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RESUMO 

 

O glifosato (Gly) e as nanopartículas metálicas estão coexistindo no ambiente devido 
à sua demanda e uso na agricultura e nas indústrias. No entanto, os efeitos dessas 
combinações no ambiente e na biota não são totalmente compreendidos. O objetivo 
deste trabalho foi identificar os possíveis efeitos toxicológicos em níveis agudos, bem 
como, em níveis crônicos multigeracionais da mistura binária (MR) de nanopartículas 
de prata (AgNP) com glifosato (Gly) em D. magna. A metodologia de Abbott foi 
utilizada na análise das possíveis interações agudas. O estresse oxidativo induzido 
pela MR de AgNP/Gly, em termos de Unidade Tóxica (UT), foi avaliado para o nível 
de Espécies Reativas de Oxigênio (EROs) e MDA. Foi avaliada também a atividade 
das enzimas antioxidantes Catalase (CAT), Superóxido Dismutase (SOD) e Glutationa 
(GSH) em 0, 1,5, 1 e 1,75 UT. Nos testes crônicos foram avaliados, após 21 dias, os 
parâmetros de sobrevivência, crescimento, reprodução e idade da primeira ninhada, 
para os indivíduos parentais, e descendentes expostos (F1E) e não expostos 
(recuperação) (F1NE). Já para os indivíduos tratados com a MR, os contaminantes 
testados individualmente foram utilizados em suas maiores e menores concentrações 
dos crônicos individuais. A MR de AgNP/Gly, em nível agudo, apresentou efeito 
antagônico em 1, 1,5 e 1,75 UT e efeito aditivo em 0,25, 0,50 e 2 UT, resultados 
possivelmente associados à complexação da AgNP pelo Gly. Houve desregulação 
dos biomarcadores bioquímicos relacionados ao sistema de defesa antioxidante nas 
D. magna expostas aos tratamentos, cujas enzimas antioxidantes avaliadas CAT, 
SOD e GSH não foram capazes de modular a produção de EROs, resultando em 
estresse oxidativo e danos por peroxidação lipídica. Efeitos crônicos multigeracionais 
referentes aos parâmetros reprodução e idade da primeira ninhada foram observados 
nos descendentes dos compostos individuais, não havendo recuperação para F1E e 
F1NE. Nos organismos expostos a MR, ocorreu alteração relevante na idade da 
primeira ninhada, com atraso em todos os tratamentos para F1E e F1NE. Houve 
alteração significativa (p <0,05) no parâmetro reprodução, com forte redução para os 
parentais, F1E e F1NE, indicando uma maior toxicidade do que os compostos 
isoladamente, sendo cumulativa e prejudicial ao equilíbrio ambiental com o tempo. 
Embora os resultados nos ensaios agudos não tenham fornecido evidências claras 
acerca da interação entre AgNP e Gly, os ensaios crônicos multigeracionais com MR 
resultaram em uma toxicidade combinada inesperada em relação aos tratamentos 
individuais, o que gera uma preocupação para esta coexposição em outros cenários. 
Portanto, apesar do tempo de exposição e dose serem variáveis a serem 
consideradas, o modo de ação das misturas nos organismos ainda carece de 
respostas. Contudo, este estudo traz resultados relevantes para futuras pesquisas. 
 
Palavras-chave: Multigeracional. Mistura. D.magna. AgNP. Glifosato. Toxicidade. 

 

 

  



 

ABSTRACT 

 

Glyphosate (Gly) and metallic nanoparticles are coexisting in the environment due to 
their demand and use in agriculture and industry. However, the effects of these 
combinations on the environment and biota are not fully understood. This work aims to 
identify the possible toxicological effects at acute levels, as well as at chronic 
multigenerational levels of the binary mixture (MR) of silver nanoparticles (AgNP) with 
glyphosate (Gly) in D. magna. We used Abbott's method to analyze possible acute 
interactions. The oxidative stress induced by the AgNP/Gly binary mixture, regarding 
the Toxic Unit (TU), it was evaluated for the level of Reactive Oxygen Species (ROS) 
and MDA. We also evaluated the activity of the antioxidant enzymes named Catalase 
(CAT), Superoxide Dismutase (SOD) and Glutathione (GSH) at 0, 1.5, 1 and 1.75 UT. 
In the chronic tests, we evaluated, after 21 days, the parameters of survival, growth, 
reproduction and age of the first brood for parental individuals, and exposed (F1E) and 
unexposed (recovery) (F1NE). For individuals fed with MR, the contaminants tested 
individually were used in their highest and lowest concentrations of the individual 
chronic ones. The binary AgNP/Gly mixture, at an acute level, presented an 
antagonistic effect in 1, 1.5 and 1.75 TU and an additive effect in 0.25, 0.50 and 2 TU, 
results possibly associated to the complexation of AgNP by Gly. There was 
deregulation of the biochemical biomarkers related to the antioxidant defense system 
in D. magna exposed to treatments, whose antioxidant enzymes evaluated CAT, SOD 
and GSH were not able to modulate the production of ROS, resulting in oxidative stress 
and damage by lipid peroxidation. We observed the chronic multigenerational effects 
related to the parameters of reproduction and age of the first brood in the descendants 
of the individual compounds, with no recovery for F1E and F1NE. There was a relevant 
change in the age of the first litter in organisms exposed to MR, with delay in all 
treatments for F1E and F1NE. There was a significant change (p <0.05) in the 
reproduction parameter, with a strong reduction for the parental F1E and F1NE, which 
indicates more toxicity than the compounds alone, being cumulative and harmful to the 
environmental balance over time. Although the results in the acute tests did not provide 
clear evidence about the interaction between AgNP and Gly, chronic multigenerational 
tests with MR resulted in unexpected combined toxicity compared to individual 
treatments. This raises a concern for this coexposure in other settings. Therefore, 
although exposure time and dose are variables to be considered, the action mode of 
mixtures in organisms still needs answers. However, this study brings relevant results 
for future researches. 
 
 
Keywords: Multigenerational. Mixture. D.magna. AgNP. Glyphosate. Toxicity. 
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1 INTRODUÇÃO 

 

A expansão da tecnologia nos produtos consumidos nas mais diferentes áreas 

traz não só benefícios, como também preocupação acerca dos possíveis danos para 

saúde humana e os impactos biológicos sobre animais e plantas, causados pelo uso 

desordenado e consequente descarte ao meio ambiente dos variados produtos no 

cotidiano.  

Um exemplo desta expansão tecnológica que pode ser observada nas últimas 

décadas é a ocorrência de um incremento extensivo da tecnologia em nanoescala, a 

tal ponto que os nanomateriais (NM) se tornaram constituintes de uma ampla gama 

de produtos comerciais e domésticos (WALTERS; POOL; SOMERSET, 2014). NM 

podem ser definidos, segundo a ISO/TS 80004-1 (2015), como material com qualquer 

dimensão externa em nanoescala (faixa de comprimento aproximadamente de 1 nm 

a 100 nm), com estrutura interna ou estrutura de superfície em nanoescala. Dentro 

desta definição se encontram as chamadas Nanopartículas (NP), que são definidas 

como nano-objetos com todas as dimensões externas na nanoescala, cujos 

comprimentos dos eixos mais longo e mais curto não diferem significativamente 

(ISO/TS 80004-1, 2015). 

Estas NP possuem propriedades físicas e químicas únicas devido à sua 

grande área superficial e tamanho reduzido, e incluem subespécies com fulerenos, 

bem como NP cerâmicas, poliméricas, metálicas, entre outras (KHAN; SAEED; KHAN, 

2017). Exemplos de nanopartículas metálicas amplamente utilizadas são as 

nanopartículas de prata (AgNP), que recentemente ganharam popularidade devido ao 

seu bom e amplo espectro de atividade antimicrobiana (WEI et al., 2015; ZHANG et 

al., 2016; CUI; CHAE; AN, 2017; PALLAVICINI et al., 2017).  

A utilização de AgNP em produtos comerciais está aumentando de forma 

rápida, representando a NP de maior uso na base de dados do site The Project on 

Emerging Nanotechnologies, em que, dos 1833 produtos cadastrados contendo 

alguma NP, 443 foram registrados com AgNP em sua composição (THE PROJECT 

ON EMERGING NANOTECHNOLOGIES, 2020). Vários são os exemplos destes 

usos, como em cosméticos, embalagens para alimentos, dispositivos médicos, 

desodorantes, tratamento de água, produtos têxteis, superfícies funcionalizadas, entre 

outros (CUI; CHAE; AN, 2017; ALE et al., 2019). Produtos de higiene pessoal, como 
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sabonetes, xampus e cremes dentais, geralmente contêm menos de 10 μg Ag/g de 

produto, enquanto tecidos antibacterianos, empregados em diversos artigos de 

vestuário, contêm entre 30 a 45 μg Ag/g do produto. Máscaras e roupas médicas 

contêm os níveis mais altos de Ag, variando de 270.000 até 230.000 μg Ag/g, 

respectivamente (ALE et al., 2019). 

A produção anual de AgNP, em nível mundial, está estimada em torno de 320 

a 420 toneladas (TORTELLA et al., 2020). Isto pode resultar em um aumento na 

liberação destas nanopartículas nos variados efluentes domésticos e industriais, 

acarretando em uma preocupação ambiental crescente para órgãos de controle 

ambiental e pesquisadores, devido às suas características químicas, físicas e à 

toxicidade para organismos (MCGILLICUDDY et al., 2017), como algas (ANGEL et al., 

2013), peixes (RIBEIRO et al., 2014), microcrustáceos (KIM et al., 2016; RIBEIRO et 

al., 2017), bactérias (KALWAR; SHAN, 2018), moluscos (ALE et al., 2019; RIBEIRO 

et al., 2014; MCGILLICUDDY et al., 2017; ALE et al., 2019) e plantas (LALAU et al., 

2020). 

Quando os AgNPs entram em ambientes naturais, eles são expostos a várias 

transformações, como agregação, oxidação, dissolução, sulfetação e cloração. A 

liberação de íons de prata no ambiente pode ser favorecida ou limitada se espécies 

oxidantes (oxidação por oxigênio molecular ou peróxido de hidrogênio), cloro ou 

enxofre estiverem presentes (PULIT-PROCIAK; BANACH, 2016). Entretanto, mesmo 

com a possibilidade de sofrer modificações, as AgNP podem ser encontradas com 

variadas concentrações no meio ambiente, na faixa de ng/L até µg/L, a depender da 

urbanização e industrialização da área (WANG et al., 2018). 

Outro componente constante no dia a dia, são os agrotóxicos. De modo geral, 

o manejo de pragas na agricultura abrange principalmente uso destes. Devido a sua 

toxicidade relacionada a organismos não-alvos, os agrotóxicos podem representar 

uma ameaça em múltiplos ecossistemas (MERTENS et al., 2018; VAN BRUGGEN et 

al., 2018). Em específico, a ocorrência de pesticidas no meio ambiente pode estar 

ligada à contaminação difusa ou pontual. Esta última vem a incluir a contaminação 

proveniente de vazamentos ou manipulação inadequada de equipamentos de 

aplicação de agrotóxicos, descarte incorreto de resíduos, lavagem de equipamentos 

e até o uso indiscriminado de quantidades excessivas desses produtos (HUETE-

SOTO et al., 2017). 
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Os herbicidas representam mais de 40% da totalidade de pesticidas utilizados 

em todo o mundo. Entre eles, merece particular atenção os que são à base de glifosato 

(Gly) (N-(fosfonometil)glicina), que consiste numa substância não seletiva e de uso 

pós-emergente que interfere diretamente no crescimento das plantas (DE AGUIAR et 

al., 2016). Cabe salientar que o Gly é utilizado como princípio ativo em mais de 750 

diferentes formulações comerciais (KWIATKOWSKA et al., 2017).  Estas formulações 

à base de Gly estão entre as mais empregadas para usos múltiplos como na 

agricultura, silvicultura, horticultura e usos domésticos  (LE et al., 2010; BENBROOK, 

2016; CLEMENTS et al., 2017). Além disso, a introdução de culturas geneticamente 

modificadas, resistentes ao glifosato fez crescer a área e a quantidade utilizada em 

todo o mundo nos últimos anos, atingindo 56% do uso global de Gly (BENBROOK, 

2016). 

O principal modo de ação herbicida do glifosato é a inibição de uma enzima 

importante das plantas, a 5-enolpiruvishiquimato-3-fosfato sintase (EPSPS) (VANNINI 

et al., 2016). Ela é essencial para a síntese de aminoácidos aromáticos que conduzem 

múltiplos processos metabólicos essenciais em plantas, fungos e algumas bactérias 

(MYERS et al., 2016). Como este processo conduzido por EPSPS não existe nas 

células vertebradas, alguns cientistas e muitos órgãos reguladores assumiram que o 

glifosato representaria riscos mínimos para o meio ambiente (MYERS et al., 2016; 

RICHMOND, 2018). Entretanto, estudos demonstram que efeitos negativos do Gly em 

variadas espécies de peixes (ROY et al., 2016; ROY; CARNEIRO; OCHS, 2016; 

SULUKAN et al., 2017), moluscos (MOTTIER et al., 2015), mamíferos (CASSAULT-

MEYER et al., 2014; DAI et al., 2016), répteis (SCHAUMBURG et al., 2016), insetos 

(DE AGUIAR et al., 2016), microcrustáceos (LE et al., 2010), bactérias (ZHANG et al., 

2018). 

Portanto, por conta do aumento do uso mundial de Gly, é natural que ocorra, 

em dado momento, algum tipo de liberação para o meio ambiente, como o 

escoamento superficial ou transporte vertical através do solo demonstrado por Lupi et 

al. (2019). Os autores observaram em seus experimentos que em torno de 88,1% do 

Gly aplicado foi depositado na faixa superficial do solo, até 9 cm de profundidade.  

Sendo assim, Gly representa o composto de maior utilização em nível 

mundial. O Brasil ostenta o título de maior consumidor de agrotóxicos no mundo, e o 

Gly representa a média de 62,4% dos pesticidas comercializados no país (SÁNCHEZ 
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et al., 2017), atingindo a marca de 173.150,75 toneladas comercializadas no ano de 

2017, três vezes mais que o segundo colocado da lista, o 2-4D 

(ácido diclorofenoxiacético), segundo a Agência Nacional de Vigilância Sanitária 

(ANVISA, 2017).  

Cabe ressaltar que em 27 de agosto de 2019 houve a publicação no Diário 

Oficial da União do ATO nº 58, onde o Ministério da Agricultura, Pecuária e 

Abastecimento autorizou alterações das classificações toxicológicas e 93 produtos 

formulados à base de glifosato tiveram a classificação de toxicidade reduzida; destes, 

24 produtos eram considerados como “Extremamente Tóxico”, não existindo agora 

qualquer produto que se enquadre na categoria máxima de toxicidade (BRASIL, 

2019), o que pode refletir na intensificação do uso indiscriminado. 

Para as AgNP, uma rota de contaminação seria o descarte de águas 

residuárias relacionadas com o uso diário de produtos comerciais contendo AgNP, 

como, por exemplo, a lavagem de tecidos tratados, tornando o composto biodisponível  

(MOHAN et al., 2019).  

Em termos de pesquisa, nota-se que grande parte dos trabalhos de 

mensuração dos impactos ambientais dos poluentes tem enfoque usual na avaliação 

de produtos químicos individualizados (PAPCHENKOVA; GOLOVANOVA; 

USHAKOVA, 2009; VÖLKER et al., 2013). No entanto, organismos habitam em 

ambientes geralmente contaminados por misturas de produtos químicos, sendo 

expostos a potenciais efeitos adversos a partir das interações entre estes produtos, 

em que a influência mútua pode vir a causar um aumento ou até mesmo atenuação 

dos efeitos tóxicos (Di POI et al., 2017; LIU et al., 2018).  

Estudos dos impactos toxicológicos sobre misturas estão sendo realizados 

utilizando diferentes contaminantes emergentes, como NPs, fármacos, agrotóxicos, 

entre outros, devido à preocupação crescente dos possíveis efeitos ao meio ambiente 

(WEN et al., 2016; NAASZ; ALTENBURGER; KÜHNEL, 2018; MARTÍN-DE-LUCÍA et 

al., 2019). Isto se deve à possibilidade de que o contato aos quais os organismos ou 

os seres humanos estão expostos se constituem geralmente por misturas. Tem-se, 

então, uma vasta seara de estudos a serem realizados nesta linha, pois muitas das 

respostas necessárias ainda não estão claras (HU et al., 2018).  

Diante da problemática ambiental relacionada à possível coexposição de Gly 

com AgNP, nota-se a importância de conhecer as possíveis formas de interação nos 

efeitos em organismos, avaliar impactos nos sistemas de defesa antioxidantes, bem 
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como estudar o impacto da mistura binária sobre toxicidade aguda e crônica em duas 

gerações do organismo teste D. magna, analisando sua sobrevivência, reprodução e 

crescimento, bem como testes sobre uma possível recuperação dos organismos sem 

exposição. Esta investigação apresenta informações importantes sobre os efeitos a 

curto e longo prazo, acerca de riscos e efeitos associados à exposição de organismos 

a misturas, com o foco em dois componentes com grande utilização a nível mundial, 

o Gly e as AgNP, estudando suas formas de interação e fornecendo dados relevantes 

para melhorar a avaliação de risco ambiental. Vale ressaltar que estudos envolvendo 

a interação desses compostos são escassos e não apresentam dados de exposição 

a longo prazo e multigeracionais, determinantes para projeções ao meio ambiente e 

para saúde. 
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1.1 HIPÓTESES 

 

Avaliando a problemática exposta sobre o uso crescente de AgNP, bem como 

de Gly, e levando em consideração a carência de dados relacionados com a toxicidade 

da mistura binária AgNP/Gly (MR) em organismos, algumas hipóteses foram 

formuladas, com o objetivo de nortear o desenvolvimento da tese. 

 

•  A exposição a MR resultará em efeitos toxicológicos mais pronunciados 

para D. magna em comparação com seus componentes isolados 

(AgNP/Gly) em nível agudo e crônico; 

 

• Ocorrerão interações de antagonismo e aditivismo em D. magna para a MR 

a partir dos diferentes tratamentos, bem como, estresse oxidativo. 

 

•  Efeitos multigeracionais negativos sobre longevidade, reprodução, 

crescimento e idade da primeira ninhada serão verificados nos 

descendentes, com e sem exposição aos componentes utilizados, não 

havendo recuperação dos parâmetros afetados; 
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1.2 OBJETIVOS 

 

1.2.1 Objetivo Geral 

 

Avaliar o potencial toxicológico da mistura de AgNP com o herbicida Gly, bem 

como identificar os possíveis danos biológicos associados da exposição a mistura 

binária sobre o microcrustáceo D. magna. 

 

1.2.2 Objetivos Específicos 

 

• Sintetizar e caracterizar as AgNP e caracterizar o Gly;  

• Estudar a toxicidade aguda utilizando D. magna para suspensões de AgNP, 

Gly e para a MR; 

• Investigar as interações resultantes em D. magna para diferentes faixas de 

UT, utilizando modelo de interação; 

• Avaliar o estresse oxidativo em D. magna para exposição ao composto 

binário AgNP/Gly, para níveis de EROs, MDA, CAT, SOD e GSH; 

• Avaliar os efeitos multigeracionais de AgNP, Gly e para a MR causados 

sobre D. magna quanto à longevidade, crescimento e reprodução, 

empregando ensaios de toxicidade crônica; 

• Comparar os efeitos toxicológicos crônicos multigeracionais em 

descendentes de primeira geração de D. magna com exposição e em 

recuperação. 
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2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

2.1 NANOTECNOLOGIA 

 

Recentemente, em meados do século XX, surgiu o conceito de uma tecnologia 

interdisciplinar que envolve biologia, química, física e a ciência dos materiais: a 

nanotecnologia. O prefixo nano é derivado a palavra grega 'nanos', que significa 

"anão", se referindo a coisas de um bilionésimo de tamanho (1 nm = 10-9 m) (GAMA, 

2013). Richard Feynman, um físico americano que ficou conhecido por trazer este 

novo conceito, explicou na reunião americana da sociedade física realizada em 1959, 

que isso representaria, por exemplo, que todos os livros do mundo caberiam em um 

panfleto (SHARMA et al., 2017). 

A nanotecnologia cumpre um papel interessante, sendo definida como a 

aplicação do conhecimento científico para manipular e controlar a matéria 

predominantemente em nanoescala, para fazer uso de propriedades e fenômenos 

dependentes de tamanho e estrutura, distintos daqueles associados a átomos ou 

moléculas individuais, ou extrapolação de tamanhos maiores do mesmo material 

(ISO/TS 80004-1, 2015). Ela está cada vez mais presente no cotidiano, sendo utilizada 

em produtos de consumo (BASHARI; KOOHESTANI; SALAMATIPOUR, 2020), na 

medicina (LUO; NGUYEN; LAI, 2020; RUSSELL; LIU; GRODZINSKI, 2020), indústria 

(RAMANATHAN et al., 2020), agricultura (BAKER et al., 2017), sensores (DE GÓES; 

MULLER; FABRIS, 2017), remediação ambiental (DASTKHOON et al., 2020), 

catalisadores (LU; ASTRUC, 2020), tratamento de água (SALEEM; ZAIDI, 2020), 

entre outros (SHARMA; KANCHI; BISETTY, 2015). 

A partir desta definição, destacam-se as NP, que pela definição da norma 

ISO/TS 80004-1 (2015) consistem em nano-objetos que apresentam pelo menos uma 

das dimensões em escalas nanométricas (faixa de comprimento aproximadamente de 

1 nm a 100 nm), cujos comprimentos dos eixos mais longo e mais curto do nano-

objeto não diferem significativamente. 

As NP podem ser amorfas ou cristalinas e suas superfícies podem atuar como 

transportadoras de compostos químicos. Pesquisas recentes descrevem 

potencialidade clínica de NP atuando na liberação controlada em sistemas de 

medicamentos e/ou substâncias ativas no organismo (NISKA et al., 2017).  
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Dois métodos são comumente empregados na obtenção de NP: o 

procedimento chamado bottom up (“de baixo para cima”); e o procedimento chamado 

top down (“de cima para baixo”) (THAKKAR; MHATRE; PARIKH, 2010b). O primeiro 

se baseia na tentativa da construção da nanopartícula partindo de seus constituintes 

básicos: seus átomos e suas moléculas. De outra forma, é igualmente possível a 

construção de uma nanopartícula pela eliminação do excesso de material constituinte 

do elemento convencional, utilizando, por exemplo, técnica de litografia, que 

corresponde a uma série de fases de corrosão química seletiva com grande precisão 

para a elaboração do material nanométrico a partir de um bloco macroscópico do 

material (FARIA et al., 2013; SHARMA et al., 2017; BEYENE et al., 2017). 

NP são sólidas, sendo projetadas em escala molecular ou atômica, o que acaba 

proporcionando um aumento da reatividade química entre estas NP e o meio onde 

são empregadas (WONG; HU; BAEG, 2017). Isto confere propriedades novas ou 

superiores que não são atingidas por sólidos convencionais a granel, possibilitando 

aplicações promissoras em materiais e dispositivos altamente específicos (FU et al., 

2014; SHRESTHA; KISHEN, 2016; UDDIN; DESAI; ASMATULU, 2020). 

Qualquer material tem algum tamanho crítico ou valor abaixo do qual suas 

propriedades se alteram consideravelmente, onde, por exemplo, partículas abaixo de 

100 nm de diâmetro apresentam propriedades únicas, que são na grande maioria dos 

casos diferentes das características de seus sólidos convencionais (KHAN; SAEED; 

KHAN, 2017). A redução do material para a escala nano pode transformar as 

características físico-químicas em relação ao mesmo material em dimensões maiores, 

alterar a relação superfície/massa, aumentar a reatividade e também favorecer a 

liberação de íons (PETERS et al., 2016).  

Entretanto, todas estas características podem acabar promovendo uma maior 

mobilidade nos variados compartimentos ambientais, facilitando assim o transporte 

biológico e possíveis interações celulares, elevando a necessidade de estudos acerca 

da biodisponibilidade, degradabilidade, reatividade e toxicidade destes materiais 

(GONÇALVES et al., 2018). Dentro desta preocupação, a nanotoxicologia surge como 

relevante ferramenta na avaliação dos possíveis impactos ambientais, enfatizando 

estudos com nanomateriais em variados compostos e diferentes organismos 

(ROSSETTO et al., 2014; FUZINATTO et al., 2015; MELEGARI et al., 2019; 
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VICENTINI et al., 2019; COSTA PUERARI et al., 2020; LALAU et al., 2020; 

NOGUEIRA et al., 2020).  

Embora o nível de ingestão de NP seja muito baixo nos sistemas vivos e seu 

nível de toxicidade também seja estimado em uma escala menor, esses nanomateriais 

geralmente levam ao acúmulo nos organismos ocasionando efeitos adversos, 

podendo se tornar um risco ecológico (PANDIARAJAN; KRISHNAN, 2017). Bour et al. 

(2015) trouxeram um estudo de revisão sobre abordagens ambientalmente relevantes 

para avaliar ecotoxicidade de NP, observando que os principais efeitos são a indução 

de sistemas de defesa bioquímica, imunomodulação, efeitos no crescimento e 

reprodução, alterações comportamentais e mortalidade. 

 

2.2 NANOPARTÍCULAS DE PRATA  

 

2.2.1 Síntese e aplicações de AgNP 

 

As AgNP recentemente entraram em evidência devido ao seu bom e amplo 

espectro de atividade antimicrobiana, atuando em múltiplos objetivos a partir da 

interação com os grupos tióis das proteínas e do DNA, alterando a cadeia de ligação 

e interferindo na síntese/divisão da parede celular (CUI; CHAE; AN, 2017; 

PALLAVICINI et al., 2017; HAMOUDA et al., 2019). As AgNP são conhecidas por 

desestabilizar a membrana bacteriana e aumentar a permeabilidade, levando a danos, 

bem como ao vazamento de constituintes celulares (SHRESTHA; KISHEN, 2016).  

Porém, as características antimicrobianas já são conhecidas há séculos, sendo 

elas utilizadas para purificar água no armazenamento em recipientes de prata. 

Heródoto escreveu, em 425 a.C., que reis persas, como Ciro, o Grande, armazenavam 

água em vasos de prata para prevenir que ela se contaminasse durante as guerras 

(MCGILLICUDDY et al., 2017). 

As AgNP ou Ag0 (nano) consistem na prata metálica, com valência zero (Ag0) 

que apresenta dimensão menor que 100 nm em pelo menos uma de suas dimensões 

(ZHANG; HU; DENG, 2016). AgNP possuem propriedades físico-químicas distintas, 

incluindo alta condutividade elétrica e térmica, estabilidade química, atividade 

catalítica e comportamento óptico não linear (FABREGA et al., 2011). 

Estas NP podem apresentar diversas morfologias controladas, como 

nanoplacas (LUO et al., 2011) nanoagulhas (LI, 2019), nanofolhas (WANG et al., 
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2018), nanoflores (XIONGHUI; AIXIA, 2010), nanoesferas (CHEN; WANG; LIU, 2016), 

nanodiscos (BASHIR; KHAN, 2014), nano-hastes (TSUJI et al., 2007), nanocubos 

(SARKAR; DAS, 2019), nanofios (LUO et al., 2011) e nanoprismas (KHODASHENAS, 

BAHAREH, 2005), além da formação de associações com outros componentes 

(PATIL et al., 2020). A forma e o tamanho das AgNP produzidas dependem de 

diferentes condições experimentais, tais como: temperatura, concentração de 

precursor de prata, pH da solução, relação molar e força da interação química entre 

os reagentes (KHODASHENAS, BAHAREH, 2005). Estes aspectos resultam em 

fatores cruciais, pois determinam os mecanismos preferenciais de internalização e 

eficácia da absorção, definindo assim o comportamento toxicológico destas NP em 

ambientes biológicos (CABALLERO-DÍAZ; VALCÁRCEL CASES, 2016). 

Existem vários métodos utilizados para a fabricação de AgNP que visam gerar 

suspensões estáveis, com NP de forma regular e distribuição de tamanho homogêneo 

(KHODASHENAS, BAHAREH, 2005). Atualmente, variados métodos para produção 

de AgNP estão sendo utilizados, como redução química, radiação gama, 

microemulsões, métodos eletroquímicos, ablação a laser, autoclavagem, micro-ondas 

e redução fotoquímica. Estes métodos são todos eficazes, mas alguns sofrem 

limitações, como o uso de componentes tóxicos, alto custo operacional e 

necessidades energéticas (AKTER et al., 2018). 

Três são as principais rotas envolvidas na síntese de NP: os métodos físicos, 

químicos e biológicos. Na síntese biológica, ocorre produção e consequente liberação 

natural ao meio ambiente de AgNP resultante da síntese que utiliza tecido inativado, 

microrganismos, extratos vegetais ou plantas vivas. Basicamente estas NP são 

geradas na catálise de reações específicas e ficam biodisponíveis (MARCATO et al., 

2012; RAI et al., 2015; GOPINATH et al., 2016; EL-NAGGAR; HUSSEIN; EL-SAWAH, 

2017). O ponto positivo para as sínteses biológicas é que geralmente são muito 

econômicas e podem ser empregadas como uma alternativa econômica de grande 

valia para a produção em larga escala de AgNP (THAKKAR; MHATRE; PARIKH, 

2010). 

Chandran et al. (2016) realizaram a síntese de AgNP utilizando o extrato das 

folhas de manjericão (Ocimum sanctum) em temperatura ambiente, encapsuladas na 

matriz polimérica de (PVA), que resultou em alta atividade antibacteriana contra 

Staphylococcus aureus gram-positivo e bactérias gram-negativas de Escherichia coli. 
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Para os métodos físicos, uma vantagem é que as AgNP formadas apresentam 

uma estreita faixa de distribuição de tamanho. Estes métodos compreendem técnicas 

de condensação física de vapor, descarga de arco, método de moagem de bolas de 

energia e pulverização por magnetron de corrente contínua (WEI et al., 2015). 

Algumas desvantagens estão relacionadas com os processos físicos, como uma baixa 

taxa de produção de NP, geralmente ligada a um custo elevado, além do grande 

consumo de energia para manter a alta pressão e a temperatura frequentes nos 

processos relacionados à síntese (HAIDER; KANG, 2015). No estudo de Zafar et al. 

(2016), foi investigada a ação antibacteriana de AgNP sintetizadas por vias química 

(30-40 nm) e física por ablação a laser (20-30 nm) contra bactérias patogênicas 

humanas E. coli, S. aureus e Salmonella, resultando em um melhor desempenho para 

as AgNP que foram sintetizadas pela via física. 

As metodologias mais clássicas e de comum uso para a síntese de NP usam 

processos químicos e podem ser subdivididas em redução química, técnicas 

eletroquímicas, métodos químicos assistidos por irradiação e pirólise (WEI et al., 

2015). As metodologias químicas apresentam ótimo custo/benefício, apresentado 

também grande volume na produção; entretanto, pode denotar pontos negativos, 

como a contaminação resultante dos componentes químicos precursores, elevada 

toxicidade de solventes e uma possível geração de subprodutos danosos 

(PANDIARAJAN; KRISHNAN, 2017). Tamanho, morfologia, estabilidade e 

propriedades das NP são influenciados consideravelmente por condições 

experimentais, como a cinética de interação com o agente redutor. Durante a síntese 

de AgNP, o tamanho e a agregação são controlados pela estabilização que é realizada 

por repulsão estérica ou eletrostática (FABREGA et al., 2011). 

A redução química, frequentemente utilizada para o preparo de AgNP, ocorre 

na forma de dispersão coloidal sintetizada em solventes orgânicos ou em água, cuja 

adição de compostos estabilizantes serve para impedir o crescimento e a agregação 

das AgNP formadas, desempenhando um papel decisivo no sucesso da síntese (LU; 

CHOU, 2008). Esta síntese ocorre geralmente por meio de agentes redutores, como 

citrato, glicose, etilenoglicol ou borohidreto de sódio, com a presença de 

estabilizadores coloidais adequados (BASHIR; KHAN, 2014). Algumas condições da 

reação, como concentrações utilizadas, agente redutor, temperatura, presença de 

aditivos ou estabilizantes, são fatores que resultam em diferentes morfologias e 

tamanhos da NP (CHERNOUSOVA; EPPLE, 2013). 
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No caso do borohidreto de sódio, a possibilidade de agregação das NP 

durante a síntese está relacionada à adsorção deste, que desempenha um papel 

fundamental na estabilização de AgNP em formação, fornecendo uma carga de 

superfície de partículas. Para que isso ocorra, deve haver uma quantidade significativa 

de borohidreto de sódio para estabilizar as partículas à medida que a reação acontece, 

conforme esquematizado na Figura 1 (MELO et al., 2012). Esse excesso na presença 

deste redutor facilita a geração instantânea de núcleos, resultando na formação de 

coloides de AgNP de tamanho uniforme e monodisperso (AGNIHOTRI; MUKHERJI; 

MUKHERJI, 2014). 

 

Figura 1 - Forças repulsivas geradas pela adsorção de borohidreto separando as AgNP. 

 

Fonte: Adaptado de Melo et al., (2012). 

 

Frequentemente, após a síntese de AgNP, estas tendem a se agregar depois de 

algumas horas ou dias se a estabilização coloidal for insuficiente. Como exemplos de 

bons estabilizadores comumente utilizados pode-se citar os polímeros, como poli (N-

vinilpirrolidona) (PVP) e o álcool polivinílico (PVA), citrato, polietilenoglicol (PEG), 

albumina de soro bovino (BSA) e polissacarídeos (ANDREANI et al., 2017). Esta 

adição de cadeias poliméricas na superfície das NP pode levar à estabilização estérica 

das partículas (LACAVE et al., 2017).  

O álcool polivinílico (PVA) é um produto biodegradável, sendo um polímero com 

propriedades únicas, que apresenta boa resistência, alta cristalinidade, não é tóxico e 

é utilizado na fabricação de medicamentos, filmes plásticos de embalagens, produtos 

utilizados em cirurgia, bem como em sistemas controlados para entrega de fármacos 

no organismo (SARWAR et al., 2018). O PVA tem sido amplamente utilizado em 

sínteses de AgNP (KHANNA et al., 2005; ABDUL KAREEM; ANU KALIANI, 2011; 
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CHANDRAN et al., 2016; ANDREANI et al., 2017; SARWAR et al., 2018), por 

apresentar alta transmitância e solubilidade em água, onde as NP metálicas, como 

AgNP, podem ser facilmente sintetizadas em meio aquoso, tornando a preparação 

não tóxica e ecológica por causa do subproduto sólido nulo, quanto ao PVA (ABDUL 

KAREEM; ANU KALIANI, 2011). Por exemplo, Becaro et al. (2015) realizaram a 

síntese de AgNP utilizando PVA como agente estabilizador na redução do nitrato de 

prata (AgNO3), na presença de borohidreto de sódio (NaBH4), produzindo nanoesferas 

monodispersas com diâmetros na faixa de 2-18 nm. 

A partir da grande variedade de métodos de síntese, bem como da ampla gama 

de aplicação, a utilização de AgNP em produtos comerciais está aumentando de forma 

rápida, representando a NP de maior uso (ZHANG et al., 2019). Atualmente, exemplos 

de onde AgNP são utilizados incluem filtros de água, tintas, cosméticos, desodorantes, 

têxteis e vestuário (YETISEN et al., 2016), embalagens de alimentos, plásticos 

funcionalizados, dispositivos médicos, curativos para feridas, aparelhos elétricos, 

como máquinas de lavar roupa, geladeiras, detergentes, biossensores e produtos 

biomédicos. Portanto, o risco de exposição ambiental, onde provavelmente 

bioacumularão e persistirão, é cada vez mais significativo (FABREGA et al., 2011). 

Mas este crescimento exponencial da sua utilização também resulta num 

aumento da liberação destas partículas para o ambiente, nos seus compartimentos 

aquáticos e terrestres (RIBEIRO et al., 2017; WU et al., 2020), onde uma vez 

liberadas, as condições locais como pH e temperatura podem vir a alterar sua 

mobilidade, agregação, biodisponibilidade e toxicidade (RÖMER et al., 2011). 

As AgNP podem entrar em ecossistemas aquáticos a partir de efluentes de 

estações de tratamento, liberação direta de produtos contendo NP, escoamento de 

fontes terrestres ou até pelo ar (MAHDI et al., 2017). Uma vez liberado no ambiente 

aquático, o seu comportamento vai depender de suas características, como forma, 

tamanho, composição química, carga de superfície, revestimento e estado da 

partícula (EL BADAWY et al., 2011). Estas NP podem também complexar com ligantes 

e, em seguida, aglomerar, reagindo com a fração orgânica dissolvida e com 

particulados naturais, de modo a liberar íons ou ainda se manter como NP no meio 

(GONÇALO VALE et al., 2015; CHÂTEL; MOUNEYRAC, 2017). 
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2.2.2 AgNP e impactos ao meio ambiente 

 

Como as AgNP produzidas e descartadas aumentam a cada dia, a quantidade 

destas NP em sistemas aquáticos e terrestres também cresce consideravelmente (WU 

et al., 2020) e podem ser liberadas no meio ambiente durante a fabricação, durante 

seu uso, disposição e indiretamente no final do ciclo de vida do produto (KRYSTEK et 

al., 2016). Consequentemente, há um esforço considerável para antecipar o destino 

ambiental e a toxicidade de uma série de NM, como a AgNP. Como possíveis efeitos 

tóxicos nos ecossistemas podem aumentar, torna-se necessário avaliar o efeito da 

toxicidade em organismos (MACKEVICA et al., 2015; CUI; CHAE; AN, 2017). 

Como a exposição às NP vem suscitando preocupações com os potenciais 

riscos para a saúde, um campo especializado no estudo desta toxicidade surgiu para 

avaliar os potenciais riscos associados às NP. Este campo ficou conhecido como 

nanotoxicologia e envolve a compreensão de efeitos biológicos adversos de NP em 

células, tecidos, órgãos e organismos em geral. Uma das principais causas de 

nanotoxicidade é a produção de espécies reativas de oxigênio (EROs) por intermédio 

da interação dos NP com moléculas biológicas, como proteínas, lipídios e DNA, 

resultando em estresse oxidativo, peroxidação lipídica e inflamação (FU et al., 2014; 

WONG; HU; BAEG, 2017). 

Deve-se destacar que um dos maiores desafios da pesquisa de 

nanotoxicologia é considerar a diversidade das composições químicas e propriedades 

físicas dos NP. Isto pode determinar seus mecanismos de interação com sistemas 

biológicos, resultando em danos aos organismos, onde novas gerações de NP estão 

aparecendo com enorme diversidade química e morfológica. Isso resulta em modos 

de interação diversificados com os organismos, dificultando assim o estabelecimento 

de protocolos para avaliação (CABALLERO-DÍAZ; VALCÁRCEL CASES, 2016).  

Existem propriedades das NP que são comumente aceitas em estudos de 

caracterização para fins de avaliação de nanotoxicidade. Estes podem incluir a 

composição química, o tamanho, a forma, a organização de sua superfície, sua 

cristalinidade, o modo como se encontra a aglomeração e/ou agregação das 

partículas, entre outras (CABALLERO-DÍAZ; VALCÁRCEL CASES, 2016; KRYSTEK 

et al., 2016). 
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Haverá diferença entre materiais nanométricos e micrométricos em relação à 

sua toxicidade e outros efeitos biológicos, e isto se deve ao fato de que os efeitos 

biológicos das NP serão modificados devido ao tamanho, constituição química, 

estrutura de superfície, solubilidade, forma e estado de agregação (WANG et al., 

2016). Estudos de toxicidade com AgNP demonstraram que partículas menores 

apresentam-se um tanto mais eficientes em células, possibilitando uma maior 

biodisponibilidade intracelular comparadas às substâncias com partículas de tamanho 

maiores (IVASK et al., 2014) 

A nanotoxicidade relacionada ao tamanho das AgNP foi recentemente 

verificada em estudos com glóbulos vermelhos de peixes Carassius auratus, em que 

NP com tamanho de 50 nm demonstraram níveis altos de adsorção e absorção, mas 

as NP de tamanho menor (AgNP 15 nm) foram mais citotóxicas, resultando em 

fenômenos como de estresse oxidativo (CHEN et al., 2015). 

Alguns autores inclusive sugerem que, para serem consideradas como uma 

variável de maior relevância nos resultados de seus efeitos biológicos, as NP deveriam 

apresentar um limiar de até 15 nm de diâmetro, pois assim apresentam também uma 

maior distribuição nos organismos afetados (DE JONG et al., 2008; PUZYN et al., 

2011; IVASK et al., 2014).  

Os efeitos das nanopartículas em ecossistemas aquáticos são produzidos 

essencialmente por danos oxidativos (internalização nas células) e interação entre as 

NP e a membrana celular (neste caso sem internalização) (Figura 2).  

 

Figura 2 - Efeitos das AgNP em organismos 

 

Fonte: Adaptado de McShan, Ray E Yu (2014). 

 

Esta interação com a membrana celular está relacionada a duas variáveis: 

atração eletrostática ou presença de grupos tiol localizados nas proteínas da parede 

celular. Ambas as interações desestabilizam a membrana. Vários biomarcadores e 
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técnicas de expressão gênica são usadas para monitorar esses efeitos, com base em 

proteínas tiol (resposta antioxidante que gera espécies químicas) e enzimas, em que 

vários metabólicos relacionados à atividade e à integridade da membrana são 

estudados (LAPRESTA-FERNÁNDEZ; FERNÁNDEZ; BLASCO, 2012). 

Os efeitos tóxicos das AgNP nos organismos, propriamente como NP ou na 

liberação íons Ag+, estão principalmente relacionados a danos na membrana celular 

e aos componentes celulares (PATIL et al., 2020). Em essência, o estresse oxidativo 

induzido por AgNP e subsequente perturbação do equilíbrio redox celular e da função 

mitocondrial têm sido reconhecidos como os maiores mecanismos de toxicidade da 

prata que finalmente levam à morte celular in vivo e in vitro (AKTER et al., 2018; PATIL 

et al., 2020).  

A desestabilização da membrana celular se deve à interação das AgNP com 

a bicamada fosfolipídica, por meio da presença de grupos tiol nas proteínas da parede 

celular, causando perturbação da homeostase celular e resultando numa consequente 

diminuição no gradiente eletroquímico que pode colapsar a membrana (SU et al., 

2009; LAPRESTA-FERNÁNDEZ; FERNÁNDEZ; BLASCO, 2012; AKTER et al., 2018). 

Entretanto, como AgNP são instáveis em ambientes fisiológicos ou naturais 

complexos — e esta instabilidade tende a transformar estas NP nas variadas 

condições de exposição, inclusive reagindo com outros compostos químicos —, a 

natureza dos efeitos de possíveis coexposições em organismos necessita de maiores 

estudos, de modo a compreender as interações com variados componentes em mais 

organismos (ZHANG; XIAO; FANG, 2018). Estudo recente demonstrou que níveis de 

MDA, GSH e atividades de SOD e CAT foram impactados no fígado de C. gariepinus 

após a exposição à AgNP, óxido de cobre e sua mistura (OGUNSUYI et al., 2019). 

Zhang et al. (2015) em seu estudo, relataram que a redução com luz solar do íon de 

prata para AgNP por matéria orgânica atenua a toxicidade aguda da prata para D. 

magna.  

  

2.3 AGROTÓXICOS 

 

Temos presenciado, durante as últimas décadas, um aumento significativo da 

produção agrícola para que a população tenha acesso a alimentos. Mas notadamente 

este aumento está diretamente ligado ao uso e desenvolvimento de novos pesticidas, 
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que se tornaram fundamentais na moderna agricultura (MORILLO; VILLAVERDE, 

2017).  

Contudo, um grande percentual destes pesticidas aplicados acabam não 

atingindo os organismos alvo, sendo então lixiviados para o meio ambiente, podendo 

ser detectados com facilidade em amostras de água, ar, solo e também nos alimentos, 

sendo necessário ter atenção tanto em nível local, como global (NITI et al., 2017). 

O aumento da contaminação causada pela variedade e quantidades aplicadas 

de agrotóxicos representa uma ameaça significativa para o meio ambiente, bem como 

para a saúde dos organismos (XU et al., 2017). Quando estes produtos químicos são 

liberados no meio ambiente, os resultados muitas vezes trazem prejuízos, como 

mudanças na dinâmica populacional, ou na composição e funcionamento dos 

ecossistemas (JANSEN et al., 2011).  

Quando um agrotóxico é aplicado no campo, uma ampla porcentagem acaba 

indo para o solo e inúmeros fatores podem afetar sua destinação final — fatores como 

o sistema de plantio, as transformações das propriedades hidráulicas do solo e o 

transporte de águas provenientes das chuvas através do perfil do solo (OKADA; 

COSTA; BEDMAR, 2016). Existem aspectos que estão atrelados às caraterísticas 

intrínsecas do produto químico, como, por exemplo, adsorção, solubilidade e 

persistência (LUPI et al., 2019). Outros fatores que influenciam a destinação final 

estão ligados às propriedades físico-químicas e biológicas do solo, tais como a fração 

orgânica, umidade, biomassa, porosidade e pH. Estas últimas ainda podem sofrer 

alterações relacionadas às características climáticas da região, como umidade e 

temperatura (OKADA; COSTA; BEDMAR, 2016). 

Os agrotóxicos basicamente podem ser definidos como substâncias utilizadas 

pelos seres humanos para matar organismos indesejáveis (pragas) e para preservar 

os produtos agrícolas. Com base na sua ação em relação a pragas alvos, os 

agrotóxicos mais empregados são inseticidas e herbicidas seguidos de fungicidas, 

acaricidas, nematicidas, entre outros. A maioria destes traz sérios problemas 

ambientais por serem poluentes orgânicos persistentes (RANI; SHANKER; JASSAL, 

2017). 

Dentre os agrotóxicos, os herbicidas estão amplamente dispersos em todo o 

ambiente devido ao seu uso extensivo pela agricultura, bem como seu uso doméstico. 

Embora a maioria dos herbicidas seja aplicada principalmente em ambientes 

terrestres, estes podem ser carreados para ecossistemas aquáticos quando há um 
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maior grau de conectividade hidrológica entre esses dois ambientes (LUPI et al., 2015; 

MAHDI et al., 2017). 

Comumente, herbicidas são localizados em diferentes ambientes aquáticos, 

ainda que em concentrações variáveis. Esta frequente ocorrência, bem como seus 

efeitos potencialmente prejudiciais ao meio ambiente, destacam a necessidade 

contínua de se estudar a toxicidade relacionada aos herbicidas (LESSARD; FROST, 

2012). 

 

2.4 GLIFOSATO 

 

O glifosato (N-(fosfonometil)glicina, C3H8NO5P) (Gly) é um herbicida sistêmico 

de amplo espectro que também é utilizado como dessecante de culturas. É um 

composto organofosforado, que contém três grupos funcionais: uma carboxila, uma 

amina e um grupo fosfonato, que podem reagir e formar ligações covalentes, servindo 

com um agente quelante (HANSEN; ROSLEV, 2016).  

O Gly é altamente polar e solúvel em água (12 g/L em 25 °C), sendo 

praticamente insolúvel na presença de solventes orgânicos, como por exemplo 

acetona e etanol. Apresenta densidade aparente de 0,5 g/cm3, e o  

ponto de fusão de 200 °C, sendo estável na presença de luz, até mesmo em 

temperaturas acima de 60 °C (BATTAGLIN et al., 2005; CAETANO, 2011). Apresenta 

também meia vida no solo e na água, esta variando de dias a anos, dependendo da 

composição do solo (ROY et al., 2016).  

O Gly foi introduzido ao mercado na década de 70, formulado com a marca 

Roundup®, apresentando grande eficácia para uma variedade de ervas terrestres e 

aquáticas (YUSOF; ISMAIL; ALIAS, 2014). 

Os herbicidas à base de Gly são comumente empregados, sobretudo, antes 

do plantio de culturas agrícolas tradicionais, como a soja e o milho, bem como após o 

plantio de espécies agrícolas geneticamente modificadas, que resultam em resistência 

ao glifosato. O agrotóxico é também utilizado em áreas urbanas para o controle de 

ervas daninhas, como nas ruas e nos parques, em horticultura, silvicultura e em jardins 

(LE et al., 2010; VAN BRUGGEN et al., 2018). Até mesmo para o controle de plantas 

aquáticas, dá-se o uso do herbicida em questão (CLEMENTS et al., 2017).  
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Gly é comumente utilizado como um ingrediente ativo em mais de 750 

produtos comerciais herbicidas de amplo espectro, o que aumenta consideravelmente 

a possibilidade de sua biodisponibilidade no ambiente. Ele é normalmente formulado 

como sal de isopropilamina de glifosato (KWIATKOWSKA et al., 2017). A Figura 3 

apresenta a estrutura química da molécula de Gly. 

 

Figura 3 - Estrutura química da molécula de glifosato 

 

Fonte: (COUTINHO; MAZO, 2005). 

 

A alta solubilidade do Gly em água traz malefícios, pois durante a ocorrência 

de chuvas pode ser facilmente lixiviado de áreas em que foi aplicado para corpos 

d'água circundantes, embora aplicado em ambiente principalmente terrestres 

(LESSARD; FROST, 2012), podendo ser encontrado também em águas subterrâneas 

(SILVA et al., 2018). 

Pesquisas apontam que desde a década de 90 o Gly já era encontrado em 

corpos hídricos na região sul do Brasil (ZEBRAL et al., 2018). Um exemplo claro disto 

é o rio Paraná, sexto maior do mundo, que transpassa áreas agrícolas, industriais e 

urbanas em sua extensão, que foi submetido a um estudo no ano de 2016. Os 

resultados mostraram a presença de resíduos de glifosato na água e nos sedimentos 

do rio, na divisa com a Argentina e demais pontos neste país (RONCO et al., 2016). 

Esta facilidade no transporte pode indicar um potencial de se espalhar no ecossistema 

e alcançar alvos não intencionais, como plantas e animais em geral (SZÉKÁCS et al., 

2014). 

Sua atuação se deve à inibição do crescimento da planta, interferindo na via 

biossintética dos aminoácidos aromáticos (fenilalanina, tirosina e triptofano) 

essenciais para o crescimento da maioria das plantas, sendo precursores de outros 

produtos, como lignina, alcaloides, flavonoides, ácidos benzoicos e vitamina K, 

inibindo a enzima 5-enolpiruvishiquimato-3-fosfato sintetase, (EPSPS) que existe 

apenas em plantas, algas e bactérias superiores (VANNINI et al., 2016; SÉGUIN et 

al., 2017). Entretanto, diferentes estudos mostraram efeitos prejudiciais do Gly no 
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desenvolvimento e crescimento de uma grande variedade de organismos (SULUKAN 

et al., 2017; WANG et al., 2017; DUAN et al., 2019; TANG et al., 2020).  

Efeitos adversos devido a exposição de seres vivos ao Gly têm sido relatados 

na literatura, como por exemplo em peixes (LI et al., 2017; ROY et al., 2016; YUSOF 

et al., 2014), em ostras (MOTTIER et al., 2015; SÉGUIN et al., 2017), alterações no 

sistema de defesa antioxidante da mosca-da-fruta Drosophila melanogaster (DE 

AGUIAR et al., 2016), diminuição da acetilcolinesterase e alteração de núcleos de 

espermatozoides em ratos (CASSAULT-MEYER et al., 2014; LARSEN et al., 2016), 

indução da apoptose em cianobactérias Microcystis aeruginosa (WU et al., 2016), 

redução da fertilidade em Austrolebias nigrofasciatus (ZEBRAL et al., 2018). 

Em seres humanos observou-se ligação entre o aumento do uso de herbicidas 

à base de Gly com um aumento na incidência de Transtorno do Déficit de Atenção 

com Hiperatividade (TDAH) em crianças, seja este contato realizado através do ar, da 

água ou da alimentação (FLUEGGE; FLUEGGE, 2016).  

Em um estudo crônico, Vázquez et al. (2020) alimentaram larvas de abelhas 

in vitro com alimentos contendo glifosato, e apesar de visualizarem 29% dos 

indivíduos sem sinais de toxicidade,  foram constatadas alterações transcricionais em 

vários genes após a ingestão crônica de Gly. 

Como na molécula de Gly existe uma ligação entre carbono e fósforo, a 

degradação se torna mais difícil. Porém, no ambiente, ela acaba sendo realizada por 

microrganismos do solo e em plantas, gerando o ácido aminometilfosfônico (AMPA), 

podendo, então, não somente o resíduo do glifosato, como também o de AMPA serem 

encontrados no ambiente, principalmente em lixiviados agrícolas e efluentes de águas 

residuais urbanas. (LUPI et al., 2015; GRANDCOIN; PIEL; BAURÈS, 2017; SILVA et 

al., 2018). 

Gly também tem a capacidade de complexar metais, que ocorrem 

naturalmente no meio ambiente, e que também podem ser encontrados como 

poluentes em águas superficiais em coexistência com o Gly. A complexação do Gly 

com metais pode resultar em substâncias com características físico-químicas 

alteradas quando relacionadas aos compostos originais (HANSEN; ROSLEV, 2016). 

Alguns estudos acabam sugerindo que esta complexação com metais diminuirá a 

absorção e aumentará a mobilidade ambiental (BARRETT; MCBRIDE, 2006).  
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O grupo fosfonato (R-PO(OH)2) presente neste agrotóxico apresenta a 

capacidade de formar complexos fortes na presença de metais, como cobre, zinco e 

níquel. Ações de biodegradação, adsorção e fotodegradação dos fosfonatos são 

alteradas na presença de íons metálicos, ocorrendo então o surgimento de complexos 

solúveis e não solúveis. No glifosato, os dois demais grupos funcionais (amino e 

carboxila) também podem ligar-se intensamente com íons metálicos, sobretudo com 

os de transição, como a prata em pH na proximidade de neutro, em que a carboxila e 

fosfonato estão desprotonados (COUTINHO; MAZO, 2005) 

O complexo formado com a prata, representado na Figura 4, é uma estrutura 

de cadeia linear, ligada através do grupo carboxila e íons Ag+ coordenados com os 

oxigênios do outro grupo fosfonato (COUTINHO; MAZO, 2005). O resultado é a 

alternância de ligações com a molécula de Gly e seus centros de metal coordenados, 

formando um complexo contínuo com poucas associações intercadeia, resultando 

numa estrutura com morfologia cristalina densa (SAGATYS et al., 2000). 

 

Figura 4 - Representação de um esquema ilustrativo do composto formado pela complexação entre 
glifosato e prata 

 

Fonte: Sagatys et al. (2000) 

 

Para ocorrência destas ligações, o Gly apresenta um encadeamento de 

equilíbrios com as seguintes constantes de dissociação ácida (pKa): <2,0, 2,6, 5,6 e 

10,6, como mostrado na Figura 5. Em pH abaixo de 2,0 o glifosato exibe carga 

positiva, o que contribui para sua adsorção à argila e matéria orgânica do solo, 

possuindo carga negativa. Enquanto em pH acima de 2,6, o glifosato apresenta carga 

zero e o número de cargas negativas conforme o pH vai aumentando. Já em pH acima 

de 12, praticamente todo o glifosato está na forma trianiônica.   
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Figura 5 - Equilíbrios e constantes de dissociação do herbicida glifosato. 

 

Fonte: De Amarante Junior et al. (2002), Coutinho e Mazo (2005) 

 

Estudos sobre a biodisponibilidade e a ecotoxicidade resultantes da 

complexação glifosato-metal demonstram um aumento na persistência ambiental, que 

se deve a uma biodegradação mais lenta e que acaba por atrasar uma possível 

desintoxicação biológica. Alguns estudos indicam que os complexos de glifosato-

metal podem aumentar a bioacumulação de metais e resultar em toxicidade alterada 

em comparação aos compostos individuais (O DUKE; B POWLES, 2008; HANSEN; 

ROSLEV, 2016). Em muitas formulações comerciais, alguns compostos adjuvantes 

são adicionados ao princípio ativo com a finalidade de melhorar a eficiência do produto 

comercial, promovendo uma melhoria na penetração do ingrediente ativo na cutícula 

da planta (YUSOF; ISMAIL; ALIAS, 2014).  

Estes adjuvantes são comumente avaliados como biologicamente inertes 

pelos fabricantes e agências de proteção, o que causaria poucas consequências em 

termos de toxicologia ambiental (SÉGUIN et al., 2017). Entretanto, estudos com o 

surfactante polioxietileno amina (POEA) adicionado em formulações comerciais 

demonstraram que este composto é considerado mais tóxico que os glifosato puro, 

bem como a combinação dos dois é ainda mais tóxica (YUSOF; ISMAIL; ALIAS, 2014). 
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2.4.1 Gly e suas implicações  

 

Os fabricantes do Gly anunciam a “baixa toxicidade e respeito ao meio 

ambiente” dos herbicidas à base de Gly. No entanto, de acordo com as informações 

das respectivas fichas de dados de segurança química, os herbicidas à base de Gly 

são classificados como perigosos para o ambiente aquático (tóxico para os 

organismos aquáticos com efeitos duradouros) (SIHTMÄE et al., 2013). 

No Brasil, temos a Resolução CONAMA 410/09, que traz a classificação dos 

corpos d’água e estabelece a concentração máxima permitida de diversas 

substâncias, de acordo com as diferentes classes de água. Nas águas enquadradas 

em classes 1 e 2, destinadas ao abastecimento para o consumo humano e à proteção 

das comunidades aquáticas, a concentração máxima permitida de Gly é de 65 µg/L 

(BRASIL, 2005). Porém, nenhuma norma estabelece a recomendação sobre dose 

diária de ingestão para o Gly no Brasil (SOLOMON, 2019). 

Existem variados níveis aceitáveis de ingestão diária estabelecidos por órgãos 

fiscalizadores. Para a Autoridade Europeia para a Segurança dos Alimentos (EFSA), 

o limiar para ingestão diária aceitável proposta (IDA) foi calculado em 0,5 mg/kg por 

dia. O nível para efeito adverso não observado corresponde a 100 mg/kg por dia. (XU 

et al., 2019).  

Já a Agência de Proteção Ambiental dos Estados Unidos (USEPA) afirmou 

que não há riscos de preocupação para a saúde humana quando o Gly é usado de 

acordo com o rótulo. Atualmente, a classificação do glifosato como potencial 

cancerígeno é controversa, mas a  USEPA também afirma que é improvável que o 

Gly seja um agente cancerígeno humano  (USEPA, 2020). A partir disso, o equivalente 

da USEPA ao IDA é a dose de referência (DRf), que foi calculada em 1,75 mg/kg de 

peso corporal/dia. Nesse caso, o nível para efeito adverso não observado corresponde 

a 175 mg/kg por dia em estudos de teratogenicidade de coelhos (SINGH et al., 2020). 

Entretanto, dois estudos atuais, publicados em revistas de qualidade, determinaram 

uma ligação entre a exposição ao Gly e o linfoma não-Hodgkin, sendo conflitante com 

as normas locais (LEON et al., 2019; ZHANG et al., 2019). 

Mesnage et al. (2015) relataram que foram detectados efeitos adversos, como 

pela ruptura endócrina e estresse oxidativo, causadores de efeitos teratogênicos, 

tumorigênicos e hepatorenais dentro da faixa da ingestão diária aceitável 

recomendada. Já em quantidades maiores, estudos também relatam efeitos, como 
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indução de danos no Ácido Desoxirribonucleico (DNA) em leucócitos e em células 

mononucleares de sangue, causando metilação de DNA em humanos 

(KWIATKOWSKA et al., 2017).  

A Organização Mundial da Saúde (OMS), em março de 2015, decidiu alterar 

a classificação de glifosato na categoria 2A (Grupo de Trabalho do IARC, 2015), 

significando que o Gly é considerado “provavelmente cancerígeno para humanos”. O 

que se têm são informações conflitantes e desconexas sobre os reais efeitos do Gly, 

tanto pra a saúde, quanto para o meio ambiente (MCCLELLAN, 2016).  

A preocupação que surge é que o uso — na maioria das vezes indiscriminado 

— de Gly afeta não apenas as culturas visadas, mas também apresenta riscos à saúde 

de espécies animais não visadas em diferentes compartimentos, como os 

ecossistemas aquáticos, que podem ser contaminados com herbicidas à base de Gly 

por lixiviação, escoamento ou pulverização, que podem acarretar em malefícios para 

saúde e para o meio ambiente (PÉREZ; VERA; MIRANDA, 2011; LUPI et al., 2019; 

SINGH et al., 2020). Assim, os produtos herbicidas que entram nos corpos d'água são 

potencialmente prejudiciais para as populações de peixes e outras formas de vida 

aquática consideradas organismos não-alvo (GRANDCOIN; PIEL; BAURÈS, 2017; 

SÁNCHEZ et al., 2017). 

Nestes compartimentos, o Gly não se apresenta isolado ou inativo, estando 

em contato com outras substâncias e provocando efeitos muitas vezes diferentes se 

comparados aos efeitos do Gly isolado (SOLONESKI; RUIZ DE ARCAUTE; 

LARRAMENDY, 2016; WANG et al., 2017). Por exemplo, o estudo de Hansen e 

Roslev (2016) traz respostas comportamentais de D. magna juvenil após exposição a 

complexos de Gly e Gly-cobre, em que houve uma diminuição da toxicidade com o 

com a mistura Gly-cobre em relação ao Gly isolado. 

O estudo de Jumarie, Aras e Boily (2017) revelou que misturas de Gly, 

atrazina e Cádmio (Cd), em níveis ambientalmente relevantes em abelhas, podem 

modificar o metabolismo do ácido retinóico em etapas a jusante da formação de 

retinaldeído, resultando também em peroxidação lipídica. As misturas de Gly e Cd, 

também reduzem os teores de α e β-caroteno nos indivíduos. 
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2.5 MISTURAS 

 

A mensuração dos impactos ambientais dos poluentes tem enfoque usual na 

avaliação de produtos químicos individualizados. Contudo, os organismos habitam em 

ambientes geralmente contaminados por misturas de produtos químicos, sendo 

expostos a potenciais efeitos adversos por meio das interações entre estes produtos, 

onde a influência mútua pode vir a causar um aumento ou até mesmo uma atenuação 

dos efeitos tóxicos (DI POI et al., 2017; JUMARIE; ARAS; BOILY, 2017; LIU et al., 

2018; GONZÁLEZ-DONCEL et al., 2020). 

Os compartimentos ambientais são comumente poluídos com uma 

abundância de compostos e, consequentemente, representam condições complexas 

em termos de avaliação de toxicidade. Acaba sendo difícil encontrar um sistema 

aquático, ou algum outro sistema ambiental que apresente contaminação por um 

poluente isolado (GONZÁLEZ-DONCEL et al., 2020).  Na maioria das vezes, diversas 

substâncias nocivas se encontram juntas, o que pode levar a prováveis interações 

entre tais poluentes e alterações ambientais, bem como nos organismos testados 

(MANSOUR; GAD, 2010; JUMARIE; ARAS; BOILY, 2017; ANYANWU et al., 2018; 

YIN et al., 2020).  

Na maioria dos estudos relacionados a misturas, a toxicidade é avaliada 

levando em consideração dois modelos de referência comumente usados: a adição 

de concentração (AC) — modelo proposto por  Loewe, em 1926 — e a ação 

independente (AI) — proposto por Bliss, em 1939 (DERUYTTER et al., 2017; 

PUCKOWSKI et al., 2017).  

O modelo de AC é empregado para misturas de substâncias que agem pelo 

mesmo mecanismo (tem o mesmo modo de ação). De acordo com a AC, o efeito 

tóxico conjugado de uma mistura é o resultado da soma das concentrações 

ponderadas dos constituintes da mistura. Este chamado fator de ponderação é a 

“potência tóxica” relativa dos constituintes da mistura. A concentração ponderada é 

apresentada como unidade tóxica (UT), que é a concentração de determinado 

constituinte da mistura, dimensionado para sua concentração de efeito quando 

aplicado isoladamente (NYS et al., 2017).  

Um exemplo de trabalho com a utilização desta metodologia, foi o estudo da 

coexposição da mistura de cádmio (II) com o composto orgânico 4-n-nonilfenol, que 
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resultou em efeito sinérgico nos tratamentos, ocasionando a inibição do crescimento 

e estresse oxidativo em Chlorella sorokiniana (WANG et al., 2018). 

O conceito da AI, adota que os elementos da mistura não partilham de um 

mecanismo análogo de toxicidade, assumindo assim que a resposta combinada de 

uma mistura pode ser calculada com base no produto das respostas esperadas dos 

constituintes individuais da mistura, quando aplicados individualmente, podendo 

utilizar também a UT como referência (RODEA-PALOMARES et al., 2015; NYS et al., 

2017). 

Todavia, AC e AI são modelos aceitáveis de referência em muitos estudos 

toxicológicos, sendo AC geralmente empregados em misturas de substâncias com 

modos de ação semelhantes, e AI em misturas de substâncias com diferentes modos 

de ação (PUCKOWSKI et al., 2017). Cabe ressaltar que os variados modelos para a 

previsão e análise das interações em misturas nos fornecem uma estrutura de 

referência, muitas vezes quantitativa, que ainda é questionável devido às múltiplas 

formas de interação dos compostos nos variados organismos (SPURGEON et al., 

2010; ANYANWU et al., 2018).  

As principais interações toxicológicas em uma mistura podem ser 

classificadas como efeito aditivo, efeito sinérgico, antagonismo e potencialização. 

Efeito aditivo pode ser definido pelo somatório dos efeitos dos diferentes constituintes 

da mistura. Já efeito sinérgico se deve a um resultado final com efeito maior do que 

se considerados os resultantes de cada constituinte isolado. Antagonismo refere-se a 

um efeito diminuído ou à inativação de efeitos a partir da junção de dois ou mais 

constituintes da mistura. Por último, a potencialização pode ser definida quando um 

constituinte que não apresenta efeito tóxico, o que potencializa os efeitos de um 

segundo quando ocorre a mistura (RODEA-PALOMARES et al., 2015; VAZ, 2020). 

Um exemplo de modelo utilizado para avaliar as interações é o modelo de 

Abbott, que originalmente foi concebido como um método para o cálculo da eficácia 

de inseticidas (ABBOTT, 1925). Abbott é amplamente utilizado, e compara inibições 

esperadas e observadas que se enquadram no conceito de AI (ZHONG et al., 2018). 

A estimativa de interação é realizada com base na relação da mortalidade induzida de 

indivíduos pelo tratamento com compostos individuais, estimando a relação da junção 

destas (efeito esperado) com a mortalidade observada nos testes. Esta relação resulta 
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na razão de inibição (RI), onde para RI < 1 considera-se efeito antagônico, RI > 1 

efeito sinérgico e RI = 1 efeito aditivo (ISWARYA et al., 2016). 

Por exemplo, Gatidou e Thomaidis (2007) utilizaram o modelo de Abbott para 

verificar as interações esperadas para uma mistura das substâncias Irgarol 1051, 

Diuron, seus metabólitos, e cobre em Dunaliella tertiolecta e Navicula forcipata 

tratadas com concentrações diversas dos compostos. O modelo também foi utilizado 

por Liu et al. (2019) no estudo dos efeitos de coexposição de Gly e cobre sobre o 

desenvolvimento e alteração enzimática em Salvinia natans.  

Estudos de coexposição estão surgindo devido à preocupação dos efeitos em 

diversos organismos, como, por exemplo, de AgNP com o herbicida quiral 

imazethapyr em Arabidopsis thaliana, que resultou em liberação de Ag+ de AgNP e 

gerou maior ecotoxicidade (WEN et al., 2016). Outro estudo de relevância, quando se 

leva em consideração a mistura de NP com agrotóxicos, foi o de Mukherjee et al. 

(2017). Nesse estudo, foi testada a coexposição de AgNP com 4,4'-dicloro-difenil-

dicloroetileno (DDX), dicloro-difenil-tricloroetano (DDT) e Clordano, observando-se a 

uma redução do efeito tóxicos destes pesticidas persistentes em minhocas, onde a 

absorção destes agrotóxicos foi reduzida, não resultando em efeitos na sobrevivência 

das minhocas tratadas. 

Outro exemplo é o estudo dos efeitos da toxicidade aguda em Aliivibrio fischeri 

e D. magna usando 3 metais pesados (Cu, Cd, Pb), 3 pesticidas orgânicos 

(Triazophos, Chlorpyrifos-Me e Profenofos) e suas misturas, que resultou em 

potenciação dos efeitos para as misturas de Cu + Cd e Pb + Cd, enquanto a mistura 

de Cu + Pb apresentou efeito aditivo em D. magna. Já as misturas terciárias dos 

pesticidas ou dos metais resultaram em efeitos antagônicos (MANSOUR et al., 2015). 

Relevante resultado obteve-se com mistura entre agrotóxicos e NP, em que o Al2O3 

de tamanho nanométrico reduziu os efeitos tóxicos agudos do inseticida thiacloprid no 

inseto Chironomus riparius (LORENZ et al., 2017).  

A pesquisa de Campos-Gracia et al. (2015) demonstrou que exposição de 

peixes Tilápia do Nilo (Oreochromis niloticus) ao carbofurano na presença de 

nanotubos de carbono levou a um aumento de mais de cinco vezes na toxicidade 

aguda do carbofurano, demonstrando que os nanotubos de carbono atuam como 

transportadores de pesticidas, aumentando o acúmulo dessas toxinas em peixe de 

água doce, afetando a sobrevivência, o metabolismo e o comportamento dos 

organismos testados. 
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Como resultado da quantidade considerável de agrotóxicos empregados na 

agricultura e seus usos diversos, bem como o uso extensivo de AgNP em variados 

produtos comerciais, essas substâncias inevitavelmente estarão presentes em uma 

coexposição no ambiente, simultaneamente a misturas binárias ou até 

sequencialmente. Portanto, possíveis efeitos devem ser investigados (WILKE et al., 

2018). 

Apesar do incremento no número de estudos, ainda há uma falta de dados 

toxicológicos para o resultado de interações dos produtos comerciais habilitados com 

NP e agrotóxicos, para que com estes dados, a avaliação de risco e a possível 

regulamentação com dados toxicológicos sejam implementadas (PEREIRA et al., 

2019). 

 

2.6 TESTES DE TOXICIDADE 

  

Testes de toxicidade consistem em experimentos laboratoriais com a 

finalidade de avaliar os efeitos danosos dos compostos a serem analisados, como 

também o seu grau de toxicidade. Para isto, os organismos vivos são expostos a 

variadas concentrações dos compostos de interesse, analisando-se os efeitos 

adversos resultantes sobre estes organismos, como imobilidade, morte, alterações 

físicas, morfológicas e funcionais, entre outros (MATIAS, 2009; ROSSETTO, 2016). 

Estes testes representam instrumentos de grande importância na avaliação 

dos efeitos nos sistemas biológicos, bem como seus efeitos no ambiente, podendo 

ser empregados na avaliação do potencial de risco ambiental dos diversos 

contaminantes (COSTA et al., 2008). 

A duração do teste de toxicidade aguda consiste geralmente em uma 

exposição de até 96 horas. Este efeito de toxicidade geralmente é demonstrado por 

meio da concentração letal média (CL50) ou da concentração efetiva média (CE50). A 

CE50 está relacionada à concentração real da amostra que causa efeito agudo a 50% 

dos organismos no período de exposição, em determinadas condições de teste, sendo 

estas geralmente avaliadas pela imobilidade ou mortalidade (MATIAS, 2009; 

ROSSETTO, 2016). 

Já os testes de toxicidade crônica se remetem a testes de longa duração, cuja 

exposição é continuada por um período de tempo considerável, que compreende todo 
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ou parte do ciclo de vida do organismo a ser estudado. Mesmo não apresentando 

resultados significativos nos ensaios de toxicidade aguda, este não é indicativo de que 

não haverá alterações em níveis crônicos (MATIAS, 2009; ROSSETTO, 2016). Os 

objetivos deste tipo de teste são avaliar os efeitos subletais, como as modificações 

nas atividades bioquímicas, respiratórias, alterações no desenvolvimento morfológico 

e funções biológicas, bem como efeitos na reprodução e no crescimento, não 

resultando na morte do organismo (AZEVEDO; CHASIN, 2003). 

Comumente, os resultados dos testes de toxicidade crônica são expressos 

por meio da concentração de efeito observado (CEO). A CEO consiste em identificar 

a menor concentração que causa efeito sobre os organismos, bem como a 

concentração de efeito tóxico não observado (CENO), que nada mais é do que a maior 

concentração do composto que não resulta em efeito sobre os organismos (COSTA 

et al., 2008; MATIAS, 2009). 

Um organismo-teste muito empregado para estes ensaios é o microcrustáceo 

D. magna (MWAANGA; CARRAWAY; VAN DEN HURK, 2014; KIMBERLY; SALICE, 

2015; KIM et al., 2016; QIU et al., 2017; GONÇALVES et al., 2018; FAN et al., 2019; 

NOGUEIRA et al., 2020).  

 

 2.7 MICROCRUSTÁCEO D. magna 

 

A D. magna (Figura 6) é um microscrustáceo de água doce, pertencente à 

Ordem Cladocera (BOWNIK, 2017). Em condições adequadas, este organismo  se 

reproduz por partenogênese (reprodução assexuada), entretanto em condições 

ambientais adversas a reprodução pode se dar sexuadamente (DAMÁSIO et al., 2007; 

MANSOUR; GAD, 2010). 

D. magna é um organismo que se reproduz por partenogênese cíclica, que 

resulta, em sua maioria, em populações quase inteiramente por fêmeas. Devido a 

perturbações como alterações na temperatura, disponibilidade de alimento, alta 

densidade na população com consequente liberação e acúmulo de excreções, ocorre 

uma produção de espécimes machos. A partir destas condições, pode ocorrer a 

indução de ovos sexuados, chamados de efípios (EPA, 2002; FLOHR, 2007).  
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Figura 6 - Imagem de um indivíduo adulto de D. magna cultivado em laboratório. 

  

a b 

 
Nota: Aumento de 50x (a), de um indivíduo utilizado nos testes (LABTOX). Representação esquemática 
da anatomia interna e externa (ANTUNES; CASTRO, 2017) (b). 

Fonte: O Autor (2020) (a), (ANTUNES; CASTRO, 2017) (b) 

 

 A biologia de D. magna já foi amplamente estudada, sendo classificada 

taxonomicamente no filo Arthropoda, subfilo Crustacea, classe Branchiopoda, ordem 

Diplostraca, subordem Cladocera, família Daphnidae. Dentre os microcrustáceos, D. 

magna pertencente ao zooplâncton e ocupa uma importante posição nas cadeias 

alimentares aquáticas, ligando produtores primários e peixes, cujas alterações na sua 

população, acabam afetando os ecossistemas aquáticos (LV et al., 2017).  

Como estes organismos são sexualmente partenogênicos e sua reprodução 

clonal oferece uma uniformidade genética, aumenta a reprodutibilidade e a 

repetibilidade dos resultados de testes toxicológicos. Tais organismos apresentam 

também um tempo de vida relativamente breve, de simplificado cultivo e manipulação 

em laboratório, exibindo sensibilidade elevada quando exposta a uma grande 

variedade de compostos tóxicos, além de ser de ocorrência mundial (ROSSETTO, 

2016). 

Isto se releva como um fator ambientalmente importante, em que a D. magna 

é comumente empregada como um organismo na determinação da toxicidade de 

compostos químicos para avaliação de risco ambiental, tanto para testes de toxicidade 

crônicos, como para testes de toxicidade agudos. Isso porque a D. magna possui 
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vantagens como alta fecundidade, boa taxa de crescimento, criação fácil e barata, 

além de um ciclo de vida de fácil avaliação (ZHENG et al., 2020).  

Quando se considera que a D. magna se apresenta na base da cadeia 

alimentar em ambientes aquáticos, o estudo da relação entre a agregação e o 

transporte de NP neste organismo e sua consequente toxicidade aguda e crônica traz 

subsídios expressivos sobre um possível efeito genérico de NP em ecossistemas 

aquáticos (GÖKÇE; KÖYTEPE; ÖZCAN, 2018). 

Por se tratar de um organismo-teste bem aceito, são variados os trabalhos 

que utilizam D. magna, como, por exemplo, pesquisas com nanopartículas 

(ROSSETTO et al., 2014; TAN; WANG, 2014; LI et al., 2015; PUERARI et al., 2016; 

VICENTINI et al., 2017; LIN et al., 2020), bem como em estudos relacionados com 

agrotóxicos (LIU; YUAN; LI, 2012; SEELAND; OEHLMANN; MÜLLER, 2012; 

ERICKSON et al., 2014; MCKNIGHT et al., 2015; HUETE-SOTO et al., 2017; KNAPIK; 

RAMSDORF, 2020). 

 

 2.8 ESPÉCIES REATIVAS DE OXIGÊNIO (EROs) 

 

Um dos mecanismos mais explorados relacionados à nanotoxicidade é a 

geração de espécies reativas de oxigênio intracelular (EROs) (CUI et al., 2017; ZHOU 

et al., 2019; DE MELO et al., 2020). Quando em condições fisiológicas normais, os 

organismos mantêm um equilíbrio entre geração e neutralização de EROs 

(MASTELING et al., 2016). A presença de substâncias tóxicas (como as NP) pode 

perturbar estas condições ideais, resultando no aumento da produção de EROs, 

sobrecarregando a capacidade de defesa dos organismos ao longo do tempo, 

causando inativação de algumas enzimas, oxidação de proteínas, danos ao DNA e 

outras biomoléculas essenciais, como lipídios (CUI et al., 2017; ZHOU et al., 2019). 

A superprodução de EROs acaba extrapolando as barreiras antioxidantes das 

células, resultando em estresse oxidativo e outros danos laterais, como alteração de 

proteínas, peroxidação lipídica, quebra de DNA e modulação da expressão genética 

(CHÂTEL; MOUNEYRAC, 2017). 

Sob o estresse ambiental, o oxigênio molecular pode ser convertido em 

radicais livres, que são produzidos no processo de metabolismo aeróbico e podem 

regular o estado das células em termos de diferentes concentrações. Radicais livres 

de alta concentração têm capacidade de induzir apoptose e necrose, enquanto a 
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concentração fisiologicamente adaptativa de EROs pode facilitar a ativação de fatores 

de transcrição, bem como promover a diferenciação celular (WANG; TANG, 2018). 

Este oxigênio molecular é usado como ferramenta oxidante na produção de 

adenosina trifosfato (ATP) em células nos organismos aeróbicos, que em seguida 

acaba sendo reduzido à água. O oxigênio que não foi reduzido forma superóxidos 

(O2
●-) que também podem ser transformados em radicais hidroxila (OH●) que, por sua 

vez, apresenta a maior potencialidade de redução de todas as EROs. Em condições 

normais, estas são facilmente suprimidas por antioxidantes, como os polifenóis e 

enzimas, como a superóxido dismutase (SOD), catalase (CAT) e glutationa 

peroxidase (GPx). As enzimas SOD catalisam a dismutação de O2
●- em oxigênio 

molecular ou peróxido de hidrogênio (H2O2), este que é decomposto pela CAT em 

água e oxigênio molecular. Apesar do H2O2 ser menos reativo em comparação às 

espécies de radicais, este ainda é um oxidante forte que necessita ser minimizado. O 

GPx também desempenha um papel na desintoxicação do H2O2, consumindo a 

glutationa (GSH) que atua como agente redutor. Durante o processo, ocorre a 

conversão e oxidação do GSH, resultando em dissulfeto de glutationa (GSSG), que é 

reduzido novamente para GSH por enzimas glutationa-s-transferferase (GST), 

finalizando deste modo e completando todo o ciclo. A atividade de enzimas 

antioxidantes é considerada um reflexo do estado redox das células, que são 

avaliadas como biomarcadores de estresse oxidativo (SCHIEBER; CHANDEL, 2014; 

GONÇALO VALE et al., 2015). 

Estes tipos de efeitos têm sido observados também para a espécie D. magna, 

como exemplo de trabalho contemplando o estresse oxidativo, foi apontada nestes 

organismos expostos para AgNP (0,5 a 10 μg/L) por 48 h uma alteração significativa 

nos níveis de EROs em comparação à forma solúvel do metal (ULM et al., 2015). 

Estas modificações estão relacionadas a um maior dano mitocondrial por AgNP. 

 

 2.9 BIOMARCADORES DE ESTRESSE OXIDATIVO 

 

Os organismos aquáticos estão a cada dia mais sendo expostos a múltiplos 

contaminantes químicos com distintos mecanismos de toxicidade, cooperando para 

um resultado final de dano aos organismos. Para minimizar este dano oxidativo aos 
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componentes celulares, organismos desenvolveram defesas antioxidantes (BARATA 

et al., 2005). 

As NP podem resultar em efeitos adversos aos organismos, sendo 

reconhecidas por resultar na produção de EROs por meio da interação das NP com 

moléculas biológicas como proteínas, lipídios e DNA, resultando em estresse 

oxidativo, lipoperoxidação e inflamação (WONG; HU; BAEG, 2017).  

Geralmente, tem-se a coexistência de sistemas oxidativo e antioxidante nos 

organismos, sendo que em circunstâncias normais tais sistemas se apresentam em 

equilíbrio dinâmico (MASTELING et al., 2016). Quando em desequilíbrio, pela 

estimulação persistente dos xenobióticos no organismo, ocorre o aumento da 

produção de EROs, então os organismos aumentam também a produção das defesas 

antioxidantes, como, por exemplo, a produção de enzimas como a SOD, CAT, GPx, 

GST, GSH e GR, cuja alteração na produção pode ser mensurada, sendo empregada 

em pesquisas envolvendo toxicologia (IUMMATO et al., 2019; DE MELO et al., 2020; 

GALHANO et al., 2020).  

No entanto, a falha na ação destas defesas, resulta em danos oxidativos, 

como a inativação de enzimas, deterioração de proteínas, danos ao DNA e 

peroxidação lipídica, podendo esta última ser considerada um dos principais 

mecanismos em que os oxiradicais acabam causando danos aos tecidos, trazendo 

alterações em propriedades físico-químicas em membranas celulares e ocasionando 

perturbações importantes nas funções vitais (BARATA et al., 2005; GOMES et al., 

2015; WANG; TANG, 2018). 

Biomarcadores são ferramentas úteis que têm sido utilizadas como 

indicadores precoces de poluição ambiental, sendo que consequentes resultados são 

avaliados devido à sua capacidade de detectar diferentes efeitos em níveis muito 

baixos (PERINA, 2016). 

Diferentes estudos toxicológicos demonstram a utilização de biomarcadores 

de estresse oxidativo, como por exemplo XU et al. (2017), que avaliaram os efeitos do 

sulfonato perfluoroctano na imobilização, alterações do batimento cardíaco, bem 

como o desempenho reprodutivo e bioquímico no microcrustáceo D. magna. Outro 

exemplo de estudo foi a análise da bioconcentração do antidepressivo fluoxetina e 

seus efeitos sobre a estado fisiológico e bioquímico em D. magna, resultando na 

significativa inibição da atividade da acetilcolinesterase (AChE), e alterações na 

atividade da SOD e de MDA (DING et al., 2017). 
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Nos variados estudos, a quantificação das atividades das enzimas 

antioxidantes como CAT, SOD, GSH, bem como a quantificação dos níveis de EROs 

e análise da peroxidação lipídica da membrana, tem sido amplamente utilizada como 

biomarcadores do estresse oxidativo (KIM et al., 2010; MASTELING et al., 2016; VALE 

et al., 2016). 

 

2.9.1 Catalase (CAT) 

 

Esta enzima exerce duas funções: funciona como catalisador na dismutação 

de moléculas de peróxido de hidrogênio e realiza a peroxidação se comportando como 

aceptora de elétrons. Para que esta enzima desempenhe bem sua atividade, o ferro 

e os tocoferóis (vitamina E) que se acham distribuídos na membrana celular são 

elementos essenciais. A estrutura molecular da catalase apresenta quatro 

subunidades, cada uma contendo agrupamento (Fe III -protoporfirina) e uma molécula 

de NADPH ligada ao seu sítio ativo (ANDRADE-WARTHA, 2007; DORIA, 2014; 

OLIVEIRA, 2014). Alteração na atividade da CAT é um indicador de uma dano celular 

após a exposição de organismos a compostos químicos e, assim, é considerada um 

biomarcador inicial do estresse ambiental (PATRICIA et al., 2017). Por exemplo, Vieira 

et al. (2019) estudaram os efeitos adversos em termos de estresse oxidativo que o 

clotrimazol causou em D. magna, observando um aumento significativo na atividade 

da CAT, causando estresse oxidativo e danos ao metabolismo dos organismos. 

 

2.9.2 Glutationa (GSH) 

 

A GSH consiste em um tiol de baixo peso molecular encontrado em variados 

compartimentos celulares, como citosol, mitocôndrias, cloroplastos, vacúolos e 

peroxissomos. A GSH está relacionada à uma extensa gama de processos celulares, 

como diferenciação celular, crescimento e divisão celular, envelhecimento e morte 

celular, regulação do transporte de sulfato, desintoxicação de contaminantes, 

conjugação de metabólitos, regulação da atividade enzimática, síntese de proteínas e 

nucleotídeos, bem como expressão de genes responsivos ao estresse oxidativo (DAS; 

ROYCHOUDHURY, 2014). Essa versatilidade do GSH se deve ao seu alto potencial 

redutor. A GSH atua na supressão do H2O2, OH- e O2
-, que resulta na proteção de 
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biomoléculas e redução de EROs, produzindo GSSG como subproduto. Este GSSG 

produzido é transformado novamente em GSH pela síntese enzimática da GR. 

Portanto, este equilíbrio das reações é fundamental para manter preservado o estado 

redox nas células, em que a diminuição nos níveis endógenos de GSH vem a 

depreciar as defesas celulares contra a ação tóxica dos radicais livres (ANTUNES-

NETO; SILVA; MACEDO, 2006). 

 

2.9.3 Superóxido Dismutase (SOD) 

 

Outra enzima que apresenta importância para a eliminação das EROs é a 

SOD, que representa um grupo de metaloenzimas que são encontradas em todos os 

reinos da vida (YOUNUS, 2018). A SOD, junto com a CAT, são as principais enzimas 

que formam a primeira linha de defesa contra os radicais livres derivados de oxigênio 

(LI et al., 2019). Um aumento na atividade da SOD se relaciona a um incremento na 

produção de H2O2, molécula esta de relevância em vários processos metabólicos 

(NUNES; VIANA; NETO, 2015). A SOD é uma enzima antioxidante que catalisa a 

dismutação do O2
-, que danifica as células a uma concentração excessiva em H2O2 e 

moléculas de oxigênio (NGUYEN; TRAN; NGUYEN, 2020). 

Kumar et al. (2014) observaram um aumento expressivo na produção de 

EROs e SOD, além de alterações morfológicas em bactérias de água doce Bacillus 

thuringiensis e Bacillus aquimaris expostas a 0,25 - 1μg/mL de AgNP, revestidas com 

PVP. 

 

2.9.4 Peroxidação lipídica (LPO) 

 

Os lipídios compõem relevante constituinte na membrana plasmática, que 

serve como fonte de proteção das células, auxiliando nas adaptações às mudanças 

ambientais. Entretanto, quando ocorre algum desequilíbrio e os níveis EROs se 

elevam para diante de um valor limite ocorre a LPO, fenômeno este tão danoso que a 

LPO é frequentemente analisada como único parâmetro na avaliação de danos 

irreversíveis na membrana. A LPO inicia uma reação em cadeia e acentua ainda mais 

o estresse oxidativo, criando radicais lipídicos que danificam proteínas e DNA (DAS; 

ROYCHOUDHURY, 2014). 
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O processo para LPO exerce elevado potencial como biomarcador, e isto se 

deve ao fato de ser a oxidação de ácidos graxos polinsaturados uma consequência 

do estresse oxidativo (MWAANGA; CARRAWAY; VAN DEN HURK, 2014). Esta 

oxidação acaba ocorrendo por uma série de reações abrangendo três etapas 

diferentes: iniciação, propagação e terminação. O término da LPO é o resultado da 

interação de radicais lipídicos e/ou formação de espécies não radicalares. Entre os 

produtos finais formados durante o processo de LPO, destacam-se os gases de 

hidrocarbonetos e os aldeídos, como o malondialdeído (MDA) e o 4-hidroxinonenal. O 

peróxido lipídico pode acumular-se até certo grau dentro do órgão ou tecido, 

resultando em dano irreversível na fluidez da membrana, aumentando sua 

permeabilidade e gerando perda da integridade da membrana e ruptura da célula 

(OLIVEIRA, 2014). Como exemplo de estudo envolvendo a LPO, Sánchez et al. (2017) 

avaliaram os efeitos de formulações de Roundup (Roundup Original ®, Roundup 

Transorb ® e Roundup WG) em biomarcadores bioquímicos e na qualidade do 

esperma masculino de peixes da espécie Jenynsia multidentata, exposto na faixa de 

0,5-5mg/L. As amostras apresentaram um estado de desequilíbrio oxidativo, que 

causou LPO acentuada em seus fígados. 
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3 MATERIAIS E MÉTODOS 

 

3.1 DELINEAMENTO EXPERIMENTAL 

 

O presente trabalho foi dividido em duas etapas, que podem ser observadas 

na Figura 7. A primeira dessas etapas consistiu na síntese e caracterização físico-

químicas das AgNP, e também na caracterização química do composto comercial Gly. 

Já a segunda etapa consistiu na avaliação da toxicidade aguda e crônica, para 

tratamentos com os compostos individuais, bem como da MR de AgNP/Gly, em D. 

magna. 

 

Figura 7 - Esquema das etapas de desenvolvimento da pesquisa. 

 

Fonte: O Autor (2020) 

 

 

3.2 MATERIAIS 

 

As AgNP foram sintetizadas no Laboratório de Toxicologia Ambiental -

LABTOX da Universidade Federal de Santa Catarina - UFSC, com tamanho médio de 
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4,37±0,30 nm, e o glifosato (N(Fosfonometil)Glicina) foi adquirido da Sigma Aldrich. 

Além destes, foram usados no trabalho os seguintes materiais: Nitrato de prata 

(AgNO3); Borohidreto de sódio (NaBH4); Álcool polivinílico (PVA); Cloridrato de 2-

amino-2-(hidroximetil)-1,3-propanodiol (Tris-HCl); Cloreto de sódio (NaCl); Ácido 

Etilenodiamino Tetra-Acético (EDTA); Ácido clorídrico (HCl); Dodecilsulfato de sódio 

(SDS); 4,6-Dihidroxipirimidina-2-tiol (TBA) e 1,1,3,3-tetraetraxipropano (TEP); Fosfato 

de potássio monobásico; 5,5'-Dithiobis (ácido 2-nitrobenzoico) (DTNB); Solução de 

peróxido de hidrogênio (H2O2), Diacetato de 2',7'-diclorofluoresceína (H2DCFDA). 

Tais materiais foram adquiridos de Sigma-Aldrich (St. Louis, EUA). Água de osmose 

reversa (OR) (0,05 S/cm) e água Ultrapura (UP) (18,2 mΩ). 

 

3.3 MÉTODOS 

 

3.3.1 Síntese das Nanopartículas de Prata (AgNP) 

 

A preparação de AgNP foi realizada por meio da síntese química de redução 

do nitrato de prata (AgNO3) com o borohidreto de sódio (NaBH4) na presença de um 

agente estabilizante, o álcool polivinílico (PVA). A preparação de 100 mL da 

suspensão (solução estoque) de AgNP seguiu a metodologia de Lalau et al. (2020), 

com pequenas modificações na quantidade de reagentes utilizados. A equação pela 

qual ocorre a redução da prata está apresentada a seguir. 

 

AgNO3 + NaBH4 → Ag + ½ H2 + ½ B2H6 + NaNO3 

 

O PVA (1% em m/v) foi solubilizado em 50 mL de água aproximadamente a 

100 ºC e, em seguida, a solução polimérica resultante foi resfriada até próximo de 

3 ºC. Paralelamente, a solução de 2 mM de NaBH4 (25 mL) foi preparada e mantida a 

3 °C em banho de gelo sob agitação. Em seguida, uma solução de 1 mM de AgNO3 

(25 mL) foi preparada e adicionada gota a gota (1 gota/s) na mistura das soluções de 

PVA e NaBH4. A razão estequiométrica entre AgNO3 e o NaBH4 foi de 1:2. A reação 

foi mantida sob agitação por mais 5 min. Por fim, a suspensão coloidal obtida foi 

armazenada a aproximadamente 4 ºC até o uso.  
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3.3.2 Caracterização das AgNP 
 

Para um efetivo estudo de toxicidade das AgNP e do composto binário com o 

herbicida Gly em organismos vivos, é necessário que sejam realizadas 

caracterizações das suspensões-teste com a finalidade de entender acerca dos 

possíveis geradores de efeitos prejudiciais. Existem diferentes tipos de caracterização 

que podem ser realizadas para uma NP, mas para este estudo serão utilizadas as 

seguintes técnicas: microscopia eletrônica de transmissão (MET), Potencial Zeta (PZ) 

e Diâmetro Efetivo (DE) e Espectroscopia no ultravioleta-visível (UV-vis). 

 

3.3.2.1 Microscopia Eletrônica de Transmissão (MET) 
 

Os diâmetros médios das AgNP foram determinados a partir das imagens de 

um Microscópio Eletrônico de Transmissão (JEM-1011 MET – 100kV), localizado no 

Laboratório Central de Microscopia Eletrônica (LCME) da UFSC. Para tal análise, as 

suspensões-teste foram gotejadas sobre uma grade de carbono-Cu (300 meshs) e 

contidas em um dessecador à vácuo por 24h para a secagem. O programa ImageJ® 

foi utilizado para determinar o diâmetro das AgNP a partir da curva gaussiana gerada 

com a análise das imagens MET. 

 

3.3.2.2 Potencial Zeta (PZ) e Diâmetro Efetivo (DE) 

 

O Potencial Zeta (PZ) e Diâmetro Efetivo (DE) das AgNP foram determinados 

em água de osmose reversa (H2O OR), e também para os meios de teste (ISO) e 

cultivo (M4) pelas técnicas de Dispersão de Luz de Fase Alternativa (PALS) e por 

Espalhamento Dinâmico de Luz (DLS), respectivamente, em triplicata a 25 ºC, com a 

utilização do equipamento NanoBrook 90Plus Zeta, do Laboratório de Toxicologia 

Ambiental – LABTOX da UFSC. O pH também foi medido nos diferentes meios (Alfakit, 

AT-355). Nestas aferições, as soluções foram diluídas em proporção 1/10 (v/v). 

 

3.3.2.3 Espectroscopia no ultravioleta-visível (UV-Vis) 

 

Para a caracterização das AgNP quanto ao tamanho e possível agregação, 

foi utilizado um espectrofotômetro (Shimadzu 1800) com duplo feixe que atua na 
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região UV-Vis, com faixa espectral programada entre 300 e 700 nm. Para a leitura no 

espectrofotômetro, foram utilizadas cubetas de quartzo com caminho óptico de 1 cm. 

As soluções foram diluídas em proporção 1/10 (v/v) e a resolução de leitura utilizada 

foi de 1 nm. 

 

3.3.3 Caracterização do Glifosato 

 

3.3.3.1 Espectroscopia no Infravermelho FTIR  

 

Os espectros de absorção dos grupos funcionais e ligações característicos do 

composto, foram analisados por meio da análise de espectroscopia no infravermelho 

com transformada de Fourier (FTIR). Esta Análise foi realizada sobre discos de KBr 

preparados com uma pequena quantidade de Gly. O espectro de infravermelho foi 

obtido em um equipamento Perkin-Elmer PC-16 com transformada de Fourier e com 

resolução de 4 cm-1 na faixa situada entre 4000 e 400 cm-1. Localizado na Central de 

Análises do Departamento de Engenharia Química da UFSC. 

 

3.3.4 Ensaios Toxicológicos 
 

3.3.4.1 Organismo teste D. magna 
 

Por questões práticas, dada a sua distribuição comum, ciclo de vida curto e 

sensibilidade a toxinas, D. magna tem sido amplamente utilizado como organismo-

teste para testes de toxicidade, bem como para avaliar os efeitos de nanopartículas 

metálicas (LV et al., 2017; HU et al., 2018). Além disso, D. magna está no início da 

cadeia alimentar em ecossistemas aquáticos, onde qualquer mudança na qualidade 

de sua população ou quantidade pode resultar em mudanças nas populações de 

outros organismos aquáticos superiores (ASGHARI et al., 2012). 

Os procedimentos para manutenção foram realizados de acordo com a NBR 

12713 (ABNT, 2016) e ISO 6341 (ISO, 1996). Em resumo, os animais adultos foram 

mantidos em grupos de 20-30 indivíduos, em recipientes de vidro de 2 L, em 

incubadoras com temperatura de 20 ± 2 ˚C e fotoperíodo de 16/8 h claro-escuro. O 

meio de cultivo (M4) foi composto por água destilada reconstituída com nutrientes e 
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as D. magna foram alimentadas três vezes por semana, cuja rotina de alimentação 

consistiu em Desmodesmus subspicatus em 3,5 × 107 células/mL. 

Para validação dos testes de toxicidade com o organismo D. magna, foram 

realizados semanalmente testes de sensibilidade com a substância de referência 

Dicromato de Potássio (K2Cr2O7). A sensibilidade consiste em efetuar um teste 

expondo por 24 horas indivíduos jovens a diluições de uma solução de Dicromato de 

Potássio (K2Cr2O7) em meio de teste (ISO). A metodologia aplicada a este teste é a 

mesma do ensaio agudo (descrito a seguir), porém as concentrações já são 

predefinidas, sendo 0,5; 0,7; 0,9; 1,1 e 1,3 mg/L. A faixa adequada da sensibilidade 

para D. magna é entre 0,6 e 1,7 mg/L (ABNT 12713, 2016).  

 

3.3.4.2 Ensaio de Toxicidade Aguda 
 

As condições de ensaio de toxicidade aguda de 48 h foram realizadas de 

acordo com as diretrizes da NBR 12713 (ABNT, 2016). Os experimentos foram 

conduzidos com cinco concentrações de AgNP ou cinco de Gly, todos em duplicata. 

Dez neonatos (< 24 horas de vida) foram selecionados aleatoriamente e colocados 

nas soluções-teste em cada réplica. As concentrações utilizadas para a AgNP foram, 

0; 0,0187; 0,037; 0,075; 0,15 e 0,3 µg/L. Já para o Gly, as concentrações utilizadas 

foram 0; 40; 60; 80; 100 e 120 mg/L. Estas concentrações para os dois compostos 

foram obtidas a partir de ensaios preliminares. 

Os testes foram conduzidos em condições análogas às das culturas, contudo, 

sem alimentação ou iluminação, e após 48h foram avaliados quanto à 

imobilidade/mortalidade. A CE50 foi determinada observando o número de indivíduos 

imóveis após 48 horas de exposição e calculada por meio de métodos estatísticos.  

 

3.3.4.3 Toxicidade de AgNP e glifosato individuais e da mistura binária 
 

Com base nos valores de CE50 observados, a toxicidade individual de AgNP 

e Gly, bem como a sua MR, foram avaliados em diferentes unidades tóxicas (UT), 

sendo 0, 0,25, 0,5, 1, 1,5, 1,75 e 2 UT. A abordagem da unidade tóxica (SPRAGUE; 

RAMSAY, 1965) tem sido amplamente utilizada em estudos toxicológicos para 

determinar o efeito de diferentes substâncias tóxicas em uma mistura (BACKHAUS; 

FAUST, 2012; FJORDBØGE et al., 2013; MCKNIGHT et al., 2015; RASMUSSEN et 
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al., 2015; ISWARYA et al., 2016; DI NICA et al., 2017). As UT individuais e da mistura 

foram calculadas usando Equações (1) e (2), respectivamente: 

 

  (1) 

 

Onde: 

UT = Unidade Tóxica 

CI = Concentração Individual 

CE50 = Concentração média efetiva 

 

    (2) 

 

Onde: 

UT = Unidade Tóxica 

UT AgNP = Proporção equivalente de UT para nanopartículas de prata 

UT Gly = Proporção equivalente de UT para glifosato 

 

Para os compostos individuais, a UT foi calculada utilizando-se a razão entre 

a concentração individual (CI) e a CE50 do componente do tratamento (Equação 1). 

No cálculo das UT utilizadas na MR (Equação 2), o somatório de baseou em 

proporções equivalentes dos componentes individuais, onde, 1 UT da MR, por 

exemplo, corresponde ao somatório de 0,5 UT de AgNP e 0,5 UT de Gly (FERREIRA; 

LOUREIRO; SOARES, 2008; ISWARYA et al., 2016). 

Os testes agudos com as respectivas UT de AgNP e Gly, bem como da MR, 

seguiram os padrões da NBR 12713 (ABNT, 2016) adaptada para UT. Todos os 

experimentos de toxicidade foram repetidos pelo menos cinco vezes (n = 5) para 

garantir a reprodutibilidade dos resultados. 
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3.3.4.4 Modelo de interação na mistura binária 
 

Para a validação dos resultados em relação aos efeitos das misturas, as 

interações foram previstas utilizando o modelo proposto por Abbott (ABBOTT, 1925), 

de acordo com o trabalho de Köerich et al, (in press). Este modelo foi inicialmente 

desenvolvido para avaliação de agrotóxicos e nos últimos anos, tem sido utilizado para 

nanopartículas (GATIDOU, THOMAIDIS, 2007; ISWARYA et al., 2016; LIU et al., 

2019).  

A partir deste modelo, foi calculada a toxicidade esperada (Tesp) da MR 

(Equação 3). A Tesp estima o efeito a junção da potência tóxica observada nos 

componentes individuais em relação a mortalidade (Mt) dos organismos expostos aos 

tratamentos com AgNP e Gly (em %). 

 

  (3) 

 

Onde: 

Tesp = Toxicidade Esperada 

Mt AgNP = Mortalidade (%) para AgNP 

Mt Gly = Mortalidade (%) para Gly 

 

A relação de interação foi obtida através da Razão de Inibição (RI), usando-

se a Equação (4), onde RI < 1 considera-se efeito antagônico, RI > 1efeito sinérgico e 

RI = 1 efeito aditivo. Esta relação foi obtida por meio da relação entre a toxicidade 

esperada (Tesp) e a toxicidade observada (Tobs) para a mistura binária. 

 

  (4) 

 

Onde: 

RI = Razão de Inibição 

Tobs = Toxicidade Observada 

Tesp = Toxicidade Esperada 
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3.3.5  Biomarcadores bioquímicos de estresse oxidativo 

 

Para a realização dos ensaios com os biomarcadores, os tratamentos 

escolhidos foram baseados nas UT para a MR de AgNP e Gly utilizadas nos testes de 

toxicidade aguda, correspondendo a 0,5, 1 e 1,75 UT, respectivamente. 

Na quantificação da geração de EROs, procedeu-se adotando o protocolo de 

Xie et al. (2006) com algumas modificações. D. magna juvenis (com mais de 5 dias 

de vida) foram expostas por 48h, e após isso foram recolhidas e transferidas para um 

béquer contendo 1 mL de H2DCFDA que apresentava concentração final de 50 uM 

durante 4h a uma temperatura de 25°C com ausência de luz. Logo após, as D. magna 

foram lavadas com água ultrapura, homogeneizadas com o auxílio de 

homogeneizador manual e centrifugadas a 6500 RPM durante 5 min. Para a análise, 

o sobrenadante foi recolhido e submetido a um leitor de fluorescência (SpectraMax 

Paradigm, Molecular Devices) com excitação 488 nm e emissão 530 nm. 

Como biomarcadores de estresse oxidativo, foram analisados os 

antioxidantes enzimáticos catalase (CAT), superóxido dismutase (SOD) e não 

enzimático glutationa reduzida (GSH). Adotou-se, nestes ensaios de quantificação dos 

antioxidantes enzimáticos e não enzimáticos, a metodologia de extração utilizada por 

Barata et al. (2005), com poucas modificações. Após 48h de exposição, as D. magna 

juvenis (aproximadamente 8 dias de vida) foram recolhidas, homogeneizadas em 

tampão fosfato salino (100 mM - pH 7,4), centrifugadas a uma taxa 10,000x g pelo 

tempo de 5 min com uma temperatura de 4 °C e, logo após, os sobrenadantes foram 

utilizados para os ensaios cinéticos.  

A atividade da CAT foi determinada segundo o método descrito por Aebi 

(1984), que consiste em misturar 10 μL de amostra com H2O2 (10 mM) em tampão 

fosfato salino (100 mM) para a degradação do substrato (H2O2), para a mensuração 

e análise via espectroscopia de UV (UV-5100S) na faixa de 240 nm.  

A determinação da atividade da SOD foi realizada em 50 μL de amostra, 

conforme o método apresentado por Mccord e Fridovich (1969). A análise 

fundamentou-se na inibição da diminuição do citocromo C (0,075mM) pelo superóxido 

produzido no sistema enzimático xantina/xantina oxidase (56 mM). A quantidade de 

xantina oxidase utilizada teve capacidade de produzir uma atividade de redução do 
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citocromo C que pôde ser quantificada via espectroscopia de UV (UV-5100S), na faixa 

de 550 nm.  

A atividade da GSH foi determinada segundo método descrito por Beutler, 

Duron e Kelly (1963), onde 500 µL de amostra foram precipitados com TCA 12% em 

proporção 1:10 (m/v). Logo após, a amostra foi submetida a centrifugação a 1.000 

RPM pelo tempo de 15 minutos, acrescentado DTNB (2,5 mM) e tampão fosfato de 

potássio (80 mM - pH 8,0), mantidos sob agitação por cerca de 1 minuto. 

Sequencialmente, iniciou-se prontamente a avalição da absorbância registrada via 

espectroscopia de UV (UV-5100S) na faixa de 412 nm. A normalização dos resultados 

de CAT, SOD e GSH seguiu o processo estabelecido pelo método de Bradford 

(BRADFORD, 1976), utilizando a massa total de proteína (mg).  

Para a peroxidação lipídica (LPO) a determinação ocorreu pela quantificação 

do conteúdo de Malondialdeído (MDA), seguindo a metodologia de espécies reativas 

ao ácido tiobarbitúrico (TBARS) estabelecido por Draper e Hadley (1990) com 

mínimas alterações. Juvenis (8 dias de vida) de D. magna foram expostos aos 

tratamentos por 48 h, e logo após foram recolhidos e homogeneizados com tampão 

(Tris-HCl 10 mM, NaCl 150 mM, EDTA 15 mM) e misturados com 7% de SDS, 0,67% 

de TBA e HCL 1M. Esta mistura foi aquecida a aproximadamente 95 °C (controlados 

em termômetro) pelo tempo de 90 minutos. Logo após, a mistura foi resfriada, 

centrifugada e realizadas as medidas de absorbância via espectroscopia de UV (UV-

5100S) na faixa de 532 nm. As concentrações de MDA foram calculadas usando TEP 

como um padrão de referência. O resultado de LPO foi normalizado utilizando-se a 

massa total de proteína (mg), obtida conforme o método de Bradford (BRADFORD, 

1976). 

 

3.3.5.1 Teste de Toxicidade Crônica 
 

A avaliação dos efeitos subletais das amostras foram realizadas a partir de 

ensaios em que o período de exposição compreende parte significativa do ciclo de 

vida do organismo. No caso de testes crônicos com D. magna, o período de tempo 

em que os organismos são submetidos à amostra foi de 21 dias, sendo mantidas as 

mesmas condições ambientais que os lotes de cultivo, ou seja, temperatura ambiente 

controlada de 20 ± 2 °C e fotoperíodo de 16 horas luz e 8 horas escuro, alimentadas 

com a microalga D. subspicatus. 
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Para realização dos testes foram utilizados organismos neonatos (< 24 horas 

de vida). As concentrações das amostras testadas foram definidas a partir da 

concentração que não causou efeito no teste de toxicidade aguda para os 

componentes individuais (AgNP e Gly), bem como para a MR, e seguiram uma razão 

de diluição de 1,5, objetivando a determinação da CEO e CENO. 

Os parâmetros analisados no ensaio crônico com D. magna foram 

longevidade (número de organismos sobreviventes), reprodução (números de 

neonatos gerados por réplica e idade da primeira ninhada) e crescimento (tamanho 

da D. magna no final dos 21 dias). O teste com D. magna é uma adaptação da ISO 

10.706 (ISO, 2000) e da ABNT 13.373 (NBR, 2017). 

Para os ensaios com a MR, os dois componentes testados individualmente 

foram utilizados em suas maiores (H) e menores (L) concentrações para os ensaios 

crônicos, sendo para AgNP 0,017 µg/L (L) e 0,09 µg/L (H), e para Gly as 

concentrações de 2,92 mg/L (L) e 14,86 mg/L (H). Foram 4 possíveis combinações 

das concentrações utilizadas ((L) AgNP + (L) Gly representando a MR 1; (L) AgNP + 

(H) Gly representando a MR 2; (H) AgNP + (L) Gly representando a MR 3; e (H) AgNP 

+ (H) Gly representando a MR 4). Durante os testes, os dafnídeos foram mantidos nas 

mesmas condições da cultura, sendo verificados diariamente para registro dos 

parâmetros de longevidade (número sobreviventes) e reprodução (idade da primeira 

ninhada e número de neonatos). E, ao final dos 21 dias, os indivíduos sobreviventes 

foram visualizados em estereomicroscópio de fluorescência (Olympus, SZX16) e 

medidos a partir de imagens analisadas no Image J® para avaliação do parâmetro 

crescimento. Esses testes foram denominados F0 (geração parental).  Para a 

continuidade do teste com a primeira geração, este foi composto por neonatos 

isolados da geração parental, do segundo dia do período de reprodução para AgNP e 

Gly, e, para o terceiro dia, para a MR. Para cada concentração testada, foram 

utilizadas 10 réplicas de 1 neonato. As avaliações da primeira geração de 

descendentes de F0 foram realizadas com exposição a todas as concentrações 

testadas da mistura (F1E), e não expostos aos contaminantes (F1NE), somente em 

M4 para verificação dos resultados de recuperação. Antes do início dos testes com 

F1E e F1NE, a sensibilidade dos neonatos foi verificada para a confiabilidade do teste 

seguindo o protocolo ISO 6341 (ISO, 2012). A renovação do meio/solução-teste três 

vezes por semana (sistema semi-estático). 
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 3.4 ANÁLISES ESTATÍSTICAS  

 

Os dados relativos aos efeitos para AgNP, Gly e sua respectiva MR nos 

ensaios com D. magna foram analisados empregando as ferramentas disponíveis no 

programa estatístico GraphPad Prism® v7.0 (StatSoft Inc). Para garantir que os 

requisitos da distribuição normal fossem atingidos, o teste de Shapiro-Wilk foi 

empregado antes da realização das análises paramétricas nos conjuntos de dados. 

Em seguida, com estes requisitos atendidos, o teste de Bartlett foi aplicado para 

examinar a homogeneidade da variação dos dados.  

Os conjuntos de dados testados foram avaliados através da análise de 

variância (ANOVA), acompanhado pelo teste de Dunnett (que corresponde a 

checagem entre os tratamentos e seus respectivos controles) ou pelo teste de Tukey 

(comparação múltipla), aplicados como testes post-hoc. Os ensaios de toxicidade 

aguda em D. magna, com a análise da CE50 e o correspondente intervalo de 

confiança de 95% foram calculados a partir de curvas de regressão não-linear pelo 

método probit (WEBER, 1991). A interações para as misturas foram analisados por 

meio de ANOVA seguida pelo teste post-hoc de Tukey. A concentração de efeito não 

observado (CENO) e a menor concentração de efeito observado (CEO) — avaliando 

os parâmetros de longevidade, tamanho, tempo da primeira ninhada e reprodução — 

foram obtidas utilizando o teste de Dunnett, considerando os tratamentos utilizados e 

o controle para compostos individuais e MR. Os dados para biomarcadores 

bioquímicos em relação a EROs, CAT, SOD, GSH e produção de MDA para D. magna 

foram calculados pelo teste de Dunnett. Os efeitos são exibidos como média ± desvio 

padrão (DP) e as diferenças foram consideradas estatisticamente relevantes para 

p<0,05. 
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4 RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

4.1 CARACTERIZAÇÃO DA NANOPARTÍCULA DE PRATA 

 

4.1.1 Espectroscopia no ultravioleta-visível (UV-vis) 

 

O espectro no UV-vis das AgNP (Figura 8) apresentou uma banda 

característica com absorbância máxima a 400 nm, indicando diâmetro da NP de 

aproximadamente 5 nm (MULFINGER et al., 2007; GARCIA, 2011).  

Observou-se também que o espectro exibiu uma banda pouco alargada na 

base, indicativo de pouca aglomeração destas NP (GARCIA, 2011). 

 

Figura 8 - Espectro no UV-Vis de AgNP 
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Fonte: O Autor (2020) 

 

4.1.2 Medidas de Potencial Zeta e Diâmetro efetivo 
 

A Tabela 1 mostra os resultados das medidas de pH, potencial Zeta (PZ) e 

diâmetro efetivo (DE) para as AgNP em água de OR e nos meios ISO e M4.  

Os resultados das medidas de pH e PZ das suspensões de AgNP em todos 

os meios apresentaram pH neutro e elevada instabilidade se levada em conta a teoria 

que estabelece os valores para o material ser considerado estável no meio. A 

estabilidade eletrostática das nanopartículas geralmente apresentam Potencial Zeta 

acima de 30 mV, ou também com valores abaixo de -30 mV (ANGEL et al., 2013).  
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Entretanto, a estabilidade do resultado da síntese de AgNP se baseia na 

estabilidade estérica, que com polímeros (como o PVA e o PVP) e proteínas é 

independente de pH e da concentração eletrolítica, remetendo a uma barreira física 

entre as NP. Esta estabilização acaba prevenindo a aglomeração de nanopartículas 

em meios fisiológicos (LOESCHNER et al., 2011; BECARO et al., 2015).  

 

Tabela 1 - Resultados das medidas de PZ, DE e pH nos meios H2O OR, ISO e M4 

AgNP pH PZ ± DP (mV) DE ± DP (nm) 

H2O OR 7,6 -0,93 ± 0,07 36,40 ±0,28 

ISO 7,8 -4,79 ± 0,37 42,66 ± 0,30 

M4 7,8 -4,40 ± 0,32 39,20 ± 0,42 

Fonte: O Autor (2020) 

 

Os valores de Potencial Zeta e Diâmetro Efetivo estão coerentes com os 

valores apresentados pela literatura para a síntese de AgNP por redução química, 

utilizando o PVA como estabilizante (VRČEK et al., 2014; ANDREANI et al., 2017). Os 

valores da amostra no meio ISO, bem como em M4, são resultantes de uma maior 

concentração de sais dissolvidos no meio. 

Estes resultados remetem a uma barreira eletrostática reduzida, o que 

aumenta as chances de interações entre célula-partícula, podendo resultar em maior 

toxicidade. Quando esta barreira é superada, as NP interagem com a membrana 

celular, causando danos como, por exemplo, a indução de espécies reativas de 

oxigênio (EL BADAWY et al., 2011). 

 

4.1.3  Microscopia eletrônica de transmissão (MET) 
 

Na imagem de MET das AgNP (Figura 9) é possível visualizar que as NP 

apresentam morfologia esférica, sem aglomeração e com diâmetro médio de 4,37 ± 

0,30 nm. A Figura 9 mostra ainda a distribuição de diâmetros das AgNP, apresentando 

variação entre 1-8 nm. O diâmetro das AgNP determinado na imagem de MET 

corrobora o resultado obtido no espectro de UV-vis. Estes resultados se apresentam 

conforme a literatura (CAVASSIN, 2013). 
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Figura 9 - Micrografias de MET para AgNP (inserção) e histograma da curva Gaussiana (n = 100 

partículas). Barra de escala, 50 nm 

 

Fonte: O Autor (2020) 

 

O tamanho médio das nanopartículas individuais foi calculado a partir da curva 

gaussiana gerada com a análise das imagens, avaliando-se o diâmetro de cerca de 

100 nanopartículas escolhidas aleatoriamente das imagens TEM, analisadas com a 

ajuda do software de imagem ImageJ®. 

 

4.2 CARACTERIZAÇÃO DO GLIFOSATO 

 

4.2.1 Espectroscopia no infravermelho com transformada de Fourier (FTIR) 

 

O espectro vibracional na região do infravermelho do composto Gly 

apresentou perfil dominado pelas bandas de vibração características do herbicida 

(Figura 10) (DANIAL et al., 2019). Considerando a estrutura química do glifosato, 

observa-se a banda relativa deformação axial amina secundária, banda fraca em 

aproximadamente 3300 cm-1. Observa-se na região de 3008 cm-1 a presença das 

bandas atribuídas ao estiramento das ligações O-H de ácido carboxílico ligadas ao 

grupo fosfato. A banda em 1722 cm-1, bastante intensa no espectro do Gly, é atribuída 

ao estiramento C=O do grupo carbonila da carboxila. Na região de 1550 cm-1 encontra-

se a banda relativa à deformação angular da ligação N-H. Outra banda visualizada é 

a deformação axial da ligação P=O de compostos organofosforados em 1243 cm-1.  

 

D i â m e t r o  d a s  A g N P s  ( n m )

F
r

e
q

u
e

n
c

i
a

 
 

(
%

)

0 5 1 0 1 5

0

1 0

2 0

3 0



72 

 

Figura 10 – Espectro de FTIR demonstrando bandas características do Gly. 

 
Fonte: O Autor (2020) 

 

Além destas principais bandas características, outras relacionadas ao Gly 

podem ser observadas no Quadro 1. 

 

Quadro 1 – Demais bandas observadas no FTIR do Gly e seus referentes modos vibracionais 

Comprimento de onda (cm-1) Atribuições 

1380 e 1460 
Deformação angular simétrica e assimétrica da 

ligação C-H de grupos metila. 

1300-1250 
Deformação axial simétrica da ligação C-O de 

ácidos carboxílicos. 

1220-1020   Aminas alifáticas 

1108-1104 Deformação axial da ligação P-O 

Fonte: (CARVALHO, 2017) 

 

 

4.3 ENSAIOS DE TOXICIDADE AGUDA 

 

4.3.1 Toxicidade Aguda para o AgNP 

 

Os resultados obtidos de CE50 para os organismos expostos a AgNP podem 

ser observados na Figura 11. As concentrações utilizadas para a AgNP foram 0; 

0,0187; 0,037; 0,075; 0,15 e 0,3 µg/L, e o resultado obtido para CE50 foi de 0,1799 

(0,1682 a 0,1924) µg/L.  
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Figura 11 - Curva de toxicidade aguda (CE50) de nanopartículas de prata (AgNP) 
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Fonte: O Autor (2020) 

 

Estes resultados sugerem que a toxicidade relacionada às AgNP pode estar 

associada ao tamanho reduzido da NP, no caso, diâmetro médio de 4,37 ± 0,30 nm, 

que acaba aumentando a área superficial, bem como a sua reatividade. Isto acaba 

por facilitar a translocação destas através da barreiras celulares, atingindo o meio 

interno celular e causando danos (ANGEL et al., 2013; DURÁN et al., 2016; 

SUKHANOVA et al., 2018). 

Um estudo semelhante da avaliação da toxicidade de AgNP estabilizadas com 

PVA em algas e microcrustáceos (BECARO et al., 2015) observou uma CE50 de 0,262 

µg/L em Daphnia similis. O trabalho de Asghari et al. (2012), também resultou em 

relevante toxicidade, tanto para as AgNP coloidais (0,0020 e 0,0040 mg/L) quanto 

AgNO3 (0,0023 mg/L), utilizado como fonte de íons de prata, apresentando 

semelhanças em termos de mortalidade em D. magna, atribuída à presença de íons 

Ag+ liberados pelas NP, e também à interação entre as NP e as biomoléculas. 

 

4.3.2 Toxicidade aguda para o Gly 

 

Os resultados obtidos na análise da toxicidade aguda (CE50) para os 

organismos expostos ao glifosato podem ser observados na Figura 12. Para este 
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teste, as contrações utilizadas foram 0, 40, 60, 80, 100 e 120 mg/L. O resultado obtido 

para CE50 foi de 89,20 (88 a 90,41) mg/L. 

 

Figura 12 - Curva de toxicidade aguda (CE50) de glifosato (Gly). 
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Fonte: O Autor (2020) 

 

 

Esta toxicidade era esperada, levando em consideração que testes realizados 

com formulações comerciais de glifosato podem conter adjuvantes e/ou aditivos em 

concentrações que podem contribuir para um aumento da toxicidade em comparação 

ao ingrediente ativo glifosato (JANSSENS; STOKS, 2017).   

Um estudo de efeitos toxicológicos de diferentes formulações de glifosato 

(SIHTMÄE et al., 2013b) apresentou toxicidade para formulações comerciais Roundup 

Max® e Roundup Quick®, sendo a CE50 de 38.1 ± 6.7 e de 48.9 ± 5.5 mg/L 

respectivamente em D. magna. Também com D. magna, a formulação comercial Ron-

Do® apresentou CE50 de 61.7 mg/L (ALBERDI et al., 1996). Estes trabalhos 

corroboram com o resultado obtido nas análises de toxicidade aguda do estudo. 

 

4.3.3 Interação entre AgNP e Gly usando o método de Abbott 

 

A toxicidade para AgNP e Gly individualmente e para a MR AgNP/Gly para 

exposição de D. magna foi testada em várias unidades tóxicas, tais como 0,25, 0,5, 1, 

1,5, 1,75 e 2 UT (Tabela 2). Os resultados, que representam a mortalidade induzida 

por AgNP, Gly e AgNP/Gly e suas formas de interação podem ser visualizados na 

Figura 13 e na Tabela 3.  
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Tabela 2 - Concentração e unidade tóxica (UT) de AgNP e glifosato usadas na avaliação tóxica dos 
compostos individuais e da mistura binária. 

Total 

UT 
Compostos Individuais Mistura Binária 

 Concentração de 
AgNP µg/L (UT) 

Concentração de 
Gly mg/L (UT) 

Concentração de 
AgNP µg/L (UT) 

Concentração de 
Gly mg/L (UT) 

CE50 0,1799 89,20 - - 

0 0 0 0 0 

0,25 0,044      (0,25) 22,30    (0,25) 0,022     (0,125) 11,15    (0,125) 

0,50 0,089      (0,50) 44,60    (0,50) 0,044     (0,25) 22,30    (0,25) 

1,00 0,179      (1) 89,20    (1) 0,089     (0,50) 44,60    (0,50) 

1,50 0,268       (1,50) 133,80  (1,50) 0,133      (0,75) 66,90    (0,75) 

1,75 0,313      (1,75) 156,10  (1,75) 0,155      (0,875) 78,05    (0,875) 

2,00 0,360      (2) 178,40  (2) 0,179     (1) 89,20    (1) 

Fonte: O Autor (2020) 

 

AgNP e Gly demonstraram mortalidade de aproximadamente 70 e 65%, 

respectivamente, em 1 UT, sendo a primeira concentração a demonstrar toxicidade 

efetiva para os compostos individuais. No entanto, com a mesma concentração de 1 

UT a mistura binária não apresentou mortalidade significativa, representando uma 

notável diminuição da toxicidade. Para a mistura somente em 2 UT a porcentagem de 

mortalidade em D. magna se equipara aos compostos individuais, resultando em 

aditividade na toxicidade. 

 

Figura 13 - Mortalidade induzida por nanopartículas de prata (AgNP), glifosato (Gly) e sua mistura 
(AgNP/Gly) em D. magna 

 

Fonte: O Autor (2020) 
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A razão de inibição (RI) foi calculada para a mistura binária. Observou-se estar 

na faixa de 0-0,97. Foi possível observar também que houve principalmente efeito 

antagônico nas UT intermediárias, ou seja, a interação entre os dois constituintes 

apresentou uma toxicidade diminuída em relação a esperada pelo método de Abbott, 

nas concentrações de 1, 1,50 e 1,75 UT (p <0,05). Já as misturas em 0,25, 0,50 e 2 

UT, mesmo com valores de RI abaixo de 1, que resultaria em antagonismo, foram 

consideradas como de efeito aditivo devido à insignificância estatística (p> 0,05) que 

a mistura binária apresentou.  

 
Tabela 3 - Modelo de Abbott representando o tipo de interação entre AgNP e Gly em uma mistura 

binária sob diferentes exposições de UT 

UT 
Toxicidade 

Observada (%) 
Toxicidade 

Esperada (%) 
Razão de 

Inibição (RI) 
p Relação 

 

0,25 0 0 0 p > 0,05 Aditivo 

0,50 0 0 0 p > 0,05 Aditivo 

1,00 1,67 ± 4,08 90 ± 4,89 0,02 ± 0,05 p < 0,05 Antagônico 

1,50 10,00 ± 6,32 100 ± 0,00 0,07 ± 0,05 p < 0,05 Antagônico 

1,75 20,00 ± 8,94 100 ± 0,00 0,17 ± 0,09 p < 0,05 Antagônico 

2,00 98,33 ± 4,08 100 ± 0,00 0,97 ± 0,05 p > 0,05 Aditivo 

Fonte: O Autor (2020) 

 

Neste contexto, a toxicidade em ambos os constituintes na mistura (Figura 13 

e Tabela 3) é provavelmente alterada pela complexação da prata por ânions de 

glifosato nos agrupamentos carboxila e fosfonato que, quanto ao pH da mistura, se 

apresentam desprotonados (SAGATYS et al., 2000; COUTINHO; MAZO, 2005). 

É possível que em 1, 1,50 e 1,75 UT os íons de Ag+ livres tenham sido 

complexados pelo ânion Gly, reduzindo assim sua disponibilidade no meio, resultando 

em uma menor absorção do metal, reduzindo significativamente a sua toxicidade. 

Somado a isto, sugere-se também que pode ocorrer a perda dos efeitos herbicidas e 

consequente alteração na biodisponibilidade tanto de Gly, como de AgNP (HANSEN; 

ROSLEV, 2016; TSUI et al., 2005). 

Resultado semelhante foi visualizado por Tsui et al. (2005), que estudaram a 

influência do glifosato e sua formulação Roundup® na toxicidade e biodisponibilidade 

de metais para Ceriodaphnia dúbia. Nesta pesquisa houve uma redução drástica de 

90% na mortalidade dos organismos quando a mistura de glifosato com Ag foi 

analisada, havendo a complexação do metal no organismo.  

Também houve redução da toxicidade do Cobre (II) em algumas 

concentrações de misturas com glifosato para D.magna em um estudo de respostas 
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comportamentais após exposição a complexos de glifosato-cobre (HANSEN; 

ROSLEV, 2016). O efeito da redução da toxicidade também ocorreu para a mistura 

de glifosato e cobre com minhocas, demonstrando efeito quelante, o que reduziu a 

toxicidade e biodisponibilidade no solo (ZHOU et al., 2013). 

 

4.3.4 Biomarcadores Bioquímicos 

 

O estresse oxidativo induzido pela mistura binária AgNP/Gly em D. magna, 

em termos de UT, foi avaliado para o nível de EROs e MDA, e avaliada também a 

atividade da CAT, SOD, GSH (Figura 14). Em relação às faixas de tratamento, foram 

utilizadas 0,5, 1 e 1,75 UT. O uso de biomarcadores tem sido uma importante 

ferramenta na avaliação do impacto de diversos compostos em organismos, onde o 

equilíbrio entre relação do oxidante/anti-oxidante pode ser afetado (MODESTO; 

MARTINEZ, 2010; ULM et al., 2015; CUI et al., 2017).  

Para EROs, nas UT avaliadas, observou-se uma diminuição de 9,39% para 

0,5 UT, um aumento de 17,46% para 1 UT, e um incremento significativo (p<0,05) de 

58,63% em 1,75 UT em relação ao Controle (CT) (Figura 14 A). Este aumento na 

produção de EROs está relacionado à geração de compostos prejudiciais que 

resultam em estresse oxidativo, como, por exemplo, peróxido de hidrogênio (H2O2), 

radicais hidroxila e superóxido, ocasionados pelo contato com poluentes, como 

pesticidas e metais (GAO et al., 2018).  

A atividade observada para a CAT foi aumentada em 13,72% para 0,5 UT, em 

17,97% para 1 UT, e contou com aumento estatisticamente relevante de 23,04% em 

1,75 UT, todos em relação ao Controle (CT) (Figura 14 B). A CAT é determinante para 

a avaliação do impacto dos xenobióticos nos indivíduos, sendo responsável pela 

decomposição do peróxido de H2O2 em água e realizando um efeito protetor no 

organismo contra as EROs (SIVULA et al., 2018). Este aumento gradativo de CAT 

sugere um mecanismo de compensação para remover o excesso de H2O2, enquanto 

houve inibição de outros mecanismo de proteção como a SOD (CUI et al., 2017). 
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Figura 14 – Biomarcadores bioquímicos após exposição a MR de AgNP e Gly, em D. magna, para 
0,5, 1 e 1,75 UT. 

  
 

A B C 

                        

C
T

0
, 5 1

1
, 7

5

0

5 0

1 0 0

1 5 0

U n i d a d e  T ó x i c a  ( U T )

M
D

A
 

(
%

 
e

m
 

r
e

l
a

ç
ã

o
 

a
o

 
c

o
n

t
r

o
l

e
)

*

 
                                               D                         E 
  

Nota: Referêcia % em relação ao Controle (CT) como média ± DP (n = 3). (A) geração de Espécies 

Reativas de Oxigênio (EROs). (B) Atividade da Catalase (CAT). (C) Atividade da Superóxido Dismutase 
(SOD). (D) Atividade da Glutationa (GSH). (E) Quantificação de malondialdeído (MDA). O asterisco (*) 
resultado significativo para ANOVA de uma via (p <0,05). 

Fonte: O Autor (2020) 

 

Houve inibição da atividade de SOD em 6,96 e 8,30% em 0,5 e 1 UT, 

respectivamente, sendo alterações não estatisticamente relevantes (p>0,05). 

Entretanto, houve redução relevante (p<0,05) de 33,29% em 1,75 UT quando 

comparado ao CT (Figura 14 C). Esta diminuição pode estar relacionada a um 

aumento de EROs, em que a capacidade antioxidante se encontra com sobrecarga 

(CUI et al., 2017; GAO et al., 2018).  

Aconteceram decréscimos também em relação à atividade de GSH, atingindo 

25,49% em 1,75 UT em relação ao CT, no entanto as atividades foram apenas leves, 

sem relevância estatística para os tratamentos (p >0,05) (Figura 14 D). 

Os indivíduos expostos a MR exibiram um aumento na produção de MDA 

resultante da peroxidação lipídica, um dos apontadores de estresse oxidativo 

(MODESTO; MARTINEZ, 2010), em todas as faixas de UT analisadas, demonstrando 

resultado significativo (p<0,05) em 1,75 UT com alteração de 26,49 %(Figura 14 E). 

As consequências do mecanismo tóxico da LPO são as modificações das bases, a 
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inibição da síntese proteica, a desnaturação do DNA e a formação de adutos do DNA, 

a qual pode induzir a processos genotóxicos, mutagênicos e ainda carcinogênicos. 

Ulm et al. (2015) visualizaram um decréscimo da geração de EROs, aumento 

na atividade da CAT e da GSH, no entanto, não houve quaisquer alterações 

significativas na atividade da SOD para neonatos de D. magna expostos a AgNP, 

quando submetidos por 48h a 0,5−10 μg/L de AgNPs. LE et al. (2010) avaliaram os 

efeitos em D. magna para a exposição com Gly de 190−234 mg/L, e obtiveram 

alterações para citocromo P450 (CYP4), hemoglobinas e Arn t. Os efeitos de Gly em 

D. magna foram quantificados por Ørsted e Roslev (2015) através da verificação por 

fluorescência, observando a liberação de enzimas hidrolíticas, provenientes da 

alteração da estrutura e na permeabilidade das membranas celulares após tratamento 

1− 100 mg/L de Gly. 

Estes resultados demonstraram que a expressão dos biomarcadores 

bioquímicos envolvidos no sistema de defesa antioxidante foi desregulada em D. 

magna quando exposta aos tratamentos com MR, onde os antioxidantes avaliados 

(CAT, SOD e GSH) não foram capazes de modular as EROs, ocasionando estresse 

oxidativo e possivelmente resultando em danos por peroxidação lipídica. A 

desregulação da atividade enzimática/não enzimática também é verificada em 

estudos com diferentes nanopartículas (GONÇALO VALE et al., 2015; NOGUEIRA et 

al., 2020; VILLA et al., 2020), diferentes agrotóxicos (BARATA et al., 2007; CRISTINA; 

MARTINEZ, 2014; CUI et al., 2017) e para misturas de compostos variados 

(GUILHERMINO et al., 2018; LÉCRIVAIN et al., 2018; GARCÍA-GÓMEZ et al., 2019).  

 

4.3.5 Toxicidade crônica multigeracional com D. magna  

 

Para validação dos testes multigeracionais, a sensibilidade dos neonatos 

coletados e utilizados no início de novos testes crônicos — tanto F1E, quanto F1NE 

para os compostos individuais AgNP e Gly e para a MR — foi avaliada para CE50(24h) 

ao composto K2Cr2O7. Os resultados podem ser observados na Tabela 4, e 

demonstraram que a sensibilidade dos organismos utilizados estava de acordo com 

os critérios de validação do protocolo adotado. A faixa adequada da sensibilidade para 

D. magna é entre 0,6 e 1,7 mg/L (NBR 12713, 2016). Entretanto, a sensibilidade não 
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pôde ser verificada para os neonatos das MR 3 e MR 4, devido à quantidade reduzida 

de neonatos e atraso na geração das primeiras ninhadas. 

 

Tabela 4 - Resultados dos testes de sensibilidade para neonatos utilizados nos testes crônicos, 
utilizando como substância de referência o K2Cr2O7. 

NPAg F1 Gly F1 MR 

Concentração 
de exposição 

(µg.L-1) 

CE50(24h) 
(mg.L-1) 
K2Cr2O7 

Concentração de 
exposição(mg.L-1) 

CE50(24h) 
(mg.L-1) 
K2Cr2O7 

Exposição 
Parental 

CE50(24h) 
(mg.L-1) 
K2Cr2O7 

Controle 1,01 Controle 1,00 Controle 1,02 
0,017 0,91 2,92 0,91 1 0,96 
0,026 0,89 4,38 0,86 2 0,96 
0,04 0,99 6,57 0,99 3 - 
0,06 0,94 9,86 0,91 4 - 
0,09 0,96 14,8 0,90 - - 

Fonte: O Autor (2020) 

 

Quando os indivíduos parentais (F0) de D. magna foram expostos a diferentes 

concentrações de Gly no experimento crônico (0, 2,92, 4,38, 6,57, 9,86 e 14,86 mg/L), 

nenhum resultado significativo (p <0,05) foi visualizado para os parâmetros de 

longevidade, crescimento, reprodução e idade da primeira ninhada (Tabela 5). Para o 

ensaio da primeira geração com exposição (F1E), para as mesmas concentrações do 

teste com parentais, o parâmetro crescimento não apresentou diferença significativa 

em comparação ao controle. O parâmetro longevidade teve uma pequena diminuição 

de 10% nas concentrações de 9,86 e 14,86 mg/L, não sendo estatisticamente 

relevante (p >0,05). 

Entretanto, o Gly produziu efeitos na idade da primeira ninhada em 14,86 

mg/L, com a eclosão dos ovos dois dias mais tarde, e também apresentou efeitos 

adversos sérios quando considerada a reprodução, onde desde a concentração mais 

baixa testada (2,92 mg/L) até a maior (14,86 mg/L) houve diminuições 

estatisticamente relevantes quando comparadas ao controle (p <0,05). Estudos 

envolvendo Gly demonstraram que em concentrações de Roundup de 0,45 mg/L, o 

microcrustaceo D. magna apresentou uma redução da fertilidade, um aumento na taxa 

de aborto de neonatos com alterações morfológicas e uma redução no tamanho dos 

descendentes liberados, provavelmente ocasionados pelos efeitos genotóxicos que 

podem condicionar a viabilidade das progênies, estes valores inferiores em analogia 

à este trabalho, está relacionado com a diferença entre as toxicidades dos compostos 

comerciais e seu princípio ativo isolado  (CUHRA; TRAAVIK; BØHN, 2013; RENO et 

al., 2018). 
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Para verificar se houve dano permanente para os dafnídeos devido à 

exposição ao Gly, foi realizado um experimento de recuperação (R) com os 

descendentes não expostos (F1NE) para as faixas de concentração experimentais 

dos organismos parentais. Observou-se, que mesmo para os indivíduos não expostos 

(F1NE), não houve melhoria ou recuperação no período do teste para os parâmetros 

reprodutivos, resultando, da mesma forma que para os neonatos expostos (F1E), 

efeitos negativos sobre a reprodução em todas as faixas de tratamento, bem como, 

efeitos sobre o tempo para a primeira ninhada, que foi aumentado em dois dias para 

as faixas em 9,86 e 14,86 mg/L.  

 

Tabela 5 - Resultados para os testes de toxicidade crônica, CEO e CENO para parâmetros de 
longevidade, crescimento, reprodução e de D. magna expostos ao Gly e não expostos 

Amostras 
Concentração 

(mg/L) 

Longevidade: 
sobreviventes 

(%) 

Comprimento 
do corpo 

(mm) 

Reprodução: 
Neonatos/ 
ninhada 

Idade da 
Primeira 

Ninhada (d) 

Gly  
F0 

Control 100 2,80 ± 0,04  6,18 ± 1,00 9,3 ± 0,48 

2,92 100 2,81 ± 0,03 5,87 ± 0,82 9,1 ± 0,31 

4,38 100 2,83 ± 0,02 5,40 ± 0,97 9,3 ± 0,67 

6,57 100 2,78 ± 0,15 5,35 ± 0,75 9.0 ± 0.00 

9,86 100 2,79 ± 0,10 5,22 ± 0,92 9,3 ± 0,67 

14,86 100 2,83 ± 0,04 5,38 ± 0,63 9,1 ± 0,31 

CEO (mg/L) >14,86 >14,86 >14,86 >14,86 

CENO (mg/L) no no no no 

      

Gly 
F1E 

Control 100 2,81 ± 0,03 6,01 ± 0,98 11,00 ± 1,56 

2,92 100 2,80 ± 0,02 3,51 ± 0,82* 11,40 ± 1,77 

4,38 100 2,82 ± 0,02 3,27 ± 0,94* 11,40 ± 1,17 

6,57 100 2,76 ± 0,14 3,17 ± 0,92* 11,60 ± 1,77 

9,86 90 2,76 ± 0,09 2,48 ± 1,10* 11,60 ± 4,45 

14,86 90 2,78 ± 0,02 2,61 ± 0,32* 13,80 ± 1,03* 

CEO (mg/L) >14,86 >14,86 2,92 14,86 

CENO (mg/L) no no < 2,92 9,86 

      

Gly 
F1NE 

Control 100 2,80 ± 0,04 6,25 ± 1,02 10,50 ± 0,70 

R (2,92)  100 2,80 ± 0,02 3,50 ± 0,78* 12,20 ± 1,93 

 R (4,38) 100 2,82 ± 0,01 3,26 ± 0,86* 12,20 ± 1,47 

 R (6,57) 100 2,79 ± 0,04 3,49 ± 0,71* 10,90 ± 0,87 

R (9,86) 100 2,81 ± 0,04 3,53 ± 0,70* 12,50 ± 1,65* 

R (14,86) 100 2,81 ± 0,02 2,98 ± 0,52* 12,90 ± 1,85* 

CEO (mg/L) no no R (2,92) R (9,86) 

CENO (mg/L) no no < R (2,92) R (6,57) 

Nota: O asterisco (*) representa diferença estatisticamente relevante (p <0,05) entre o controle e os 
respectivos tratamentos. F1E representa os descendentes expostos e F1NE os descendentes não 
expostos, em R (recuperação) nas faixas de tratamento que os organismos parentais foram expostos. 
Fonte: O Autor (2020) 
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Estes resultados evidenciam um menor potencial de adaptação nas gerações 

sucessivas, resultando em uma toxicidade permanente. Resultados semelhantes 

foram obtidos no estudo de Papchenkova et al. (2009), que analisaram parâmetros de 

reprodução, tamanho e atividade de hidrolases em D. magna para sucessivas 

gerações expostas a uma formulação comercial de Gly. Para os parâmetros de 

crescimento e longevidade, não houve alteração em relação ao controle.  Em recente 

trabalho, Reno et al. (2018) realizaram um estudo de simulação de Monte Carlo, para 

prever a dinâmica populacional, apontando um valor médio de λ sempre <1 para D. 

magna, indicando que populações do microcrustáceo, após uma exposição aguda ao 

Gly entre 0,25 e 35 mg/L-1, não seriam capazes de sobreviver em condições 

ambientais naturais. 

Após 21 dias de exposição para as fêmeas parentais, o teste crônico para 

AgNP não demonstrou diferença significativa (p <0,05) em nenhuma das 

concentrações testadas, para os parâmetros longevidade, crescimento e idade da 

primeira ninhada (Tabela 6). Entretanto, em relação à reprodução, pode-se observar 

efeitos relevantes em 0,06 e 0,09 µg/L, em comparação ao controle.  

Em um estudo crônico com uma geração, observou-se comportamento 

semelhante, sem alterações nos parâmetros tamanho e tempo para a primeira 

ninhada e sem alterações sobre a reprodução (divergindo deste estudo). Houve 

alteração também para a sobrevivência, que pode ser explicada pela baixa 

concentração utilizada nos tratamentos aqui utilizados (SAKKA et al., 2016). 

O experimento multigeracional F1E e F1NE com as AgNPs teve o objetivo de 

determinar se existe o ganho de tolerância ou se a toxicidade relacionada aumenta 

com o tempo. Sobre o parâmetro crescimento, não houve alteração relevante em 

relação ao controle para F1E e F1NE. Quanto à sobrevivência, a taxa de mortalidade 

foi inferior a 10% nos tratamentos com 0,04, 0,06 e 0,09 µg/L para F1E e F1NE, não 

apresentando relevância estatística. O parâmetro idade para a primeira ninhada não 

teve relevância para a quase totalidade dos tratamentos, apenas em 0,09 µg/L houve 

diferença estatisticamente relevante em relação ao controle para os descendentes dos 

parentais em F1NE. O parâmetro reprodução foi o mais atingido à exposição sub-letal 

com AgNP. Impactos negativos (p <0,05) puderam ser observados em todas as 

concentrações de tratamento para F1E e em todas as faixas de recuperação para 

F1NE.  
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Tabela 6 - Resultados para os testes de toxicidade crônica, CEO e CENO para parâmetros de 
longevidade, crescimento, reprodução e de D. magna expostos a AgNP 

Amostras 
Concentração 

(mg/L) 

Longevidade: 
sobreviventes 

(%) 

Comprimento 
do corpo 

(mm) 

Reprodução: 
Neonatos/ 
ninhada 

Idade da 
Primeira 

Ninhada (d) 

AgNP 
F0 

Control 100 2,65 ± 0,04 6,12 ± 1.51 11,10 ± 0,32 

0,017 100 2,67 ± 0,05 5,93 ± 1,30 11,00 ± 0,00 

0,026 100 2,67 ± 0,05 5,82 ± 0,95 11,10 ± 0,32 

0,04 100 2,66 ± 0,05 5,45 ± 0.67 11,10 ± 0,31 

0,06 100 2,66 ± 0,06 4,65 ± 1,45* 11,30 ± 0,48 

0,09 100 2,68 ± 0,06 4,22 ± 0,54* 11,20 ± 0,42 

CEO (µg/L) >0,09 >0,09 0,06 >0,09 

CENO (µg/L) no no 0,04 no 

      

AgNP 
F1E 

Control 100 2,66 ± 0,02 6,00 ± 0,80 11,30 ± 1,25 

0,017 100 2,65 ± 0,03 3,22 ± 0,46* 10,60 ± 0,52 

0,026 100 2,67 ± 0,04 3,06 ± 0,60* 11,00 ± 0,66 

0,04 90 2,65 ± 0,04 2,97 ± 0,32* 10,80 ± 0,42 

0,06 90 2,66 ± 0,05 2,48 ± 0,62* 11,30 ± 0,82 

0,09 90 2,62 ± 0,04 1,70 ± 0,63* 10,80 ± 3,96 

CEO (µg/L) >0,09 >0,09 0,017 >0,09 

CENO (µg/L) no no < 0,017 no 

      

AgNP 
F1NE 

Control 100 2,68 ± 0,04 6,10 ± 0,62 10,90 ± 0,56 

 R (0,017) 100 2,66 ± 0,03 3,65 ± 0,80* 11,50 ± 0,70 

R (0,026) 100 2,65 ± 0,03 3,02 ± 0,50* 11,80 ± 0,63 

R (0,04) 90 2,65 ± 0,03 2,84 ± 0,45* 10,50 ± 0,52 

R (0,06) 90 2,64 ± 0,05 2,57 ± 0,22* 11,60 ± 1,50 

R (0,09) 90 2,65 ± 0,04 2,30 ± 0,34* 12,70 ± 0,82* 

CEO (µg/L) no no R (0,017) R (0,09) 

CENO (µg/L) no no < R (0,017) R (0,06) 

Nota: O asterisco (*) representa diferença estatisticamente relevante (p <0,05) entre o controle e os 
respectivos tratamento. F1E representa os descendentes expostos e F1NE os descendentes não 
expostos, em R (recuperação) nas faixas de tratamento que os organismos parentais foram expostos. 

Fonte: O Autor (2020) 

 

Considerando que organismos aquáticos como D. magna são expostos 

concomitantemente a contaminantes através da água e das rotas alimentares, 

podemos considerar que as AgNPs, quando ingeridas, sejam translocadas para seus 

ovos, acarretando em efeitos negativos sobre seus descendentes (SÁ-PEREIRA et 

al., 2018; FAN et al., 2019), bem como ficarem aderidas ao intestino, inibido a ingestão 

de alimentos durante os experimentos, contribuindo assim para a diminuição das 

reservas de energia, como os lipídios, sendo um fator limitante para a reprodução 

(COWGILL; WILLIAMS; ESQUIVEL, 1984; VÖLKER et al., 2013; SAKKA et al., 

2016)(COWGILL; WILLIAMS; ESQUIVEL, 1984; VÖLKER et al., 2013; SAKKA et al., 

2016).  
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Estudo recente, sugere que alterações no conteúdo de ácidos graxos afetam 

diretamente a reprodução de D. similis, em que a diminuição do ácido linolelaídico, do 

ácido araquidônico e do ácido estearidônico alteram o desenvolvimento de D. similis 

(WANG et al., 2018).  Outro fator relevante que afeta negativamente o organismo da 

D. magna são as alterações nas células e nas membranas intracelulares resultantes 

da interação com as AgNPs, acarretando danos para a respiração celular e para a 

replicação pela ligação ao RNA e ao DNA (SCHLUESENER; SCHLUESENER, 2013). 

Após o período de exposição, pode-se notar que para a mistura binária e para 

os parâmetros longevidade e crescimento, nenhum resultado significativo em relação 

ao controle foi visualizado para as amostras parentais (Tabela 7). Contudo, para o 

parâmetro reprodução, em todos os tratamentos com AgNP e Gly (L+L=1, L+H=2, 

H+L=3 e H+H=4) — sendo para AgNP 0,017 µg/L (L) e 0,09 µg/L (H), e para Gly as 

concentrações de 2,92 mg/L (L) e 14,86 mg/L — houve resultado estatisticamente 

relevante em relação ao controle (p <0,05), demonstrando que a capacidade de 

produzir descendentes foi fortemente reduzida. O parâmetro idade para a primeira 

ninhada apresentou alteração relevante na mistura 4 (H+H), sendo atrasada em torno 

de 3 dias em relação ao controle. 

Este forte impacto nos parâmetros de reprodução e idade da primeira ninhada 

se mostrou como um limitador para a realização dos testes, sendo necessário utilizar 

filhotes do terceiro dia de nascimento em cada concentração testada. Isto também 

interferiu nos testes de sensibilidade com os filhotes na MR 3 e 4, não sendo possível 

a sua realização devido à quantidade baixa de neonatos gerados. 

Para F1E e F1NE o fator crescimento não apresentou alteração em nenhuma 

faixa da exposição à MR, nem para a R com os descendentes dos dafnídeos parentais 

expostos. Houve mortalidade na faixa de 20 a 30% para as misturas 3 e 4, 

respectivamente, em F1E, e de aproximadamente 10% em R3 e R4 com F1NE, mas 

este não foi um resultado com alteração estatística relevante em relação ao controle. 

A capacidade de produzir descendentes foi reduzida na mistura, tanto em 

relação ao controle, como em relação aos resultados dos compostos individuais 

anteriormente destacados, demonstrando um resultado negativo de forte impacto. 

Tanto para o parâmetro reprodução quanto para o parâmetro de idade da primeira 

ninhada, em todas as faixas da mistura, seja F1E ou F1NE, os testes demonstram 

alterações estatisticamente relevantes (p <0,05). 
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A diminuição nos parâmetros reprodutivos pode estar ligada à alocação de 

energia e recursos, pois quando os organismos são expostos a contaminantes 

ambientais, esta energia e estes recursos são alocados para combater os estressores 

(LI et al., 2018). Em D. magna, aproximadamente 50% de sua alocação energética é 

constituída por lipídios, que representa a fração mais sensível e de consumo 

primordial nestes organismos em condições de estresse. Como esta fração lipídica é 

essencial à produção de ovos e ao desenvolvimento de embriões, a reprodução é 

prejudicada (GONÇALVES et al., 2018). Este efeito deletério dos parâmetros 

reprodutivos converge com os resultados dos biomarcadores, que mesmo na menor 

concentração testada demonstrou desregulação das defesas antioxidantes, portanto, 

estes efeitos oxidativos possivelmente influenciaram a toxicidade crônica.   

D. magna exposta à experimentos crônicos na mistura de NP de ouro com 

microplásticos apresentou diminuição reprodutiva relacionada ao atraso na liberação 

da primeira ninhada, fertilidade reduzida e efeitos na liberação de ovos abortados e 

juvenis imóveis (PACHECO; MARTINS; GUILHERMINO, 2018).  

Em um estudo sobre a exposição subletal de D. magna em misturas binárias 

com diferentes proporções molares entre Cu (II) e glifosato, demonstrou um efeito 

tóxico maior para os indivíduos expostos aos complexos glifosato-Cu (II), em relação 

ao glifosato sozinho, levando em conta fatores comportamentais de velocidade de 

natação, aceleração, distância movida e inatividade (HANSEN; ROSLEV, 2016). 

Cabe salientar que os efeitos mais negativos em todos os parâmetros foram 

observados na MR 4, que apresenta as maiores concentrações (H+H) para AgNP e 

Gly, respectivamente. Entretanto, levando em consideração as MR intermediárias, se 

destaca a MR 3 com a maior concentração do composto AgNP e menor de Gly. Um 

estudo sobre os efeitos da mistura de AgNP com os enantiômeros do herbicida quiral 

imazethapyr em Arabidopsis thaliana apresentou uma amplificação na ecotoxicidade 

enantiosseletiva, resultado de uma maior liberação de Ag+ a partir das NP nas maiores 

concentrações de AgNP (WEN et al., 2016). 
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Tabela 7 - Resultados para os testes de toxicidade crônica para parâmetros de longevidade, 
crescimento, reprodução e de D. magna expostos à mistura binária (MR) de AgNP e Gly e não 

expostos 

Amostras MR 
Longevidade: 
sobreviventes 

(%) 

Comprimento 
do corpo 

(mm) 

Reprodução: 
Neonatos/ 
ninhada 

Idade da 
Primeira 

Ninhada (d) 

MR 
F0 

Control 100 2,80 ± 0,05 6,13 ± 0,65 9,80 ± 0,78 

1 100 2,80 ± 0,02 3,78 ± 0,87* 10,90 ± 1,44 

2 100 2,81 ± 0,03 3,58 ± 0,64* 10,60 ± 1,35 

3 100 2,79 ± 0,09 3,44 ± 0,27* 10,90 ± 1,44 

4 100 2,78 ± 0,06 2,61 ± 0,61* 13,30 ± 1,76* 

      

MR 
F1E 

Control 100 2,79 ± 0,03 6,12 ± 0,64 10,30 ± 0,67 

1 100 2,79 ± 0,01 3,71 ± 0,81* 11,40 ± 0,51* 

2 100 2,79 ± 0,02 3,40 ± 0,65* 11,43 ± 0,52* 

3 80 2,77 ± 0,03 3,11 ± 0,55* 12,00 ± 0,66* 

4 70 2,77 ± 0,06 2,57 ± 0,37* 13,10 ± 1,72* 

      

MR 
F1NE 

Control 100 2,81 ± 0.03 6,08 ± 0,74 11,20 ± 0,63 

R1 100 2,80 ± 0.02 3,62 ± 0,49* 12,50 ± 0,70* 

R2 100 2,80 ± 0.03 3,67 ± 0,62* 12,50 ± 0,52* 

R3 90 2,78 ± 0.08 3,36 ± 0,69* 12,40 ± 0,84* 

R4 90 2,78 ± 0.06 2,88 ± 0,56* 12,80 ± 1,22* 

     

O asterisco (*) representa diferença estatisticamente relevante (p <0,05) entre o controle e os 
respectivos tratamentos. F1E representa os descendentes expostos e F1NE os descendentes não 
expostos em R (recuperação) nas faixas de tratamento que os organismos parentais foram expostos. 
MR representa as faixas de mistura entre AgNP e Gly (L+L=1, L+H=2, H+L=3 e H+H=4, 
respectivamente) 

Fonte: O Autor (2020) 

 

Os resultados indicam que a possibilidade da mistura de AgNP e Gly, mesmo 

em condições subletais, pode trazer prejuízo ao sistema alimentar com um todo, 

ocasionado pela diminuição na população de microinvertebrados como D. magna, 

sugerindo um potencial impacto e desequilíbrio ambiental ao longo do tempo (KARIMI 

et al., 2018). 
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5 CONSIDERAÇÕES FINAIS 

 

Em resumo, foi realizada um estudo, acerca dos efeitos associados à 

toxicidade aguda e crônica multigeracional, para a mistura binária entre AgNP e Gly, 

em relação à exposição in vivo para organismo teste D. magna.  Apesar da literatura 

fornecer uma vasta gama de informações sobre os efeitos toxicológicos para os 

componentes isolados da mistura (AgNP e Gly), este estudo foi o primeiro a verificar 

os efeitos da interação desta mistura para os parâmetros analisados in vivo.  

Para os estudos das possíveis interações, a partir da metodologia proposta 

por Abbott, resultados de inibição de toxicidade puderam ser observados em algumas 

faixas de tratamento, resultando em efeitos antagônicos para a exposição à MR em 

relação a exposição com os componentes individuais (AgNP e Gly), para os ensaios 

de toxicidade aguda. A mistura também resultou em estresse e dano oxidativo em D. 

magna, resultado este que interferiu nos parâmetros reprodutivos para as exposições 

em níveis crônicos. Outro fator relevante, que pode ser observado nas exposições 

sub-letais, foi a não recuperação destes parâmetros para os descendentes não 

expostos, resultado que remete à um dano permanente e prejudicial. 

Portanto, as hipóteses neste estudo foram confirmadas, o que demonstra um 

potencial risco ambiental que pode ser extrapolado para diferentes organismos. 
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6 CONCLUSÕES 

 

A síntese de AgNP foi bem-sucedida, apresentando morfologia esférica, sem 

aglomeração e com diâmetro médio de 4,37 ± 0,30 nm, resultados condizentes com 

estudos já realizados; 

AgNP e Gly apresentaram efeitos em níveis de exposição aguda. 

Considerando AgNP, o tamanho e morfologia das NP foram determinantes para o 

resultado; 

O modelo de Abbott utilizado para a previsão das interações na mistura se 

mostrou interessante quanto aos resultados, demonstrando efeitos de antagonismo e 

sinergismo, provavelmente relacionados à complexação da AgNP pelo Gly; 

As concentrações da MR investigadas induziram uma desregulação dos 

biomarcadores bioquímicos envolvidos no sistema de defesa antioxidante em D. 

magna expostas aos tratamentos, em que atividade enzimática/não enzimática da 

CAT, SOD e GSH não foram capazes de modular a produção de EROs, resultando 

em estresse oxidativo e danos por peroxidação lipídica. 

Os resultados demonstraram que os efeitos da mistura de AgNP e Gly, em mais 

de uma geração, a níveis crônicos, são mais tóxicos do que seus compostos 

individuais, afetando principalmente os parâmetros reprodutivos. Para todos os 

tratamentos na MR, tanto para os organismos parentais, como para seus descentes, 

houve decréscimo relevante na quantidade de filhotes gerados, bem como atraso para 

o surgimento da primeira ninhada nos descendentes da MR. Corroborando assim, 

com os resultados do biomarcadores bioquímicos, onde a desregulação das defesas 

antioxidantes, resultante em efeitos oxidativos, influenciando os efeitos da toxicidade 

crônica. 

Não houve recuperação para os descendentes não expostos, demonstrando 

uma preocupante toxicidade permanente e prejudicial na interação entre os 

elementos, que pode ser extrapolada para outros organismos potencialmente 

expostos.  

Estes parâmetros fornecem dados relevantes para uma previsão de um 

possível comportamento da população de dafnídeos ao longo do tempo. 
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7 RECOMENDAÇÕES 

 

Com base nos resultados obtidos, algumas recomendações para pesquisas 

futuras baseadas neste estudo são: 

• Sugere-se que mais pesquisas sobre os efeitos da coexposição de AgNP e 

Gly sejam realizadas com diferentes organismos, sobretudo testes multigeracionais, 

pois efeitos relevantes podem surgir ao longo do tempo, isto para que o real efeito 

sobre populações seja elucidado; 

• Sugere-se estudos de modelagem das possíveis interações entre AgNP 

(com diferentes morfologias e tamanhos) e Gly, utilizando ferramentas variadas, 

como, por exemplo, isobologramas, para um maior gradiente de concentrações; 

• Sugere-se avaliações comportamentais sobre os efeitos da coexposição, 

como, por exemplo, efeitos sobre a natação, velocidade de movimentos, batimentos 

cardíacos, entre outros, para uma avaliação mais completa do real impacto sobre o 

organismo; 

• Sugere-se também, avaliações comportamentais sobre os efeitos da 

coexposição, após tratamentos nos organismos avaliados, com compostos 

antioxidantes, como por exemplo, Vitamina C; 

• Sugere-se ainda, estudos futuros para avaliar se os efeitos da MR binária 

sobre organismos testem vegetais, como macrófitas Landoltia punctata (lemna) ou 

Lactuca sativa (semente de alface). Uma vez que esse agrotóxico tem seu uso 

amplamente difundido em atividades de agricultura cujo foco principal é o cultivo de 

alimentos que, em sua maioria, compreendem espécies vegetais. 
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