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Resumo

O forte desenvolvimento nas industrias baseadas em nanotecnologia nos ultimos
anos acelerou o ritmo de produgdo e do uso dos nanomateriais. Com o uso acelerado das
nanoparticulas (NPs) as dguas naturais servirdo, certamente, de reservatério para a
descarga dos nanomateriais, levando a uma preocupac¢do ainda maior no que diz respeito
a sua interagdo com o meio ambiente € com 0s organismos com potenciais efeitos
negativos nos processos dos ecossistemas associados.

As comunidades de fungos aqudticos desempenham um papel fundamental na
cadeia alimentar, transferindo carbono e energia da matéria organica (MO) das plantas
para niveis tréficos superiores.

As NPs de TiO2 tém sido utilizadas em fotocatélise para purificacdo de dguas
residuais por decomposi¢do de compostos organicos. As NPs de CoFe,Os possuem
caracteristicas atrativas para aplicacdes biomédicas e magnetoeléctricas, tais como
sensores inteligentes, atuadores e aparelhos microeletrénicos de alta frequéncia. Em
ambos os casos, devido as suas caracteristicas singulares estes nanomateriais t€ém vindo
a ser cada vez mais utilizados na industria, como tal, crescentes quantidades serdao
libertadas para os ecossistemas aquaticos.

O impacte das NPs de didxido de titanio (TiO2), TiO2 dopado com érbio (Er: TiO)
e as ferrites de cobalto (CoFe;04) foi avaliado expondo em microcosmos folhas de
castanheiro colonizadas por micrébios a 5 concentracdes (0.25, 1, 10, 50 e 150 mg/L) de
NPs. A taxa de decomposi¢do foliar e a biomassa fingica ndo foram afetadas
significativamente pelas NPs. As enzimas antioxidantes do ascorbato envolvidas no ciclo
da glutationa mostraram padrOes de resposta semelhantes. As atividades da catalase
(CAT), da glutationa peroxidase (GPx) e da glutationa S-transferase (GST) aumentaram
de forma dependente da dose indicando stress oxidativo induzido pelas NPs. No entanto,
as respostas destes biomarcadores de stress foram mais fortes para as NPs de TiO: e
menos pronunciadas para as de Er: TiO». Isto indica que as NPs de Er: TiO2 foram as
menos toxicas entre as NPs testadas para as comunidades de fungos aquaticos. A
exposicao subletal aguda de invertebrados trituradores, mostrou que as NPs de Er: TiO>
e as CoFe>O4 suspensas em dgua sdo mais téxicas do que as NPs fornecidas via
alimentacdo com discos foliares contaminados. O comportamento alimentar dos
invertebrados na presenca do Er: TiO2 e das CoFe>O4, na decomposi¢do da folhada,
indicou que estas NPs t€ém um efeito subletal mais acentuado quando comparadas com o

TiOs.
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Abstract

The strong development in nanotechnology-based industries in recent years has
accelerated the production and use of the nanomaterials. With the rapid use of
nanoparticles (NPs), natural waters are likely to serve as reservoirs for nanomaterials
discharged into the environment, leading to a great concern about their potential
interactions with aquatic biota and associated ecosystem processes. Aquatic fungal
communities play a key role in stream detritus foodweb by transferring carbon and energy
from plant-litter to higher trophic levels.

The TiO2 NPs has been used in photocatalysis to purify wastewater associated
with the decomposition of organic compounds. The CoFe>O4 NPs have attractive features
for biomedical and magnetoelectric applications such as smart sensors, actuators and high
frequency microelectronic devices. In both cases, due to their unique characteristics these
nanomaterials have been increasingly used in the industry, as such, increasing quantities
will be released to aquatic ecosystems.

The impacts of TiO2, doped TiO and CoFe.O4 NPs, were assessed by exposing
microbially colonized leaves to 5 concentrations (0.25, 1, 10, 50 and 150 mg/L) of NPs
in microcosms. Leaf decomposition rate and fungal biomass were not affected
significantly by the tested NPs. The antioxidant enzymes involved in the ascorbate-
glutathione cycle showed similar response patterns. The activities of catalase (CAT),
glutathione peroxidase (GPx) and glutathione S-transferase (GST) increased in a dose-
dependent manner indicating NP-induced oxidative stress. However, the responses of
these stress biomarkers were stronger against TiO2 NPs (non-doped) than to TiO2 NPs.
This indicates that the erbium doped TiO2 NPs were the less toxic among the all tested
NPs towards aquatic fungal communities.

The acute sublethal exposure of invertebrate shredders showed that Er: TiO> NPs
and CoFe;0s4 supplied via water are more toxic than exposure of animals to leaves
contaminated with NPs. The feeding behaviour of the invertebrates to the exposure to Er:
TiO2 and CoFe>0sindicated that these NPs have a more pronounced sublethal effect when

compared with TiO».
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Introducao

1. Introducao

O desenvolvimento tecnolégico a que temos assistido nas dltimas décadas
permitiu que muitas inddstrias produzissem e utilizassem grandes quantidades de
nanomateriais (NMs) (Aitken et al. 2006). Os NMs estdo presentes em diferentes setores
como, os cosméticos (Perugini et al. 2002), as tintas antimicrobianas (Kégi et al. 2008),
os tecidos (Zhang et al. 2009), na engenharia téxtil (Salata 2004), nos dispositivos
eletrénicos (Luechinger et al. 2008) e ainda sdo muito utilizados em aplicacdes
biomédicas e farmacéuticas, em terapia de cancro e genética, detecdo de proteinas e
engenharia de tecidos (Salata 2004).

As nanoparticulas (NPs) podem ser de origem natural ou antropogénica.
Relativamente as primeiras podem provir de poeiras vulcanicas, dispersas através do ar,
e outras de alguns virus. Ja as de origem antropogénica sdo produzidas através das
atividades humanas, como por exemplo: fumo do tabaco, combustdo dos automoveis;
confecdo de alimentos; engenharia de nanoparticulas, entre outros (Biswas and Wu 2005;
Louro et al. 2013).

As nanoparticulas encontram-se naturalmente no meio ambiente, mas a sua
producdo e o seu uso estdo num ritmo acelerado e espera-se um crescimento ainda maior
nas préximas décadas (Carnes and Klabunde 2003). Com o uso acelerado das NPs, os
ecossistemas aquaticos servirdao de reservatorio para a descarga das NPs, levando a uma
preocupacao ainda maior no que diz respeito a sua interacdo com o meio ambiente (Kéigi
et al. 2008; Marquis et al. 2009; Maurer-Jones et al. 2009). As NPs, uma vez livres tendem
a formar agregados que podem ficar cativos ou mesmo ser eliminados através da
sedimentacdo, embora, quando agregados sejam menos moveis, mas podem ser
absorvidos por filtradores ou animais bentonicos no ambiente aquatico (Farré et al. 2009),
afetando as comunidades bioldgicas e as suas funcdes (Johnson et al. 1996). Por outro
lado, € possivel que ocorra uma bioacumulacao nas cadeias alimentares, apesar de, até
entdo, ndo existirem dados concretos acerca deste assunto (Farré et al. 2009).

Nos ambientes aquadticos, juntamente com os detritivoros e as bactérias, os fungos
atuam como mediadores do fluxo de energia e de nutrientes (Baldy et al. 2002; Barlocher
1992a; Gessner et al. 2007; Pascoal and Céassio 2004). Neste sentido, os fungos
contribuem de forma vital para os ecossistemas aquaticos, ja que sdo decompositores do

material vegetal. Além disso, possuem uma grande capacidade de degradacdo de residuos
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persistentes compostos por carbono e nitrogénio, d4cidos hiimicos, entre outras substancias
(Bérlocher 1992b; Christensen 1989; Kjgller and Struwe 1992; Moore 1996).

Os fungos Ingold ou também hifomicetos aquéaticos sdo constituidos por um grupo
filogeneticamente heterogéneo pertencentes aos Filos Ascomycota e Basidiomycota
(Ingold 1975) que se caraterizam por apresentar reproducdo assexuada através da
formacdo de conidios (Alexopoulos et al. 1996; Grandi 1999; Kirk et al. 2008). Estes
fungos ndo sao classificados tendo em conta os niveis taxondmicos habituais, assumindo-
se apenas a existéncia de géneros e espécies (Kirk et al. 2008). Podem apresentar
producdo de estruturas assexuadas numa das fases do seu ciclo de vida e, noutros
momentos, podem apresentar formagdo de estruturas sexuadas (Marvanovd and
Laichmanova 2007).

Os hifomicetos podem dividir-se em dois grupos, os hifomicetos aquaticos e os
terrestres (Goh and Hyde 1996; Schoenlein-Crusius and Malosso 2007). Os hifomicetos
aqudticos ocorrem predominantemente em ecossistemas aqudticos continentais ou em
ambientes com acumulagio de dgua, como solos encharcados (Ingold 1975; Pascoal et al.
2005b; Schoenlein-Crusius and Grandi 2003). Possuem adaptacdes morfoldgicas e
fisiolégicas que lhes permite a colonizacdo e a decomposi¢do foliar em sistemas 16ticos
(Suberkropp 1998). Os conidios hidrodindmicos formados pelos hifomicetos possuem
formas tetraradiadas ou multirradiadas e sigmoéides que facilitam a flutuacdo (Ingold
1975) e o contacto com o substrato. Estes fungos apresentam grande importincia na
cadeia alimentar (Thomas 1996), pois contribuem para a palatibilidade da folhada
constituindo uma fonte de alimento para os invertebrados detritivoros (Gessner et al.
1999), tornando-se uma importante ligacdo tréfica entre a matéria vegetal e os
macroinvertebrados (Laitung et al. 2002). Produzem enzimas extracelulares que
permitem a macera¢do da folhada e s@o capazes de crescer em temperaturas baixas, como
as de climas temperados durante a estacdo da queda da folha (Suberkropp 1984). Assim,
os hifomicetos aqudticos apresentam um comportamento sazonal definido, ocorrendo
predominantemente no final do verdo e durante o outono, que coincide com as maiores
concentragcdes de matéria organica nos ambientes aquaticos (Barlocher 1992a; Bérlocher

2009).
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1.1. Riscos ecolégicos das nanoparticulas

A toxicidade de uma NP vai depender das suas carateristicas bem como da sua
interagcdo com os fatores bidticos e abidticos no meio ambiente, que irdo determinar a sua
biodisponibilidade e o seu comportamento (Handy et al. 2012). Por outro lado, deve-se
considerar a forma como elas se encontram no ambiente ou nos organismos Vivos,
podendo apresentar-se livres ou aglomeradas (Schwab et al. 2011).

Diversos estudos t€m revelado que a agregacao de NPs diminui a sua toxicidade
para os organismos (Bradford et al. 2009; Kvitek et al. 2009; Lok et al. 2007). Por outro
lado, outros autores sugerem que a diminui¢do da toxicidade em funcio do tamanho das
NPs s6 ocorre quando a principal via de entrada € a membrana celular (Ward and Kach
2009); ja para os organismos em que a principal via € a ingestdo hé biodisponibilidade
acrescida (Nogueira et al. 2013). No entanto, h4 que ter em conta que a agregacao das
NPs ird determinar o tamanho a que os organismos estardo expostos, influenciando a
biodisponibilidade e a toxicidade (Nogueira et al. 2013). Outros autores revelam que
quanto mais agregadas as NPs estiverem menor a drea superficial especifica, menor a
biodisponibilidade e o potencial téxico (Navarro et al. 2008).

Em estudos sobre NPs de sais de prata (Ag), hd evidencias de que estas sofrem
facilmente transformagdes no meio ambiente alterando as suas propriedades, o seu
transporte e a sua toxicidade (Levard et al. 2012), potenciando os efeitos toxicos na satde
humana e no meio ambiente. Numa experiéncia com ratos in vivo mostrou que na
presenca de NPs de Ag de 60 nm, levou a alteracGes nos niveis de testosterona, de
producdo de esperma, no comportamento sexual e na concentracdo de espermatozoides
(Mathias et al. 2015). Ainda relativamente a estudos com NPs de Ag (10 e 80 nm), os
autores verificaram efeitos nocivos no desenvolvimento de peixes, com deformacgdo na
medula espinhal, arritmia cardiaca e na sobrevivéncia. As NPs de Ag também se podem
acumular nas branquias e no tecido hepatico, afetando a respiracao dos peixes em dguas
com baixos niveis de oxigénio induzindo o stress oxidativo (Asharani et al. 2008; Bilberg
et al. 2010; Scown et al. 2010; Yeo and Pak 2008).

Segundo Karlsson et al. (2008), algumas NPs, como por exemplo: CuO, TiOx,
Zn0, CuZnFe;04, Fe304, FexO3, evidenciaram efeitos toxicos, nomeadamente danos ao
nivel do DNA e stress oxidativo.

As NPs de CuO apresentam uma toxicidade relativamente elevada para a espécie

Daphnia magna através da libertacdo de ides de Cu* da superficie das NPs. No mesmo



Introducao

sentido, um outro estudo mostra que estas mesmas NPs se tornam mais toxicas quando
em contacto com o meio aquético, que promove a sua agregacdo (Heinlaan et al. 2011;
Rossetto 2012).

As NPs metalicas e os ides metélicos (NPs CuO: 0, 100, 200 e 500 ppm; NPs Ag:
0, 100 e 300 ppm) também revelaram efeitos sobre microrganismos decompositores do
material vegetal nos rios. Concluiu-se que estas NPs tiveram mais impacto sobre a
esporulacdo fungica do que na diversidade flingica. Além disso, estas NPs e os ides
metdlicos tém implica¢des ecoldgicas porque se a producido flingica for afetada, pode ter
impacto na dispersdo fungica e na sua sobrevivéncia, o que por sua vez, afetard os
invertebrados trituradores da folhada submersa (Pradhan et al. 2011).

Relativamente a estudos de NPs de TiOz, Zhu et. al (2009) e (2010) mostraram
que houve acumulacdo, em 48 horas, de NPs de TiO: no intestino de Daphnia magna,
mas sobretudo, apos 72 horas houve maior acumulagdo destas NPs no intestino do animal.
Numa exposi¢do crénica com baixas concentragdes, as NPs de TiO: inibiram o
crescimento e a reprodugdo da D. magna. Num teste realizado com a truta arco-iris
(Oncorhynchus mykiss) numa concentracdo de 1 mg/LL de NPs de TiO: ndo houve
evidéncias de toxicidade, mas foram detetados efeitos subletais, como alteracdes
bioquimicas e respiratdrias e patologias de 6rgdos internos no peixe (Federici et al. 2007).
Noutro teste realizado com a mesma espécie de peixe, em que se adicionou 10 e 100
mg/Kg de NPs de TiO2 no alimento ao longo de 2 meses ndo houve influéncia das NPs
nem no crescimento nem nas carateristicas hematoldgicas (Ramsden et al. 2009). Scown
et al. (2009), mostraram que quando injetaram a truta arco-iris via intravenosa com uma
dose de 1,3 mg/ kg de NPs de TiO, foram detetadas baixas quantidades de TiO> no figado.

Poucos sdo os estudos que testaram a toxicidade do érbio em espécies de animais
e ou plantas. No entanto, numa investigacao, da qual o érbio fez parte, com o objetivo de
estabelecer a relagdo entre a abundancia dos lantanideos, na dgua do mar e a sua
toxicidade em algas marinhas revelou que estes t€m efeitos toxicos nas algas marinhas.
As concentracdes mais elevadas (29,04 umol L) resultaram numa redugio em 50% do
crescimento da Skeletonema costatum quando comparadas com o controlo (0 umol L),
ap6s 96 horas. Embora diferentes elementos dos lantanideos tenham toxicidades
diferentes em organismos vivos de nivel tréfico superior, no entanto, estes t€m o mesmo
efeito de toxicidade em organismos celulares (Tai et al. 2010). Noutro estudo, onde se
avaliaram os efeitos toxicos cronicos dos compostos de disprdsio, holmio e érbio

administrados em ratos em trés doses de 0,01, 0,1 e 1% de cada composto ao longo de 12
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semanas, mostrou haver danos em vdrios érgaos apos a alimentagao daqueles compostos.
Em todos os 6rgdos estudados, os trés compostos exibiram nos animais um efeito
depressivo e produziram a morte por paralisia respiratéria associada ao colapso
cardiovascular (Haley et al. 1966).

Relativamente as ferrites de cobalto, existem poucos estudos que abordam a
toxicidade destas nanoparticulas. Ahmad et al. (2015a) testaram a toxicidade aguda das
NPs de CoFe;04 em embrides de peixe-zebra (Danio rerio) com concentragdes de 0, 10,
62,5,125, 250, 500 uM ao longo de 96 horas. Os resultados mostraram que as NPs de
CoFe;04 induzem toxicidade aguda, atraso no desenvolvimento, apoptose, atraso na
eclosdo, batimento cardiaco instdvel, flexdo da cauda e da medula espinhal. Os resultados
também sugeriram que estas NPs causam mudancas comportamentais nos embrides de
peixes-zebra tornando-os sé€sseis na parte inferior. Estas NPs também induziram o stress
fisico, que resultou no movimento reduzido dos embrides com atraso na eclosdo e o stress
oxidativo, que afetaram as membranas através da apoptose na regido da cabeca, coracdo
e cauda. Estes resultados evidenciaram um potencial risco das NPs de CoFe>O4 para o
ambiente e sugerem uma avaliacdo completa do risco em aplicacdes biologicas. Noutro
estudo, foram testadas as concentragdes de 0, 6,3, 12,5, 25, 50 e 100 mg/L. de CoFe2O4,
com o objetivo de estudar a interacao, a adaptacdo e o stress oxidativo causado pelas NPs
em algas unicelulares (Chlorella vulgaris). Os resultados mostraram que esta alga foi
muito sensivel a concentragdo mais baixa. A adsor¢do destas NPs provocou danos
oxidativos graves através da producao de espécies reativas de oxigénio (EROs), que levou
a aceleragao do processo de peroxidacgao lipidica e desnaturagc@o de enzimas antioxidantes
resultando na destruicdo do sistema de defesa antioxidante. Os autores sugerem que oS
resultados mostram um potencial risco das NPs de CoFe2O4 para o ambiente aquético

(Ahmad et al. 2015b).

1.2. Aplicacoes das nanoparticulas

O reduzido tamanho das NPs e as suas propriedades fisico-quimicas sao muitas
vezes a razdo para a sua crescente utilizacdo (Marquis et al. 2009), conferindo-lhes
propriedades elétricas, magnéticas, Oticas e mecanicas unicas (McWilliams 2006)
analogamente a materiais com a mesma composi¢do fisico-quimica mas com dimensodes
maiores (Oberdorster 2010; SCENIHR 2009). Estas propriedades tnicas dos NMs tém

contribuido significativamente para o desenvolvimento e producdo em quantidades
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significativas de uma geragao de produtos inovadores contendo NMs, com uma grande
diversidade de aplicacdes em dreas como a eletrénica, os veiculos automoveis, os téxteis,

a cosmética, a biomedicina (Wijnhoven et al. 2011).

Na drea automoével, as NPs de Platina (Pt), Palddio (Pd) e Rédio (Rh), sdo ja
utilizadas ha décadas em conversores cataliticos para tratar os gases do escape do motor.
O desenvolvimento de métodos mais eficazes de sintese de NPs e ferramentas de
caraterizacgdo, originou melhores materiais cataliticos. Por exemplo, o Fe/Pt e o Fe/Pd
evidenciaram eficiéncia na degradacdo de contaminantes organicos ambientais (Adams,
Captain et al. 2005; Sato and Donaldson (1998).

Na drea téxtil, os NMs sdo muito utilizados para producdo de leng¢dis, roupa,
tecidos impermeabilizados para decoragcdo. Na drea da biomedicina, os NMs sdo usados
em sistemas de terapéutica dirigida, sistemas de diagndstico, medicina regenerativa em
pele ou osso artificial, ligaduras, aparelhos de audicdo, préteses ortopédicas (Wijnhoven
etal. 2011).

Com uma grande diversidade de setores econdmicos a recorrerem ao uso de NMs
€ evidente que a sua libertacio levard a um aumento drastico da presenga de NPs nas
estacdes de tratamento de dguas residuais (ETAR) (Benn and Westerhoff 2008; Mueller
and Nowack 2008). Uma vez libertadas nas dguas residuais, estardo em contacto com o
matéria organica, que afetard o comportamento das NPs (Harrison, Harradet al. 2003) e
poderd atuar como fator de dispersdo (Brar et al. 2010; Liang et al. 2010). Uma vez que
estes NMs ndo sdo eficazmente removidos nas ETAR, prevé-se que grandes quantidades
sejam gradualmente libertadas nas descargas de dguas residuais para os efluentes (Kaegi
et al. 2011; Wang et al. 2012). No entanto, muitos NMs tendem a formar grandes
agregados e ndo € claro que estes possuam o mesmo potencial toxico e biodisponibilidade
como quando estdo desagregados. Tal facto dependera das carateristicas fisicas e
quimicas bem como das substidncias com as quais os NMs interagem ao entrar no
ambiente aqudtico (Boxall et al. 2007).

No ambiente aquético e terrestre, a matéria organica natural desempenha um papel
significativo no transporte e no destino das NPs devido a tendéncia para a absor¢do
coloidal e agregacdo através de reacdes hidrofébicas. No entanto, a adsor¢ao de sélidos
de origem bioldgica, provenientes de dguas residuais pode ser prejudicial na presenga de
surfactantes da descarga de efluentes (Hyung et al. 2007; Kiser et al. 2010). Apesar das

lamas ativadas nas ETAR serem utilizadas para reduzir as concentragdes de nutrientes,
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de sélidos em suspensao, de metais e de quimicos das dguas residuais (Sheng et al. 2008),
os surfactantes podem movimentar poluentes organicos e metais que normalmente sdao
insoldveis na dgua e no solo (Cserhéti et al. 2002; Dentel et al. 1993; Warne and Schifko
1999). Além disso, a eficiéncia das ETARs pode ser reduzida com grandes quantidades
de surfactantes, levando a que estes compostos reduzam a tensdo superficial, podendo
alterar a floculagdo, a compactacdo e a desidratacao das lamas (Dentel et al. 1993). As
concentracdes de surfactantes no ambiente podem também ser reduzidas pela adsor¢cao
aos sedimentos e pela biodegradacido por comunidades bacterianas enddgenas, todavia,
com uma taxa de degradacdo em comparagdo as estacdes de tratamento menor (Eichhorn
et al. 2002).

Este trabalho vai estudar a toxicidade das NPs de TiO> puras e dopadas bem como
as ferrites de cobalto (CoFe204). Em relacdo as primeiras, existem diversas aplicacoes
nas mais diversas dreas, nomeadamente superficies auto-limpantes (Ruot et al. 2009),
fotocatalise (Fujishima et al. 2000; Hoffmann et al. 1995), produ¢do de hidrogénio
(Reddy et al. 2016), entre outras. Na drea dos cosméticos, a principal aplicagao dos NMs
incide nos protetores solares, com o uso de TiO2 (14 nm) e 6xido de zinco (ZnO) (30-200
nm) para a absorc¢ao da radiacdo UV nociva a pele e, de modo a apresentar uma emulsao
transparente requerem tamanho nanométrico (Nohynek et al. 2007; Paschoalino et al.
2010). Relativamente as ferrites de cobalto estas tém vindo a ser muito utilizadas no
desenvolvimento de novos materiais para andaimes, engenharia de tecidos, aplicacdes
biomédicas, tais como hipertermia magnética, conducdo de farmacos, ressondncia
magnética, sensores e atuadores e biossensores (Amiri and Shokrollahi 2013; Baldi et al.

2007; Sajjia et al. 2010).

1.3. Importancia de indicadores ecotoxicoldgicos

Existe uma diversidade de organismos teste, de varios niveis tréficos, que podem
ser utilizados em testes de toxicidade. Os mais utilizados incluem plantas (algas), animais
invertebrados (crusticeos) e espécies de peixes o que permite determinar os efeitos
téxicos a diversos niveis tréficos (Larsen et al. 1997).

Os organismos escolhidos como organismos teste devem seguir alguns critérios:
devem ser sensiveis ao toxico, representar as populacdes nativas que sao ecologicamente

importantes, devem ser de facil obtencdo e manutenc¢ao laboratorial (Larsen et al. 1997).
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Os hifomicetos aquaticos sdo geralmente encontrados em rios ou ribeiros com
dguas limpas, bem oxigenadas e moderadamente turbulentas (Ingold 1975). Por outro
lado, também podem ocorrer em dguas com propriedades limnolégicas diferentes (Au et
al. 1992; Schoenlein-Crusius et al. 2009). Ainda assim, a riqueza destes fungos tem sido
usada como indicador do estado de conservacdo do ambiente aquatico (Gessner et al.

1991).

1.4. Objetivos e estrutura da tese

Os objetivos deste trabalho centraram-se em: avaliar a toxicidade das
nanoparticulas de dioxido de titanio (TiO,) diéxido de titdnio dopado com érbio (Er:
TiO») e ferrites de cobalto (CoFe204) em fungos aqudticos; verificar através de enzimas
antioxidantes como a catalase, a glutationa s-transferase e a glutationa peroxidase, o stress
oxidativo ao nivel celular; testar potenciais efeitos toxicos em niveis troficos superiores
usando invertebrados detritivoros.

Este documento estd dividido em cinco capitulos. O capitulo 1 faz o
enquadramento deste trabalho. No capitulo 2, faz-se uma abordagem as técnicas usadas
para caraterizagdo das nanoparticulas. O capitulo 3 € dedicado aos impactos cronicos das
NPs sobre a comunidade fiingica associada a decomposi¢do da folhada nos rios. O
capitulo 4 foca-se nos efeitos subletais das NPs sobre invertebrados detritivoros apds a
exposicdo através das folhas (alimento) e da dgua e por dltimo, no capitulo 5 sdo

apresentadas as conclusdes gerais e as perspetivas futuras.



Introducao

10



Capitulo 2



Caraterizacdo das nanoparticulas

2. Caraterizacao das nanoparticulas

2.1. Introducao

Embora ndo exista um protocolo para determinar quais os parametros fisico-
quimicos mais relevantes, o tamanho, a drea superficial, a composi¢do das NPs, assim
como as suas caracteristicas morfoldgicas, sdo de elevada importancia em testes
toxicolégicos (Paschoalino et al. 2010). As principais técnicas usadas para caraterizar
NPs sdo: a difracdo de raios-x (Limbach et al. 2005), a dispersao dinamica da luz e o
indice de polidispersdao (Bootz et al. 2004), a microscopia eletrénica de transmissdo,
microscopia eletrénica de varrimento, espetroscopia de energia dispersa de raios-x, drea
superficial especifica, microscopia de for¢a atomica (Powers et al. 2006). Contudo, as
técnicas de caraterizacdo que foram usadas neste estudo para caraterizar as NPs utilizadas
serdo descritas a seguir.

A dispersao dinamica de luz (DLS) é uma técnica usada para medir o tamanho e
a distribui¢do do tamanho de particulas, na regido submicrométrica. Este método mede a
flutuagdo da intensidade da luz dispersa provocada pelo movimento das particulas
(movimento Browniano das particulas). Este movimento faz com que a luz laser que
incide nas particulas seja espalhada com diferentes intensidades (Malvern Instruments
2013; Malvern Instruments 2013a). O principio deste método consiste em relacionar a
velocidade de difusdo das particulas, provocada pelos seus movimentos Brownianos com
o tamanho das mesmas. A intensidade de dispersdo da luz detetada esta diretamente
relacionada com a velocidade de difusdo das particulas e, consequentemente, com o
tamanho destas, uma vez que quanto maior for a particula, mais lento serd o seu
movimento Browniano (menor velocidade de difusio), contrariamente, as particulas mais
pequenas que apresentam uma maior velocidade, pelo facto de estas colidirem com as
moléculas do solvente.

A intensidade de dispersao de luz a um angulo especifico tende a variar com o
tempo, sendo que estas variagdes sdao detetadas por um fotodetetor e sdo analisadas por
um autocorrelacionador digital, que gera uma correlacio que € proporcional ao
coeficiente de difusdo de particulas (D). A partir do coeficiente de difusdo de particulas,
o tamanho das particulas é estimado através da equacdo de Stokes-Einstein, onde K € a
constante de Boltzmann (equacdo 1), T a temperatura absoluta e m a viscosidade

(Hassellov et al. 2008; Malvern Instruments 2013; Malvern Instruments 2013a).
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TK ~
d= 3D (equacdo 1)

O diametro que € calculado pela técnica de DLS € o valor referente a0 modo como
a particula se difunde no meio liquido (Figura 2.1), logo a denominacdo de diametro
hidrodindmico médio (d (H)). Ao calcular o didmetro hidrodindmico médio considera-se
que as particulas sdo esferas perfeitas (Malvern Instruments 2013; Malvern Instruments

2013a).

S~  Camada de polimero adsorvido

————— Diametro hidrodinamico

Figura 2.1 Diametro hidrodindmico médio de uma nanoparticula através da técnica de DLS

(Adaptado de Instruments 2013)

O indice de polidispersao (Pdi) € um parametro calculado a partir de uma anélise
da funcdo de autocorrelacio da intensidade de dispersdo de luz. Pode variar entre O e 1,
sendo que para valores entre 0,1 e 0,2 é geralmente aceite como uma solugdo
monodispersa (as particulas tém todas um tamanho aproximadamente igual). Pelo
contrério, um indice de polidispersao elevado sugere populacdes de particulas com uma
ampla distribui¢ao de tamanho ou até varias populacdes (Gaumet et al. 2008).

Nesta anélise, um tnico tamanho de particula é assumido e um ajuste exponencial
simples € aplicado a fun¢do de autocorrelacdo. Os valores de Pdi sdo utilizados para
descrever a amplitude da distribuicdo de tamanho das particulas (Malvern Instruments
2013; Malvern Instruments 2013a).

A maioria das particulas dispersas em meio aquoso, tende a adquirir uma carga

elétrica superficial, principalmente devido a mudangas na interface com o meio
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dispersante, mas também pela dissociacao de grupos funcionais na superficie da particula
ou pela adsorcdo de espécies i0nicas presentes no meio aquoso de dispersao (Brookhaven
2013; Malvern Instruments 2013b).

A carga superficial modifica a distribuicao de ides envolventes, resultando assim
num aumento da concentragao de ides a volta da particula, conferindo-lhe deste modo
uma camada elétrica dupla (Figura 2.2). Esta camada elétrica dupla € constituida por uma
parte interna onde se encontram ides fortemente ligados a superficie da particula e por
uma parte externa varidvel, onde fatores como a temperatura e forgas eletrostiticas
determinam a disposi¢ao dos ides. Na parte externa da camada elétrica dupla, o potencial
tende a decrescer com o afastamento da particula até atingir o valor zero (Brookhaven

2013).

Potencial de Superfic
Potencial Zeta |

mV

0 Distancia a superficie da particula

Figura 2.2 Representacdo esquemadtica das varias camadas associadas a uma particula em

suspensao (Adaptado de Delgado 2013)

A particula e a sua parte interna da camada elétrica dupla movem-se como uma
s0, fazendo com que a parte externa se arraste e provoque o “rompimento” entre os ides
das duas partes, interna e externa. A regido onde ocorre esta separacdo de partes
denomina-se plano de quebra (Brookhaven 2013). Deste modo, o potencial { pode definir-
se como a diferenca de potencial elétrico entre o plano de quebra e um ponto no fluido da
suspensdo. Assim, o potencial { ¢ determinado pela mobilidade eletroforética das
particulas, o qual se afirma como um indicador importante e util, usado para por exemplo

prever e controlar a estabilidade de suspensoes coloidais e emulsdes. Valores de potencial
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C elevados, quer negativos quer positivos (em modulo), significam que estamos em
presenca de a uma suspensio estdvel, uma vez que a repulsdo entre particulas evita a
ocorréncia de agregacdo e consequente precipitacio (Brookhaven 2013;
Malvern Instruments 2013b).

A técnica de difrag¢do de raios-x (DXR) permite caraterizar estruturalmente uma
amostra cristalina, nomeadamente, a fase cristalina; o tamanho dos cristais; os defeitos
estruturais, entre outras caracteristicas da amostra (Fialho 2010).

De um modo geral, a determinacdo da estrutura cristalina é baseada na andlise de
um feixe de raios-X difratado, apés incidir sobre um material cristalino. Os raios-X sao
obtidos através da colisdao de eletrdes de elevada energia, pelo aquecimento de um
filamento de tungsténio sobre um alvo metélico. O cobre (Cu) € o alvo metdlico mais
usual. O feixe de eletrdes incidente exibe energia suficiente para provocar ioniza¢ao dos
atomos alvo. A expulsdo dos eletroes da camada de valéncia Is (K) faz com que os
eletrdes das camadas vizinhas (2p ou 3p) transitem de modo a ocupar os lugares vazios,
dando origem a emissdo de energia sob a forma de radiacdo, K, (transi¢ao 2p — 1s) e Kp
(transi¢ao 3p — 1s), sendo os comprimentos de onda carateristicos do alvo metalico
utilizado. Quando a incidéncia de um feixe de raios-X ¢é feita sobre uma amostra
cristalina, uma parte desse feixe € difratado pelos planos do material e o restante €
transmitido. Esta difracdo é resultante da interferéncia construtiva entre feixes adjacentes

que se encontram em fase (Alves 2014), como evidencia o esquema da Figura 2.3.

L
Planos de rede

4

Figura 2.3 Esquema representativo da lei de Bragg (Adaptado de Weller 1994)

A interferéncia construtiva observa-se quando se d4 a equacdo da lei de Bragg

apresentada na equacdo 2,
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nA = 2d j,; sin 0 (equagdo 2)

onde n ¢ a ordem de difragdo, o A representa o comprimento de onda da radiacao incidente,
o dnki € a distancia interplanar e 6 o angulo de incidéncia ou angulo de Bragg (Lifshin

2008).

A microscopia eletronica de transmissao foi usada para observar a morfologia das
NPs de ferrites de cobalto, didxido de titanio e didxido de titdnio dopado com érbio. E
uma técnica de caracterizacdo de materiais tinica, porque combina diferentes técnicas de
andlise cristalogréfica e espectroscopica, assim como de geracdo de imagens, da mesma
regido de uma amostra (<100 nm de espessura) (Ramirez 2010).

As lentes eletromagnéticas sdo utilizadas para focar o feixe de eletrdes na amostra.
Ao passar através da amostra, os dtomos que constituem o feixe de eletrdes produzem
diferentes tipos de radiacdo. Apenas os eletrdes transmitidos sdo analisados pelo detetor.
E na coluna, onde o feixe de eletrdes é gerado e orientado de modo a atravessar a amostra
e onde a imagem serd ampliada para efetuar a andlise e registo digital (ver Figura 2.4)
(Kestenbach et al. 1994). Durante a andlise, a coluna deve estar sob vicuo, porque s6
assim o feixe de eletrdes serd produzido. Caso contrdrio, os eletroes irdo percorrer apenas
curtas distancias e serdo barrados por colisio com moléculas de gds. Uma voltagem ¢é
aplicada entre o filamento (negativo) e uma das placas, o anodo (positivo). Ao fluir uma
corrente através do filamento, ele é aquecido por incandescéncia, fazendo com que emita
eletroes. Estes sdo atraidos em direcdo ao anodo, que tem carga oposta, e alguns deles
passam através da abertura central. Esta carga negativa ocasiona a concentragdo dos
eletroes, emitidos pelo filamento, num feixe que passa simetricamente ao longo do eixo

do canhio através da abertura central do anodo (Grimstone 1980).
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Figura 2.4 Esquema representativo da Microscopia Eletrénica de Transmissdo (Adaptado de

http://micro-esalqg.blogspot.pt/2012/03/aula-2-microscopia-eletronica.html)

Quanto maior a espessura da amostra ou o nimero atémico, menor serd o nimero
de eletroes transmitidos, originando uma regido mais escura na imagem produzida. O
contraste de difracdo € referente ao espalhamento eldstico nas amostras cristalinas. Apds
os eletrdes atravessarem a amostra, os feixes transmitidos e difratados podem ser
recombinados no plano da imagem para resolugdo direta da rede cristalina, constituindo

assim o contraste de fase digital (Kestenbach et al. 1994).

2.2. Material e Métodos

Os métodos utilizados para caraterizacdo das nanoparticulas usadas foram: a
microscopia eletronica de transmissao, a dispersao dinamica de luz (DLS), o potencial
zeta, e a difracdo de raios-x (DRX).

A analise por DLS foi realizada com o Zetasizer NANO ZS-ZEN3600 da Malvern
(Malvern Instruments Limited, UK), usando um laser He-Ne (comprimento de onda de
633 nm) e um angulo de detecdo de 173° (backscatter detection). As nanoparticulas
magnéticas (NPMs) foram dispersas em dgua ultrapura, de modo a evitar concentracdes
elevadas que resultariam em dispersdo multipla da luz, e filtrada (poro 22 pum). Em
seguida foi analisada numa cuvete de poliestireno com um tempo de estabilizacao de 4

minutos (minimo) a 25°C. Para cada amostra foram realizadas, pelo menos, 6 medicoes
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(recomendacao realizada pelo fabricante). O software usado para obtencao dos dados foi
0 Zetazizer 6.2, da Malvern Instruments Ltd.

O potencial  foi determinado com o Zetasizer, NANO ZS -ZEN3600 da Malvern
(Malvern Instruments Limited, UK) usando um laser He-Ne, com um comprimento de
onda de 633 nm e um angulo de detecdo de 173° (backscatter detection). A dispersao de
NPs de ferrites de cobalto foi analisada numa cuvete de poliestireno e para cada amostra
foram realizadas 6 medicdes. O software usado para obten¢ao dos dados foi o Zetazizer
6.2, da Malvern Instruments Ltd.

As particulas secas obtidas foram caraterizadas por difracdo de raios-X com um
difratdbmetro PW 1710 da Philips e radiacdo Cu Ka (40 kV e 30 mA) com comprimento
de onda de 1.5405600 A, sendo os respetivos espetros obtidos no software PC-APD,
Diffraction.

O microscopio eletronico utilizado foi um LEO 906E, a uma voltagem de 100
KeV. As amostras foram preparadas por deposi¢dao de uma gota de solucao de particulas

numa grelha de cobre deixando secar.

2.3. Resultados

2.3.1. Dispersao dinamica da luz

Os graficos da Figura 2.5 mostram o tamanho hidrodindmico médio das

nanoparticulas de CoFe>0s, Er: TiO> e TiO, obtido por dispersao dindmica da luz.
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Figura 2.5 Histograma do tamanho hidrodindmico médio das nanoparticulas de CoFe>Os, Er:
TiO, e TiO,. Valores médios obtidos com seis medi¢des consecutivas apds quatro minutos de

tempo de estabilizagdo a temperatura de 22°C

No que diz respeito ao tamanho hidrodinamico apresentado pelas trés NPs, este
difere entre elas apenas nas NPs magnéticas (CoFe204). Estas t€ém um Z-médio de 472.6
+ 47.74 nm, enquanto as NPs de TiOz t€ém um tamanho 222.1 + 3.518 e o Er: TiO2 241.5
+ 22.74 nm. J4 o indice de polidispersdao das CoFe2O4 € do Er: TiO: tém valores
aproximados, de 0.467 = 0.047 e 0.449 + 0.019, respetivamente, enquanto o indice de
polidispersdo do TiO2 € 0.243 £ 0.011. As NPs aglomeradas mostram uma taxa de difusdo

menor quando comparadas com as NPs isoladas e, neste sentido, um diametro das NPs
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obtido por DLS € maior do que um obtido por outras técnicas (Bradbury et al. 1986). As
NPs com didmetros maiores inflacionam significativamente as distribui¢des por

intensidade (Ober and Gupta 2011; Pecora 2013).

2.3.2. Potencial zeta

A Figura 2.6 apresenta os gréificos respeitantes a carga eletrostatica periférica
média das nanoparticulas de CoFe>O4, TiO2 e TiO2 dopado com érbio, obtida pela técnica

do potencial C.

Figura 2.6 Potencial { das nanoparticulas de CoFe>O4 de TiOz e de Er: TiO,. Valores médios
obtidos com seis medi¢des consecutivas apds quatro minutos de tempo de estabilizacdo a

temperatura de 22°C para os valores de pH 3,5,7,9¢ 11

20

40 40 4
CoFe 0, T102
304 n
i § 20 4
20 1
n ~
>
10 . g0
u ]
0 =
g -20 -
)
10 e
="
-40 4
2204 |
[ ]
_30 T T T T '60 T T T T
2 4 6 8 10 12 2 4 6 8 10 12
pH pH
40
ErTi0;
30 - E
20 4
~ 104
>
E .
LV g
= -10
=
L -20
N
)
A~ 304
: 5
-40 -
) S
-50 T T T T
2 4 6 8 10 12
pH



Caraterizacdo das nanoparticulas

Determinar o valor de potencial zeta € um parametro de grande importancia uma
vez que da a indicacdo da estabilidade das particulas. As NPs de CoFe>O4 para pH=11
apresentam um potencial (= -25 mV, isto é, evidenciam estabilidade a curto prazo a
valores de pH mais basicos. O TiO; mostra que a estabilidade das NPs € alcancada para
valores de pH=3 e 11, com potencial (= -36,5 e -45 mV, respetivamente. J4 o Er: TiO>
exibe estabilidade numa gama de pH mais alargada, pH 7 a 11, tratando-se também de
particulas estdveis a partir do valor de pH neutro a bésico.

Pela visualizacdo do grifico da Figura 2.6, existe uma variagdo de valores de
potencial zeta obtidos entre as NPs de CoFe20s, 0 TiOz e o Er: TiO», uma vez que a pH=3
o potencial zeta é mais elevado para o TiO2 do que para o Er: TiOz e para as CoFe2O4. O
mesmo se verifica para os valores de pH=11, onde o TiO> (potencial (= -43,8 mV) e o Er:
TiO2 (potencial {=-42,9 mV) apresentam um potencial zeta mais elevado negativamente
do que nas CoFe;O4 (potencial (= -24,1 mV). Neste sentido, valores de potencial zeta
superiores a 130l mV indicam que as NPs apresentam elevados valores de carga periférica,
contribuindo para a repulsdao das NPs aumentando a estabilidade, impedindo a agregacao

e a precipitacdo (Okte and Yilmaz 2008).

2.3.3. Difracio de raios-X

A difracdo de raios-x (XRD) foi usada para determinar a estrutura e as fases
cristalinas das diferentes NPs utilizadas neste estudo. Identificaram-se 7 picos mais
pronunciados para o TiO2 (Figura 2.7) e 6 picos para o Er: TiO2 (Figura 2.8), sendo que o
pico de largura estreita e mais acentuado foi identificado no plano cristalografico 101 ou
a 25.3° para as diferentes NPs. Os picos acentuados dos padrdes confirmaram a estrutura
cristalina das amostras de TiO> (Li et al. 2006). Juntamente com os picos das NPs de TiO»
apresentam-se 0s picos mais acentuados da anatase (25°,3 e 48°) e do rutilo (27,4°, 36,1°

e 41,2°) (2 das 3 fases do TiO»).
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Figura 2.7 Difratograma de raios-x das amostras das NPs de TiO,

Os resultados do DRX confirmam a formagdo de uma estrutura de Er: TiO2 a

20=25.3°, 37.8°, 48.0°, 53.9°, 55.1° e 62.7° que sdo distribuidos nos planos (101), (004),

(200), (105), (204) e (116) (Figura 2.8) que correspondem a uma estrutura cristalina do

titAnio carateristica da fase anatase (Martins et al. 2014).
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Figura 2.8 Difratograma de raios-x das amostras das NPs de Er: TiO,

Na DRX para as NPs de CoFe;O4 foram identificados os picos de difracdo a
20=18.6° 30.4°, 35.7°, 43.4°, 53.8°, 57.2° e 62.9° que sdo distribuidos nos planos (111),
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(220), (311), (400), (422), (511) e (440) (ver Figura 2.9) e correspondem a uma estrutura
cristalina em espinela cubica (Habibi and Parhizkar 2015). Os picos acentuados também

confirmam a boa cristalizacdo das NPs (Zhang et al. 2016).
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Figura 2.9 Difratograma de raios-x das amostras das NPs de CoFe,O4

2.3.4. Microscopia eletronica de transmissao

A imagem de microscopia eletronica de transmissao da Figura 2.10 € referente as
NPs de Er: TiO2 que apresenta uma morfologia irregular, com uma estrutura retangular

de faces planas e um didmetro médio estimado em cerca de 10 nm.

Figura 2.10 Imagem de microscopia eletrénica de transmissao das NPs de Er: TiO»
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Na Figura 2.11 observa-se as NPs de TiO> que também exibiram uma morfologia

irregular, com um diametro médio de cerca de 20 nm.

Figura 2.11 Imagem de microscopia eletrénica de transmissdo das NPs de TiO,

As nanoparticulas de CoFe>O4 apresentaram-se sob a forma de aglomerados com
um didmetro médio estimado de 200 nm. A morfologia das NPs mostra-se circular e

irregular tal como se pode visualizar na Figura 2.12.

Figura 2.12 Imagens de microscopia eletrénica de transmissdo das NPs de CoFe,O4
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2.4. Discussao

Para este estudo, as NPs de Er: TiO2 foram produzidas em laboratério, enquanto
as de TiO; e as CoFe;O4 foram adquiridas comercialmente, da Evonik Industries,
Alemanha e da Nanostructured & Amorphous Materials, Inc. USA, respetivamente.

Através da TEM obteve-se o tamanho das NPs de TiO2, com cerca de 20 nm e das
CoFe>0O4 cerca de 200 nm, estando estes resultados de acordo com os valores dos
fabricantes. J4 o tamanho do Er: TiO; obtido por TEM foi de cerca de 10 nm.

A estrutura dos cristais e a pureza das amostras foi estudada através da DRX. As
amostras apresentaram picos de difracdo para o Er: TiO2 a26=25.3°, 37.8°, 48.0°, 53.9°,
55.1° e 62.7° correspondentes aos planos (101), (004), (200), (105), (204) e (116) (Figura
2.8) que correspondem a uma estrutura cristalina do titdnio carateristica da fase anatase
(Martins et al. 2014). As estruturas cristalinas das NPMs apresentam picos de difracdo a
20 =18.6°, 30.4°, 35.7°, 43.4°, 53.8°, 57.2° e 62.9° que se distribuem pelos planos (111),
(220), (311), (400), (422), (511) e (440) (ver Figura 2.9) que correspondem a uma
estrutura cristalina em espinela cibica (Habibi and Parhizkar 2015).

O tamanho hidrodindmico obtido para as CoFe;O4 € de 472.6 nm, enquanto as
NPs de TiOz e Er: TiO2 apresentam um tamanho hidrodinamico de 222.1 e 241.5 nm,
respetivamente. Os resultados obtidos por DLS mostram também um Pdi para as NPs de
CoFe»04 de 0,467 e para as NPs de TiOz e Er: TiO> de 0.243 e 0.449, respetivamente.
Apesar do tamanho hidrodindmico do Er: TiOz (241,5 nm) ser semelhante com o TiO2
(222,1 nm), o Er: TiOz (0,449) tem um Pdi mais elevado quando comparado com o do
TiO2 (0,243) indicando, assim, que as NPs de Er: TiO, apresentam heterogeneidade de
tamanho. A mesma situacdo se verificou para as NPMs (0,467) que também apresentam
um Pdi elevado. A diferenca entre a TEM e o DLS pode ser explicada pela agregagdo das
NPs quando em solugdo aquosa e pela presenca de agregados com diferentes tamanhos
que inflacionam o tamanho das NPs. Pode concluir-se que mesmo na auséncia de campo
magnético externo, as interacdes magnetostaticas entre particulas, podem originar a sua
aglomeracdo (Aqil et al. 2008). E acrescenta-se, no que toca as NPMs a tendéncia para a
agregacdo € maior devido as interagdes eletrostaticas (Amiri and Shokrollahi 2013).

Os valores obtidos pelo potencial zeta, mostram que as NPs Er: TiO2 sdo as que
parecem ter maior estabilidade para uma gama mais ampla de valores de pH (ver grafico
da Figura 2.6). Para os valores de pH=7, 9 e 11, o potencial (=-34,7; -42,4 e -42,9,

respetivamente. J4 o TiO> revelou ser estavel para valores de pH =3 e 11, sendo que a
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pH=3 o potencial (=36,5 ¢ a pH=11 o potencial (=-43,8. As NPMs aparentam ter
estabilidade a curto prazo para os valores de pH=3 e pH=11, onde a pH=3 o potencial
(=25,4 e apH=11 o potencial {=-24,1. Neste sentido, valores de potencial zeta superiores
a 130l mV indicam que as NPs apresentam elevados valores de carga periférica,
contribuindo para a repulsdo das NPs aumentando a estabilidade, impedindo a agregacdo
e a precipitacio (Okte and Yilmaz 2008).

Pode-se concluir que as NPs de Er: TiO2 sdo as mais estdveis para valores de pH
basicos, mas com uma heterogeneidade de tamanhos tendo em conta o Pdi e sem
tendéncia em formar agregados para os valores de pH= 5, 7 e 11. As NPMs sdo as que
apresentam maior tamanho hidrodinamico devido a formacgdo de agregados, sdo as mais
heterogéneas em termos de tamanho de particulas e sdo as que demonstram ser mais
instiveis para toda a gama de pH. Ja o TiOz tem um tamanho de particula pequeno (20
nm), o tamanho hidrodinamico revelou ser também o mais baixo (222,1 nm) face as outras
NPs e por sua vez, com o Pdi mais baixo (0,243). Ja o potencial zeta revelou ser estdvel

para os valores de pH=3 e 11, o que significa que ndo hd a tendéncia em formar agregados.
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Impactos das nanoparticulas sobre a decomposi¢do do material vegetal nos rios

3. Impactos das nanoparticulas sobre a decomposi¢cio do material

vegetal nos rios

3.1. Introducao

Nas dguas doces, a decomposicdo do material vegetal que provém da vegetacao
ribeirinha € realizada por microrganismos, como os fungos aqudticos (Pascoal et al.
2005a; Pascoal et al. 2003), que tornam as folhas mais palatdveis para os invertebrados
trituradores promovendo a transferéncia de carbono e de energia para niveis tréficos
superiores (Graca 2001).

Os 10es metélicos, como o zinco, o cobre € o cddmio, afetam a decomposi¢do das
folhas e as comunidades associadas (Duarte et al. 2008; Fernandes et al. 2009; Medeiros
et al. 2010; Moreirinha et al. 2011; Niyogi et al. 2002; Sridhar et al. 2005). Outros estudos
sobre organismos aquaticos demonstraram que a toxicidade dos metais idénicos pode ser
maior (20-50 vezes) do que a das suas nanoformas (Aruoja et al. 2009; Heinlaan et al.
2008). Segundo Pradhan et al. (2011) os nanometais podem ser uma ameaca as
comunidades microbianas que tém como fun¢do a degradacdo do material vegetal nos
rios, reduzindo a diversidade e a atividade dos fungos e das bactérias. Apesar dos efeitos
negativos das formas idnicas serem mais pronunciados em comparagdo com as
nanoformas, € possivel que ocorra acumulacdo ou adsor¢cdo dos nanometais nas células
microbianas. Desta forma, os nanometais podem penetrar os detritos aquaticos
alimentares e provocar impactos em niveis tréficos superiores (Battin et al. 2009).

Os biomarcadores sdo utilizados para avaliar stress antropogénicos ambientais
(Paoletti 1999). Nas células existem duas formas primordiais de protecdo antioxidante: a
enzimatica e a ndo enzimdtica. As enzimas antioxidantes abrangem véarias enzimas do
ciclo do ascorbato-glutationa, por exemplo a glutationa redutase (GR) e a glutationa
peroxidase (GPx) s@o as mais importante na protecao contra espécies reativas de oxigénio
(EROs) (Chen et al. 2010). Assim, as enzimas antioxidantes sdo consideradas como
biomarcadores sensiveis para indicar stress oxidativo em organismos aquaticos induzidos
por stressores antropogénicos. A glutationa é uma molécula que estabelece reacdes de
conjugacao com vdrios tipos de compostos. Este tipo de reacdo € elementar durante o
processo de destoxificagdo do organismo. Ela intercede de uma forma ativa e fundamental
para a protecdo do organismo contra xenobidticos (Alberts et al. 1994). Uma variagdo

significativa da atividade da GST é por norma observada em organismos e ambientes com
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contaminantes. A forma reduzida da glutationa (GSH) tem um papel importante no
armazenamento e transporte de cisteina, na defesa celular contra radicais livres, peréxidos
e xenobidticos, atuando em conjunto com as enzimas GPx e glutationa S-transferase
(GST) (Sies 1999). Muitas vezes a resisténcia a compostos toxicos associa-se a uma
expressao reforcada da GST (Pastore et al. 2003). A superéxido dismutase (SOD) e a
catalase (CAT) sdo as enzimas que interagem primeiro com as espécies reativas de
oxigénio no ciclo do ascorbato-glutationa. A primeira faz com que ocorra a dismutagdo
do radical superéxido (O2") em perdxido de hidrogénio (H202). A segunda converte o
peréxido de hidrogénio em dgua e oxigénio molecular (Oz) (Chen et al. 2010). Através
da atividade enzimdtica da CAT, da GST e da GPx serd avaliado o stress oxidativo que
as diferentes NPs e o aumento das concentragdes tém nos invertebrados trituradores.
Desta forma verificar-se-4 pelo aumento da atividade das enzimas se as NPs sdo

potencialmente toxicas em niveis troficos superiores.

3.2. Material e Métodos

3.2.1. Colonizacao microbiana no rio

A area de estudo localiza-se na freguesia de Santa Lucrécia de Algeriz, com as
coordenadas geogréficas N41.587307°, W8.39437°, no concelho de Braga, no nordeste
de Portugal. O rio encontra-se numa zona sem habitacdes, quer a montante quer a jusante
(Figura 3.1). A experiéncia de coloniza¢do das folhas pelos fungos aquaticos decorreu
durante 12 dias.

A avaliacdo da qualidade da dgua do rio é um parametro fundamental uma vez
que os hifomicetos aquéticos sao geralmente encontrados em rios ou ribeiros com dguas
limpas, bem oxigenadas e moderadamente turbulentas (Ingold 1975). As propriedades
fisico-quimicas da dgua, a temperatura, o pH, o oxigénio dissolvido e a condutividade
elétrica, foram medidos in situ utilizando uma sonda de campo multiparamétrico
(Multiline F/set 3 no 400,327, WTW). No laboratério, foi determinada a concentracao de
nitratos (kit HACH, programa 355), de fosfato (kit HACH, programa 480) e de amoénia
(kit HACH, programa de 385), através de um fotometro HACH DR/2000 (Hach,
Loveland, CO, EUA).

O local onde foram colocados os sacos com as folhas de castanheiro (Castanea

saltiva), exibia uma vegetacdo circundante do tipo arbdrea, onde predominava o
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Eucalyptus. O substrato do rio era constituido maioritariamente por areia e calhaus, onde

a profundidade ndo excedia os 30 cm.

Figura 3.1 Fotografia do local onde se colocaram os sacos para colonizacéo das folhas por fungos

aquaticos

3.2.2. Exposicao em microcosmos

Ap06s 12 dias de colonizacao das folhas no rio, os sacos foram retirados e levados
para o laboratério. No laboratério, abriram-se os sacos, lavaram-se cuidadosamente os
discos de folha e o contetido de cada um deles foi colocado em erlenmeyers. Cada
erlenmeyer representa um microcosmo € no total foram necessarios 48 microcosmos (trés
réplicas para cada concentracdo) de 150 mL cada. As NPs de TiO2, Er: TiO2 e CoFe2O4
foram testadas em 5 concentragdes para cada tipo de NP como se segue: [1] = 0,25 mg/L,
[2] =1 mg/L, [3] =10 mg/L, [4] =50 mg/L e [5] = 150 mg/L. O meio de cada microcosmo
consistiu em 90 mL de dgua Fastio suplementado com cada tipo de NPs. A dgua do
Fastio® (pH 5,8+0,2; silica 9,62 mg/L; Na* 4,1+0,4 mg/L; Ca®* 1,3+0,3 mg/L; K*
0,6+0,1 mg/L; HCO3 8,0+0,8 mg/L; CI" 4,2+0,4 mg/L e SO4 1,0+0,2 mg/L) foi usada
devido as suas propriedades fisico-quimicas, uma vez que estas sdo muito semelhantes as

carateristicas da dgua do rio Algeriz onde se colocaram as folhas a colonizar.
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Figura 3.2 Discos foliares nos microcosmos em agitacdo a longo de 21 dias com os diferentes

tipos de NPs e diferentes concentragdes

A troca de meio aquoso efetuou-se de 7 em 7 dias ao longo de 21 dias. Esta
experiéncia foi realizada na auséncia de luz, porque o TiO> € reativo na presenca de

radiacdo, especialmente a radiagd@o ultravioleta (Santos 2008).

3.2.3. Biomassa fingica

Para quantificar a biomassa de fungos recorreu-se ao método analitico de
cromatografia liquida de alta eficiéncia (HPLC). Um conjunto de 6 discos de folha foi
retirado de cada microcosmo, liofilizado e congelado, para determinar a concentragdo de
ergosterol como medida da biomassa de fungos presente nas folhas. Os lipidos foram
extraidos a partir dos discos foliares por aquecimento (80°C, 45 min) em 0,8% de
KOH/metanol, purificado por extracdo de fase sélida e quantificados por HPLC, de
acordo com (Gessner 2005). O ergosterol € um tipo de esterol produzido por fungos
(Weete and Laseter 1974) que ocorre como componente da membrana celular dos fungos,
sendo por isso suscetivel de ser correlacionado com a biomassa (Seitz et al. 1977; Seitz
et al. 1979). O ergosterol extraido foi convertido em biomassa flingica assumindo 5,5 ug

de ergosterol por mg™! de peso seco de micélio (Gessner 2005).

3.2.4. Perda de massa foliar

A massa foliar inicial foi estimada através da imersdo de 3 sacos com 60 discos

de folhas cada no rio durante 15 minutos, sendo posteriormente, as folhas liofilizadas, de
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modo a ndo alterar, o tamanho, a textura, sais minerais, proteinas, etc, durante 24 horas e
pesadas 30 minutos apds serem retiradas do liofilizador. Para estimar a perda de massa,
no final da experiéncia, os discos foram retirados dos microcosmos, liofilizados e
pesados. A perda de massa foliar foi obtida através da diferenga entre o peso inicial e o

peso final apés a exposi¢do em microcosmos.

3.2.5. Enzimas antioxidantes

Para a extracdo enzimatica da GPx (glutationa peroxidase), da GST (glutationa S-
transferase) e da CAT (catalase) foram usados 15 discos foliares de cada microcosmo que
foram imediatamente imersos em nitrogénio liquido e mantidos a -80°C.

O primeiro passo foi a homogeneizagao dos discos foliares com o Ultraturrax T
25 digital (IKA, Staufen, Alemanha) em 0,1 M de fosfato de potédssio (K-POg) (1:10 w:v)
e 1 mM de PMSF (fluoreto de fenilmetilsulfonilo), pH=7,4 a 4°C. Entre cada tratamento
e concentracdo foi realizada uma limpeza com 4gua ultrapura e etanol a 96%.
Posteriormente, 0 homogeneizado foi centrifugado a 10000 xg durante 20 minutos a 4°C.
Em seguida, a parte liquida do centrifugado (extrato sem células) foi retirada e colocada
em Eppendorfs e congelada a -80°C para posterior extragdo enzimatica.

A concentracio de proteina em extratos livres de células das folhas colonizadas
por micrébios, expostas ou ndo expostas as NPs foi determinada segundo (Bradford 1976)
numa microplaca de fundo plano com 96 pocos, utilizando albumina de soro bovino como
padrdo.

As atividades das enzimas antioxidantes foram medidas usando o
espetrofotometro (SpectraMax Plus 384 Microplate Reader, Molecular Devices) com os
extratos livres de células nas folhas, expostas ou ndo expostas as NPs. A atividade da
GST foi determinada de acordo com (Habig et al. 1974) com uma ligeira modificagao,
medindo a formacdo de 1-glutationa-2,4-dinitrobenzeno, resultado da conjugacio da
GSH com o substrato 1-cloro-2,4-dinitrobenzeno (CDNB). Adicionou-se o extrato isento
de células (50 uL) a 250 pL da mistura de reacdo contendo o tampao fosfato de potéssio
0,1 M (pH 6,5), 1,5 mM de CDNB e 1,5 mM de GSH. A atividade da GST foi calculada
a partir do declive da curva de absorvancia a 340 nm (¢ = 9,6 mM' cm™) e normalizada
para a concentragdo de proteina.

A atividade da GPx foi determinada de acordo com (Flohé and Giinzler 1984) com

uma ligeira alteracdo (Pradhan et al. 2016a). O extrato livre de células (10 puL) foi
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adicionado a mistura de reacao (290 uL) contendo 0,05 M da solucao tampao de fosfato
de potéssio (pH= 7,0), ImM de EDTA, 1 mM de NaN3;, ImM de GSH (glutationa
reduzida), 0,24 mM da forma reduzida da nicotinamida adenina dinucleétido fosfato
(NADPH), 0,25 mM H>0> e 0,2 U GR. O H20> serviu como substrato, enquanto o NaN3
bloqueava a atividade da CAT. A oxida¢do da NADPH foi detetada a 340 nm (¢ = 6,2
mM! cm™) quando a GR reduziu a GSSG (glutationa oxidada) e a GSH. A atividade da
GPx foi calculada a partir do declive da curva de absorvancia do NADPH e normalizada
para a concentracao da proteina.

A atividade da CAT foi determinada de acordo com (Claiborne 1985) com ligeiras
modificagcdes. O extrato livre de células (25 puL) foi adicionado a uma mistura de reacdo
(275 uL), contendo 0,05 M da solugdo tampao de fosfato de potassio, pH = 7,0 e 30 mM
de H20». A diminui¢ao da absorvancia devido a desmutag¢ao do H>O» foi detetada aos 240
nm (e = 0.04 mM ' cm ™). A atividade da CAT foi calculada a partir do declive da curva

de absorvancia de H2O; e normalizada para a concentracdo da proteina.

3.2.6. Analise estatistica

A Two-way ANOVA (andlise de variancia) foi usada para determinar os efeitos
das concentracdes das NPs e do tipo de NP na perda de massa foliar, biomassa fiingica e
atividade de enzimas antioxidantes colonizadas por comunidades microbianas em folhas
(Zar 2009). Diferencas significativas entre o controlo e os tratamentos foram analisados
através do Bonferroni post-tests (Zar 2009). As anélises foram feitas no Prism 5.0 para o

Windows (GraphPad software Inc.).

3.3. Resultados

Na Tabela 3.1 apresentam-se os valores das principais carateristicas fisico-

quimicas da dgua do rio Algeriz com apenas uma medi¢ao.
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Tabela 3.1 Propriedades fisico-quimicas da dgua do rio Algeriz apenas com uma medi¢do

avaliadas in situ*

Propriedades fisico-quimicas

pH 7,8%
Temperatura 13,5%
Condutividade Elétrica (uS/cm) 31*
Oxigénio Dissolvido (mg/L) 9,15%
Taxa de Saturacao (%) 95,8%*
Fosfato (PO4> -P) (mg/L) 0,017
Nitrato (NO;s - N) (mg/L) 0,44
Amoénia (NHs - N) (mg/L) < 0,01

O gréfico da Figura 3.3 representa a decomposi¢do de massa foliar de castanheiro
obtida apds exposi¢do em microcosmos as NPs ao longo de 21 dias. A exposi¢ao foliar
as diferentes NPs ndo mostrou efeitos significativos na taxa de decomposi¢do foliar

(ANOVA, P >0,05).

0.20-
0.15-
D 0.10-4R%2

0.05-5%¢

Perda de massa de folha

0.00- 5
C TP1TP2 TP3 TP4 TP5 CO1C02C03C04CO5TD1 TD2 TD3 TD4 TD5

Figura 3.3 Taxa de decomposicgéo foliar para as diferentes NPs de TiO2 (TP), Er: TiO2 (TD) e de
CoFe204 (Co). C = controlo, TP1=0,25 mg/L, TP2= 1 mg/L, TP3=10 mg/L, TP4= 50 mg/L e
TP5=150mg/L; Co1=0,25 mg/L, Co2=1 mg/L, Co3=10 mg/L, Co4=50 mg/L e Co5=150mg/L;
TD1=0,25 mg/L, TD2=1 mg/L, TD3=10 mg/L, TD4=50 mg/L e TD5=150mg/L, M+EPM, n=3.

No gréafico da Figura 3.4, apresenta-se o efeito das NPs sobre a biomassa dos
fungos (concentracdo de ergosterol). As concentragdes das NPs e o tempo de exposi¢cdo
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a que os discos foliares estiveram expostos nao afetaram a biomassa fungica (ANOVA,
P > 0,05). Também ndo houve diferencas estatisticas entre as diferentes NPs (ANOVA,
P > 0,05), ou seja, as NPs ndo diminuiram a biomassa flingica apesar das diferencas entre
as concentracdes. Quer nas concentragdes mais baixas (0,25, 1 e 10 mg/L), quer nas mais
elevadas (50 e 150 mg/L) ndo € evidente que as concentragdes afetaram a biomassa de

fungos.
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Figura 3.4 Concentracdo de ergosterol como medida da biomassa fungica das diferentes NPs de
TiOy (TP), Er: TiO3 (TD) e de CoFe204 (Co). C=controlo, C1=0,25 mg/L, C2=1mg/L, C3=10
mg/L, C4=50 mg/L e C5=150 mg/L, M+EPM, n=3.

O gréfico da Figura 3.5 mostra a atividade enzimdtica da GST (Glutationa S-
Transferase). Os resultados mostraram que existem diferencgas entre os tratamentos com
as NPs e o controlo (ANOVA, P =0,0009). A atividade da GST aumentou em func¢do do
aumento das concentracdes. No entanto, a interagdo nao foi significativa ((Fio.36) = 4,041;
P =0,8147). E nas concentracdes de 50 e 150 mg/L que a atividade desta enzima mais se

pronuncia. O TiO> foi a NP que promoveu maior atividade enzimatica.
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Figura 3.5 Atividade enzimdtica da Glutationa S-Transferase em folhas expostas as diferentes
NPs de TiO2 (TP), Er: TiO2 (TD) e de CoFe20O4 (Co), onde NP1=0,25 mg/L, NP2=1 mg/L,
NP3=10 mg/L, NP4=50 mg/L e NP5=150 mg/L. M+EPM, n=3

A atividade enzimdtica da glutationa peroxidase apresenta-se no grafico da Figura
3.6. Pela andlise dos resultados hd diferengas estatisticas entre as diferentes NPs e as
concentracoes (ANOVA, P < 0,0001). No entanto, a interacdo da enzima com as
concentracdes nao foi significativa ((Fio36) = 120,7; P =3,222). A atividade desta enzima
estd mais pronunciada nas concentracdes de 50 e 150 mg/L para as NPs de TiO». J4 as
NPs de CoFe>Os4 e Er: TiO; apenas promoveram um aumento gradual da atividade

enzimatica.
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Figura 3.6 Atividade enzimdtica da glutationa peroxidase em folhas expostas a TiO (TP), Er:
TiO2 (TD) e de CoFe04 (Co). NP1=0,25 mg/L, NP2=1 mg/L, NP3=10 mg/L, NP4=50 mg/L e
NP5=150 mg/L. M+EPM, n=3
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A atividade da catalase aumentou a medida que aumentaram as concentragdes
(ANOVA, P<0,0001) das NPs (Figura 3.7). O TiO2 apresentou uma atividade enzimatica
mais evidente na concentracdo de 150 mg/L. No entanto, todas as NPs exibem um
aumento gradual com o aumento da concentracdo. Contudo, a interacdo das

concentracdes com o tipo de NP nio foi significante ((Fi036) = 11,08; P = 0,8432).
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Figura 3.7 Atividade enzimatica da catalase para as diferentes NPs de TiO2 (TP), Er: TiO2 (TD)
e de CoFexO4 (Co). NP1=0,25 mg/L, NP2=1 mg/L, NP3=10 mg/L, NP4=50 mg/L e NP5=150
mg/L

3.4. Discussao

O principal objetivo deste estudo foi testar o efeito de NPs de TiO», Er: TiO2 e
CoFe>O4 sobre fungos aquéticos decompositores da folhada e possivel efeitos nos
invertebrados detritivoros que a consomem.

ApOs 21 dias em microcosmos na auséncia de luz, a perda de massa foliar dos
discos de folhas de castanheiro e da biomassa flingica ndo foram afetados
significativamente pelas NPs na gama de concentragdes testadas. No entanto, as NPs
afetaram significativamente as atividades das enzimas antioxidantes em comunidades
microbianas associadas a decomposi¢ado foliar.

A gama de concentragdes utilizadas neste estudo vai de encontro com a de alguns
estudos. Xiong et al. 2011 testou concentragdes de 0, 10, 50, 100, 150, 200 e 300 mg/L
para o TiOz onde avaliou a toxicidade, o stress oxidativo e o dano oxidativo em peixes-
zebra. Pradhan et al. 2012 estudou o efeito de NPs de CuO num invertebrado triturador

(Allogamus ligonifer) com concentracdes de 0, 50, 100, 250, 500 e 1000 mg L' através

38



Impactos das nanoparticulas sobre a decomposi¢do do material vegetal nos rios

de uma exposicdo subletal aguda avaliando o comportamento alimentar, a taxa de
crescimento e a mortalidade. Wang et al. 2016 testaram a taxa de inibi¢c@o de crescimento
da alga P. tricornutum com NPs de TiO2> numa gama de concentragdes de 5, 10, 20, 50,
100 e 200 mg/L. Ahmad et al. 2015 através de uma exposi¢ao subletal aguda estudou o
efeito das NPs de CoFe>Os na mortalidade e malformagdes nos embrides de peixe-zebra
com uma gama de concentragdes de 0, 10, 62.5,125, 250, 500 uM.

Os organismos dispdem de mecanismos chamados sistemas antioxidantes capazes
de prevenir os danos que as EROs podem causar (Gate et al. 1999). Neste trabalho, a
atividade enzimética da GST, GPx e da CAT foi mais evidente nas NPs de TiO; para as
concentracdes mais elevadas (10, 50 e 150 mg/L). Apesar das NPs TiO> mostrarem maior
efeito na atividade das enzimas, todas as enzimas foram estimuladas de forma dependente
da dose pelas NPs. Ao contrério do que se esperava, o TiOz revelou ser mais toxico para
os invertebrados do que o Er: TiOz. Num estudo de toxicidade cronica com ratos onde se
utilizou o Er: TiO; revelou que ele € toxico e causou danos em vérios 6rgaos apds a sua
alimentacdo. Em todos os 6rgdos estudados, estas NPs exibiram nos animais um efeito
depressivo e produziram a morte por paralisia respiratoria associada ao colapso
cardiovascular (Haley et al. 1966). Uma atividade enzimdtica aumentada € uma resposta
microbiana que denuncia o stress oxidativo destes organismos na presenca das NPs, tal
efeito deve-se a suscetibilidade de cada organismo na presenca delas. O aumento mais
acentuado da atividade enzimaética na presenga de TiO2, pode ser causado pelo menor
tamanho hidrodinamico destas NPs (Figura 2.5), uma vez que a diminui¢do do tamanho
tende a aumentar o seu nivel de toxicidade (Heinlaan et al. 2008; Hoecke et al. 2009). A
libertacao de NPs de CoFe>O4 pode levar a sua biodegradacgao resultando na libertagcao de
ides Co** e Fe** no meio ambiente. Estes ides podem induzir stress oxidativo através da
libertagdo de EROs (Novak et al. 2013) mesmo em organismos de diferentes niveis
tréficos (Barhoumi and Dewez 2013). Diversos artigos estudaram o comportamento de
invertebrados de &4gua doce, especialmente crusticeos, na presenca do TiO2. As
carateristicas fisico-quimicas destas NPs podem explicar a variabilidade nos dados de
toxicidade obtidos por diferentes autores com experiéncias semelhantes, mas com as
mesmas espécies (Menard et al. 2011).

Ao contririo do que se esperava, o TiO> revelou-se mais téxico para os
microrganismos do que Er: TiO; e as CoFe204. Apesar do Er: TiO2 (10nm) possuir um
tamanho inferior ao TiO2 (20 nm), o TiO2 mostrou ser mais toéxico em oposi¢ao a dados

encontrados na literatura onde muitos autores referem que quanto mais pequenas as NPs
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maior o seu potencial toéxico. A instabilidade destas NPs e consequente tendéncia em
formar agregados, pode ser a causa da toxicidade para os microrganismos. O valor de pH
da 4dgua usada para a exposi¢do cronica ¢ de = 5,8 o que coloca estas NPs com valores de
potencial zeta préximos de 10 mV, tornando-as mais instaveis em comparagao as outras
NPs. Assim, os resultados obtidos sugerem, entdo, que existe ecotoxicidade das NPs de

TiO> para os fungos aquaticos.
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4. Efeitos subletais agudos das nanoparticulas em trituradores de

agua doce

4.1. Introducao

A toxicidade de um composto quimico depende de diversos fatores, como do
tempo de exposicdo, da suscetibilidade do organismo, das carateristicas quimicas do
agente e dos fatores ambientais (Rand and Petrocelli 1985).

Os efeitos toxicoldgicos aqudticos podem ser qualitativos e quantitativos,
assumindo um efeito letal e subletal nos organismos, através de, alteragdes no
crescimento, na reproducdo, no desenvolvimento, no comportamento, na fisionomia e na
farmacocinética (Rand and Petrocelli 1985). Assim sendo, os efeitos podem ser expressos
através de critérios mensurdveis, como o nimero de organismos mortos, alteracdes de
tamanho e peso, percentagem de inibicdo de enzimas, entre outros (Rand and Petrocelli
1985).

Para a realizacdo dos testes toxicoldgicos € necessdrio o contacto entre um
organismo e um composto quimico, sendo que os fatores mais importantes relacionados
com a exposi¢cdo sdo: o tipo, a duragdo, a frequéncia da exposicdo e a concentracdo do
agente toxico (Rand 1995).

A duracdo e a frequéncia de exposi¢ao de organismos a um agente toxico também
afetardo a sua toxicidade. A exposi¢do pode ser diferenciada em aguda e crdénica. Na
primeira, os organismos entram em contacto com o t6xico num momento Unico ou em
varios momentos que ocorrem num pequeno periodo de tempo, variando entre horas e
dias. Desta forma, os efeitos tornam-se imediatos, tendo em conta que o téxico €
rapidamente absorvido, apesar de poderem existir efeitos retardados similares aos
resultantes de uma exposicdo cronica (Gherardi-Goldstein et al. 1990). Na exposicao
crénica, 0S organismos, por norma, sao expostos a baixas concentracdes do agente t6xico
que € libertado continuamente ou com alguma periodicidade ao longo de um determinado
periodo de tempo. Esta exposicao pode também incitar a efeitos rapidos e imediatos para
além dos que se desenvolvem lentamente ao longo do tempo (Rand and Petrocelli 1985).

Os invertebrados de agua doce, sdo modelos amplamente aceites para testes
ecotoxicolégicos devido a sua distribuicdo global, elevada abundancia, taxas de
reproducdo elevadas, ciclos de vida curtos, rdpida adaptacdo a condicdes laboratoriais e

elevada sensibilidade a contaminantes, incluindo nanoparticulas a base de metais
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(Pradhan et al. 2012). Os invertebrados trituradores desempenham um papel chave na
cadeia alimentar dos detritos vegetais em rios de floresta de baixa ordem, transferindo
carbono e energia do material para niveis tréficos superiores (Graga and Canhoto 2006).
Estes trituradores sdo muito sensiveis a qualidade da dgua. Portanto, neste estudo, o
objetivo foi investigar as respostas destes invertebrados trituradores as varias NPs de base

metdlica numa exposicao subletal através da 4gua e do alimento.

4.2. Material e Métodos

4.2.1. Colheita de invertebrados e exposicao as nanoparticulas

A larva da familia Sericostomatidae da ordem Trichoptera pertence a
invertebrados trituradores muito frequentes no Norte de Portugal e Sudoeste Europeu.
Esta familia habita em ambientes aqudticos com boa qualidade da dgua (Bonada et al.
2008; Pradhan et al. 2012).

Os animais com cerca de 1-1,2 cm de comprimento (Figura 4.1c) foram recolhidos
no rio C4vado na regido de Montalegre (Figura 4.1a). Para testar o potencial efeito toxico
das NPs de TiO2, Er: TiO, e de CoFe;Os, os animais foram expostos 5 dias em
microcosmos (Figura 4.1d) a folhas de castanheiro previamente expostas € ndo expostas
a NPs.

Foi avaliado o comportamento alimentar dos invertebrados na presenga de dgua
contaminada e na presenca de folhas pré-contaminadas. Nos microcosmos onde as folhas
nao tinham NPs foram adicionadas na d4gua duas concentragdes (1 e 50 mg/L). Ao mesmo
tempo, foram também imersos sacos de malha fina (0.5 mm) (Figura 4.1b) com cinco
discos de folhas para exposicdo microbiana durante 5 dias para avaliar o comportamento
alimentar da comunidade microbiana presente na folhada. Com o recurso a Two-way
ANOVA, determinou-se o comportamento alimentar (discos pré-contaminados e agua

contaminada) dos invertebrados e dos micrébios.

4.2.2. Taxa de consumo de folhas por invertebrados e micrébios

A massa de folha seca dos discos foliares consumidos pelos invertebrados (L.) foi
determinada através de (L; - Ly — (Li x (C; — Cyp) / C;), onde Li e Lyrepresentam a massa

(mg) inicial (Li) e final (Lf) dos discos foliares expostos aos invertebrados, e Cie Ct
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representam a massa seca inicial (mg) dos discos foliares do controlo (Pradhan et al.
2012). A taxa de consumo de discos foliares pelos invertebrados foi calculada ao fim de
5 dias, sendo os resultados expressos em mg da massa seca de discos foliares por mg™! de

massa seca dos animais dia™! (Ferreira et al. 2010).

Figura 4.1 (a) Local de recolha dos invertebrados; (b) sacos de malha fina para exposi¢do
microbiana; (c) microcosmo com a larva da familia Sericostomatidae; (d) exposicdo em

microcosmos para alimentagdo dos invertebrados

A taxa de decomposi¢do microbiana foi determinada como (C; — Cy) / t, onde t
representa o tempo (5 dias). A taxa de consumo total foi determinada por ((C; - Cr) + Le)

/ t e expressa em mg de massa de folha seca mg™! microcosmo™ dia™'.

4.2.3. Analise estatistica

Two-way ANOVAs foram usadas para calcular os efeitos subletais das
concentracdes, a decomposicao da folhada pelos micrébios e a taxa de consumo das
folhas pelos invertebrados (Zar 2009). Foram testadas as diferencas significativas entre
o controlo e os tratamentos através de Bonferroni post-tests (Zar 2009). As andlises foram

feitas no Prism 5.0 para o Windows (GraphPad software Inc.).
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4.3. Resultados

A taxa de consumo de discos foliares pelos invertebrados expostos a 1 e 50 mg/L
das NPs de TiO», Er: TiO; e CoFe>O4 adicionadas na dgua € apresentada no grafico da
Figura 4.2. A taxa de consumo de folhas pelos invertebrados durante 5 dias de exposi¢do
foi de 0,149 mg de massa seca de animais dia’! no controlo. Pela andlise estatistica, a taxa
de consumo de folha foi estatisticamente significativa entre as concentracdes (Two-way
ANOVA, P < 0,0001). No entanto, a interacao das diferentes NPs e das concentragcdes
ndo foi significante ((Fs,18) =0,03553; P =0,9974). As diferencas entre as diferentes
concentracdes testadas sdo traduzidas pelas letras a e b, onde a € a semelhanca entre as
concentracdes e b a diferenca das mesmas. No grafico da Figura 4.2, as concentracdes de
1 e de 50 mg/L apresentam semelhancas (b) entre si, ou seja, o consumo de folhas foi

baixo em ambas as concentragdes relativamente ao controlo (a).
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Figura 4.2 Taxa de consumo de folhas de castanheiro por invertebrados ap6s 5 dias de exposi¢ao

as NPs de TiO, Er: TiO; e de CoFe»04 na dgua. M+EPM, n=3

O grafico da Figura 4.3 € referente a taxa de consumo de discos de folhas durante
a exposicao as concentragdes de 1 e 50 mg/L de NPs de TiOz, Er: TiO2 e de CoFe204. A
taxa de consumo de discos foliares foi significativamente diferente entre as diferentes
concentracdes (Two-way ANOVA, P=0,0005). Contudo, a interacdo das diferentes NPs

e das diferentes concentragdes nao foi significante ((Fa,18) = 0,2567; P =0,9018).

45



Efeitos subletais agudos das nanoparticulas em trituradores de 4gua doce

0.20-
O TD
A Co
0.15- a v o
0.10-
Ia
a
0.05- b ;;
28
0.00 : : :

0 1 50
Exposicao das NPs nas folhas (mg/L)

Taxa de consumo de folhas
(mg massa folha seca rng'1 massa animal seco d'1)

Figura 4.3 Taxa de consumo das folhas de castanheiro por invertebrados apds 5 dias de exposi¢éo

a NPs de TiO», Er: TiO2 e de CoFe20O4 nas folhas. M+EPM, n=3

A taxa de decomposi¢do microbiana é apresentada no grifico da Figura 4.4 para
as concentragdes de 1 e de 50 mg/L. As NPs foram adicionadas na dgua e os discos
foliares estavam isentos de qualquer tratamento. A taxa de decomposi¢do microbiana para
o controlo foi de 0,406 mg de massa seca de folha/dia. Através da andlise estatistica,
comprovou-se que ndo existiram diferengas significativas entre os tratamentos e as
diferentes concentragdes (Two-way ANOVA, P > 0,05). A interagdo das concentragdes e

das NPs nao foi significativa ((Fa,13) = 0,2152; P =0,9265).
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Figura 4.4 Taxa de decomposi¢do microbiana das folhas de castanheiro por invertebrados apds

5 dias de exposic¢do a NPs de TiO, Er: TiO; e de CoFe,O4 na 4gua. M+EPM, n=3
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Para a taxa de decomposi¢do microbiana com os discos foliares previamente
contaminados com NPs, também nao houve diferencas significativas entre os tratamentos
e as diferentes concentragdes, como se observa no grafico da Figura 4.5 (Two-way
ANOVA, P > 0,05). A interacd@o entre as concentragdes e as distintas NPs também nao

foram significativas ((Fs,18) = 0,2152; P =0,9265).
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Figura 4.5 Taxa de decomposi¢do microbiana das folhas de castanheiro por invertebrados apds

5 dias de exposi¢do a NPs de TiO, Er: TiO2 e de CoFe»O4 nas folhas, M+EPM, n=3

A taxa de consumo total dos discos de folhas na presenga ou auséncia das NPs
suspensas em dgua foi diferente (Two-way ANOVA, P < 0,0001) (Figura 4.6). A taxa de
consumo total pelos invertebrados e micrébios no controlo foi de 3,11 mg! de massa de
folha seca microcosmo™! dia™!. A taxa de consumo total no foi significativamente afetada
pelo tipo de NPs (Two-way ANOVA, P > 0,05). Contudo, as NPs de diéxido de titanio
dopado com érbio, para a concentra¢do mais elevada tiveram uma diminui¢ao na taxa de
consumo total. Os resultados da interacdo ndo se mostraram significativos ((Fa18) =

0,1735; P =0,9491).
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Figura 4.6 Taxa de consumo total das folhas de castanheiro por invertebrados apds 5 dias de

exposicao a NPs de TiO,, Er: TiO; e de CoFe,O4 na d4gua, M+EPM, n=3

A taxa de consumo total dos discos foliares, pelos invertebrados, nos discos pré-
contaminados foi diferente para as NPs na concentracdo de 50 mg/L (Two-way ANOVA,
P < 0,001). No controlo e na concentracio de 1 mg/LL n3o houve diferencas
estatisticamente significativas (Two-way ANOVA, P > 0,05; Figura 4.7). Na
concentracdo de 50 mg/L observaram-se diferencas entre as NPs de Er: TiO> e as CoFe>O4
com as NPs de TiO2. A interagdo ndo se mostrou significativa entre as concentragdes e

diferentes NPs ((F4,18) = 0,7934; P =0,5447).
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Figura 4.7 Taxa de consumo total das folhas de castanheiro por invertebrados apds 5 dias de

exposicao a NPs de TiO», Er: TiO; e de CoFe,O4 nas folhas. M+EPM, n=3
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4.4. Discussao

O comportamento alimentar dos invertebrados € uma das ferramentas de
monitorizacdo mais aceite e sensivel em ecotoxicologia para testar os efeitos subletais
dos metais (Pestana et al. 2007) e nanometais (Buffet et al. 2011; Galloway et al. 2010).

A decomposicao microbiana ndo se mostrou significativamente afetada quer pela
dgua contaminada, quer pelos discos pré-contaminados. A taxa de consumo total mostrou
que o Er: TiO2 (0,31093 mg/L) teve efeitos mais pronunciados quando fornecido através
da dgua. As NPs de CoFe;04(0,754177 mg/L), nos discos contaminados, mostraram um
efeito mais acentuado na concentragdo de 50 mg/L, seguindo-se o Er: TiO2 (0,802075
mg/L).

De um modo geral, pode-se dizer que as NPs tiveram efeitos sobre os
invertebrados. Quando as NPs sdo expostas na dgua o efeito no comportamento alimentar
torna-se mais pronunciado do que com o alimento contaminado. O Er: TiO2 (0,31093
mg/L) e as CoFe204 (0,79939 mg/L) tiveram mais impacto na taxa de consumo total na
concentracdo de 50 mg/L. A instabilidade destas NPs, ou seja, a tendéncia em formar
agregados, pode estar associada ao valor de pH 5,8 da 4gua usada na exposi¢do cronica,
uma vez que, quanto mais préximo de zero for o potencial zeta menos estdveis serdo as
NPs.

Num estudo onde se testaram 13 tipos de lantanideos, incluindo o érbio, em algas
marinhas revelou que os lantanideos tinham o mesmo nivel de toxicidade nas células das
algas. Tai et al. (2010) mostrou ainda que os diferentes lantanideos t€ém o mesmo nivel
de toxicidade em organismos vivos de nivel tréfico superior como, por exemplo, ratos.
No nosso estudo, os efeitos toxicos observados nos invertebrados trituradores,
ligeiramente superiores no Er: TiO2, podem ser resultantes da toxicidade induzida pela
presenca do érbio que contraria os resultados obtidos anteriormente. Noutro estudo de
toxicidade aguda testaram-se concentragdes de 0, 10, 62.5,125, 250, 500 uM das NPs de
CoFe>O4 em embrides de peixe-zebra (Danio rerio). Os resultados revelaram que estas
NPs induzem toxicidade aguda, nomeadamente ao nivel do desenvolvimento, na
apoptose, atraso na eclosdo, batimento cardiaco instdvel, flexdo da cauda e da medula
espinhal e mudangas comportamentais nos embrides. Estas NPs também induziram o
stress fisico, que resultou no movimento reduzido dos embrides com atraso na eclosio e

stress oxidativo, que afetaram as membranas através da apoptose na regido da cabeca,
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coragdo e cauda. Estes resultados evidenciaram um potencial risco das NPs de CoFe>O4
para o ambiente (Ahmad et al. 2015a).

Ao contrario do que se verificou no capitulo anterior, onde o TiO2 mostrou ser
mais toxico para a comunidade fingica, neste capitulo obteve-se resultados contrérios.
As NPs de CoFe>O4e de Er: TiO2 revelaram ser mais toxicas para os invertebrados. Estes
resultados podem estar associados a suscetibilidade dos diferentes organismos para as
mesmas NPs. A comunidade microbiana pode ser mais tolerante as CoFe>O4e ao Er: TiO2

enquanto os invertebrados podem ser menos tolerantes a estas NPs.
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5. Conclusao geral e perspetivas futuras

As propriedades particulares das NPs t€ém acelerado o crescimento e a producao
de materiais em nanoescala e, por conseguinte, o rdpido aumento das suas aplicagdes nas
mais diversas dreas (Poole et al.), como a eletrénica, a biomedicina, os produtos
farmaceéuticos, os cosméticos, a andlise e remediacdo ambiental, a catélise e as ci€ncias
dos materiais (Schmid 2011).

O destino e o impacto das NPs no ambiente estd a tornar-se cada vez mais
importante devido as descargas que ja ocorreram no ambiente, o provdvel aumento a
medida que a inddstria de nanotecnologias cresce, a toxicidade conhecida das NPs e as
lacunas no nosso conhecimento, levam a dificuldade da avaliacdo e da gestdao de riscos
(Handy et al. 2008a; Handy et al. 2008b). Outro fator importante a considerar, sdo as
vérias formas como as NPs se podem apresentar apds o contacto com o ambiente, com 0s
organismos vivos ou com 0s materiais presentes, uma vez que podem estar presentes na
forma livre ou em aglomerados (Farré et al. 2009).

Nas dguas doces, a decomposicao do material vegetal que provém da vegetacao
ribeirinha € realizada por microrganismos, como os fungos aquéticos (Pascoal et al.
2005a; Pascoal et al. 2003), e por invertebrados trituradores que promovem a
transferéncia de carbono e de energia para niveis tréficos superiores (Graca 2001). Alguns
estudos demostraram que a decomposi¢do do material vegetal € sensivel as mudancgas das
propriedades fisicas e quimicas da dgua (Fernandes et al. 2009; Pascoal and Cassio 2004;
Pascoal et al. 2003; Pradhan et al. 2015; Pradhan et al. 2016a). Além disso, o processo de
decomposicdo da folhada foi proposto como uma medida funcional de modo a avaliar a
qualidade dos sistemas de dgua doce (Pascoal et al. 2001; Pascoal et al. 2003).

Para avaliar o potencial efeito toxico das NPs de TiOz, Er: TiO2 e das CoFe;O4,
foram testadas cinco concentracdes (0,25, 1, 10, 50 e 150 mg/L) das NPs numa exposi¢ao
em microcosmos contendo discos foliares de castanheiro colonizados por micrébios.

Na exposicao crénica ndo foi evidente o impacto das NPs na decomposi¢iao da
folhada nem na biomassa ftingica. Contudo, ao nivel celular foram avaliadas a atividade
da CAT, GST e GPx como uma medida de potencial stress oxidativo na comunidade
microbiana envolvida na decomposicao da folhada. As NPs com base em metais t€ém a
capacidade de produzir EROs e tal facto ja foi reportado para alguns organismos,
incluindo invertebrados aquéticos (Nel et al. 2009; Pradhan et al. 2016b; Soenen et al.

2011). O TiO> apresenta uma atividade da GST consideravelmente superior nas trés
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concentracdes mais elevadas. A GPx apresenta um aumento mais pronunciado apenas nas
concentracdes de 50 e 150 mg/L e a GST aumenta gradualmente em fun¢do do aumento
da concentragdo das NPs.

Ap6s exposicao as NPs foi possivel observar que o efeito delas sobre a taxa de
alimentacdo dos invertebrados trituradores € mais pronunciado quando as NPs sdo
fornecidas via 4gua contaminada do que via folhada contaminada. A concentracdo de 50
mg/L do TiO> foi a que mostrou diferencas mais acentuadas na taxa de consumo total
(promovido pelos invertebrados e os micrébios) das folhas. De um modo geral, a
exposi¢do as NPs ndo afetou a decomposi¢do da folhada da exposicdo crénica nem a
biomassa fingica. Ainda assim, a exposicdo aguda revelou que as NPs provocam um
efeito significativo nos organismos de ecossistemas de dgua doce. As NPs promoveram
stress oxidativo nos fungos, observado pelo aumento da atividade das enzimas
antioxidante, nomeadamente da CAT, GPx e GST, sugerindo que existe ecotoxicidade ao
nivel celular. O TiO; relevou ser mais téxico ao nivel celular do que o Er: TiO> e as
CoFe>0q4, contrariamente ao que se verificou na taxa de consumo total onde o Er: TiO>
(na 4gua contaminada) e as ferrites de cobalto (folhada contaminada) apresentavam um
efeito mais acentuado na diminui¢do da decomposi¢do foliar. Provavelmente, o menor
tamanho hidrodindmico e a instabilidade do TiO resultaram em maior toxicidade para as
comunidades microbianas. No entanto, o Er: TiO; e as CoFe>xO4 revelaram ter mais
impacto nos invertebrados do que o TiOx.

A nanotecnologia foi identificada como uma das Key enabling techonogies no
Horizonte 2020, e para um desenvolvimento sustentado e responsavel, devera recorrer-se
aos dados até agora descobertos no sentido de produzir nanomateriais mais seguros,
eliminando as carateristicas responsdveis pela sua toxicidade e possibilitando o progresso
tecnoldgico que a aplicacdo dos novos nanomateriais prenuncia (Savolainen et al. 2013).

A validacdo de métodos de avaliagdo de toxicidade numa fase precoce do
desenvolvimento dos nanomateriais serd fundamental, de forma a evitar grandes perdas
econdmicas resultantes de uma descoberta tardia de toxicidade e poder direcionar a
sintese de NPs no sentido de obter moléculas mais seguras para os humanos e para o
ambiente.

No que diz respeito a futuras investigagdes, serd interessante abordar outras NPs
com diferentes concentragdes € um maior tempo de exposi¢do. Atualmente, o aumento
médio da temperatura global e a pertinente discussao sobre as alteragdes climéticas releva

especial importincia na realizacdo de uma experi€ncia semelhante, no entanto, com uma
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exposicdo das NPs a temperaturas superiores. Neste sentido, sabendo que os fungos
aqudticos desenvolvem-se a temperatura de cerca de 15°C, avaliar o seu comportamento
e reacdo a uma temperatura mais elevada, serd importante para garantir a continuidade

destas espécies no futuro.
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