21, 24, 27, 43 e 48 horas). Todas as amostras de soluções foram filtradas através 

de membranas de filtro de sistema orgânico de 0,22 μm. Após a filtração, as 

concentrações de pesticidas foram determinadas por espectrofotômetro UV (Kasvi 

K37-UVVIS) (WANG et al., 2020).  

A curva padrão de pesticidas foi determinada por espectrofotometria UV 

antes dos experimentos de adsorção, por varredura UV de banda completa de 

soluções de pesticidas nas faixas de 200-400 nm, determinando o comprimento 

de onda máximo de absorção (nm). A capacidade de adsorção dos MPs foi 

calculada pela Equação 1. A porcentagem sorvida foi calculada de acordo com a 

Equação 2 e a cinética pela Equação 3 (LI et al., 2021; WU et al., 2020). 

A Equação 1 para calcular a capacidade de adsorção dos MPs foi 

adaptada de Wang et al. (2020) e LI et al. (2021) e é dada por: 

 

Equação 1 

𝑄
𝑡=

(𝐶0−𝐶𝑡)𝑉
𝑚

 

 

Onde Qt é a capacidade de adsorção de MPs (mg.g-1), C0 é a concentração inicial 

de pesticidas (mg.L-1), Ct é a concentração residual de pesticidas em qualquer 

momento (mg.L-1), V é o volume de solução de pesticidas (L), e m é a massa de 

MPs (g). 
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Equação 2 

%𝑎𝑑𝑠𝑜𝑟 = (
𝐶𝑜 − 𝐶𝑡
𝐶𝑜

) 𝑥100 

 

A cinética de adsorção dos pesticidas pelos MPs é descrita pela Equação 3 

de pseudo-primeira ordem: 

 

Equação 3 

ln(𝑄𝑒 − 𝑄𝑡) = 𝑙𝑛𝑄𝑒 − 𝑘1𝑡 

 

Onde K1 é a constante de taxa cinética de pseudo-primeira ordem (1.h-1) e t é o 

tempo de adsorção (h) capacidade de adsorção unitária de MPs no equilíbrio de 

adsorção (Qe).  

4.3 Testes toxicológicos 

4.3.1 Cultivo do organismo Daphnia similis 

No Laboratório de Ecotoxicologia da Escola de Engenharia de Lorena - 

USP, os organismos D. similis foram cultivados seguindo os protocolos da norma 

NBR 12713/22 para o preparo de água reconstituída. As condições foram 

ajustadas para pH entre 7,0 e 7,6, dureza entre 40 e 48 mg.L-1 de CaCO3, 

condutividade de 140 a 160 µS.cm-1 e fotoperíodo de 12 horas de luz e 12 horas 

de escuridão. Os organismos foram alimentados diariamente com microalgas 

Raphidocelis subcapitata (1x105 células mL-1) e alimento composto fermentado (1 

mL.L-1), preparado com ração para trutas Tetramin® (5 g.L-1) e extrato de 

levedura Saccharomyces cerevisiae (1 g.L-1). 

4.3.2 Teste de toxicidade aguda 

4.3.2.1 Preparo das soluçõe 

A solução estoque de IMIp foi preparada em metanol (99,9%, grade HPLC 

conforme descrição de fabricante), na concentração de 10 mg.mL-1. Com base 

nos resultados preliminares de toxicidade, a concentração da solução estoque foi 

determinada para que a concentração de metanol nos ensaios finais não 
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ultrapassasse 0,1 mg.mL-1 de acordo com a Organização para a Cooperação e 

Desenvolvimento Econômico - OECD nº 211 (OECD, 2012). 

A solução estoque IMIc produto comercial Galeão® (IMI/ingredientes 

inertes (70:30,(m/m)) foi preparado diretamente em agua destilada em 

concentração de 1g.L-1. 

As exposições de MPv e MPf em concentração massa volume de mg.L-1 

foram pesados em balança analítica e agitado em água de cultivo por 15 minutos 

a 200 rpm com 22ºC em shaker conforme Rehse, Kloas e Zarfl (2016).  

4.3.2.2 Exposição dos organismos 

Para determinar as concentrações de efeito em 50% da população, 

seguindo as diretrizes da NBR 12713/22, foram realizados ensaios toxicológicos 

utilizando neonatos com 6 a 24 horas de vida, expondo 20 organismos por 

tratamento, divididos em quatro repetições durante 48 horas, sob temperatura 

controlada de 22±1 ºC e fotoperíodo ajustado de 12 horas claras/12 horas 

escuras.  

As concentrações de IMIc utilizadas foram ((controle) 0,0; 3,12; 6,25; 12,5; 

25; 50; 100; 200 mg.mL-1), sendo a solução estoque diluída em água 

reconstituída. As concentrações de IMIp utilizadas foram ((controle) 0,0; 1,56; 

3,13; 4,16; 6,25; 8,33; 12,5 mg.mL-1), sendo a solução estoque diluída em água 

reconstituída. As concentrações de MPv e MPf utilizadas foram ((controle) 0,0; 

6,25; 12,5; 25, 50, 100, 200 mg.mL-1), sendo pesadas e preparadas diretamente 

em água reconstituída. 

  Durante o teste, não foi oferecido alimento e, ao final do experimento, foi 

verificada a mortalidade ou a imobilidade dos organismos. Todos os testes foram 

realizados em triplicata (OECD, 2012, QUEIROZ et al., 2020; REHSE; KLOAS; 

ZARFL, 2016,). 

4.3.3 Teste de toxicidade crônica 

O efeito crônico foi avaliado seguindo as diretrizes da OCDE nº. 211 

(OECD, 2012), como realizado por Mackevica et al. (2015), com adaptações. Os 

testes crônicos foram conduzidos com base nas concentrações efetivas 
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determinadas pelo teste agudo. Foram realizados ensaios com cinco 

concentrações abaixo da CE50 para cada composto, sendo estas: CE, 20, 15, 10, 

5 e 2,5, mais controle. Os organismos neonatos com idade entre 6 e 24 horas 

foram distribuídos em quatro repetições, cada uma contendo cinco indivíduos, 

totalizando 20 organismos por concentração.  

Os experimentos foram realizados em triplicata. Durante os ensaios, as 

soluções de teste foram renovadas a cada 48 horas, com a adição de alimento 

(25 µL de algas e 23 µL de alimento complementar) ao longo de 336 horas. Os 

neonatos e as mortalidades posteriores foram contabilizados a cada troca de 

solução, possibilitando a observação da curva de reprodução e dos efeitos 

crônicos ao longo do tempo de exposição, verificando a capacidade da espécie de 

se reproduzir e sobreviver, analisando a taxa de reprodução, comportamento, 

redução da longevidade e estresse oxidativo (DO PRADO et al., 2021; 

TIMBRELL; BARILE, 2023). 

4.3.4 Determinação dos biomarcadores 

Para verificar o potencial toxicológico dos MPs associados aos IMIs, foram 

utilizados biomarcadores enzimáticos de estresse oxidativo como teste de 

toxicidade dos compostos, isoladamente e em combinações de misturas. Para 

isso, o microcrustáceo D. similis foram exposto aos compostos MPv, MPf, IMIp e 

IMIc nas concentrações de efeito observado em 5%, 10% e 20% (CE5, CE10 e 

CE20). As combinações de poluentes, envolvendo interações dos compostos 

exposotos foram, IMIc+MPv, IMIc+MPf, IMIp+MPv e IMIp+MPf, nas 

concentrações de efeito observado em 5% e 10% (CE5 e CE10). A concentração 

desses compostos foi determinada utilizando uma série de avaliações dos testes 

agudos e crônicos, e os biomarcadores de estresse oxidativo foram aplicados 

para avaliar a toxicidade dessas misturas (CHENG et al., 2020; NUGNES et al., 

2022; KIM et al., 2017,). 

4.3.4.1 Preparação e análise dos biomarcadores 

Conforme descrito na metodologia Do Prado et al. (2021), os neonatos 

foram isolados e alimentados diariamente até completarem sete dias de vida. Em 

seguida, 50 indivíduos foram expostos para cada tratamento e mantidos até 48 
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horas de experimento, estes foram feitos em triplicata para avaliação de efeitos 

crônicos.  

Ao final do experimento, os organismos foram transferidos para tubos 

cônicos com tampa e submetidos à eutanásia em banho frio por 20 minutos. Os 

tubos foram centrifugados a 2.000 rpm durante 10 minutos a 4 ºC e os 

organismos foram macerados com o auxílio de um bastão de vidro após adição 

de 0,6 mL de tampão fosfato de potássio 100 mM (pH 7,4). Os tubos foram 

centrifugados novamente quatro vezes a 3.000 rpm por 20 minutos a 4 ºC, e o 

sobrenadante foi utilizado para as reações dos biomarcadores.  

A espectrofotometria UV/Vis (Dynamica, modelo Halo DB-20, feixe duplo) 

foi utilizada para analisar os biomarcadores, sendo que a concentração de 

proteína foi determinada de acordo com o ensaio de Bradford (1976), usando 

albumina de soro bovino como padrão. 

 

4.3.4.2 Superóxido Dismutase (SOD) 

Seguindo o método descrito por Marklund, S. e Marklund, G. (1974) 

adaptado por Do Prado et al. (2021), a atividade da SOD foi avaliada. Em um 

microtubo protegido da luz, foram adicionados 60 µL da amostra (homogenato) e 

1327 µL de tampão tris-EDTA, sendo homogeneizados por 30 segundos. Em 

seguida, foram adicionados 75 µL da solução de pirogalol (0,039 g em 20 mL de 

água destilada) e homogeneizados novamente por 30 segundos. As amostras 

foram incubadas no escuro por 30 minutos e a reação foi interrompida com a 

adição de 37 µL de HCl 1M. Foram retiradas alíquotas (700 µL) para leitura em 

um espectrofotômetro a 420 nm, em cubetas de quartzo. A solução de branco foi 

preparada seguindo o mesmo procedimento, mas o homogenato foi substituído 

por solução tampão fosfato-salino (PBS). O controle foi submetido a todas as 

etapas descritas, exceto o processo de incubação por 30 minutos. 

A atividade da SOD foi determinada pela capacidade de inibir a redução do 

pirogalol por radicais superóxido, e expressa em µg.mL-1 ptna.min-1 necessária 

para causar 50% da inibição da redução do pirogalol, conforme a Equação 4. 

 



42 
 

Equação 4 

 

Atividade de SOD = ((Abs a x 100/Abs controle)/50) x 1000)/proteína 

 

A Equação 4 é utilizada para calcular a atividade da SOD e é expressa em 

µg.mL-1 ptna.min-1. A equação considera a absorbância da amostra (Abs a), o 

fator de porcentagem (100), o fator de inibição de 50% de atividade enzimática 

(50), o fator de conversão (1000, para converter de µg para mg) e a concentração 

de proteína em µg.mL-1. 

4.3.4.3 Catalase (CAT) 

A atividade da enzima catalase foi avaliada utilizando um ensaio enzimático 

descrito por Aebi (1984) e adaptado por Do Prado et al. (2021). O ensaio consistiu 

na mistura das soluções estoque de tampão fosfato de potássio (Merck) 100 mM 

e peróxido de hidrogênio (H2O2, Vetec) 20 mM na proporção 1:1 (v/v), juntamente 

com 10 µL de homogenato, em um ambiente climatizado a 18 °C e escuro. A 

solução de teste foi diluída apenas no dia da análise e foi preparada no máximo 

até 48 horas antes do teste. 

O tampão fosfato de potássio foi preparado em uma concentração de 100 

mM e pH 6,5, utilizando o sal fosfato de potássio monobásico e dibásico (KH2PO4 

e K2HPO4), respectivamente, na proporção 3:7 (m/m) e volume final de 1 L de 

água destilada. O H2O2 foi preparado a 20 mM, diluindo 1,1 mL de H2O2 a 30% 

em água destilada, completando o volume para 500 mL. 

Os ensaios foram monitorados através da redução da absorbância por 

consumo de H2O2, medido por espectrofotometria em 240 nm ao longo de 3 

minutos. A atividade enzimática foi expressa em termos do consumo de 1 nmol de 

H2O2 por minuto por mg de proteína, calculada pela Equação 5. Foi utilizado o 

coeficiente de extinção molar do H2O2 de 40 mM-1 cm-1 para o cálculo da atividade 

enzimática. 

 

Equação 5 

 

Atividade de CAT = ((Abs inicial – Abs final) x 100) /2 / (40 x proteína)) 



43 
 

  

 

Onde a Abs inicial é a absorbância inicial da reação; Abs final é a absorbância em 

2 min; 50 é o fator de diluição; 2 é o tempo de análise; 40 é o fator de extinção 

molar (mM.cm-1); proteína é a quantidade de proteína da amostra. 

4.3.4.4 Glutationa S-Transferase (GST) 

A atividade da GST foi determinada utilizando a metodologia adaptada por 

Do Prado et al. (2021). Para isso, uma solução de glutationa reduzida (GSH, 

Sigma-Aldrich) a 9,5 mM foi preparada em tampão fosfato de potássio 100 mM, 

utilizando os sais KH2PO4 e K2HPO4 (na proporção 3:7, m/m) e EDTA (1 mM) 

para ajuste do pH final a 6,5. A solução de GSH foi adicionada à solução de 1-

cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB, Sigma-Aldrich) a 21 mM em metanol na 

proporção 1:1 (v/v). A leitura do branco foi realizada por adição de 990 µL da 

solução GSH/CDNB e 10 µL de água destilada, enquanto a mesma proporção da 

amostra para o branco foi seguida, com a adição de 10 µL do homogenato em vez 

de água destilada. Todo o processo foi realizado em ambiente climatizado a 18 °C 

e no escuro, com a leitura da reação sendo medida em espectrofotômetro a 340 

nm. A atividade da GST foi determinada pela medida do aumento da absorbância, 

correspondente ao consumo da solução CDNB-GSH e à formação do conjugado 

S-2,4-dinitrofenil, utilizando a Equação 6. 

Equação 6 

 

Atividade de GST = {[(A) / (Co x 9.6)] x 100) / (proteína x C)} x 1000 

 

Onde A representa a variação da absorbância em relação ao tempo de análise 

(min), Co é o caminho óptico (cm-1), 9,6 é o fator de extinção molar (mM cm-1), 100 

é o fator de diluição da amostra, proteína é a concentração da proteína em 

mg.mL-1, C é a concentração de proteína adicionada em mg/mL e 1000 é o fator 

de conversão para mg.mL-1. 
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4.3.4.5 Malonaldeído (MDA)  

A atividade de MDA foi avaliada por meio da reação com as substâncias 

reativas ao ácido tiobarbitúrico (TBARS), que é um indicador de peroxidação 

lipídica, utilizando o método de reação do ácido 2-tiobarbitúrico (TBA) conforme 

descrito por Campos e colaboradores (2014), adaptada por Do Prado et al. 

(2021). A mistura de reação foi preparada adicionando-se 0,5 mL do homogenato, 

1 mL de ácido tricloroacético (TCA) a 10% e 1 mL de ácido tiobarbitúrico (TBA) a 

20 mM (diluído em PBS 75 mM, pH 2,5). As amostras foram aquecidas em banho-

maria a 96 °C por 30 minutos e, em seguida, resfriadas em banho de gelo por 15 

minutos. Posteriormente, foram adicionados 3 mL de butanol, homogeneizados e 

centrifugados a 14.000 rpm e 4 °C por 5 minutos. Os sobrenadantes foram lidos 

em espectrofotômetro a 532 nm para quantificação das concentrações de MDA. 

Para os controles, foram preparados tubos contendo 1 mL de TBA e 0,5 mL de 

homogenato. Os resultados foram expressos em µmol de MDA formado ao longo 

de 30 minutos de reação, calculados pela Equação 7, onde a variação de 

absorvância (A) foi dividida pelo tempo (30 min) e o produto foi multiplicado pelo 

fator de extinção molar (9,6 mM cm-1) e pelo caminho óptico (Co, cm). A 

concentração de proteína adicionada (C, mg.mL-1) foi determinada pela relação 

da concentração de proteína da amostra (proteína, mg.mL-1) e o fator de diluição 

(1000). 

Equação 7 

 

Atividade de MDA = Abs a x (20 x Ce / Abs controle) 

 

Onde a Abs a é a absorbância da amostra; 20 é a concentração em mM de MDA 

padrão; Ce é o coeficiente de extinção molar 220,32 e Abs controle é a 

absorbância da amostra controle. 

4.4 Análises estatísticas 

Para verificar e comparar os dados e resultados observados nos tratamentos, 

foram realizadas análises estatísticas. Para isso, foram utilizados testes como 

Tukey, Análise de Fisher, t de Student ou Kruskal Wallis, bem como Análise de 
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Variância (ANOVA) One-way e Análise de Probito, de acordo com a natureza dos 

dados que foram classificados como paramétricos ou não paramétricos. Para a 

análise, foram utilizados os softwares MINITAB21, Origin 2020 e Microsoft Excel, 

a fim de gerar tabelas e gráficos que apresentassem os resultados de forma clara 

e objetiva. 

A determinação das concentrações que causam efeito tóxico agudo e crônico 

nos organismos testados foi realizada através do teste de Fisher, seguido pela 

análise de variância (ANOVA One-way), a fim de verificar a significância das 

médias das concentrações utilizadas nos experimentos. As concentrações que 

causam efeito tóxico em 50% dos organismos (CE50, 20, 10, 5 e 2,5) foram 

obtidas por meio da análise de Probito, utilizando o software MINITAB 21. Os 

resultados obtidos tiveram um limite de confiança de 95%. Gráficos e tabelas 

foram elaborados utilizando o software Microsoft Excel para expressar os 

resultados. 

A diferença entre as atividades enzimáticas e dos marcadores de estresse 

oxidativo de GST, CAT, MDA e SOD para cada um dos tratamentos e o grupo 

controle foi avaliada através da análise de variância (ANOVA One-way) seguida 

pelo teste de Tukey, utilizando o software MINITAB 21. O limite de confiança de 

95% foi fornecido para os resultados obtidos. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

5.1 Quantificação das massas plásticas 

A contagem do número de partículas para o MPv e MPf, resultaram em uma 

concentração de 3,7 x109 ± 0,82 e 3,9 x109 ± 0,78 partículas/m3, respectivamente. 

Na análise quantitativa das massas verificou que em 0,0059 g em 10 mL levou às 

relações de 2,18 x 106 e 2,29 x 106 partículas por grama de amostra, ocorrendo 

um desvio padrão de ± 0,82 e ± 0,78, partículas por µL de soluções analizadas, 

respectivamente.  

A Tabela 1 representa os resultados métricos para quantificação das massas 

plásticas utilizadas no estudo para compreensão e observação dos efeitos destes. 

Tabela 1 - Resultados métricos dos MPv e MPf. 

 
Amostras 

Parâmetros MPv MPf 

Uniformidade 0,19 0,563 

Área Específica de 
Superfície (m²/kg) 

56,41 62,04  

D [3;2] (μm) 106 96,7 

D [4;3] (μm) 113 152 

D Med (μm) 109,5 124,35 

1 mg (Partículas/m
3
) 3,7 x10

9  
± 0,82 3,9 x10

9 
± 0,78 

Fonte: Próprio autor. 

 

Os resultados métricos obtidos por meio da análise com o equipamento 

Mastersizer 3000, mostraram a uniformidade, que é uma medida do desvio 

absoluto da mediana, a área superficial específica, que é a área total das 

partículas dividida pela massa da amostra, e os parâmetros D[3;2] e D[4;3], que 

são a média ponderada do volume e da superfície das partículas, 

respectivamente. 

A análise de uniformidade das partículas realizada medindo o desvio 

absoluto da mediana é uma medida de como as partículas varia em tamanho em 

relação à mediana da distribuição.  

Quanto menor o valor de uniformidade, mais homogênea é a distribuição 

de tamanho de partículas. O equipamento utiliza a técnica de difração a laser para 
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medir o tamanho de partículas em uma amostra, e a análise de uniformidade é 

um dos parâmetros que pode ser obtido a partir dos resultados da análise. 

O D Med (μm), é a média ponderada da superfície e do volume das 

partículas, baseados na interação de D[3;2] e D[4;3] e indica o tamanho médio 

das partículas em termos de volume e de área superficial. Esses parâmetros são 

importantes para caracterizar a distribuição de tamanho de partículas em uma 

amostra e podem ser utilizados para comparar diferentes amostras ou para 

monitorar mudanças na distribuição de tamanho ao longo do tempo conforme 

Figura 10. 

 

Figura 10 - Gráfico de distribuição de tamanho dos MPs. 

 

Fonte: Próprio autor. 

Para Koelmans et al. (2019), a concentração de MPs em 2,7x108 

partículas/m3 apresenta um cenário crítico de contaminação plástica. 

De acordo com literatura a compreensão do volume correlacionado a 

contagem em número de itens em particulados considerando o tamanho destes e 

seus resultados métricos, são cruciais no processo de caracterização e 

especificação da contaminação dos ambientes naturais por MPs bem como seus 

potenciais impactos diretos sobre estes (CHEN et al., 2022; FERRAZ et al., 2020; 

RODRIGUES et al., 2018; WANG, 2019; YAN et al., 2019; ZHAO et al., 2014). 
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5.2 Microscopia Eletrônica de Varredura (MEV) 

As Figuras 11 a 14 apresentam as imagens da microscopia eletrônica de 

varredura realizadas sobre as partículas de microplásticos virgem (MPv) e 

fragmentadas (MPf), onde as Figura 11 e 12 apresentam o MPv aumentado em 

500x e 50x, respectivamente, as Figura 13 e 14 apresentam o MPf aumentado em 

250x e 50x. 

Figura 11 - Microscopia Eletrônica de 
Varredura microplástico virgem 
aumentado 500x. 

Fonte: Próprio autor. 

Figura 12 - Microscopia Eletrônica de 
Varredura microplástico virgem 
aumentado 50x. 

 Fonte: Próprio autor. 

 

Figura 13 - Microscopia Eletrônica de 
Varredura microplástico Fragmentado 
aumentado 250x. 

Fonte: Próprio autor. 

Figura 14 - Microscopia Eletrônica de 
Varredura microplástico Fragmentado 
aumentado 50x. 

Fonte: Próprio autor. 
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A análise por MEV revelou notáveis diferenças entre as partículas de 

microplásticos MPf e as partículas MPv. A superfície das partículas MPf se 

apresentou extremamente irregular, caracterizada por uma topografia rugosa, 

muitas fendas, rachaduras e áreas quebradas. Por outro lado, as partículas MPv 

apresentaram uma superfície uniforme e lisa, sem apresentar uma topografia com 

fendas, rachaduras ou áreas quebradas. Essas diferenças de superfícies além de 

estarem relacionadas a processos de degradação e/ou exposição a condições 

adversas, que afetaram a integridade das partículas MPf, também são associadas 

sua perda de ressitencia à impactos em baixas temperaturas. 

Huang, Hu e Wang (2023), descrevem as análises de microscopia 

eletrônica de varredura como um dos métodos mais relevantes e importantes para 

a análise de superficie da morfologia de MPs devido a precisão e nitidez ótica 

apresentadas nas resoluções das ampliações amostrais. 

Além disso, a utilização de microscopias para análises comparativas 

também permite a observação de eventuais alterações na superfície das 

partículas de MPs expostas a diferentes condições ambientais ou químicas, o que 

pode fornecer informações importantes sobre os processos de degradação e os 

possíveis efeitos no meio ambiente e na saúde humana (BURNS; BOXALL, 

2018). 

 

5.3 Espectroscopia Infravermelho por Transformada de Fourier (FTIR) 

 A técnica de espectroscopia infravermelho por transformada de Fourier 

(FTIR) foi utilizada para identificar os compostos presentes nos MPv e MPf, 

produzidos a partir do material LDPE. Os resultados da análise FTIR são 

apresentados em um gráfico que mostra a intensidade da absorção de energia 

em função do número de onda (frequência) da radiação infravermelha utilizada. 

Cada tipo de molécula possui uma assinatura única que pode ser identificada com 

base nos picos de absorção correspondentes em determinadas frequências. A 

identificação das bandas típicas presentes no LDPE foi possível por meio da 

análise das assinaturas espectrais de absorção de energia infravermelha 

apresentadas pelos MPs conforme Figura 15. 
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Figura 15 - Espectroscopia de Infravermelho por Transformada de Fourier (FTIR-ATR) do 
MPv e MPf. 

 

Fonte: Próprio autor. 

O espectro FTIR de polietileno de baixa densidade (LDPE) é caracterizado 

por várias bandas típicas de absorção, que são atribuídas a diferentes vibrações 

moleculares, incluindo vibrações de estiramento C-H, vibrações de deformação C-

H e vibrações de estiramento C-C. Os picos de absorção são identificados por 

sua posição no espectro, medida em número de onda, e pela intensidade relativa 

(HOSSEINI; JAFARI, 2020). 

A Figura 15 apresentou as características espectrais observadas nos 

compostos de polietileno citados por Gulmine et al. (2002), Da Silva; Wiebeck, 

(2017) e Hahn et al. (2019), em que o espectro de análise da amostra virgem e 

fragmentada exibiram bandas nas regiões de 2918 e 2848, 1467 e 1404, 723 e 

718 cm-1. 

Conforme os autores, para os compostos de polietileno linear de baixa 

densidade são encontrados as bandas típicas para uma amostra, nos quais se 

verificam bandas fortes de transmitâncias na faixa entre 2916 e 2850 cm-1, 

representando estiramentos de CH2, alongamento assimétrico e alongamento 

simétrico na estrutura química do LDPE (C2H4)n. o sinal forte em 1463 cm-1 

podem ser atribuídos e representam a ligação simples flexão de CH, e os 

dobramentos tesouras respectivamente. As bandas em 718 cm-1 representaram o 

padrão de vibração de balanço do grupo CH2. 
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5.4 Análise de Adsorção 

5.4.1 Varredura dos compostos 

O comprimento de onda máximo de absorção para os compostos foi de 

270 nm (IMIc), 269 a 270 nm (IMIp) conforme Figura 16 e Figura 17. 

Apresentaram uma boa relação linear entre absorção de UV e concentração de 

pesticidas. Os compostos foram analisados na faixa de 10-100 μg.ml-1, e o 

coeficiente de correlação linear (R2) foi de 0,99 e 0,96 para os compostos, 

comercial e padrão respectivamente. 

Figura 16 - Varredura de concentração do IMIp. 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

Figura 17 - Varredura de concentração do IMIc. 

 

Fonte: Próprio autor. 

O composto comercial apresentou uma diferença média de 26% de 

diferença de concentração em relação ao padrão. O que corresponde ao padrão 

analítico 70:30 do composto comercial em relação ao gral 99,9% (em HPLC 

conforme fabricante) do composto Padrão. O comprimento de onda característico 

e a equação da curva padrão de pesticidas são mostrados na Tabela 2 
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Tabela 2- Varredura de compostos IMIc e IMIp em Espectrofotômetro. 

Varredura Compostos 

IMI 
Concentração  

ug.m
-1

l 

λ 
Pico 

λ 
Vale 

ABS 
nm 

Reg. Linear 

Padrão 

3,75 269 367 0,301 

y = 0,069x + 0,1834 
R² = 0,9682 

6,25 269 234 0,567 

12,5 270 234 1,085 

18,5 269 234 1,605 

25 270 234 2,111 

37,5 270 234 2,574 

50 extrap. 234 - 

100 extrap. 234 - 

Comercial 

6,25 270 248 0,459 

y = 0,0583x + 0,0831 
R² = 0,9909 

12,5 270 248 0,84 

25 270 240 1,454 

30 270 238 1,745 

35 270 238 2,249 

45 270 238 2,802 

50 270 238 2,912 

100 extrap. 238 - 

Fonte: Próprio autor. 

 

5.4.2 Efeitos do tempo de reação para compostos combinados 

A Figura 18 demonstra a capacidade de adsorção dos pesticidas Padrão e 

Comercial na concentração de 5mg. L-1 MPv e MPf na concentração de 50 mg.L-1 

com a extensão e aumento do tempo de reação até 48 horas. A adsorção dos 

compostos se mostrou similar nas primeiras 5 horas sem distinção de 

comportamentos significativos, seguida de aumento em 19-27 h. Observou-se o 

equilíbrio de comportamento das misturas alcançado em 28-42 h e, em seguida a 

taxa de adsorção diminuiu em cerca de 44-48 h. 
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Figura 18 - Capacidade de adsorção ao longo do tempo de tratamento para os compostos 
em mistura, relação de concentração massa e volume. 

 

Fonte: Próprio autor. 

Conforme mostrado na Figura 19 abaixo, o modelo de capacidade e taxa 

de adsorção foi mais adequado para descrever o processo de comportamento de 

adsorção dos dois pesticidas em MPs de PE virgem e fragmentados. Isso indica 

que a adsorção física em vez de quimissorção foi a principal força para a 

adsorção de pesticidas em MPs (LI et al., 2017). 

Figura 19 – Percentual (%) adsortivo dos tratamentos em misturas relação de sorção de 
composto do meio no microplastico, relação concetração inicial por concentração no 
tempo. 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

Na Figura 19 a relação demonstrou um comportamento inversamente 

proporcional entre a capacidade de adsorção versus o percentual adsortivo de 
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remoção, devido à característica de apolaridade e dissolução dos compostos. 

A  dosagem de sorção dos MPs em relação aos sítios de interação dos 

adsorventes com os compostos podem ser observados ocupados pelos pesticidas 

disponíveis em solução aquosa. Conforme avaliado na MEV a superfície dos MPs 

fragmentados apresentam irregularidade e reentrâncias, o que segundo Wang et 

al. (2020), facilita a sorção de pesticidas conforme se destacou tanto para o 

composto padrão quanto comercial.  

A Tabela 3 mostra os parâmetros relacionados para avaliação da cinética de 

interação dos compostos de pesticidas em MPs PE. A adsorção pelo modelo de 

pseudo-primeira ordem utilizada foi a mais adequada para verificar e descrever o 

processo de cinética de adsorção (LI et al., 2021). 

 

Tabela 3 - Modelo cinético de adsorção e parâmetros relacionados. 

Cinética de Pseudo-primeira ordem 

Composições Qe k1 R
2
 

MP V + IMI P 2,779 0,031 0,9613 

MP F + IMI P 2,480 0,036 0,9514 

MP V + IMI C 1,953 0,003 0,9997 

MP F + IMI C 0,376 0,020 0,9826 

Qe=Equilíbrio de adsorção, k1=Constante de taxa 
cinética de pseudo-primeira e R

2
=Regressão linear 

Fonte: Próprio autor. 

A Figura 20 apresenta a dinâmica de apresentação da cinética de pseudo-

primeira ordem dos compostos ao longo do experimento. Demonstrando a 

tendência comportamental de resposta dos compostos nas concentrações 

testadas para o ambiente em agua de cultivo para D. similis, em concentrações 

referentes à literatura, onde o composto padrão apresentou maior afinidade no 

sitio ativo de adsortividade que o composto comercial, tanto no MPv quanto no 

MPf, demonstrando assim diferenças substanciais no comportamento destes.  
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Figura 20 - Cinética de Pseudo-primeira ordem. 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

5.5 Testes toxicológicos 

 As concentrações de CEO, CENO, CE50 em cada tratamento estão 

expressas na Tabela 4, compreendem os parâmetros toxicológicos agudos e 

crônicos. Para os compostos IMIc, IMIp, MPv e MPf. Os testes foram conduzidos 

no mesmo período de tempo e a concentração do solvente utilizado para a 

solução de IMIp foi de 0,1 ml.L-1, limite determinado pela OECD (2012). 

Tabela 4 - Parâmetros toxicológicos dos testes com Daphnia similis. 

Daphnia similis 

Composto CEO CENO CI/CL/CE 50 
 

IMIc 
7,52 5,02 39,419 mg.L

-1 

(0,85; 1,14) (0,52; 0,81) (30,37; 48,47) IC de 95% 

IMIp 
0,136 0,068 1,596 mg.L

-1
 

(0,81; 1,11) (0,56; 0,86) (1,36; 1,82) IC de 95% 

MPv 
18,57 9,29 292,50 mg.L

-1
 

(0,32; 0,67) (0,39; 0,74) (254,1; 330,9) IC de 95% 

MPf 
10,6 5,3 136,21 mg.L

-1
 

(0,18; 0,61) (0,05; 0,47) (98,7; 173,7) IC de 95% 

Fonte: Próprio autor.  
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5.5.1 Teste Agudo 

5.5.1.1 Imidacloprido (IMI) 

A análise de Probito das concentrações utilizadas nos testes laboratoriais 

de IMIc e IMIp, permitiu determinar a concentração que causa efeito tóxico agudo 

em 50% dos organismos testados (CE50-48h), resultando em 39,24 ± 4,95 mg.L-1 

para IMIc e 1,596 ± 0,14 mg.L-1 para IMIp, conforme ilustrado na Figura 21 que 

apresenta as curvas de dose-resposta das análises de toxicidade aguda em 

Daphnia similis. 

A partir dos resultados das concentrações utilizadas nos experimentos, foi 

possível verificar uma diferença significativa em relação ao controle pelo teste de 

Fisher (p < 0,05) e a avaliação toxicológica pela análise de Probito (p < 0,05). 

 

Figura 21 - Curva dose-resposta da análise de toxicidade aguda dos Compostos IMIc e IMIp  
em Daphnia similis 

  

Fonte: Próprio autor. 

 

As concentrações utilizadas nos testes pré-análise de Probito foram 

submetidas ao teste de médias por Fisher, que indicou efeito tóxico agudo em 

concentrações a partir de 3,125 a 200 mg.L-1 para IMIc e de 0,156 a 12,5 mg.L-1 

para IMIp, após 48 horas de exposição aos compostos. Os resultados e 

concentrações utilizadas nos testes foram agrupados usando o método LSD de 
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Fisher com confiança de 95%, e as informações são apresentadas na Tabela 5. É 

possível observar a significância das médias experimentais, bem como suas 

correlações e diferenças estatisticamente agrupadas após 48 horas de exposição 

aos compostos. 

 

Tabela 5 - Informações de agrupamento para IMIc e IMIp usando o método LSD de Fisher. 

Pesticidas 

IMIc  IMIp 

Fator N Média Agrupamento  Fator N Média Agrupamento 

200 3 100% A 
 12,5 3 100% A 

 6,25 3 100% A 

100 3 88% A 
 3,125 3 100% A 

 2,71 3 75% B 

50 3 67% B 
 2,5 3 70% C 

 2,07 3 65% D 

25 3 60% B 
 1,563 3 50% E 

 1,53 3 40% F 

12,5 3 35% C 
 1,25 3 35% G 

 0,781 3 30% H 

6,25 3 13% D 
 0,76 3 20% I 

 0,625 3 18% J 

3,125 3 2% D, E 
 0,313 3 15% K 

 0,156 3 10% L 

0 3 
0% 

E  0 3 0% M 

Fonte: Próprio autor. 

 

A Figura 22 apresenta as curvas de efeito dos pesticidas IMIc e IMIp, 

obtidas pelo teste agudo com os neonatos de D. similis. Verificou-se um aumento 

da porcentagem de morte com o aumento da concentração de exposição para 

ambos os compostos. Para IMIc, foi observado um percentual mínimo de 1,7% a 

100% de morte das concentrações utilizadas, com diferenças significativas em 

relação ao controle pelo teste de Fisher (p < 0,05) e IC de 95% de Confiança 

dentre médias. Já para IMIp, o percentual mínimo foi de 10% a 100% de morte 

dos organismos, também com diferenças significativas em relação ao controle 

pelo teste de Fisher (p < 0,05) e IC de 95% de Confiança dentre médias.  
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Figura 22 - Curva dose-resposta da análise de toxicidade aguda de concentrações testadas 
em experimento de IMIc e IMIp em Daphnia similis. 

 

Fonte: Próprio autor. 

O estudo de Queiroz et al. (2019) determinou uma concentração de efeito 

em 50% da população por 48 horas (CE50-48h) de 29,44 mg.L-1 para o composto 

de IMI comercial, Galeão®. Além da mortalidade e imobilidade, também foram 

observadas alterações no comportamento de D. similis. 

Alguns outros estudos verificaram a toxidade de compostos comerciais em 

dafinídeos de mesmos grupo familiar, porém diferentes espécies, TIŠLER et al. 

(2009) com o composto Confidor® (IMI 20%) em Daphnia magna verificaram uma 

CE50-48h em 56,6 mg.L-1 e Hayasaka et al. (2012), com o Admire® (IMI 20%) em 

Daphnia magna e em Daphnia pulex, verificaram uma CE50-48h de 43,27 mg.L-1 

e de 36,87 mg.L-1, respectivamente. 

Estudos demonstraram a toxidade do IMI (>99,5% de pureza) da Bayer 

CropScience KK em Daphnia magna foi relativamente baixa, com EC50 de 

65  mg.L-1 em 48  h de exposição sob um ciclo claro/escuro (QI et al., 2018). 

Chevalier et al. (2015), verificaram em Daphnia magna o composto IMI (99% de 

pureza) com EC50exp(48h) de 93,88 mg.L-1 e de 56,6 mg.L-1. 

 

5.5.1.2 Microplásticos (MPs) 

Wang et al. (2019) revisaram os efeitos ecotoxicológicos dos MPs na 

cadeia alimentar aquática, destacando a influência direta do diâmetro e 

conformação das partículas sobre os organismos e seu potencial ecotoxicológico, 

em função de seu tamanho e porte. Na Figura 23, são apresentados resultados 
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preliminares da análise de toxicidade aguda em organismos D. similis após 48 

horas de exposição à MPs de diferentes tamanhos em organismos de diferentes 

idades (24 e 168 horas de vida). 

Figura 23 - Análise preliminar de exposição de toxicidade aguda de 48 horas de exposição à 
MPv e MPf em organismos D. similis de diferentes idades. 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

A partir dos resultados obtidos pela análise preliminar com diferentes 

concentrações de MPs em diferentes estágios de vida, foi possível verificar a 

determinação da concentração que causa efeito tóxico agudo nos organismos 

com 168 horas de vida (uma semana de cultivo). As concentrações utilizadas nos 

testes em organismos D. similis, com 06 a 24 horas de vida foram avaliadas por 

análise de Probito e se mostraram estatisticamente irreprodutíveis. Isso significa 

que os resultados obtidos nessas concentrações não foram consistentes e, 

portanto, não puderam ser reproduzidos.  

 

5.5.1.2.1 Microplástico organismo 168h 

A concentração que causou efeito tóxico agudo em 50% dos organismos 

Daphnia similis testados (CE50-48h) de MPv foi de 292,5 ± 38,5 mg.L-1, 

equivalente a 1,08 x 109 partículas/m³ e MPf, 136,2 ± 18,5 mg.L-1, equivalente a 

5,3 x 108 partículas/m³. A curva de dose-resposta com diferença significativa em 
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relação ao controle pode ser observada na Figura 24, obtida através da 

extrapolação dos resultados obtidos nas concentrações utilizadas nos 

experimentos. Além disso, a Figura 24 apresenta a curva de dose-resposta pela 

análise de Probito, demonstrando diferença significativa em relação ao controle 

pelo teste de Fisher (p < 0,05) e permitindo a avaliação toxicológica dos 

resultados. 

Figura 24 - Curva dose-resposta da análise de toxicidade aguda de MPv e MPf em Daphnia 
similis.  

 

Fonte: Próprio autor. 

 

A Tabela 6 apresenta os resultados do teste de exposição aos MPv e MPf 

em organismos de uma semana de vida, com concentrações variando de 6,25 a 

200 mg.L-1. O método LSD de Fisher com confiança de 95% foi utilizado para 

agrupar os dados. Após 48 horas de exposição, foi observada a significância das 

médias experimentais e suas diferenças estatisticamente agrupadas. 
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Tabela 6 - Informações de agrupamento para MPv e MPf usando o método LSD de Fisher. 

Microplasticos 

MPv  MPf 

Fator N Média Agrupamento  Fator N Média Agrupamento 

200 3 30% A  200 3 70% A 

100 3 30% A  100 3 37% B 

50 3 22% A, B  50 3 32% B 

25 3 27% A  25 3 15% B, C 

12,5 3 12% B  12,5 3 17% C 

6,25 3 13% B  6,25 3 15% C 

0 3 0% B, C  0 3 0% D 

Fonte: Próprio autor. 

Na Figura 25, estão apresentadas as concentrações de MPv e MPf 

utilizadas no teste agudo, com diferenças significativas em relação ao controle 

pelo teste de Fisher (p < 0,05) e IC de 95% de confiança dentre médias. A curva 

de efeito do MPv demonstra um crescimento na porcentagem de mortalidade com 

o aumento da concentração de exposição, com um percentual mínimo de morte 

de 13% a 30% dos organismos. Já a curva de efeito do MPf apresenta uma 

tendência de percentual mínimo de morte de 15% a 70% dos organismos. As 

concentrações de exposição testadas foram delimitadas devido à 

irreprodutibilidade ambiental que se apresentaria em número de partículas no 

ambiente natural para causar 100% de morte em Daphnia similis. No entanto, 

para verificar o efeito de 100% de morte populacional, as concentrações de 

exposição estariam em irreprodutibilidade ambiental e não se apresentariam em 

número de partículas no ambiente natural. 
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Figura 25 - Curva dose-resposta da análise de toxicidade aguda de concentrações testadas 
em experimento de MPv e MPf em Daphnia similis .  

 

Fonte: Próprio autor. 

 

Zebrowski et al. (2022), no seu  estudo exploram o efeito dos MPs na 

competição interespecífica de Daphnia. Mais especificamente, o estudo se 

concentra na toxicidade aguda dos MPs e seus efeitos sobre a mortalidade e o 

crescimento da espécie. Os resultados mostram que a exposição a altas 

concentrações de MPs pode aumentar significativamente a mortalidade e reduzir 

a taxa de crescimento das Daphnia, sugerindo um potencial impacto negativo 

desses materiais no ecossistema aquático. 

Rehse, Kloas e Zarfl (2016), investigaram se os MPs de PE poderiam ser 

ingeridos e se a presença destes causaria efeitos adversos após exposição de 

curto prazo em dafinídeos. As partículas de PE estudadas estavam na faixa  de 1 

µm e 100 µm em concentrações entre 12,5 e 400 mg.L-1, onde a ingestão de 

partículas de 1 µm levou a um CE50 de 57,43 mg.L-1 após 96 h. Para partículas 

de 100 mm que não podiam ser ingeridas pelos dafinídeos de até 24h de vida, 

estas não tiveram efeitos observados. 

Em espécies de dafinídeos menores, o processo de interação com o 

particulado disperso no meio, em geral são aderidos e unidos pela tensão 

superficial do organismo junto ao particulado, Kiørboe et al. (2010), descreveram 

como a tensão superficial e a viscosidade da água podem afetar a interação de 

microcrustáceos copepods com partículas suspensas, e como as condições de 
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fluxo de água influenciam a eficiência de alimentação desses invertebrados 

aquáticos. 

5.5.2 Teste Crônico 

 Os testes crônicos aplicados sobre os organismos se deram utilizando as 

concentrações de efeito observado a partir das concentrações de efeito abaixo de 

20% da população afetada obtida pelas análises de Probito, para os Compostos 

IMIc, IMIf, MPv e MPf. Foram utilizadas cinco concentrações mais o controle para 

observação das menores concentrações de efeitos observáveis bem como sua 

mortalidade, crescimento e reprodução, nos níveis vitais, orgânicos e 

populacionais. 

5.5.2.1 Imidacloprido comercial 

A seguir, são apresentados os resultados da avaliação do efeito crônico do 

IMIc em Daphnia similis após 336 horas de exposição. Os dados referentes à 

porcentagem de mortalidade e de reprodução estão dispostos na Tabela 7, 

contemplando concentrações variando de 1,25 a 10,03 mg.L-1. A análise de 

variância foi realizada por meio da ANOVA one-way, tendo sido considerada 

significância estatística quando o valor de p foi inferior a 0,05 obtido pelo teste 

exato de Fisher. 

Tabela 7 - Dados de % mortalidade e reprodução de Daphnia similis referentes às 
concentrações de IMIc avaliadas, obtidos ao final do ensaio de exposição crônica 336 horas 
(14 dias). 

Concentração 
efeito 

Fator 
mg.L

-1
 

N Média DesvPad IC de 95% 
Agrupa-
mento 

Total de 
Neonatos 

produzidos 

Média de 
neonatos/ 

adulto 

CONTROLE 0 3 15% 5% (0,004; 0,295) A 87 4,35 ± 0,22 

CE 2,5 1,25 3 58% 19% (0,438; 0,729) B 4 0,2 ± 0,01 

CE 5 2,51 3 62% 16% (0,471; 0,761) B 6 0,3 ± 0,02 

CE 10 5,02 3 67% 13% (0,521; 0,811) B 1 0,0 

CE 15 7,52 3 100% 0% (0,855; 1,145) C 0 0 

CE 20 10,03 3 100% 0% (0,855; 1,145) C 0 0 

Fonte: Próprio autor. 

O composto promoveu alterações no ciclo reprodutivo das Daphnias, onde 

se observou uma redução significativa no processo de partenogênese dos 

https://www.sciencedirect.com/topics/biochemistry-genetics-and-molecular-biology/ovary-cycle
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organismos expostos a concentrações acima de 1,25 mg.L-1, que inibiram na taxa 

de reprodução e causaram morte precoce nas menores concentrações. 

Ao final do experimento a média do controle de mortalidade foi de 15% com 

uma reprodução de 4,3 ± 0,22 neonatos por adulto. Este valor foi considerado não 

tóxico e significativo por ser >20% pela OCDE (N° 211).  

Corroborando com os aspectos reprodutivos a Figura 26 apresenta a 

identificação e dinâmica de disposição da dose-resposta ao longo do tempo 

demonstrando o aumento do índice de toxicidade e dano acumulado, onde a partir 

de 48 horas de experimento foi possível verificar danos expressivos na 

sobrevivência dos organismos em todas as concentrações testadas. Em 192 

horas as maiores concentrações, CE 15 e CE 20, atingem próximas a 100% de 

mortalidade e o grupo controle inicia o processo de partenogênese.  

Figura 26 - Diagrama de resposta e sobrevivência por concentração do teste crônico em 
Daphnia similis com exposição ao IMIc por 336 h. 

 

 Fonte: Próprio autor. 

O gradiente de sobrevivência demonstrou que mesmo a menor concentração 

utilizada (1,25 mg.L-1) após 336 horas resultou em 58% das mortes seguido de 

62% e 67% das concentrações 2,51 e 5,02 mg.L-1 (CE 5 e 10 respectivamente). 

Durante os testes crônicos, não houve a ocorrência de nenhum efípio.  

De acordo com os resultados obtidos, foi possível observar a toxicidade do 

IMIc em todos os tratamentos ao longo do tempo, conforme apresentado na 

0 50 100 150 200 250 300 350

0

5

10

15

20

S
o

b
re

v
iv

e
n

c
ia

 (
n

º 
d

e
 o

rg
a

n
is

m
o

s
)

Tempo (h)

 Controle

 EC 2,5

 EC 5

 EC 10

 EC 15

 EC 20



65 
 

 

Figura 27 em comparação com o grupo controle. A análise estatística foi realizada 

por meio de ANOVA one-way e a significância estatística foi determinada pelo 

teste exato de Fisher, apresentando a média ± desvio padrão (p < 0,05). As 

médias que não compartilham o mesmo agrupamento foram consideradas 

estatisticamente diferentes. 

Figura 27 - Avaliação média da toxicidade crônica de IMIc por 336 h. 

 

Fonte: Próprio autor. 

Queiroz et al. (2019), estimaram concentrações de 5,0 e 10,0 mg.L-1 de 

IMIc Galeão, aplicados em um teste crônico de neonatos de D. similis, que 

mostraram 100% de mortalidade nos tempos 216 e 288 horas. 

5.5.2.2 Imidacloprido padrão 

Os dados de sobrevivência foram convertidos em porcentagem (%) de 

mortalidade e reprodução de Daphnia similis referentes às concentrações de IMIp 

avaliadas, obtidos ao final do ensaio de exposição crônica 336 horas. Os 

resultados obtidos foram apresentados na Tabela 8, onde as análises foram 

submetidas à análise de variância por meio de ANOVA one-way e a significância 

estatística foi avaliada pelo teste exato de Fisher. Os valores apresentados na 

tabela são médias ± desvio padrão (p < 0,05).  

Os ensaios foram realizados utilizando seis concentrações (0,000; 0,068; 
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respectivamente) conforme resultados da análise de Probito das concentrações 

do teste agudo. 

Tabela 8 - Dados de sobrevivência e reprodução de Daphnia similis referentes às 
concentrações de IMIp avaliadas, obtidos ao final do ensaio de exposição crônica 336 horas 
(14 dias). 

Concentração 
efeito 

Fator 
mg.L

-1
 

N Média DesvPad IC de 95% 
Agrupa
-mento 

Total de 
Neonatos 

produzidos 

Media de 
neonatos/ 

adulto 

CONTROLE 0 3 15% 0% (0,001; 0,299) A 97 4,85 ± 0,24 

CE 2,5 0,068 3 72% 8% (0,568; 0,866) B 75 3,75 ± 0,19 

CE 5 0,136 3 97% 6% (0,817; 1,115) C 9 0,47 ± 0,02 

CE 10 0,427 3 100% 0% (0,851; 1,149) C 9 0,47 ± 0,02 

CE 15 0,640 3 100% 0% (0,851; 1,149) C 0 0,00 

CE 20 0,828 3 100% 0% (0,851; 1,149) C 0 0,00 

Fonte: Próprio autor. 

Finalizado às 336 horas de experimento foi possível verificar uma redução 

no processo de partenogênese onde a menor concentração (0,068 mg.L-1) obteve 

uma perda em torno de 22% em relação ao controle e as demais concentrações 

uma redução em torno de 90% para CE 5 e 10 (0,136 e 0,427 mg.L-1). Conforme 

Tabela 8.   

Ao final do experimento a média de mortalidade do controle foi de 15% com 

uma reprodução de 4,85± 0,24 neonatos por adulto. Este valor foi considerado 

não tóxico por ser inferior a 20% pela OCDE (N° 211).  

Verificado a dinâmica de dispersão da dose-resposta ao longo do tempo 

para as concentrações testadas, (Figura 28), se observa o aumento do índice de 

toxicidade e dano acumulado, com a curva de resposta e sobrevivência do teste 

crônico de IMI em Daphnia similis com exposição ao IMIp por 336 h.  

A partir de hora 48 horas de experimento foi possível verificar danos 

expressivos na sobrevivência dos organismos em todas as concentrações 

testadas, exceto controle. Entre 144 e 192 horas as concentrações CE15 e CE 

20, atingiram quase 100% de mortalidade e ocorreu uma redução significativa nas 

concentrações de CE 2,5 a CE10. 
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Figura 28- Curva de resposta e sobrevivência do teste crônico em Daphnia similis com 
exposição ao IMIp por 336 h. 

 

Fonte: Próprio autor. 

Durante a realização do teste crônico, não foi observada nenhuma 

ocorrência de efípio. O gráfico de distribuição da sobrevivência ao longo do tempo 

revelou que a concentração mais baixa testada (0,068 mg.L-1) resultou em 72% 

de mortalidade após 336 horas, enquanto as demais concentrações causaram 

mortalidade entre 97% e 100%. 

Figura 29 - Avaliação média da toxicidade crônica de IMIp por 336 h. 

 

Fonte: Próprio autor. 
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Os resultados obtidos por meio da análise estatística utilizando ANOVA one-

way e teste exato de Fisher, apresentaram média ± desvio padrão (p < 0,05), 

onde médias que não compartilharam o agrupamento são significativamente 

diferentes. Conforme observado nos testes, a análise estatística revelou a 

toxicidade média do IMI Padrão em todos os tratamentos submetidos ao longo do 

tempo, conforme demonstrado Figura 29 em relação ao grupo controle.  

5.5.3 Microplástico virgem 

 Os resultados da avaliação crônica dos MPv são apresentados na Tabela 

9, na qual estão listadas as concentrações testadas com base nos efeitos 

observados nas análises de Probit realizadas nos testes agudos. Os organismos 

foram expostos a concentrações que variaram de 9,29 a 74,29 mg.L-1, 

correspondentes a concentrações de partículas de 3,43 x 108 a 2,74 x 109 

partículas/m3. 

Tabela 9 - Dados de sobrevivência e reprodução de Daphnia similis referentes às 
concentrações de MPv avaliadas, obtidos ao final do ensaio de exposição crônica 336 horas 
(14 dias). 

Concentração 
efeito 

Fator N Média DesvPad IC de 95% 
Agrupa-
mento 

Total de 
Neonatos 

produzidos 

Media de 
neonatos/ 

adulto 

CONTROLE 0 3 15% 5% (0,023; 0,323) A 110 5,50 ± 0,27 

CE 2,5 9,29 3 50% 3% (0,326; 0,674) A B 1 0,03 ± 0,01 

CE 5 18,57 3 57% 8% (0,393; 0,740) B 1 0,03 ± 0,02 

CE 10 37,15 3 65% 5% (0,476; 0,823) B 0 0,0 

CE 15 55,72 3 53% 6% (0,359; 0,706) B 1 0,03 ± 0,01 

CE 20 74,29 3 55% 9% (0,376; 0,723) B 1 0,03 ± 0,02 

Fonte: Próprio autor. 

As Daphnias expostas a MPv, apresentaram alterações significativas no 

ciclo reprodutivo, com redução no processo de desenvolvimento e partenogênese 

em todas as concentrações testadas. Além disso, houve inibição na taxa de 

reprodução e mortalidade acima de 50% em todas as concentrações, sem 

ultrapassar 65% durante as 336 horas de exposição.  

 A inibição da capacidade de partenogênese se deu em relação à 

observação do grupo controle que ao final do experimento a média do controle de 

mortalidade foi de 15% com uma reprodução de 5,5 ± 0,27, neonatos por adulto. 
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Este valor foi considerado significativo em relação a OCDE (N° 211) por ser a 

mortalidade do grupo controle inferior a 20% da população.  

O diagrama da curva de resposta e sobrevivência do teste crônico em 

Daphnia similis com exposição ao MPv por 336 horas, é mostrado na Figura 30, 

apresenta a distribuição das médias ao longo do experimento. 

Figura 30 - Curva de resposta e sobrevivência do teste crônico em Daphnia similis com 
exposição ao MPv por 336 h.  

 

Fonte: Próprio autor. 

As concentrações apresentam comportamentos similares com poucos 

destaques de efeito ao longo do tempo de exposição, em que a mortalidade vem 

se dando de maneira gradual e linear. A CE 10 (37,15 mg.L-1) apresentou 65% de 

mortalidade com um desvio padrão 5% em relação às médias da triplicata. 

A menor concentração CE2,5, (9,29 mg.L-1) ocasionou efeito em  50% da 

população testada no final das 336 horas com um desvio padrão de apenas 3%, 

se classificando como o menor efeito das concentrações testadas garantindo 

assim uma distribuição dentro da normalidade experimental. 

0 50 100 150 200 250 300 350

5

10

15

20

S
o

b
re

v
iv

e
n

c
ia

 (
n

º 
d

e
 o

rg
a

n
is

m
o

s
)

Tempo (h)

 Controle

 EC 2,5

 EC 5

 EC 10

 EC 15

 EC 20



70 
 

Figura 31 - Avaliação média da toxicidade crônica de MPv em Daphnia similis por 336 h.  

 

Fonte: Próprio autor. 

Avaliação das médias amostrais da toxicidade crônica de MPv em Daphnia 

similis por 336 h estão comparadas na Figura 31. As médias que não 

compartilharam o agrupamento foram significativamente diferentes conforme 

diferença significativa entre as concentrações em relação ao controle. 

5.5.3.1 Microplástico fragmentado 

Os efeitos da verificação do potencial tóxico crônico dos MPf obtidos ao 

final do ensaio de exposição em 336 horas, são apresentados na Tabela 10, 

mostrando os dados de sobrevivência em percentual (%) de mortalidade e 

reprodução de Daphnia similis referentes às concentrações avaliadas, e os 

desvios padrões com IC de 95% sobre os agrupamentos. 
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Tabela 10 - Dados de sobrevivência e reprodução de Daphnia similis referentes às 
concentrações de MPf avaliadas, obtidos ao final do ensaio de exposição crônica 336 horas 
(14 dias). 

Concentração 
efeito 

Fator N Média DesvPad IC de 95% 
Agrupa-
mento 

Total de 
Neonatos 

produzidos 

Media de 
neonatos/ 

adulto 

CONTROLE 0 3 5% 5% (0,161; 0,261) A 109 5,5 ± 0,27 

CE 2,5 5,3 3 27% 12% (0,055; 0,477) AB 25 1,3 ± 0,06 

CE 5 10,6 3 40% 17% (0,189; 0,611) AB 20 1,0 ± 0,05 

CE 10 21,19 3 50% 27% (0,289; 0,711) BC 19 1,0 ± 0,04 

CE 15 31,79 3 43% 12% (0,222; 0,644) BC 15 0,8 ± 0,03 

CE 20 42,38 3 70% 20% (0,489; 0,911) C 16 0,8 ± 0,04 

Fonte: Próprio autor. 

 As concentrações testadas no teste crônico a partir da análise de Probito 

determinada no teste agudo, com os MPf se deram no intervalo de concentrações 

abaixo da concentração de efeito em 20% da população representadas como CE 

20, 15, 10, 5, 2.5 e controle, variando de 5,3 a 42,38 mg.L-1 equivalendo em 2,1 

x108 a 1,6 x109 partículas/m3. 

 O processo de partenogênese foi inibido em todas as concentrações 

observadas com uma inibição média de 82% no índice total de neonatos 

produzidos por concentração em relação ao controle. Desse modo, evidencia um 

grande impacto na população visto que o controle apresentou uma média de 5,5 ± 

0,27 neonatos por adulto e apresentou um percentual (%) de mortalidade abaixo 

de 5% com um desvio padrão de 5% em relação à triplicata. Sendo assim, o valor 

foi considerado significativo em relação a OCDE (N° 211). 

A Figura 32 apresenta o diagrama de distribuição e resposta e 

sobrevivência do teste crônico de MPf em Daphnia similis com exposição por 336 

horas. Observando os aspectos reprodutivos, correlacionando identificação e 

dinâmica de disposição da dose-resposta ao longo do tempo demonstrando o 

aumento do índice de toxicidade e dano acumulado de forma mais significativa, 

onde a partir de 144 horas de experimento foi possível verificar danos expressivos 

na sobrevivência dos organismos em todas as concentrações testadas. Em 336 

horas as concentrações atingem percentuais (%) de mortalidade em relação ao 

grupo controle em 27%, 40%, 50%, 43% e 70% de maneira linear e significativa. 
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Figura 32 - Curva de resposta e sobrevivência do teste crônico em Daphnia similis com 
exposição ao MPf por 336 h. 

 

Fonte: Próprio autor. 

Os resultados da avaliação da toxicidade crônica são apresentados na 

Figura 33, onde é evidenciada a análise de variância das médias. O qual as 

concetrações apresentaram relações estatisticamente relevates com alta relação 

significativamente diferente. 

Figura 33 - Avaliação média da toxicidade crônica de MPf em Daphnia similis por 336 h. 

 

Fonte: Próprio autor. 

0 50 100 150 200 250 300 350

5

10

15

20

S
o

b
re

v
iv

e
n
c
ia

 (
n
º 

d
e
 o

rg
a
n

is
m

o
s
)

Tempo (h)

 Controle

 EC 2,5

 EC 5

 EC 10

 EC 15

 EC 20



73 
 

 

O estudo realizado por Zebrowski et al. (2022) analisou os efeitos crônicos 

dos MPs na competição interespecífica de Dafinídeos, utilizando espécies de D. 

pulex, D. magna e D. galeata em tratamentos experimentais que incluíram um 

grupo controle e tratamentos com PS, PE e PHB. A presença de PE, em especial, 

resultou em uma diminuição da densidade populacional dos competidores 

superiores nos três pares estudados, possivelmente devido à redução no número 

de fêmeas grávidas. 

Durante o teste de toxicidade crônica de 21 dias, Sonmez, Ercan e Sivri 

(2022) obtiveram valores de PC, PET e PBT de EC50 de 371,0; 90,0 e 551,0 mg.L-

1, respectivamente, para Daphnideos da família D. magna. A diferença entre os 

resultados de toxicidade crônica pôde ser atribuída ao aumento progressivo do 

número de organismos imobilizados ou mortos à medida que o tempo de 

exposição ao contaminante aumenta. 

5.5.4 Atividade do sistema antioxidante 

A partir das concentrações de efeito subletal conhecidas como efeito tóxico 

agudo e crônico, foram selecionadas as concentrações dos compostos 

correspondentes às CE 20, 10, 5 e controle para a análise da toxicidade pelos 

bioindicadores enzimáticos. Foram avaliadas as atividades de superóxido 

dismutase (SOD), catalase (CAT), glutationa S-transferase (GST) e a peroxidação 

lipídica pela mensuração do malondialdeído (MDA). 

As condições para as misturas foram baseadas nas concentrações das 

atividades dos compostos isoladamente. Foram selecionadas as concentrações 

CE 10, 5 e controle dos compostos IMIc (2,51 e 5,02 mg.L-1), IMIp (0,136 e 0,427 

mg.L-1), MPf (10,60 e 21,19 mg.L-1) e MPv (18,57 e 37,15 mg.L-1) para análise e 

avaliação da toxicidade dos tratamentos combinados em misturas pelos 

bioindicadores enzimáticos. A quantificação dos marcadores oxidativos foi 

utilizada como parâmetro toxicológico indicativo da ativação ou inibição do 

sistema de proteção redox do organismo contra a ação das misturas de 

xenobióticos combinados, comparando com as respostas do grupo controle como 

controle positivo e com as respostas das análises dos compostos isolados na CE 

20 como controle negativo. 
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5.5.4.1 Atividade de superóxido dismutase (SOD) 

As concentrações de efeito subletal dos compostos IMIc, IMIp, MPv e MPf, 

foram utilizadas isoladamente para determinar as atividades enzimáticas de SOD 

em D. similis. A Tabela 11 apresenta uma análise detalhada da atividade 

enzimática na espécie, incluindo informações sobre agrupamentos por meio do 

método de Tukey, LSD de Fisher e um índice de confiança de 95% (p < 0,05). 

 

Tabela 11 - Análise de atividade enzimática de SOD em D. similis para compostos IMIc, IMIp, 
MPv e MPf, isoladamente. 

Informações de Agrupamento Usando Método de Tukey, LSD de Fisher e Confiança de 95% 

ATIVIDADE DE SUPERÓXIDO DISMUTASE (SOD) Médias expressas em:  ug.mL
-1

 mg.Protein. min
-1

 

  Fator 
Concentração 

 (mg.L
-1

) 
N Média DesvPad IC de 95% Agrupamento % Atividade 

IM
Ic

 

Controle 0,00 7 0,48 0,09 (0,398; 0,555) A 100% 

CE 5 2,51 3 0,22 0,13 (0,095; 0,335) B 45% 

CE 10 5,02 3 0,14 0,08 (0,015; 0,255) B 28% 

CE 20 10,03 3 0,16 0,09 (0,035; 0,275) B 33% 

IM
Ip

 CE 5 0,136 3 0,18 0,11 (0,074; 0,294) B 39% 

CE 10 0,427 3 0,15 0,10 (0,038; 0,258) B 38% 

CE 20 0,828 3 0,15 0,04 (0,035; 0,256) B 31% 

M
P

v
 CE 5 10,60 3 0,15 0,03 (0,049; 0,241) B 31% 

CE 10 21,19 3 0,15 0,08 (0,056; 0,248) B 32% 

CE 20 42,38 3 0,20 0,07 (0,099; 0,291) B 41% 

M
P

f CE 5 18,57 3 0,29 0,07 (0,181; 0,396) A, B 61% 

CE 10 37,15 3 0,33 0,13 (0,226; 0,441) A, B 70% 

CE 20 74,29 3 0,31 0,03 (0,201; 0,416) B 65% 

Médias que não compartilham uma letra são significativamente diferentes. 

Fonte: Próprio autor. 

 

A enzima SOD é um importante componente do sistema antioxidante do 

organismo, que tem como função proteger as células contra os danos causados 

por espécies reativas de oxigênio (EROs) (BAI et al., 2021). 

Com base nas análises dos biomarcadores, foi constatado que a exposição 

dos organismos a concentrações mais baixas foi suficiente para causar alterações 

na homeostase neste sistema. Como demonstrado na Figura 34, foi observada 

uma redução percentual na atividade enzimática em relação ao controle, 
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considerando que 100% representa o equilíbrio e a homeostase do processo de 

detoxificação do complexo citocromo P450, onde a SOD catalisa a conversão do 

superóxido (O2•-) em oxigênio molecular (O2) e peróxido de hidrogênio (H2O2), 

impedindo a formação de espécies altamente reativas, como o radical hidroxila 

(•OH), que pode causar danos irreversíveis ao DNA, lipídeos e proteínas celulares 

(BAI et al., 2021; WHALEY-CONNELL et al., 2011). 

Figura 34 – Análise comparativa do percentual (%) de atividade em relação ao controle, da 
enzima SOD em D. similis, com exposição ao IMIc, IMIp, MPv eMPf, isoladamente. 

 

Fonte: Próprio autor. 

O estudo mediu a atividade da enzima SOD em IMIc, IMIp, MPv e MPf 

como apresentado na Figura 34. No IMIc, houve diminuição significativa da 

atividade da SOD em todas as concentrações testadas, com redução de mais de 

50% em relação ao controle. O controle apresentou 100% de atividade, enquanto 

as concentrações de 2,51, 5,02 e 10,03 mg.L-1 apresentaram 45%, 28% e 33% de 

atividade, respectivamente. No IMIp, houve mais de 60% de inibição da atividade 

da SOD em todas as concentrações em relação ao controle, que apresentou 

100% de atividade. As concentrações de 5%, 10% e 20% da população 

apresentaram 39%, 38% e 31% de atividade, respectivamente. No MPv, a SOD 

apresentou redução de atividade de 35% em relação ao controle, com reduções 
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de 61%, 70% e 65% para as concentrações de 18,57, 37,15 e 74,29 mg.L-1. 

Finalmente, em MPf, a atividade SOD apresentou uma redução geral de 66%, 

com reduções de 31%, 32% e 41% para as concentrações testadas. 

Os resultados indicaram que a exposição aos compostos testados levou a 

uma redução significativa na atividade da enzima SOD em todas as 

concentrações testadas. A atividade de SOD por MPf apresentou a menor queda 

com mais de 50% de atividade em relação ao controle em todas as 

concentrações, enquanto as atividades de SOD por IMIp, MPv e IMIc 

apresentaram uma inibição ainda mais significativa, com redução média geral das 

exposições de 60% a 66%. Esses resultados sugerem que as exposições aos 

compostos levaram a alterações no equilíbrio redox e à redução da capacidade 

conversão destas enzimas. 

Os resultados da atividade enzimática biomarcador SOD para os testes de 

toxicidade de misturas, avaliando o potencial ecotoxicológico dos MPs associados 

aos pesticidas, estão apresentados na Tabela 12. As condições de exposição em 

misturas binárias foram CE10 e CE5 para os compostos IMIc, IMIp, MPf e MPv, 

em concentrações específicas. As análises de informações de agrupamento 

foram realizadas por meio dos métodos de Tukey, LSD de Fisher e Índice de 

Confiança de 95% (p < 0,05), com as médias expressas em ug.mL-1 ug.Protein. 

min-1. 

Foram utilizadas misturas binárias CE10 e CE5, nas quais foram 

adicionados (5% IMI e 5% MP), (5% IMI e 10% MP), (10% IMI e 5% MP) e (10% 

IMI e 10% MP), para avaliar as condições de exposição dos compostos IMIc, 

IMIp, MPf e MPv. 
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Tabela 12 - Atividade enzimática de SOD em D. Similis, dos compostos IMIc, IMIp, MPv e 
MPf, teste de toxicidade em misturas binárias das CE10 e CE5. 

Informações de Agrupamento Usando o Método LSD de Fisher e Confiança de 95% 

Fator N Média DesvPad % Atividade Agrupamento 

CONTROLE 5 0,485 0,04 100% A 

CE 05 IMIp + CE 05 MPv 3 0,474 0,08 98% A, B 

CE 05 IMIp + CE 10 MPv 3 0,386 0,07 80% A, B, C, D 

CE 10 IMIp + CE 5 MPv 3 0,336 0,02 69% C, D 

CE 10 IMIp + CE 10 MPv 3 0,360 0,13 74% B, C, D 

CE 05 IMIp + CE 05 MPf 3 0,365 0,12 75% B, C, D 

CE 05 IMIp + CE 10 MPf 3 0,427 0,11 88% A,B,C 

CE 10 IMIp + CE 5 MPf 3 0,361 0,02 74% B, C, D 

CE 10 IMIp + CE 10 MPf 3 0,280 0,04 58% D 

CE 05 IMIc + CE 05 MPv 3 0,255 0,10 53% D 

CE 10 IMIc + CE 5 MPv 3 0,351 0,09 72% B, C, D 

CE 05 IMIc + CE 10 MPv 3 0,386 0,08 80% A, B, C, D 

CE 10 IMIc + CE 10 MPv 3 0,355 0,11 73% B, C, D 

CE 05 IMIc + CE 05 MPf 3 0,383 0,03 79% A,B,C, D 

CE 10 IMIc + CE 5 MPf 3 0,345 0,08 71% B, C, D 

CE 05 IMIc + CE 10 MPf 3 0,452 0,10 93% A, B,C 

CE 10 IMIc + CE 10 MPf 3 0,287 0,03 59% D 

Médias que não compartilham uma letra são significativamente diferentes. 

Fonte: Próprio autor. 

A Análise do percentual (%) atividade enzimática de SOD para as 

combinações de misturas apresentadas na Figura 35, mostrou o % de resposta 

em relação ao controle, com a exposição ao IMIc, IMIp, MPf e MPv,  em D. similis, 

onde as diferença significativa em relação ao controle estão avaliadas pelo 

Método LSD de Fisher (p < 0,05). 
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Figura 35 - Análise comparativa do percentual (%) de atividade enzimática SOD em relação 
ao controle, em D. similis, com exposição ao IMIc, IMIp, MPv eMPf, teste de toxicidade em 
misturas binárias das CE10 e CE5. 

 

Fonte: Próprio autor. 

As exposições testadas resultaram em uma redução na atividade para 

todas as condições. No entanto, a redução na atividade foi maior nas exposições 

de CE10 em comparação com as exposições de CE5, exceto na exposição de 

IMIc + MPv, na qual a dinâmica de atividade foi inversa às demais. As médias dos 

percentuais de atividade apresentaram significância tanto em relação ao controle 

quanto à maior inibição, evidenciando uma correlação entre as avaliações. Além 

disso, a análise de percentual de atividade de SOD apresentada na Figura 35 

demonstrou a significância das diferenças em relação ao controle e a similaridade 

de faixa de apresentação entre todas as médias, conforme evidenciado pelo 

Método LSD de Fisher (p > 0,05). As misturas apresentaram uma similaridade 

comportamental de resposta orgânica, onde as composições com maiores 

concentrações de MPs, sejam eles virgens ou fragmentados, exibiram menores 

inibições no desbalanceamento redox, em relação às demais condições testadas. 
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O teste LSD de Fisher demonstra que a diferença entre as médias de 

grupos é maior do que os valores críticos estabelecidos para o nível de 

significância escolhido comparativamente dentre os tipos de tratamentos isolados 

em combinados em mistura. Assim, essas médias são consideradas 

estatisticamente diferentes umas das outras. 

Enquanto controle negativo as concentrações de efeito em 20% da 

população para as exposições dos compostos isoladamente, obtemos os 

percentuais (%) de inibição dos organismos de CE 20 IMIp em 69%, CE 20 IMIc 

em 67%, CE 20 MPf em 59% e CE 20 MPv em 35%, o que mostra relações de 

impactos ecológicos e ambientais significativas para os efeitos dos MPs 

associados aos demais poluentes. 

5.5.4.2 Atividade de catalase (CAT) 

As concentrações de subletalidade utilizadas para determinação das 

atividades enzimáticas de CAT para o IMIc, IMIp, MPv e MPf, estão apresentadas 

na Tabela 13 que mostra detalhadamente os resultados de atividade enzimática 

de em D. similis. Análise de informações de agrupamento usando Método de 

Tukey, LSD de Fisher e Índice de Confiança de 95% (p < 0,05). 

A enzima CAT é uma importante ferramenta em análises toxicológicas, já 

que é uma das principais enzimas antioxidantes que protege as células contra os 

danos causados pelos radicais livres. O estresse oxidativo surge quando há um 

desequilíbrio entre a produção de radicais livres e a capacidade do organismo de 

neutralizá-los com antioxidantes, o que pode levar a danos celulares e teciduais. 

Dessa forma, a catalase desempenha um papel crucial no combate ao estresse 

oxidativo, pois converte o peróxido de hidrogênio em água e oxigênio, 

neutralizando os radicais livres e prevenindo danos às células (ABOONABI; 

RAHMAT; OTHMAN, 2014). 
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Tabela 13 - Análise de atividade enzimática de CAT em D. similis para compostos IMIc, IMIp, 
MPv e MPf, isoladamente. 

Informações de Agrupamento Usando Método de Tukey, LSD de Fisher e Confiança de 95% 

ATIVIDADE DE CATALASE (CAT) Médias expressas em: nmol.min
-1

H2O2.mg
-1

 Protein 

  Fator 
Concentração 

 (mg.L
-1

) 
N Média DesvPad IC de 95% Agrupamento % Atividade 

IM
Ic

 

Controle 0,00 5 86,7 5,48 (63,71; 109,68) A 100% 

CE 5 2,51 3 114,6 9,6 (84,9; 144,3) A 132% 

CE 10 5,02 3 88,16 8,41 (58,49; 117,83) A 102% 

CE 20 10,03 3 83,11 8,14 (53,44; 112,78) A 96% 

IM
Ip

 CE 5 0,136 3 86,55 3,15 (48,02; 125,07) A 100% 

CE 10 0,427 3 118,8 4,7 (80,3; 117,4) A 137% 

CE 20 0,828 3 117,8 4,7 (79,3; 116,3) A 136% 

M
P

v
 CE 5 10,60 3 81,9 5,15 (75,59; 88,21) A 94% 

CE 10 21,19 3 82,91 4,24 (76,60; 89,22) A 96% 

CE 20 42,38 3 82,91 3,97 (76,60; 89,22) A 96% 

M
P

f 

CE 5 18,57 3 88,162 1,525 (83,51; 92,80) A 102% 

CE 10 37,15 3 87,556 0,7 (82,91; 92,19) A 101% 

CE 20 74,29 3 89,172 1,525 (84,52; 93,81) A 103% 

Médias que não compartilham uma letra são significativamente diferentes. 

Fonte: Próprio autor. 

A CAT é uma enzima importante na decomposição do peróxido de 

hidrogênio (H2O2), um subproduto natural do metabolismo celular e uma das 

principais fontes de radicais livres que podem causar danos ao DNA, proteínas e 

lipídios celulares. A acumulação de H2O2 pode levar ao desbalanço redox.  
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Figura 36 – Análise comparativa do percentual (%) de atividade em relação ao controle, da 
enzima CAT em D. similis, com exposição ao IMIc, IMIp, MPv eMPf, isoladamente. 

 

Fonte: Próprio autor. 

Os resultados da análise da CAT expressos na Figura 36 em diferentes 

condições de exposição, mostraram que a CE 5 de IMIc apresentou um aumento 

significativo de 32% em relação ao controle, enquanto a exposição a IMIp 

apresentou um aumento de até 37% em relação ao mesmo. Por outro lado, a 

exposição a MPv não apresentou diferença significativa em relação ao controle, 

enquanto a exposição a MPf resultou em uma redução média geral de 5% na 

atividade da enzima. 

Esses resultados destacam a importância da CAT na proteção contra o 

estresse oxidativo, principalmente em condições de exposição a substâncias que 

podem gerar radicais livres e danos celulares. Além disso, os resultados 

indicaram que diferentes tipos de MPs podem ter efeitos diferentes na atividade 

da CAT, o que pode ter implicações importantes para a saúde humana e 

ambiental (OLIVEIRA et al.,2018). 

Os dados apresentados na Tabela 14 e Figura 37, apresentam os 

resultados dos testes de atividade enzimática da enzima CAT, usada como 

biomarcador, para avaliar o potencial toxicológico de misturas binárias de MPs e 
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IMI. As combinações testadas de CE 10 e CE 5 para os compostos IMIc, IMIp, 

MPf e MPv. As análises foram realizadas usando o método de Tukey, LSD de 

Fisher e Índice de Confiança de 95%, com as médias expressas em nmol.min-

1H2O2.mg-1 de proteína. 

Tabela 14 - Atividade enzimática de CAT em D. Similis, dos compostos IMIc, IMIp, MPv e 
MPf, teste de toxicidade misturas binárias das CE10 e CE5. 

Informações de Agrupamento Usando o Método LSD de Fisher e Confiança de 95% 

Fator N Média DesvPad % Atividade Agrupamento 

CONTROLE 5 82,760 3,79 100% A 

CE 05 IMIp + CE 05 MPv 3 80,480 4,37 97% A,B 

CE 05 IMIp + CE 10 MPv 3 86,340 3,50 104% A, B, C 

CE 10 IMIp + CE 5 MPv 3 83,720 4,13 101% A,B 

CE 10 IMIp + CE 10 MPv 3 81,090 3,78 98% A, B, C 

CE 05 IMIp + CE 05 MPf 3 83,110 3,11 100% A, B 

CE 05 IMIp + CE 10 MPf 3 83,920 6,76 101% A, B 

CE 10 IMIp + CE 5 MPf 3 86,343 1,53 104% A, B 

CE 10 IMIp + CE 10 MPf 3 82,710 3,90 100% A, B 

CE 05 IMIc + CE 05 MPv 3 85,737 0,93 104% A, B 

CE 10 IMIc + CE 5 MPv 3 86,550 2,19 105% A 

CE 05 IMIc + CE 10 MPv 3 76,242 0,00 92% C 

CE 10 IMIc + CE 10 MPv 3 80,081 1,26 97% B, C 

CE 05 IMIc + CE 05 MPf 3 83,310 7,33 101% A, B 

CE 10 IMIc + CE 5 MPf 3 81,090 4,81 98% A, B, C 

CE 05 IMIc + CE 10 MPf 3 82,710 1,85 100% A, B 

CE 10 IMIc + CE 10 MPf 3 82,910 3,69 100% A, B 

Médias que não compartilham uma letra são significativamente diferentes. 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

 A Figura 37 apresenta a análise do percentual (%) de atividade enzimática 

do biomarcador CAT, para os testes toxicológicos em condição de mistura. Os 

resultados do método de Tukey e do LSD de Fisher mostraram que as médias 

que não compartilharam uma letra foram significativamente diferentes. Além 

disso, as médias apresentaram pouca variação em relação ao controle, o que foi 

confirmado pelo teste de Fisher, indicando pouca variância e alta significância na 

similaridade das respostas orgânicas deste biomarcador em relação às 

exposições. Esses resultados indicaram que houve pouca variação na expressão 

enzimática de resposta da CAT. 
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Figura 37 - Análise comparativa do percentual (%) de atividade em relação ao controle, da 
enzima CAT em D. similis, com exposição ao IMIc, IMIp, MPv e MPf, teste de toxicidade em 
misturas binárias das CE10 e CE5. 

 

Fonte: Próprio autor. 

  

As médias apresentaram a mesma significância que o grupo controle 

devido análise de agrupamento, demontrando que as exposições não causaram 

grandes variações no balanço redox do sistema antioxidante dos organismos, 

tendo obtido nestas exposições uma variação média geral de 0,15% em relação 

ao controle com um intervalo de confiança de -5% a 8% mínimo e máximo de 

estimulação e perda de atividade para Catalase. 

O desempenho de interação comparativo com os demais biomarcadores 

em relação à variabilidade de CAT demonstrou que a SOD é responsável por 

converter o superóxido em peróxido de hidrogênio, que é neutralizado pela CAT, 

desempenhando um papel importante na defesa antioxidante das células. Quando 

a SOD é inibida, pode ocorrer um acúmulo de radicais livres e estresse oxidativo. 
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No entanto, a relação entre a inibição da SOD e a estabilização da CAT em um 

estudo específico pode variar. Por exemplo, enquanto um estudo pode mostrar 

que a inibição da SOD leva a uma diminuição na atividade da CAT, outro estudo 

pode mostrar que a inibição da SOD leva à estabilização da CAT. Sendo assim, a 

relação exata entre a inibição da SOD e a estabilização ou estimulação da CAT 

depende das condições específicas de interação dos subprodutos dos compostos 

com o sistema redox dos organismos (ABOONABI; RAHMAT; OTHMAN, 2014; 

BAI et al., 2021; WHALEY-CONNELL et al., 2011). 

5.5.4.3 Atividade de glutationa s-transferase (GST) 

A atividade enzimática do biomarcador GST foi avaliada em Daphnia 

Similis expostas aos compostos em concentrações subletais de efeito observado 

no teste agudo e cronico. Os resultados são apresentados na Tabela 15, com 

informações detalhadas sobre o agrupamento por meio do método de Tukey, LSD 

de Fisher e índice de confiança de 95% (p < 0,05). Essas análises permitiram 

determinar as médias das concentrações de cada grupo e identificar se há 

diferenças significativas entre elas. Dessa forma, é possível avaliar o impacto dos 

compostos sobre a atividade enzimática do biomarcador GST em Daphnia Similis. 

A enzima GST é importante em estudos toxicológicos de estresse oxidativo 

porque é uma enzima chave na segunda fase da detoxificação de xenobióticos. 

Essa enzima catalisa a conjugação do tripeptídeo antioxidante glutationa (GSH) 

com compostos xenobióticos, tornando-os solúveis em água e mais facilmente 

eliminados do corpo. Além disso, a GST também pode reduzir o estresse 

oxidativo, neutralizando os radicais livres e espécies reativas de oxigênio geradas 

durante a detoxificação (HELLOU; ROSS; MOON, 2012). 
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Tabela 15 - Análise de atividade enzimática de GST em D. similis para compostos IMIc, IMIp, 

MPv e MPf, isoladamente. 

Informações de Agrupamento Usando Método de Tukey, LSD de Fisher e Confiança de 95% 

ATIVIDADE DE GLUTATIONA S-TRANSFERASE (GST) Médias expressas em: nmol.min
-1

CNDB-
GSH.mg

-1
  

  Fator 
Concentração 

 (mg.L
-1

) 
N Média DesvPad IC de 95% Agrupamento 

% 
Atividade 

IM
Ic

 

Controle 0,00 7 27,109 2,52 (24,66; 29,55) A 100% 

CE 5 2,51 3 32,05 1,81 (28,30; 35,79) A 118% 

CE 10 5,02 3 29,9 3,74 (26,16; 33,64) A 110% 

CE 20 10,03 3 32,88 4,09 (29,14; 36,62) A 121% 

IM
Ip

 CE 5 0,136 3 58,19 6,77 (46,85; 69,53) A 215% 

CE 10 0,427 3 54,98 15,28 (43,64; 66,32) A 203% 

CE 20 0,828 3 57,63 13,74 (46,30; 68,97) B 213% 

M
P

v
 CE 5 10,60 3 33,46 11,57 (22,23; 44,69) A 123% 

CE 10 21,19 3 32,31 12,04 (21,08; 43,55) A 119% 

CE 20 42,38 3 34,63 13,43 (23,39; 45,86) A 128% 

M
P

f CE 5 18,57 3 35,51 5,76 (30,61; 40,41) A 131% 

CE 10 37,15 3 35,97 4,74 (31,07; 40,87) A, B 133% 

CE 20 74,29 3 33,71 4,05 (28,81; 38,61) B 124% 

Médias que não compartilham uma letra são significativamente diferentes. 

Fonte: Próprio autor. 

Em estudos toxicológicos, a atividade da GST é frequentemente utilizada 

como um biomarcador de exposição à xenobióticos, uma vez que a atividade 

enzimática pode ser induzida pela exposição a compostos químicos, incluindo 

agentes carcinogênicos e tóxicos. A determinação da atividade da GST em 

tecidos biológicos pode, portanto, fornecer informações valiosas sobre o efeito de 

agentes tóxicos e o grau de estresse oxidativo. Além disso, estudos têm mostrado 

que polimorfismos genéticos que afetam a atividade da GST podem estar 

relacionados ao risco de desbalanço redox e ao estresse oxidativo, como 

patogenos neurodegenerativos (ALLOCATI et al., 2018). 
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Figura 38 – Análise comparativa do percentual (%) de atividade em relação ao controle, da 
enzima GST em D. similis, com exposição ao IMIc, IMIp, MPv eMPf, isoladamente. 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

A Figura 38 apresenta os resultados da atividade de GST em diversas 

condições experimentais. No caso do IMIc, as médias de atividade em nmol.min-

1CNDB-GSH.mg-1Protein foram de 32,05; 29,9 e 32,88, representando um 

aumento de 118%, 110% e 121% em relação ao controle de 27,1 nmol.min-

1CNDB-GSH.mg-1Protein. Já para IMIp, houve um aumento médio de 110% na 

produtividade enzimática em relação ao controle, com valores de 58,2; 55,0 e 57, 

nmol.min-1CNDB-GSH.mg-1Protein (CE 5, 10 e 20). A atividade de GST para MPv 

apresentou um aumento médio de 29% em relação ao controle, com valores de 

35,51; 35,97 e 33,71 para as CE 5, 10 e 20, respectivamente. Por fim, a 

exposição de MPf resultou em um aumento médio de 23% na atividade de GST 

em relação ao controle, com valores de 27,109 nmol.min-1CNDB-GSH.mg-1Protein 

em 100% de atividade. 

 A atividade enzimática do biomarcador GST foi mensurada para avaliar o 

potencial efeito toxicológico dos MPs associados aos pesticidas em diferentes 

concentrações. Os resultados foram expressos em nmol.min-1CNDB-GSH.mg-
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1Protein e apresentados na Tabela 16. Foram testadas diferentes combinações de 

misturas, incluindo 10% de MP, 10% de IMI, 5% de MP e 5% em combinações 

binárias. A tabela apresenta os dados dos testes de toxicidade de misturas para 

avaliar o potencial ecotoxicológico dos MPs associados aos pesticidas nessas 

condições. 

 

Tabela 16 - Atividade enzimática de SOD em D. Similis, dos compostos IMIc, IMIp, MPv e 
MPf, teste de toxicidade misturas binárias das CE10 e CE5. 

Informações de Agrupamento Usando o Método LSD de Fisher e Confiança de 95% 

Fator N Média DesvPad % Atividade Agrupamento 

CONTROLE 4 26,71 1,68 100% A 

CE 05 IMIp + CE 05 MPv 3 62,72 4,65 235% B, C 

CE 05 IMIp + CE 10 MPv 3 54,71 3,64 205% F 

CE 10 IMIp + CE 5 MPv 3 61,81 0,45 231% B, C, D 

CE 10 IMIp + CE 10 MPv 3 58,62 3,37 219% B, C, D, E, F 

CE 05 IMIp + CE 05 MPf 3 63,19 4,84 237% B 

CE 05 IMIp + CE 10 MPf 3 59,59 1,62 223% B, C, D, E, F 

CE 10 IMIp + CE 5 MPf 3 57,49 0,84 215% C, D, E, F 

CE 10 IMIp + CE 10 MPf 3 56,66 1,24 212% D, E, F 

CE 05 IMIc + CE 05 MPv 3 59,96 4,78 224% B, C, D, E, F 

CE 10 IMIc + CE 5 MPv 3 59,44 4,97 223% B, C, D, E, F 

CE 05 IMIc + CE 10 MPv 3 62,85 4,93 235% B, C 

CE 10 IMIc + CE 10 MPv 3 56,81 1,52 213% D, E, F 

CE 05 IMIc + CE 05 MPf 3 60,70 5,51 227% C, D, E, F 

CE 10 IMIc + CE 5 MPf 3 62,13 2,15 233% B, C, D 

CE 05 IMIc + CE 10 MPf 3 58,36 2,41 218% B, C, D, E, F 

CE 10 IMIc + CE 10 MPf 3 55,29 0,34 207% E, F 

Médias que não compartilham uma letra são significativamente diferentes. 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

As médias de atividade de GST em porcentagem (%) relativa foram 

calculadas em relação ao controle, considerando-o como 100% de atividade. As 

exposições foram comparadas a este controle para avaliar seu efeito na atividade 

enzimática. O controle apresentou uma média de 26,71 nmol.min-1CNDB-

GSH.mg-1Protein, com desvio padrão de 1,682, valor similar aos controles dos 

tratamentod dos compostos avaliados isoladamente, que tiveram uma atividade 

plena de 27,109 nmol.min-1CNDB-GSH.mg-1Protein. 
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Figura 39 - Análise comparativa do percentual (%) de atividade em relação ao controle, da 
enzima GST em D. similis, com exposição ao IMIc, IMIp, MPv e MPf, teste de toxicidade em 
misturas binárias das CE10 e CE5. 

 

Fonte: Próprio autor. 

 

 Na Figura 39, as médias das condições de exposição apresentaram um 

expressivo aumento na atividade de resposta de GST, para todos os tratamentos 

observados, em comparação ao controle em homeostase redox, que obteve uma 

média de 26,713 ± 1,68 nmol.min-1CNDB-GSH.mg-1 Protein. Os tratamentos 

apresentaram médias de resposta que compartilharam uma mesma letra de 

agrupamento, indicando serem significativamente diferentes do grupo controle, 

mas sem grande variabilidade entre os grupos de exposição. A média geral de 

atividade de GST foi de 59,54 ± 1,68 nmol.min-1CNDB-GSH.mg-1 Protein, 

representando uma atividade de 223%, o que significa um aumento de 123% em 

relação ao grupo controle em equilíbrio. A análise da atividade enzimática de GST 

em percentual (%) de atividade em resposta às exposições de IMIc, IMIp, MPf e 
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MPv, em combinações de misturas em relação ao grupo controle, com diferenças 

significativas detectadas pelo Método LSD de Fisher (p < 0,05). 

Ao considerarmos as concentrações de efeito em 20% da população como 

controle negativo pode observar os percentuais de GST apresentados pelos 

organismos expostos individualmente a cada composto: CE 20 IMIp com 113%, 

CE 20 IMIc com 21%, CE 20 MPf com 28% e CE 20 MPv com 24%. Esses 

resultados evidenciam relações significativas de impactos ecológicos e ambientais 

para os efeitos dos MPs em associação com outros poluentes. 

As avaliações dos biomarcadores apresentaram uma dinâmica expressiva 

de diminuição de SOD, estabilização de CAT e aumento da GST. Onde em 

estudos de estresse oxidativo, pode haver uma relação inversa entre a atividade 

da glutationa S-transferase (GST) e a superóxido dismutase (SOD), ou seja, 

quando há um aumento na atividade da GST, pode haver uma redução na 

atividade da SOD e, portanto, um aumento do potencial oxidativo. Isso ocorre 

porque a GST tem a função de catalisar a conjugação do glutationa com 

compostos oxidantes, resultando em sua eliminação do organismo, enquanto a 

SOD é responsável pela conversão do superóxido em peróxido de hidrogênio e 

oxigênio, reduzindo o potencial oxidativo no organismo. No entanto, essa relação 

não é linear e pode ser influenciada por outros fatores, como a presença de 

outros antioxidantes no organismo e a intensidade e duração do estresse 

oxidativo (MANDUZIO et al., 2004). 

 

5.5.4.4 Mensuração do biomarcador malondialdeído (MDA) 

As concentrações de subi letalidade utilizadas para determinação das 

atividades enzimáticas para determinação das atividades de MDA. A Tabela 17 

apresenta detalhadamente análise de atividade enzimática de em D. similis, 

análise informações de agrupamento usando método de Tukey, LSD de Fisher e 

índice de confiança de 95% (p < 0,05). 
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Tabela 17 - Análise de atividade de MDA em D. similis para compostos IMIc, IMIp, MPv e 
MPf, isoladamente. 

Informações de Agrupamento Usando Método de Tukey, LSD de Fisher e Confiança de 95% 

MENSURAÇÃO DE MALONDIALDEÍDO (MDA) Médias expressas em: U MDA /mL.mg
-1

  protein 

  Fator 
Concentração 

 (mg.L
-1

) 
N Média DesvPad IC de 95% Agrupamento % Atividade 

IM
Ic

 

Controle 0,00 6 110 19,93 (86,28; 133,73) A 100% 

CE 5 2,51 3 115,83 17 (82,28; 149,38) A, B 105% 

CE 10 5,02 3 174,2 35,8 (140,7; 207,8) B, C 158% 

CE 20 10,03 3 213,8 35,6 (180,3; 247,4) C 194% 

IM
Ip

 CE 5 0,14 3 115,83 17 (82,28; 149,38) A 174% 

CE 10 0,43 3 174,2 35,8 (140,7; 207,8) B 189% 

CE 20 0,83 3 213,8 35,6 (180,3; 247,4) B 287% 

M
P

v
 CE 5 10,60 3 121,5 37,1 (65,3; 177,8) A, B 110% 

CE 10 21,19 3 153,6 38,3 (97,4; 209,9) A, B 140% 

CE 20 42,38 3 213,8 33,3 (177,5; 250,0) B 194% 

M
P

f 

CE 5 18,57 3 162,4 34 (118,9; 205,9) A 148% 

CE 10 37,15 3 247,1 19,6 (203,6; 290,6) B 225% 

CE 20 74,29 3 328,8 12,5 (285,3; 332,3) B 299% 

Médias que não compartilham uma letra são significativamente diferentes. 

Fonte: Próprio autor. 

 

A mensuração do biomarcador MDA é uma técnica essencial para avaliar o 

estresse oxidativo em estudos toxicológicos, que podem identificar danos 

celulares e mapear o desenvolvimento de vários impactos. A concentração de 

MDA pode ser medida em diversos tecidos biológicos, e um aumento nessa 

medida pode indicar um nível mais elevado de estresse oxidativo. Por outro lado, 

uma redução na concentração de MDA pode indicar a eficácia do uso de 

antioxidantes no combate ao estresse oxidativo. Assim, a mensuração de MDA é 

importante em análises de estresse oxidativo, pois fornece informações valiosas 

sobre a extensão da peroxidação lipídica e o grau de estresse oxidativo. Além 

disso, o MDA pode ser usado como um biomarcador para avaliar a eficácia de 

intervenções antioxidantes no tratamento ou prevenção de danos relacionados ao 

estresse oxidativo (DEAVALL et al., 2012). 
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Figura 40 – Análise comparativa do percentual (%) de atividade em relação ao controle, do 
biomarcador MDA em D. similis, com exposição ao IMIc, IMIp, MPv eMPf, isoladamente. 

 

Fonte: Próprio autor. 

A Figura 40 apresenta resultados de mensuração de MDA em diferentes 

amostras. Para IMIc, as concentrações testadas (CE 5, 10 e 20) apresentaram um 

aumento significativo de atividade em relação ao controle, correspondendo a 

105%, 158% e 194% de atividade, respectivamente. Em IMIp, as concentrações 

testadas também apresentaram um aumento significativo de atividade em relação 

ao controle, correspondendo a 174%, 189% e 287% de atividade, 

respectivamente. Em MPv, houve um aumento médio de 124% na atividade em 

relação ao controle. Já em MPf, a resposta foi ainda mais expressiva, com um 

aumento significativo na atividade em relação ao controle para as exposições de 

10,60; 21,19 e 42,38 mg.L-1 de MPf, correspondendo a 110%, 140% e 194% de 

atividade, respectivamente. Esses resultados sugerem um aumento significativo 

no estresse oxidativo nessas amostras em resposta à exposição. 

 A Tabela 18, compila a avaliação do potencial toxicológico dos MPs 

associados aos pesticidas que foi realizada por meio da mensuração do 

biomarcador MDA em testes de toxicidade de misturas binárias. Os tratamentos 

foram aplicados sobre as médias e os dados foram analisados por meio do 
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método de Tukey combinado ao LSD de Fisher e índice de confiança de 95% (p < 

0,05), cujos resultados estão apresentados. A mensuração de MDA para a 

avaliação das combinações de misturas dos componentes foi realizada para as 

combinações CE10 IMI, CE 5 IMI, CE5 MP e CE10 MP, com variação nas 

concentrações de efeito observado, utilizando o mesmo método estatístico. 

Tabela 18 - Atividade do biomarcador MDA em D. Similis, dos compostos IMIc, IMIp, MPv e 
MPf, teste de toxicidade misturas binárias das CE10 e CE5. 

Informações de Agrupamento Usando o Método LSD de Fisher e Confiança de 95% 

Fator N Média DesvPad % Atividade Agrupamento 

CONTROLE 5 108,40 23,10 100% A 

CE 05 IMIp + CE 05 MPv 3 295,50 21,60 273% D, E 

CE 05 IMIp + CE 10 MPv 3 286,00 34,50 264% D, E, G 

CE 10 IMIp + CE 5 MPv 3 503,90 42,80 465% B 

CE 10 IMIp + CE 10 MPv 3 377,30 24,70 348% B, D 

CE 05 IMIp + CE 05 MPf 3 286,20 43,30 264% D, E 

CE 05 IMIp + CE 10 MPf 3 256,46 4,91 237% D, E, F 

CE 10 IMIp + CE 5 MPf 3 402,20 45,40 371% C 

CE 10 IMIp + CE 10 MPf 3 193,30 27,10 178% G 

CE 05 IMIc + CE 05 MPv 3 326,20 73,70 301% C, E 

CE 10 IMIc + CE 5 MPv 3 244,10 48,00 225% E, F, G 

CE 05 IMIc + CE 10 MPv 3 215,10 70,60 198% F, G 

CE 10 IMIc + CE 10 MPv 3 304,80 69,70 281% D, F 

CE 05 IMIc + CE 05 MPf 3 247,00 51,00 228% E, F, G 

CE 10 IMIc + CE 5 MPf 3 296,70 48,70 274% D, E 

CE 05 IMIc + CE 10 MPf 3 253,90 23,20 234% E, F, H 

CE 10 IMIc + CE 10 MPf 3 213,61 9,50 197% G 

Médias que não compartilham uma letra são significativamente diferentes. 

Fonte: Próprio autor. 

A Figura 41, apresenta a análise do percentual relativo (%) de MDA das 

combinações de misturas em relação ao controle, para as exposições ao IMIc, 

IMIp, MPf e MPv, utilizando concentrações de efeito de 10% de MP e 10% de IMI, 

5% de MP e 5% de IMI. Os resultados mostram diferenças significativas entre as 

médias das condições testadas pelo método LSD de Fisher, evidenciando 

correlações importantes. 
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Figura 41 - Análise comparativa do percentual (%) de atividade em relação ao controle, do 
biomarcador MDA em D. similis, com exposição ao IMIc, IMIp, MPv e MPf, teste de 
toxicidade em misturas binárias das CE10 e CE5. 

 

Fonte: Próprio autor. 

Os tratamentos apresentaram diferenças significativas em relação ao controle 

e grande variabilidade na análise de significância de comparação. O tratamento 

CE 10 IMIp + CE 10 MPv obteve a maior expressão de resposta, sendo 377,3 U 

MDA /mL.mg-1 protein, o que correspondeu a uma apresentação em torno de 

250% a mais que a atividade do controle. Por outro lado, o tratamento CE 10 IMIp 

+ CE 10 MPf apresentou a menor expressão, com 193,3 U MDA /mL.mg-1 protein, 

correspondendo a 78% a mais que a atividade do controle. Esses extremos 

apresentam um intervalo de confiança para a média geral dos tratamentos que foi 

de 259%, representando um aumento de 159% de resposta orgânica de MDA nos 

organismos. 

A análise de Fisher demonstrou que todos os tratamentos obtiveram 

expressão de MDA acima do controle, sendo o tratamento CE 10 IMIp + CE 5 

MPv o que apresentou o ponto mais alto de atividade, com 503,9 U MDA /mL.mg-1 
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protein e 465% de atividade, uma atividade 365% maior que o grupo controle. A 

menor atividade foi observada no tratamento CE 05 IMIc + CE 10 MPv, com 215,1 

U MDA /mL.mg-1 protein, uma atividade 98% maior que o grupo controle. As 

exposições para as combinações com alteração da concentração do grupo de 

efeito apresentaram uma média geral de 183% a mais que o grupo controle, com 

desvio padrão de 90% dentro do índice de confiança experimentado. 

Sendo possível verificar enquanto controle negativo as concentrações de 

efeito em 20% da população para as exposições dos compostos isoladamente, foi 

obtido os % de apresentação de MDA dos organismos de CE 20 IMIp 187%, CE 

20 IMIc 94%, CE 20 MPf 94% e CE 20 MPv 199%, o que evidencia relações de 

impactos ecológicas e ambientais significativas para os efeitos dos MPs 

associados aos demais poluentes. 

Combinar os biomarcadores MDA, SOD, CAT e GST podem fornecer 

informações valiosas sobre os efeitos toxicológicos dos xenobióticos, 

especialmente em relação ao estresse oxidativo. O MDA é um indicador de 

peroxidação lipídica, enquanto SOD, CAT e GST são enzimas antioxidantes 

importantes que ajudam a combater o estresse oxidativo (ZHANG et al., 2019). 

Ao avaliar os níveis desses biomarcadores em conjunto, é possível obter uma 

visão mais completa dos efeitos dos xenobióticos no organismo. Por exemplo, 

níveis elevados de MDA indicam peroxidação lipídica e estresse oxidativo, 

enquanto níveis reduzidos de SOD, CAT e GST podem indicar que as defesas 

antioxidantes do organismo foram comprometidas. A combinação desses 

biomarcadores pode fornecer informações cruciais para avaliar a toxicidade dos 

xenobióticos e desenvolver estratégias para proteger a saúde humana e 

ambiental (PROKIC et al., 2019; Wang et al., 2016).  
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6 CONCLUSÕES 

A fragmentação plástica resultou em mudanças físicas e estruturais na 

morfologia microplástica, mas as características químicas dos materiais foram 

preservadas. Esta verificação foi alcançada por meio de análises FTIR e MEV, 

que permitiram a diferenciação entre MPv e MPf com base em seus espectros e 

superfícies. Portanto, os resultados indicaram que é possível distinguir diferentes 

tipos de MPs com base em suas características químicas, mesmo após a 

fragmentação. 

A análise de varredura dos compostos de IMI permitiu a validação da 

composição do IMIc, que foi confirmado como 70:30 de acordo com as 

especificações do fabricante. A validação foi realizada comparando o composto 

comercial com um padrão de alta pureza de 99,9% em HPLC (IMIp), utilizando a 

técnica de espectrofotometria.  

O estudo realizado demonstrou a capacidade de adsorção dos IMIc e IMIp 

em MPv e MPf ao longo do tempo de tratamento, variando de 5 a 48 horas. Foi 

observado que a adsorção dos compostos foi similar nas primeiras 5 horas, 

seguida de aumento em 19-27 h, equilíbrio de interação em 28-42 h e diminuição 

em 44-48 h.  

A adsorção física foi a principal força para a adsorção dos pesticidas em 

MPs, e a relação entre a capacidade de adsorção e o percentual adsortivo de 

remoção foi inversamente proporcional, devido à característica apolar e de 

dissolução dos compostos.  

A cinética de pseudo-primeira ordem foi a mais adequada para descrever o 

processo de adsorção. A dinâmica de apresentação da cinética de pseudo-

primeira ordem dos compostos em diferentes concentrações em água de cultivo 

para D. similis, revelou que o composto padrão apresentou maior afinidade no 

sítio ativo de adsorção que o composto comercial, tanto no MPv quanto no MPf. 

Isso ressalta a necessidade de mais pesquisas para entender o impacto dos 

pesticidas em MPs e desenvolver estratégias para minimizar seus efeitos 

negativos no ambiente. 

Considerando a sensibilidade aguda e crônica dos biomarcadores no 

organismo não alvo D. similis, os ensaios realizados demonstraram que as 

concentrações dos compostos IMIp, IMIc, MPf e MPv podem causar efeitos 
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deletérios responsáveis por alterações na sobrevivência, manutenção do 

organismo e população.  

Os resultados dos testes de toxidade indicaram que os compostos IMIp, 

IMIc, MPf e MPv apresentaram diferentes níveis de toxicidade, sendo que o IMIp 

foi o mais tóxico, seguido pelo IMIc, MPf e MPv, respectivamente. Esses 

resultados são importantes para avaliar os riscos ambientais dos compostos em 

questão, já que a exposição a essas substâncias pode levar a efeitos deletérios 

sobre os organismos aquáticos e, consequentemente, sobre a cadeia alimentar. 

O uso dos biomarcadores SOD, CAT, GST e MDA se mostrou uma 

excelente ferramenta para avaliar os efeitos subletais dos MPs, especialmente 

quando combinados com outros poluentes. Essa abordagem pode contribuir para 

a regulamentação e classificação desses compostos, bem como fornecer 

informações valiosas sobre os impactos nos ecossistemas aquáticos. É 

importante enfatizar que a compreensão dos efeitos tóxicos desses compostos na 

biota aquática é crucial para o desenvolvimento de medidas de proteção e 

mitigação dos impactos ambientais. 

Nesse sentido, os resultados deste estudo forneceu importantes 

contribuições para a área de pesquisa, especialmente na identificação dos 

mecanismos de toxicidade dos xenobióticos e na avaliação dos efeitos adversos 

dessas substâncias nos organismos aquáticos. Portanto, a combinação dos 

biomarcadores MDA, SOD, CAT e GST podem ser uma ferramenta valiosa para a 

avaliação dos riscos ambientais associados aos MPs e pesticidas. 
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