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RESUMO 

ISHII, K. Y. Efeitos ecotoxicológicos de cetoconazol combinado a microplásticos 
virgens e envelhecidos em Daphnia similis. 2022. 52 p. Dissertação (Mestrado em 
Ciências) – Escola de Engenharia de Lorena, Universidade de São Paulo, Lorena, 2022. 

Atualmente muitos estudos buscam entendimento sobre a ação de agentes xenobióticos 
sobre organismos de ambientes aquáticos. Dentre os agentes xenobióticos estudados, os 
microplásticos são materiais frequentemente identificados em corpos d’água e que 
apresentam capacidade adsortiva e ação sinérgica toxicológica quando associados a outras 
espécies químicas. Os plásticos expostos às condições ambientais degradantes possuem 
suas propriedades físico-químicas alteradas, o que se chama de processo de 
envelhecimento, gerando modificações estruturais com efeitos nos fenômenos de adsorção 
e nos efeitos toxicológicos, consequentemente. Dessa forma, o presente estudo objetivou 
entender a relação dos efeitos toxicológicos que microplásticos de polietileno virgens 
(MPv) e envelhecidos (MPe) associados ou não ao fungicida cetoconazol (CTZ) podem 
representar para organismos aquáticos, utilizando o organismo Daphnia similis como 
modelo experimental.  A composição química e morfologia superficiais dos microplásticos 
foram analisadas através das técnicas de FTIR-ATR e MEV, respectivamente, enquanto a 
toxicidade do MPv e MPe, isolados ou associados ao CTZ, foi determinada através dos 
biomarcadores de estresse oxidativo em D. similis. Foram observadas as mudanças físicas 
e químicas causadas pelo envelhecimento artificial do MP, obtendo-se evidências do 
envelhecimento do material visto o surgimento de grupos oxigenados e maior enrugamento 
superficial. A exposição dos MPs isolados não demonstrou danos em nenhum dos 
parâmetros medidos, enquanto o CTZ provocou aumento da mortalidade e mudança na 
resposta oxidativa. Os conjuntos de microplásticos com CTZ mostraram-se mais letais, 
reforçado pelas maiores atividades enzimáticas da superóxido dismutase (SOD), glutationa 
S-transferase (GST) e malondialdeído (MDA). Na comparação entre o MPv e MPe 
associados ao CTZ, houve maior mortalidade pelo MPv + CTZ do que do MPe + CTZ, 
embora o segundo tenha causado maior dano oxidativo (MDA) e ativação da SOD. Foi 
visto que a associação entre os microplásticos e o fármaco foi mais tóxica ao organismo do 
que cada xenobiótico separadamente, sendo necessárias mais avaliações de comparação de 
danos entre os plásticos virgens e envelhecidos. 

Palavras-chave: Água doce. Imidazol. Redox. Toxicidade. Polímeros. 

 

 

 

 

 

 

 

 



 
 

ABSTRACT 

ISHII, K. Y. Ecotoxicological effects of ketoconazole combined with virgin and aged 
microplastics in Daphnia similis. 2022. 52 p. Dissertation (Master of Science) – Escola de 
Engenharia de Lorena, Universidade de São Paulo, Lorena, 2022. 

Currently, many studies seek to understand the action of xenobiotic agents on organisms in 
aquatic environments. Among the xenobiotic agents studied, microplastics are materials 
often identified in water bodies, which have adsorptive capacity and toxicological 
synergistic action when associated with other chemical species. Plastics exposed to 
degrading environmental conditions have altered physicochemical properties, which is 
called the aging process, generating structural changes with effects on adsorption 
phenomena and consequently on toxicological effects. Thus, the present study aimed to 
understand the relationship of toxicological effects that virgin (MPv) and aged (MPe) 
polyethylene microplastics, associated or not with ketoconazole (CTZ) fungicide, may 
represent for aquatic organisms, using the Daphnia similis organism as the experimental 
model. The chemical composition and surface morphology of the microplastics were 
analyzed using FTIR-ATR and SEM techniques, respectively, while the toxicity of MPv 
and MPe, isolated or associated with CTZ, was determined using oxidative stress 
biomarkers in D. similis under acute test. The physical and chemical changes caused by 
artificial aging of the MP were observed, obtaining evidence of the aging of the material, 
given the appearance of oxygenated groups and greater wrinkled surface. The exposition of 
isolated MP didn’t show damage in any parameter, while CTZ induced increase of 
mortality and changed the oxidative response. Microplastics with CTZ were more lethal, 
reinforced by the higher enzymatic activities of superoxide dismutase (SOD), glutathione 
S-transferase (GST) and malondialdehyde (MDA). Comparing MPv and MPe associated 
with CTZ, there was higher mortality by MPv + CTZ than MPe + CTZ, although the latter 
caused greater oxidative stress and SOD activation. It was seen that the association 
between microplastics and the drug was more toxic to the organism than each xenobiotic 
separately, requiring further evaluations to compare damage between virgin and aged 
plastics. 

Keywords: Fresh water. Imidazole. Redox. Toxicity. Polymers. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

O despejo indevido de materiais não reutilizáveis e substâncias químicas vem 

promovendo grande impacto sobre ecossistemas aquáticos, podendo implicar em efeitos 

adversos, como o desequilíbrio ecológico (de Carvalho et al., 2018). Sabe-se ainda que 

alguns desses poluentes, como fármacos, pesticidas, corantes, resíduos industriais e outros, 

apresentam características recalcitrantes, ou seja, são dificilmente degradados naturalmente 

ou não são removidos após passarem por estações de tratamento de água (Bharagava et al., 

2018).  

Dentre os poluentes, os micropoluentes são uma classificação daqueles encontrados 

na natureza em baixas concentrações (pg.L-1 a µg.L-1), e no entanto apresentam potencial 

ecotoxicológico para organismos aquáticos (Yan et al., 2018). Avaliações feitas no Rio 

Iguaçu, no sul do Brasil, buscaram por micropoluentes e encontraram pesticidas 

organoclorados, hidrocarbonetos policíclicos aromáticos e íons metálicos. A água deste rio 

foi testada quanto à sua toxicidade em peixe Oreochromis niloticus por 81 dias, e foram 

observadas evidências toxicológicas como lesões histopatológicas em guelra e fígado, e 

desregulação endócrina e reprodutiva dos peixes. Portanto, os pesquisadores apontam que 

a poluição orgânica e inorgânica encontrada leva à exposição de organismos locais e que 

tais poluentes, provenientes da região metropolitana, aumenta o risco toxicológico 

(Gemusse et al., 2021).  

Além dos micropoluentes, outro objeto de interesse que tem recebido ênfase na área 

da pesquisa ambiental é o microplástico (MP) (Cera et al., 2020). A contaminação deste 

material é decorrente da ação residual de indústrias e produção do plástico, assim como o  

surgimento deste contaminante é em decorrência da degradação de plásticos maiores por 

razões físicas, químicas e biológicas. A fragmentação pode ocorrer por processos simples 

urbanos, como o desgaste de materiais utilizados diariamente, lavagem de roupas 

sintéticas, assim como pela ação natural da radiação UV, choques físicos e outros fatores 

(Shah et al., 2008; Wypych, 2020). As diversas concentrações de MPs encontradas em 

corpos de água doce eleva a preocupação sobre o potencial nocivo que estes apresentam 

sobre os organismos vivos (Adam et al., 2019). A avaliação da ingestão de MPs por 

organismos aquáticos mostra que o tamanho das partículas permite a permeação das 

partículas através dos tecidos, causando danos celulares, irregularidade reprodutiva e 

redução da biomassa (Bosker et al., 2019; Lehtiniemi et al., 2018).  
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O MP, ainda, possui a capacidade de sorção de outros poluentes concomitantes, 

orgânicos ou inorgânicos, e apresenta o risco de ação sinérgica toxicológica potencializada 

(Rainieri et al., 2018; Santos et al., 2020). O estudo de Zhang et al. (2019) mostrou que a 

exposição de MPs de poliestireno combinados à roxitromicina em O. niloticus aumentou a 

bioacumulação do antibiótico em vários tecidos, comparada à exposição isolada do 

fármaco, e provocou o aumento da atividade da enzima antioxidante superóxido dismutase 

após 14 dias.  

Apesar dos MPs resistirem ao desaparecimento natural, a degradação lenta e 

consecutiva é irrefutável; são sujeitos ao processo de envelhecimento devido aos fatores 

ambientais como a exposição solar, temperaturas extremas, atividades químicas e 

microbiológicas (Cai et al., 2018). O envelhecimento do MP é evidenciado pelas 

modificações químicas e físicas superficiais, como a oxidação das cadeias poliméricas e 

surgimento de grupamentos oxigenados, assim como o enrugamento ou a formação de 

microfissuras (Ding et al., 2020; Liu et al., 2019). Tais modificações são relevantes ao 

processo de sorção pelo microplástico, visto que a presença de novos grupamentos 

químicos altera a hidrofobicidade superficial do plástico e pode aumentar ou diminuir a 

relação com o sorvato (Wang et al., 2020). A partir da modificação física, o enrugamento e 

a criação de fissuras proporcionam uma maior área superficial, a qual disponibiliza mais 

sítios de interação do sorvente com o sorvato (Lang et al., 2020). 

A associação dos fatores de co-poluição, sorção e transporte por MPs, e 

envelhecimento destes, leva a investigações relacionadas à toxicidade em organismos 

aquáticos. Desta forma, o presente projeto buscou estabelecer a relação de toxicidade de 

microplásticos virgens (MPv) e microplásticos envelhecidos (MPe) isolados ou associados 

ao fungicida cetoconazol (CTZ) em microcrustáceos Daphnia. similis. Foi realizada a 

caracterização dos MP e a determinação de biomarcadores de estresse oxidativo em D. 

similis. A adsorção do fármaco pelos MPs em ambas as condições é comparada e 

relacionada com as alterações químicas e físicas dos materiais. A toxicidade é observada 

através das atividades enzimáticas da superóxido dismutase (SOD), glutationa-S-

transferase (GST) e malondialdeído (MDA) do sistema de homeostase redox. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 Cetoconazol (CTZ) 

 

A família azólica de compostos farmacêuticos possui um histórico de desenvolvimento 

ao longo dos anos para o tratamento de doenças fúngicas em humanos e animais, 

provocadas por organismos dos gêneros Candida e Aspergillus. Os azóis são classificados 

de acordo com características comuns de espectro de ação, características físico-químicas e 

efeitos observados. A primeira geração de azóis desenvolvida foi lançada no mercado entre 

1969 e 1974, focando em tratamentos de aplicação tópica para doenças como dermatites, 

candidíases vaginais e infecções micóticas. A segunda geração é marcada pelas 

modificações moleculares dos azóis de primeira geração e em 1977 registrou-se o primeiro 

antifúngico de uso oral para infecções internas sistêmicas, o CTZ (CAS 65277-42-1). A 

formação da terceira geração é caracterizada pela adaptação do fluconazol e itraconazol, 

visando aumentar a segurança humana, espectro de ação e melhor desempenho 

farmacocinético. Já os azóis de quarta geração estão recentemente sendo desenvolvidos 

para a especificidade de ação e segurança de uso, principalmente para pacientes com 

condições paralelas de saúde que necessitam de vários medicamentos concomitantes 

(Shafiei et al., 2020). 

O mecanismo de ação do cetoconazol se deve à ligação da função imidazólica ao sítio 

ativo das enzimas da família P-450, inibindo a desmetilação do lanosterol e sua conversão 

a ergosterol. A limitação de ergosterol, molécula constituinte da membrana de células 

fúngicas, diminui a função seletiva da membrana, danifica o mecanismo de controle 

osmótico e a sobrevivência celular (Venkateswarlu et al., 1998). Por muito tempo o CTZ 

oral foi amplamente prescrito e considerado muito eficaz, fazendo parte da lista Modelo de 

Medicamentos Essenciais da OMS durante a sua geração (Gupta e Lyons, 2015).  

Entretanto, a falta de seletividade da ação imidazólica sobre as enzimas do complexo 

P-450 foi associada a efeitos colaterais adversos, principalmente de ordem hepática e 

hormonal (Khoza et al., 2017). A metabolização de altas concentrações de CTZ pela 

arilacetamida desacetilase resulta no metabólito n-acetilcetoconazol, cujo acúmulo causa 

morte celular hepática e provoca hepatotoxicidade irreversível (Fukami et al., 2016; Khoza 

et al., 2017). A alta dosagem diária diminui a concentração de colesterol LDL em pacientes 

sob tratamento de câncer de próstata, com a drenagem de lanosterol através da bile e fezes 

(Miettinen, 1988). 
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Com isso, a forma oral de posologia foi banida em muitos países, com imposições 

estritas de prescrição em casos severos de infecções sistêmicas com risco de morte (Gupta 

e Lyons, 2015). Hoje, somente a utilização tópica é permitida já que não apresenta efeitos 

colaterais equivalentes e, portanto, apresenta-se segura. No Brasil o CTZ é disponível na 

formulação de cremes e xampus a 2% utilizados em pele e mucosa afetadas por micoses 

superficiais, comumente tratando dermatite seborreica, parasitoses, dermatofitoses, tínea 

versicolor, entre outras doenças (Souza e Nóbrega, 2018; Staub e Bergold, 2004). 

 

2.1.1 Ecotoxicidade do cetoconazol 

 

A utilização de medicamentos contendo CTZ permite a contaminação do meio 

ambiente pelos resíduos antifúngicos, onde são encontrados sob a concentração que os 

classifica como micropoluentes (Chen e Ying, 2015). Em estações de tratamento de esgoto 

a concentração do fármaco foi verificada a partir de 6,7 ng.L-1 na África do Sul, uma média 

mensal de 348 ng.L-1 na Alemanha, e 143 µg.L-1 em efluentes de estações na Bélgica 

(Assress et al., 2020; Noth et al., 2018; Steene e Lambert, 2008). Um estudo realizado nos 

Emirados Árabes obteve a concentração de 109 ng.L-1 em amostra de afluente, e apontou 

que após os tratamentos primário e secundário a eficiência de remoção de CTZ variou 

entre 30 a 70% somente (Maraqa et al., 2020).  

Dentre as respostas fisiológicas dos testes de ecotoxicidade, a avaliação do estresse 

oxidativo é um fenômeno comumente verificado, que ocorre pelo desbalanço entre a 

geração de espécies reativas de oxigênio (EROs) e os mecanismos de detoxificação e 

reparo do organismo (Pryor, 1976; Sparling, 2016). O sistema de defesa antioxidante conta 

com enzimas de primeira linha que se complementam nas fases de transformação 

molecular das EROs em espécies mais estáveis, podendo ressaltar as enzimas catalase 

(CAT), superóxido dismutase (SOD) e glutationa peroxidade (GPx). A SOD atua na 

geração de peróxido de hidrogênio (H2O2) a partir do radical superóxido (O2
•), enquanto as 

outras agem na eliminação do peróxido de hidrogênio, transformando-o em água (Barbosa 

et al., 2010).  

Outras atividades enzimáticas comumente avaliadas são as da glutationa-S-transferase 

(GST), que participa da fase II de detoxificação e excreção de xenobióticos (Shigeoka et 

al., 2002; Trestrail et al., 2020). Em situações que o sistema de defesa antioxidante não 

elimina as EROs excessivas, ocorre o dano celular através da oxidação de biomoléculas 

como lipídeos, proteínas e ácido desoxirribonucleico, e a geração de subprodutos permite a 
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detecção de estresse oxidativo, como é o caso do malondialdeído (MDA) (Ohkawa et al., 

1979). Assim, os biomarcadores de defesa antioxidante e estresse oxidativo permitem 

conduzir interpretações dos efeitos potenciais nocivos de um determinado poluente. 

Em estudos realizados em Carassius auratus por 14 dias, foi observado o aumento da 

atividade de SOD e GST quando expostos a 20 µg.L-1 de CTZ (Liu et al., 2016). Sob efeito 

associado, embriões de Danio rerio apresentaram o aumento de espécies reativas de 

oxigênio. As análises dos biomarcadores mostraram a maior atividade de CAT e, 

principalmente, a ação de MDA como indicação de estresse oxidativo do conjunto de 

xenobióticos. Juntamente com as observações de má formação e nutrição dos embriões de 

peixe, foi verificado que a toxicidade do CTZ é relevante (Bhagat et al., 2021). 

Embora sejam escassos os trabalhos de toxicidade do CTZ em organismos da família 

Daphniidae, o estudo recente de Prado et al. (2021) investigaram a ação do medicamento 

contendo o ativo cetoconazol em D. similis. A exposição aguda dos organismos com 7 dias 

de vida, no intervalo de concentração 0,36 a 3,12 µg.L-1, mostrou a capacidade tóxica do 

medicamento com a alteração das atividades enzimáticas do sistema antioxidante. Foi 

observada a maior expressão de CAT quando o organismo foi exposto às maiores 

concentrações, enquanto houve redução da atividade da GST e APX como resultado do 

efeito inibidor da função imidazólica da molécula.  

 

2.2 Microplásticos (MPs) 

 

Plásticos são materiais poliméricos cujas moléculas são estruturas formadas pela 

ligação de unidades repetitivas (meros) em série. A classificação geral dos plásticos os 

define como termofixos ou termoplásticos. Na síntese do plástico termofixo há o processo 

de cura através de catalizadores e exposição à radiação, com o objetivo de criar uma rede 

de cadeias reticuladas por ligações cruzadas, o que caracteriza o material rígido e durável. 

O grande número de ligações cruzadas impede o livre deslizamento das cadeias, tornando o 

polímero insolúvel e infusível; os termofixos, portanto, não podem ser remodelados. Os 

termoplásticos, por outro lado, são materiais passíveis de serem reciclados; são maleáveis e 

fluidos quando sujeitos a aumento de pressão e temperatura, e após a fusão podem tomar 

outros formatos (Koltzenburg et al., 2017). 

Os atributos dos polímeros dependem da unidade repetitiva, do tipo de ligação 

covalente (estérica, amídica, ligação de éter), composição relativa dos meros (no caso de 

copolímeros), entre outros fatores. As unidades repetitivas possuem grupamentos químicos 
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laterais que promovem relações intermoleculares relevantes para o dobramento sobre a 

própria molécula, cuja conformação respeita o equilíbrio termodinâmico de ligações e um 

estado de menor energia. Assim, porções da cadeia organizam-se para formarem estruturas 

cristalinas e amorfas, conferindo características físicas ao polímero de acordo com o grau 

de cristalinidade (Canevarolo Jr., 2002).  

A produção dos plásticos possui grande importância industrial e comercial dada a 

aplicação vasta deste material. Suas características variam em elasticidade, resistência e 

maleabilidade, diversificando-os em praticidade, versatilidade e custo, o que permite a 

ampla utilização no dia a dia moderno. A alta demanda desta commodity permitiu sua 

produção massiva na escala de 359 milhões de toneladas em 2018 para utilização como: 

embalagens de alimentos, cosméticos e remédios, desenvolvimento de produtos 

tecnológicos, agropecuários e construção civil, vestimenta e biociência, entre outros usos 

(Statista e Garside, 2019). Dentre os vários plásticos, o polietileno (PE) é uma das espécies 

mais utilizados no mundo, e no Brasil a ordem de transformados plásticos é de 6,2 milhões 

de toneladas, sendo cerca de 25% PE (ABIPLAST, 2019). É empregado em materiais 

como sacolas plásticas, embalagens de alimentos e bebidas, brinquedos, revestimentos de 

cabos, e polietileno de alta densidade é aplicado em materiais de maior resistência como 

tanques, caixas d’água, revestimentos, tonéis plásticos, entre outros. 

O PE, pertencente ao grupo das poliolefinas, é obtido a partir do processamento de 

gás eteno. Os dois tipos estruturais mais comuns são o de alta e baixa densidade, sendo que 

cada um apresenta suas propriedades características de acordo com a forma que são 

produzidos. A polimerização ocorre pelo alongamento da cadeia através de acoplamento 

dos meros ao grupo da extremidade, ao qual as moléculas de eteno ligam-se 

covalentemente. As variadas técnicas utilizam diferentes catalizadores sob respectivas 

condições de polimerização. Uma técnica de polimerização bastante comum e conhecida é 

pela utilização de catalizadores Ziegler-Natta, um conjunto de alquil-alumínio e um sal de 

Ti, Ni, Co ou Zr para produzir polietileno de alta densidade (PEAD ou HDPE – high 

density polyethylene), cuja vantagem é a reação sob condições amenas de temperatura e 

pressão. Comparado ao método de Ziegler-Natta tem-se o mecanismo radicalar de 

polimerização do eteno usado para a produção de polietileno de baixa densidade (PEBD ou 

LDPE – low density polyethylene), sob temperatura de até 300 °C e pressão acima de 2000 

bar; tais condições resultam no estado supercrítico do eteno (Koltzenburg et al., 2017).  

O PEAD contém maior porção linear (acima de 90%), o que permite o 

empacotamento da cadeia e formação de regiões organizadas por forças intermoleculares 
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de dipolo induzido. O empacotamento resulta em um material mais denso, cujas 

propriedades físicas são a maior rigidez e maior temperatura de fusão, quando comparado 

ao polietileno de baixa densidade. Este, caracteristicamente, possui maior grau de 

ramificação com predominância de regiões amorfas. A menor proporção organizada resulta 

em um material menos resistente e com menor temperatura de fusão (Coutinho et al., 

2003). 

Na análise de diferenciação por espectroscopia no infravermelho por transformada 

de Fourier (FTIR) do PEAD, PEBD e polietileno de baixa densidade linear (PELBD), os 

mesmos sinais de absorbância indicam a similar composição química, mas com ligeira 

diferença de intensidades na região entre 1400 e 1300 cm-1, em que os picos de 

absorbância são referentes aos grupos ligantes CH2 e terminais CH3 ( 

Figura 1). Nota-se que os sinais no espectro evidenciam as diferentes concentrações 

de grupos químicos devido ao número característico de ramificações e alongamento de 

cadeia de cada amostra. Os autores do trabalho atribuíram a identificação dos tipos de 

polietileno de acordo com a literatura prévia, baseando-se na intensidade de cada sinal 

(Gulmine et al., 2002). 

 

 
 

Figura 1. Espectros de FTIR de polietilenos. 

 

2.2.1. Microplásticos no meio ambiente 

 

O termo MP refere-se às pequenas partículas sólidas derivadas de polímeros 

sintéticos; estas variam entre 1 µm a 5 mm, são de diversos formatos (fragmentos, fibras, 

filmes, microesferas, etc) e possuem origem primária ou secundária (Frias e Nash, 2019). 

Os MP primários são produzidos para a finalidade e utilização em tamanho micro, como as 
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microesferas de esfoliantes dermatológicos, e os secundários são oriundos da degradação 

de plásticos maiores (Cole et al., 2011). MP secundários formam-se através de atividades 

como: lavagem de roupas sintéticas, degradação de materiais de pesca envelhecidos, 

resíduos industriais e civis, e outras (Galafassi et al., 2019). A permanência e degradação 

dos dejetos plásticos em aterros sanitários são apontadas como uma fonte principal de 

surgimento a longo prazo dos particulados no solo e lixiviado, como foi relatada a presença 

de 17 tipos de polímeros em 12 amostras de lixiviado analisadas na China, sendo os mais 

abundantes o polietileno e o polipropileno (He et al., 2019). Além disso, a atuação dos 

microrganismos sobre os plásticos em meio ambiente contribui com a biodegradação, a 

qual envolve a ação de enzimas secretadas por fungos e bactérias (Ahmed et al., 2018). 

Apesar de haver muita investigação sobre os MPs encontrados nos mares e 

oceanos, o número de pesquisas conduzidas sobre ambientes de água doce é relativamente 

menor (Wagner e Lambert, 2018; Yao et al., 2019). As avaliações de contaminação, 

entretanto, vêm gradualmente apontando a identificação dos MPs de várias composições 

poliméricas em amostras de água de rios, lagos, sedimentos e estações de tratamento 

(Baptista Neto et al., 2019; Windsor et al., 2019; Yu et al., 2019). Os tipos poliméricos 

mais encontrados nos ambientes aquáticos de água doce seguem a ordem 

polietileno/polipropileno (PE/PP) > poliestireno (PS) > cloreto de polivinila (PVC) >  

polietileno tereftalato (PET), o que pode ser justificado pela grande demanda, produção e 

consumo desses materiais globalmente (Fahrenfeld et al., 2019; Koelmans et al., 2019). 

O mapeamento das fontes potenciais de MP e da contaminação de ambientes 

aquáticos revelou que a atividade antrópica, principalmente a urbanização e densidade 

populacional, estão relacionadas com as maiores concentrações relatadas (Kataoka et al., 

2019). Assim, águas pluviais de áreas residenciais e industriais realizam o transporte deste 

contaminante através da água de precipitação para os corpos d’água (Liu et al., 2019). No 

caso das áreas industriais, os tipos poliméricos encontrados e concentrações dependem dos 

tipos de produção que circundam os leitos hídricos receptores de efluentes, como foi visto 

em uma avaliação de uma vasta área de produção têxtil na China, que apontou a fibra de 

poliéster com cerca de 95% do material identificado, visto que este é comum da produção 

de tecidos (Deng et al., 2020; Wong et al., 2020). 

Em avaliações ambientais, a identificação dos MPs é feita pela análise visual 

através da microscopia óptica ou eletrônico de varredura, fazendo-se uma relação dos tipos 

encontrados por formato e tamanho. Traça-se também a concentração de partículas por 

volume de água, sendo comum a notação de partículas por metro cúbico (Scherer et al., 
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2020). A composição polimérica é confirmada pela técnica espectrofotométrica de FTIR-

ATR, em que a composição é caracterizada pela presença de certos grupos químicos que 

são representados pelos sinais no espectro. No Brasil, um estudo feito por Ferraz et al. 

(2020) apontou a incidência de 330,2 partículas.L-1, equivalente a 3,3 x 105 partículas.m-3, 

em água não processada do Rio Sinos, no Rio Grande do Sul. Na mesma região do país, na 

Lagoa de Patos, foi registrado  0,0846 g de MPs, variando de 14 a 2000 µm, em 400 L 

d’água (Silva e de Sousa, 2021). Até o momento, as avaliações ambientais em rios e outras 

fontes de água doce pelo mundo informam que há um intervalo de concentração entre 1 x 

10-2 a 108 partículas.m-3 (Koelmans et al., 2019; Scherer et al., 2020). 

 

2.2.2 Mecanismos de envelhecimento dos MPs 

 

Embora o plástico seja um material resistente, é sabido que este também é alvo da 

degradação lenta e está sujeito a fatores ambientais como: temperatura, radiação UV, 

oxidação, hidrólise, ação de microrganismos e estresses mecânicos (Hüffer et al., 2018; Liu 

et al., 2020). Tais fatores degradantes iniciam a despolimerização e cisão das cadeias 

através da formação de radicais, que pode ser na presença ou ausência de oxigênio (White 

e Turnbull, 1994). A degradação de polímeros compreende as etapas de iniciação, 

propagação e interação entre ramificações. A iniciação sem oxigênio ocorre na presença de 

um iniciador, como mostra a Figura 2. Na presença de oxigênio, há formação de peróxidos 

e hidroperóxidos orgânicos, que dão origem a outros radicais mais comuns como hidroxil, 

carboxil e anidridos (Figura 3). Os produtos formados seguirão a reação em cadeia, 

chamada fase de propagação, com a formação consecutiva de radicais e a despolimerização 

pela ȕ-decomposição Figura 4. Ocorrem também as ligações cruzadas entre as porções da 

mesma molécula ou adjacentes, novamente, na presença ou ausência de oxigênio (Figura 

5) (Koltzenburg et al., 2017; Wypych, 2020). 

 

 
Figura 2. Iniciação da degradação de polímeros sem oxigênio. 

 

 
Figura 3. Formação de grupos funcionais oxigenados. 
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Figura 4. Redução e beta decomposição de polímeros. 

 

 

Figura 5. Representação de cross linking entre moléculas contendo ramificações. 

 

 Gulmine et al. (2003) estudaram o envelhecimento artificial de PE utilizando 

radiação de 340 nm e 313 nm por até 1600 h como fatores degradantes. O envelhecimento 

proporcionou maior densidade às amostras como consequência do aumento da 

cristalinidade e incorporação de oxigênio. Baseado no grau de cristalinidade, que é um 

parâmetro responsável por alguns aspectos físicos dos polímeros, a maior organização das 

cadeias de uma molécula resulta no aumento da temperatura de fusão, o que foi ressaltado 

pelo estudo como outro resultado da degradação. Os autores ainda observaram o aumento 

da dureza dos materiais tratados, justificados pelo empacotamento mais justo em escala 

macroscópica, sendo concomitante à aparição de microfissuras e aspecto frágil do material. 

Foram registradas a estabilidade térmica e resistência dos materiais contra o 

envelhecimento acelerado, em que PEAD > PELBD > PEBD para ambos os aspectos. O 

conteúdo de fase amorfa do PEBD é maior que nos outros tipos, sendo mais susceptível à 

degradação oxidativa e formação de ligações cruzadas, assim como a maior presença de 

carbonos terciários neste requer menor energia de ativação para a formação radicalar. 
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Muitas pesquisas na literatura abordam a degradação de diversos plásticos sob 

diversas condições. Um estudo feito por Arias-Villamizar e Vázquez-Morillas (2018) 

comparou a deterioração do polietileno de alta densidade quando exposto por seis meses à 

três ambientes diferentes. No estudo foi concluído que a degradação mais rápida foi em 

ambiente externo seco, seguido de água marinha e fluvial, a partir de evidências como 

formação dos grupos carbonila (1700 cm-1), evidência visual e diminuição do alongamento 

do material. O estudo de Cai et al. (2018) chegou à mesma conclusão, incluindo a 

justificativa de que o maior índice de refração da água salina modifica a intensidade da 

radiação que atinge a superfície dos MPs, além da disponibilidade de oxigênio no ar 

proporcionar a formação de grupos hidroxila (3300 cm-1) como resultado da degradação 

oxidativa. 

No trabalho de Liu et al. (2019b) foram observados sinais de degradação em MP de 

poliestireno e cloreto de polivinila em apenas 96 horas de exposição à radiação UV (254 

nm), novamente sendo observado o surgimento de sinais no espectro de FTIR-ATR para o 

grupo carbonila, hidroperóxidos e hidroxila. O tempo de degradação foi suficiente para 

apresentar mudança química e, consequentemente, mudança no padrão de comportamento 

referente à sorção de moléculas orgânicas. 

 

2.2.3 Adsorção por MPv e MPe e o efeito sinérgico com xenobióticos  

 

Sabe-se que os MPs possuem a capacidade de adsorver compostos orgânicos e 

inorgânicos, como hidrocarbonetos policíclicos aromáticos, bifenilpoliclorados, ácidos 

perfluoroalquil, metais, produtos farmacêuticos e de cuidado pessoal (Yu et al., 2020; 

Zhang et al., 2020). Com isso, há a o risco dos particulados plásticos atuarem como vetor 

de transporte desses variados compostos poluentes aos organismos aquáticos através da 

ingestão, com a consequente potencialização dos efeitos tóxicos (Lee et al., 2019; Rainieri 

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

O fenômeno da adsorção ocorre por forças de atração químicas ou físicas, em que há o 

favorecimento das reações superficiais dependendo das substâncias que interagem, assim 

como as condições do sistema. O mecanismo de adsorção é influenciado pelas 

características do adsorvato (tamanho da partícula ou molécula, polaridade, solubilidade, 

acidez ou basicidade) e do adsorvente (área superficial, tamanho e quantidade de poro, 

grupos funcionais na superfície e hidrofobicidade) (Do Nascimento et al., 2014). Sendo 

assim, há uma forte interação entre moléculas apolares com MPs de característica 
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superficial apolar. Um estudo comparativo demonstrou que a sorção de carbazois 

polialogenados por PVC foi mais expressiva em relação ao PE e PP, já que a unidade 

repetitiva do PVC contém cloro, que é bastante eletronegativo, e exerce maior polaridade 

na molécula polimérica (Qiu et al., 2019). 

O tamanho da partícula de MP, assim como a área superficial, são outras variáveis 

influentes no processo de adsorção e dizem respeito à disponibilidade de sítios de 

adsorção, para uma mesma massa de MP. A cristalinidade também atua na adsorção, em 

que o menor grau de cristalinidade do plástico favorece o fenômeno já que maiores porções 

amorfas possuem mais liberdade de movimentação e oferecem mais sítios de associação 

(Hüffer e Hofmann, 2016). Já a influência pela interação eletrostática se deve pela carga 

superficial do MP mudar de acordo com o pH da solução, causando atração ou repulsão a 

depender da carga do adsorvato (Guo et al., 2019). 

A condição envelhecida dos MPs traz a série de propriedades dos plásticos modificada, 

e a comparação dos estados virgem e envelhecido mostra que tais alterações físicas e 

químicas afetam a taxa de adsorção (Liu et al., 2020). De acordo com Guo e Wang (2019), 

amostras envelhecidas de PE e PS que apresentaram o surgimento de grupos funcionais 

oxigenados, com bandas formadas em 3300 cm-1 (–OH) e 1700 cm-1 (C=O), indicaram o 

aumento da polaridade superficial do plástico, e confirmaram a maior sorção de 

antibióticos polares. Junto a essa evidência, a clivagem de cadeia causou a formação de 

rachaduras, com o aumento da área superficial e maior disponibilidade de contato entre o 

sorbato e os plásticos. Liu et al. (2019b) realizaram a exposição de PS e PVC a radiação 

UV durante 96 h e relataram as bandas características de hidroxila, além da evidência 

visual do enrugamento da superfície e formação de microfissuras. O estudo cinético 

classificou a adsorção pelos envelhecidos sob o modelo de pseudo-segunda ordem, 

demonstrando maior capacidade de associação com o adsorvato hidrofílico. 

  

2.2.4 Toxicidade isolada e sinérgica de MPs 

 

      A toxicidade de MPs observada em organismos aquáticos possui uma ampla gama de 

causas, que concernem às características físicas, já que podem determinar sua 

biodisponibilidade e a probabilidade de serem capturados por predadores. O fator da 

coloração foi avaliado por Xiong et al. (2019), que observaram a maior captação de MPs 

pretos e verdes pelo peixe C. auratus, quando comparados aos de coloração vermelha, azul 

e branca. Adicionalmente, observaram uma preferência por MP em formato de filme em 



23 
 

vez de fragmentos ou filamentos. No trabalho de Lei et al. (2018), o diâmetro da partícula 

se mostrou um importante fator de interferência de toxicidade devido à assimilação 

tecidual se dar de forma relacionada ao tamanho da partícula xenobiótica e às 

características de absorção tecidual. No respectivo estudo houve a exposição de D. rerio 

adulto a poliestireno de diâmetros 0,1; 1,0 e 5,0 µm durante 10 dias. Os resultados 

apontaram que houve maiores danos às vilosidades intestinais e quebra de enterócitos 

celulares com a ingestão de partículas de 1,0 µm, comparado aos outros diâmetros. Isto se 

explica pela capacidade de permeação que o menor particulado possui para atravessar os 

tecidos e, assim, causar maiores danos. 

A composição química da molécula polimérica (como as cadeias laterais com 

diferentes funções químicas), assim como as substâncias aditivas dos plásticos (como 

corantes, estabilizantes, UV protetores) são atores potenciais na geração de espécies 

reativas de oxigênio. A ingestão de MPs atua sobre as respostas fisiológicas de forma intra 

e extracelulares em espécies mamíferas e aquáticas. As reações intracelulares ocorrem 

quando o MP é fagocitado e a ativação do sistema imunológico acarreta a geração de 

espécies reativas como produto da NADPH oxidase e outras reações enzimáticas na 

tentativa de combater o corpo estranho. Enquanto isso, a reação extracelular conta com os 

danos físicos celulares, como a obstrução tecidual e ruptura de vilosidades do intestino (Hu 

e Palić, β0β0; Trestrail et al., β0β0). 

 Devido à capacidade adsortiva dos MPs os efeitos sinérgicos dos compostos 

poluentes associados são estudados considerando que há carreamento destes por MPs ao 

serem ingeridos por organismos (Liu et al., 2020). Na et al. (2021) utilizaram Daphnia 

magna de 4 dias de vida para a exposição aguda de dois tipos de MP: fragmentos 

irregulares e microesferas de PE, separados e associados ao componente filtro solar 

benzofenona. Os resultados de toxicidade foram expressos em valores da Concentração 

Efetiva Mediana (CE50) e em níveis biomoleculares como: expressões de espécies reativas 

de oxigênio (EROS), capacidade antioxidante total (TAC) e peroxidação lipídica por 

malondialdeído (LPO). Os autores contataram que a adição de benzofenona ao MP 

aumenta a toxicidade aguda do tratamento do que cada xenobiótico exposto 

separadamente. Os valores de CE50 dos fragmentos e da benzofenona foram 3,90 e 2,29 

mg.L-1 respectivamente, enquanto o valor de ambos, em conjunto, foi 0,99 mg.L-1. Os 

resultados subletais corroboraram com as observações da toxicidade aguda, mostrando que 

a concentração de MP e a presença da benzofenona aumentaram as expressões dos três 

parâmetros biológicos de estresse. 
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Um estudo sobre adsorção de fenantreno por micro e nanoplásticos observou a ingestão 

das partículas plásticas e o bioacúmulo do fenantreno adsorvido em D. magna de diferentes 

idades. Em termos de mortalidade e imobilidade, somente o nanoplástico de 50 nm foi 

capaz de apresentar uma curva significativa de mortalidade aguda, enquanto os outros 

plásticos (5, 10 e 15 µm) não apresentaram resultados devido à não ingestão pelos 

organismos. Pode-se destacar que a CE50 do nanoplástico partiu de 5,0 para 0,35 mg.L-1 do 

tratamento contendo fenantreno adsorvido, e em contraste com o fenantreno adsorvido em 

MP, a toxicidade deste diminuiu devido à menor biodisponibilidade (Ma et al., 2016).  
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3 OBJETIVOS 

 

3.1 Objetivo geral 

 

O objetivo deste trabalho é verificar a toxicidade dos MPs, considerando o papel da 

degradação e da interação com outro contaminante, para o microcrustáceo Daphnia similis, 

a partir de respostas letais e subletais. 

 

3.2 Objetivos específicos 

 

• Caracterizar e comparar as condições físicas e químicas dos MPv e MPe.  

• Avaliar a toxicidade aguda do CTZ em neonatos de D. similis. 

• Verificar a mortalidade dos tratamentos de cada xenobiótico, dos conjuntos MPv + 

CTZ e MPe + CTZ. 

• Avaliar a atividade do sistema antioxidante do organismo D. similis através dos 

biomarcadores oxidativos SOD, GST e MDA para cada tratamento. 
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4 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

4.1 Obtenção dos MPs virgens e envelhecidos 

 

Os MPs de polietileno linear de baixa densidade, doados pela empresa Valmaster – 

Lorena/SP, foram separados por tamisação em peneiras graduais, sendo selecionado o 

material retido na peneira de 170 mesh e malha anterior de 150 mesh. A amostra foi lavada 

três vezes utilizando água destilada, seguido por filtração a vácuo (filtro qualitativo) e 

secagem em estufa a 60 °C por 24 horas. 

Parte da amostra foi separada para o processo de envelhecimento, baseado no 

trabalho de Liu et al. (2019 b). O pó de MP foi disposto em refratário de vidro e 

permaneceu sob radiação UV artificial (lâmpadas UVC 4 x 15 W, λmax = 254 nm) em 

câmara customizada por até 456 horas. A amostra foi manipulada a cada 48 horas para 

garantir a exposição homogênea da radiação. 

 

4.2 Caracterização dos MPs 

 

A distribuição de tamanho de partícula foi verificada pelo analisador de partículas 

por difração laser Malvern Mastersizer 3000, utilizando etanol como dispersante. Para 

garantir a composição pura do PE e as mudanças químicas do MPe, ambas as amostras 

foram analisadas em equipamento FTIR-ATR Perkin Elmer Spectrum 100.  

A aquisição de imagens superficiais das partículas foi feita por microscopia 

eletrônica de varredura (MEV – Hitachi TM3000), utilizando o recobrimento da amostra 

com prata, 5kV de voltagem e detector de elétrons retroespalhados. 

A concentração de MPs em suspensão foi estimada com a contagem do número de 

partículas em uma determinada massa em determinado volume: pesou-se 0,059 g da 

amostra de MP e foi preparada solução de Tween 80 a 10% (v/v) em volume final de 10 

mL de água destilada. Em seguida, foi adicionado 1 mL da solução em câmara de 

contagem Sedgewick para quantificação em microscópio óptico. O procedimento foi 

realizado dez vezes para a determinação do número de partículas por volume de solução, e 

calculou-se a concentração média em partículas por m3 (Vroom et al., 2017). 
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4.3 Testes toxicológicos  

 

4.3.1 Cultivo do organismo Daphnia similis 

 

Os organismos foram cultivados no Laboratório de Ecotoxicidade da Escola de 

Engenharia de Lorena – USP. Os protocolos da norma NBR 12713/11 foram utilizados 

para o preparo de água reconstituída com o pH variando de 7,0 – 7,6, dureza entre 40 e 48 

mg L-1 de CaCO3 e fotoperíodo de 16/8 horas de luz e escuridão, respectivamente (ABNT, 

2016). Diariamente, os organismos D. similis foram alimentados com microalgas 

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

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

Saccharomyces cereviseae (1 g L-1). 

 

4.3.2 Determinação da CE50 

 

A solução estoque de cetoconazol de padrão analítico (Sigma-Aldrich, CAS: 

65277-42-1) foi preparada em metanol (99,9%, grade HPLC, J.T. Baker, Fisher Scientific) 

na concentração de 20 mg mL-1. Vistos os resultados preliminares de toxicidade, a 

concentração da solução estoque foi determinada para que a concentração de metanol nos 

ensaios finais não ultrapassasse 0,1 mL L-1 de acordo com a OECD nº 211 (OECD, 2012). 

Para determinar a CE50, seguindo as diretrizes da NBR 12713/11, foram realizados 

os ensaios toxicológicos utilizando neonatos de 6 a 24 horas de vida, expostos 20 

organismos por tratamento, divididos em quatro repetições por 48 h, sob temperatura 

controlada (22±1 ºC) e fotoperíodo ajustado (16 h claro/8 h escuro). As concentrações de 

cetoconazol usadas foram 100; β50; 500; 1000 e β000 μg.L-1, sendo a solução estoque 

diluída 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. 

 

4.3.3 Exposição dos organismos aos xenobióticos 

 

A exposição do microcrustáceo aos xenobióticos seguiu os seguintes tratamentos: 

cetoconazol, MP virgem, MP envelhecido, CTZ + MP virgem, CTZ + MP envelhecido e 

grupo controle (apenas água reconstituída). Utilizou-se a concentração CE20 para o CTZ, 
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determinada a partir do teste agudo, e a concentração de microplástico foi de 109 

partículas.m-3 (0,02706 g do material), baseando-se em concentrações encontradas em 

avaliações ambientais (Scherer et al., 2020). 

De acordo com a metodologia de Prado et al. (2021), foram isolados cerca de 300 

neonatos para cada tratamento, alocados em recipiente de 1,5 L contendo água 

reconstituída, e alimentados diariamente até completarem 7 dias de vida. Em triplicata, 40 

indivíduos foram expostos aos tratamentos e mantidos até 48 horas de experimento. Ao 

final, os organismos foram transferidos para tubos cônicos com tampa e levados à 

eutanásia em banho frio (2±2 ºC) por 40 min. Os tubos foram centrifugados a 2.000 rpm 

durante 10 min a 4 ºC para remoção do sobrenadante. Adicionou-se 0,6 mL de tampão 

fosfato de potássio 100 mM (pH 7,4) para maceração dos organismos com o auxílio de um 

bastão de vidro. Os tubos foram centrifugados 4 vezes a 3.000 rpm por 20 min a 4 ºC e o 

sobrenadante foi utilizado para as reações dos biomarcadores. 

A concentração de proteína foi determinada de acordo com o ensaio de Bradford 

(1976): utilizou-se albumina de soro bovino (BSA) em tampão fosfato de potássio 100 mM 

pH 7,5 de 100 mg.mL-1 e dilui-se para obter as concentrações em µg.mL-1 (0; 0,195; 0,781 

; 1,562; 3,125; 6,25; 12,5; 25,0) no volume de 10 µL para construção da curva padrão. 

Dissolveu-se 100 mg de corante Coomassie Brilliant Blue G-250 em 50 mL de metanol a 

95% adicionado a 100 ml de ácido fosfórico a 85% (p /v), completado para volume final de 

1 L. O ensaio de proteína das amostras levou 990 µL do reagente de Bradford e 10 µL do 

homogenato e, aguardados 5 minutos para estabilização da solução, foi feita a leitura da 

absorbância em 595 nm em espectrofotômetro Kasvi K37-UVVIS. As concentrações de 

proteína foram utilizadas como referência para os cálculos das análises enzimáticas 

oxidativas. 

 

4.4 Análise de marcadores oxidativos 

 

4.4.1 Superóxido dismutase (SOD) 

 

A avaliação da atividade da SOD será feita através do método descrito por S. 

Marklund e G. Marklund (1974). Em microtubo de 2 mL foram acrescentados 60 µL da 

amostra (homogenato) e 1327 µL de tampão tris-EDTA, passando por homogeneização 

durante 30 segundos. Foram adicionados 75 µL da solução de pirogalol (0,039 g em 20 mL 

de água destilada) e homogeneizados por mais 30 segundos. As amostras passaram por 
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incubação no escuro por 30 minutos e a reação foi interrompida com adição de 37 µL de 

HCl 1M. As alíquotas foram retiradas (700 µL) para leitura em espectrofotômetro a 420 

nm, em cubetas de quartzo. A solução de branco foi preparada seguindo a descrição 

anterior, porém o homogenato foi substituído pelo tampão fosfato de potássio. O controle 

foi preparado passando por todas as etapas descritas, menos o processo de incubação por 

30 min. 

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

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

causar 50% da inibição da redução do pirogalol (Equação 1). 

            Atividade de SOD = (((Abs a x 100/Abs controle )/50) x 1000)/proteína               (1) 

Onde: Abs a é a absorbância da amostra; 100 é o fator de porcentagem; 50 fator de inibição de 50% 
de atividade enzimática; 1000 é o fator de conversão (µg para mg); proteína a concentração de proteína em 
µg.mL-1. 
 

4.4.2 Glutationa S-transferase (GST) 

 

A determinação da atividade da GST ocorreu através da metodologia adaptada por 

Prado et al. (2021). O ensaio foi preparado utilizando a solução mix constituída de 

glutationa reduzida (GSH, Sigma-Aldrich) (9,5 mM em tampão fostato de potássio 100 

mM pH 6,5) e substrato 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB, Sigma-Aldrich) (1 mM 

diluído em metanol). A solução mix foi prepara epenas no momento da realização das 

análises, com período de ação de apenas 2 h. O tampão fostato de potássio 100 mM foi 

preparado utilizando o sal fosfato de potássio monobásico e dibásico (KH2PO4 e K2HPO4), 

respectivamente, na proporção 3:7 (m/m), com adição de EDTA (1 mM) e avolumandos 

para 1 L de água destilada. Os ensaios foram conduzidos pela utilização do tampão e 

solução mix, na proporção 1:1 (v/v) e adição de 10 µL do homogenato. A mesma 

proporção da amostra branco foi seguida, com a adição de 10 µL do homogenato ao invés 

da água destilada. O mix de soluções foi preparado até 2 horas antes da reação e todo o 

processo foi realizado em ambiente climatizado a 18 °C no escuro. 

A leitura da reação foi medida em espectrofotômetro a 340 nm, e a atividade da 

GST foi calculada de acordo com a Equação 2, através do aumento da absorbância pelo 

consumo da solução CDNB-GSH e formação do conjugado S-2,4-dinitrofenil.  

           Atividade de GST = {[(A) / (Co x 9.6)] x 100) / (proteína x C)} x 1000                  (2) 

 Onde: A representa a variação da absorbância dividida pelo tempo de análise (min); Co é o caminho 
ópticos (cm-1); 9,6 o fator de extinção molar (mM cm-1); 100 o fator de diluição da amostra; proteína a 
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concentração da proteína (mg.mL-1); C é a concentração de proteína adicionada (mg.mL-1); 1000 é o fator 
equivalente a mg.mL-1. 

 

4.4.3 Malonaldeído (MDA) 

 

A atividade de MDA foi determinada pela reação das substâncias reativas ao ácido 

tiobarbitúrico (TBARS), um índice de peroxidação lipídica, avaliado pelo método de 

reação do ácido 2-tiobarbitúrico (TBA) como definido por Campos et al. (2014). A mistura 

de reação foi preparada a partir da adição de 0,5 mL de homogenato e 1 mL de ácido 

tiobarbitúrico (TBA) 0,4% mM (diluído em tampão fosfato de potássio 100 mM, pH 2,5). 

As amostras foram aquecidas a 96 °C durante 40 min em banho-maria. Em seguida, as 

amostras passaram por resfriamento em banho de gelo e então centrifugadas a 3.000 rpm 

durante 5 min. Os sobrenadantes foram lidos a 532 nm em espectrofotômetro para 

quantificação das concentrações de MDA. Para o branco, foram preparados tubos contendo 

1 mL TBA e 0,5 mL de tampão fosfato de potássio 100 mM pH 7,4. O mesmo processo foi 

realizado para o controle padrão, sendo adicionado 0,5 mL de 1,1,3,3-tetraetoxipropano 

(TEP) 4,57 mM e 1 mL de TBA 0,4%. Os resultados foram expressos em µmol de MDA 

formado ao longo de 30 min de reação, calculada pela Equação 3. 

 Atividade de MDA = Abs a x (4,57 x MM / Abs padrão)                                    (3) 

Onde: Abs a é a absorbância da amostra; 20 é a concentração em mM de MDA padrão; MM é a 
massa molecular do MDA e Abs padrão é a absorbância do padrão MDA. 
 

4.5 Tratamento de dados 

 

Os testes toxicológicos foram analisados através do programa estatístico Minitab ® 19, 

empregando delineamento das curvas para teste ecotoxicológicos. As diferenças 

estatísticas foram realizadas pela análise one-way ANOVA seguida por teste de Dunnett. 

Os parâmetros toxicológicos foram obtidos utilizando análise de Probit e teste de Fisher, 

adicionando o desvio padrão, com confiabilidade de p<0,05. 
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5 RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 

5.1 Obtenção dos microplásticos virgens e envelhecidos 

 

A contagem do número de partículas resultou em uma concentração de 2,18 x 109 

partículas.m-3. A massa aproximada de 0,0059 g em 10 mL levou à relação de 3,6949 x 106 

partículas por grama de amostra. 

 

5.1.1 Análise de tamanho das partículas de microplástico 

 

Os resultados métricos dados pela análise em equipamento Mastersizer 3000 são 

apresentados em um compilado de acordo com a Tabela 1. A uniformidade é uma medida 

do desvio absoluto da mediana, a área superficial específica é a área total das partículas 

dividida pela massa da amostra, os parâmetros D[3;2] e D[4;3] são a média ponderada do 

volume e da superfície, respectivamente. Já Dx (10), Dx (50) e Dx (90) representam 10, 50 

e 90% da amostra que se encontra abaixo dos respectivos valores resultantes. As amostras 

virgem e envelhecida apresentaram o Dx (90) com valores muito próximos, com um leve 

aumento de diâmetro do particulado envelhecido. De acordo com o gráfico de distribuição 

de tamanho, cerca de 53% do MPv possui entre 67 a 86 µm de diâmetro, enquanto 54% do 

MPe encontra-se entre 67 e 98 µm. 

Considerando que a porção de MPe pertence à mesma população que MPv, é possível 

considerar que a mudança química do MPe, com a formação superficial de grupamentos 

oxigenados, aumentou a afinidade pelo líquido dispersor (etanol), e causou uma leve 

alteração na análise de tamanho.  

Tabela 1. Resultados métricos dos microplásticos. 

  Amostras 

   Parâmetros MP virgem MP envelhecido 

   Uniformidade 0,218 0,208 

   Área superficial específica (m²/kg) 58,84 55,85 

   D [3;2] (μm) 102 107 

   D [4;3] (μm) 109 115 

   Dx (10) (μm) 62 67 

   Dx (50) (μm) 84,3 90,5 
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   Dx (90) (μm) 122 128 

 

 

Figura 6. Gráfico de distribuição de tamanho dos microplásticos. 

 

5.1.2 Análises em FTIR-ATR 

 

A partir das análises por FTIR-ATR, buscou-se os sinais típicos do polietileno linear de 

baixa densidade, assim como foi verificada a ausência de impurezas e outros constituintes 

químicos. Foram encontrados os sinais típicos para uma amostra de polietileno, como os 

fortes sinais em 2916 e 2849 cm-1, que representam a alta expressão dos estiramentos de 

CH2 simétrico e assimétrico, e indicam a predominância da cadeia simples saturada. Da 

mesma forma, o sinal forte em 1463 cm-1 representa o dobramento tesoura e o sinal em 718 

cm-1 representa o padrão de vibração de balanço do grupo CH2, e suas altas expressões 

condizem com a composição mérica do polietileno (Gulmine et al., 2002).  

A Figura 7 mostra os espectros das amostras nas condições virgem e envelhecida, em 

que é possível verificar os sinais típicos de polietileno citados previamente. A comparação 

das amostras mostra o surgimento de sinais nas regiões de 3697, 1713 e 1099 a 1009 cm-1 

no espectro da amostra envelhecida. De acordo com a literatura, após o tratamento do 

microplástico com radiação UV, é comum a formação de grupos oxigenados superficiais, 

como muitos trabalhos citam a formação de carbonila e o surgimento ou aumento do sinal 
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por volta de 1700 cm-1 (Cai et al., 2018; Gulmine et al., 2003). As espécies de carbonila 

podem ser formadas variadamente como Ȗ-lactonas (1780 cm−1), esteres e/ou aldeídos 

(17γγ cm−1), cetonas (1714 cm−1) e ácidos carboxílicos (1700 cm−1), e nesta avaliação o 

sinal de carbonila em 1713 cm-1 pode indicar a formação de grupos funcionais cetona, 

assim como já mencionado por outros autores (Almond et al., 2020; Wypych, 2020). 

A identificação dos sinais por volta de 1100 cm-1 leva à suposição de incorporação de 

moléculas de oxigênio na cadeia principal do polietileno, já que essa região de absorbância 

no espectro representa as vibrações de C-O, e podem estas terem sido agregadas durante o 

tratamento pelas ligações cruzadas (Abdul Majeed et al., 2006; Baruah et al., 2019). Já o 

sinal em 3697 cm-1 poderia ser associado à presença de hidroxila na amostra envelhecida, 

entretanto, o baixo sinal não corresponde à característica de um sinal largo e forte, como 

ocorre com referências em que é sabido a presença do grupo. De forma simplificada, o 

espectro do MPe mostra modificações químicas evidentes da formação de grupos 

oxigenados superficiais ao ser comparado com o MPv. 

  

Figura 7. Espectro dos microplásticos virgem e envelhecido. 
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5.1.3 Análise por microscopia eletrônica de varredura (MEV) 

 

As imagens obtidas da superfície do MPv e MPe são apresentadas na Figura 8. Ao 

comparar o material tratado com o não tratado, é possível observar o maior enrugamento 

no particulado envelhecido, após 456 horas de exposição à radiação UV, assim como 

muitos outros trabalhos com polímeros sob tratamento com radiação (Liu et al., 2019). O 

mesmo resultado foi encontrado por vários pesquisadores que investigaram a condição 

degradada por radiação, às vezes encontrando, inclusive, microfissuras que se formam com 

a maior rigidez do plástico e despolimerização (Ding et al., 2020; Liu et al., 2019; Wang et 

al., 2020). Como consequência da formação superficial de rugas e fissuras em PET, 

tratados por até 500 horas com radiação UVA (313nm), foi verificada a contribuição para a 

maior adsorção de íons metálicos de cobre e zinco, já que houve promoção de maior área 

superficial (Wang et al., 2020).  

  

Figura 8. Imagens superficiais de microplásticos por MEV. (a) e (b) PE virgem; (c) 
e (d) PE envelhecido. 

 

Embora as imagens de MEV indiquem um aumento da área superficial, os dados do 

analisador de partículas mostraram menor área superficial específica do envelhecido. 

Entretanto, é possível aferir que a degradação oxidativa do plástico, ao promover a 

incorporação de grupos oxigenados, alterou levemente a interação com o líquido dispersor 

do analisador de partículas, levando a uma pequena distorção numérica dos resultados. 

Outra possibilidade de explicação seria o tipo de enrugamento formado na superfície do 
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plástico e associar essas irregularidades com o aumento aparente do diâmetro médio da 

partícula, o que afeta diretamente a área específica deste. 

 

5.2 Análises toxicológicas 

 

5.2.1 Determinação da CE50 do CTZ 

 

Os valores das concentrações efetivas para cada porção da população foram 

determinados a partir do cálculo estatístico por Probit. A concentração do solvente 

utilizado para a solução de CTZ foi até o limite determinado pela OECD (2012) de 0,1 

mL.L-1. A CE50 do CTZ em neonatos de D. similis foi calculada em 1910 µg.L-1, enquanto 

o resultado de CE20 foi de 985,514 µg.L-1.  

A curva de efeito do CTZ, obtida pelo teste agudo com os neonatos de D. similis, é 

mostrada na Figura 9 em que se nota a tendência de crescimento da porcentagem de morte 

com o aumento da concentração de exposição e, no entanto, não foi possível realizar a 

exposição em que houve 100% de morte. A comparação de médias por teste de Fisher 

resultou que apenas o tratamento de 2000 µg.L-1 é estatisticamente diferente do controle 

(Tabela 2). 

 

Figura 9. Dados de mortalidade por teste agudo. 
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Tabela 2. Agrupamento usando o método LSD de Fisher e confiança de 95%.  

Concentração (µg.L-1) N Média Agrupamento 
0 3 10,00 B 

100 3 5,00 B 
250 3 1,67 B 
500 3 6,67 B 

1000 3 18,33 B 
2000 3 61,7 A 

 

O valor da CE20 obtido foi escolhido como concentração de exposição aguda pois 

propõe-se em não causar decaimento da população e perda dos organismos como amostra 

para análise enzimática dos bioindicadores oxidativos. Visto a utilização das CE10 e CE20 

para a realização de avaliações de risco, estes valores são considerados apropriados. Em 

testes crônicos, essas concentrações são altas o suficiente para causar efeitos consideráveis, 

enquanto são baixas o suficiente para proteger a população (Beasley et al., 2015).  

A determinação da CE50 de um contaminante é um parâmetro toxicológico relevante 

a ser obtido, já que reflete em efeito danoso efetivo sobre uma parcela da população de um 

determinado organismo. Para cada substância danosa a ser estudada, tal indicador de 

toxicologia aguda varia em função do organismo, da fase de vida em que é feita a 

exposição, do tempo de ensaio, assim como das condições do meio, como as propriedades 

físicas e químicas do cultivo, ou a presença de outras substâncias nocivas. Sabe-se que 

quanto menor o valor deste, maior é a capacidade tóxica da substância para o organismo. 

Assim, a partir da comparação da CE50, é possível determinar as condições que tornam o 

composto xenobiótico nocivo e quais parâmetros são mais influentes durante o teste (Costa 

et al., 2008).  

O trabalho de do Prado et al. (2021) determina a CE50 do produto farmacêutico que 

contém CTZ em 4,γγ μg.L-1. A maior solubilidade do composto comercial, proporcionada 

pela presença de excipientes na sua formulação, torna o fármaco mais biodisponível e, 

consequentemente, mais tóxico. De acordo com o resultado obtido por este trabalho, o 

fármaco puro mostrou-se menos tóxico que o ativo contido em formulações comerciais 

para D. similis, sendo possível considerar que ativos muito hidrofóbicos podem ter maior 

tempo para atingir a capacidade tóxica real, visto a dependência do alcance do equilíbrio 

da concentração da substância dentro e fora do organismo (Vaal et al., 1997). Resultados 

semelhantes foram observados com o ativo inseticida imidacloprido puro em comparação 
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com a sua versão comercial, sendo a formulação comercial mais tóxica para D. magna 

(Jemec et al., 2007). 

 No estudo de Haeba et al. (2008), em que foi feita a exposição de CTZ em D. 

magna, encontrou-se a CE50 a 1,51 mg.L-1, resultado próximo ao encontrado neste 

trabalho. Os mesmos autores relataram que até a concentração de 1,0 mg.L-1 não houve 

efeitos significativos para os outros parâmetros de toxicidade medidos (maturação, 

reprodução, muda, tamanho dos organismos). Outros ativos azólicos foram testados para a 

D. magna, sendo relatadas as CE50 em 5,143 mg.L-1 para clotrimazol e 1,168 mg.L-1 para 

oxfendazol  (Oh et al., 2006; Vieira et al., 2019a). É possível relacionar a toxicidade de 

outros ativos azólicos puros, que se aproximam à do CTZ, considerando o mecanismo de 

ação dos antifúngicos sobre as enzimas do complexo P-450 e a inibição da conversão do 

lanosterol em ergosterol. 

 

5.2.2 Taxa de mortalidade 

 

A mortalidade dos organismos de 7 dias de vida, após a exposição de 48 horas a 

todos os tratamentos, foi registrada e é apresentada na Figura 11. Pode-se observar que a 

taxa de ambos os MPs, expostos separadamente, comparam-se ao controle, não 

apresentando, portanto, efeito letal para os organismos. O mesmo resultado foi visto em 

outros estudos, em que a ingestão de partículas de até 75 µm por D. magna adultos não 

apresentam sinais claros de letalidade, e que neonatos são cerca de 50% mais sensíveis do 

que adultos (Canniff e Hoang, 2018; De Felice et al., 2019; Sayed e Bøhn, 2019).  

O trabalho de Rehse et al. (2016) compara os efeitos de MP de polietileno de duas 

classes de diâmetro em D. magna e conclui que os neonatos não são capazes de ingerir as 

partículas de intervalo de 100 µm, sendo razão da falta de efeito observável. Em 

contrapartida, as partículas dentro do intervalo de 1 µm são internalizados e há uma relação 

entre o tempo de exposição com a taxa de imobilização. Foi visto que até 48 horas de 

exposição não houve imobilização que excedesse 10% da população, que apenas com 72 

horas de teste obtiveram resultados significativos, e que apenas com 96 horas foi possível 

obter a CE50.  
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Figura 10. Mortalidade dos tratamentos após teste agudo. 

O CTZ, no entanto, apresentou maior mortalidade da população, sendo 

estatisticamente diferente do controle. O efeito deste, porém, não ultrapassa a marca de 

20%, que é a porção estimada de mortalidade pela concentração utilizada de 985,514 µg.L-

1 referente à CE20 obtida nos testes agudos com os neonatos da espécie. Esta observação é 

válida a ser confirmada, uma vez que os efeitos causados por uma substância dependem de 

fatores pertinentes ao organismo, como a fase de vida durante os ensaios toxicológicos 

(Costa et al., 2008). Vários trabalhos utilizaram o organismo D. magna com 4 a 9 dias de 

vida para a exposição aguda de xenobióticos por diversos motivos, tanto pelo ciclo de vida, 

quanto pela biomassa, ou pela identificação facilitada dos danos toxicológicos (Colomer et 

al., 2019; Sayed e Bøhn, 2019; Silva et al., 2015). 

A mortalidade dos tratamentos conjuntos de microplásticos com CTZ foram 

significantemente maiores do que o controle negativo e os tratamentos isolados para cada 

xenobiótico. Esta evidência salienta a ação sinérgica provocada pela interação das 

partículas poliméricas e o fármaco devido à relação de adsorção pelos plásticos. Kokalj et 

al. (2018) constataram a presença de microplásticos no intestino de neonatos de D. magna, 

quando expostos a partículas de intervalo de 20 a 250 µm, trazendo a evidência de que é 

possível inferir a ingestão dos microplásticos com cetoconazol pela D. similis. Desta 

forma, a maior mortalidade observada por estes tratamentos, é uma evidência do 

carreamento do fármaco para dentro do organismo a partir dos microplásticos.  
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Estudos de cinética e isoterma de diversos compostos orgânicos e inorgânicos 

confirmam a associação a microplásticos, enquanto estudos biológicos apontam a 

bioacumulação nos tecidos de organismos aquáticos, promovida pela ingestão dos 

microplásticos contaminados (Qiu et al., 2019; Wu et al., 2016; Zhang et al., 2019). Foi 

visto por Yuan et al. (2020) que maiores concentrações de microplásticos menores (3 a 12 

µm) associados a íons metálicos causaram maiores danos em D. magna do que as mesmas 

concentrações de microplásticos maiores (35 a 65 µm) com os mesmos metais, enquanto 

baixas concentrações dos microplásticos contaminados diminuíram a toxicidade. Este 

trabalho elucida como a adsorção dos co-poluentes podem afetar a toxicidade da exposição 

combinada, em que a associação pode ser uma via de menor biodisponibilidade do 

xenobiótico adsorvido, mas que quando a ingestão das partículas é favorecida, pode elevar 

o carreamento, e consequentemente elevar a toxicidade. 

 

5.2.3 Marcadores oxidativos 

 

Na avaliação da toxicidade dos tratamentos pelos bioindicadores enzimáticos, os 

dados mostrados nas Figuras 11, 12 e 13 são referentes aos resultados da SOD, GST e 

MDA, respectivamente. Os marcadores oxidativos são parâmetros toxicológicos que 

indicam a ativação do sistema de proteção redox do organismo contra a ação de um 

xenobiótico. Sendo assim, na análise dos marcadores para o MPv, pode-se observar que 

não houve mudança significativa na expressão de SOD, GST ou MDA. Como visto 

anteriormente, de acordo com os demais trabalhos citados, os danos não observados na 

exposição de microplásticos aos microcrustáceos são relacionáveis à falta de efeitos 

observados no presente trabalho, em que os níveis de GST e MDA também se igualaram 

ao controle. Foi constatado que a exposição de MP µm causou o aumento da CAT e GST, 

mas manutenção da SOD e MDA, ou seja, não houve estrese oxidativo efetivo, já que não 

afetou os níveis de MDA (Zhang et al. 2019). 

 



40 
 

 

Figura 11. Atividade da superóxido dismutase (SOD). 

 

 

Figura 12. Atividade da glutationa-S-transferase (GST). 

 

 

Figura 13. Níveis de malondialdeído (MDA). 
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O efeito causado pelo MPe, no entanto, diminuiu a concentração de SOD, enquanto 

manteve a GST e o MDA. A ligeira mudança na demanda da SOD pode ser relacionada à 

presença de grupos oxigenados e radicais na superfície do MPe, como verificado neste 

mesmo trabalho. Considerando a ingestão das partículas, esta característica envelhecida 

superficial pode estar induzindo a formação de espécies radicalares e a ativação de defesa 

para a homeostase redox, embora não tenha ocorrido danos celulares ou alteração na 

mortalidade de forma efetiva (Trestrail et al., 2020).  

A exposição do cetoconazol ocasionou menor atividade da SOD, em conjunto com o 

aumento da mortalidade. Conforme a revisão de literatura, poucos trabalhos abordam o 

estresse oxidativo pelo CTZ em dafinídeos, sendo possível relacionar os presentes 

resultados com trabalhos envolvendo outros compostos azólicos, visto a similaridade 

química e o mesmo mecanismo de ação antifúngica. Prado et al. (2021) expuseram D. 

similis ao CTZ comercial e constataram menor atividade da GST e APX, e aumento da 

CAT, enquanto Vieira et al. (2019b) verificaram que a ação de clotrimazol em D. magna 

causou o aumento da CAT e GST. Estes estudos ajudam a entender o potencial efeito 

nocivo de ativos azólicos sobre organismos dafinídeos, sendo ainda sustentados pelas 

evidências de danos em outros aspectos (reprodutivos, nutritivos e de expressão gênica) 

pela modificação da atividade das isoenzimas do complexo P-450 (Ferreira et al., 2022). 

A partir dos dados obtidos, foi observado o aumento da toxicidade dos MPs expostos 

em conjunto com o CTZ em D. similis, visto às maiores expressões de biomarcadores 

aliado à maior mortalidade dos tratamentos. O sinergismo, tanto do MPv quanto do MPe 

com o CTZ, foi altamente expresso pelos parâmetros de danos e pode ser relacionado à 

associação dos MPs com o fármaco pela adsorção. Considerando a ingestão dos 

particulados, a evidência toxicológica informa que houve o carreamento do fármaco para 

dentro dos organismos. A concentração de MP foi favorável para a internalização e a 

ingestão de maiores concentrações de CTZ, ao invés de haver a retirada do meio e 

minimizar a toxicidade, como já foi relatado por outros autores (Horton et al., 2018). 

Ao comparar os resultados dos conjuntos entre o MPv e o MPe, foi considerada a 

caracterização física e química, e o surgimento de grupamentos oxigenados superficiais no 

MPe. A partir deste dado, é possível assumir a menor hidrofobicidade relativa do MPe, 

provocada pela ligeira mudança de carga da superfície, e resulta em menor compatibilidade 

com o CTZ (Llorca et al., 2018). Visto à distinta configuração das expressões enzimáticas 
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dos conjuntos, em que houve menor SOD, maior GST e menor MDA pelo MPv, pode-se 

supor menor carreamento de CTZ para o organismo pelo conjunto MPv + CTZ.  

De forma similar, Zhang et al. (2019) realizaram o estudo de roxitromicina e MP em 

D. magna, utilizando concentrações subletais dos xenobióticos, isoladamente e em 

conjunto. Resultados similares foram encontrados, em que houve maior toxicidade dos 

tratamentos conjuntos, representados pela maior expressão dos biomarcadores oxidativos, 

com o aumento da SOD e CAT, principalmente. Os autores propõem o maior acúmulo do 

antibiótico pela adsorção no MP. 
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6 CONCLUSÕES  

 

Foi possível verificar que o envelhecimento artificial através da radiação UV durante 

456 horas foi suficiente para provocar as mudanças físicas e químicas nos microplásticos. 

A evidência da modificação química foi observada pela diferença na intensidade de 

absorção em alguns sinais do espectro de FTIR, principalmente na região de 1700 a 1730 

cm-1, que indica a presença de grupamentos oxigenados de carbonila. Os resultados visuais 

da superfície das partículas também foram satisfatórios para corroborar com o 

envelhecimento dos microplásticos, sendo observado maior rugosidade na amostra tratada. 

A exposição aguda em organismos de 7 dias mostrou que os xenobióticos isoladamente 

não provocam reações de dano a nível enzimático ou de mortalidade, enquanto a CE20 de 

cetoconazol induziu leve aumento da mortalidade. Já os xenobióticos combinados 

apresentaram níveis tóxicos elevados e foi observada a diferença dos resultados da 

exposição do MPv + CTZ e MPE + CTZ. Este efeito é explicado pelo envelhecimento dos 

microplásticos, que acarretou mudanças físicas e químicas superficiais suficientes para 

alterar a relação com o CTZ e, consequentemente, resultou na toxicidade distinta dos 

tratamentos.  
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