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RESUMO  

AVALIAÇÃO ECOTOXICOLÓGICA DE ÁCIDO PERFLUOROOCTANOICO (PFOA) E 

CILINDROSPERMOPSINA (CIANOTOXINA): INVESTIGAÇÕES DE EFEITOS 

INDIVIDUAIS E DE SUAS MISTURAS UTILIZANDO MICROALGAS 

As microalgas, como produtores primários essenciais, são modelos ecotoxicológicos eficazes 

para avaliar os impactos da poluição nos ecossistemas aquáticos. Com rápido crescimento e 

alta adaptabilidade, elas respondem rapidamente à contaminação, refletindo mudanças na 

qualidade da água e afetando a cadeia alimentar. O objetivo deste estudo foi fornecer 

informações sobre como algumas microalgas respondem na defesa antioxidante quando 

expostas a diferentes concentrações e combinações de dois contaminantes (ácido 

perfluorooctanoico – PFOA e cilindrospermopsina – CYN), e também como são as respostas 

de crescimento e competição em três diferentes cenários de exposição. Foram realizados 

ensaios de toxicidade crônica com culturas unialgais (Monoraphidium capricornutum) e mistas 

(Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus), seguindo a norma ABNT NBR 

12.648/2018. As microalgas foram cultivadas em condições controladas, expostas a diferentes 

concentrações dos contaminantes, e monitoradas quanto ao crescimento (12 dias) e a 

biomarcadores de estresse oxidativo (4 dias). Para análise bioquímica, foram utilizados 

métodos como a determinação de proteínas totais (Lowry), quantificação de glutationa (GSH), 

proteínas carboniladas (PTC), concentração de malondialdeído (MDA) e atividade de enzimas 

antioxidantes (CAT, SOD e GST). No décimo segundo dia, o crescimento de M. capricornutum 

e A. striptatus foi significativamente afetado pela maior concentração de CYN em todos os 

cenários da cultura mista, mas M. capricornutum não foi afetada de forma significativa na 

cultura individual. M. capricornutum sofreu maior inibição quando competiu com A. striptatus, 

especialmente com as maiores concentrações de PFOA e CYN. A. striptatus também foi 

significativamente impactada por altas concentrações de PFOA ao longo da exposição. Os 

resultados obtidos neste estudo mostraram uma redução significativa na atividade de GST 

quando M. capricornutum foi exposta a 2000 μg.L⁻¹ de PFOA, uma diminuição significativa 

também foi observada quando expostas às misturas de 100 μg.L⁻¹  de CYN + 1000 μg.L⁻¹  de 

PFOA e 50 μg.L⁻¹  de CYN + 2000 μg.L⁻¹  de PFOA. Por outro lado, observou-se um aumento 

na concentração de GSH com a exposição a 1000 μg.L⁻¹  de PFOA e às mesmas misturas 

mencionadas. Já a resposta de atividade de SOD e CAT variou amplamente. A peroxidação 

lipídica, medida pela concentração de MDA, apresentou um aumento significativo na mistura 
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de 100 μg.L⁻¹  de CYN + 1000 μg.L⁻¹  de PFOA, enquanto a carbonilação de proteínas 

apresentou aumento significativo em todos os cenários de mistura, e também na concentração 

de 1000 μg.L⁻¹  de PFOA. Os estudos disponíveis sobre misturas binárias de contaminantes 

geralmente analisam substâncias da mesma classe, como PFAS ou cianotoxinas, sem explorar 

as interações e os efeitos resultantes de diferentes mecanismos de ação entre classes distintas. 

Os resultados demonstraram que o crescimento de Monoraphidium capricornutum e 

Ankistrodesmus striptatus foi impactado de forma variável pela exposição ao PFOA e à 

cilindrospermopsina (CYN), com efeitos de redução mais intensos em concentrações elevadas 

e em culturas mistas. Ensaios bioquímicos com M. capricornutum indicaram dano oxidativo 

mais acentuados nos tratamentos com as misturas, sugerindo interações complexas entre os 

contaminantes e as vias antioxidantes. Esses achados reforçam a importância de investigar os 

mecanismos de toxicidade e os efeitos de poluentes em cenários realistas. 

Palavras-chave: Bioindicadores, Ecotoxicologia, Efeitos Interativos, Sistemas Antioxidantes.   
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ABSTRACT 

ECOTOXICOLOGICAL ASSESSMENT OF PERFLUOROOCTANOIC ACID (PFOA) 

AND CYLINDROSPERMOPSIN (CYANOTOXIN): INVESTIGATING INDIVIDUAL 

AND MIXTURE EFFECTS USING MICROALGAE  

Microalgae, as essential primary producers, are effective ecotoxicological models for assessing 

the impacts of pollution on aquatic ecosystems. With rapid growth and high adaptability, they 

respond quickly to contamination, reflecting changes in water quality and affecting the food 

chain. The aim of this study was to provide insights into how certain microalgae respond 

through antioxidant defenses when exposed to different concentrations and combinations of 

two contaminants (perfluorooctanoic acid – PFOA and cylindrospermopsin – CYN), as well as 

to assess growth and competition responses in three different exposure scenarios. Chronic 

toxicity tests were conducted with unialgal (Monoraphidium capricornutum) and mixed 

cultures (Monoraphidium capricornutum and Ankistrodesmus striptatus) following the ABNT 

NBR 12.648/2018 standard. 

The microalgae were cultivated under controlled conditions, exposed to different contaminant 

concentrations, and monitored for growth (12 days) and oxidative stress biomarkers (4 days). 

Biochemical analyses included total protein determination (Lowry method), glutathione (GSH) 

quantification, protein carbonylation (PTC), malondialdehyde (MDA) concentration, and 

antioxidant enzyme activities (CAT, SOD, and GST). 

On the twelfth day, the growth of M. capricornutum and A. striptatus was significantly affected 

by the highest CYN concentration in all mixed culture scenarios. However, M. capricornutum 

showed no significant growth inhibition in unialgal cultures. M. capricornutum experienced 

greater inhibition when competing with A. striptatus, especially at higher PFOA and CYN 

concentrations. A. striptatus was also significantly impacted by high PFOA concentrations 

throughout the exposure period. 

The results demonstrated a significant reduction in GST activity when M. capricornutum was 

exposed to 2000 μg·L⁻¹ of PFOA. A significant decrease was also observed when exposed to 

mixtures of 100 μg·L⁻¹ of CYN + 1000 μg·L⁻¹ of PFOA and 50 μg·L⁻¹ of CYN + 2000 μg·L⁻¹ 

of PFOA. Conversely, an increase in GSH concentration was observed with exposure to 1000 

μg·L⁻¹ of PFOA and the same mixtures. SOD and CAT activity responses varied widely. Lipid 

peroxidation, measured by MDA concentration, showed a significant increase in the mixture 
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of 100 μg·L⁻¹ of CYN + 1000 μg·L⁻¹ of PFOA, while protein carbonylation significantly 

increased in all mixture scenarios, as well as at 1000 μg·L⁻¹ of PFOA. 

Available studies on binary contaminant mixtures generally focus on substances of the same 

class, such as PFAS or cyanotoxins, without exploring the interactions and resulting effects of 

different modes of action across distinct classes. The findings demonstrated that the growth of 

Monoraphidium capricornutum and Ankistrodesmus striptatus was variably impacted by 

exposure to PFOA and cylindrospermopsin (CYN), with more intense growth reduction at 

higher concentrations and in mixed cultures. Biochemical assays with M. capricornutum 

indicated more pronounced oxidative damage in the mixture treatments, suggesting complex 

interactions between contaminants and antioxidant pathways. These findings reinforce the 

importance of investigating toxicity mechanisms and pollutant effects under realistic exposure 

scenarios. 

Keywords: Antioxidant Systems, Bioindicators, Ecotoxicology, Interactive Effects. 
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1. INTRODUÇÃO  

O crescimento populacional exerce uma pressão significativa sobre o uso da água, tanto em 

termos de quantidade quanto de qualidade. À medida que a população aumenta, a demanda 

por água para diversas finalidades também cresce, e isso pode contribuir para a degradação 

da qualidade da água devido ao aumento da poluição através de descargas de esgoto, 

agricultura intensiva, efluentes industriais e comerciais, entre outros (Pandey, 2006 e Sodré, 

2012).  

Atualmente, há fortes evidências que indicam que o crescimento das atividades humanas 

está provocando um aumento nas temperaturas globais, em decorrência do desmatamento e 

da emissão de gases de efeito estufa. Além disso, a ação antropogênica intensifica entrada 

de nutrientes nos ecossistemas aquáticos (Paerl e Huisman, 2009; Paerl e Paul, 2012). Essas 

mudanças criam condições favoráveis ao crescimento de cianobactérias, levando à formação 

de florações. Algumas dessas cianobactérias produzem toxinas, como a 

cilindrospermopsina, que contaminam a água e representam riscos significativos para a 

saúde pública e para o equilíbrio dos ecossistemas aquáticos (Buratti et al., 2017). 

As cianobactérias, sendo definidas como microrganismos procariontes fotossintetizantes 

que habitam predominantemente ecossistemas aquáticos, produzem uma grande quantidade 

de moléculas bioativas, incluindo cianotoxinas. Apesar do conhecimento ainda incompleto 

sobre o mecanismo específico de toxicidade de cada cianotoxina, os quais podem envolver 

múltiplos modos de ação, sabe-se que elas têm efeitos amplos, potentes e também 

genotóxicos em diversos tecidos e células (Humpage e Fastner, 2021). 

Paralelamente, o avanço da industrialização gera grandes quantidades de efluentes que 

contêm diversos contaminantes xenobióticos, liberados no meio ambiente e provocando 

impactos significativos na biosfera.  Os poluentes orgânicos persistentes (POPs) são um 

exemplo desse tipo de contaminante, constituindo um grupo de substâncias químicas tóxicas 

que apresentam alta resistência à degradação por processos químicos, biológicos ou 

fotolíticos convencionais. Devido à sua estrutura química estável, os POPs tendem a se 

acumular no ambiente e também a se dispersar através do vento e da água, contribuindo para 

problemas ambientais em escala global (Guo et al., 2024). Esses dois fatores – as 

cianobactérias produtoras de toxinas e a persistência de poluentes orgânicos – convergem 

para agravar a contaminação dos ecossistemas aquáticos. De um modo geral, 
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microcontaminantes são nocivos à saúde humana e ao meio ambiente, podendo causar 

toxicidade crônica, desregulação endócrina e bioacumulação (Barry et al., 2013). Esses 

compostos podem afetar a atividade enzimática intracelular, interferir em vias de sinalização 

celular e até provocar apoptose (Huang e Zimba, 2019). Dada a gravidade desses impactos, 

a identificação e o monitoramento contínuo dessas substâncias, especialmente em corpos 

d'água que recebem efluentes, são essenciais para a proteção ambiental.  

Nesse contexto, o biomonitoramento desempenha um papel fundamental, pois utiliza 

bioindicadores para a avaliação e acompanhamento da qualidade ambiental. A análise de 

organismos em diferentes níveis tróficos é essencial, uma vez que cada espécie apresenta 

respostas específicas aos contaminantes presentes no ambiente. Entre os exemplos de 

organismos empregados no biomonitoramento aquático estão as bactérias, microalgas, 

oligoquetas, poliquetas, crustáceos, equinoides e peixes, abrangendo diferentes 

ecossistemas e níveis tróficos (Magalhães e Ferrão-Filho, 2008; Hong et al., 2015; Miranda, 

2021). 

As microalgas, como produtores primários essenciais nos ecossistemas aquáticos, possuem 

rápido crescimento, alta adaptabilidade e relação superfície-volume elevada. Essas 

características as tornam bioindicadores eficazes da qualidade da água (Devi et al., 2023; 

Ma et al., 2022). Por serem frequentemente as primeiras a responder à poluição, refletem 

rapidamente mudanças nos níveis de contaminação (McCormick e Cairns, 1994; Niu et al., 

2019). Além disso, sua potencial capacidade de bioacumulação afeta diretamente a cadeia 

alimentar, transferindo potenciais contaminantes para os níveis tróficos superiores (Ma et 

al., 2022). Assim, o estudo das microalgas é fundamental para entender os impactos da 

poluição ambiental. 

Muitas pesquisas têm avaliado os efeitos individuais dos microcontaminantes (Moraes et 

al., 2022; Wang et al., 2020; Zhao et al., 2015). No entanto, ainda há lacunas no 

entendimento dos impactos desses compostos sobre os organismos aquáticos, especialmente 

os produtores primários. Essa incerteza se agrava quando a exposição envolve duas ou mais 

substâncias tóxicas, pois os efeitos interativos da co-ocorrência (sinérgicos, aditivos e/ou 

antagônicos) ainda são pouco compreendidos (Pinheiro, 2016; Hu, 2020).  Devido à 

escassez de pesquisas na área, existe uma necessidade de se investigar mais detalhadamente 

esses compostos e suas interações, a fim de compreender as características e o modo de ação 

desses poluidores em sistemas biológicos expostos.  
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2. OBJETIVOS 

2.1. OBJETIVO GERAL 

Avaliar os efeitos ecotoxicológicos do ácido perfluorooctanoico (PFOA) e da 

cilindrospermopsina (CYN - cianotoxina) em diferentes concentrações, bem como sua 

mistura, através das respostas de crescimento, competição e biomarcadores de estresse 

oxidativo e danos celulares em microalgas. 

2.2. OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

● Avaliar o efeito de PFOA e CYN, individualmente, no crescimento e competição de 

Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus em cultura mista.  

● Avaliar o crescimento de Monoraphidium capricornutum expostas ao PFOA e CYN 

individualmente e sua mistura binária. 

● Investigar as respostas bioquímicas relacionadas ao dano oxidativo causado por 

PFOA e CYN individualmente e em mistura binária em Monoraphidium 

capricornutum. 
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3     FUNDAMENTAÇÃO TEÓRICA E REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

Neste capítulo, são abordados conceitos relacionados à poluição aquática, atribuindo maior 

destaque à eutrofização e à poluição química, abordando os fatores que influenciam nas 

florações de cianobactérias e bioacumulação de microcontaminantes. A primeira parte deste 

capítulo também aborda as cianotoxinas produzidas nas florações, além dos impactos e 

implicações devido à coocorrência das cianobactérias e contaminantes de preocupação 

emergente, como as substâncias per- e polifluoroalquil (PFAS), com uma atenção especial 

ao ácido perfluorooctanoico (PFOA). Na segunda parte, aspectos relacionados à 

ecotoxicologia são abordados, tal como biomonitores, biomarcadores e a importância da 

compreensão de como os contaminantes afetam diversos organismos em diferentes níveis. 

3.1     POLUIÇÃO DOS CORPOS D'ÁGUA 

O aumento da população e das atividades humanas com potencial impacto ambiental nas 

últimas décadas tem provocado grandes impactos nos corpos hídricos. A preocupação com 

a qualidade e quantidade de água é crescente, especialmente em regiões densamente 

povoadas onde a escassez de água é cada vez mais comum, prejudicando não apenas a saúde 

pública, mas também causando impactos profundos nos ecossistemas aquáticos (Pandey, 

2006 e Sodré, 2012).  

A interferência antrópica é capaz de introduzir no ambiente uma série de compostos de 

diferentes características que não existiam no ambiente natural ou que já estavam presentes, 

mas em pequenas concentrações (Sodré, 2012). Essa introdução resulta em poluição com 

diferentes origens (Figura 3.1), afetando de forma significativa os processos abióticos e 

bióticos (Carapeto, 1999).  

Embora a descarga crescente de resíduos nos corpos d'água seja uma preocupação, a 

quantidade de poluente não é o único fator determinante do dano ambiental. A poluição 

ocorre quando substâncias ou agentes alteram a qualidade ambiental, podendo ser percebida 

por mudanças no ecossistema. A contaminação refere-se à presença dessas substâncias, 

independentemente de impactos perceptíveis. As principais fontes de poluição das águas 

superficiais são os esgotos domésticos, efluentes industriais, descargas agrícolas, mineração 

e resíduos de indústrias químicas, usinas de combustíveis fósseis e usinas nucleares, e 

também os resíduos sólidos (que geram, por exemplo, os microplásticos). Esses poluentes 
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podem comprometer a qualidade da água, representando riscos ao consumo humano, à 

agricultura e à vida aquática (Pandey, 2006; Sodré, 2012; Greaver et al., 2016).  

   
Figura 3.1: Exemplos de poluição do ambiente aquático (Fonte: próprio autor). 

As mudanças nas características do meio físico têm o potencial de gerar diferentes impactos 

sobre a biota aquática, podendo favorecer algumas espécies em detrimentos de outras, 

levando a desequilíbrios ecológicos de processos interdependentes entre várias espécies 

bióticas. Dessa forma, é necessário saber qual a intensidade da poluição, e se o corpo d’água 

receptor terá a capacidade de assimilá-la sem consequências deletérias à sua fauna e flora 

ou aos seres que dele dependem (Sodré, 2012). 

3.1.1     Eutrofização e Cianobactérias 

Os eventos de precipitação pluvial em áreas agrícolas podem causar escoamento superficial 

de água carregada com partículas de solo, nutrientes e poluentes, especialmente quando 

práticas agrícolas inadequadas provocam erosão. Esse escoamento contribui para o 

assoreamento de rios e lagos e pode prejudicar a biota aquática, elevando a turbidez da água 

e reduzindo a zona eufótica, além de introduzir nutrientes e substâncias tóxicas nesses 

corpos d’água, conforme destacado por Berreta e Letelier (2021) e Sodré (2012). Essas 

consequências destacam a importância das mudanças no uso da terra nas bacias 

hidrográficas, onde uma cobertura vegetal adequada pode reduzir a erosão e limitar a 

exportação de fósforo para águas doces, ajudando a mitigar esses impactos negativos 

(Beretta e Letelier, 2021; Sodré, 2012). 

Os lagos tropicais geralmente apresentam processos de estratificação e desestratificação da 

massa d'água que são diferentes daqueles de regiões temperadas, como resultado da variação 
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diurna na temperatura da superfície da água e dos ventos que causam a mistura da coluna 

d’água. Dessa maneira, estratificação pode ocorrer de maneira sazonal ou diária, 

dependendo das condições climáticas locais (Berg e Sutula, 2015). Quando ocorrem 

mudanças na temperatura, oxigenação ou na qualidade da água, os nutrientes depositados 

nos sedimentos e poluentes presentes na região bentônica podem ser ressuspensos para a 

coluna d’água, ficando disponíveis novamente para serem utilizados nos processos 

metabólicos (Berg e Sutula, 2015; Paerl e Huisman, 2008).  

Esse fenômeno de ressuspensão corrobora para o processo de eutrofização, que ocorre 

quando há excesso de nutrientes, como fósforo e nitrogênio, provenientes de esgoto, 

fertilizantes e atividades industriais. Esse excesso de nutrientes pode elevar a produtividade 

primária e, sob condições favoráveis como temperatura, pH e tempo de residência da água, 

pode desencadear a proliferação excessiva de cianobactérias, resultando nas chamadas 

florações (Berg e Sutula, 2015) 

Uma série de problemas ambientais podem ser desencadeados pelas florações de 

cianobactérias, como a redução da transparência da água, diminuição da biodiversidade, 

além de afetar negativamente a qualidade da água para usos recreativos, turísticos e até 

mesmo para o consumo humano. Além disso, a decomposição desses organismos pode 

esgotar o oxigênio da água, criando zonas anóxicas que levam à morte de peixes e outros 

organismos aeróbios, conforme apontam Dalu e Wasserman (2018). 

Essas cianobactérias são microrganismos procariontes fotossintetizantes que habitam 

ecossistemas aquáticos e surgiram há cerca de 2,5 bilhões de anos, iniciando a oxigenação 

da atmosfera. Elas são encontradas tanto em ecossistemas marinhos quanto em água doce e 

são importantes como produtoras primárias (Tiffany, 1958; Bartram et al., 1999). Adaptadas 

para se proteger da radiação ultravioleta, elas sobrevivem bem em ambientes com alta 

exposição solar. Muitas também ocupam o solo e outros habitats terrestres, desempenhando 

papéis importantes na ciclagem de nutrientes e na fertilidade do solo e da água (Rai, 1990; 

Whitton, 1992; Mur, Skulberg e Utkilen, 1999; Dalu e Wasserman, 2018). 

Presentes nos ecossistemas devido ao seu sucesso ecológico e competitividade, as 

cianobactérias podem proliferar em condições favoráveis, como temperaturas acima de 

25°C, pH neutro a levemente básico, exposição prolongada ao sol e abundância de 

compostos nitrogenados e fosfatados (Ribeiro, 2007). Essa proliferação pode prejudicar a 

qualidade da água e o equilíbrio dos ecossistemas, uma vez que as cianobactérias podem 
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produzir substâncias tóxicas (cianotoxinas) de diferentes classes químicas, cada uma com 

efeitos tóxicos variados que representam um risco para a saúde ambiental e humana 

(Wimmer e Cols, 2014).  

As florações de cianobactérias podem ser utilizadas também como um dos indicadores de 

impactos negativos da eutrofização. Considerando as interconexões entre atividades 

humanas e qualidade da água, é fundamental tratar esgotos, reduzir o uso de fertilizantes e 

adotar uma gestão integrada dos recursos hídricos para prevenir e controlar a eutrofização 

(Bartram et al., 1999; Mur, Skulberg e Utkilen, 1999; Dalu e Wasserman, 2018; Amorim, 

2021). 

Ações de controle e vigilância são fundamentais para garantir a qualidade das águas, 

principalmente de mananciais utilizados para abastecimento humano e áreas de proteção da 

vida aquática. Como as cianotoxinas representam um risco para a saúde ambiental e humana, 

devido aos seus potentes efeitos tóxicos, há legislações ambientais que estabelecem o 

monitoramento e os níveis máximos aceitáveis dessas substâncias. O monitoramento da 

densidade de cianobactérias nos corpos receptores de efluentes no Brasil é estabelecido 

através da resolução Conama 357/2005, que estabelece o limite de 20.000 cél/mL em águas 

doces de Classe I; 50.000 cél/mL em águas doces de Classe II e 100.000 cél/mL em águas 

doces de Classe III (Brasil, 2005).  

3.1.1.1     Fatores determinantes das florações de cianobactérias em ambientes lênticos   

As comunidades fitoplanctônicas consistem em espécies pertencentes a diversos grupos 

taxonômicos de microorganismos fotossinteticamente ativos (Ibelings et al., 2021). A 

biomassa das cianobactérias aumenta com a eutrofização. A ocorrência de florações tem 

correlação com o nitrogênio total (NT) e fósforo total (PT) em lagos, rios e águas costeiras, 

sendo o fósforo geralmente o fator limitante. Em muitos ecossistemas aquáticos, sua 

disponibilidade é naturalmente baixa, o que faz dele o principal nutriente disparador de 

florações (Downing, Watson e McCauley. 2001).  

O crescimento das espécies de cianobactérias é influenciado por condições que favorecem 

ou não o seu crescimento. A Figura 3.2 é uma representação dos processos que controlam 

as florações de cianobactérias, alguns dos fatores que influenciam sua ocorrência são: 

disponibilidade de nutrientes (Berg e Sutula, 2015; Ibelings et al., 2021); irradiação solar e 

transparência da água  (Paerl et al., 1985); temperatura  (Paerl e Huisman, 2008); pH  
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(Huisman et al, 2018); salinidade (Amorim, 2021; Tonk et al., 2007); estratificação da 

coluna d’água e tempo de residência  (Paerl e Huisman 2008; Berg e Sutula, 2015). Em 

ambientes onde a água está estratificada e possui um maior tempo de residência, há 

condições ideais para o desenvolvimento de cianobactérias, especialmente quando outros 

fatores contribuem para esse processo (Berg e Sutula, 2015; Amorim, 2021). 

 

Figura 3.2: Representação conceitual, ilustrando os processos ambientais que controlam a 

proliferação de cianobactérias, incluindo ações de manejo feitas pelo homem e impactos das 

mudanças climáticas (Adaptado - Paerl, Hall e Calandrino, 2011). 

3.1.1.2     Mudanças climáticas e florações de cianobactérias  

Segundo o Painel Intergovernamental sobre Mudanças Climáticas (do inglês 

Intergovernmental Panel on Climate Change, IPCC), está bem estabelecido que o aumento 

da temperatura média da Terra e mudanças nos padrões hidrológicos são causadas pela 

interferência humana. Em seu mais recente relatório, o IPCC (2023) apresenta que alguns 

impactos climáticos já são tão graves que não é mais possível revertê-los, gerando perdas e 

danos. Os eventos extremos ligados às mudanças do clima, como as ondas de calor e 

enchentes, causam impactos sem precedentes. Além disso, os seres humanos e o meio 
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ambiente estão sendo pressionados além de sua capacidade atual de adaptação, segundo o 

IPCC (2023). 

Esse impacto também pode ser observado nas cianobactérias. A frequência, intensidade e 

duração das florações de cianobactérias são influenciadas pelo aporte de nutrientes de fontes 

antropogênicas e pela mudança do clima (Berg e Sutula, 2015). As relações entre o aumento 

dos níveis atmosféricos de CO₂, o aquecimento da temperatura média global e o declínio da 

qualidade da água são controladas através de interações complexas como a evaporação e as 

mudanças nos padrões de precipitação (Amorim, 2021). Essa mudança altera os fluxos 

hidrológicos e os processos biogeoquímicos, onde as interações acontecem de forma não 

linear (Paerl e Paulo, 2012; Visser et al., 2016). 

Os serviços ecossistêmicos são os processos e funções naturais dos ecossistemas que 

sustentam a vida e beneficiam a sociedade, como a regulação do clima, a purificação da 

água, o ciclo de nutrientes, a polinização e a manutenção da biodiversidade. Esses serviços 

podem ser impactados por distúrbios de pulso (eventos de curto prazo) ou de pressão 

(distúrbios duradouros/contínuos), que afetam os fatores abióticos e bióticos (Brasell et al., 

2021; Zhao et al., 2022). As diferenças hidrológicas entre rios, represas e lagos têm 

implicações significativas nas concentrações de nutrientes e acesso à luz, e 

consequentemente, no crescimento de cianobactérias.  

Nas últimas décadas, as mudanças climáticas desencadearam alterações nos ecossistemas, 

levando a problemas como o aumento na temperatura média, poluição da água e perda de 

biodiversidade, regional e globalmente (Greaver et al., 2016; Zhang et al., 2020; Zhao et 

al., 2022).  O aumento das concentrações de dióxido de carbono (CO₂) na atmosfera, têm 

implicações diretas nos ambientes aquáticos, tornando-os mais ácidos. Os ecossistemas de 

água doce são especialmente vulneráveis a essas mudanças e estão entre os mais ameaçados 

da Terra (Yousefi, Jouladeh-Roudbar e Kafash, 2020). 

O aquecimento global e as mudanças nos padrões de evaporação podem intensificar os 

processos metabólicos nos sistemas aquáticos. Esses processos incluem reações químicas e 

biológicas fundamentais para o equilíbrio desses ecossistemas, como a decomposição de 

matéria orgânica e os ciclos de nutrientes (Amorim, 2021; Visser et al., 2016). Com 

temperaturas mais altas e maior evaporação, a disponibilidade de nutrientes aumenta, 

criando condições favoráveis para o crescimento de cianobactérias nocivas em ambientes 

aquáticos eutróficos (Visser et al., 2016; Lima, 2021). Além disso, as mudanças no uso da 
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terra podem alterar a prevalência de cianotoxinas no futuro. No entanto, ainda não está 

completamente estabelecido como o aumento do aporte de nutrientes afetará a frequência e 

a intensidade das florações de cianobactérias produtoras de cianotoxinas (Berg e Sutula, 

2015). 

O aporte de nutrientes em corpos d’água, como o fósforo e nitrogênio, provavelmente, se 

tornarão mais frequentes devido às mudanças climáticas e à expansão urbana. O aumento 

da temperatura da água pode levar à liberação de fósforo dos sedimentos (Kosten et al., 

2011, Zhao et al., 2022). Esse fato somado à redução do volume de água disponível, 

ocasionada pelo aumento da evaporação, pode favorecer a proliferação de algas e, como 

consequência, a perda de macrófitas em muitos lagos rasos (Visser et al. 2016; Lima, 2021).  

Além dos efeitos da temperatura e da eutrofização, Visser et al. (2016) analisaram, em seu 

estudo de revisão, os efeitos das mudanças climáticas, especificamente das concentrações 

de CO2, nas florações de cianobactérias nocivas. O estudo aborda o esgotamento de CO2 

dissolvido por densas florações de cianobactérias, o que cria um gradiente de concentração 

através da interface ar-água. Dessa forma, com o aumento das concentrações atmosféricas 

de CO₂, ocorre um maior fluxo de CO₂ para o ambiente aquático, o qual pode ser 

interceptado pelas florações que habitam a superfície, intensificando a proliferação de 

cianobactérias em ambientes eutróficos. 

O aumento de CO2 atmosférico gera uma maior dissolução de CO2 na água, causando uma 

acidificação gradual dos oceanos (Orr et al., 2005; Doney et al., 2009, Visser et al, 2016). 

Nos ecossistemas de água doce, o impacto desse aumento parece ser mais complexo, pois 

os sistemas de água doce variam amplamente em pH e alcalinidade (Lazzarino et al., 2009; 

Balmer e Downing, 2011).  

A decomposição das microalgas pode gerar impactos na cadeia planctônica. O aumento na 

condutividade elétrica, bem como em uma rápida queda nas concentrações de oxigênio e no 

pH pode resultar em uma alta taxa de liberação de nutrientes, CO₂ e CH₄, que favorece o 

crescimento de futuras florações após a decomposição conforme descrito por Yan et al. 

(2017) e Amorim (2021). Esse cenário gera dois círculos viciosos: (1) a liberação de 

nutrientes aumenta a eutrofização dos lagos e promove novas florações; (2) a decomposição 

potencializa a liberação CO₂ e CH₄, contribuindo para o aquecimento global, que é outro 

fator importante que influencia o desenvolvimento das florações (Yan et al., 2017; Amorim, 

2021). 
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Um exemplo conhecido de cianobactéria que prolifera em florações é a Raphidiopsis 

raciborskii, uma espécie altamente competitiva. Sua dominância está associada ao aumento 

da temperatura global (Dörr, 2015). Durante um estudo de dois anos no reservatório no 

nordeste do Brasil, a Raphidiopsis raciborskii dominou o fitoplâncton após a seca causada 

pelo evento de El Niño em 1997. Isso afetou significativamente a biomassa de carbono 

orgânico e as comunidades bacterianas, que aumentaram após a floração (Bouvy et al, 

2001).  

Apesar dos diversos estudos desenvolvidos, ainda existem grandes lacunas em nossa 

compreensão dos impactos potenciais das mudanças climáticas nos ecossistemas de água 

doce e seus organismos (Harrod, 2015; Yousefi, Jouladeh-Roudbar e Kafash, 2020). Diante 

disso, Amorim (2021) aponta que medidas de mitigação precisam ser adotadas para 

melhorar a conservação dos recursos hídricos e eficiência do tratamento de água, garantindo 

uma maior oferta e segurança de água para abastecimento público. 

3.1.1.3     Produção e liberação de cianotoxinas  

O fitoplâncton representa um componente fundamental nos ecossistemas de água doce, 

atuando como regulador de processos ecológicos e indicador de saúde dos ecossistemas. As 

florações de cianobactérias não são fenômenos restritos a mananciais de abastecimento, 

podendo ocorrer em lagoas de estabilização de estações de tratamento de esgoto, um 

ambiente hipereutrófico, que sob certas condições climáticas e operacionais favorecem as 

florações (Ribeiro, 2007). Durante essas florações, as cianobactérias podem produzir uma 

gama de metabólitos secundários, incluindo cianotoxinas e outras substâncias que causam 

gosto e odor indesejados na água (Cybis et al., 2006). 

O crescimento abundante de cianobactérias em reservatórios de água cria sérios problemas 

práticos para abastecimento de água, tornando as toxinas de cianobactérias uma 

preocupação para a saúde humana. No Brasil, a “Tragédia de Caruaru”, em 1996, ficou 

mundialmente conhecida por causar a morte por intoxicação de aproximadamente 60 

pacientes renais após uma sessão de hemodiálise no interior de Pernambuco (Soares, 2009; 

Jochimsen et al., 1998). A água contaminada utilizada no tratamento dialítico era fornecida 

pela companhia de saneamento do estado por meio de caminhões-pipa que coletavam água 

diretamente de açudes com florações de cianobactérias. A água era tratada 

inadequadamente, e após investigações epidemiológicas, foi constatado a contaminação por 

microcistina (MCs) e cilindrospermopsina (CYN), liberadas após a lise celular das 
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cianobactérias (Azevedo et al., 2002; Soares, 2009). Este caso repercutiu em vários 

ambientes: epidemiológico, clínico, policial, jurídico, social, político, e nos meios de 

comunicação, e incentivou a comunidade científica brasileira e mundial no estudo dos riscos 

e impactos das cianotoxinas no meio ambiente e na saúde humana. 

À medida que as temperaturas globais aumentam, diversas espécies de cianobactérias estão 

ampliando sua distribuição geográfica e se tornando presentes em áreas anteriormente não 

afetadas. Isso é notável, por exemplo, em casos como as espécies Raphidiopsis 

(Cylindrospermopsis) raciborskii e Microcystis aeruginosa, que estão se tornando mais 

amplamente distribuídas mundialmente (Amorim, 2021; Lopez et al. 2008; Lehman et al., 

2005). 

O aumento das cianobactérias é uma preocupação global, pois a concentração de 

cianotoxinas aumenta com a densidade dessas cianobactérias (Silva, 2009). A temperatura 

ótima de crescimento varia entre as espécies de fitoplâncton, o que deve ser considerado ao 

analisar a comunidade fitoplanctônica (Lurling et al., 2013) No entanto, associar 

diretamente a proliferação de cianobactérias à eutrofização limita a compreensão dos riscos 

de toxinas. A toxicidade depende da composição taxonômica do fitoplâncton (Ibelings et 

al., 2021). 

A liberação de cianotoxinas, por secreção ou através da lise celular devido às condições 

ambientais, pode afetar a biota aquática, animais terrestres e os humanos. A ingestão de 

água contaminada com cianotoxinas na água de abastecimento ou de forma acidental 

durante a recreação é um risco para a saúde humana. As cianotoxinas compõem várias 

classes, com diferentes mecanismos de ação e características próprias. Essas são 

principalmente categorizadas de acordo com sua capacidade de afetar tecidos ou órgãos 

específicos (Humpage e Fastner, 2021; Silva, 2009).  

As cianotoxinas mais frequentemente detectadas, como as microcistinas, nodularinas, 

cilindrospermopsina e saxitoxinas, podem ser classificadas de acordo com seu mecanismo 

de ação. Elas incluem: (i) hepatotóxicas, como as microcistinas e nodularinas; (ii) 

neurotóxicas, que englobam a anatoxina-a, homoanatoxina-a, anatoxina-a(s) e o grupo das 

saxitoxinas; (iii) citotóxicas, como a cilindrospermopsina; e (iv) dermatotóxicas, que são as 

toxinas lipopolissacarídicas presentes em várias espécies de cianobactérias (Buratti et al., 

2017; Bortoli e Pinto, 2015). 
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Uma das toxinas comuns que podem ser produzidas nas florações de cianobactérias é a 

cilindrospermopsina. As variantes da cilindrospermopsina podem ter estruturas químicas e 

atividades biológicas que, embora sejam semelhantes (Figura 3.3), podem exercer diferentes 

efeitos nos organismos expostos. Isso varia conforme a forma como essas variantes 

impactam a síntese proteica e outras funções celulares essenciais. Por exemplo, algumas 

variantes podem interferir na produção de proteínas vitais, comprometendo a saúde celular 

e levando a efeitos adversos em organismos aquáticos, como peixes e invertebrados 

(Wimmer et al., 2014). 

Figura 3.3: Diferentes variantes de cilindrospermopsinas: (1) cilindrospermopsina; (2) 7-epi-

cilindrospermopsina; (3) 7-desoxi-cilindrospermopsina; (4) 7-desoxi-desulfo-cilindrospermopsina 

e (5) 7-desoxi-desulfo-12-acetilcilindrospermopsina (Adaptado de Wimmer e Cols, 2014). 

A Raphidiopsis raciborskii, que é potencialmente produtora de cilindrospermopsina, é 

altamente competitiva, e sua dominância está associada ao aumento da temperatura global. 

Além disso, vários fatores favorecem a dominância dessa espécie em diversos ecossistemas, 

como sua habilidade de migração, alta taxa de assimilação do amônio, grande afinidade e 

capacidade de armazenamento de fósforo, resistência à predação pelo zooplâncton, baixo 

requerimento por luz e capacidade de fixar nitrogênio da atmosfera (Dörr, 2015). A presença 

de toxinas produzidas por cianobactérias como R. raciborskii, representa um perigo tanto 

para a população quanto para a vida aquática (Santos et al., 2021).  

Estudos comprovam a capacidade de cilindrospermopsina de causar impactos, por exemplo, 

na reprodução de mamíferos, tendo a habilidade de penetrar na parede intestinal e se 

disseminar pela circulação sistêmica podendo alcançar órgãos periféricos como os ovários 

(Young et al., 2008). Essa cianotoxina depende de sistemas de transporte facilitado para 

serem absorvidas no intestino e captadas por diversos tipos de células, como os hepatócitos. 
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Estudos conduzidos por Young et al. (2012) demonstraram que a CYN é uma forte inibidora 

da síntese proteica, mesmo antes do surgimento de sinais de morte celular. 

Essa cianotoxina afeta diversos organismos aquáticos e mamíferos. Em peixes-zebra (Danio 

rerio), concentrações de CYN variando de 0 a 2000 μg.L⁻¹  resultam em redução na 

sobrevivência, taxa de eclosão, crescimento e desenvolvimento dos embriões, além de 

causar anormalidades como edema pericárdico e deformidades (Wang et al., 2020; Berry et 

al., 2009; Moraes et al., 2022), com os efeitos observados sendo proporcionais às 

concentrações. A CYN também afeta a fertilidade masculina em peixes-zebra, com 

concentrações de 250 a 1000 μg.L⁻¹  resultando em redução das células germinativas e 

alterações nos níveis de testosterona (Moraes et al., 2021). 

Há evidências de que as cianotoxinas se bioacumulam facilmente em diferentes cadeias 

tróficas (Dittmann e Wiegand, 2006). Estudos conduzidos por Saker e Eaglesham (1999) 

indicaram que o lagostim (Cherax quadricarinatus) não metaboliza CYN, semelhante ao 

observado em mexilhões expostos a outra toxina de cianobactéria (Eriksson et al., 1989). 

Isso levanta preocupações sobre os potenciais efeitos adversos a longo prazo da acumulação 

de cilindrospermopsina nos organismos aquáticos após exposição prolongada a florações de 

R. raciborskii (Saker e Eaglesham, 1999). 

Em estudos com microalgas como Chorella vulgaris, a CYN demonstrou ser mais tóxica do 

que a microcistina-LR (MC-LR), com a toxicidade sendo aumentada pela combinação das 

duas, onde concentrações de MC-LR entre 0,4 a 16,7 mg/L intensificaram o efeito da CYN 

(Pinheiro et al., 2016). Em mamíferos, a CYN é conhecida por causar danos ao fígado, rins, 

trato gastrointestinal e outros órgãos (citotóxica), podendo alterar a produção hormonal, 

induzir apoptose e causar genotoxicidade (Buratti et al., 2017). Estudos indicam que a CYN 

apresenta uma ação tóxica de efeito lento, com a mortalidade podendo ocorrer em até 7 dias. 

A dose letal para 50% dos animais expostos (DL₅₀) da toxina para camundongos, 

administrada por via oral, é de aproximadamente 6 mg/kg, de acordo com Seawright et al. 

(1999), resultando em mortalidade após 5 dias. Pela via intraperitoneal, os autores 

determinaram uma DL₅₀ de 0,18 mg CYNeq/kg de peso corporal. 

Embora tenham ocorrido avanços nos estudos sobre a cilindrospermopsina (CYN), ainda 

existem lacunas consideráveis no conhecimento de seus efeitos a longo prazo em diversas 

espécies e nas suas interações com outros poluentes. É essencial o desenvolvimento de mais 

estudos para aprofundar a compreensão sobre o impacto da CYN nos ecossistemas e suas 
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combinações com outras substâncias. Portanto, é necessário implementar um 

monitoramento mais detalhado dos ecossistemas aquáticos. A qualidade da água deve ser 

avaliada em múltiplos pontos ao longo do corpo d'água, e a saúde da biota aquática deve ser 

constantemente monitorada. É essencial estabelecer um plano de manejo para controlar o 

crescimento de cianobactérias e monitorar vários níveis da cadeia, como fitoplâncton, 

zooplâncton e peixes, garantindo assim a saúde e a sustentabilidade dos ecossistemas 

aquáticos a longo prazo (Santos et al., 2021). 

3.1.1.4     Monitoramento e aspectos regulatórios de cilindrospermopsina 

A Resolução nº 430, de 14 de maio de 2011, do Conselho Nacional do Meio Ambiente 

(CONAMA), estabelece condições e padrões para o lançamento de efluentes em corpos 

d'água, incluindo limites para uma série de parâmetros físicos, químicos e biológicos, 

visando à proteção dos recursos hídricos e da saúde pública (BRASIL, 2011). Os artigos 17 

e 18 dessa resolução permitem que o órgão ambiental competente defina padrões específicos 

para o parâmetro fósforo em casos de lançamento de efluentes em corpos receptores que 

tenham histórico de floração de cianobactérias, especialmente em trechos onde ocorre 

captação para abastecimento público. Além disso, determinam que os efluentes não devem 

causar ou ter potencial para causar efeitos tóxicos aos organismos aquáticos, conforme 

critérios de ecotoxicidade estabelecidos pelo órgão competente. 

Embora a Resolução CONAMA 430/2011 regule o lançamento de efluentes, ela não aborda 

especificamente a presença de cianotoxinas nesses efluentes. Em contrapartida, a 

regulamentação da Resolução CONAMA 357/2005 estabelece diferentes condições e 

padrões para cada classe de água em relação à densidade de cianobactérias. Para águas doces 

de classe 1, a densidade de cianobactérias não deve exceder 20.000 cél/mL. As águas doces 

de classe 2 e classe 3, destinadas à dessedentação de animais, a densidade de cianobactérias 

não deve exceder 50.000 cél/mL. 

Enquanto a Resolução CONAMA 357/2005 se concentra na qualidade da água dos corpos 

hídricos, a Resolução CONAMA 430/2011 foca no controle de efluentes lançados, sem 

abordar as cianotoxinas especificamente. Essa distinção evidencia uma lacuna na 

regulamentação do controle de cianotoxinas em efluentes tratados que possam ser lançados 

em corpos d'água, contribuindo para a eutrofização e proliferação de cianobactérias. 
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É necessário implementar medidas especiais para remover toxinas da água durante as 

florações de cianobactérias em sistemas de abastecimento público, devido aos graves riscos 

à saúde humana. Dada a gravidade dos impactos, surge a necessidade de compreender e 

coletar informações relevantes sobre cianobactérias e cianotoxinas. Essa compreensão é 

fundamental para várias áreas, incluindo ecologia, toxicologia, ecotoxicologia aquática, 

saúde pública e saneamento ambiental (Albuquerque et al., 2023). 

3.1.2     Microcontaminantes 

Os microcontaminantes são substâncias químicas presentes no ambiente, geralmente, em 

concentrações baixas, na ordem de microgramas por litro (μg.L⁻¹), nanogramas por litro 

(ng.L⁻¹) ou partícula por litro (part/L). Estes contaminantes incluem uma ampla variedade 

de compostos orgânicos e inorgânicos, como pesticidas (Viana et al., 2023), fármacos 

(Castillo et al., 2024), microplásticos (Nguyen et al., 2023), metais e metaloides (Reyes-

Marquez et al., 2024), e poluentes orgânicos persistentes (Liu et al., 2023), e geralmente 

são originados de fontes antropogênicas. 

Uma grande variedade de microcontaminantes tem chamado a atenção da comunidade 

científica por seus impactos, e possíveis impactos, na saúde humana e no meio ambiente, 

mesmo em baixas concentrações. Essas substâncias, naturais ou sintéticas, possuem o 

potencial de causar efeitos adversos na saúde dos organismos e na integridade ecológica 

(Shi et al., 2024; Nguyen et al., 2023; Wang et al., 2023). 

Dentro desse contexto, os contaminantes de preocupação emergente apresentam riscos aos 

ecossistemas aquáticos, e ainda, esses não estão incluídos nos programas de monitoramento. 

Visto isso, esses são candidatos a uma futura regulamentação dependendo dos resultados 

obtidos em estudos de ecotoxicidade, efeitos à saúde humana, potencial de bioacumulação, 

transporte e destino nos diferentes compartimentos ambientais, além da quantidade de 

lançamento e, por consequência, da concentração no ambiente (Montagner, Vidal e 

Acayaba, 2017). 

Essas substâncias podem permanecer na natureza devido à sua alta estabilidade e, mesmo 

em pequenas quantidades, têm seu efeito aumentado através da transferência e 

bioacumulação na teia alimentar. Não existe um mecanismo único que possa simular a ação 

dos contaminantes e sua interação com outros microrganismos ou compostos, uma vez que 
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as pesquisas relacionadas às interações ambientais são insuficientes (Fernicola, Bohrer-

Morel e Bainy, 2003; Landrigan et al. 2003).  

3.1.2.1     Dispersão, bioacumulação e degradação de microcontaminantes  

3.1.2.1.1     Dispersão Ambiental 

Um composto introduzido no ambiente em determinadas concentrações pode ser 

transportado ou transformado conforme sua distribuição nos compartimentos ambientais 

(Figura 3.4), ou seja, pode se mover entre a atmosfera, litosfera, hidrosfera e biosfera. Essa 

distribuição afeta a disponibilidade da substância química para diferentes organismos 

(Fernicola, Bohrer-Morel e Bainy, 2003).  

Os contaminantes podem volatilizar da água para o ar, dissolver-se de volta na água, ou 

entrar na água a partir do solo por dessorção. Da mesma forma, contaminantes na água 

podem adsorver-se no solo, e contaminantes no solo podem volatilizar, dependendo da 

pressão de vapor (Pv) e da afinidade com as partículas do solo (Fernicola, Bohrer-Morel e 

Bainy, 2003; Montagner, Vidal e Acayaba, 2017). 

 

Figura 3.4: Esquemas das propriedades ecocinéticas de uma substância química - o retângulo 

externo representa o ambiente. (Adaptado - McKinney, 1981; Fernicola, Bohrer-Morel e Bainy, 

2003) 

3.1.2.1.2     Bioacumulação  

A bioacumulação é o processo pelo qual os contaminantes presentes no meio externo são 

transferidos e se acumulam no organismo em concentrações maiores do que as encontradas 

no meio, podendo ocorrer através de diferentes rotas, incluindo água, solo e sedimento. No 
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entanto, a principal via de bioacumulação em organismos aquáticos é a dietética, e o 

processo depende de fatores ambientais e fisiológicos. Vários fatores influenciam a 

bioacumulação, como ecologia alimentar, características fisiológicas e bioquímica das 

espécies, bem como a composição quali-quantitativa de compostos químicos no ambiente 

(Fernicola, Bohrer-Morel e Bainy, 2003). 

Diferentes modelos biológicos, incluindo algas, plantas, poliquetas, minhocas, crustáceos, 

bivalves, gastrópodes, caranguejos, estrelas-do-mar e peixes são utilizados para descrever e 

prever o grau de bioacumulação, que são avaliados de maneiras distintas, dependendo do 

organismo e do xenobiótico de interesse (Hong et al, 2015). Os organismos terrestres podem 

ser expostos a pesticidas no solo ou xenobióticos lançados em locais de despejo, sendo as 

plantas, e possivelmente alguns animais, capazes de captar substâncias químicas de mais de 

um compartimento (Fernicola, Bohrer-Morel e Bainy, 2003). 

Nos ecossistemas aquáticos, a bioacumulação de xenobióticos pode ser particularmente 

problemática, uma vez que alguns desses compostos são insolúveis em água e tendem a se 

acumular nos tecidos gordurosos de peixes e outros organismos aquáticos. Embora existam 

diferentes mecanismos de bioacumulação, a maior relevância em relação aos xenobióticos 

é a partição dos compostos lipofílicos nos tecidos lipídicos dos organismos, especialmente 

nos peixes e outras espécies aquáticas. Isso ocorre porque a exposição aos xenobióticos no 

ambiente aquático pode ser mais intensa, favorecendo uma absorção mais eficiente de 

compostos químicos potencialmente bioacumulativos (Fernicola, Bohrer-Morel e Bainy, 

2003; Miranda et al., 2021). 

3.1.2.1.3     Biodegradação  

A biotransformação ou biodegradação de um composto se refere à sua eliminação do 

ambiente devido a alguma mudança em sua estrutura química, que pode ocorrer tanto no 

ambiente quanto dentro dos organismos, resultando na eliminação ou na transformação do 

composto original em produtos menos tóxicos ou mais facilmente degradáveis (Fernicola, 

Bohrer-Morel e Bainy, 2003).  

A degradação biótica depende da composição química do produto e de fatores ambientais 

como a temperatura, pH, potencial redox, concentração de contaminante, concentração e 

espécies de microrganismos viáveis, tempo de adaptação, nutrientes e teor de água (Pedrozo 

e Kuno, 2008). Alguns compostos podem ser mineralizados, liberando moléculas 
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inorgânicas mais simples, como dióxido de carbono (CO₂), metano (CH₄) e água (H₂O), o 

que é considerado biodegradação completa (Fernicola, Bohrer-Morel e Bainy, 2003). 

Os processos de degradação abiótica dos xenobióticos podem ser divididos em quatro 

categorias: (1) hidrólise: alteração da estrutura química por reação direta com água; (2) 

oxidação: a modificação química envolve uma transferência de elétrons do xenobiótico para 

um oxidante; (3) redução: a modificação química envolve transferência de elétrons de um 

agente redutor para o xenobiótico; e (4) degradação fotoquímica: a quebra da molécula de 

xenobiótico ocorre através da absorção de radiação eletromagnética, como a luz, resultando 

em novos compostos que apresentam propriedades diferentes dos seus precursores (Pedrozo 

e Kuno, 2008). 

Em ambientes anaeróbios, a degradação microbiana é geralmente mais lenta e nem sempre 

resulta na mineralização completa das substâncias químicas. Em certos casos, a 

biodegradação pode ser um processo tão lento que leve à bioacumulação do xenobiótico, 

causando comprometimento da saúde dos organismos de toda a cadeia alimentar (Fernicola, 

Bohrer-Morel e Bainy, 2003). Em contraste, o processo metabólico mais eficiente para a 

degradação de substâncias químicas é a biodegradação aeróbia, que geralmente resulta em 

degradação mais rápida. 

Os contaminantes ambientais são frequentemente descartados no meio ambiente. Esse 

descarte impróprio afeta o meio biótico e abiótico, provocando desequilíbrio ecológico, a 

depender da sua toxicidade. Devido à sua estabilidade, alguns desses compostos são 

altamente resistentes à degradação (como exemplo, PFAS, plásticos e alguns pesticidas) e, 

consequentemente, se acumulam na cadeia alimentar. Dessa forma, eles podem ser 

transportados a grandes distâncias a partir do local onde foram originalmente utilizados, 

alcançando regiões que nunca foram expostas. Como resultado, a preocupação com o risco 

de contaminação desses ambientes para a saúde humana e para o ecossistema tem 

aumentado continuamente. 

3.1.2.2     Compostos per- e polifluoroalquilados 

Os compostos per- e polifluoroalquilados (PFAS) são uma grande classe de substâncias 

químicas sintéticas caracterizadas por suas fortes ligações carbono-flúor, que os tornam 

altamente estáveis e resistentes à degradação no meio ambiente e nos organismos (Galloway 
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et al., 2020). Por essa persistência, são frequentemente chamados de "produtos químicos 

eternos”.  

Esses compostos são amplamente utilizados devido às suas características únicas. A ligação 

carbono-flúor confere-lhes estabilidade e baixa reatividade, tornando-os ideais para 

aplicações comerciais que exigem repelência a água, óleo e sujeira, além de resistência ao 

calor e produtos químicos (Ford et al., 2024).  

 

Figura 3.5: Locais onde os compostos PFAS podem ser encontrados (Fonte: próprio autor). 

Por essas razões, os PFAS são encontrados em diversos produtos e indústrias, como 

surfactantes, impermeabilizantes, espumas para combate a incêndios, embalagens 

alimentícias, produtos de limpeza e antiaderentes (Figura 3.5). Contudo, sua decomposição 

é extremamente lenta, o que contribui para sua persistência ambiental. Essa durabilidade 

resulta na detecção desses compostos no sangue de pessoas e animais em várias partes do 

mundo, onde podem se acumular nos tecidos vivos (Galloway et al., 2020; US-EPA, 2022). 

Os PFAS estão presentes em diversos ambientes, incluindo água, solo, ar, alimentos e 

materiais em residências e locais de trabalho (US-EPA, 2022; Wendee, 2013). No mesmo 

ambiente, os PFAS de cadeia curta (C ≤ 7) são mais comumente encontrados em amostras 

de águas superficiais, sendo mais propensos a se deslocarem em ambientes aquáticos em 



21 

 

comparação aos PFAS de cadeia longa (C ≥ 8), que possuem mais átomos de carbono em 

sua estrutura química. Esses compostos de cadeia longa tendem a ser detectados com maior 

frequência em sedimentos e organismos aquáticos, como peixes (Goodrow et al., 2020; 

Brown et al., 2023; McFarlan e Lemke, 2024). 

No entanto, a distribuição de contaminantes variam ao longo do tempo e do espaço, e são 

interações complexas e poucos compreendidas (Brown et al., 2023). A previsão do 

comportamento dos PFAS no ambiente aquático é complexa, devido à dinâmica envolvidas 

no meio aquático, às condições biogeoquímicas e às prováveis variações sazonais nas 

concentrações de PFAS (McFarlan e Lemke, 2024). 

Segundo a Agência de Proteção Ambiental dos EUA, o ácido perfluorooctanoico (PFOA) e 

o sulfonato de perfluorooctano (PFOS), por exemplo, são dois dos produtos químicos mais 

amplamente utilizados e estudados no grupo PFAS. Muitos estudos mostraram que o PFOA-

C8 é o PFASs de cadeia longa (Figura 3.6) mais comum (átomos de carbono ≥ 7) no 

ambiente (Olsen et al., 2007; Benskin et al., 2012; Miranda, 2021; Liu et al., 2023). Essa 

substância tem uma meia-vida longa e uma ampla gama de riscos à saúde (Haimbaugh et 

al., 2022). Os Ácidos Dímero de Óxido de Hexafluoropopileno (HFPO-DA) e Ácido 

Trímero de Óxido de Hexafluoropopileno (HFPO-TA) são alternativas ao PFOA. No 

entanto, poucas informações sobre a comparação de suas toxicidades estão disponíveis 

(Wang et al., 2023). 

O PFOA é encontrado no sangue de cerca de 98% dos americanos (Calafat, 2007). O estudo 

realizado pelo C8 Science Panel PFOA aponta que a exposição ao PFOA estava associada 

a seis condições: câncer renal, câncer testicular, colite ulcerativa, doença da tireoide, 

hipercolesterolemia e hipertensão induzida pela gravidez. O estudo encontrou uma 

associação positiva entre os níveis estimados de PFOA e o câncer de tireoide, mas não houve 

uma tendência dose-resposta consistente e a associação não foi estatisticamente 

significativa. O câncer de tireoide era de interesse porque o C8 Science Panel havia 

concluído anteriormente que existe uma “ligação provável” entre o PFOA e doenças não 

cancerosas da tireoide, como hipo e hipertireoidismo, que afetam o metabolismo.  
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Figura 3.6: Estrutura química do ácido perfluorooctanoico (PFOA) 

Apesar de a fabricação do PFOA estar sendo gradualmente eliminada, sua composição 

química o torna efetivamente indestrutível por processos ambientais, fazendo com que 

permaneça presente na água (Liu et al., 2023). Essa é uma característica comum de 

preocupação dos PFAS, uma vez que eles se decompõem lentamente e podem se acumular 

em pessoas, animais e no meio ambiente ao longo do tempo (Miranda, 2021; US-EPA, 

2022). 

Miranda et al. (2021) avaliaram a bioacumulação de PFAS em diferentes grupos de 

organismos, incluindo bivalves (Crassostrea rhizophorae, Mytella guyanensis, 

Anomalocardia brasiliana), crustáceos (Callinectes sapidus, Ucides cordatus, Litopenaeus 

sp., Goniopsis cruentata), poliquetas (pool de espécies) e peixes (Mugil sp., Genyatremus 

luteus, Eucinostomus sp., Cathorops spixii, Centropomus parallelus, Caranx sp., Aspistor 

luniscutis, Centropomus undecimalis, Ctenosciaena gracilicirrhus), destacando a influência 

de fatores físicos, químicos, biológicos e espaciais nesse processo. O estudo, realizado no 

estuário do Subaé, localizado na Baía de Todos os Santos, Bahia, Brasil, revelou que PFOS, 

PFNA e EtFOSA são bioacumulativos na cadeia alimentar marinha. No entanto, a 

bioacumulação de EtFOSA deve ser interpretada com cautela devido à sua baixa detecção 

nos organismos analisados. O estudo concluiu que a presença de PFAS em ambientes 

marinhos é preocupante, considerando o potencial de exposição humana por meio do 

consumo desses organismos (Miranda et al., 2021).  

Os mecanismos tóxicos dos poluentes orgânicos persistentes (POPs) em microalgas e 

cianobactérias são diversos e incluem danos oxidativos, interrupção do ciclo celular, 

indução de apoptose e inibição da fotossíntese. No entanto, os estudos de toxicologia 

aquática, especialmente aqueles focados nos produtores primários, ainda são limitados em 

relação aos efeitos dos POPs (Lu et al., 2021). 

Haimbaugh et al. (2022) conduziu um estudo que apontou efeitos multigeracionais da 

exposição ao PFOA no comportamento do peixe-zebra, assim como os efeitos da exposição 
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a uma mistura de PFOA e PFOS na expressão gênica e comportamento. Além disso, pela 

primeira vez, o estudo documentou os efeitos transgeracionais de PFOA, PFOS e de uma 

mistura em proporção 1:1 desses compostos em termos de transcriptômica e 

comportamento. Os resultados indicaram que baixas concentrações de PFAS continuaram a 

afetar gerações subsequentes mesmo após a interrupção da exposição, sugerindo efeitos em 

gerações não diretamente expostas a essas concentrações. Esses contaminantes estão 

presentes em diversos ambientes e se acumulam ao longo da cadeia alimentar, 

eventualmente chegando ao corpo humano e sendo associados a vários tipos de câncer 

(Galloway et al., 2020; Wendee, 2013). 

O PFOA e o ácido perfluoro-octanossulfônico (PFOS) foram substituídos nos Estados 

Unidos por outros PFAS nos últimos anos (US-EPA, 2022). Em razão disso, a demanda por 

dados de toxicidade aumentou devido à crescente atenção à segurança dos substitutos de 

cadeia curta. Um estudo realizado por Wang et al. (2023) demonstrou que a exposição ao 

PFOA, HFPO-DA e HFPO-TA, nas concentrações de 5 e 500 μg/L, aumentou as 

frequências cardíacas e inibiu a atividade locomotora em embriões de peixe-zebra (Danio 

rerio) durante um período de 120 horas de exposição. Além disso, a exposição alterou a 

atividade de enzimas relacionadas ao estresse oxidativo (SOD, CAT e GPx) e à 

acetilcolinesterase (AChE), assim como o conteúdo de ATP e a expressão de genes 

associados ao eixo hipotálamo-hipófise-tireoide (HPT), apoptose e metabolismo lipídico. 

Os resultados indicaram que HFPO-DA e HFPO-TA podem não ser alternativas seguras ao 

PFOA devido aos seus efeitos específicos em mecanismos neurodesenvolvimentais e 

metabólicos. Estudos recentes vêm demonstrando potenciais tóxicos de compostos de 

cadeia curta semelhantes aos compostos de cadeia longa (Miranda, 2021). 

Existem milhares de produtos químicos PFAS, e eles são encontrados em diversos produtos 

de consumo, comerciais e industriais. Isso torna desafiador avaliar os riscos potenciais à 

saúde humana e ao meio ambiente. Para uma melhor compreensão dos riscos apresentados 

pelos PFAS e para tomar ações eficientes de proteção da saúde humana e do meio ambiente, 

é necessário informações mais robustas a respeito desses produtos químicos. Uma vez que 

a toxicidade dos produtos químicos varia à medida em que cada substância se altera, em 

diferentes concentrações e/ou com diferentes misturas (Miranda, 2021; US-EPA, 2022). 
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3.1.2.3     Monitoramento, aspectos regulatórios de microcontaminantes e panorama geral 

dos PFAS 

Na Convenção de Estocolmo, adotada em 2001, os países signatários concordaram em 

reduzir ou eliminar a produção, o uso e a liberação de compostos organoclorados, com o 

objetivo de proteger a saúde humana e o meio ambiente dos efeitos adversos de produtos 

químicos persistentes, bioacumuláveis e tóxicos. A lista desses compostos é atualizada à 

medida que novos poluentes orgânicos persistentes (POPs) são avaliados e classificados. 

Desde a implementação da convenção em 2001, os países têm se empenhado em diminuir 

as concentrações desses poluentes no ambiente, principalmente através da eliminação e 

controle das fontes de poluição (UNEP, 2019; Miranda, 2021). 

Em 2009, alguns PFAS foram incluídos na lista de produtos da Convenção de Estocolmo 

com restrições na comercialização, produção e uso, e mais recentemente, em 2018, o PFOA 

foi adicionado à lista de produtos proibidos (UNEP, 2019). Contudo, mesmo com o Brasil 

sendo um signatário da Convenção de Estocolmo desde 2001, os dados de importação e 

exportação indicam que houve um aumento na utilização de PFAS no país (Miranda, 2021). 

Diversos Estados-Membros da União Europeia (UE) apresentaram novas propostas de 

restrição para ácidos carboxílicos perfluorados, conhecidos como PFAS. Essas propostas 

foram endossadas pelos comitês científicos da Agência Europeia dos Produtos Químicos 

(ECHA), que concordam com as medidas restritivas. O uso de ácido 

perfluorooctanoanossulfônico (PFOS) e seus derivados, bem como outras substâncias 

classificadas como PFAS, já é alvo de restrições na UE. Além disso, vários Estados-

Membros da UE e a Noruega propuseram a restrição de diversas outras substâncias PFAS 

(ECHA, 2023). 

Recentemente, o governo federal dos Estados Unidos (EUA) estabeleceu regulamentações 

inéditas sobre a presença de PFAS na água potável. Essa é a primeira atualização 

significativa das normas de qualidade da água desde a revisão da Lei de Água Potável de 

1996. Em 2023, a EPA propôs limites legais para seis compostos PFAS, incluindo PFOA e 

PFOS, com valores definidos em 4 nanogramas por litro (ng.L⁻¹) para os dois primeiros e 

10 ng.L⁻¹ para outros compostos como PFHxS e GenX (US-EPA, 2022), regulamentação 

que foi oficialmente aprovada em 2024. 

A regulamentação da EPA dos EUA estabelece que os sistemas públicos de abastecimento 

de água devem reduzir os níveis desses contaminantes para atender aos novos limites, 
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utilizando tecnologias como carvão ativado granular e osmose reversa, as quais já 

demonstraram eficiência na remoção de PFAS em algumas localidades (Crone et al., 2019). 

Além disso, várias questões ainda precisam ser esclarecidas, como o desenvolvimento de 

métodos mais eficientes de detecção e quantificação de PFAS em diferentes matrizes 

ambientais, a avaliação do impacto dessas substâncias na saúde humana e ecológica, bem 

como a gestão e descarte desses compostos (EPA, 2024). Essas regulamentações 

representam um avanço significativo na proteção da saúde pública e da qualidade ambiental, 

marcando a primeira grande atualização das normas de segurança hídrica nos Estados 

Unidos após décadas de inatividade regulatória em relação aos PFAS. Essas medidas 

propostas pela EPA visam não apenas a redução da exposição humana a esses compostos, 

mas também a melhoria geral da qualidade da água, potencialmente beneficiando a remoção 

de outros contaminantes ainda não regulamentados, promovendo uma maior segurança 

hídrica a longo prazo (US-EPA, 2023). 

No Brasil, apesar de várias instituições estarem cientes do problema, são escassos os estudos 

que investigam a presença de microcontaminantes, como PFOA e PFOS, em águas 

superficiais, subterrâneas e em efluentes sanitários, bem como o seu destino durante os 

tratamentos de água e esgoto. A Portaria de Potabilidade MS 888/2021 estabelece os limites 

de alguns compostos e substâncias químicas orgânicas e inorgânicas, mas ainda não há 

legislação que monitore os poluentes da classe PFAS. No entanto, encontra-se em 

tramitação um projeto de lei apresentado no legislativo brasileiro para Instituir a Política 

Nacional de Controle dos PFAS (n.º 2.726, de 2023). As iniciativas propostas no projeto de 

lei têm como meta regular a presença de PFAS no meio ambiente e promover a adoção de 

práticas sustentáveis na produção e consumo de bens e serviços. 

3.2     ECOTOXICOLOGIA  

A Ecotoxicologia é a ciência que caracteriza, compreende e estima os efeitos negativos de 

substâncias tóxicas e alterações físicas em organismos vivos e ecossistemas (Guaratini et 

al., 2008). Esse campo explora como esses poluentes afetam populações e comunidades, 

considerando a transferência e interação desses agentes com o ambiente (Fernicola, Bohrer-

Morel e Bainy, 2003). A ecotoxicologia aborda sistemas complexos e pode ser desafiadora 

devido à dificuldade de entender completamente os processos ecológicos envolvidos. No 

entanto, modelos específicos podem ajudar a fornecer informações sobre as interações entre 

poluentes e o meio ambiente.  
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Diversas espécies de organismos têm sido utilizadas na ecotoxicologia ao redor do mundo, 

oferecendo dados essenciais para a análise e compreensão dos impactos dos xenobióticos 

no ambiente. Os principais organismos utilizados em experimentos laboratoriais são 

escolhidos de maneira a representar uma variedade de ecossistemas e níveis tróficos 

(Magalhães e Ferrão-Filho, 2008; Miranda, 2021). 

3.2.1     Bioindicadores e biomarcadores 

O biomonitoramento é definido como a prática de utilizar organismos vivos para avaliar 

alterações no meio ambiente, frequentemente relacionadas às ações antropogênicas. Essa 

abordagem é essencial para identificar e quantificar os efeitos de xenobióticos, permitindo 

o monitoramento da saúde dos ecossistemas e fornecendo dados para a gestão ambiental. 

Os testes ecotoxicológicos em ambientes aquáticos, que incluem a utilização de 

biomarcadores, são capazes de revelar impactos de poluição que podem não ser detectados 

apenas por análises químicas (Mirnenko, 2024). 

Os biomarcadores são amplamente definidos como indicadores ou eventos de sinalização 

em sistemas biológicos, abrangendo níveis molecular, bioquímico, celular, fisiológicos, 

patológicos ou comportamentais em resposta aos xenobióticos (Gupta, 2014). Eles podem 

se manifestar de várias formas, incluindo alterações fisiológicas (funções de órgãos), físicas 

(estruturas biológicas), histológicas (tecidos obtidos por biópsia) e anatômicas. Entre os 

tipos de biomarcadores estão as moléculas, genes, enzimas e hormônios.  

Biomarcadores e bioindicadores são essenciais para avaliar a saúde ambiental. O 

bioindicador é um organismo ou grupo de organismos cuja presença, ausência ou estado de 

saúde indica a qualidade geral do ambiente e ajuda a detectar mudanças na saúde do 

ecossistema. A padronização dos bioindicadores é uma ferramenta fundamental para 

programas de biomonitoramento (Magalhães e Ferrão-Filho, 2008). 

O biomonitoramento é realizado por meio de diversos protocolos e índices, utilizando 

bioindicadores para avaliar e monitorar a qualidade ambiental. Avaliar organismos em 

diferentes níveis tróficos é fundamental, pois cada organismo reage de forma distinta aos 

poluentes no ambiente. Alguns exemplos de organismos usados no biomonitoramento 

aquático incluem microalgas, crustáceos, equinoides, poliquetas, oligoquetas, peixes e 

bactérias, que representam diferentes ecossistemas e níveis tróficos (Magalhães e Ferrão-

Filho, 2008; Hong et al., 2015; Miranda, 2021). 
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A análise quantitativa dos biomarcadores é essencial para estabelecer a relação entre a 

exposição a um agente químico e seus efeitos no organismo de interesse (Amorim, 2003). 

Por exemplo, os biomarcadores permitem avaliar o nível de dano oxidativo causado ao 

organismo pela exposição a xenobióticos (Pikula et al, 2019). Goulart, M. e Callisto, M. 

(2003) apontam que alguns estudos têm destacado a importância do desenvolvimento de 

biomarcadores para uma avaliação mais precisa do potencial efeito de contaminantes no 

ambiente. Os autores (2003) também destacam que esses biomarcadores geram informações 

rapidamente, em comparação com outros testes de sensibilidade toxicológica, tais como: 

testes agudos, que só conseguem determinar concentrações letais após 24 a 96 horas de 

exposição; ou testes crônicos, que fornecem respostas em longo prazo (por exemplo, 

crescimento e reprodução).  

Além disso, diferentemente das análises físico-químicas, os bioindicadores fornecem uma 

indicação integrada dos poluentes, incluindo efeitos sinérgicos e antagônicos, o que é útil 

para o monitoramento da qualidade da água. A toxicologia avaliada em nível celular é muito 

importante, pois suas alterações podem desencadear reações em cadeia (Figura 3.7), 

resultando em impactos ecológicos (Guaratini et al, 2008). 

 

Figura 3.7: Reação em cadeia desencadeada por poluentes, atingindo até os níveis mais complexos 

da natureza (Adaptado - Guaratini et al, 2008). 
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3.2.1.1     Microalgas  

As microalgas são organismos fotossintetizantes unicelulares que pertencem a diversos 

grupos taxonômicos. Elas são sensíveis a mudanças em parâmetros ambientais como 

temperatura, pH, salinidade, disponibilidade de nutrientes e exposição a poluentes (Lee, 

Jalalizadeh e Zhang, 2015; Bergami et al., 2017; Wang et al., 2022). Variações nas 

comunidades de microalgas podem indicar mudanças nas condições ambientais. Por 

exemplo, as alterações na abundância ou na composição de espécies podem sinalizar 

mudanças na qualidade da água, como poluição ou eutrofização. 

Devido a essas características, as microalgas têm sido um modelo importante para investigar 

questões urgentes relacionadas à poluição ambiental (Mallick e Mohn, 2000). Embora seu 

crescimento seja um processo complexo, afetado por diversos recursos limitantes e fatores 

ambientais (Lee, Jalalizadeh e Zhang, 2015), as microalgas são comumente utilizadas em 

testes de ecotoxicidade devido à facilidade de cultivo e às rápidas taxas de divisão celular 

(Stone et al., 2019). Além disso, elas são vistas como organismos com adaptabilidade, 

resistência das cepas e alta relação superfície-volume (Devi et al., 2023). 

Algas e cianobactérias são componentes fundamentais em ecossistemas aquáticos, 

ocupando uma grande parte da biomassa, diante disso, suas respostas toxicológicas vêm 

sendo investigadas (Lu et al., 2021; Pikula et al., 2018). Como esses organismos contribuem 

com grande parte da produção primária, os efeitos tóxicos dos contaminantes podem ter 

impactos consideráveis sobre esses organismos e desencadear efeitos em cadeia em todo o 

ecossistema (Prata et al., 2019; Barbosa, 2009).  

Um estudo detalhado das interações entre microalgas, cianobactérias e diferentes poluentes 

pode fornecer entendimentos sobre como os poluentes alteram o desenvolvimento dos 

organismos e os impactos no meio ambiente (Lu et al., 2021), uma vez que fornecem 

nutrientes para organismos de níveis tróficos superiores, contribuem para a produção 

primária em ecossistemas aquáticos e influenciam os ciclos biogeoquímicos.  

As microalgas formam um grupo muito diverso com um potencial genético significativo 

para fins de pesquisa. Além disso, estudos sobre genômica de microalgas estão descobrindo 

uma variedade de novos genes e uma grande diversidade genética funcional (Brasil et al, 

2017). Os estudos relacionados aos genes e proteínas podem revelar os mecanismos pelos 



29 

 

quais as microalgas se adaptam a diversos ambientes e como suas características genéticas 

podem ser exploradas em novos contextos de alterações ambientais (Wang et al., 2022).  

Além disso, essas espécies são selecionadas porque frequentemente coexistem, predominam 

ou sobrevivem em ambiente naturais contaminados por xenobióticos (Zhang et al., 2014; 

Chia et al., 2017). Os indicadores tradicionalmente usados na ecotoxicologia, como taxa de 

crescimento, aumento de biomassa são adequados para avaliar os efeitos de xenobióticos, 

mas não são para elucidar os mecanismos de toxicidade (Pikula et al., 2018). Por essa razão, 

os biomarcadores relacionados ao estresse oxidativo têm mostrado resultados mais 

promissores na identificação desses mecanismos.  

3.2.1.2     Enzimas Antioxidantes 

Os organismos vivos possuem a habilidade natural de detectar, comunicar e reagir a 

mudanças em seu ambiente. Essa capacidade é essencial para a manutenção dos processos 

vitais do organismo sob condições de estresse ambiental. Em resposta ao estresse causado 

por poluentes, o organismo age para se proteger, prevenir ou reduzir a interação dos 

poluentes com seus componentes celulares e até mesmo recuperar-se de danos já causados 

(Guaratini et al, 2008). 

Devido à ampla distribuição das algas, esses organismos enfrentam uma variedade de 

estresses. Como são organismos aeróbicos, as microalgas geram espécies reativas de 

oxigênio (ERO) durante a respiração e a oxidação de substratos. As ERO atuam como 

mensageiros secundários em inúmeros processos celulares (Rezayian, Niknam e 

Ebrahimzadeh, 2019). A exposição a fatores ambientais gera desequilíbrio entre a produção 

e a supressão de ERO, causando aumento dessas espécies. Alguns exemplos dos fatores que 

podem interferir na produção são: a exposição a luz intensa, xenobióticos, radiação UV, 

altas concentrações de sal e temperaturas extremas (Campos et al., 2012 e Wang et al, 2023).  

O aumento descontrolado de espécies reativas de oxigênio pode causar danos a vários 

componentes celulares, como membranas, DNA, proteínas e lipídios.  Em resposta, diversos 

organismos desenvolveram um sistema antioxidante que ajuda a proteger contra esses danos 

oxidativos (Mallick e Mohn, 2000; Brasil et al, 2017). O excesso de radicais livres, 

incluindo as espécies reativas de oxigênio, no organismo é combatido por antioxidantes 
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(Barreiros e David, 2006). Os mecanismos de defesa antioxidante podem ser classificados 

em duas categorias principais: enzimáticos e não enzimáticos. 

As enzimas antioxidantes incluem a superóxido dismutase (SOD), glutationa redutase (GR), 

glutationa peroxidase (GPx), catalase (CAT), entre outras. Já os antioxidantes não 

enzimáticos incluem carotenoides, tocoferol, ácido ascórbico, glutationa, flavonoides e 

compostos fenólicos (Rezayian, Niknam e Ebrahimzadeh, 2019). Essas enzimas são 

encontradas em quase todas as espécies, desde plantas e bactérias até animais (Bladeren, 

2000), e as mudanças em sua atividade afetam diretamente a capacidade do organismo em 

neutralizar substâncias nocivas, influenciando a resposta a xenobióticos. 

Existem três sistemas enzimáticos antioxidantes principais, incluindo a SOD, que converte 

o radical ânion superóxido em oxigênio e peróxido de hidrogênio. Esse processo facilita a 

eliminação do radical superóxido, mesmo em baixas concentrações (Babior, 1997; Barreiros 

e David, 2006). A SOD está amplamente distribuída tanto em plantas quanto em animais, e 

sua quantidade em ambientes celulares e extracelulares é essencial para a prevenção de 

doenças relacionadas ao estresse oxidativo.  

O segundo sistema de prevenção consiste na enzima catalase, que realiza a dismutação do 

peróxido de hidrogênio (H₂O₂) em oxigênio e água. O terceiro sistema antioxidante envolve 

a glutationa (GSH) e duas enzimas, GPx e GR. Esse sistema também catalisa a conversão 

do peróxido de hidrogênio em água e oxigênio, com o auxílio da glutationa que fica sendo 

convertida entre suas formas oxidada e reduzida (Barreiros e David, 2006). 

A glutationa (GSH) atua como um antioxidante essencial nas células, protegendo contra 

danos oxidativos. A GSH é sintetizada a partir de aminoácidos dentro das células, as 

variações em seus níveis podem indicar mudanças no estado antioxidante celular. O 

aumento na concentração de GSH beneficia a defesa contra estresse oxidativo, enquanto 

reduções podem aumentar a vulnerabilidade a danos celulares (Barreiros e David, 2006).  

Por outro lado, a glutationa-S-transferase (GST) desempenha um papel essencial na 

destoxificação celular, facilitando a conjugação de glutationa a compostos tóxicos, 

tornando-os mais solúveis em água para excreção (Soares, 2009). Existe uma grande ênfase 

na investigação da conjugação dos compostos tóxicos eletrofílicos gerados durante a fase I 

da biotransformação com a glutationa (GSH), uma reação catalisada pelas enzimas 
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glutationa S-transferases (GST). A GST também está envolvida no transporte intracelular, 

manutenção do balanço oxidativo e controle da peroxidação lipídica. A toxicidade de muitos 

compostos exógenos pode ser reduzida pela atividade da GST (Guaratini et al, 2008). 

A diminuição ou aumento de algumas respostas antioxidantes são específicas da espécie e 

do tipo de estresse (Mallick e Mohn, 2000). As ERO são moléculas altamente reativas que 

podem ser geradas como resultado de estresses ambientais gerados por condições adversas. 

Geralmente, quando ocorre indução do estresse oxidativo, é comum que as atividades das 

enzimas antioxidantes sejam aumentadas. Contudo, se a condição oxidativa for 

demasiadamente severa, pode ocorrer uma redução na atividade enzimática, pois o excesso 

de espécies reativas de oxigênio (ERO) pode danificar as enzimas, prejudicando sua função 

e capacidade de neutralizar os radicais livres (Pizzino et al., 2017). As mudanças nas 

atividades das enzimas são variáveis que indicam a resposta ao estresse oxidativo (Wang et 

al, 2023).  

As células possuem mecanismos de defesa e reparo para evitar danos causados por 

poluentes, abrangendo as respostas adaptativas de curto e médio prazo, que envolvem a 

reorganização de vias bioquímicas e a ativação de proteínas de defesa dentro de limites 

geneticamente determinados. Assim, essa adaptação bioquímica é um importante atributo 

de todos os organismos vivos e é responsável por expandir a resistência às adversidades 

ambientais, conforme destacado por Guaratini et al., (2008). A longo prazo, a plasticidade 

e a eficácia desse mecanismo de resistência molecular parecem ser fundamentais no 

estabelecimento de características adaptativas que podem aumentar a aptidão de um 

organismo ao longo da evolução (Guaratini et al, 2008). 

3.2.2     Efeitos sinérgicos, aditivos e antagônicos  

Os microcontaminantes, individualmente, podem causar alterações na qualidade das águas, 

equilíbrio químico dos solos, efeitos adversos no desenvolvimento de espécies aquáticas e 

terrestres, e também podem gerar problemas de saúde nos seres humanos. Quando os 

microcontaminantes estão ocorrendo conjuntamente com outras substâncias ou 

microrganismos, podem surgir efeitos em decorrência dessa coocorrência, mas esses efeitos 

combinados são poucos explorados. Os efeitos combinados podem ser classificados como 

sinérgicos, aditivos ou antagônicos. O sinergismo ocorre quando a interação de dois ou mais 
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agentes resulta em um efeito combinado maior do que a soma dos efeitos individuais, ou 

seja, quando uma substância amplifica os efeitos de outra (Olszowy-Tomczyk, 2020). 

Por outro lado, o efeito antagônico ocorre quando uma substância reduz ou neutraliza o 

efeito de outra. Em química, o antagonismo é observado quando a combinação de agentes 

resulta em um efeito total menor do que a soma dos efeitos individuais, indicando que a 

interação é menos eficaz do que os efeitos esperados somados (Wang et al., 2011). 

Quando a combinação de produtos resulta no mesmo efeito que a soma dos seus efeitos 

individuais, o efeito é considerado aditivo. Esse efeito indica a ausência de interações 

complexas entre os componentes, como sinergismo ou antagonismo, durante o processo. No 

caso do efeito aditivo, cada componente age de forma independente, sem influenciar a ação 

dos outros presentes na mistura. Assim, o efeito total da mistura é simplesmente a soma dos 

efeitos individuais de seus componentes (Olszowy-Tomczyk, 2020). 

A maioria dos estudos ecotoxicológicos têm se concentrado na análise dos efeitos de um 

único poluente em uma única espécie, como o que ocorre com as substâncias per- e 

polifluoroalquil (Zheng, Liu, Shi, 2012; Hagenaars et al., 2013; Jantzen, Annuziato e 

Cooper, 2016 e Jantzen et al., 2017) e das cianotoxinas (Ferrão Filho, 2009; Pinheiro et al., 

2016; Sopezki, 2017; Walter et al., 2018, Moraes et al, 2021). Esta abordagem simplificada 

não consegue entender a real toxicidade dos poluentes no ambiente natural (Lu et al., 2021), 

devido à complexidade dos efeitos interativos e singularidade de cada ecossistema.  

3.2.3     Ensaios Ecotoxicológicos  

A toxicidade dos poluentes varia em função do tempo de exposição e da concentração, 

podendo ser dividida em efeitos agudos ou crônicos: os efeitos agudos são causados por 

rápidas exposições às altas concentrações de poluentes. São os efeitos mais perigosos, 

podendo causar graves desordens fisiológicas até a morte. Os efeitos crônicos estão 

relacionados com a exposição prolongada de concentrações baixas, o que resulta em efeitos 

por acumulação (Guaratini et al, 2008). 

A conexão entre os estudos toxicológicos e o aumento das florações de cianobactérias está 

relacionada ao impacto de substâncias tóxicas presentes no ambiente. Enquanto a 

cianotoxina cilindrospermopsina (CYN) é uma das cianotoxinas possivelmente liberadas 

por cianobactérias durante suas florações, compostos perfluoroalquilados (PFOA) são 
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introduzidos no meio aquático principalmente por atividades industriais. Ambas as 

substâncias podem causar estresse oxidativo em organismos expostos, o que pode afetar a 

dinâmica do ecossistema. Isso destaca a importância de compreender os efeitos diretos e 

indiretos desses poluentes, como o impacto sobre a saúde dos organismos afetados e o 

desequilíbrio na cadeia alimentar.  

Devido à lacuna nesta área, há uma necessidade premente de investigar esses contaminantes 

e suas interações para compreender as características e modos de ação nos organismos 

expostos a elas, de forma que se possa prevenir presentes e futuros efeitos danosos à saúde 

do ecossistema, e consequentemente, à saúde humana.  
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4     MATERIAL E MÉTODOS  

O desenvolvimento do trabalho foi dividido em 4 etapas: (1) levantamento da revisão 

bibliográfica, para adquirir informações sobre os efeitos do contaminante PFOA e de CYN 

em microalgas; (2) planejamento e procedimentos experimentais (3) procedimentos 

analíticos; (4) processamento dos dados obtidos nos ensaios e análises estatística.  

4.1     REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

A revisão bibliográfica foi realizada em diversas bases de dados para garantir uma cobertura 

ampla nas áreas de saúde ambiental e toxicidade, buscando artigos científicos relacionados 

ao tema nas bases de dados do Science Direct, SciELO, Portal de Periódicos Capes e no 

Google Acadêmico. Foram utilizadas palavras-chave como "PFOA", "ácido 

perfluorooctanoico", "cilindrospermopsina", "microalgas", "bioindicadores", "poluentes 

aquáticos" e "efeitos combinados" para a busca, em inglês, devido à maior diversidade de 

artigos disponíveis na língua. Até o momento deste trabalho, não foram encontrados estudos 

na literatura que investigassem os efeitos combinados de cilindrospermopsina e PFOA em 

conjunto. No entanto, foram selecionados artigos que exploraram interações entre as 

substâncias da classe das cianotoxinas e dos compostos perfluoroalquilados.  

4.2     PLANEJAMENTO E PROCEDIMENTOS EXPERIMENTAIS 

As microalgas verdes foram utilizadas em ensaios com o objetivo de avaliar a toxicidade 

crônica de CYN e PFOA, tanto isolados quanto em mistura, para investigação de efeitos no 

crescimento e estresse oxidativo. A norma adotada para realizar ensaios de toxicidade crônica 

foi a ABNT NBR 12.648 de 2018. Vale ressaltar que o ensaio de toxicidade crônica foi 

prolongado para 12 dias na avaliação do crescimento das microalgas, em contraste com o 

período de 4 dias estabelecido pela norma (Figura 4.1). 

As definições estabelecidas propõem um método para avaliar a toxicidade crônica de amostras 

líquidas e produtos/substâncias químicas solúveis ou dispersas em água para microalgas, 

incluindo Chlorella vulgaris, Desmodesmus subspicatus, Monoraphidium dybowskii, 

Raphidocelis subcapitata (também conhecida como Pseudokirchneriella subcapitata) e outras 

algas verdes unicelulares, como a Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus, 

que foram utilizadas neste estudo.
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 Figura 4.1: Fluxograma metodológico da pesquisa 
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O ensaio de sensibilidade com substância referência (sulfato de zinco) foi previamente 

realizado em estudos anteriores, para verificar se haveria resposta adequada da espécie de 

cultivo, bem como o ensaio preliminar, para definição das diluições mais relevantes para o 

estudo. A Figura 4.1 apresenta um fluxograma sucinto do planejamento experimental da 

pesquisa, etapas que serão desenvolvidas nos capítulos seguintes. 

4.3     CULTIVO DE MICROALGAS 

4.3.1     Espécies Cultivadas 

Todas as cepas de microalgas utilizadas neste estudo foram cultivadas originalmente em 

condições unialgais. As clorofíceas foram gentilmente cedidas pela Professora Sandra 

Azevedo do Laboratório de Ecofisiologia e Toxicologia de Cianobactérias (LETC) do 

Instituto de Biofísica Carlos Chagas Filho (IBCCF) da Universidade Federal do Rio de 

Janeiro (UFRJ) e cultivada no Laboratório de Saneamento Ambiental (LSA) da 

Universidade de Brasília (UnB). As espécies de clorofíceas utilizadas incluem 

Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus (Figura 4.2), além da 

cianobactéria Raphidiopsis raciborskii. 

  

Figura 4.2: Cultura de Monoraphidium capricornutum (a), Cultura de Ankistrodesmus striptatus (b), 

Ampliação 40x (microscopia óptica). 

4.3.2     Condições de cultivo 

Para a manutenção das cepas das microalgas em estudo, foi utilizado o meio de cultivo 

líquido AMS-1 (Gibson, 1982), preparado no laboratório a partir de quatro soluções-estoque 
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(A, B, C e D) com concentrações pré-determinadas de reagentes e água destilada. Os meios 

foram preparados em erlenmeyers com capacidade adequada para o volume necessário. 

Antes do cultivo, o pH de todos os meios foi ajustado para 7 usando HCl (1N) ou NaOH 

(1N) conforme necessário, em seguida, esterilizados por autoclavagem a 121 °C por 25 

minutos. As culturas foram mantidas a 25 ± 2 °C sob um ciclo de claro/escuro de 12:12 

horas e agitação manual, com uma intensidade luminosa aproximadamente igual a 49,95 

µE.𝑚−2𝑠−1, utilizando LEDs brancos. A intensidade de luz foi estimada pelo aplicativo 

“Light Meter”, onde a unidade medida em lux foi convertida para microsiemens utilizando 

a calculadora online da Waveform Lighting.  

4.3.3     Preparo das soluções-estoque 

4.3.3.1     Ácido Perfluorooctanoico (PFOA) 

O composto foi adquirido comercialmente (Sigma Aldrich) com pureza analítica de 96% e 

dissolvido em água deionizada para preparar uma solução-estoque a uma concentração de 

1000 mg/L. Para montar o experimento de exposição das microalgas aos compostos, 

calculou-se a diluição necessária para alcançar a concentração determinada neste trabalho. 

4.3.3.2     Cilindrospermopsina (CYN) 

A cepa CYP011K de cianobactéria da espécie Raphidiopsis raciborskii foi obtida através 

do Laboratório de Ecofisiologia e Toxicologia de Cianobactérias (LETC) do Instituto de 

Biofísica Carlos Chagas Filho (IBCCF) da Universidade Federal do Rio de Janeiro (UFRJ). 

As culturas foram mantidas a 25 ± 2°C com um ciclo de claro/escuro de 12 horas, iluminadas 

por LEDs brancos com intensidade de 49,95 µE.𝑚−2  𝑠−1 e agitados manualmente com 

frequência. A cultura da cepa CYP011K utilizada para a obtenção do extrato tóxico foi 

cultivada até a fase exponencial de crescimento, sendo posteriormente desmontada para a 

extração da toxina. 

O processo da produção do extrato tóxico, contendo a cianotoxina cilindrospermopsina, foi 

realizado no laboratório de Saneamento Ambiental da UnB, através de um processo de três 

ciclos de gelo-degelo, seguido de filtração utilizando membranas de celulose com 47 mm 

de diâmetro e poro de 0,45 µm, do volume de cultivo para rompimento das células e 

liberação das toxinas intracelulares no meio líquido. 
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Para a detecção de cilindrospermopsina e 7-deoxi-cilindrospermopsina, a amostra de extrato 

bruto aquoso foi filtrada, armazenada em vial e submetida à análise por Cromatografia 

Líquida de Alta Eficiência acoplada à espectrometria de massas (LC-MS/MS), conforme 

descrito em Eaglesham et al. (1999). A análise foi realizada no Laboratório de Ecofisiologia 

e Toxicologia de Cianobactérias (LETC) da Universidade Federal do Rio de Janeiro (UFRJ). 

Os resultados mostraram concentrações de 282,1 ng/mL para cilindrospermopsina (CYN) e 

39,87 ng/mL para 7-deoxi-cilindrospermopsina. Os limites de detecção (LoD) e 

quantificação (LoQ) do método LC-MS/MS foram de 0,6 ng/mL e 1,0 ng/mL, 

respectivamente. As razões m/z analisadas, os cortes de quebra de molécula e o tratamento 

de dados seguiram o protocolo descrito em Eaglesham et al. (1999), que utiliza 

monitoramento de íons específicos para identificação e quantificação das toxinas.  

4.3.4     Exposição individual aos contaminantes 

A exposição individual a cada contaminante foi realizada com o objetivo de investigar os 

efeitos específicos de cada substância no crescimento de Monoraphidium capricornutum 

em cultura unialgal, e no crescimento tanto de Ankistrodesmus striptatus quanto de 

Monoraphidium capricornutum em cultura mista. Isso permite uma análise detalhada dos 

efeitos individuais de cada contaminante, preparando o caminho para avaliar posteriormente 

como esses contaminantes interagem quando combinados.  

As concentrações adotadas na exposição individual foram: CYN-AC (100 μg.L⁻¹); CYN-BC 

(50 μg.L⁻¹); PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹) e PFOA-BC (1000 μg.L⁻¹). Os sufixos AC e BC indicam 

alta concentração e baixa concentração, respectivamente.  

O primeiro experimento com a cultura unialgal de Monoraphidium capricornutum foi iniciado 

com uma densidade celular de 2,20 x 10⁴ células por mL. No experimento com a cultura mista 

(A. striptatus e M. capricornutum), as densidades iniciais de cada cenário estão apresentadas 

na Tabela 4.1.  

As amostras expostas e os controles foram cultivados por 12 dias em ambiente controlado. As 

culturas expostas e o grupo controle foram mantidos a 25 ± 2 °C sob um ciclo de claro/escuro 

de 12:12 horas, com uma intensidade de 49,95 µE.𝑚−2  𝑠−1, utilizando LEDs brancos e foram 

agitadas diariamente de forma manual. 
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Tabela 4.1: Densidade celular inicial de Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus 

nos experimentos de exposição ao PFOA e CYN, individualmente, em diferentes cenários em cultura 

mista de microalgas 

Cenário Densidade celular M. 

capricornutum (x 10⁴ cél/ mL) 

Densidade celular A. 

striptatus (x 10⁴ cél/ mL) 

Sem Predominância 0,48 0,51 

Predominância M. capricornutum 1,44 0,50 

Predominância A. striptatus 0,52 0,98 

4.3.5     Exposição à mistura binária  

Além da exposição individual a cada contaminante, foi conduzido um ensaio de mistura 

binária para investigar os efeitos interativos da combinação de CYN e PFOA na microalga 

Monoraphidium capricornutum. Foram aplicados três tratamentos distintos: alta 

concentração de CYN combinada com baixa concentração de PFOA, baixa concentração de 

CYN combinada com alta concentração de PFOA, e altas concentrações de ambos. 

Como observado na Tabela 4.2, as concentrações combinadas foram: CYN (100 μg.L⁻¹) + 

PFOA (1000 μg.L⁻¹), CYN (50 μg.L⁻¹) + PFOA (2000 μg.L⁻¹), CYN (100 μg.L⁻¹) + PFOA 

(2000 μg.L⁻¹). O objetivo foi avaliar quais combinações de concentrações demonstram 

efeitos observáveis após o período de tempo adotado pela metodologia utilizada. 

Tabela 4.2: Diferentes tratamentos aplicados no ensaio de mistura binária 

 CYN (μg.L⁻¹) PFOA (μg.L⁻¹) 

Cenário 1 100 1000 

Cenário 2 50 2000 

Cenário 3 100 2000 

Da mesma forma que na exposição individual, o experimento foi realizado em triplicata para 

cada um dos grupos. O experimento teve início com uma densidade celular inicial de 2,24 x 

10⁴ células por mL de Monoraphidium capricornutum, mantidas por 12 dias em ambiente 

controlado. As condições de exposição são as mesmas citadas anteriormente. As amostras para 

as análises bioquímicas foram coletadas e preparadas após 96 horas de exposição em cada 

tratamento (exposição individual e mistura binária) da cultura unialgal de M. capricornutum 

para posterior análise. 
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Para uma melhor compreensão e a análise dos cenários experimentais realizados, a Tabela 4.3 

resume as informações de todos os cenários dos experimentos realizados, incluindo as culturas 

unialgais (Monoraphidium capricornutum) e mistas (Monoraphidium capricornutum e 

Ankistrodesmus striptatus), as concentrações dos contaminantes utilizados e os tempos de 

exposição.  

Tabela 4.3: Tabela Resumo das Condições Experimentais: Culturas Unialgais e Mistas. 

CULTURA UNIALGAL (Monoraphidium capricornutum) 

 TEMPO DE EXPOSIÇÃO CONCENTRAÇÕES 

AVALIAÇÃO DO 

CRESCIMENTO 

 

2, 4, 6, 8, 10 e 12 dias 

 

INDIVIDUAL 

PFOA: 1000 e 2000 μg.L⁻¹ 

CYN: 50 e 100 μg.L⁻¹ 

ANÁLISES 

BIOQUÍMICAS 

 

4 dias INDIVIDUAL 
PFOA: 1000 e 2000 μg.L⁻¹ 

CYN: 50 e 100 μg.L⁻¹ 

 

 

AVALIAÇÃO DO 

CRESCIMENTO 

 

 

2, 4, 6, 8, 10 e 12 dias 

 

MISTURA 

BINÁRIA 

CYN 100 μg.L⁻¹ + PFOA 1000 

μg.L⁻¹ 

CYN 50 μg.L⁻¹ + PFOA 2000 

μg.L⁻¹ 

CYN 100 μg.L⁻¹ + PFOA 2000 

μg.L⁻¹ 

 

 

ANÁLISES 

BIOQUÍMICAS 

 

 

4 dias 

 

MISTURA 

BINÁRIA 

CYN 100 μg.L⁻¹ + PFOA 1000 

μg.L⁻¹ 

CYN 50 μg.L⁻¹ + PFOA 2000 

μg.L⁻¹ 

CYN 100 μg.L⁻¹ + PFOA 2000 

μg.L⁻¹ 

CULTURA MISTA (Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus) 

 TEMPO DE EXPOSIÇÃO CONCENTRAÇÕES 

AVALIAÇÃO DO 

CRESCIMENTO 

2, 4, 6, 8, 10 e 12 dias INDIVIDUAL PFOA: 1000 e 2000 μg.L⁻¹ 

CYN: 50 e 100 μg.L⁻¹ 

 

4.4     PROCEDIMENTOS ANALÍTICOS  

Os ensaios de exposição de microalgas e preparo das amostras para análise bioquímica 

foram realizados no Laboratório de Saneamento Ambiental (LSA) do Departamento de 

Engenharia Civil e Ambiental (ENC) da Universidade de Brasília (UnB). No entanto, as 
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análises bioquímicas e de biomarcadores de danos oxidativos foram realizadas no 

Laboratório de Avaliação e Promoção da Saúde Ambiental (LAPSA) do Instituto Oswaldo 

Cruz (IOC/Fiocruz). 

4.4.1     Avaliação do crescimento de microalgas 

Para avaliar o crescimento das microalgas expostas aos contaminantes nos diferentes 

tratamentos, contagens de células foram realizadas a intervalos de 48 h durante o período 

de exposição das algas, tanto para as amostras controle quanto para as amostras expostas 

aos contaminantes em estudo. O método descrito por Andersen (2005) foi utilizado para 

realizar a contagem de células tanto na cultura unialgal quanto na cultura mista. Para isso, 

foram utilizados uma câmara de Neubauer e um microscópio óptico de campo claro (Leica 

DM LB2) operando com ampliação de 200x. Foram contados os quatro campos da câmara 

utilizando um contador manual para maior precisão, realizando as diluições necessárias para 

evitar que a densidade celular fosse excessivamente alta, o que poderia comprometer a 

contagem. 

No caso das culturas mistas, compostas por Ankistrodesmus striptatus e Monoraphidium 

capricornutum, a contagem foi realizada em duplicata, primeiro para uma espécie e depois 

para a outra, utilizando a mesma amostra depositada na câmara de Neubauer (Figura 4.3). 

Em cenários em que a biomassa celular atingiu níveis consideravelmente elevados, diluições 

seriadas foram realizadas até alcançar uma concentração apropriada para a contagem 

celular. 

 

Figura 4.3: Representação da Câmara de Neubauer utilizada na Contagem de Células. 
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A determinação do número de células observadas na câmara de Neubauer foi realizada 

com base na equação proposta por Guillard (1973), conforme a seguinte equação:  

𝑁° 𝑑𝑒 
𝑐é𝑙𝑢𝑙𝑎𝑠

𝑚𝐿
=

𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑡𝑜𝑡𝑎𝑙 𝑑𝑒 𝑐é𝑙𝑢𝑙𝑎𝑠 ×  𝑓𝑎𝑡𝑜𝑟 𝑑𝑒 𝑑𝑖𝑙𝑢𝑖çã𝑜 × 104

𝑛ú𝑚𝑒𝑟𝑜 𝑑𝑒 𝑞𝑢𝑎𝑑𝑟𝑎𝑛𝑡𝑒𝑠 𝑐𝑜𝑛𝑡𝑎𝑑𝑜𝑠
 

4.4.2    Preparo e conservação das amostras para análises do sistema antioxidante  

As análises do sistema antioxidante foram realizadas com a cultura unialgal de M. 

capricornutum, incluindo tanto os tratamentos individuais com PFOA (AC: 2000 μg.L⁻¹; BC: 

1000 μg.L⁻¹) e cilindrospermopsina (AC: 100 μg.L⁻¹; BC: 50 μg.L⁻¹) quanto os tratamentos de 

mistura binária (CYN-AC + PFOA-BC; CYN-BC + PFOA-AC e CYN-AC + PFOA-AC). 

Foram realizadas a quantificação de proteínas totais, assim como análises enzimáticas e não 

enzimáticas para cada um dos tratamentos. 

As amostras de microalgas foram centrifugadas (ROTANTA 460, Hettich Lab Technology) em 

tubos falcon estéreis (15 mL) a 2.012 × g por 15 minutos utilizando alíquotas de 10 mL. Após 

a centrifugação, o sobrenadante foi descartado, e foram adicionados mais 10 mL das amostras 

dos respectivos tratamentos e controle para garantir uma quantidade suficiente de biomassa 

para a realização dos ensaios planejados. Este processo foi repetido por cinco vezes, resultando 

em um precipitado representativo de 50 mL da amostra. 

Após serem centrifugadas, adicionou-se 1 mL do meio ASM-1 para assegurar a conservação 

das amostras. O precipitado resultante foi refrigerado a -80ºC, para impedir as atividades de 

organismos degradadores, até posterior quantificação de proteínas e testes enzimáticos. 

A extração do precipitado foi realizada em tubos eppendorf (2mL) utilizando tampão fosfato 

0,1 mol L⁻¹ (pH 7,0) para os ensaios de enzimas antioxidantes (glutationa S-transferase, 

superóxido dismutase e catalase). Para a extração, foram adicionadas esferas de vidro com 

diâmetro de 212-300 µm (SIGMA) para garantir o rompimento celular. Os tubos, contendo 

as amostras e as esferas de vidro, foram agitados vigorosamente por 3 minutos utilizando o 

Vortex Mixer (KASVI), com intervalos de um minuto. A cada minuto durante a agitação no 

Vortex, os tubos foram rapidamente colocados em um banho de gelo para manter o extrato 

resfriado. 

Após a agitação, os tubos eppendorfs foram centrifugados a 3000 × g, a 4 °C por 15 minutos. 

Uma parte do sobrenadante resultante foi utilizada para análises de enzimas mais sensíveis 
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a variações, visando assegurar sua estabilidade (GST, SOD e CAT). A outra parte do 

sobrenadante foi armazenada e congelada para análise posterior. Esse método de extração 

foi adotado após verificar que era adequado para romper as células das microalgas utilizadas 

neste estudo. 

4.5     ANÁLISES BIOQUÍMICAS 

As análises dos biomarcadores foram conduzidas no Laboratório de Avaliação e Promoção 

da Saúde Ambiental (LAPSA), sob a supervisão do professor Enrico Mendes Saggioro. 

Todos os ensaios realizados neste estudo seguiram os protocolos estabelecidos pelo grupo 

de pesquisa de Saneamento e Saúde Ambiental da Fundação Oswaldo Cruz (Fiocruz). 

4.5.1     Extração de proteínas e enzimas das células de microalgas  

Para a extração, 100 µL de cada réplica dos grupos controle e tratados (500 µL para a análise 

de MDA) foram homogeneizados em vórtex, juntamente com esferas de vidro (212-300 µm 

de diâmetro, SIGMA). Em seguida, foi realizada a adição fracionada de 50 nmol L⁻¹  de 

tampão fosfato de potássio (pH 7,0), sendo 500 µL na primeira e segunda etapas e 1000 µL 

na terceira. No caso da análise de MDA, o tampão utilizado foi RIPA em substituição ao 

tampão fosfato de potássio. 

Para garantir a lise celular, sucessivas homogeneizações foram realizadas em vórtex por 1 

minuto, intercaladas com incubação em banho de gelo para manter o extrato resfriado. Após 

esse processo, as amostras foram centrifugadas a 3000 × g por 15 minutos a 4°C, e o 

sobrenadante foi coletado para futuras quantificações. 

A extração de proteínas seguiu o protocolo descrito por Slocombe et al. (2013), com 

adaptações. A quantificação das proteínas extraídas foi realizada pelo método de Lowry 

(1977), e os valores obtidos foram utilizados para normalizar os biomarcadores analisados. 

4.5.2. Atividades de enzimas antioxidantes  

4.5.2.1     Atividade da Glutationa-S-Transferase (GST) 

A atividade da Glutationa S-transferase (GST) foi determinada de acordo com o método de 

Habig et al. (1974). Este método visa quantificar a atividade da enzima GST, por meio da 

quantificação da formação de 1 µmol de GS-DNB/min, monitorada em um comprimento de 

onda de 340 nm, ao longo de 60s no espectrofotômetro UV-Visível (BEL Photonics).  
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O meio reacional contendo as amostras para análise foi preparado em uma cubeta de quartzo 

da seguinte forma: foram adicionados 1350 µL de tampão fosfato (100 nmol L⁻¹ e pH = 6,5) 

+ 50 µL de glutationa reduzida (GSH; 30 nmol L⁻¹) + 50 µL de 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno 

(CDNB; 30 nmol L⁻¹) + 50 µL da amostra. Após uma rápida homogeneização, a leitura foi 

realizada e a atividade da GST foi calculada. Os cálculos de atividade enzimática são baseados 

na Lei de Beer e estão apresentados nas equações abaixo, onde é utilizada unidade 

internacional de atividade enzimática (U), corrigida pela quantidade de proteínas. 

Lei de Beer: Abs = ɛ . b . c 

Onde:  

ɛ = absortividade molar ou coeficiente de extinção molar a 340 nm (em nmol L⁻¹ . cm-1) 

b = caminho ótico = 1 cm 

c = concentração da amostra 

4.5.2.2     Atividade da Superóxido Dismutase (SOD) 

A atividade da superóxido dismutase (SOD) foi avaliada de acordo com o Kit de Ensaio de 

Superóxido Dismutase da fabricante Cayman Chemical (Michigan, Estados Unidos), com 

adaptações. Para o ensaio, um sal tetrazólio foi utilizado para detecção de radicais 

superóxido gerados pela xantina oxidase e hipoxantina (Figura 4.4). O método oferece uma 

maneira simples, reprodutível e rápida para medir a atividade de SOD em lisados celulares. 

Os valores de absorbância encontrados para a curva-padrão e amostras devem ter sua média 

calculada, sendo que o valor do branco foi descontado das amostras. 

Para a leitura (λ = 450 nm), foram utilizados 10 µL da amostra + 200 µL de RD (solução de 

sal de tetrazólio) + 20 µL de XO (Xantina Oxidase). Posteriormente, a atividade das 

amostras deve ser calculada usando a curva de regressão linear das taxas linearizadas (LR): 

curva Atividade SOD x LR. A LR foi plotada da curva de SOD como uma função da 

atividade de SOD (U/mL). 
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Figura 4.4: Esquema do Ensaio da Superóxido Dismutase (Adaptado - Kit de Ensaio, Cayman 

Chemical) 

A atividade de SOD das amostras foi calculada usando a equação de regressão linear (y = 

ax + b) obtida na curva Atividade SOD x LR, aplicada na seguinte fórmula: 

𝐴𝑡𝑖𝑣𝑖𝑑𝑎𝑑𝑒 𝑑𝑎 𝑆𝑂𝐷 =  [(
𝐿𝑅 𝐴𝑚𝑜𝑠𝑡𝑟𝑎 –  𝑏

𝑎
) 𝑥 

0,23 𝑚𝐿

0,01 𝑚𝐿
] 𝑥 𝐹𝐷 

Uma unidade (U) é definida como a quantidade de enzima necessária para realizar 50% da 

dismutação do ânion radical superóxido (O2
.-), medida pela mudança na absorbância por 

minuto a 25°C e pH 8,0. Ou seja, esta reação de dismutação inibe a redução do sal tetrazólio 

(Radical Detector ou detector de radicais). Esta inibição impede a conversão do sal 

tetrazólio (composto de cor amarelo-forte) para o corante Formazan, de tom amarelo-fraco 

ou quase transparente. A interpretação é dada da seguinte forma: um aumento na atividade 

da SOD resulta em uma diminuição na coloração do formazan, enquanto uma redução na 

atividade da SOD leva a um aumento na coloração do formazan.  

4.5.2.3     Atividade da Catalase (CAT) 

A atividade de catalase foi determinada através do método estabelecido por Aebi (1984). O 

meio reacional utilizado na análise foi preparado em uma cubeta de quartzo. Para a leitura 

inicial, foram adicionados 400 µL da amostra e 200 µL de tampão fosfato (50 nmol.L⁻¹). Após 

15 segundos, realizou-se a leitura final, adicionando 200 µL de peróxido de hidrogênio (30 

nmol.L⁻¹), seguido de uma rápida homogeneização.  
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Durante o ensaio, foi fundamental seguir essa ordem para garantir a homogeneização adequada 

e evitar que a reação de degradação ocorra antes do início da leitura. Para cada nova amostra, 

uma nova cubeta de referência deve ser preparada para a leitura inicial. O meio reacional da 

cubeta amostra deve ser preparado no momento da análise, a cada leitura de replicata. A leitura 

das amostras foi realizada no espectrofotômetro UV-Visível (BEL Photonics) em um intervalo 

de 15 segundos. As absorbâncias foram medidas a λ = 240 nm. Com base nessas medições, 

calcularam-se as variações na atividade da enzima sob diferentes tratamentos das amostras.  

4.5.3     Análise do dano oxidativo 

4.5.3.1     Ensaio de quantificação da Peroxidação Lipídica (LPO) 

A quantificação de malondialdeído (MDA) foi realizada utilizando o método de Esterbauer 

e Cheeseman, (1990) utilizando uma adaptação do Kit de Ensaio de TBARS (Cayman 

Chemical, Michigan, Estados Unidos). Para o método em questão, foram adicionados aos 

eppendorfs 100 µL de amostra ou padrão, 100 µL de TCA a 10% e 800 µL de TBA a 0,53%. 

As amostras foram homogeneizadas no vórtex antes de serem colocadas em um banho-maria 

a 90-100 ºC por 1 hora. Para evitar a abertura dos eppendorfs devido à pressão interna, todos 

foram devidamente travados.  

Após o aquecimento, tanto os padrões quanto as amostras foram imediatamente transferidos 

para um banho de gelo por 10 minutos, com o objetivo de interromper a reação. Em seguida, 

as amostras foram centrifugadas a 1.600 × g por 10 minutos a 4 ºC. Após a centrifugação, a 

remoção das amostras foi realizada com cuidado, evitando agitação para não ressuspender 

o precipitado.  

Os pontos da curva padrão foram preparados com diferentes concentrações de MDA, na 

faixa do branco até 50 µmol L⁻¹. Uma alíquota de 300 µL de cada branco, padrão e amostra 

e foi retirada e transferida para uma microplaca. As amostras foram lidas em triplicatas e a 

leitura espectrofotométrica foi realizada na leitora de microplacas ELISA (DR-200BN – 

Kasuaki) em λ = 535 nm. 

Uma curva de regressão linear (y = ax + b) foi produzida utilizando as absorbâncias finais da 

curva. Esta curva gerou resultados em µmol/L (µM). As absorbâncias finais das amostras foram 

aplicadas na equação da curva: 



47 

 

𝑥 (µ𝑚𝑜𝑙/𝐿)  =  
(𝑦 –  𝑏)

𝑎
 

4.5.3.2     Análise de Proteínas Carboniladas (PTC) 

A quantificação de proteínas carboniladas (PTC) foi realizada pelo método de Mesquita et 

al., (2014). O ensaio foi conduzido para detectar grupos carbonila, indicativos de 

modificações oxidativas em proteínas, e foi realizado utilizando o reagente DNPH.  

Na etapa de quantificação, o meio reacional foi montado na própria placa, utilizando 80 µL de 

ácido fosfórico (H3PO4; 0,5 mol L-1) e 80 µL de amostra para o controle (branco); e 80 µL de 

2,4-Dinitrofenilhidrazina (DNPH; 10 mmol L-1) para 80 µL das amostras. Após 10 minutos de 

incubação, 40 µL de Hidróxido de Sódio (NaOH, 6 mol L-1) foram adicionados em todos os 

poços.  

As placas foram então incubadas por mais 10 minutos, com o tempo de incubação 

rigorosamente controlado devido à instabilidade do complexo formado (dinitrofenilhidrazonas 

em meio alcalino). A leitura espectrofotométrica foi realizada em uma leitora de microplacas 

ELISA (DR-200BN – Kasuaki) a 450 nm. 

O método proporciona uma abordagem sensível e específica para a quantificação de proteínas 

carboniladas, essencial para investigações relacionadas a estresse oxidativo e danos em 

proteínas induzidos por espécies reativas de oxigênio (ROS). Posteriormente, os resultados 

foram calculados utilizando a lei de Beer. 

4.5.3.3     Determinação da Concentração de Glutationa (GSH)  

A quantificação de glutationa (GSH) foi realizada pelo método de Wilhelm et al. (2005) por 

espectrofotometria. As soluções de GSH (10 mM) e DTNB (0,25 mM) foram preparadas no 

dia do experimento. Para a construção da curva analítica, na faixa do branco até 120 μM, 

alíquotas das soluções estoque de GSH foram diluídas em tampão fosfato 0,1 mol L⁻¹ (pH 

7,0). Em seguida, cada amostra e concentração padrão receberam a adição da solução de 

DTNB. Antes da leitura, as amostras foram incubadas durante 15 minutos no escuro, e em 

seguida, foram lidas na leitora de microplacas ELISA (DR-200BN – Kasuaki). 

Para a leitura, o volume utilizado da amostra de algas foi 100 µL; 50 µL de solução de GSH 

e 100 µL de DTNB.  As absorbâncias das amostras foram medidas a λ = 412 nm para 

determinação da concentração de GSH presente. 
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4.5     ANÁLISES ESTATÍSTICAS 

Os resultados do crescimento celular e das análises bioquímicas foram compilados no 

software Excel. As concentrações celulares das amostras expostas ao tratamento e do grupo 

controle foram calculadas, além de outras medidas estatísticas, incluindo médias e dispersão 

(variância, desvio padrão e erro padrão). 

As análises de dados obtidos nos ensaios foram realizadas através do GraphPad Prism, um 

software de modelagem estatística. Os outliers foram desconsiderados e os resultados 

analisados no software estão apresentados em disposições gráficas e tabelas. 

As diferenças entre os resultados do grupo controle, os contaminantes e sua mistura foram 

testadas estatisticamente. Inicialmente, o teste de normalidade (Shapiro-Wilk) foi realizado 

para determinar se os dados obtidos são paramétricos ou não. Para dados com distribuição 

normal, a análise de variância (ANOVA) foi aplicada para avaliar estatisticamente as 

diferenças entre as médias, considerando um nível de significância de p = 0,05. 
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5     RESULTADOS E DISCUSSÕES 

5.1     EFEITOS DE PFOA E CYN NO CRESCIMENTO CELULAR DE 

Monoraphidium capricornutum 

Este capítulo apresenta os resultados obtidos a partir da análise do crescimento das espécies 

de algas expostas a diferentes concentrações de CYN e PFOA, bem como sua mistura. Os 

resultados de crescimento de Monoraphidium capricornutum estão apresentados na Figura 

5.1, enquanto os resultados da cultura mista (Monoraphidium capricornutum e 

Ankistrodesmus striptatus) estão apresentados nas Figura 5.2. A compreensão desses efeitos 

é fundamental para avaliar o impacto desses contaminantes e das possíveis interações entre 

eles nas populações de microalgas com consequências para os ecossistemas aquáticos. 

5.1.1 Exposição de Monoraphidium capricornutum à PFOA e CYN individualmente     

Os resultados de efeitos no crescimento de Monoraphidium capricornutum exposta aos 

tratamentos com contaminantes individualmente: CYN-AC (100 μg.L⁻¹); CYN-BC (50 

μg.L⁻¹); PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹) e PFOA-BC (1000 μg.L⁻¹) estão apresentados na Figura 

5.1. Nos tratamentos com os contaminantes individuais, no quarto dia de exposição, não 

houve inibição significativa do crescimento (ρ > 0,05) em comparação ao grupo controle. 

Durante as 96 horas de exposição, o tratamento CYN-AC apresentou o menor crescimento 

em comparação aos demais grupos, mas sem significância estatística. A partir do sexto dia 

de exposição, as concentrações mais altas de PFOA (2000 μg.L⁻¹) e de CYN (100 μg.L⁻¹) 

começaram a apresentar efeitos de inibição no crescimento, mostrando diferenças em 

relação ao controle. No entanto, ao longo do experimento, uma recuperação no crescimento 

foi observada, de modo que no 12º dia as diferenças em relação ao controle não eram mais 

significativas. 

Observou-se que, no último dia de exposição, o tratamento CYN-BC (50 μg.L⁻¹) mostrou 

um crescimento ligeiramente maior em relação aos grupos. Por um lado, não foi 

estatisticamente significativo em relação ao grupo controle, mas foi significativamente 

maior (ρ = 0,038) do que o tratamento com concentração mais alta da cianotoxina, CYN-

AC (100 μg.L⁻¹), que aparentou ter o crescimento mais afetado entre os tratamentos. 
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Figura 5.1: Densidade Celular (a) e Inibição de Crescimento (b) de Monoraphidium capricornutum 

expostas aos tratamentos: PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹); PFOA-BC (1000 μg.L⁻¹); CYN-AC (100 

μg.L⁻¹) e CYN-BC (50 μg.L⁻¹), individualmente, durante 12 dias. Os valores representam média ± 

erro padrão (número amostral igual a 3). 

As taxas de crescimento, divisão por dia e duplicação foram calculadas para os diferentes 

tratamentos individuais, conforme apresentados na Tabela 5.2. Os valores de taxa de 

crescimento (µ), taxa de divisões por dia (K) e taxa de duplicação (G) para Monoraphidium 

capricornutum exposta isoladamente a CYN e PFOA apresentam diferenças sutis entre os 

tratamentos no 12º dia de exposição. De modo geral, esses valores permanecem próximos 

aos do controle, indicando que as microalgas conseguiram se adaptar ao estresse causado 

pelos contaminantes testados. 

Tabela 5.1: Valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Monoraphidium capricornutum exposta a CYN e PFOA individualmente. 

TRATAMENTO TAXA DE 

CRESCIMENTO 

TAXA DE 

DIVISÕES POR DIA 

TAXA DE 

DUPLICAÇÃO 

CONTROLE 0,2850 0,4112 2,4321 

CYN-AC 0,2719 0,3923 2,5489 

CYN-BC 0,2917 0,4208 2,3763 

PFOA-AC 0,2659 0,3837 2,6064 

PFOA-BC 0,2836 0,4091 2,4441 

As cianobactérias podem atuar como organismos alelopáticos, ou seja, organismos que 

liberam substâncias químicas no ambiente que afetam o crescimento, desenvolvimento, 

sobrevivência ou reprodução de outros organismos ao seu redor (Béres et al., 2015), embora 

seu papel ecológico em interações cianobactéria-alga seja em grande parte desconhecido.  

Nos resultados de ensaios de exposição individual, observou-se que a maior inibição ocorreu 

na concentração mais alta de cilindrospermopsina (100 μg.L⁻¹). Por outro lado, ao final dos 

12 dias de exposição, quando a concentração de CYN era mais baixa (50 μg.L⁻¹), o 
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crescimento médio foi superior ao observado no controle. Contudo, a ausência de 

significância estatística nos dados pode estar relacionada ao tamanho amostral reduzido 

(n=3), sendo provável que, com um N amostral maior, o valor médio se aproximasse do 

crescimento observado no grupo controle. 

Pinheiro et al. (2016) demonstraram que MC-LR e CYN, em exposições individuais, 

tiveram impactos diferentes nas taxas de crescimento de Chlorella vulgaris nas 

concentrações mais altas testadas, sendo a CYN a mais tóxica. Os autores (2016) 

observaram que a exposição à CYN em concentrações acima de 38,7 mg/L impacta 

significativamente o crescimento de Chlorella vulgaris, reduzindo suas taxas de 

crescimento após 4 e 7 dias. É importante ressaltar que, além dos efeitos tóxicos diretos das 

cianotoxinas, variáveis ambientais, como altas temperaturas e pH elevados, podem 

influenciar o crescimento das cianobactérias, favorecendo espécies como R. raciborskii 

(Singh, 1962). Essas condições ambientais podem criar um ambiente propício para a 

proliferação das cianobactérias, o que, por sua vez, pode resultar em maior exposição a 

cianotoxinas em organismos aquáticos. Embora o efeito tóxico de CYN e MC-LR dentro 

das células alvo seja bem documentado, os impactos das cianotoxinas nas espécies de 

fitoplâncton ainda são pouco compreendidos (Bittencourt et al., 2016). 

Quando poluentes entram no ambiente aquático, as microalgas são geralmente as primeiras 

a serem afetadas (Niu et al., 2019), ressaltando sua relevância como bioindicadores, uma 

vez que são essenciais para manter a estabilidade da produtividade e do equilíbrio ecológico 

nesses ambientes. Os resultados mostraram uma maior inibição de crescimento nos 

primeiros quatro dias de exposição (Figura 5.2), tanto para a concentração mais alta de 

PFOA-AC (33,93%), quanto para a menor concentração de PFOA-BC (26,56%). No 

entanto, a inibição de crescimento foi revertida ao longo dos 12 dias, indicando que a M. 

capricornutum apresentou uma resposta de recuperação. 

Além disso, nenhuma concentração de PFOA demonstrou estimular o crescimento de M. 

capricornutum; a ação foi sempre inibitória nos primeiros dias de exposição. No entanto, 

após 12 dias, a inibição foi revertida, e os resultados foram semelhantes aos do controle para 

os tratamentos com exposição individual. Liu et al. (2022) investigaram os efeitos dos PFAS 

(PFBS e FBSA) no crescimento da microalga Chlorella pyrenoidosa por 12 dias. O FBSA 

mostrou maior toxicidade, reduzindo a densidade celular e afetando a fotossíntese, enquanto 

o PFBS promoveu o crescimento em baixa concentração (100 ng.L⁻¹) antes de inibir o 
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desenvolvimento em níveis mais altos. Apesar da inibição temporária observada, os 

tratamentos empregados não inibiram o crescimento de M. capricornutum ao longo do 

tempo. 

5.1.2     Exposição de Monoraphidium capricornutum à Mistura Binária (PFOA e CYN)  

O crescimento de Monoraphidium capricornutum foi avaliado quando a mesma foi exposta 

à mistura binária em três diferentes cenários: (1) CYN-AC (100 μg.L⁻¹ ) + PFOA-BC (1000 

μg.L⁻¹ ); (2) CYN-BC (50 μg.L⁻¹ ) + PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹ ); e (3) CYN-AC (100 μg.L⁻¹ 

) + PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹ ), que estão apresentados graficamente na Figura 5.2. Embora 

os tratamentos tenham apresentado sinais de inibição do crescimento das microalgas ao 

longo do experimento, ao final dos 12 dias a densidade celular não apresentou diferença 

significativa em relação ao controle, com exceção do tratamento CYN-AC + PFOA-BC (ρ 

< 0,05). Nesse tratamento, mesmo havendo uma resposta mais variada no dia 4, houve 

diferença estatística ao final de 12 dias com inibição de crescimento de 30,10%. Para os 

outros tratamentos, assim como observado no experimento anterior, os resultados sugerem 

que a M. capricornutum possui uma capacidade de resposta ao contaminante, mesmo em 

cenários de exposição a misturas binárias, indicando uma recuperação do crescimento, a 

depender da concentração da mistura, após o período de exposição. 

Nos resultados dos ensaios de misturas binárias, observou-se que a maior inibição ocorreu 

na mistura em que a concentração de cilindrospermopsina era mais alta (100 μg.L⁻¹) e a de 

PFOA mais baixa (1000 μg.L⁻¹), apresentando diferença significativa no final dos 12 dias 

de exposição. O crescimento demonstrou maior inibição sempre quando a CYN está em 

concentração mais elevada (Figura 5.2).  

No entanto, ao analisar conjuntamente as duas maiores concentrações (CYN-AC + PFOA-

AC), sugere-se um possível efeito antagônico, pois esse tratamento teve um valor médio de 

inibição de crescimento menor do que na mistura com PFOA-BC. Entretanto, é preciso uma 

avaliação mais aprofundada e com um maior número amostral.  

Esses achados corroboram com os resultados obtidos por Bemquerer (2023), e reforçam a 

possibilidade de interações antagônicas, como as observadas entre CYN e o pesticida 

clorpirifós em bioensaios com células humanas SH-SY5Y (Hinojosa et al.; Metcalf e Codd, 

2020). Estudos também relataram um efeito antagônico entre bisfenóis e CYN em células 

HepG2, sugerindo que a combinação de CYN (500 μg.L⁻¹) e BPA (10.000 μg.L⁻¹) induziu 
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uma quantidade ligeiramente menor de quebras de DNA (DSBs) em comparação com CYN 

isolada, e essa diferença foi estatisticamente significativa com 72h de exposição. Isso é um 

indicativo que essa interação pode ter um efeito antagonista, ou seja, pode reduzir a indução 

de DSBs causada pela CYN, provavelmente através de algum mecanismo de interação entre 

as duas substâncias (Hercog et al, 2020; Metcalf e Codd, 2020).  

 
Figura 5.2:  Densidade Celular (a) e Inibição no Crescimento (b) de Monoraphidium capricornutum 

quando expostas à mistura de PFOA e CYN: (1) CYN-AC (100 μg.L⁻¹) + PFOA-BC (1000 µg/); (2) 

CYN-BC (50 μg.L⁻¹) + PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹); e (3) CYN-AC (100 μg.L⁻¹) + PFOA-AC (2000 

μg.L⁻¹). Os valores representam média ± erro padrão (número amostral igual a 3). 

A taxa de crescimento, a taxa de divisões por dia e a taxa de duplicação foram calculadas 

para os diferentes tratamentos em mistura, conforme apresentado na Tabela 5.2. Os 

resultados indicam que, nos ensaios com misturas binárias, os valores de µ, K e G 

permaneceram relativamente próximos aos do controle no último dia de exposição. Embora 

o tratamento CYN-AC + PFOA-BC tenha apresentado uma taxa de crescimento 

ligeiramente menor em relação aos demais, os outros tratamentos exibiram valores 

semelhantes aos do controle, sugerindo que Monoraphidium capricornutum conseguiu se 

recuperar e manter seu crescimento mesmo na presença dos contaminantes combinados. 

Esses achados reforçam a hipótese de uma adaptação fisiológica eficiente frente à exposição 

prolongada às misturas. 

Tabela 5.2: Valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Monoraphidium capricornutum exposta à CYN e ao PFOA em mistura binária. 

TRATAMENTO TAXA DE 

CRESCIMENTO 

TAXA DE DIVISÕES 

POR DIA 

TAXA DE 

DUPLICAÇÃO 

CONTROLE 0,2794 0,4030 2,4811 

CYN-AC + PFOA-BC 0,2359 0,3404 2,9380 

CYN-BC + PFOA-AC 0,2870 0,4140 2,4155 

CYN-AC + PFOA-AC 0,2764 0,3987 2,5079 
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Alguns estudos têm investigado o efeito aditivo de misturas binárias de contaminantes. 

Pinheiro et al. (2016) que examinou os impactos de duas cianotoxinas (MC-LR e CYN) na 

taxa de crescimento da alga de água doce Chlorella vulgaris, revelando que a presença de 

MC-LR em concentrações 0,4–16,7 mg/L aumentou a toxicidade de CYN. O estudo sugeriu 

que esse efeito pode estar relacionado à inibição da síntese de proteínas e ao estresse 

oxidativo, mecanismos-chave da toxicidade da CYN. Além disso, Liu et al. (2022) 

avaliaram os efeitos da exposição a PFAS (PFBS e FBSA) no crescimento de Chlorella 

pyrenoidosa ao longo de 12 dias, utilizando concentrações entre 100 ng.L⁻¹ e 100 mg/L. O 

estudo indicou que a inibição do crescimento foi dependente da concentração, apresentando 

um efeito aditivo em concentrações mais altas (mg/L) e sinérgico em concentrações 

ambientais (ng.L⁻¹ – μg.L⁻¹ ). Os efeitos tóxicos foram atribuídos a disrupções na 

fotossíntese, aumento do estresse oxidativo e inibição da replicação do DNA. A mistura de 

PFBS e FBSA teve um impacto mais severo sobre o crescimento das microalgas do que os 

compostos individuais, reforçando a necessidade de avaliar misturas de contaminantes em 

vez de apenas poluentes isolados.  

No presente estudo, embora as concentrações utilizadas possam ter causado inibição 

temporária do crescimento, elas não foram suficientemente tóxicas para impedir 

completamente o desenvolvimento de M. capricornutum ao longo do tempo. Zhao et al. 

(2015) destacaram que os mecanismos antioxidantes das microalgas podem ser ativados em 

resposta a exposições ambientalmente relevantes de contaminantes. Isso pode ocorrer 

mediante aumento da atividade enzimática e/ou regulação da fotossíntese e metabolismo 

(Hu et al 2023; Zhao et al, 2024) para garantir a sobrevivência em condições de estresse. 

No entanto, considerando os achados Liu et al. (2022) e Pinheiro et al. (2016), são 

necessárias investigações adicionais para compreender melhor como a CYN e os PFAS 

interferem no crescimento em diferentes concentrações e tempos de exposição, além de seus 

potenciais efeitos interativos nos ecossistemas aquáticos. 

5.1.3.     Efeitos de PFOA e CYN no Crescimento de Cultura Mista (Monoraphidium 

capricornutum e Ankistrodesmus striptatus)  

A maior parte dos estudos ecotoxicológicos com microalgas são realizados com 

monoculturas, o que limita sua extrapolação para sistemas reais (Lee, Jalalizadeh e Zhang, 

2015) que envolvem diversas espécies em comunidades complexas (Stone et al., 2019). As 

alterações na população de microalgas podem desencadear efeitos significativos em todo o 
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ecossistema. Portanto, há uma necessidade considerar a diversidade de espécies de 

microalgas e compreender os efeitos em um cenário mais realista (Lee, Jalalizadeh e Zhang, 

2015).  

Os resultados apresentados neste capítulo abordam três cenários distinto da cultura mista de 

M. capricornutum e A. striptatus, expostas as concentrações de PFOA (2000 μg.L⁻¹ e 1000 

μg.L⁻¹) e CYN (100 μg.L⁻¹ e 50 μg.L⁻¹), são eles: (1) Cultura Mista sem Predominância de 

espécie; (2) Cultura Mista com Predominância de M. capricornutum; e (3) Cultura Mista 

com Predominância de A. striptatus.  

5.1.3.1     Cenário 1: Cultura Mista Sem Predominância 

O crescimento de Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus foi avaliado 

durante 12 dias de exposição aos contaminantes CYN e PFOA individualmente (em duas 

diferentes concentrações) em um cenário sem predominância. Os resultados de densidade 

celular e inibição de crescimento estão apresentados nas Figuras 5.3 e 5.4, respectivamente. 

A densidade inicial do ensaio foi 0,51 x 10⁴ cél/mL para A. striptatus e 0,48 x 10⁴ cél/mL 

para M. capricornutum.  

O crescimento das espécies M. capricornutum e A. striptatus não apresentou diferença 

estatisticamente significativa (ρ>0,05) no quarto dia (96h) de exposição nos seus respectivos 

grupos em relação ao controle. No entanto, no 12º dia a CYN-AC mostrou uma inibição 

significativa em relação ao controle e em relação à concentração mais baixa da mesma 

toxina (CYN-BC).  

 

Figura 5.3: Densidade Celular de Cultura Mista (Monoraphidium capricornutum (M) e 

Ankistrodesmus striptatus (A)) em cenário sem predominância expostas aos tratamentos: CYN-AC 

(100 μg.L⁻¹); CYN-BC (50 μg.L⁻¹) - Figura (a); PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹) e PFOA-BC (1000 μg.L⁻¹) 
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- Figura (b), individualmente, durante 12 dias. Os valores representam média ± erro padrão (número 

amostral igual a 3). 

 

Figura 5.4: Inibição de Crescimento de Cultura Mista (Monoraphidium capricornutum e 

Ankistrodesmus striptatus) em cenário sem predominância expostas aos tratamentos: CYN-AC (100 

μg.L⁻¹); CYN-BC (50 μg.L⁻¹); PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹) e PFOA-BC (1000 μg.L⁻¹), 

individualmente, durante 12 dias. Figura (a): inibição de crescimento de A. striptatus; Figura (b) 

inibição de crescimento de M. capricornutum. Os valores representam média ± erro padrão (número 

amostral igual a 3). 

No sexto dia de exposição, A. striptatus apresentou um crescimento significativamente 

diferente para todos os tratamentos adotados. Após esse período, houve uma aparente 

adaptação no último dia de exposição, com exceção da concentração mais alta de CYN 

(CYN-AC), onde o crescimento ainda estava inibido significativamente.  

No último dia de exposição (12º dia), observou-se que a maior concentração da cianotoxina 

(CYN-AC) teve um impacto significativo no crescimento tanto de A. striptatus quanto de 

M. capricornutum, comparado aos seus respectivos grupos controle. Esses resultados 

sugerem que a cilindrospermopsina, em altas concentrações e exposições prolongadas pode 

inibir o crescimento geral de diferentes espécies de microalgas (como A. striptatus e M. 

capricornutum), afetando a viabilidade dessas espécies em curto e longo prazo.  

A cianotoxina teve um efeito diferenciado nas duas espécies estudadas: enquanto causou 

uma redução no crescimento de M. capricornutum na concentração mais alta, promoveu um 

estímulo ao crescimento na concentração mais baixa. Para a espécie A. striptatus, a 

cianotoxina não resultou em estímulo algum, mas apenas inibição do crescimento. Isso 

destaca a variabilidade na resposta de cada espécie ao mesmo contaminante, mesmo em 

concentrações iguais. 

Os valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus expostas à 
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CYN e ao PFOA individualmente em cultura mista sem predominância estão apresentados 

nas Tabelas 5.3 e 5.4, respectivamente. De modo geral, as taxas avaliadas apresentaram 

variações pouco expressivas entre os tratamentos, sem alterações acentuadas em relação ao 

grupo controle, ao final de 12 dias, o que pode indicar que no final do período havia uma 

resposta de adaptação. No entanto, reduções nas taxas de crescimento foram observadas em 

ambas as microalgas na presença de CYN-AC no 12º dia. 

Tabela 5.3: Valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Monoraphidium capricornutum exposta à CYN e ao PFOA individualmente em 

cultura mista sem predominância. 

TRATAMENTO TAXA DE 

CRESCIMENTO 

TAXA DE 

DIVISÕES POR DIA 

TAXA DE 

DUPLICAÇÃO 

CONTROLE 0,2544 0,3671 2,7243 

CYN-AC 0,2260 0,3261 3,0669 

CYN-BC 0,2611 0,3767 2,6543 

PFOA-AC 0,2341 0,3377 2,9612 

PFOA-BC 0,2454 0,3540 2,8249 

Tabela 5.4: Valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Ankistrodesmus striptatus exposta à CYN e ao PFOA individualmente em 

cultura mista em cenário sem predominância. 

TRATAMENTO TAXA DE 

CRESCIMENTO 

TAXA DE 

DIVISÕES POR DIA 

TAXA DE 

DUPLICAÇÃO 

CONTROLE 0,2606 0,3759 2,6600 

CYN-AC 0,2350 0,3391 2,9491 

CYN-BC 0,2578 0,3719 2,6886 

PFOA-AC 0,2480 0,3578 2,7950 

PFOA-BC 0,2569 0,3707 2,6980 

5.1.3.2     Cenário 2: Cultura Mista com Predominância de Monoraphidium capricornutum 

O crescimento de Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus foi avaliado 

durante 12 dias de exposição em um cenário com predominância de M. capricornutum, 

considerando as concentrações adotadas de PFOA e CYN. Os resultados de densidade 

celular e inibição de crescimento estão apresentados nas Figuras 5.5 e 5.6, respectivamente. 

A densidade inicial do ensaio foi 0,50 x 10⁴ cél/mL para A. striptatus e 1,44 x 10⁴ cél/mL 

para M. capricornutum.  

Após 12 dias de exposição, M. capricornutum começou predominando e manteve essa 

posição até o final do experimento. Nos experimentos anteriores, em que ambas as espécies 

iniciaram com densidades iguais, M. capricornutum perdeu sua vantagem competitiva, 

evidenciando a influência inicial na dinâmica entre as espécies. Tanto a CYN quanto o 

PFOA afetaram o crescimento das microalgas, com Ankistrodesmus striptatus sendo 

significativamente inibida pelas concentrações mais altas (CYN-AC e PFOA-AC) no 12º 
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dia. Já o crescimento de M. capricornutum foi inibido de forma significativa apenas pelo 

tratamento CYN-AC ao final do experimento. 

  

Figura 5.5: Densidade Celular de Cultura Mista (Monoraphidium capricornutum (M) e 

Ankistrodesmus striptatus (A)) em cenário com predominância de M. capricornutum expostas aos 

tratamentos: CYN-AC (100 μg.L⁻¹); CYN-BC (50 μg.L⁻¹) - Figura (a); PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹) e 

PFOA-BC (1000 μg.L⁻¹) - Figura (b), individualmente, durante 12 dias. Os valores representam 

média ± erro padrão (número amostral igual a 3). 

 
Figura 5.6: Inibição de Crescimento de Cultura Mista (Monoraphidium capricornutum e 

Ankistrodesmus striptatus) em cenário de predominância de M. capricornutum expostas aos 

tratamentos: CYN-AC (100 μg.L⁻¹); CYN-BC (50 μg.L⁻¹); PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹) e PFOA-BC 

(1000 μg.L⁻¹), individualmente, durante 12 dias. Figura (a): inibição de crescimento de A. striptatus; 

Figura (b) inibição de crescimento de M. capricornutum. Os valores representam média ± erro 

padrão (número amostral igual a 3). 

Esses resultados sugerem que os contaminantes limitaram o desempenho competitivo de A. 

striptatus em cenários onde começou em desvantagem. A maior vulnerabilidade de A. 

striptatus, particularmente nas exposições às concentrações mais altas, reforça a influência 

da competição e dos poluentes na dinâmica entre as espécies. 
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Os valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus expostas à 

CYN e ao PFOA individualmente em cultura mista com predominância de Monoraphidium 

capricornutum estão apresentados nas Tabelas 5.5 e 5.6, respectivamente. Os resultados 

mostram uma maior taxa de crescimento no grupo controle e uma redução mais evidente 

nas taxas avaliadas para os grupos expostos à CYN-AC e PFOA-BC, impactando o 

crescimento de ambas as microalgas ao longo dos 12 dias. 

Tabela 5.5: Valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Monoraphidium capricornutum exposta à CYN e ao PFOA individualmente em 

cultura mista com predominância de Monoraphidium capricornutum. 

TRATAMENTO TAXA DE 

CRESCIMENTO 

TAXA DE 

DIVISÕES POR DIA 

TAXA DE 

DUPLICAÇÃO 

CONTROLE 0,2544 0,3671 2,7244 

CYN-AC 0,2114 0,3049 3,2796 

CYN-BC 0,2351 0,3392 2,9482 

PFOA-AC 0,2260 0,3261 3,0668 

PFOA-BC 0,2345 0,3382 2,9565 

Tabela 5.6: Valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Ankistrodesmus striptatus exposta à CYN e ao PFOA individualmente em 

cultura mista em cenário com predominância de Monoraphidium capricornutum. 

TRATAMENTO TAXA DE 

CRESCIMENTO 

TAXA DE 

DIVISÕES POR DIA 

TAXA DE 

DUPLICAÇÃO 

CONTROLE 0,2576 0,3716 2,6909 

CYN-AC 0,2097 0,3025 3,3058 

CYN-BC 0,2355 0,3398 2,9432 

PFOA-AC 0,2176 0,3140 3,1850 

PFOA-BC 0,2361 0,3406 2,9358 

5.1.3.3     Cenário 3: Cultura Mista com Predominância Ankistrodesmus striptatus 

O crescimento de Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus foi avaliado 

durante 12 dias de exposição em um cenário com predominância de A. striptatus, 

considerando as concentrações adotadas de PFOA e CYN. Os resultados de densidade 

celular e inibição de crescimento estão apresentados nas Figuras 5.7 e 5.8, respectivamente. 

A densidade inicial do ensaio foi 0,98 x 10⁴ cél/mL para A. striptatus e 0,52 x 10⁴ cél/mL 

para M. capricornutum.  

Após 12 dias de exposição, A. striptatus começou predominando e manteve essa posição ao 

final do experimento. A CYN mostrou efeitos mais intensos sobre M. capricornutum, com 

impacto significativo observado no 12º dia de exposição para ambas as concentrações 

(CYN-AC e CYN-BC). No caso de PFOA, ambas as concentrações (PFOA-AC e PFOA-

BC) afetaram significativamente M. capricornutum no 4º dia, mas a espécie apresentou uma 
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recuperação ao final do experimento. Já A. striptatus sofreu inibição significativa em CYN-

AC ao final do período de 12 dias. 

  

Figura 5.7: Densidade Celular de Cultura Mista (Monoraphidium capricornutum (M) e 

Ankistrodesmus striptatus (A)) em cenário com predominância de A. striptatus expostas aos 

tratamentos: CYN-AC (100 μg.L⁻¹); CYN-BC (50 μg.L⁻¹) - Figura (a); PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹) e 

PFOA-BC (1000 μg.L⁻¹) - Figura (b), individualmente, durante 12 dias. Os valores representam 

média ± erro padrão (número amostral igual a 3). 

 

 
Figura 5.8: Inibição de Crescimento de Cultura Mista (Monoraphidium capricornutum e 

Ankistrodesmus striptatus) em cenário de predominância de A. striptatus expostas aos tratamentos: 

CYN-AC (100 μg.L⁻¹); CYN-BC (50 μg.L⁻¹); PFOA-AC (2000 μg.L⁻¹) e PFOA-BC (1000 μg.L⁻¹), 

individualmente, durante 12 dias. Figura (a): inibição de crescimento de A. striptatus; Figura (b) 

inibição de crescimento de M. capricornutum. Os valores representam média ± erro padrão (número 

amostral igual a 3). 
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Os valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus expostas à 

CYN e ao PFOA individualmente em cultura mista com predominância de Ankistrodesmus 

striptatus estão apresentados nas Tabelas 5.7 e 5.8, respectivamente. É possível observar 

que os tratamentos com CYN e PFOA-AC geraram menor taxa de crescimento para ambas 

as microalgas. Enquanto a taxa de duplicação se mostrou menor em M. capricornutum no 

tratamento com PFOA-BC. 

Tabela 5.7: Valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Monoraphidium capricornutum exposta à CYN e ao PFOA individualmente em 

cultura mista com predominância de Ankistrodesmus striptatus. 

TRATAMENTO TAXA DE 

CRESCIMENTO 

TAXA DE 

DIVISÕES POR DIA 

TAXA DE 

DUPLICAÇÃO 

CONTROLE 0,2752 0,3970 2,5188 

CYN-AC 0,2144 0,3093 3,2336 

CYN-BC 0,2203 0,3178 3,1469 

PFOA-AC 0,2245 0,3239 3,0877 

PFOA-BC 0,2812 0,4057 2,4648 

Tabela 5.8: Valores calculados para a taxa de crescimento (μ), taxa de divisão por dia (K) e taxa de 

duplicação (G) para Ankistrodesmus striptatus exposta à CYN e ao PFOA individualmente em 

cultura mista em cenário com predominância de Ankistrodesmus striptatus. 

TRATAMENTO TAXA DE 

CRESCIMENTO 

TAXA DE 

DIVISÕES POR DIA 

TAXA DE 

DUPLICAÇÃO 

CONTROLE 0,2634 0,3801 2,6311 

CYN-AC 0,2212 0,3192 3,1329 

CYN-BC 0,2249 0,3244 3,0824 

PFOA-AC 0,2317 0,3343 2,9911 

PFOA-BC 0,2284 0,3295 3,0348 

Os resultados apresentados sugeriram que diferentes cenários podem influenciar 

distintamente na inibição de crescimento das microalgas (Tabela 5.9). Houve inibição de 

crescimento devido à CYN-AC em ambas as espécies ao final do período de exposição para 

todos os cenários analisados. A. striptatus apresentou um desempenho competitivo superior 

ao de M. capricornutum, especialmente no cenário sem predominância e no cenário com A. 

striptatus predominando. O tratamento com CYN-AC pode ter intensificado o pior 

desempenho de M. capricornutum, o que sugere que a concentração da toxina fez diferença 

para essa espécie. No cenário com M. capricornutum predominando, os efeitos foram menos 

pronunciados, mas ainda assim a toxina impactou o crescimento. Quanto aos efeitos do 

PFOA, M. capricornutum se mostrou mais sensível ao contaminante. No 4º dia de 

exposição, o crescimento de M. capricornutum foi inibido nos tratamentos PFOA-AC e 

PFOA-BC quando estava no cenário com predominância de outra espécie. No entanto, essa 

inibição não se manteve no 12º dia, indicando uma possível recuperação. O PFOA-AC 
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também causou inibição em A. striptatus no 12º dia, quando esta estava no cenário com 

predominância de M. capricornutum.  

Estudos sugerem que essas respostas distintas podem ser atribuídas à competição por 

recursos e à variabilidade entre as espécies na tolerância a estressores químicos. A exposição 

conjunta a contaminantes, especialmente aqueles com mecanismos de ação diversos, como 

o PFOA e a CYN, pode gerar interações aditivas ou sinérgicas, amplificando os efeitos 

ecotoxicológicos (Hu, 2020; Moraes et al., 2022). Esse cenário reforça a importância de 

investigar misturas em sistemas mais complexos, já que os efeitos observados em culturas 

mistas refletem melhor as condições naturais, onde as interações ecológicas desempenham 

papel fundamental. 

Tabela 5.9: Matriz de verificação para comparar diferenças estatisticamente significativas em 

relação ao grupo controle para cada tratamento adotado em diferentes cenários. 

   

DIA 4 (96h) 

 

DIA 12 

     CENÁRIO 

CYN 

AC 

CYN 

BC 

PFOA 

AC 

PFOA 

BC 

CYN 

AC 

CYN 

BC 

PFOA 

AC 

PFOA 

BC 

Sem Predominância (A)     ✔    

(M)     ✔    

Predominância de 

Monoraphidium 

capricornutum 

(A)     ✔  ✔  

(M)     ✔    

Predominância de 

Ankistrodesmus 

striptatus 

(A)     ✔    

(M)   ✔ ✔ ✔ ✔   

Os resultados da cultura individual e da cultura com duas espécies de microalgas apresentaram 

resultados diferentes na exposição da mesma concentração dos mesmos contaminantes. Por 

outro lado, Stone et al. (2019) realizaram testes de toxicidade em três espécies de microalgas 

tropicais utilizando dois herbicidas com modos de ação distintos (Atrazina e Imazapic) e os 

autores apontaram que as taxas de crescimento populacional em culturas multiespécies foram 

semelhantes às observadas em testes com espécies individuais. No entanto, foi identificado que 

a atrazina foi significativamente mais tóxica que o imazapic para todas as espécies testadas, o 

que evidencia os diferentes mecanismos de ação desses herbicidas.  

A fotólise e a biodegradação são os dois principais mecanismos responsáveis pela remoção da 

CYN em ambientes aquáticos. A biodegradação envolve a decomposição do composto por meio 

da ação de microrganismos, enquanto a fotólise consiste na degradação do contaminante pela 
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ação da luz, principalmente a radiação ultravioleta (UV) do sol. Embora a CYN seja 

relativamente estável em diversas condições de luz, calor e pH, a eficácia da fotólise pode variar 

significativamente, dependendo da intensidade solar e da composição química da água (De La 

Cruz et al, 2013). 

O estudo realizado por Wörmer et al. (2008) foi conduzido em condições laboratoriais durante 

um período de 40 dias. O estudo avaliou a biodegradação de cylindrospermopsina (CYN) 

produzida por Aphanizomenon ovalisporum utilizando comunidades bacterianas naturais 

provenientes de dois corpos d'água — um com exposição prévia à cianotoxina e outro sem essa 

exposição. Apesar do crescimento das bactérias e do consumo de carbono orgânico dissolvido 

(DOC), a CYN não sofreu degradação significativa em 40 dias. As concentrações se 

mantiveram acima de 90% do valor inicial, indicando que a biodegradação da CYN em 

laboratório é muito limitada ou inexistente, mesmo com diferentes fontes da toxina e exposição 

bacteriana prévia. Assim, conclui-se que a degradação de CYN ocorre principalmente por 

fotodegradação. Além disso, a degradação dos dessa molécula frequentemente produz 

metabólitos secundários (Liu et al., 2022), como deoxycilindrospermopsina e 7-

epicilindrospermopsina, sendo este último citotóxico (Weirich e Miller, 2014). Esses 

metabólitos podem ter efeitos adicionais nos organismos expostos, potencializando os efeitos 

adversos ao longo do tempo.  

As cilindrospermopsinas provocam duas formas de toxicidade: uma imediata, que parece ser 

causada pela produção de um metabólito tóxico mediado pela enzima citocromo P-450, como 

observado em vertebrados, e outra mais gradual, que decorre da inibição da síntese proteica 

provocada por essa cianotoxina (Soares, 2009). O mecanismo de ação da cilindrospermopsina 

na inibição da síntese proteica é fundamental para entender como essa toxina afeta organismos 

expostos ao longo do tempo. Embora a inibição da síntese proteica seja provavelmente um 

efeito universal na maioria dos seres vivos, a presença de enzimas P-450 em microalgas e seu 

papel na ativação da toxina ainda não são completamente compreendidos, requerendo mais 

estudos para confirmar essa via de ação em organismos aquáticos. 

A toxicidade do PFOA varia dependendo da espécie exposta ao contaminante e do estágio 

de vida dos organismos aquáticos (Santos, 2023). Os resultados do presente estudo 

demonstraram que o impacto de PFOA é maior nas microalgas que não está em condição 

prevalente, como demonstrado pelas espécies A. striptatus e M. capricornutum quando essas 

foram expostas às concentrações mais elevadas de PFOA. Além disso, algumas espécies 
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podem ser mais suscetíveis do que outras. No décimo segundo dia, houve uma inibição 

significativa nos tratamentos com CYN-AC e CYN-BC. 

A suscetibilidade variada de espécies foi corroborada em outro estudo conduzido por Mojiri 

et al., (2023). Os autores avaliaram duas espécies de microalgas (C. vulgaris e S. obliquus) 

expostas a diferentes concentrações de uma mistura de PFOS e PFOA. À medida que o 

tempo de exposição e a concentração de PFAS aumentaram de (1-7 dias e de 0,5-10 mg/L, 

respectivamente), a viabilidade celular, o conteúdo total de clorofila e o conteúdo de 

proteínas diminuíram. Essa redução foi notavelmente maior em S. obliquus, indicando que 

essa espécie de microalga foi mais afetada pelos PFAS do que C. vulgaris. 

A bioacumulação verificada de substâncias PFASs, como PFOA tem enfatizado a 

necessidade de pesquisas sobre organismos aquáticos na base da cadeia alimentar, dado que 

isso pode afetar a transferência de energia e matéria para os níveis tróficos superiores e, 

consequentemente, desestruturar os ecossistemas aquáticos (Ma et al., 2022). Os resultados 

destacam a complexidade das interações entre microalgas e o crescimento das diferentes 

espécies, evidenciando a importância de considerar não apenas a concentração e o tempo de 

exposição, mas também a resposta adaptativa das espécies e os mecanismos específicos de 

ação dos contaminantes. 

5.2     ANÁLISES BIOQUÍMICAS  

Neste capítulo, foram investigados os mecanismos bioquímicos possivelmente associados às 

respostas de crescimento da microalga Monoraphidium capricornutum descritas 

anteriormente. Dada a falta de entendimento sobre a toxicidade das misturas de compostos do 

grupo PFAS, como o PFOA, combinados à cianotoxina CYN, este trabalho analisou os efeitos 

dessas substâncias nos produtores primários aquáticos por meio de respostas bioquímicas. A 

literatura ainda carece de estudos que abordem os impactos combinados de diferentes classes 

de contaminantes em organismos aquáticos, especialmente no contexto de interações 

bioquímicas. Assim, esta seção busca conectar as alterações identificadas às respostas 

previamente observadas, contribuindo para uma visão mais integrada dos efeitos tóxicos do 

PFOA e da CYN, isolados e em combinação após 4 dias de exposição.  
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5.2.1 Resposta ao estresse oxidativo de M. capricornutum sob diferentes concentrações 

de PFOA e CYN 

Neste capítulo, são discutidos os resultados das análises bioquímicas realizadas, incluindo 

a avaliação de enzimas antioxidantes e biomarcadores de estresse oxidativo. Os resultados 

obtidos revelam alterações nos parâmetros bioquímicos avaliados em resposta aos diferentes 

tratamentos. A concentração de glutationa reduzida (GSH) e a atividade da glutationa S-

transferase (GST) apresentaram alterações significativas, especialmente nas misturas de 

CYN e PFOA. A atividade das enzimas antioxidantes superóxido dismutase (SOD) e 

catalase demonstrou um padrão variável. Além disso, a peroxidação lipídica, medida pela 

concentração de malondialdeído (MDA), e a carbonilação de proteínas indicaram níveis 

diferenciados de danos oxidativos, sugerindo que a interação entre os contaminantes pode 

amplificar ou atenuar as respostas celulares.  

5.2.2.1 Atividade da Glutationa S-Transferase (GST) e concentração de Glutationa (GSH) 

A atividade de glutationa S-transferase (GST) de M. capricornutum no tratamento de 

exposição individual PFOA-AC e as misturas CYN-AC + PFOA-BC e CYN-BC + PFOA-

AC apresentou diferença significativa em relação ao grupo controle (Figura 5.9). A redução 

na atividade de GST nesses grupos pode ser interpretada como uma consequência do 

estresse oxidativo sofrido pelas células, gerando uma menor capacidade de metabolizar e 

eliminar substâncias tóxicas ou oxidativas. Como GST catalisa a ligação do GSH a 

compostos xenobióticos, essa redução compromete a detoxificação e excreção do PFOA e 

da CYN (Mazari et al, 2023; Soares, 2009). 

Embora os níveis de GSH tenham aumentado significativamente, indicando uma resposta 

compensatória ao estresse oxidativo, a atividade da GST foi reduzida. No entanto, como a 

GST não atua diretamente na neutralização das espécies reativas de oxigênio (ROS), esse 

aumento de GSH provavelmente está associado à sua participação na via da glutationa 

peroxidase (GPx), responsável pela degradação do peróxido de hidrogênio (H₂O₂). Assim, 

a célula pode estar priorizando a ativação da GPx para mitigar o acúmulo de peróxidos. A 

inibição da GST pode comprometer a conjugação de GSH com xenobióticos, dificultando a 

eliminação dos contaminantes e prolongando sua permanência no organismo, o que pode 

potencializar seus efeitos tóxicos ao longo do tempo. Por outro lado, o aumento de GSH, 

sem seu consumo pela GST, sugere que essa molécula esteja sendo reciclada na via de 

redução/oxidação via glutationa redutase (GR), tornando-se disponível para a GPx. Esse 
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processo pode indicar um acúmulo excessivo de peróxidos, reforçando a hipótese de que o 

sistema antioxidante está sobrecarregado e insuficiente para neutralizar completamente o 

estresse oxidativo gerado pela exposição aos contaminantes (Mao et al., 2023; Campos et 

al., 2013; Mazari et al., 2023; Kumar e Trevedi, 2018; Zhao et al., 2023). 

Nos tratamentos de mistura (CYN-HC + PFOA-LC e CYN-LC + PFOA-HC), foi observada 

uma redução significativa da GST, acompanhada por um aumento na concentração de GSH, 

sugerindo que houve síntese celular de GSH. Esse aumento pode ser um mecanismo 

compensatório para neutralizar os ROS gerados pela exposição às misturas, funcionando 

como uma tentativa de proteção contra danos oxidativos (Hong, Boiti e Foulkes, 2024). 

Entretanto, mesmo com níveis elevados de GSH, enzimas detoxificantes como a GST 

podem ser comprometidas pelo excesso de ROS, resultando em danos estruturais e 

funcionais. Esse cenário pode levar a uma redução da atividade enzimática, apesar da maior 

demanda por detoxificação (Mao et al., 2023; Campos et al., 2013). 

Apesar dos dados não terem indicado estatisticamente que individualmente os 

contaminantes causem efeitos em GST e concentração de GSH, é necessário confirmar esses 

resultados em novas análises com um tamanho amostral maior. Como exemplo, os 

resultados obtidos por Campos et al (2013) na microalga C. vulgaris, onde a atividade das 

enzimas GST e GPx aumentou na concentração de CYN igual a 18,4 μg.L⁻¹ e diminuiu a 

179 μg.L⁻¹, reforçando a ideia de que a CYN individualmente pode induzir estresse 

oxidativo em M. capricornutum. 

 

Figura 5.9: Concentração de Glutationa (à esquerda) e Atividade de Glutationa S-transferase (à 

direita) em Condições Experimentais: (1) Controle; (2) Exposição Individual de PFOA e CYN 

(PFOA-AC: 2000 μg.L⁻¹; PFOA-BC: 1000 μg.L⁻¹; CYN-AC: 100 μg.L⁻¹; CYN-BC: 50 μg.L⁻¹; e (3) 
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Exposição de Mistura Binária de PFOA e CYN (I) CYN-AC: 100 μg.L⁻¹ + PFOA-BC: 1000 μg.L⁻¹; 

(II) CYN-BC: 50 μg.L⁻¹ + PFOA-AC: 2000 μg.L⁻¹ (III) CYN-AC: 100 μg.L⁻¹ + PFOA-AC: 2000 

μg.L⁻¹). As letras diferentes indicam diferença significativa (ρ<0,05). Os valores representam média 

± erro padrão (n=3). 

Os resultados gerais sugerem que as células estão enfrentando estresse oxidativo 

significativo, como evidenciado pela análise combinada de GST e GSH. O excesso de EROs 

excede a capacidade antioxidante celular, prejudicando o desempenho da GST e indicando 

falhas no sistema detoxificante sob estresse intenso (Mazari et al., 2023; Kumar e Trevedi, 

2018). O aumento de GSH, combinado à redução na atividade da GST, reflete uma 

sobrecarga no sistema antioxidante, com possíveis inativações ou modificações da GST por 

EROs (Mazari et al., 2023; Hong, Boiti e Foulkes, 2024). 

Essas conclusões se tornam mais expressivas quando são observadas as misturas dos 

contaminantes em estudo (CYN-AC + PFOA-BC e CYN-BC + PFOA-AC), refletindo uma 

complexa interação entre as vias de defesa antioxidante. No tratamento com PFOA-AC, 

uma significativa diminuição na GST e nenhuma mudança na GSH foram observados, o que 

sugere um grau de estresse oxidativo que impede a resposta de aumento de síntese de GSH. 

Por outro lado, o PFOA-BC aumentou significativamente a concentração de GSH, 

sugerindo que a célula está ativando mecanismos de defesa, o que indica sua capacidade de 

sintetizar GSH nas concentrações mais baixas desse contaminante (Mao et al., 2023; Mazari 

et al., 2023). 

5.2.2.2     Atividade de Superóxido Dismutase (SOD) e de Catalase (CAT) 

A superóxido dismutase (SOD) atua como a primeira linha de defesa antioxidante da 

microalga, catalisando a conversão de ânions superóxido (O₂•⁻) em peróxido de hidrogênio 

(H₂O₂). Em seguida, o H₂O₂ é decomposto em água e oxigênio por enzimas como a catalase, 

a peroxidase de glutationa e as peroxirredoxinas (Hong, Boiti e Foulkes, 2024). A catalase, 

em particular, desempenha um papel crucial na eliminação do peróxido de hidrogênio, 

prevenindo seu acúmulo e protegendo as células contra danos oxidativos. 

Nos resultados obtidos, a atividade de superóxido dismutase e atividade catalase 

apresentaram uma considerável variação, resultando em uma ampla dispersão dos valores 

obtidos (Figura 5.10). Apesar disso, a ativação de CAT se mostrou mais pronunciada nos 

tratamentos CYN-AC; CYN-AC + PFOA-BC e CYN-BC + PFOA-AC, sendo mais 

evidenciada para este último. Enquanto as altas concentrações de ácido perfluorooctanoico, 
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tanto individualmente (PFOA-AC), quanto em mistura (CYN-BC + PFOA-AC e CYN-AC 

+ PFOA-AC), sugerem uma possível maior ativação da SOD, observado na Figura 5.10.  

Estudos demonstram que a modulação da atividade da SOD e CAT em microalgas é 

influenciada pela concentração dos contaminantes, tempo de exposição e respostas 

específicas de cada espécie. Niu et al. (2019) relataram um aumento na atividade da SOD 

em Chlorella sp. exposta a PFAS, enquanto CAT e SOD foram inibidas, sugerindo um 

desequilíbrio nas defesas antioxidantes. Zhao et al. (2023) observaram que a coexposição 

ao PFOA e microplásticos de poliestireno (PS-MPs) intensificou o estresse oxidativo em 

Chlorella sorokiniana, alterando a resposta enzimática antioxidante. Os resultados de Xu et 

al. (2013) indicam que a exposição prolongada a altas concentrações de PFOA (30–120 

mg/L) levou a mudanças significativas na atividade da SOD e CAT em Chlorella 

pyrenoidosa e Selenastrum capricornutum, reforçando que as respostas ao estresse 

oxidativo são dependentes da concentração. Xu et al. (2013) demonstraram que as 

concentrações mais altas de PFOA (207,46 mg/L) causaram uma geração excessiva de 

EROs, aumentando a atividade de SOD em Chlorella pyrenoidosa, resultando em danos 

oxidativos e causando permeabilidade da célula. No presente estudo, as concentrações de 

PFOA-AC (2 mg/L ou 2000 μg.L⁻¹) e PFOA-BC (1 mg/L ou 1000 μg.L⁻¹) também 

resultaram em aumento da atividade de SOD. Apesar de serem muito inferiores às 

empregadas por Xu et al. (2013) e de envolverem uma espécie distinta, os resultados 

indicaram uma ativação enzimática semelhante.  

 
Figura 5.10: Atividade de Superóxido Dismutase (à esquerda) e Atividade de Catalase (à direita) em 

Condições Experimentais: (1) Controle; (2) Exposição Individual de PFOA e CYN (PFOA-AC: 

2000 μg.L⁻¹; PFOA-BC: 1000 μg.L⁻¹; CYN-AC: 100 μg.L⁻¹; CYN-BC: 50 μg.L⁻¹; e (3) Exposição 

de Mistura Binária de PFOA e CYN (I) CYN-AC: 100 μg.L⁻¹ + PFOA-BC: 1000 μg.L⁻¹; (II) CYN-
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BC: 50 μg.L⁻¹ + PFOA-AC: 2000 μg.L⁻¹ (III) CYN-AC: 100 μg.L⁻¹ + PFOA-AC: 2000 μg.L⁻¹). Os 

valores representam média ± erro padrão (n=3). Não houve diferença significativa entre os 

tratamentos (ρ>0,05). 

Além disso, Zhao et al (2023) observaram que as atividades de SOD e CAT aumentaram 

proporcionalmente com a concentração crescente de PFOA, sendo que a exposição a PFOA 

(5 mg/L), assim como os grupos de coexposição, resultaram em atividades 

significativamente mais elevadas dessas enzimas em relação ao controle (p < 0,05). 

A maior concentração de cilindrospermopsina (CYN-AC) indicou um aumento na atividade 

de SOD, mas não houve significância estatística. Esses resultados corroboram os achados 

de Campos et al. (2013), que, ao utilizarem concentrações ambientalmente relevantes de 

CYN, observaram a ausência de efeitos inibitórios de crescimento e de alterações 

bioquímicas significativas em certas espécies de fitoplâncton marinho e de água doce.  No 

entanto, no presente estudo, uma possível ativação da SOD só foi evidenciada na maior 

concentração (CYN-AC: 100 μg.L⁻¹), sugerindo que respostas oxidativas mais marcantes 

estão associadas a níveis elevados dessa toxina. 

As espécies de fitoplâncton respondem de maneira variada à CYN dependendo das 

condições ambientais. Chia et al (2017) mostraram que a presença de CYN aumentou a 

atividade de SOD em Microcystis aeruginosa, independentemente das condições de luz e 

nitrogênio. Em Acutodesmus acuminatus, a atividade de SOD foi inibida sob luz ótima e foi 

aumentada sob luz limitada em concentrações diferentes de CYN (10-50 μg.L⁻¹). Em relação 

à catalase, no tratamento CYN-AC, um possível aumento na atividade de catalase foi 

evidenciado em relação ao controle e ao tratamento CYN-BC, sugerindo que a presença de 

CYN pode ter induzido um estresse oxidativo, que resultou em uma resposta antioxidante. 

A catalase atua na decomposição do peróxido de hidrogênio gerado pela SOD (Hong, Boiti 

e Foulkes, 2024), indicando que, mesmo que a SOD não tenha sido fortemente ativada pela 

CYN, a catalase pode ter respondido ao peróxido gerado por outros processos de 

desequilíbrio oxidativo nas células afetadas pela toxina.  

A exposição ao PFOA, nos grupos PFOA-AC e PFOA-BC, também parece ter havido uma 

resposta antioxidante, embora menos pronunciada que a observada com a CYN isolada. Nas 

combinações de CYN e PFOA, especialmente em CYN-BC + PFOA-AC, observa-se uma 

atividade de catalase maior que nos tratamentos isolados, o que poderia sugerir um aumento na 

demanda antioxidante devido à combinação dos contaminantes. 
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Os resultados obtidos destacam a diferença entre os mecanismos de ação dos contaminantes, 

afetando as enzimas de formas diferentes. A cilindrospermopsina é uma toxina que interfere 

na síntese proteica e pode causar danos ao fígado e outros órgãos em organismos vertebrados 

(De La Cruz et al., 2013). Em microalgas, sua exposição pode principalmente levar ao 

acúmulo de EROs, indicando o estresse oxidativo e forçando a ativação da catalase (Chia et 

al., 2017; Campos et al., 2013). Isso explica a alta atividade de CAT nos grupos contendo 

CYN, tanto individualmente como em mistura.  

O PFOA é um composto orgânico persistente que pode induzir a produção de espécies 

reativas de oxigênio, incluindo superóxidos, contribuindo para o estresse oxidativo em 

células. Além disso, o PFOA promove a peroxidação lipídica, comprometendo a integridade 

das membranas celulares e intensificando os danos oxidativos. Esses processos resultam em 

um aumento na atividade de enzimas antioxidantes, como a SOD (Zhao et al., 2023). Isso é 

observado na maior resposta da SOD nos grupos expostos ao PFOA-AC. 

5.2.2.3   Marcadores de Peroxidação Lipídica e Quantificação de Proteínas Carboniladas 

Os resultados obtidos demonstraram que a carbonilação de proteínas foi significativamente 

maior entre os três tratamentos com mistura (CYN-AC + PFOA-BC, CYN-BC + PFOA-AC 

e CYN-AC + PFOA-AC) em comparação com o grupo controle. O tratamento com a menor 

concentração individual de PFOA (PFOA-BC) também demonstrou diferença 

estatisticamente significativa na carbonilação de proteínas, observado na Figura 5.11.  

 
Figura 5.11: Concentração de Malondialdeído (à esquerda) Carbonilação de Proteínas (à direita) em 

Condições Experimentais: (1) Controle; (2) Exposição Individual de PFOA e CYN (PFOA-AC: 

2000 μg.L⁻¹; PFOA-BC: 1000 μg.L⁻¹; CYN-AC: 100 μg.L⁻¹; CYN-BC: 50 μg.L⁻¹; e (3) Exposição 

de Mistura Binária de PFOA e CYN (I) CYN-AC: 100 μg.L⁻¹ + PFOA-BC: 1000 μg.L⁻¹; (II) CYN-
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BC: 50 μg.L⁻¹ + PFOA-AC: 2000 μg.L⁻¹ (III) CYN-AC: 100 μg.L⁻¹ + PFOA-AC: 2000 μg.L⁻¹). As 

letras diferentes indicam diferença significativa (ρ<0,05). Os valores representam média ± erro 

padrão (n=3). 

As proteínas carboniladas são um marcador importante de danos oxidativos em proteínas e 

podem se formar pelo ataque direto por EROs, que oxidam aminoácidos suscetíveis, como 

prolina, arginina, lisina e treonina. Esse processo afeta a estrutura tridimensional das 

proteínas, prejudica sua função e as torna mais suscetíveis à degradação. Um segundo tipo 

de dano protéico envolve a ligação com produtos da peroxidação lipídica, como 

malondialdeído (MDA) e 4-hidroxinonenal (4-HNE), que se ligam covalentemente às 

proteínas (Madian e Regnier, 2010; Weng et al., 2017; Colombo et al., 2018). Apesar desse 

segundo processo causar danos oxidativos e modificar a estrutura proteica, ele não é 

considerado carbonilação de proteínas no sentido estrito, mas uma consequência do estresse 

oxidativo. Dessa forma, esses processos interferem na função proteica, aceleram o acúmulo 

de proteínas danificadas e comprometem a integridade celular. E a presença de proteínas 

carboniladas indica danos que podem comprometer as funções metabólicas e a viabilidade 

celular (Marques, 2019). 

A peroxidação lipídica de M. capricornutum, avaliada pelos níveis de malondialdeído 

(MDA), não apresentou variações significativas, exceto no tratamento com a mistura CYN-

AC + PFOA-BC. O MDA, marcador indireto de estresse oxidativo, reflete o grau de 

peroxidação lipídica nas células ou tecidos (Rezayian, Niknam e Ebrahimzadeh, 2019). O 

aumento significativo de MDA nesse tratamento sugere um maior estresse oxidativo e danos 

aos lipídios das membranas celulares (Zhao et al., 2023). 

Os resultados de CYN-AC + PFOA-BC apontam um possível desequilíbrio entre a produção 

de espécies reativas de oxigênio (ERO) e a capacidade antioxidante das células, 

frequentemente associado ao aumento de MDA. Os lipídios desempenham papeis essenciais 

na estrutura e função das membranas celulares, como a regulação da permeabilidade e o 

transporte de substâncias, e a alteração nos lipídios podem comprometer vias metabólicas e 

de sinalização (Yang et al., 2021; Hu et al., 2014) causando consequências negativas para a 

microalga M. capricornutum. 

Hu, Luo e Huang (2014) observaram um aumento significativo no conteúdo de MDA nas 

algas Chlamydomonas reinhardtii e Scenedesmus obliquus expostas ao PFOA por oito dias, 

em concentrações de 20 mg/L e 40 mg/L, valores superiores aos utilizados no presente 
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estudo. Os resultados obtidos pelos autores (2014) indicaram danos celulares associados ao 

estresse oxidativo, refletidos pela intensificação da peroxidação lipídica, um processo que 

compromete a integridade estrutural da célula devido ao excesso de EROs. No presente 

estudo, embora tenham sido avaliadas respostas ao estresse oxidativo, a peroxidação lipídica 

não foi detectada, sugerindo a atuação de mecanismos distintos de dano oxidativo. 

Embora não existam estudos que investiguem especificamente a combinação entre PFOA e 

CYN, pesquisas com outras misturas de contaminantes oferecem pistas relevantes. Zhao et 

al. (2023) demonstraram que a exposição simultânea ao PFOA e a microplásticos de 

poliestireno (PS-MPs) por 96 horas aumentou a toxicidade, incluindo estresse oxidativo e 

danos celulares, em comparação com a exposição isolada dos poluentes. Esses resultados 

indicam que a coexposição a diferentes agentes pode intensificar o estresse celular, 

sugerindo que a combinação entre CYN e PFOA também pode promover efeitos sinérgicos, 

agravando o estresse oxidativo e os danos físicos nas células. Essa interação é corroborada 

e evidenciada pelos resultados de carbonilação de proteínas obtidos, onde todos os 

tratamentos que envolveram a mistura dos dois contaminantes (PFOA e CYN) apresentaram 

um aumento significativo em relação ao grupo controle.  

Os resultados bioquímicos apresentados demonstraram uma resposta significativa das 

microalgas ao estresse oxidativo induzido por PFOA e CYN. A ativação de sistemas 

antioxidantes, como o aumento na síntese de GSH e o possível aumento de atividade de 

SOD e CAT em vários cenários, sugere que essas espécies possuem mecanismos de defesa 

que contribuem para sua sobrevivência inicial. Essa capacidade adaptativa pode estar 

diretamente ligada à recuperação do crescimento celular em diversos cenários ao final de 12 

dias. No entanto, foi possível observar que os contaminantes causam dano celular, sobretudo 

quando em mistura. Esses resultados apontam para impactos que podem influenciar 

negativamente a sobrevivência dessas espécies em ambientes naturais. Esses achados 

destacam o equilíbrio entre as respostas antioxidantes e os danos induzidos pelos 

contaminantes, ressaltando a necessidade de estudos adicionais sobre os mecanismos 

envolvidos e suas implicações ecológicas. 

O presente trabalho ressalta a complexidade das respostas biológicas a agentes estressores 

e a necessidade de considerar cuidadosamente os efeitos de diferentes concentrações em 

estudos ecotoxicológicos. A toxicidade do PFOA e seus efeitos adversos sobre as 

microalgas ainda são pouco compreendidos (Hu et al, 2020). Além disso, devido à sua 
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natureza hidrofílica e estabilidade química, a CYN pode persistir na água por várias semanas 

a meses (Fadel et al., 2014). Assim, é fundamental avaliar seus efeitos ao longo do tempo, 

pois esses efeitos também são pouco conhecidos (Pinheiro et al, 2016), bem como seus 

efeitos interativos. Portanto, são necessárias mais investigações para preencher as lacunas 

existentes sobre essas questões. 
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6     CONSIDERAÇÕES FINAIS 

Os resultados obtidos neste estudo reforçam e complementam achados prévios sobre os efeitos 

adversos da cilindrospermopsina (CYN) e do ácido perfluorooctanoico (PFOA) no crescimento 

de microalgas (Pietsch et al., 2001; Chia et al., 2017), evidenciando que diferentes espécies 

respondem de maneira distinta a esses contaminantes. A maior toxicidade da CYN para 

Monoraphidium capricornutum e do PFOA para Ankistrodesmus striptatus ressalta a 

importância de considerar as especificidades das espécies, os mecanismos de ação e a duração 

da exposição ao avaliar o impacto de contaminantes em ecossistemas aquáticos. 

Além disso, os experimentos com culturas mistas indicaram que os efeitos dos contaminantes 

afeta a competição entre espécies, levando à supressão de espécies menos predominantes, 

alterando a dinâmica e biodiversidade aquática. Esses resultados reforçam o impacto dos 

poluentes na modificação das interações ecológicas, com potenciais implicações para toda a 

cadeia alimentar. 

A análise das respostas antioxidantes evidenciou o impacto do estresse oxidativo causado tanto 

pela CYN quanto pelo PFOA. A atividade das enzimas antioxidantes, como SOD e CAT, bem 

como os aumentos nas concentrações de GSH, indicam que a microalga depende dos 

mecanismos antioxidantes para enfrentar os danos causados por esses contaminantes. Além 

disso, a resposta da glutationa (GSH) e a redução na atividade de GST em algumas 

combinações (CYN-AC + PFOA-BC e CYN-BC + PFOA-AC), além de PFOA-AC 

isoladamente, indicam um estado celular alterado, sugerindo uma sobrecarga na capacidade de 

detoxificação e a possível limitação nos sistemas de defesa antioxidante. 

Embora os resultados reforcem a complexidade das interações entre contaminantes, também 

destacam a necessidade de se investigar os efeitos combinados de poluentes de diferentes 

classes, como cianotoxinas e PFAS, em vez de se limitar a estudos de misturas dentro da mesma 

classe química (Liu et al., 2022). Os achados deste estudo representam um avanço importante 

nesse sentido, ao explorar os efeitos interativos da CYN e do PFOA, contaminantes comumente 

encontrados em ambientes aquáticos. 

Entretanto, para uma compreensão mais completa dos mecanismos de toxicidade e dos efeitos 

desses poluentes no metabolismo e crescimento de microalgas, é necessário expandir a 

pesquisa, incluindo análises adicionais como a expressão gênica. Isso permitirá elucidar de 
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forma mais detalhada os processos biológicos envolvidos, melhorando a compreensão dos 

riscos ecológicos associados à presença dessas substâncias nos ecossistemas aquáticos. 

A importância do monitoramento da poluição aquática é ainda mais evidente, dado o risco de 

bioacumulação e os impactos a longo prazo de substâncias como PFOA e CYN, que podem 

afetar não apenas organismos como as microalgas, mas toda a cadeia alimentar aquática (Barry 

et al., 2013; Mao et al., 2023). A interação entre esses contaminantes pode alterar a estrutura 

das comunidades aquáticas, comprometendo a biodiversidade e a funcionalidade dos 

ecossistemas. 

O presente estudo também aponta para a necessidade de ajustes nos protocolos experimentais, 

sugerindo um aumento no número de réplicas e a consideração de variáveis adicionais, como 

intensidade luminosa e as especificidades de cada espécie. O uso de software para modelagem 

de cenários de toxicidade pode também melhorar a análise dos impactos ambientais, 

proporcionando uma visão mais ampla dos efeitos combinados de múltiplos contaminantes. 

De forma geral, os resultados demonstram que os poluentes CYN e PFOA, isoladamente ou 

em mistura, afetam de maneira significativa o crescimento e o metabolismo das microalgas, e 

que as interações entre essas substâncias podem gerar efeitos não previstos. A continuidade 

dos estudos sobre esses contaminantes e suas misturas é essencial para uma gestão mais eficaz 

da qualidade da água e a preservação dos ecossistemas aquáticos. 
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7     CONCLUSÕES  

Os resultados deste estudo sugerem que a exposição ao PFOA e à cilindrospermopsina 

(CYN), tanto isoladamente quanto em misturas, impacta de maneira variável o crescimento 

das microalgas Monoraphidium capricornutum e Ankistrodesmus striptatus, sendo os 

efeitos mais pronunciados em concentrações mais altas e em culturas mistas. Observou-se 

que Monoraphidium capricornutum apresentou maior inibição de crescimento quando em 

competição com Ankistrodesmus striptatus, especialmente sob altas concentrações de 

PFOA e CYN, evidenciando uma relação de competição interespecífica modulada pelos 

contaminantes. Além disso, verificou-se que a exposição às misturas binárias de PFOA e 

CYN impactou Monoraphidium capricornutum de forma mais significativa do que a 

exposição isolada, sugerindo possíveis efeitos interativos entre os contaminantes. 

Os ensaios bioquímicos demonstraram que a exposição ao PFOA e à CYN, individualmente 

e em misturas, resultou em alterações nos biomarcadores antioxidantes, incluindo a redução 

da atividade de GST e variações na concentração de GSH, indicando um potencial 

desequilíbrio e dano oxidativo. Esses achados reforçam a necessidade de mais estudos sobre 

os efeitos combinados de poluentes em produtores primários para uma compreensão mais 

aprofundada dos riscos ecológicos em cenários de exposição múltipla. 
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