UNIVERSIDADE ESTADUAL DE CAMPINAS
INSTITUTO DE BIOLOGIA

e

%‘m
,/;'CRETAR;A %\k

DE
POS-GRADUAGAD

L8 jf

4

Miriam Dantzger

“FOSFATASES DE Daphnia similis
COMO BIOMARCADORES DA ECOTOXICIDADE
DE AGROQUIMICOS”

Este exempiar ¢ Dissertagfio apresentada ao Instituto de Biologia

da tese defendida pelo(a) candidato (a)

I 1 da  Universidade Estadual de Campinas
Iinam Dodeges | _ 5

para obtengdo do Titulo de Mestre em Biologia

oS0 . {ora. Funcional e Molecular na 4rea de concentracdo

@ aprovada pe

em Bioquimica

WAL
¥

s

Orientador: Prof. Dr. Hiroshi Aoyama
Co-Orientador: Dr. Claudio Martin Jonsson

Campinas

2010



FICHA CATALOGRAFICA ELABORADA PELA
BIBLIOTECA DO INSTITUTO DE BIOLOGIA — UNICAMP

Dantzger, Miriam

D236f Fosfatases de Daphnia similis como biomarcadores da
ecotoxicidade de agroquimicos / Miriam Dantzger. —
Campinas, SP: [s.n.], 2010.

Orientador: Hiroshi Aoyama.

Dissertacdo (mestrado) — Universidade Estadual de
Campinas, Instituto de Biologia.

1. Daphnia similis. 2. Biomarcadores. 3.
Ecotoxicidade. 4. Fosfatases. |. Aoyama, Hiroshi, 1943-.
II. Universidade Estadual de Campinas. Instituto de
Biologia. Ill. Titulo.

(redtfib)

Titulo em inglés: Daphnia similis phosphatases as biomarkers of agrochemicals ecotoxicity.
Palavras-chave em inglés: Daphnia similis; Biomarkers; Ecotoxicity; Phosphatases.

Area de concentragdo: Bioguimica.

Titulagdo: Mestre em Biologia Funcional e Molecular.

Banca examinadora: Hiroshi Aoyama, Vera Lucia Scherholz Salgado de Castro, Willian
Fernando Zambuzzi.

Data da defesa: 25/02/2010.

Programa de Pés-Graduagdo: Biologia Funcional e Molecular.



Campinas, 25 de fevereiro de 2010.

BANCA EXAMINADORA

r /
Prof. Dr. Hiroshi Aoyama (Orientador) %“/ /WLJ(:“’W "\LH‘) i
UNICAMP — IB — Depto. Bioguimica Assinatura

Dra. Vera Lucia Scherholz Salgado de Castro
Embrapa Meio Ambiente — LEB

Dr. Willian Fernando Zambuzzi ALl

AV ASY V\:ka
UNICAMP - IB — Depto. Bioquimica o/ S Assinatura
Dra. Maria Ligia Rodrigues Macedo
UNICAMP — IB — Depto. Bioguimica Assinatura

Dra. Anne Héléne Fostier
UNICAMP - IQ — Depto. Quimica Analitica Assinatura

ii



Dedice este trabalho o minfia familia que sempwe me apciou e acteditou nas minfas
capacidades: ac mew pai Dalzine e a minkas duas maes, Lenina (i memaviam) e Raguel, acs
mews avds Paomingaes e Sebastiana, as quais considere verdadeinos exemplos de honestidade, amer e
superagie. Jambém dedico aes meus ivmacs PDarlene, Natalia e Uthur pele companhieirisme,
amizade e diverses momentos de alegrias e distragies. (Lo mew namorade e amige Fernande que
sempre esteve ac meu lade quande ew precisei.

iv



AGRADECIMENTOS

Agradegco a Deus por gozar de saude e pelas grandes oportunidades oferecidas ao
longo de minha vida.

A minha familia, que é o meu esteio e razdo de viver e sempre me incentivou a lutar
pelos meus desejos.

Agradeco a Fapesp (Processo 08/52391-5) e a Embrapa Meio Ambiente por tornar a
execucgao deste trabalho possivel.

Sou eternamente grata ao professor Hiroshi por confiar na minha competéncia e me dar
toda a liberdade necessaria para a execucao deste estudo, por me acolher em seu laboratério e
estar sempre disposto a auxiliar nas metodologias e discussoes.

Ao Claudio e a Vera e aos demais funcionarios e pesquisadores do Laboratério de
Ecotoxicologia e Biosseguranca da Embrapa Meio Ambiente (Jaguariina) por toda a infra-
estrutura fornecida, apoio e amizade.

Aos companheiros do Laboratério de Enzimologia, Erika, Camila, Claudinha, Willian e
aos estagiarios pela convivéncia agradavel, grande amizade e auxilio durante os experimentos.

A professora Carmen, e seu grupo de pesquisa do Laboratério de Transducéo de Sinal,
que deram grandes dicas e auxiliaram durante as discussodes.

Agradeco ao pessoal do Laboratério de Biomembranas, especialmente a professora
Eneida e ao Marcio por terem me disponibilizado a utilizagdo de alguns equipamentos.

Ao grupo de pesquisa do Laboratério de Quimica de Proteinas (Laquip) e do Laboratério
de Bioguimica do Exercicio (Labex) pelo fornecimento de materiais.

Aos membros da banca de qualificacao, professora Carmen Verissima Ferreira, Willian
Zambuzzi e Dra. Vera Lucia S. S. de Castro e da banca de examinadores da dissertacao.

A todos os professores do programa de pds graduacdao em Biologia Funcional e
Molecular, por colaborarem com meu crescimento profissional e intelectual.

Aos funcionarios da Secretaria de Pés Graduacdo em Biologia Funcional e Molecular,
especialmente a Andréia e ao Rafael pela dedicacao, eficiéncia e disponibilidade.

Meu muito obrigado a todos que, de alguma forma, contribuiram para a execugao deste
trabalho!



“U teatia sem a pudtica é pure verbialisme inoperante, a pudtica sem a teoria é um atavismo

Paule Freire

vi



SUMARIO

LISTADE FIGURAS ... crresrr s s s s s s ss s s cmmssss s s sss s s s s se e e s e e e e s e s mmmmmmmmsssnssssnsnnsnes Xl
LISTA DE ANEXOS ... errsseess s s s e s s s s ssssmmsmssssssss s sssssssssess s e e s nnnnmmmnmnmmssnnssnsnsnnen XIv
LISTA DE APENDICES .....coccteeraccsisesssscsssssssesssssssssssssssassssssssassssssssassssssssasasssssasanas XV
[ 0 U1 XVi
ABSTRACT ... ciiiiiiiiissssssmss s sr s s s s s s s s s s s sssmssmsmsssssnesnessenssaasansssssssnnnnnnnnnnnnnns XV
I, INTRODUGAO ......coeeerirertrtsessssssssssssessssssssssssssssssssssasssassssssesessasnsnssnssssssssssasssssssaens 1
1. Poluicdo dos corpos hidricos por pesticidas € MEIALS ...........ccoevcueeeeeeeeceeeiieeiieeeieeesieeeee e 1
2. Toxicidade e bioacumulacdo de poluentes nos organisSmos AQUALICOS.............cecueeeeeerceeenueenns 5
3. Toxicidade dOS AQFOIOXICOS. ........ccuveeeeerieeeseiiieeeiieeeeteeeeeteeeeste e s steesesreesesseaesassaesesseeennnses 8
3.1. Toxicidade do inseticida permetrina para 0S Organismos aqUALICOS. ......ceeeerrurrrreeeerrrinrrreeeeennnnenenes 9

4. ToXiCIAAAE A0S MEIALS .........ccuuereeieiieiaiiiiiieeteee ettt ettt ettt e 12
4.1. Toxicidade dos fons aluminio, selénio, cddmio e molibdénio em organismos aquaticos.............. 13

5. Biologia do gEnero DAPRIIG. ..............ccceeecuueeieieeiieeiieeieie ettt eaes 21
5.1. Importancia do ENET0 DAPAIIA. ..........ccocueercueiiiiiriiiiiiiieiiceieee ettt ettt 24
5.2. Uso de Daphnia como indicador de toxicidade ambiental ..............cccocevieiiniiiiiiieeriniiiiiiee e 25

6. BIOMATCAAOTES ...ttt ettt ettt sttt e e sabeesataesnaeeas 27
6.1. Marcadores biOQUITIICOS . ......cocuuiiritiriieniientteete ettt ettt et e saee e st esneesareesanee e 28

7. Fosfatases: definic@o € ClaSSifiCAQAO. ...........couueeviueiriieiiiiiiiiiiiieisee et 30
7.1. Importancia das fosfatases para organismos AQUALICOS. ......eevvrrrreeeerriuiirreeeeeeiiiireeeeeenennreeeesessnnnes 31
7.2. Efeito de poluentes sobre as fosfatases de organismos aqUALICOS ........uueveeeerriuvrireeereriiiuiireeeennnnnes 32

8. Legislagcdo e necessidades de PeSQUISA...............c.ucoeeeeeoueesieiniieeniieeeie ettt 33
Il. OBUETIVOS ...t ciissssssssssssssssssssss s s e s s ss s s s s s s s ssssmssssss s s s s s s nesnsnsnnnnnns 34

vii



. METODOLOGIA ... eiiiieitnnisss s sss s ss s ss s ss s s ss e s am s e s s an s e e s mm e nnnnas 35

1. Organismos e condi¢Oes de CUILIVO..............c..oovouiimuiiiiiiiiiiieiie ettt 35
2. PFEPATO O @XITALO ..ottt ettt e et e st e s bt e et e sntbeesnneennseenanes 37
3. Determinagdo da atividade enZimaALiCa...............cccueeeueeeieeiriiiiiieeniiee ettt 37
3.1. Dosagem do p-nitrofenol (PNP).......c.cooiiiiiiiniiiiiiiice et 37
3.2. D0sagem do fOSTALO...c...eiriiiiiiiiiiiit e st 38
4. Determinagao de PrOTEINQ..............occueerueiiiuieiiiieiieeeiite et ettt ettt e sttt ee e st s et enbeenaee 38
5. Estudos cinéticos da fosfatase dcida total (FAT) presente no extrato bruto................c........ 38
5.1. Estabilidade da FAT de D. similis durante o armazenamento a baixas temperaturas ................... 38
5.2. Efeito do pH na atividade da FAT de D. Similis .......cc.ccccoevuermiimniiiniiiinieeicenieeneceie e 39
5.3. Determinacao das constantes cinéticas da FAT de D. STmilis ..........cccovvvieieneiiiiieieeeniiiiiieeeeeenns 39

6. Caracterizacdo das atividades de serina-treonina fosfatases e tirosina fosfatases do extrato

DIUEO ettt ettt ettt ettt e h e st e st e e teeeaae e e 40

6.1. Especificidade por substratos das fosfatases de D. Similis...........cccceevueenveieniiinieenieenieeniecnneenas 40
6.2. Efeito de inibidores na atividade das fosfatases de D. SimiliS........ccccoovvueeeviiiieiniiieirniiieeiieeene 40
7. Avaliagdo do efeito in vitro de poluentes na atividade das fosfatases de D. similis.............. 41
Tl AZENTES QUITIIICOS ...vverieeeeeieiiiieeeeeeeiiitteeeeeeettitteeeseeettteeeeeesaaateaeaessaaasstaaeeesssassssaeeesssasssnnaesesansnes 41

7.2. Avaliagdo comparativa do efeito in vitro de poluentes na atividade das fosfatases dcida e alcalina
A€ D, SIIELLS ..eeeeeee ettt ettt ettt e ettt e e ettt e e e bt e e ettt e e e ab e e e bt e e e eatteeeebeeeeeanas 42

7.3. Determinacdo da IC50 e constantes de inibicdo (Ki) dos fons aluminio, selénio e molibdénio na

F AT ettt b e ettt et ettt ettt ettt et eh e h et eb et bttt e ebees 43

7.4. Efeito do cddmio sobre a energia de ativac@o da FAT ........ccccviiiiiiiiiiiiieieee e 43
8. ESTUAOS I1 VIVO ..ottt ettt sttt sttt sttt ettt 44
8.1. Ensaios de toxicidade aguda com D. Similis .........ccccovvueiriiiiniiiniiiniiiienie e 44
8.2. Efeito da agdo conjunta dos poluentes AI**, Cd**, Se*™* e Mo® sobre D. similis..............co......... 44

8.3. Efeito in vivo dos poluentes Al*, Cd*, Se™, Mo e permetrina na atividade da FAT de

DL SITILIS .ottt e et e et e raas 46

Q. ANALISE AOS TOSULTAAOS . ......ceeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeeee ettt e e e e e e e e e e e e e e e reereaeeeeeas 46

viii



IV. RESULTADOS E DISCUSSAQ ......ccrurmrereererccacsssasasasesesesessessssssssasasesssssessssanes 47

1. Estudos cinéticos da FAT presente no extrato DIULO ..........cc.oeeeecueeeeeceeeeeciieeeeeieseesreeeeeeneeens 47
1.1. Estabilidade da FAT de D. similis durante o armazenamento a baixas temperaturas ................... 47
1.2. Efeito do pH na atividade da FAT de D. Similis ......ccceeeeeimeiuiiiiieeeeiiiiiee e eeiieeee e eeieeee e 50
1.3. Determinagao das constantes cinéticas da FAT de D. Similis ........ccccccovveeniiiniiiniienciieniecneenns 52

2. Caracterizag¢do das atividades de serina-treonina fosfatases e tirosina fosfatases do extrato

DIUEO ettt ettt ettt ettt e h e st e st e et e ebaeeeas 56

2.1. Especificidade por substratos das fosfatases de D. Similis..........cccccoevuienvuiiniiinieeniieenseenieenneenns 56
2.2. Efeito de inibidores na atividade das fosfatases de D. SimiliS........cccccoevvueeeviieieiniiieirniiieeeieeene 60
3. Avaliacdo do efeito in vitro de poluentes na atividade das fosfatases de D. similis.............. 65

3.1. Avaliacdo comparativa do efeito in vitro de poluentes na atividade das fosfatases dcida e alcalina
AE D, SIIELLS «.eeeoiiiieeiiee ettt et ettt et ettt ettt e s bt e st e e s nenees 65

3.2. Determinacdo da IC50 e constantes de inibi¢do (Ki) dos fons aluminio, selénio e molibdénio na

AVIdade da FAT ...coo.oiiiiiii ettt et ettt e 69

3.3. Efeito do cddmio sobre a energia de ativacdo da FAT .......ccccccoviiiniiiiiiiniiinecieccceece 77
. ESTUAOS I VIVO ...ttt ettt ettt ettt ettt et et sb et esaeesba e 79
4.1. Ensaios de toxicidade aguda com D. SIMULIS ..........coccueeriiiniiiiniiinieeiiiceieee e 79

4.2. Anélise da acdo conjunta dos poluentes AI’*, Cd*, Se™ e Mo™

sobre a toxicidade aguda
EIMNL D SIMIILLS .evveeeeeeeiitee et et ettt e e ettt e e et e e e ettt e e e e ettt e e e e e abbeeeas 85

4.3. Efeito in vivo dos poluentes AI’*, Cd*, Mo®, Se" e permetrina na atividade da FAT

AE D). SIIELLS oo e e ettt e et e e 87

4.4. Efeito in vivo da mistura dos poluentes Al**, Cd**, Mo®™ e Se** sobre a atividade da FAT

L IS D R 17771 K TSRO RR PR 92

V. CONCLUSOES .......coeetreicrmsnsscssnsssssssssssssssssssssssssss sesssssssssssssssssssssssassssssssssasasans 96
VI. PERSPECTIVAS FUTURAS ...t ceeecsmcemrsm s smmcsmsssmssmmssmnssmssmmssmnssmssnnssanssnnns 98
AV TI =1 =1 =1 = o] 1 99
VL ANEXOS ....oceiieeiitiiremeireeaiensrassssnssssasssressssasssansssansssansssnssssnssssnssssnssssnssssnsssnnsssnnss 117
IX. APENDICES.....cotuicrereasacerssssssssssssssssssssssssssssssassssssssssassssssssassssssessssssssssssssssssasas 124

iX



AChE
AE
ChE
CMP
CP
DMSO
DP
Ea
EC1
EC50
EPA
FAB
FAT
FATR
FMN
FT

IC50
IMOA
KDa
Ki

Km
LAS
LC50
LE

Mr
oD
p-CMB
pHMB
Pi
pNP
pNPP
PPi

S

UE

\'
Vmax

Vmax/Km

ABREVIATURAS

Acetilcolinesterase

Atividade especifica da enzima
Colinesterase

Concentragdo maxima permissivel
Crescimento populacional

Dimetilsulféxido

Desvio padrao

Energia de ativagao

Concentragao do poluente que imobiliza 1% dos organismos
Concentragao efetiva média

Agéncia de Protecdo Ambiental

Fosfatase acida de baixa massa molecular
Fosfatase acida total

Fosfatase acida intermediaria ou tartarato resistente
Flavina mononucleotideo

Fator de toxicidade

indice de aditividade

Concentragéo de inibicdo média
International Molybdenum Association
QuiloDaltons

Constante de inibicdo enzimatica
Constante de Michaelis-Menten

Alquil benzeno sulfonato linear
Concentragéo letal a 50% dos organismos
Lodo de esgoto

Massa molecular relativa

Oxigénio dissolvido
p-cloromercuriobenzoato
p-hidroximercuribenzoato

Fosfato inorganico

p-nitrofenol

p-nitrofenilfosfato

Pirofosfato inorganico

Soma da aditividade

Unidade enzimatica (umol/minuto)
Velocidade inicial da reagdo enzimatica
Velocidade maxima da reagdo enzimatica

Constante de especificidade



LISTA DE FIGURAS

Figura 1. Estrutura quimica da permetring ..o 11
Figura 2. A: Daphnia magna fémea e suas estruturas funcionais. B: Daphnia magna macho e

algumas estruturas responsaveis pela sua caracterizagao ........cccccevveeeieeeeeiieiiiiiicccees 23
Figura 3. Ciclo de vida do g&nero Daphnia. ............couccueeeeeeiiiiiiieaee e 24
Figura 4. Organismos e condig0es de CUMIVO.. .......coiiiiiiiiiiiiiiie e 36
Figura 5. Estabilidade da FAT de D. SimiliS. ........cccccuuuuuuiiiieiei e 48
Figura 6. Analise comparativa da atividade especifica da FAT de D. similis sob diferentes

CONAIGCOES AE ESTOCATEIM. ...ttt e e e e e e e e e annnneeeeeas 49
Figura 7. Atividade das fosfatases de D. similis em fungao do pH. ........cccoeeiiiiiiiiiiiiiiiiiieeen 51

Figura 8. Gréfico de Lineweaver-Burk na determinagdo de Km e Vmax da fosfatase acida
Lo Lo B 1 SRR 54
Figura 9. Grafico de Arrhenius na determinacdo energia de ativacdo (Ea) da fosfatase

ACIHA A€ D. SIMUIS. ..ottt e e e e e e e e e e e e e e e e 55
Figura 10. Especificidade para substratos da fosfatase alcalina de D. similis. ......................... 58
Figura 11. Especificidade para substratos da fosfatase acida de D. similis..............ccccccueee.... 59

Figura 12. Efeito de inibidores de fosfatase sobre a atividade da fosfatase alcalina

AE D, SIMUIIS. ..ttt e e e e e e e e e e e e e ettt e e eaaaaaeeeeerraeara———— 63
Figura 13. Efeito de inibidores de fosfatase sobre a atividade da fosfatase acida
(o L= = TS 64

Figura 14. Atividade da fosfatase alcalina de D. similis afetada por poluentes organicos
€ iNOrganicos de OrgemM AQIICOIA. . .. . i ueeieeeee ettt ee e 67
Figura 15. Atividade da fosfatase acida de D. similis afetada por poluentes orgénicos

€ iNOrganicos de OFgemM AQIICOIA. ... . i eeieeie ettt e ee e 68
Figura 16. Efeito da concentragao do ion aluminio na atividade da FAT de D. similis. ............ 71
Figura 17. Efeito da concentragao do ion selénio na atividade da FAT de D. similis................ 72
Figura 18. Efeitos das concentragbes do ion molibdato na atividade da FAT de D. similis. .... 73

Figura 19. Grafico de Lineweaver-Burk para determinag¢édo da Ki do aluminio na inibicdo da FAT

AE D. SIMUIIS. ...ttt e e e e e e e e e e e e e e et et eeeaaaaeeereerreeara———— 74
Figura 20. Grafico de Lineweaver-Burk para determinagao da Ki do selénio na inibigao da FAT
AE D). SIMUIIS. ...ttt e et e e e e e e e e e e ettt e e eaaaaeeereeraaeara———— 75

Xi



Figura 21. Gréfico de Lineweaver-Burk para determinacao da Ki do molibdénio na inibicao da
FAT A€ D. SIMUIIS. ...ttt e e et eeeeeeas 76
Figura 22. Grafico de Arrhenius na determinacdo da energia de ativagdo (Ea) da fosfatase
acida de D. similis na auséncia ou na presenga de ions Cadmio. ..........occcvveeeeeriiiiieeenenn. 78
Figura 23. Atividade da FAT de D. similis exposta, aos niveis de toxicidade aguda EC50, EC1
e FT por 48 horas, aos poluentes: A. Aluminio, B. Cadmio, C. Molibdénio. .................... 89
Figura 24. Atividade da FAT de D. similis exposta, aos niveis de toxicidade aguda EC50, EC1
e FT por 48 horas, aos poluentes: A. Selénio, B. Permetrina. ......ccccccceeeeeeiiiiiiiiiiccccnnns 90
Figura 25. Atividade da FAT de D. similis exposta, aos niveis de toxicidade aguda EC50, EC1
e FT por 48 horas, aos poluentes: A. Al + Cd, B. Al + Se, C. Al + MO..........ooooiiiiicnnnnnns 94
Figura 26. Atividade da FAT de D. similis exposta, aos niveis de toxicidade aguda EC50, EC1
e FT por 48 horas, aos poluentes: A. Cd + Se, B. Cd + Mo, C. Se + Mo. .........ccoecunnnnnes 95

Xii



LISTA DE TABELAS

Tabela 1. Concentracdo de metais e semimetais em alguns insumos e subprodutos utilizados
QE= = Lo [ (oTN | (U= PRSP PPPPT PP 4
Tabela 2. Niveis maximos de metais permitidos em agua potavel .........cccccoeeieieiieiiiiiiiieeeeeens 5
Tabela 3. Propriedades fisico-quimicas da permetrina..............cooooeveciiciiniiiiiiiecieeee e 11
Tabela 4. Toxicidade da permetrina para organismos aquatiCOS...........cceevrruuiieeeeeiiiiiieeeeeennns 11
Tabela 5. Algumas propriedades fisicas e quimicas do Al ..., 13
Tabela 6. Algumas propriedades fisico-quimicas do Se...........ooov oo 15
Tabela 7. Algumas propriedades fisico-quimicas do Cd...........cooviiiiiiiiiciieer e 18
Tabela 8. Valores maximos permitidos do metal Cd nos corpos de dgua doce..........cccceeeennnee 18
Tabela 9. Algumas propriedades fisico-quimicas do MO ...........ccoceiiiiiiiiiiiiiieeee e, 20
Tabela 10. Toxicidade de diversas formas de Mo para peixes, daphnias e algas .................... 20
Tabela 11. Parametros cinéticos da FAT de D. Similis. ..........coooii oo 52

Tabela 12. Ensaio de toxicidade aguda 48hs com os poluentes AI**, Cd*, Se*, Mo®,

L= =14 1= 1] - S 80

Tabela 13. Niveis de toxicidade subletais para AI**, Cd?*, Se**, Mo®* e permetrina.................. 81

Tabela 14. Toxicidade aguda e aditividade dos poluentes AI**, Cd**, Se* e Mo®

aD.

SHIMUIIS . ettt et et ettt ettt e e e e et e et e e e e et r e e e araraan 86

Xiii



LISTA DE ANEXOS

Anexo 1. Preparo de agua reconstituida para cultivo de D. Similis...........cccccceveiiiiiiiiiininnannnn. 117
Anexo 2. Preparo do meio de cultura de S. capricornutum (OECD, 1981) para se utilizar como

alimento Para D. SIMUIIS. ...t 118
Anexo 3. Caracteristicas gerais de alguns compostos organicos analisados............ccccc.c...... 120

Xiv



LISTA DE APENDICES

Apéndice 1. Solubilidade dos compostos organicos analisados, concentracdo das solucdes
estoque e a concentragao utilizada nos experimentos para cada poluente ................... 124
Apéndice 2. Efeito do dimetilsulfoxido (DMSO) na atividade da fosfatase acida de
D. SIMUIS. ...ttt e e e e e e e e e ettt e et e e e e e e e ee et e e ———————————— 125
Apéndice 3. Ensaio de toxicidade aguda 48hs com dicromato de potassio...........ccceeeerennnees 126
Apéndice 4. Carta controle da sensibilidade das culturas de D. similis a substancia de
referéncia dicromato de POLASSIO. ... ..uuiiriiiiiiiiiee e e e ee e e e e e e ennees 127
Apéndice 5. Parametros fisico-quimicos da agua de diluicdo, antes e apds o experimento,
com os poluentes AlI**, Cd®*, Se**, Mo® € permetring ..........c.ccooeveveeeeeeeeeeeeee e 128

XV



RESUMO

Daphnia similis ¢ um microcrustdceo da familia dos cladéceros que se encontra
amplamente distribuido em ambientes de agua doce. Devido a sua natureza cosmopolita e
sensibilidade, 0 seu uso em estudos de ecotoxicidade, como biomarcador, é recomendado
em protocolos nacionais e internacionais. Agentes poluentes como o0s agrotoxicos,
efluentes industriais e metais sdo diariamente despejados nos corpos d’agua, influenciando
sistemas locais e podendo causar efeitos toxicolégicos aos organismos aquaticos. Tendo
em vista a necessidade da normalizacao de biomarcadores enzimaticos, nossa proposta foi
analisar a atividade enzimatica de fosfatases de D. similis como uma alternativa.
Especificamente, nossos objetivos foram: a) analisar o efeito de poluentes agricolas e
metais nas atividades in vitro de fosfatases acidas e alcalinas de D. similis, com o intuito de
selecionar a enzima mais sensivel a agdo dos poluentes; b) realizar estudos mais
detalhados in vitro com a fosfatase mais sensivel na presenca de poluentes pré-
selecionados; c) avaliar a atividade in vivo desta enzima perante concentragdes subletais
de poluentes provenientes de ensaios de toxicidade aguda. Dessa forma, foram analisados
os efeitos in vitro de varios agentes poluentes (metais e pesticidas) nas atividades da
fosfatase &cida total (FAT) e fosfatase alcalina. A FAT apresentou maior alteracao em
relagéo a fosfatase alcalina quando exposta aos poluentes in vitro, sendo que, dentre estes,
0s metais apresentaram efeitos mais significativos. Dos metais testados, Al**, Se* e Mo®",
exibiram maior efeito inibitério, enquanto permetrina e Cd** apresentaram efeito ativador. A
energia de ativacdo da reacdo catalisada pela FAT, usando-se p-nitrofenilfosfato (pNPP)
como substrato, foi reduzida de 13 para 10 Kcal.mol™' na presenca de 0,5mM de Cd**. Na
reacao catalisada pela FAT, os valores de IC50 (concentragdo do metal que promove 50%
de inibicdo da atividade enzimatica) obtidos para AI**, Se** e Mo®, foram, respectivamente:
1,23 mM, 0,54 mM e 0,9 uM. A inibicdo da FAT mostrou-se do tipo ndo competitiva para o
A** e do tipo competitiva para Se®* e Mo®, com os seguintes valores de constante de
inibicdo (Ki): 0,9 mM para o AI**; 0,62 mM para o Se** e 1,32 uM para o Mo®*. Nos ensaios
in vivo de toxicidade aguda 48h com D. similis, a permetrina apresentou maior toxicidade
comparada aos demais poluentes, sendo que a ordem de toxicidade, em mM, foi:
Permetrina (0,000056) > Cd** (0,00139) > Se* (0,004) > Mo® (0,024) > AI**(0,072).
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A ordem de inibicao da atividade da FAT de D. similis exposta ao EC50 (48h) assemelhou-
se a obtida nos ensaios de toxicidade aguda (Cd** > permetrina > A** > Mo®*), sugerindo
uma relacdo entre alteracdo de atividade enzimatica com a toxicidade dos poluentes ao
modelo biologico em estudo. Nos ensaios de toxicidade aguda também foram estudados os
efeitos da mistura binaria dos metais AI**, Cd**, Mo®* e Se**. Observou-se que somente Al**
+ Cd** (S = 0,588) e AI** + Mo®" (S = 0,951) apresentaram efeito sinérgico sobre D. similis,
constatado pelo valor de S<1; nas mesmas condicdes, a mistura AI** + Se** ndo mostrou
nenhuma alteracdo significativa. A ordem de inibigdo da atividade da FAT para a
concentracdo de EC50 e seus respectivos percentuais foram: AI** + Cd** (90%) > AI** +
Mo®" (78%) > Se** + Cd** (72%) > Mo®" + Cd** (32%). Contraditoriamente, a mistura Se** +
Mo®* promoveu uma ativacdo de 50% na atividade enzimatica nos mesmos niveis de
toxicidade analisados para as demais misturas. Esses resultados evidenciam a
necessidade de complementar os testes de toxicidade aguda com mistura de poluentes a
partir da utilizacdo de biomarcadores enzimaticos, tais como a FAT. Concluiu-se que a FAT,
através da alteracdo de sua atividade in vivo, pode ser utilizada como biomarcadora de
toxicidade em nivel letal (EC50), para os poluentes permetrina e Al** e, em niveis subletais,
para Cd** e Se**, podendo-se predizer o impacto ambiental.
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ABSTRACT

Daphnia similis, a microcrustacean of the cladoceran’s family, is widely found in freshwater
environment. Because of its cosmopolitan nature and sensitivity, this organism is
recommended by national and international protocols as a biomarker in ecotoxicity
analyses. Agrochemicals, industrial effluents and metals are daily released in the rivers,
impairing local living systems and causing toxicological effects on aquatic organisms. In
order to contribute with enzymatic biomarkers normalization, our purpose was to evaluate D.
similis phosphatases activities in the presence of several pollutants. Specifically, our aim
was: a) to analyze in vitro effects of metals and agrochemicals on D. similis alkaline and
acid phosphatases activities, in order to select the more pollutants-sensitive enzyme; b) to
perform more detailed in vitro studies with those more sensitive enzyme and selected
pollutants; c) to analyze the in vivo activity of this enzyme at sub-lethal levels of pollutants,
derived from acute toxicity assays. In this way, in vitro effects of several pollutants (metals
and pesticides) were evaluated on total acid phosphatase (TAP) and alkaline phosphatase
activities. Our results showed that TAP presented higher alterations in relation to alkaline
phosphatase when exposed to in vitro pollutants, from which the metals showed more
remarkable effects. The metals AI**, Se** and Mo® exhibited higher inhibitory effects,
whereas permethrin and Cd** presented activator effects. The activation energy of the
reaction catalyzed by TAP, by using p-nitrophenylphosphate as substrate, was decreased
from 13 to 10 kcal.mol™, in the presence of 0,5mM Cd?*. IC50 (concentration of metal that
promotes 50% of enzyme inhibition) values for AI**, Se®** and Mo®" were determined to be:
1.23 mM, 0.54 mM e 0.9 pM, respectively, in the TAP catalyzed reaction. The TAP inhibition

I**, and competitive for Se®* and Mo®, with inhibition

was of non-competitive type for A
constant (Ki) values ranging 0.9 mM, 0.62 mM and 1.32 uM, respectively. In the 48 hours
acute toxicity assays with D. similis, permethrin presented higher effect in relation to the
other pollutants, with the following toxicity order (mM): Permethrin (0.000056) > Cd?*
(0.00139) > Se** (0.004) > Mo®* (0.024) > AI** (0.072). The inhibition order of D. similis TAP
activity exposed to 48 hours EC50 was similar to the acute toxicity values (Cd** >
permethrin > AI** > Mo®), suggesting a relationship between enzymatic activity alteration

and the pollutants toxicity. Further, we decided to evaluate the effects of binary metals
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mixtures of Al**, Cd®*, Mo®" and Se** on the acute toxicity assays, it was observed that only
AP + Cd?* (S = 0.588) and AI** + Mo®* (S = 0.951) exhibited synergic effects on D. similis,
evidenced by the S<1 values; at the same conditions the mixture Al** + Se** did not show
significant alterations. The TAP activity inhibition order for EC50 concentration and its
respective percentuals were: A”** + Cd®* (90%) > AI** + Mo®* (78%) > Se** + Cd** (72%) >
Mo®* + Cd®* (32%). On the other hand, the mixture Se** + Mo®" presented 50% enzyme
activation at the same toxicity levels analyzed for the other mixtures. These results
emphasize the need to complement acute toxicity tests with pollutants mixtures, using
enzymatic biomarkers, such as TAP. In conclusion, TAP, through the alteration of its in vivo

|3+

activity, could be used as a lethal level toxicity biomarker for the permethrin and AI**, and at

sub-lethal levels for Cd®* and Se**, predicting possible environmental impact.
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I.INTRODUCAO

A emissao de agentes quimicos de natureza antropogénica tem levado a um
acréscimo da sua carga nos recursos naturais. Estima-se que ha cerca de 10 milhdes de
substancias quimicas mencionadas na literatura cientifica e que 2 mil novas substancias
sdo adicionadas a essa lista anualmente. Tendo em vista as dificuldades de estudo, apenas
2 mil desses agentes quimicos tém seus efeitos toxicos conhecidos, 0 que aumenta a
dificuldade de resolucdo de problemas em casos de acidentes ambientais (Zagatto &
Bertoletti, 2008). Poluentes ambientais como agrotéxicos, hidrocarbonetos poliaromaticos,
bifenilas policloradas e metais ingressam nos ecossistemas aquaticos a partir de areas
agricolas, urbanas e industriais, resultando eventualmente em efeitos ecotoxicoldgicos.
Assim sendo, os organismos aquaticos sao frequentemente expostos a diversos
contaminantes quimicos com diferentes mecanismos de toxicidade, cada qual contribuindo
para um efeito final adverso. Consequentemente, nos programas de monitoramento de
qualidade ecoldgica, a integracdo de dados fisico-quimicos com respostas biolégicas
(biomarcadores) é altamente recomendavel na caracterizacdo dos efeitos dos agentes
téxicos aos organismos do ecossistema (Barata et al., 2005).

1. Poluicao dos corpos hidricos por pesticidas e metais

Segundo a Associacao Nacional das Empresas de Defensivos Agricolas, o consumo
mundial de pesticidas tem alcancado a margem de 2,6 milhdes de toneladas por ano,
sendo o Brasil o terceiro maior consumidor de agrotoxicos, apresentando um aumento de
4,67% no consumo entre os anos de 1999 a 2007 (Menten, 2008). Entretanto, este
crescimento progressivo vem causando sérios danos ao meio ambiente, uma vez que parte
deste material incorpora-se as plantas e ao solo, e grande parte é transportada para os rios
através das chuvas. Assim, fica claro que os efeitos do uso de pesticidas constituem um
problema mundial, agravando-se pela utilizacdo inadequada dos mesmos (Tsuda et al.,
1995; Wilson & Tisdell, 2001).

Os recursos hidricos agem como integradores dos processos biogeoquimicos de

qualguer regido. Sendo assim, quando pesticidas sao introduzidos no ambiente,
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os recursos hidricos, sejam superficiais ou subterraneos, aparecem como o destino final
principal destes poluentes. Solo e 4gua atuam interativamente, portanto, qualquer acao que
cause efeito adverso em um destes elementos, afetara o outro (Mattos & Silva, 1999 apud
Ribeiro et al., 2007). E importante ressaltar que, em alguns casos, menos de 0,1% da
quantidade de pesticidas aplicados alcangam a peste alvo, enquanto o restante (99,9%)
tem potencial para se mover para outros compartimentos ambientais, como as aguas
superficiais e subterraneas (Sabik et al., 2000 apud Ribeiro et al., 2007).

Estudos desenvolvidos em varias regides do mundo mostram que a porcentagem dos
produtos utilizados na agricultura que atingem os corpos hidricos é geralmente baixa,
entretanto, pesticidas persistentes e com grande mobilidade no ambiente tém sido
detectados nas aguas superficiais e subterrdneas. A concentragdo da maioria dos
inseticidas é baixa pelo fato de ser menos soluvel em agua e também devido ao efeito de
diluicdo. No entanto, mesmo em concentracdes baixas, 0s inseticidas representam riscos
para os organismos aquaticos por serem potencialmente bioacumulaveis (Dores & Freire,
2001; Pimpao, 2006).

Um trabalho interessante foi a avaliacdo da presenca do pesticida tebutiurom,
utilizado em larga escala atualmente, em amostras de 4gua subterranea de um pogo semi-
artesiano com 53 m de profundidade localizado na microbacia do Corrego Espraiado,
municipio de Ribeirdo Preto (SP), que se situa sobre a area de recarga do Aquifero Guarani
(Gomes et al., 2001). O monitoramento, realizado entre 1995 e 1999, demonstrou que o
tebutiurom estava presente em todas as amostras analisadas, embora em concentracoes
abaixo do nivel critico para o padrao de potabilidade estabelecidos pela Comunidade
Econdmica Européia (0,1 pg L™ por pesticida em uso). Os autores alertam para o perigo de
contaminacao da agua subterranea pelo herbicida estudado, sendo que a concentragdo do
mesmo pode aumentar devido a existéncia de condi¢des ambientais favoraveis a
preservagao da molécula em profundidade, tais como baixa temperatura, baixa atividade
biolégica e auséncia de luz.

Os processos naturais que contribuem para o aparecimento de metais em aguas
superficiais e subterraneas sao o intemperismo das rochas e a lixiviagdo do solo, enquanto
que a contribuicdo antropogénica esta relacionada principalmente com as atividades de

mineracao (carvao e jazidas minerais), geracao de efluentes domésticos (principalmente



As, Cr, Cu, Mn e Ni), a queima de carvao para geracao de energia (As, Hg e Se), a
fundicdo de metais nao terrosos (Cd, Ni, Pb e Se), a obtencéo do ferro e producéao do aco
(Cr,Mo, Sb e Zn) e o descarte do lodo de esgoto (As, Mn e Pb) (Dores & Freire, 2001).
Alguns insumos agricolas e subprodutos usados como fertilizantes e corretivos
(fertilizantes, calcarios, escorias, estercos) também podem contribuir para o aumento da
concentragdo de metais pesados no solo e na dgua (Melo et al., 2004). A Tabela 1 mostra
o conteudo de metais em alguns insumos e subprodutos utilizados na agricultura.

Dependendo da fonte de captacdo, do processo de tratamento, do sistema de
encanamento e armazenamento da agua, esta pode conter quantidades variaveis de
metais, de tal modo que os diferentes paises se preocuparam em definir as quantidades
maximas permitidas de metal na agua para fins de consumo (Melo et al., 2004). No Brasil, 0
Fundo Nacional de Saude, através da Portaria FUNASA 1499/01, estabeleceu 0 maximo
permitido de metais em aguas potaveis, como se pode observar pela andlise da Tabela 2.

Uma quantidade significativa dos metais presentes em aguas superficiais dos grandes
rios nao poluidos encontra-se adsorvida a superficie de particulas sélidas que se mantém
em suspensao. Por outro lado, em pequenos rios submetidos a poluigéo, a fragao soltvel
pode ser bem maior. Em rios ndo poluidos a concentragcdo de metais € muito baixa, da
ordem de 10 mol L™ (nM) ou 1072 mol L™ (pM) (Melo et al., 2004).



Tabela 1. Concentracdo de metais e semimetais em alguns insumos e subprodutos utilizados
na agricultura

Elemento LE FF Calcério FN Estercos Pesticidas
(mg.Kg™)

Arsénio (As) 2-26 2-1200 0,1-24,0 2-120 3-150 22-60

Boro (B) 15-1000 5-115 10 6 0,3-0,6

Bario (Ba) 150-4000 200 120-150 - 270

Berilo (Be) 4-11 - 1

Bromo (Br) 20-165 3-5 - 8-716 16-41 20-85

Cédmio (Cd) 2-1500 0,1-170 0,04-0,1 0,05-8,5 0,3-0,8

Cério (Ce) 20 20 12

Cobalto (Co) 2-260 1-12 0,4-3,0 5-12 0,3-24

Cromo (Cr) 20-40600 66-245 10-15 3-19 5,2-55

Cobre (Cu) 50-3300 1-300 2-125 1-15 2-60 4-50

Germanio (Ge) 1-10 - 0,2 - 19

Mercurio (Hg) 0,1-55 0,01-1,2 0,05 0,3-3,0 0,09-26 0,8-42

Manganés (Mn) 60-3900 40-2000 40-1200 - 30-550

Molibdénio (Mo) 1-40 0,1-60 0,1-15 1-7 0,05-3,0

Niquel (Ni) 16-5300 7-38 10-20 7-38 7,8-30

Chumbo (Pb) 50-3000 7-225 20-1250 2-1450 6,6-3500 60

Rubidio (Rb) 4-95 5 3 2 0,06

Antiménio (Sb) - - - 2-600

Escandio (Sc) 0,5-7,0 7-36 1 - 5

Selénio (Se) 2-10 0,5-25 0,08-0,1 - 2,4

Estanho (Sn) 40-700 3-10 0,5-4,0 1,4-16 3,8

Estréncio (Sr) 40-360 25-500 610 100-5420 80

Teldrio (Te) - 20-23 - - 0,2

Uréanio (U) - 30-300

Vanadio (V) 20-400 2-1600 20 - - 45

Zinco (Zn) 700-49000 50-1450 10-450 1-42 15-250 1,3-25

Zirconio (Zr) 5-90 50 20 6-61 5,5

LE = lodo de esgoto, FF = fertilizante fosfatado, FN = fertilizante nitrogenado
Fonte: adaptado a partir de Kabata-Pendias & Pendias (2000)



Tabela 2. Niveis maximos de metais permitidos em agua potavel

Elemento Teor Maximo (ug.L™)
Al 200
As 10
Ba 700
Cd 5
Cu 2000
Cr 50
Fe 300
Hg 1
Mn 100
Pb 10
Sb 5
Se 10
Zn 5000

Fonte: adaptado a partir de Kabata-Pendias & Pendias (2000)

2. Toxicidade e bioacumulacao de poluentes nos organismos aquaticos

A toxicidade de cada composto quimico varia para cada espécie e depende das
caracteristicas de cada substéncia, tais como a sua disponibilidade para permitir a
incorporacdo biolégica e a sua concentragdo. Entende-se por toxicidade a propriedade
inerente de um agente produzir efeitos deletérios (agudos, letais, subletais ou crénicos)
sobre um organismo (Goes, 1998; Zagatto & Bertoletti, 2008). Varios sao os fatores que
interferem na biotransformacdo e na toxicidade dos poluentes e podem ser divididos em:
internos e externos (Zagatto & Bertoletti, 2008). Os internos estéo relacionados ao sistema
biolégico. Assim, influem a espécie, idade, peso, sexo e fatores genéticos, que sao fatores

constitucionais, e os condicionais, como o estado nutricional, a temperatura corporal e o



estado patolégico. Os externos estdo relacionados ao poluente, via de introducdo e
condicbes ambientais (Zagatto & Bertoletti, 2008).

As exposigdes multiplas podem afetar a resposta téxica a um poluente, numa dada
espécie. Organismos normalmente se expéem a uma grande variedade de substancias
através da dieta, ar e agua, que podem influenciar a resposta deste a um dado agente
quimico. Como exemplo, observamos que a exposicdo excessiva de humanos ao
paracetamol pode causar sérios danos ao figado quando o individuo estiver exposto ao
alcool ou a barbitdricos (Zagatto & Bertoletti, 2008).

Algumas substancias quimicas apresentam persisténcia quando introduzidas no
ambiente aquatico, ou seja, sao resistentes a degradacado bidtica e/ou abiodtica. Essa
persisténcia é baseada na sua meia-vida tanto no ambiente fisico como nos organismos.
Dessa forma, concentracdes desses compostos que parecem ser seguras em testes de
toxicidade aguda ou crbnica, podem se acumular, atingindo niveis elevados nos
organismos e causando efeitos téxicos. Tais efeitos, conhecido como bioacumulagao,
podem nao ser notados até que quantidades significativas do contaminante tenham sido
langadas no ambiente (Zagatto & Bertoletti, 2008).

A assimilagdo e a retencao de um contaminante por organismos aquaticos podem
ocorrer por absorgao direta, a partir do ambiente, ou indiretamente, através do alimento
contaminado. Consequentemente, em uma cadeia alimentar pode ocorrer a
biomagnificagdo, ou seja, os contaminantes podem ser transferidos de um nivel tréfico a
outro (Zagatto & Bertolleti, 2008). Seguindo este raciocinio, Goulet et al. (2007) observaram
que o microcrustaceo Daphnia magna acumulou tanto o cadmio disponivel sob a forma de
ions dissolvidos em agua, como também incorporado ao alimento e que este bioacumulo foi
diretamente proporcional a quantidade de Cd adicionado. Hamilton (2004) constatou que o
acumulo de metais pesados em invertebrados benténicos dependia do lugar em que estes
foram coletados e da fonte de alimento. Petersen et al. (2009) verificaram, apds exposicao
de D. magna por 48 hs a 0,4 ug/mL de nanotubos de carbono, um bioacimulo do poluente
no intestino deste organismo, mas néao observaram deposi¢cao em células de outros tecidos.

De uma forma geral, os fatores que determinam se um poluente tem potencial para
bioacumulacao sao: solubilidade, estabilidade, estereoquimica e hidrofobicidade (Zagatto &
Bertoletti, 2008).



Geralmente, quanto maior a solubilidade do composto, menor o seu potencial de
bioacumulacéo, pois tanto a assimilacdo quanto a eliminacao sao favorecidos. Compostos
organicos que nao se dissociam (neutros ou apolares) sdo progressivamente insolluveis a
medida que sua massa molecular aumenta e, conseqlentemente, sdo altamente
bioacumulaveis (Zagatto & Bertoletti, 2008). Os pesticidas s&o potencialmente
bioacumulaveis por exibirem baixa solubilidade e grande hidrofobicidade (Zalizniak, 2006).
Formas ionizadas de metais como mercurio, cadmio e chumbo, embora solUveis em agua,
aderem aos tecidos e acabam sendo bioacumulados pelos organismos fitoplancténicos
(Parent & Campbell, 1994; Gensemer & Playle, 1999), planctonicos (Havas, 1985;
Penttinen et al., 1995; Gensemer & Playle, 1999; Burjassot, 2002; Hoang & Klaine, 2008) e
bentdnicos (Gensemer & Playle, 1999).

Para que um poluente possa se bioacumular ele tem que ser estavel, conservativo e
resistente a degradagao. Por serem elementares na natureza, os metais sédo conservativos,
sendo assimilados pelos organismos tanto sob a forma de ions em solugdo, como sob a
forma de complexos organometalicos (Zagatto & Bertoletti, 2008).

Alguns compostos descritos como super-hidrofébicos (hexabromobenzeno, por
exemplo) ndo sdo bioacumulados por peixes por causa de sua estereoquimica, ou seja,
devido ao seu tamanho e forma das moléculas. Assim, moléculas neutras, com secgao
transversal superior a 0,95nm, possuem menor capacidade de atravessar as superficies
polares das membranas celulares do epitélio intestinal e branquial dos peixes (Zagatto &
Bertoletti, 2008).

A exposicdo da biota a misturas de contaminantes pode levar a interacoes
toxicolégicas resultantes da exposicdo a dois ou mais contaminantes, causando efeitos
sinérgicos, antagdnicos, de potenciagéo ou de adi¢gdo (Rand et al., 1995).

O sinergismo ocorre quando o efeito combinado de dois ou mais contaminantes é
maior do que a soma dos contaminantes individuais aplicados sozinhos. Palaniappan &
Karthikeyan (2009) analisaram o acumulo dos metais cromo e niquel sozinhos ou
conjuntamente presentes na agua de cultivo do peixe Cirrhinus mrigala. Estes autores
verificaram um maior acumulo de metais na mistura binaria de cromo e niquel, indicando

interacdes sinérgicas entre 0s dois metais.



Contrariamente, o antagonismo ocorre quando dois contaminantes, aplicados
conjuntamente, interferem um no outro, tendo menor efeito do que quando aplicados
individualmente. Esse efeito foi observado por Jonsson (2007) quando testou in vitro a
atividade da fosfatase acida da alga Selenastrum capricornutum exposta aos metais cobre
(Cu®*), que se comportou como ativador da enzima (Jonsson & Aoyama, 2010), e mercurio
(Hg®*), o qual apresentou-se como um potente inibidor da fosfatase (Jonsson & Aoyama,
2009). O pesquisador constatou que o0 mercurio apresentou menor capacidade de inibir a
atividade da fosfatase éacida na presenca do cobre do que quando foi testado
individualmente.

Conforme Zagatto & Bertoletti (2008), o fendmeno de potenciacao ocorre quando um
poluente tem efeito tdéxico somente quando é aplicado conjuntamente com outro poluente.
Quando o efeito combinado de dois contaminantes € igual a soma dos efeitos dos
contaminantes individuais aplicados sozinhos, caracterizamos como sendo aditivo. Gikas
(2007) constatou um efeito aditivo quando investigou os padrbes de crescimento
microbiano em lodo ativado na presenca de 3 proporcées de niquel e cobalto (1:3, 1:1 e
3:1, Ni* : Co®), os quais foram similares aos quantificados quando os metais foram

aplicados individualmente.
3. Toxicidade dos agrotoxicos

Os pesticidas abrangem um grande numero de moléculas quimicas, com diferentes
modos de agdo e toxicidade, sendo divididos em trés grandes classes: inseticidas,
fungicidas e herbicidas. Ha ainda os rodenticidas, moluscicidas, e acaricidas. Tais
compostos podem ser classificados dentro das varias classes quimicas de acordo com sua
estrutura quimica (Tadeo et al., 2000). Dentre essas destacam-se: organoclorados,
organofosforados, piretroides, carbamatos, derivados de uréia, triazinas e cloroacetamidas.

Assim como em outros organismos, a intoxicacdo por pesticidas em organismos
aquaticos pode causar varios efeitos subletais, como reducdo na taxa de proliferacao,
efeitos teratogénicos, diminuicdo do peso corporal e desenvolvimento (Rodrigues, 2003).
Podem ainda interferir, indiretamente, a partir da reducdo da quantidade de alimento para

espécies pertencentes a um nivel tréfico superior da cadeia alimentar, ou na eliminagao de



importantes espécies predadoras que mantém o equilibrio ecolégico (Murty,1986 apud
Jonsson, 2005). Segundo Bhavan & Geraldine (2000), a exposicdo de organismos
aquaticos, mesmo em concentragcdes muito baixas de pesticidas, resulta em alteracoes
bioquimicas, fisioldgicas e histolégicas em orgéos vitais.

Muitos trabalhos descrevem alteragdes bioquimicas e fisiolégicas em embrides, larvas
e juvenis de crustaceos provocadas por agroquimicos (Galindo-Reyes et al., 1996, 2000,
2002; Lund, 2000; Mello, 2007), que poderiam reduzir o crescimento € a sobrevivéncia
destes animais. Mello et al. (2007) avaliou a toxicidade do agroquimico Talcord,
pertencente ao grupo quimico da permetrina, ao camar&do marinho da espécie Litopenaeus
vannamei e realizou a contagem de hemdcitos deste como resultado de alteracdes
fisiolégicas causadas pelo poluente. A concentragdo que provocou a morte de 50% da
populacdo de camarbes com 96 horas de exposi¢cdo foi de 9,33 ng/L, mostrando-se
altamente letal. Todavia, o autor ndo verificou alteragdes significativas na contagem total de
hemdcitos em relacdo ao controle, ndo apresentando, portanto, um efeito subletal
relacionado com a reducao na contagem total de hemacitos.

Varios estudos estdo sendo realizados em torno dos efeitos moduladores de agentes
toxicos sobre o0s organismos aquaticos. Dentre estes, alguns inseticidas como
organofosforados, piretréides e carbamatos, que podem agir sobre o sistema imunoldgico
de peixes (lwana & Nakanishi, 1996). Porém, o exato mecanismo de acao destes tipos de
substancias sobre o sistema de defesa ainda ndo esta elucidado. No entanto, alguns
autores corroboram o fato de que as contaminacdes por este tipo de substancias afetam
tanto os mecanismos fisiolégicos quanto os imunolégicos (lwana & Nakanishi, 1996;
Pimpao, 2006).

3.1. Toxicidade do inseticida permetrina para os organismos aquaticos

O agrotéxico permetrina pertence ao grupo dos piretréides, os quais sao
largamente utilizados tanto na agricultura como nos ambientes industrializados, e
atualmente ocupam de 30 a 35% da demanda mundial total de inseticidas. Os piretroides
constituem uma formulagdo sintética produzida a partir das piretrinas, as quais sao
inseticidas naturais extraidos das flores de Chrysanthemum cinerariefolium (Silva, 2005).



A permetrina apresenta moderada a baixa toxicidade e, dependendo de sua
formulagédo, pode ser considerada de classe | ou classe Il (muito perigoso para o meio
ambiente por ser bioacumulavel) pela Agéncia de Protecdo Ambiental (EPA). Sua
nomenclatura segundo a IUPAC ¢ 3-fenoxibenzil (IRS,3RS;IRS,3SR)-3-{2-diclorovinil)-2,2-
dimetilcicloproanocarboxilato e sua estrutura quimica pode ser visualizada na
Figura 1 (Santos et al, 2007). Para um maior detalhamento, algumas de suas
caracteristicas fisico-quimicas estdo resumidas na Tabela 3. O modo de agao do inseticida
€ nao sistémico e age no estbmago e por contato, sendo efetivo contra uma ampla
variedade de insetos da ordem Lepidoptera e Coleoptera (Extoxnet, 1996).

Apesar de apresentar baixa toxicidade para mamiferos, estudos toxicoldgicos
recentes mostraram que os piretroides estdo entre os pesticidas mais téxicos para
organismos aquaticos, tais como peixes e crustaceos (Viran et al., 2003; Mello, 2007).

Os estudos referentes ao mecanismo de agao toxica dos inseticidas piretréides
nao sao conclusivos (Larini, 1999). Alguns compostos como a cipermetrina e a permetrina
promovem um aumento de célcio livre na terminacdo nervosa através da inibicao de
proteinas responsaveis pelas ligagbes intracelulares, causando um aumento na liberacao
dos neurotransmissores (Silva, 2005).

Sabe-se que os ecossistemas aquaticos sédo particularmente vulneraveis ao impacto
da permetrina por existir um balancgo fragil entre a qualidade e a quantidade de insetos que
sao utilizados como alimentos para algumas variedades de peixes e também devido ao
elevado potencial de bioacumulagédo deste inseticida em organismos aquaticos. Conforme
Schimmel (1983), os inseticidas piretréides sdo toxicos para todas as espécies estuarinas
testadas, as quais apresentaram LC50 (96h) menor ou igual a 0,0078 mg/L. Na Tabela 4
encontram-se alguns resultados de toxicidade para diversos organismos aquaticos.
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Figura 1. Estrutura quimica da permetrina (Santos et al., 2007).

Tabela 3. Propriedades fisico-quimicas da permetrina

Propriedades Permetrina

Estado fisico

Peso molecular 391,30
Solubilidade em agua 0,2 mg/L
Ponto de fusao 34-35°C
Densidade 1,19 - 1,27g/cm?®
Coeficiente de Particao 6,1004
Coeficiente de Adsorcao 100

Sdlido cristalino incolor ou liquido viscoso de cor amarelo parda

Fonte: Extoxnet (1996).

Tabela 4. Toxicidade da permetrina para organismos aquaticos

Espécie Parametro Duracdao do | Concentracao Referéncias
analisado teste (horas) (mg/L)
Insecta Chironomus xanthus LC50 96 0,0004 Silva, 2005
Alga Chlamydomonas CP 3-72 3,91-39,1 Ganghi, 1988
reinhardtii
Crustacea  Ceriodaphnia dubia LC50 48 0,0001 Silva, 2005
Daphnia similis EC50 48 0,0003 Silva, 2005
Litopenaeus vannamei LC50 96 0,00933 Mello, 2007
Peixe Truta arco-iris LC50 48 0,0125 Kidd et al., 1991
Salméao LC50 48 0,0018 Kidd et al., 1991

LC: Concentracgao letal; EC: Concentragao efetiva; CP: Crescimento populacional
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4. Toxicidade dos metais

O termo metais pesados é de definicAdo ambigua, mas vem sendo intensamente
utilizado na literatura cientifica como referéncia a um grupo de elementos quimicos
amplamente associados a poluicdo, contaminacao e toxicidade. Conceitualmente, metais
pesados sdo definidos como elementos que possuem densidade superior a
5 g/cm® ou raio atémico maior que 20. Essa definicdo é abrangente e inclui alguns ametais
ou metaldides, como As e Se. Os principais elementos quimicos enquadrados neste
conceito sdo: aluminio, antiménio, arsénio, cadmio, chumbo, cobre, cobalto, cromo, ferro,
manganés, mercurio, molibdénio, niquel, selénio e zinco (Tsutiya, 2006).

Alguns metais denominados pesados sao micronutrientes essenciais aos seres Vvivos,
como Cu, Zn, Mn, Co, Mo e Se, e outros nao essenciais (Pb, Cd, Hg, As, Ti e U) séao
altamente toxicos mesmo em baixas concentra¢cdes encontradas no ambiente. Os metais-
traco sdo essenciais em varias etapas do metabolismo e crescimento de plantas e animais
porque participam das rea¢des enzimaticas como cofatores e sao constituintes celulares. A
necessidade nutricional dos metais essenciais varia conforme a espécie, todavia,
geralmente sao requeridos em baixas concentracdes, acima das quais pode se observar
um aumento significativo da mortalidade (Zagatto & Bertolleti, 2008).

Os metais pesados, quando bioacumulados nos organismos aquaticos, podem causar
teratogenicidade, reducdo da fecundidade, prejudicar 6rgdos vitais, como o figado e as
branquias, causar mudanca de sexo por alteragdo hormonal e provocar inativagdo de
enzimas (Oliveira, 2007).
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4.1. Toxicidade dos ions aluminio, selénio, cadmio e molibdénio em

organismos aquaticos

A) Aluminio

O aluminio (Al) é considerado um dos metais mais abundante na natureza, pois
esta presente em um total de 8,1% da crosta terrestre. Algumas propriedades quimicas e

fisicas desse metal estdo resumidas na Tabela 5.

Tabela 5. Algumas propriedades fisicas e quimicas do Al

Propriedades Aluminio (Al)
Numero atdmico (grupo) 13 (13)
Massa atémica relativa 26,9
Estados de oxidacao +3
Ponto de fuséo 660°C
Ponto de ebulicao 2.467°C
Densidade 2,7g/cm®

Fonte: Tabela periddica on line (2008)

Por um longo tempo, o aluminio foi considerado um elemento atoxico e isto pode
explicar seu grande emprego nos processos industriais, tais como na produgéo de celulose,
clarificagdo de aguas industriais, tratamento de &guas residuarias e, até mesmo no
tratamento terciario de esgotos para remocado de fésforo. Atualmente, o Al pode ser
considerado um grande contaminante ambiental devido a ampla exposicdo em diversos
organismos e ambientes (Gensemer & Playle, 1999).

A solubilidade deste metal e sua toxicidade é dependente do pH (Driscoll & Postek
1996; Howells et al., 1990), sendo que em pH préximo da neutralidade (6,0-8,0), é
relativamente insolUvel, mas na presenca de ligantes e sob condi¢des alcalinas ou acidas
(pH>8 ou pH<6), sua solubilidade e toxicidade se tornam maiores. Este ion metélico pode
ser indiretamente mobilizado ou se tornar mais disponivel devido a ocorréncia das chuvas

acidas. A temperatura do ambiente também influencia na solubilidade do metal: em baixas
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temperaturas (2°C) as espécies de Al permanecem sob formas mais toxicas (Al
AI(OH)™®), e o mesmo pode ocorrer nas condicbes de pH e temperaturas elevados
(Gensemer & Playle, 1999).

Sabe-se que os invertebrados aquaticos acumulam Al por todo o corpo,
particularmente em superficies respiratérias ou ion-regulatorias. Havas (1986) utilizou o
corante hematoxilina para localizar o Al em organismos aquaticos expostos a 1 mg.L™" de Al
por 24 horas (pH 5, 62uM Ca ). O pesquisador observou que as células dos crustaceos
Branchinecta paludosa, Daphnia magna, and Holopedium sp., coradas na presenca do Al,
localizavam-se no intestino posterior e papila anal, locais onde ocorre a absorgédo de ions.
Os efeitos ion-regulatérios do Al em invertebrados sensiveis ao meio acido pode ser
resultado do aumento da permeabilidade da membrana plasmatica (Locke, 1991;
Gensemer & Playle, 1999).

A toxicidade do Al aos invertebrados aquaticos tem sido pouco estudada se
comparado com 0s peixes, mas, em geral, os invertebrados sdao mais resistentes (Ormerod
et al., 1987; Sparling & Lowe, 1996; Sparling et al., 1997).

Ha vaérios relatos de que o Al pode alterar a dindnima do fésforo (P) em
ecossistemas de agua doce acidificados, causando uma condicdo limitante do nutriente e
levando os organismos fito e zooplancténicos ao estresse. Este estresse se da por inibi¢cao
das funcoes fisioldgicas de aquisicao e utilizacdo do P, mais especificamente, por alteracéo
da atividade de fosfatases extracelulares. Alguns autores (Stumm & Morgan, 1981;
Nalewajko & Paul, 1985) apoiaram a hipétese de Jansson (1981) de que o Al complexa
com o P e impede que este ultimo se ligue ao sitio ativo da fosfatase acida. Bittl et al.
(2001), entretanto, comprovaram quantitativamente a hipétese de que o Al age como
inibidor competitivo da fosfatase &cida.

Embora os eventos toxicolégicos relatados para os compostos de Al sejam bem
descritos, poucos estudos tém focado no esclarecimento do seu mecanismo de toxicidade e
sua disponibilidade nos sistemas biolégicos. O Al é um fon metalico trivalente (AI**) que
pode se ligar fortemente a moléculas doadoras de oxigénio (hidréxidos e acidos
carboxilicos), tais como os acidos citrico, latico, ascorbico, tartarico, succinico, oxalico ou
malico (Gensemer & Playle, 1999). Associados ao baixo pH, estes compostos podem

aumentar a solubilidade do Al, tornando-o mais disponivel para internalizagdo celular. Em
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meio neutro, assim como nas amostras biolégicas e nos rios, o ion metélico tende a se
precipitar e/ou formar complexos polinucleares (Gensemer & Playle, 1999). Além disso,
estes ions reagem com sitios ligantes de alta afinidade de proteinas funcionais presentes
em fluidos bioldgicos, como: transferrina, albumina, proteinas de baixo peso molecular, etc.
(Domingo et al., 1988; Exley et al, 1996) ou com substancias vegetais naturalmente
encontradas em aguas, como: compostos fendlicos, acidos huamicos, acidos fulvicos, para
formar complexos estaveis (Jekel, 1986; Gjessing et al., 1989; Sauvant et al., 1999).

B) Selénio

O selénio (Se) € um metaldide considerado um micronutriente essencial para a
maioria dos animais, porém em concentracoes elevadas é considerado téxico. Algumas
propriedades fisico-quimicas desse metal estdo resumidas na Tabela 6.

Tabela 6. Algumas propriedades fisico-quimicas do Se

Propriedades Selénio (Se)
Numero atdmico (grupo) 34 (16)
Massa atémica relativa 78,96
Estados de oxidagao -2,0, (+2), +4, +6
Ponto de fuséo 217°C
Ponto de ebulicao 685°C
Densidade 4,26-4,79 g/cm?®

Fonte: Seixas (2004)

Atividades humanas como a queima de combustiveis fosseis e 0 escoamento de
aguas de drenagem dos efluentes industriais e agricolas podem redistribuir o Se no
ambiente, causando bioacumulagdo e toxicidade aos organismos (Nriagu, McNeal &
Balistrieri, Ohlendorf, 1989).

No ambiente aquatico, o Se pode existir nas formas inorganicas (selenito, selenato,
selénio elementar, selenetos metalicos) e organicas, com ligacdes diretas Se-C (Kolbl, 1995
apud Seixas, 2004). Seu estado oxidavel vai depender das condicbes do ambiente, como
pH e atividade biol6gica (Séby et al., 2001). Cada forma quimica de Se vai diferir na sua
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biodisponibilidade e toxicidade para os organismos aquaticos. Por exemplo, o selenato
(Se®*) e o selenito (Se**) sdo espécies sollveis tipicas de ambientes 6xidos, sendo que o
selenito é a espécie mais biodisponivel e é cerca de 5 a 10 vezes mais toxica que a anterior
(Seixas, 2004).

Varios estudos relatam que a bioacumulagdo do Se e sua toxicidade ocorrem
principalmente pela transferéncia via cadeia alimentar (Ohlendorf, 1989; Presser, 1994;
Hamilton, Skorupa, 1998). Existe uma diferengca no metabolismo dos organismos aquaticos
entre o Se absorvido diretamente da agua e o ingerido via dieta, sendo o Ultimo mais téxico.
Hodson & Hilton (1983) propuseram que o Se absorvido diretamente da agua pelas
branquias dos peixes circularia através da maioria dos tecidos antes de chegar ao figado.
Ja o Se assimilado através da alimentacdo passaria todo pelo figado apds absorgao
intestinal e teria ampla acumulagéo neste 6rgéo, causando maior toxicidade.

Gillespie & Bauman (1986) e Seixas (2004) observaram que o Se tende a se
acumular em tecidos que apresentam metabolismo intenso, como génada (tecido
germinativo) e figado (6rgao de detoxificacdo). Ohlendorf (1995) notou que niveis elevados
de Se na agua ou dieta podiam resultar em toxicidade aguda, alteragdes patoldgicas
teciduais, prejudicar a reproducéo (incluindo mortalidade de embrides e anormalidades no
desenvolvimento dos jovens) e causar toxicidade crénica em animais adultos. Por outro
lado, alguns pesquisadores sugerem que o0 Se pode exercer fungao protetora contra a agao
téxica do mercdurio, principalmente para os mamiferos marinhos (Palmisano et al., 1995;
Dietz et al., 2000). Todavia, certas espécies de organismos marinhos, tais como tubaroes,
crustaceos e moluscos nao apresentaram correlacdo entre os niveis de Hg e Se
(Barghigiani et al., 1991).

O mecanismo pelo qual o excesso de Se pode causar toxicidade nos organismos
ainda ndo esté totalmente esclarecido. Lemly (1997) sugere que, devido a sua similaridade
com enxofre, 0 Se em excesso pode substitui-lo durante a sintese das proteinas. Estas
trocas afetam as ligagbes S-S (pontes dissulfeto) que sdo essenciais para manter a
estrutura e funcdo de determinadas proteinas, resultando em sua inativacdo biolégica
(estrutural e catalitica).
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C) Cadmio

O cadmio (Cd) é um metal de transicdo relativamente raro e nao ocorre na
natureza na forma pura, estando associado a outros elementos como oxigénio (6xido de
Cd), cloro (cloreto de Cd), ou enxofre (sulfato ou sulfeto de Cd) (Lima, 2007). As
propriedades fisico-quimicas deste metal estdo resumidas na Tabela 7.

As fontes antropogénicas de Cd variam desde produtos do extrativismo do zinco,
combustao do carbono, fabricacdo de baterias niquel-cadmio, produgédo de fertilizantes e
pesticidas, fabricacdo de ligas metdlicas com grande resisténcia e na indlstria
automobilistica em galvanoplastia (Lima, 2007). Compostos contendo Cd s&o utilizados
como componentes fluorescentes em televisores e como amalgama em odontologia.

Na industria de medicamentos e agroquimicos, o 6xido e antranilato de Cd sao
utilizados como anti-helminticos em suinocultura e avicultura e o CdCl, é usado como
fungicida (Melo et al., 2004). Pelo seu uso industrial e medicamentoso, ha grande
possibilidade do Cd aparecer nos esgotos e efluentes, assim como no lodo resultante do
tratamento do esgoto. A aplicacdo de lodo de esgoto para fertilizagdo do solo agricola pode
levar a um aumento na concentracao de Cd total, em funcdo de sua presencga no residuo
(Melo et al., 2004).

O Cd é bioacumulado por plantas aquaticas, anfipodos (Casini & Depledge, 1997),
ostras (Bou-Olayan et al., 1995), mexilhées (Bellotto, 2000), moluscos (Ferreira et al.,
2000), crustaceos (Masutti et al., 2000) e peixes (De Conto Cinier et al., 1998; Liang et al.,
1999). O Cd é extremamente persistente no ambiente e, portanto, tende a se acumular ao
longo da cadeia tréfica (Guan & Wang, 2006). Devido a essas caracteristicas, a Agéncia de
Registro para Substancias Toxicas e Doengas (ATSDR, 2007) listou o Cd em sétimo lugar
dentre os 275 poluentes prioritarios para o monitoramento ambiental. No Brasil, a
Resolugédo 357 do Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA, 2005) estabeleceu as
concentragdes maximas permissiveis para o Cd em corpos de agua doces, classificados
conforme a qualidade destes, conforme observado na Tabela 8.

Sabe-se que o Cd provoca alteragdes nas atividades enzimaticas dos organismos
por ligagédo aos seus grupos funcionais (sulfidril, carboxil, imidazol, etc.), ou por competigéo
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com varios fons bivalentes (como Ca®*, Zn** e Mn?*") por sitios de ligagcdo de metais
associados a enzima que servem como cofatores (Lionetto et al., 2000; Inacio, 2006). Este
metal pode, ainda, ligar-se a nucleotideos e danificar a fita de DNA. (Wang et al., 1997).

Nos animais aquéticos, Cd é um potente antagonista do calcio, capaz de prejudicar
a assimilagédo deste ultimo e sua homeostase (Verbost et al., 1988). Este pode entrar nas
células através dos canais de calcio (Ca®*) devido & similaridade quimica entre ambos. Este
mecanismo de acdo, entre outros, parece ser baseado na competicdo com fons Ca®* e
alteracdes de processos Ca-dependentes (Szczerbik, 2006). O Cd também induz estresse
oxidativo, resultando em lipoperoxidagdo de membranas e dano tecidual (Stohs & Bagchi,
1995).

Tabela 7. Algumas propriedades fisico-quimicas do Cd

Propriedades Cadmio (Cd)
Numero atémico (grupo) 48 (12)
Massa atémica relativa 112,411
Estados de oxidacao +2 (levemente basico), +1 (instavel)
Ponto de fusao 321,07 °C
Ponto de ebulicdo 767°C
Densidade 8650 mg/mL

Fonte: Tabela periddica on line (2008)

Tabela 8. Valores maximos permitidos do metal Cd nos corpos de agua doce

Padroes de Classificacdo das Aguas Cadmio Total (mg.L™)
Classe 1 0,001
Classe 2 0,001
Classe 3 0,01
Classe4

Fonte: CONAMA (2005)
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D) Molibdénio

O molibdénio (Mo) € um metal de transicdo pertencente ao grupo 6B da Tabela
Periddica, e algumas de suas propriedades fisico-quimicas estdo resumidas na
Tabela 9. De todos os micronutrientes, o Mo é o menos abundante na crosta terrestre, e
este pode ser encontrado principalmente nas valéncias +4, que corresponde ao mineral
MoS. (molibdenita), mais comum, e +6, que corresponde aos molibdatos (Krauskopf, 1972).

O molibdénio é o unico metal da segunda série de transi¢do cuja essencialidade é
reconhecida do ponto de vista biolégico; &€ encontrado em algumas enzimas com diferentes
fungbes, concretamente em oxotransferases (fungédo de transferéncia de elétrons ), como
por exemplo a xantina oxidase, e na nitrogenase (funcdo de fixagdo de nitrogénio
molecular) (Krauskopf, 1972).

O Mo em excesso é toxico, especialmente para animais sob pastejo. O sintoma
caracteristico é forte diarréia. O metal também afeta 0 metabolismo do cobre, pois observa-
se que em animais tratados com forragem contendo alto teor de Mo podem apresentar
deficiéncia de cobre, levando a molibdenose (Abreu et al., 2007).

A maioria dos estudos sobre determinacdo de molibdénio em ambiente aquatico ndo
encontrou acimulo deste na agua, sedimento ou em peixes (Karadede & Unlii, 2000;
GUmgum et al., 1994). Teles et al. (2008) dosaram o nivel de metais presentes em musculo
dorsal de peixes herbivoros e carnivoros e dentre os metais analisados, o Mo nao obteve
resultado detectavel em nenhuma das amostras. A International Molybdenum Association -
IMOA (2009) estabeleceu os niveis de LC50, EC50 e IC50 para cultivo de peixes, daphnias
e algas, respectivamente, para as diversas formas de molibdénio encontradas no ambiente,
conforme apresentado na Tabela 10.
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Tabela 9. Algumas propriedades fisico-quimicas do Mo

Propriedades Cadmio (Cd)
Numero atédmico (grupo) 42 (6)
Massa atémica relativa 95,94
Estados de oxidagao 0, +2, +3, +4, +5
Ponto de fuséo 2610 °C
Ponto de ebulicao 5560°C
Densidade 10,2 g/em?®

Fonte: Tabela periddica on line (2008)

Tabela 10. Toxicidade de diversas formas de Mo para peixes, daphnias e algas

Toxicidade (mg/L)
Substancia Aguda LCs, 96h | Aguda ECs5 48h Crescimento
(peixes)? (daphnias)® algal ICsp 72h°
Triéxido de Mo (puro) 130 150 100
Triéxido de Mo (impuro)® 77 88 100
Dimolibdato de aménio® 420 140 41
Molibdato de sédio 7600 330 >100

Fonte: IMOA (2009)

2 O ensaio de toxicidade aguda com peixes representa a toxicidade relativa dos vertebrados
aquaticos. Foram utilizadas 10 trutas por concentracao, sob condicoes semi-estaticas, por 96h.
® O ensaio de toxicidade aguda com daphnia representa a toxicidade relativa dos invertebrados
aquéticos. Daphnias (20/concentragdo) foram expostas a varias concentracdes de cada
substéncia, sob condigbes estéticas, por 48 h.

¢ A inibicdo do crescimento de algas é representativo da toxicidade relativa de plantas
aquéticas. Cada forma do Mo foi adicionada em culturas de algas e incubadas por 72 hs. O
crescimento foi monitorado pela medida da absorbancia de cada cultura a 665nm.

4 A toxicidade aquética de 6xido impuro varia coforme o nivel de impurezas, principalmente o
cobre. Altos niveis de cobre na amostra resultam em baixos valores nos ensaios com peixes e
daphnias.

¢ A toxicidade do dimolibdato de amoénio para algas é esperada ao se considerar a toxicidade da
amoénia, a qual é comumente utilizada como bactericida e desinfectante.
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5. Biologia do género Daphnia

Daphnia (Filo: Arthropoda, Subfilo: Crustacea, Classe: Branchiopoda, Ordem:
Cladocera) sdo microcrustaceos caracterizados por apresentar segmentagao reduzida do
corpo, térax e abdomen fundidos em um tronco, no qual estéo inseridos quatro a seis pares
de apéndices na por¢ao anterior, os quais funcionam individualmente como branquias e
estruturas filtradoras para captacao de alimento. Apresentam carapaga Unica e dobrada na
porcdo dorsal, dando impressao de estrutura bivalva, a qual encerra todo tronco, mas
usualmente ndo a parte cefalica (Rocha & Giintzel, 1999). O tegumento € composto de
quitina e é pouco pigmentado, podendo ser completamente transparente. A cabeca é uma
peca compacta, na qual a estrutura mais proeminente € o olho composto, formado por
numerosas lentes hialinas circundadas por uma massa de pigmentos granulares. Um ocelo,
em geral pequeno, situa-se posteriormente ao olho (Brooks, 1959).

Os dafinideos sdo organismos plancténicos filtradores que se alimentam de algas,
bactérias e outras particulas em suspensao. O intestino destes organismos é tubular e
composto de 3 partes: es6fago, intestino médio e posterior. Contracdes peristalticas da
parede do intestino promovem a passagem do alimento e as células epiteliais absorvem as
moléculas liberadas da digestdo. O restante de alimento € expelido do intestino posterior
por movimentos peristalticos e pela pressao de particulas de alimentos recém adquiridas. A
coloracdo de Daphnia se adapta ao alimento que € predominante em sua dieta (Ebert,
2005).

Dafinideos possuem circulagdo aberta e o coragdo esta localizado dorsalmente e
anterior a camara incubadora de ovos. O sistema nervoso € caracterizado por um ganglio
cerebral que se situa proximo do olho. O corpo destes organismos é formado por (antero-
posteriormente): anténulas, antenas, maxilar e mandibulas, 5 ou 6 membros sobre o tronco
utilizados para alimentacdo e respiracao. Abaixo de seu abdémen existe um par de
espinhos. O corpo dos cladéceros pode ter de 0,5 a 6,0mm de comprimento. Os machos
(Figura 2B) diferem-se das fémeas (Figura 2A) por terem menor tamanho, anténulas
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maiores, pos-abdémen modificado e os primeiros apéndices parecem estar armados (Ebert,
2005).

O ciclo de vida abrange tanto reproducdo assexuada por partenogénese quanto
reproducéo sexuada. Na reproducao sexuada, a fertilizagdo geralmente ocorre na camara
incubadora e os ovos fertilizados sdo mantidos dentro da carapaga, em uma estrutura
modificada fortemente melanizada, denominada efipio, o qual é liberado durante a muda e
pode eclodir induzido por um estimulo externo, tais como fotoperiodo apropriado, aumento
de temperatura, ou simplesmente a presenca de agua quando estdo em ambiente seco.
Dos efipios surgem somente fémeas, que geralmente produzem ovos partenogenéticos,
mas sob diversas condicdes podem também produzir efipios (ovos de resisténcia) (Rocha &
Gulntzel, 1999; Ebert, 2005). A producédo de ovos de resisténcia segue a assexuada de
machos dipléides (2n), os quais sdo necessarios para a fertilizacdo dos ovos haploides (n).
Os machos sao geralmente produzidos sob condicbes adversas, tais como
superpopulacao, baixas temperaturas, reducao drastica do nivel de agua ou escassez de
alimento (Brusca & Brusca, 1990). Devido a formacao de ovos efipiais, os dafinideos
apresentam ampla distribuicdo geogréfica, alguns sendo realmente cosmopolitas (Rocha &
Glntzel, 1999).

Os ovos partenogenéticos da fémea também séo armazenados na camara incubadora
e, a 20°C, os embrides eclodem dos ovos apds um dia, mas permanecem na camara até se
desenvolverem mais. Os jovens séo liberados da méae por flexdo ventral depois de 3 dias,
estes sdo semelhantes a forma adulta, exceto que ainda ndo possuem camara formada. Na
maioria das espécies, o organismo juvenil passa por 4 a 6 instars (estagio de
desenvolvimento de um artrépodo) antes de produzir seus primeiros ovos, ocorrendo por
volta de 5-10 dias a 20°C. Entretanto, este periodo pode se prolongar sob condi¢cdes de
escassez de alimentos. Uma fémea adulta pode produzir uma ninhada de ovos (até 100) a
cada 3 a 4 dias, até a sua morte. Em condigbes laboratoriais, as fémeas podem viver até 2
meses e alcancam maior tempo de vida sob alimentacdo escassa e reproduzindo
assexuadamente. O crescimento tipico dos dafinideos produz ovos dipldéides (2n) que se
desenvolvem diretamente sem a fase de resisténcia, na qual sdo produzidos os efipios
(Ebert, 2005). O ciclo de vida de Daphnia esta esquematizado na Figura 3.
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Figura 2. A: Daphnia magna fémea e suas estruturas funcionais. B: Daphnia magna macho e

algumas estruturas responsaveis pela sua caracterizacdo (Adaptado a partir de Ebert, 2005).
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Figura 3. Ciclo de vida do género Daphnia.

No ciclo partenogenético ou assexuado, a daphnia fémea produz ovos dipl6éides que irdo
desenvolver novas fémeas (2n). O ciclo sexuado inicia-se sob condicbes adversas
(superpopulacdo, baixas temperaturas, reducao drastica do nivel de agua ou escassez de
alimento), a partir da formagao de machos partenogenéticos (2n) e produgao de ovo hapléide
fortemente melanizado. O macho ira fertilizar o ovo efipial (2n) que somente ird se eclodir
quando o ambiente estiver favoravel (Adaptado de Ebert, 2005).

5.1. Importancia do género Daphnia

Daphnia sp. sao abundantes em agua doce, apresentam alta produtividade
secundaria e representam, juntamente com outros grupos que compdéem o zooplancton, o
elo intermediario da cadeia alimentar, através do qual a energia armazenada na matéria
organica produzida pelos produtores secundérios flui para os niveis tréficos superiores,
chegando até peixes, aves aquaticas e o homem, entre outros. Seja via herbivoria direta,
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seja através do elo microbiano, esses invertebrados sdo importantes componentes na rede
trofica dos sistemas aquaticos de agua doce (Rocha & Gintzel, 1999).

Além disso, devido ao facil cultivo em laboratério, ao curto tempo de
desenvolvimento e a alta taxa intrinseca de aumento natural, esses microcrustdceos séo
largamente empregados como fonte natural de alimento para larvas e alevinos de peixes
em aquicultura. Diversas espécies de cladéceros sdo organismos sensiveis e foram
mundialmente padronizados como modelos biolégicos nos estudos de ecotoxicologia
(OECD, 1984; CETESB, 1994; ABNT, 2004). As espécies D. magna, D. similis e
C. dubia sao internacionalmente padronizadas. De acordo com a sua sensibilidade aos
poluentes ambientais, diversas espécies de Daphnia podem ser utilizadas como
bioindicadores ecotoxicoldgicos (Jardim, 2004).

5.2. Uso de Daphnia como indicador de toxicidade ambiental

Cladéceros, particularmente do género Daphnia, tém sido muito utilizados na
avaliagdo toxicolégica de diversos tipos de substancias, incluindo agrotéxicos, efluentes
industriais e drogas, além de serem empregados como biomarcadores de qualidade da
agua (CETESB, 1994; Jonsson & Maia, 1999; Guilhermino et al, 2000a; Yoshimura &
Endoh, 2005; Rodriguez, 2006; Heckmann et al, 2007; Damasio et al., 2007).

A Companhia de Tecnologia de Saneamento Ambiental - CETESB do estado de S&o
Paulo tem conduzido testes de toxicidade com D. similis para analisar a qualidade da agua
tratada e controlar efluentes liquidos, sendo que os bioensaios tém sido utilizados como
complemento das analises quimicas da agua (CETESB, 1994). Barros et al. (2007)
utilizaram D. magna como bioindicador da poluicdo gerada por efluentes de abatedouros de
aves e suinos do estado de Sao Paulo e verificaram que, dentre os efluentes industriais
tratados e langados em corpos d"agua de Classes Il e lll, trés efluentes de abatedouros
avicolas e dois de suinos apresentaram potencial impactante.

Jonsson & Maia (1999) utilizaram D. similis para avaliar a toxicidade dos herbicidas
clomazone e quinclorac para 0s organismos aquaticos na presenca e auséncia de
sedimento. Os autores constataram que, tanto na presenga quanto na auséncia de

sedimento, o clomazone foi mais toxico que o quinclorac para D. similis.
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O microcrustaceo Daphnia (0,5 a 5 mm de comprimento) estd amplamente
distribuido em ambientes de agua doce, sendo freqiientemente utilizado como indicador de
contaminacdo ambiental. Dessa forma, os efeitos de poluentes sobre a biologia deste
organismo podem predizer a saude do ecossistema (Chang, 2003; Jardim, 2004; Lampert,
2006; Barros et al., 2007). Jardim (2004) analisou amostras de agua e sedimento coletadas
em sete pontos ao longo do rio Corumbatai (SP) quanto a toxicidade aguda e cronica,
utilizando organismos indicadores como o cnidario Hydra attenuatta, os cladéceros D.
magna e D. similis, a alga unicelular Selenastrum capricornutum e bulbos de Allium cepa.
Concluiu em seu estudo que os organismos mais indicados para analisar a toxicidade da
agua e sedimento foram D. magna e D. similis, os quais apresentaram boa correspondéncia
com a contaminacdo por metais.

A Daphnia é capaz de se reproduzir por partenogénese ciclica, resultando na
produgao de animais geneticamente idénticos que minimizam erros analiticos causados por
variagao genética (Barata, 2000; Wu et al., 2007). Outras vantagens de usar a Daphnia
como modelo biolégico inclui o seu ciclo de vida curto (cerca de 40 dias a 20°C), a
facilidade de cultivo e de manutengédo e a praticidade para realizar bioensaios devido ao
seu tamanho (Khangarot & Rathore, 2003, Wu et al., 2007).

Wu et al. (2007) comparou algumas caracteristicas biologicas relevantes aos testes
de ecotoxicidade entre seis espécies de cladoceros, incluindo D. magna, D. carinata, D.
pulex, Ceriodaphnia quadrangular, Bosmina longirostris e Simocephalus vetulus. Os
resultados obtidos mostraram que D. carinata apresentou vantagens sobre as demais
espécies, mostrando maior sensibilidade ao tdoxico de referéncia (K.Cr.O7) e ciclo de
reproducdo mais curto que D. magna, particularmente para analise ecotoxicolégica de
ambientes aquaticos de areas tropicais e subtropicais. Embora a espécie D. magna seja
recomendada pelos orgaos internacionais para a realizagao de testes de ecotoxicidade, sua
distribuicao geografica se restringe as regides de alta e média latitudes, e portanto, esta
espécie ndao é ecologicamente relevante para os ambientes aquaticos tropicais e

subtropicais.
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6. Biomarcadores

Os biomarcadores sdo atualmente definidos como respostas biolégicas adaptativas a
estressores, evidenciadas como alteragdes bioquimicas, celulares, histoldgicas, fisioldgicas
ou comportamentais (Depledge, 1993 apud Zagatto & Bertoletti, 2008). Leonzio & Fossi
(1993) ampliaram a definicdo e propuseram chamar de biomarcadores ecotoxicologicos
como as variagdes bioquimicas, celulares, fisiolégicas ou comportamentais que possam ser
medidas em amostras de tecidos ou fluidos organicos, em organismos ou populagdes, que
possam evidenciar exposi¢cao ou efeitos de um ou mais poluentes quimicos ou radiacoes.
Zagatto & Bertoletti (2008) propuseram trés classes de biomarcadores: de exposicao, de
efeito e de suscetibilidade.

Os biomarcadores de exposicdo sdao 0s que estimam a dose interna ou
biodisponibilidade de um xenobidtico particular, ou de seus metabolitos, em um organismo
exposto. Podem envolver desde indicadores de estresse generalizado a indicadores
especificos de exposicdo a um poluente particular. Deve representar uma resposta bem
caracterizada que leve em conta a farmacodinamica e as propriedades fisico-quimicas do
organismo e agente, respectivamente (Zagatto & Bertoletti, 2008). Exemplos bem
caracterizados s&o: indugao de metalotioneinas sob exposi¢cao a metais (Shaw et al., 2007)
e inducao do citocromo P-450 1A (CYP1A) monoxidase (sistema enzimatico envolvido no
processo de biotransformacdo de contaminantes), sob exposicdo a hidrocarbonetos
poliaromaticos planares (Zagatto & Bertoletti, 2008).

Os biomarcadores de efeito geralmente ndo sado especificos em relacdo aos
estressores € nao fornecem informagdes sobre a sua natureza, mas sao caracteristicos da
ocorréncia de um estresse que pode ser reversivel quando o estressor deixar de agir.
Caracterizam-se pela inducdo de mecanismos de defesa celular, os quais se iniciam
sempre como uma resposta adaptativa em nivel molecular-bioquimico. Todavia, se esse
mecanismo falhar serdo desencadeadas alteragdes fisioldégicas ou histoldgicas que podem
ser irreversiveis. Dessa forma, o organismo pode ter afetada sua capacidade de
reproducdo ou crescimento. Alguns exemplos desse tipo de biomarcador sdo: enzimas
transaminases indicativas de danos ao tecido hepéatico (Mayer et al., 1992); enzimas
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envolvidas com a peroxidacao de lipideos ou estresse oxidativo (Barata et al., 2005; Jemec
et al., 2008).

Biomarcadores de suscetibilidade sdo definidos como indicadores de processos que
causam variagdes de respostas ao longo do tempo e entre exposicao e efeito (Barret et al.,
1997), determinando condigbes que aumentam a taxa de transicdo entre esses dois
extremos. Os organismos de mesma espécie podem nao responder igualmente a
exposicao aos xenobidticos. Sexo, jejum, estresse pelo confinamento, tamanho e estadio
de desenvolvimento sdo parametros de variagdo na resposta a estressores, bem como o
polimorfismo genético de uma populagédo (Zagatto & Bertoletti, 2008).

De acordo com Zagatto & Bertoletti, para a escolha apropriada do biomarcador
utilizado para a detecgdo e o monitoramento de exposigcao e efeitos, sdo sugeridos alguns
critérios:

e Facilidade de medida, permitindo a quantificacdo de multiplos individuos;

¢ Resposta-dose ou tempo-dependente ao contaminante, de modo a poder determinar

a magnitude da exposigao ou efeito;

e Significancia bioldgica, ou seja, o biomarcador deve estar relacionado a processos

biolégicos-chave;

e Capacidade de atuar como indicador geral, respondendo a uma variedade de

contaminantes, podendo ser Util como indicador geral de exposicdo a misturas
complexas e para o monitoramento de varredura (screening).

6.1. Marcadores bioquimicos

Os testes de toxicidade aquatica aguda e crbnica, cujo alvo € um organismo
especifico do ecossistema, apesar de serem muito empregados no monitoramento
ecolégico, nao revelam o poluente responséavel pela contaminacao e também geram pouca
informacao sobre seu mecanismo de toxicidade (Chapman, 2000; Hutchinson et al., 2006).
Alteragbes ao nivel bioguimico ou molecular sdo normalmente as primeiras respostas
detectaveis e quantificaveis em uma mudanca do meio ambiente. Variagbes nos sistemas
bioquimicos sdo frequentemente indicadores mais sensiveis e especificos que os de

maiores niveis de organizacao bioldgica, tais como células, organismos e populacdes
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(Stegeman et al, 1992). Essas alteracbes normalmente apresentam um tempo de
exposicao mais curto que os demais biomarcadores. Por causa destas caracteristicas, os
marcadores bioquimicos sdo apontados como sistemas de “sinal de alerta” na avaliacdo da
saude ambiental (Payne et al., 1987; Haux & Forlin, 1988; McCarthy & Shugart, 1990;
Diamantino et al., 2000).

Os padrbes de acumulacao de xenobioticos sao diferentes para distintos organismos
e dependem do balango entre a taxa de assimilagdo e eliminagcdo dos compostos quimicos
em questdo. Portanto, devido as diferencas entre as espécies na metabolizacdo dos
xenobidticos, existe a necessidade de se detectar e avaliar o impacto de poluentes nos
organismos expostos, e ndo somente analisar a qualidade do ambiente em que eles vivem.
Esta necessidade originou o estudo e desenvolvimento de biomarcadores moleculares,
bioquimicos ou fisioldgicos, capazes de detectar efeitos toxicol6gicos nos organismos
(Bianchini, 2000; Jonsson 2005). A partir do processo de bioacumulacdao, os poluentes
podem se concentrar em diferentes tecidos e promover a indug¢do ou inibicao de sistemas
enzimaticos responsaveis por processos vitais celulares, tais como o das fosfatases
(Jonsson, 2005), enzimas de oxido-reducao (Vega & Pizarro, 2000; Borgeraas & Hessen,
2002; Barata et al., 2005), acetilcolinesterase (Guilhermino et al., 2000b) e glutationa S-
transferase (Jemec et al., 2007). O interesse no uso de biomarcadores bioquimicos para
andlise de risco ambiental tem aumentando constantemente (Adams, 2002). Allan et al.
(2006) propds no European Water Directors (Directive 2000/60/EC, 2000) a utilizagao
destes no monitoramento da qualidade da agua para prover uma analise mais precisa do

impacto dos contaminantes aos organismos aquaticos.
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7. Fosfatases: definicao e classificacao

As fosfatases ou ortofosfato mono éster fosfohidrolases (E.C.3.1.3.2.) sdo enzimas
que catalisam a desfosforilacdo de uma grande variedade de ésteres ortofosfato e reacdes
de transfosforilagdo (Saeed et al., 1990), como esquematizado abaixo:

Hidrélise
ROPOsH, + H,0 —ENzima | poy 4 H,PO,
Transfosforilagao

ROPO;H, + R;OH® —Enzima__, poy , R,0POsH,
® Aceptor de fosfato

Estas hidrolases estdo amplamente distribuidas na natureza, sendo encontradas em
animais (Granjeiro et al., 1997, Jonsson, 2005) e vegetais (Ferreira et al., 1998, Granjeiro et
al., 1999) e sao classificadas em fosfatases acidas ou fosfatases alcalinas.

A distincao entre fosfatases acidas e fosfatases alcalinas era baseada somente no pH
6timo para a catalise enzimatica. Posteriormente, Neuman (1968) observou que as
fosfatases alcalinas, além da hidrélise dos substratos usuais, catalisavam também a
hidrélise de monoésteres S-substituidos de acido fosforotidico (RSPOs;Naz) do tipo S-P,
produzindo ortofosfato e o tio-alcool correspondente. As fosfatases acidas, por sua vez,
catalisam a hidrolise de monoésteres O-substituidos de &cido fosforotidico do tipo
ROPO,SKH, produzindo élcool e o tiofosfato. Este fato permitiu observar mecanismos
diferentes de reacao para as duas enzimas, uma vez que a fosfatase acida requer para sua
atividade um oxigénio entre o radical e o fosfato, enquanto que a fosfatase alcalina utiliza
um enxofre. Chaimovich & Nome (1970), observaram que as fosfatases acidas eram

insensiveis a adicao de cations mono e bivalentes ao meio de reagdo, ao contrario das
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alcalinas que necessitam de metais para a sua catalise, principalmente o Mg®*. As enzimas
podem também ser diferenciadas segundo o mecanismo de catélise:

Fosfatase Alcalina

E + ROPO;* < E.ROPO;# — E-POs + ROH — E.Pi — E + Pi
Fosfatase Acida

E + ROPOsH, < E.ROPO;H, — E—-POsH, + ROH — E + Pi

No caso da fosfatase alcalina, em pH acima de 7, o complexo E.Pi limita a velocidade,
e a espécie E-POs” contém um grupo fosfoserina considerado 1abil em meio alcalino e
estavel em meio acido. Todavia, para a fosfatase acida nao foi observado o complexo E.Pi,
mas provavelmente o mesmo possa ser um intermedidrio, uma vez que o Pi atua inibindo

competitivamente a reagao enzimatica (Gongalves, 2000).
7.1. Importancia das fosfatases para organismos aquaticos

A quantidade de fésforo inorganico (Pi) disponivel no ambiente aquatico é
frequentemente insuficiente para satisfazer as necessidades do plancton, sendo
considerado um fator limitante no crescimento desses organismos. Nesse contexto, as
fosfatases possuem um papel crucial no metabolismo desses organismos aquaticos,
disponibilizando o Pi a partir da hidrolise de fosfomonoésteres orgéanicos. As fosfatases,
produzidas por fitoplancton, zooplancton ou bactérias, podem ser encontradas dissolvidas
na agua de lagos e a atividade destas pode ser detectada principalmente em condigdes
limitantes de Pi, sugerindo uma produgdo adaptativa destas enzimas (Boavida & Heath,
1984; Jansson et al., 1988; Lespilette et al., 2007).

Wynne & Gophen (1981) observaram que Daphnia magna liberava tanto a
fosfatase acida quanto a alcalina e que estas atividades diferiam de acordo com a fonte de
alimentagédo. Boavida & Heath (1984) investigaram se as fosfatases liberadas pela D.
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magna eram produzidas por estas ou se eram provenientes de seu alimento, a alga verde
Chlamydomonas acidophila. As fosfatases alcalina e acida de cada organismo diferiram nos
valores de constante de Michaelis (Km), grau de inibigado por orto-fosfato e comportamento
cromatogréafico. Os autores concluiram que D. magna produz suas préprias fosfatases,
sugerindo que estas participam diretamente no mecanismo de regeneragao do fésforo que
auxilia no crescimento de sua fonte de alimento. Zhao et al. (2006) analisaram as
propriedades fisico-quimicas da fosfatase alcalina excretada por D. magna. Estes autores
observaram que o cladécero libera uma quantidade maior de fosfatase alcalina que
fosfatase acida. A fosfatase alcalina estudada apresentou um pH 6timo de 8,05 - 10,0,
temperatura étima de 30 - 35°C, Km de 0,15 + 0,02 mM quando pNPP foi utilizado como
substrato e Vmax de 0,43 + 0,01uM mg”' DWh™ (peso seco). A enzima foi fortemente
inativada por EDTA e pareceu ser zinco dependente.

7.2. Efeito de poluentes sobre as fosfatases de organismos aquaticos

Alguns trabalhos tém observado alteragbes na atividade de fosfatases em
organismos aquaticos pertencentes a diferentes niveis tréficos da cadeia alimentar quando
foram expostos a agrotoxicos e metais pesados.

No crustaceo Metapenaeus mondceros, exposto ao inseticida metilparathion,
Reddy & Rao (1990) verificaram in vivo um aumento da atividade de fosfatase acida do
hepatopancreas, enquanto que a atividade da fosfatase alcalina foi reduzida. Esta inibicao
pode ser atribuida a presenca de um residuo de serina no sitio ativo que seria
comprometido na presenca de um inseticida organofosforado, similarmente ao fenémeno
que ocorre com a acetilcolinesterase (Kumar & Ansari, 1986). As atividades in vitro das
fosfatases em diferentes tecidos deste crustaceo foram diminuidas em todos os tecidos
analisados, em diferentes concentra¢des do inseticida aldrin (Reddy et al.,1991).

Khangarot & Rathore (2003) observaram reducado na atividade das fosfatases acida
e alcalina de D. magna exposta ao cobre nas concentracdes de 0,05 mg/L e 0,1 mg/L por
48 horas. Jonsson & Aoyama (2007), estudando o efeito in vitro de poluentes na atividade
de fosfatase acida da alga Pseudokirchneriella subcapitata, observaram alteragcdo da
atividade enzimética (250%) na presenca de LAS (alquil benzenosulfonato linear) e dos

32



metais pesados Hg®*, AI** e Cu®, constatando também efeitos aditivos entre Hg?* e Al** e
antagonicos entre Hg®* e LAS (alquil benzenosulfonato linear). Jonsson et al. (2009) obteve
um mecanismo de inibicdo ndo competitivo para o Hg** e uma inibicdo competitiva para
LAS e in vivo mostrou que a atividade especifica da fosfatase acida da alga foi inibida
durante 7 dias de tratamento com estes poluentes.

8. Legislacao e necessidades de pesquisa

No Brasil, a legislagdo que regula a emissdo e concentracdo maxima permissivel
(CMP) de agroquimicos, assim como de outros compostos toxicos em corpos de agua
superficiais para a preservagdo das comunidades aquaticas apresenta-se muito deficitaria,
pois se observa que a Resolugdo N° 357 (17 /margo/2005) do CONAMA (Conselho
Nacional do Meio Ambiente), especifica CMP, em diferentes classes de agua, para
relativamente poucos compostos de uso agricola, sendo que alguns destes ja foram
retirados do mercado ou estdo aparentemente em desuso. Surge, portanto, a necessidade
de se gerar dados que auxiliem no estabelecimento de parametros de analise seguros para
0s varios contaminantes que atingem os corpos d’agua. A aplicagdo de métodos mais
sensiveis no monitoramento de areas ecoldgicas pode promover vantagem econdmica
quando comparados a aplicacdo de protocolos de andlise que utilizam reagentes e
equipamentos de alto custo e maior tempo de analise, como os testes de toxicidade
cronica.

A importancia do presente estudo consiste em identificar o grau de eficiéncia das
fosfatases como biomarcadores quanto as respostas aos diversos poluentes, com vistas ao
uso no monitoramento de agentes agrotéxicos e metais. Em D. similis € outros organismos
aquaticos até o momento séo escassos o0s relatos sobre a atividade das fosfatases frente a

enorme variedade de agentes com potencial poluente.
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Il. OBJETIVOS

Desde a década de 90, o grupo de pesquisa coordenado pelo Prof. Aoyama tem
estudado sistematicamente as fosfatases sobre o ambito de purificacdo, caracterizacao e
regulagao (Granjeiro et al, 1997; Ferreira et al., 1998; Granjeiro et al., 1999; Gongalves,
2000; Cavagis et al., 2004; Cavagis et al., 2006).

Com relacdo aos organismos aquaticos, foram estudados os efeitos in vitro e
in vivo de diversos poluentes sobre a fosfatase éacida da alga Pseudokirchneriella
subcapitata (Jonsson, 2005; Jonsson & Aoyama, 2007; Jonsson & Aoyama, 2009; Jonsson
et al., 2009; Jonsson & Aoyama, 2010).

Dando continuidade a uma das linhas de pesquisa do laboratério, o objetivo geral do
presente trabalho foi estudar os efeitos in vitro e in vivo de agentes agroquimicos e metais
sobre fosfatases acidas e alcalinas, utilizando-se como modelo bioldégico o microcrustaceo
D. similis.

Desta maneira, os objetivos especificos foram:

= Caracterizagao cinética da fosfatase acida total (FAT) presente no extrato bruto de D.
similis.
» (Caracterizacdao das atividades de serina-treonina fosfatases e tirosina fosfatases,
atraves da utilizagao de substratos e inibidores especificos.
= Triagem dos poluentes que alteraram a atividade da fosfatase acida e/ou fosfatase
alcalina in vitro.
= Avaliagéo do tipo de inibicdo e determinacao da constante de inibicdo da FAT com os
agentes que promoveram maior efeito inibitério in vitro.
= Analise in vivo da atividade da FAT frente aos agentes poluentes anteriormente
selecionados nos ensaios in vitro, observando os efeitos individuais e conjuntos de tais
compostos.
= Analise da possivel utilizacado das fosfatases como marcadores bioquimicos a partir de
niveis de exposicdo derivados de ensaios de toxicidade aguda aos contaminantes
selecionados.
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lll. METODOLOGIA

1. Organismos e condicoes de cultivo

Como organismo-teste, foi utilizado o microcrustaceo da espécie Daphnia similis
(Figura 4A), conhecido popularmente como pulga d’agua. Originalmente, o cultivo do
microcrustaceo foi transferido do Laboratério de Ecotoxicologia e Biosseguranca da
Embrapa Meio Ambiente para o Laboratério de Enzimologia do Depto. de Bioquimica da
Unicamp.

D. similis é cultivada, baseando-se na norma da OECD (1984), em agua reconstituida
(Anexo 1) ou de torneira declorinizada e mantida em estufa de germinacao (Eletrolab) na
temperatura de 20+2°C (Figura 4B), com intensidade luminosa de 1000 lux e fotoperiodo
16-8hs (claro/escuro) e diariamente alimentada com suspensdao de algas cloroficeas
unicelulares das espécies Pseudokirchneriella subcapitata (Figura 4C), preparada
conforme Anexo 2, e Chlorella pyrenoidosa (Figura 4D). Esta ultima foi manipulada na
concentragdo de 500mg na forma de cédpsulas. Para o preparo da suspensao algacea de C.
pyrenoidosa, o conteudo de uma capsula foi dissolvido em 500mL de agua destilada,

podendo ser utilizado para alimentacao das daphnias por uma semana.
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Figura 4. Organismos e condigbes de cultivo. A: Microcrustaceo Daphnia similis, IPEN (2006).
B: Interior da estufa de germinacdo. C: Alga Pseudokirchneriella subcapitata (aumento: 100x).
D: Alga Chlorella pyrenoidosa (aumento 100x).
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2. Preparo do extrato

O extrato contendo fosfatases de Daphnias foi preparado coletando-se
aproximadamente 70 organismos adultos ndo alimentados por um periodo de 6 horas para
evitar interferéncia de seu alimento durantes as dosagens, com auxilio de peneira
Granutest (0,5 mm, ABNT 35), correspondente a cerca de 100 mg de peso Umido.
Posteriormente, os microcrustaceos foram macerados em tampao acetato de sédio 1 M, pH
5,0 (1:4, m:v) com homogeneizador tipo Potter. Todos os procedimentos foram realizados a
4°C. O homogeneizado obtido foi centrifugado a 10.000 rpm por 10 minutos e o
sobrenadante constituiu o extrato limpido a ser utilizado nas dosagens bioquimicas.

3. Determinacao da atividade enzimatica

A atividade enzimatica foi determinada por dois métodos, dependendo do substrato
utilizado:

3.1. Dosagem do p-nitrofenol (pNP)

A atividade das fosfatases foi determinada medindo-se o p-nitrofenol (pNP)
liberado, quando se utiliza p-nitrofenilfosfato (pNPP) como substrato, de acordo com o
método descrito por Jonsson & Aoyama (2007). Foram realizadas as seguintes dosagens:

a) Fosfatase acida total (FAT):

Para um volume final de 1,0 mL, a reacao foi iniciada pela adicdo da amostra a um
meio contendo 100 mM de tampao acetato de sodio (pH 5,0) e 10 mM de p-nitrofenil fosfato
(PNPP). Apds incubacao por 40 min, a 37°C, a paralisacao da reacgéao foi feita pela adi¢cao
de 1,0 mL de NaOH 1 M. A absorbancia foi mensurada a 405 nm (coeficiente de extingao
molar de 1,83.10° M'em™). Uma unidade enzimatica (UE) foi definida como a quantidade
de enzima necessaria para produzir 1 umol de p-nitrofenol por minuto e a atividade

especifica (AE) é expressa como UE por miligrama de proteina.
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b) Fosfatase alcalina:

Para dosagem da fosfatase alcalina, foi utilizado o mesmo protocolo para FAT, com
algumas exceg¢des: o tampao utilizado foi glicina 250 mM (pH 9,4) e foi adicionado MgCl,
20mM, como cofator.

3.2. Dosagem do fosfato

A reacao procedeu-se como descrito em 3.1a, exceto pela substituicdo do
p-nitrofenilfosfato por outro substrato e a paralisacao da mesma, que foi feita pela adicao de
1 mL de molibdato de aménio 3% (em tampao 0,2 M, pH 4,0). A coloragdo do complexo
fosfo-molibdico foi adquirida pela adicao de acido ascorbico 1% (em tampao acetato 0,2 M,
pH 4,0) como redutor, conforme o método descrito por Lowry & Lopez (1945). Apds 30 min,
a temperatura ambiente, a absorbancia foi medida a 700 nm. O coeficiente de extincao
molar do complexo reduzido é de 4.000 M'cm™.

4. Determinacao de proteina

A proteina foi quantificada pelo método de Lowry, como descrito por Hartree (1972),

utilizando a albumina de soro bovino como padrao.

5. Estudos cinéticos da fosfatase acida total (FAT) presente no extrato bruto

5.1. Estabilidade da FAT de D. similis durante o armazenamento a baixas
temperaturas

Verificou-se a estabilidade da FAT sob diferentes condi¢cdes de estocagem, freezer
(-20°C), geladeira (5°C) e biofreezer (-70°C). A atividade da enzima foi monitorada a cada
20 dias para os extratos armazenados em freezer e geladeira durante um periodo de 60
dias.
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Realizou-se também uma analise comparativa da atividade enzimatica especifica
entre os grupos abaixo especificados:

a) Extrato bruto armazenado a -70°C.

b) 100mg de daphnias congeladas com nitrogénio e armazenadas a -20°C.

¢) 100mg de daphnias congeladas com nitrogénio e armazenadas a -70°C.

A atividade especifica da FAT de todos os grupos foi determinada ap6s 2 semanas,
sendo que para o grupo de daphnias armazenadas em biofreezer, realizou-se uma segunda
dosagem apds 1 més de estocagem. A AE determinada da FAT do extrato fresco, dosado
no mesmo dia em que foi preparado, foi considerada como 100%. Todos os extratos foram
preparados conforme item 2 descrito em Materiais e Métodos.

5.2. Efeito do pH na atividade da FAT de D. similis

A atividade enzimatica do extrato foi avaliada em uma faixa de pH de 3,1-10,0,
utilizando-se 0,1 M dos tampdes citrato (pH 3,1), acetato (pH 5,0), HEPES (pH 6,2),
imidazol (pH 7,3) e glicina (pHs 8,6; 9,4; 10,0), na presenga ou auséncia de MgCl, (20mM).

5.3. Determinacao das constantes cinéticas da FAT de D. similis

A determinagdo da atividade da FAT foi realizada variando-se a concentragéo do
substrato pNPP (0,05-20 mM), conforme descrito no item 3.1.a. Os valores de Km e Vmax
foram calculados pelo grafico de duplos-reciprocos (Lineweaver & Burk, 1934). A constante
de especificidade (Vmax/Km) foi obtida pela razdo entre os parametros acima.

A energia de ativacdo (Ea) foi determinada através do grafico de Arrhenius,
logaritmo da velocidade em funcéo do inverso da temperatura absoluta (1/T). A velocidade

da reagcdo enzimatica, utilizando-se 10 mM de pNPP, foi determinada em cinco

-1
temperaturas diferentes. A Ea (Kcal.mol ) foi calculada através da inclinagao da reta obtida

por regressao linear simples, sendo o valor da constante real dos gases R igual a 1,987

-1 B
cal.grau .mol (Prista et al., 1979).
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6. Caracterizacao das atividades de serina-treonina fosfatases e tirosina
fosfatases do extrato bruto

6.1. Especificidade por substratos das fosfatases de D. similis

Substratos sintéticos e nao-sintéticos (naturais) foram adicionados ao sistema de
reacdo na concentracdo final de 10 mM. A atividade enzimatica foi determinada pela

liberacao de Pi, conforme descrito em 3.2.

6.2. Efeito de inibidores na atividade das fosfatases de D. similis

A atividade da fosfatase acida e alcalina foi avaliada, de acordo com protocolo
descrito em 3.1 (a e b), na auséncia e na presenca de potenciais inibidores: tartarato e
fluoreto, nas concentracbes de 10, 100 e 200mM, o-vanadato (10 mM) e
p-hidroximercuribenzoato (pHMB) nas concentracdes de 0,1 mM e 1mM.

Embora em D. similis ndo exista a classificacdo de fosfatases acidas de baixa,
intermediaria e alta massa molecular relativa como nos vertebrados superiores, foram
testadas atividades enzimdticas, dosando-se a liberacdo de pNP como anteriormente
descrito no subitem 3.1a, em presenca de inibidores especificos para cada uma das
classes de fosfatases mencionadas. Para isso foram realizados os seguintes experimentos:

a) Fosfatase acida de baixa massa molecular (FAB):
Foi adicionado ao sistema de reacado tartarato (100 mM) e fluoreto (10 mM),
inibidores das fosfatases acidas de alta e intermedidria massa molecular, respectivamente.

A atividade residual observada foi devido a fosfatase acida do tipo baixa massa molecular

relativa.
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b) Fosfatase acida intermediaria ou tartarato-resistente (FATR):

Adicionou-se ao sistema de reagéao tartarato (100 mM) e pHMB (1mM), respectivos
inibidores das fosfatases acidas de alta e baixa massa molecular. A atividade residual foi
atribuida a fosfatase éacida de massa molecular intermediaria, também denominada
fosfatase acida tartarato-resistente (FATR).

7. Avaliacao do efeito in vitro de poluentes na atividade das fosfatases de

D. similis
7.1. Agentes quimicos

Solucdes estoque de 29 compostos organicos, potencialmente bioacumulaveis em
organismos aquaticos, foram preparadas em acetona (Merck®), dissolvendo 10mg do
poluente em 10mL do solvente. A concentragdo da solugédo estoque e a solubilidade dos
compostos organicos podem ser visualizados em Apéndice 1. Foram utilizados agrotoxicos
do grupo dos organosfosforados (acefato, azinfos etil, clorpirifés, dimetoato, fenamifos,
metamidofos, tricolorfon), organoclorados (alacloro, aldrina, BHC-hexaclorobenzeno,
clorotalonil, clorexidina, dieldrina, diflubenzuron, dimetomorfe, endrina, endosulfan,
procloraz, tetradifon), carbamatos (aldicarbe, benomil), triazinas (atrazina, simazina),
piretroides (deltametrina, permetrina,), amida (trifluralina), diuréico (diuron), neonicotinoide
(tiametoxan) e quinona (ditianona). Informag¢des sobre alguns dos compostos organicos
analisados sé@o encontrados em Anexo 3.

Foram analisados metais poluentes de corpos hidricos, efluentes e lodo de esgoto
quanto a capacidade de alterar a atividade da FAT e de causar toxicidade aos organismos
aquaticos. As solugbes dos metais sob a forma de CuSO4.5H20, HgCIz, CdCI2, AI2(SO4)

3y

NaSeO3.5H20, MgSOs4, MnSQ,4, CoCl,, (NHs)sMoz; foram preparadas em agua Milli-Q.

Todos os agentes quimicos testados como poluentes foram de grau P.A. ou cromatografico.
No presente trabalho, a fosfatase alcalina de D. similis foi exposta a 27 poluentes

de origem agricola, e a fosfatase acida, a 37 agentes potencialmente téxicos. A razao para
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0 numero de compostos analisados serem diferentes entre as fosfatases reside no fato de
gue o meio alcalino exigido para a reacao da fosfatase alcalina mostrou-se incompativel
com a solubilidade de alguns compostos organicos. Todos os poluentes foram testados em
condi¢cdes de pré-incubacgdo para se avaliar os efeitos in vitro sobre as fosfatases de D.
similis. De acordo com Jonsson (2005), a razdo para o uso desta condicdo é que em um
sistema pré-incubado a enzima é submetida a uma condicdo mais severa de interacdo com
0 agente quimico, sem a presenga de compostos, como por exemplo, o substrato, que

possa proteger a enzima, pela formagao de um complexo enzima-substrato.

7.2. Avaliacao comparativa do efeito in vitro de poluentes na atividade das
fosfatases acida e alcalina de D. similis

A atividade enzimatica no extrato bruto foi determinada pré-incubando-se a enzima
(20 min / 37°C) na presenga de cada poluente na concentragdo maxima de
2 mM (suficiente para alterar a atividade da enzima) ou na concentragdo maxima do
poluente na forma soluvel no sistema de reac¢do, ou ainda, numa concentracao apropriada
gue nao promovia interferéncia no método de dosagem da enzima. A concentracao testada
para cada poluente pode ser visualizada em Apéndice 1. Aliquotas de solugdes estoque

dos poluentes em acetona foram submetidas a uma leve corrente de N2 até a evaporagao

completa do solvente. De modo a se obter a solubilidade maxima dos compostos, foi usado
75 pL de dimetilsulféxido (DMSQO) (Merck®) como adjuvante de solubilizagdo obtendo-se
uma concentracao final de 7,5%, pois estudos prévios demonstraram que atividade da
enzima praticamente nao foi afetada por esta concentragao de DMSO (Apéndice 2).

Aliquotas apropriadas dos metais sollveis em agua foram adicionadas ao sistema
de reagdo na auséncia de DMSO. As amostras foram analisadas juntamente com um
controle (sem poluente), na auséncia ou presenga de 7,5% de DMSO. A atividade foi
determinada pela producao de pNP, conforme descrito anteriormente em 3.1, na presenca
de 10 mM do substrato.
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7.3. Determinacao da IC50 e constantes de inibicao (Ki) dos ions aluminio,
selénio e molibdénio na FAT

Os ions metalicos AI**, Se** e Mo®* foram selecionados para determinacdo da
constante e tipo de inibicdo da FAT porque foram os compostos que promoveram maior
atividade inibitéria (250%) da enzima em estudo. Assim sendo, a concentragéo de inibigao
média (IC50) e seu intervalo de confianga 95% foram calculados pelo ajuste dos dados das
curvas de regressdo obtidos pela determinacdo da atividade enzimatica em funcdo de
diferentes concentra¢des de cada poluente inibidor.

Para a determinag&o da Ki, a atividade foi avaliada numa faixa de concentragédo de
pNPP de 0,1-20,0 mM, na auséncia ou na presencga de trés concentragdes dos poluentes. A
Ki para a inibicgdo competitiva foi calculada a partir do grafico de inclinagdo das retas
obtidas no gréafico de Lineweaver-Burk em funcao da concentragdo de inibidor. Para a néo
competitiva, o valor de Ki foi determinado a partir do grafico de Dixon (Dixon & Webb,
1979), o qual plota os valores das intersecgbes (1/V), obtidas do grafico de Lineweaver-
Burk, para cada concentragao de inibidor.

7.4. Efeito do cadmio sobre a energia de ativacao da FAT
Como o cadmio foi o poluente que promoveu maior ativacao (>50%) da FAT, este
foi utilizado para determinar sua influéncia sobre a energia de ativagdo (Ea) da enzima,

conforme descrito anteriormente em 5.3, em amostras contendo a FAT na auséncia e na

presenca de 0,5 mM de Cd*".
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8. Estudos in vivo

8.1. Ensaios de toxicidade aguda com D. similis

O teste de toxicidade aguda com D. similis foi realizado com base no protocolo da
OECD (1984) e ABNT (2005). O método consistiu na exposi¢ao de 20 individuos jovens de
D. similis a cada concentragdo dos poluentes AP*, Cd**, Se*, Mo®" e permetrina
(anteriormente selecionados por causarem alteracéo significativa na fosfatase acida), por
um periodo de 48 horas, em incubadora a 22°C e sem alimentagao. No controle foi utilizado
somente o meio de cultivo e para o teste ser aceitavel, a sobrevivéncia neste foi de 90% no
minimo. Os individuos moveis foram contados como sobreviventes (visualmente a olho nu).
Os teores de oxigénio dissolvido (OD), pH e dureza total foram registrados no meio de
diluicdo antes e apd6s o experimento. Tal procedimento permitiu obter a EC50
(Concentracao Média Efetiva), a qual se refere a concentracdo do poluente que mata ou
imobiliza 50% dos organismos expostos por um tempo especifico. Duas concentragdes
subletais abaixo da EC50 foram usadas neste estudo: a EC1 (concentragcdo do poluente
que imobiliza apenas 1% do total de organismos) e o FT (Fator de Toxicidade — menor
diluicdo da amostra na qual nao se observa efeito deletério sobre 0s organismos).

Simultaneamente ao ensaio com os poluentes especificados foi realizado um teste
de sensibilidade do organismo-teste, avaliado através da EC50 (48hs) ao poluente de
referéncia dicromato de potassio (K.Cr.O;), sendo a faixa aceitavel de 0,04 a
0,17 mg/L para D. similis.

8.2. Efeito da acdo conjunta dos poluentes AI**, Cd**, Se** e Mo®* sobre D.

similis

Levando-se em consideracdo que o0s organismos estdo expostos a misturas de
contaminantes no meio ambiente e que estas podem ocasionar interacdes toxicoldgicas e
acarretar uma resposta biolégica quanti e qualitativamente diferente da esperada pela acao
dos contaminantes sozinhos, foram realizados testes de toxicidade aguda 48hs, conforme
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descrito no item 8.1, com a mistura dos ions metalicos A** + Cd**, Al** + Se**, A”** + Mo®",
Cd* + Se**, Cd** + Mo®, Se** + Mo®, com o intuito de caracterizar possiveis efeitos
sinérgicos, antagbnicos ou aditivos. Com a intencao de facilitar os experimentos, simplificar
o estudo da acdo conjunta de poluentes e a caracterizagdo desses efeitos levou-se em
consideracado somente a analise da mistura binaria dos metais anteriormente selecionados,
excluindo, portanto, o inseticida organico permetrina por se tratar de um poluente
estruturalmente mais complexo.

Para avaliar a interagdo entre as substancias foi utilizado o modelo descrito por
Marking (1985) devido a sua simplicidade. Esse modelo expressa a soma da atividade de
diferentes substancias (S) e o indice de aditividade (IA), os quais sao descritos a seguir:

Soma da aditividade das substéancias

S = (Am/ Ai) + (Bm / Bi)

Em que:

S = a soma da aditividade, sendo que através desta é possivel determinar o efeito conjunto
da mistura;

Am = concentracao da substancia A na mistura que causa 50% de efeito (EC50);

Bm = concentragédo da substancia B na mistura que causa 50% de efeito;

Ai = concentracao da substancia A que, isolada, provoca 50% de efeito;

Bi = concentragéo da substancia B que, isolada, provoca 50% de efeito;

Portanto, através de S foi possivel determinar o efeito interativo dos ions metélicos,
caracterizado por:

S > 1, o efeito da mistura é menos que aditivo;

S =1, o efeito é aditivo;

S < 1, o efeito é mais que aditivo.

O Iindice da Aditividade (IA) indica quantas vezes a toxicidade da mistura é maior
ou menor que a soma da toxicidade das substancias testadas individualmente. Assim, o 1A
da mistura de substancias foi considerado como:

SeSfor>1,entao IA=S (-1) + 1S

Se Sfor<1,entdao IA=1/S -1
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8.3. Efeito in vivo dos poluentes AI**, Cd**, Se*, Mo® e permetrina na
atividade da FAT de D. similis

D. similis (n=40) foram expostas por 48 horas a EC50, EC1 e ao FT de cada
poluente ou de cada mistura de poluentes, sendo o controle nao tratado, para
posteriormente seguir com a extracao e dosagem da FAT, conforme descrito nos itens 2 e
3.1, respectivamente.

9. Analise dos resultados

Todos os resultados foram expressos como média + DP de, no minimo, trés
experimentos realizados em triplicata. Os resultados foram submetidos a andlise estatistica
com o software GraphPad (GraphPad Software, Inc., San Diego Califérnia USA), utilizando-
se de testes de varidncia (ANOVA) e o teste de Dunnet para comparacdes de médias em
relacdo ao controle (Zarr, 1996). Valores de p iguais ou menores que 0,05, indicadores do
nivel de significancia de pelo menos 5% entre as diferencas encontradas, foram
considerados estatisticamente significativos.
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IV. RESULTADOS E DISCUSSAOQ

1. Estudos cinéticos da FAT presente no extrato bruto

1.1. Estabilidade da FAT de D. similis durante o armazenamento a baixas

temperaturas

Podemos observar na Figura 5 que, apdés um periodo de 20 dias, o extrato
armazenado a -20°C, ainda possuia 76% de atividade fosfatasica, enquanto o mantido a
5°C ja havia perdido 37% de atividade enzimatica original. As fosfatases acidas dos
extratos armazenados a -20°C e 5°C perderam 36% e 40% de sua atividade,
respectivamente, apds 60 dias, quando comparadas com a atividade do extrato dosada no
inicio do estudo. A atividade especifica da FAT do extrato bruto armazenado a -70°C foi
pouco alterada apds 2 semanas, mantendo 80% de atividade (Figura 6).

Outra forma de analisarmos a estabilidade da FAT durante o armazenamento foi a
partir do congelamento do organismo integro a -20°C ou a -70°C. Observamos uma
reducao de 40% na AE da FAT extraida de D. similis armazenadas a -20°C durante 2
semanas, enquanto a atividade especifica da FAT extraida de D. similis estocadas a
-70°C manteve-se estavel durante o mesmo periodo, e se reduziu a cerca de metade de
sua atividade apés 1 més (Figura 6). Os resultados do presente estudo mostraram que a
atividade da fosfatase acida se manteve estavel em biofreezer (-70°C), a partir do
armazenamento do organismo integro por 2 semanas, sendo portanto utilizado esse
método de armazenagem com o intuito de se ter material bioldgico suficiente para os
experimentos in vitro. A atividade da enzima em estudo apresentou discreta alteracao

quando dosada no extrato bruto armazenado sob as mesmas condi¢gdes (-70°C).
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Figura 5. Estabilidade da FAT de D. similis.

Aliquotas dos extratos foram analisadas periodicamente durante o armazenamento a -20°C e
5°C, através das medidas das atividades enzimaticas remanescentes, utilizando-se pNPP como
substrato. A atividade medida no inicio do estudo (tempo zero) foi considerada como 100%. Os
resultados estdo expressos como médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em
triplicata.
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Figura 6. Andlise comparativa da atividade especifica da FAT de D. similis sob diferentes
condi¢cbes de estocagem.

A atividade especifica da FAT, descrita em Métodos, foi determinada para os grupos EB
-70°C, D -20°C e D1 -70°C, ap6s o periodo de 2 semanas, € para o grupo D2 -70°C, apds o
periodo de 1 més, utilizando-se pNPP como substrato. A AE da fosfatase acida do grupo EF
(controle) foi considerada como 100%, e os valores dos demais grupos, como porcentagens
deste valor. Grupos: EF. Extrato fresco, EB -70°C. Extrato bruto armazenado a -70°C por
2 semanas, D -20°C. D. similis armazenadas a -20°C por 2 semanas, D1 -70°C. D. similis
armazenadas a -70°C por 2 semanas, D2 -70°C. D. similis armazenadas a -70°C por 1 més.
Todos os extratos foram preparados conforme item 2, descrito em Materiais e Métodos.Os
resultados estdo expressos como médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em
triplicata.
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A maioria dos trabalhos envolvendo a atividade das fosfatases &cidas em
crustaceos € realizada imediatamente apds extracdo enzimatica e geralmente a reacao
ocorre na temperatura ambiente, 20-25°C, (Gambin et al., 1999; Bittl et al., 2001; Jean et
al., 2003; Lespilette et al., 2007) ou a 37°C (Boavida, 1984; Blom & Jlttner, 2005). Um dos
poucos estudos referente a estabilidade de fosfatases desses organismos foi desenvolvido
por Zhao et al. (2006), no qual se investigou a estabilidade da fosfatase alcalina liberada de
Daphnia magna em meio contendo cloroférmio. Apds 13 dias, a atividade enzimatica ainda
possuia 54% da atividade original. Em estudos anteriormente realizados em nosso
laboratério, com fosfatase acida extraida da alga Pseudokirchneriella subcapitata (Jonsson,
2005), a estabilidade da enzima foi mantida durante aproximadamente 6 meses quando
armazenada a -20°C e teve consideravel reducao quando estocada a 5°C.

1.2. Efeito do pH na atividade da FAT de D. similis

A enzima demonstrou atividade numa ampla faixa de pH (3,0-7,0) e apresentou pH
6timo de 5,0 (Figura 7A). Considerando-se como 100% a atividade no pH 6timo, nos
valores de pH 3,1 e 7,3 a enzima ainda manteve cerca de 60 e 67% de sua atividade,
respectivamente. Provavelmente, o aumento da atividade em pH 8,6 foi devido a
interferéncia da fosfatase alcalina que também se encontra no extrato bruto e demonstrou
atividade sem adicéo de seu cofator magnésio, sugerindo que este ion esteja presente no
extrato e seja oriundo do préprio organismo. A curva de pH na presenca de magnésio
(Figura 7B) comportou-se semelhantemente a anterior, apresentando dois picos de
atividade em pH 5,0 e em pH 9,5, sendo o primeiro correspondente ao pH 6timo da
fosfatase acida e o segundo, da fosfatase alcalina.
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Figura 7. Atividade das fosfatases de D. similis em funcao do pH.

A atividade das fosfatases foi determinada como descrito em Métodos, utilizando-se pNPP
como substrato, na auséncia (A) ou presenca de MgCl, 20mM (B), adicionando-se 0s seguintes
tampdes na concentracdo final de 0,1 M: citrato (pH 3,1), acetato (pH 5,0), HEPES (pH 6,2),
imidazol (pH 7,3), glicina (nos valores de pH 8,6; 9,4 e 10,0). Os resultados estdo expressos
como médiatdp de, no minimo, trés experimentos realizados em triplicata.
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Os 2 picos de atividade enzimatica maxima na presenca de magnésio, ocorrido em
nossos resultados, evidencia a presenca de fosfatase acida e fosfatase alcalina. Valores de
pH semelhantes aos encontrados em nosso trabalho foram obtidos para as fosfatases de
outras espécies de microcrustaceos, como nauplios cirripédios (Lespilette et al., 2007) e
para a fragdo de microplancton (>90um) coletada em litoral mediterraneo (Gambin et al.,
1999). Em lagos acidificados, Bittl et al. (2001) observaram que as fosfatases extracelulares
oriundas do plancton tiveram atividade maxima em torno de pH 5,0 (fosfatases acidas) e
um discreto aumento em pH 9,0, atribuido as fosfatases alcalinas.

Em contraste com os resultados do presente estudo, Zhao et al. (2006) néo
obtiveram um pH étimo para a fosfatase alcalina liberada de Daphnia magna, a qual atingiu

atividade maxima na faixa de pH 8,6-10,0.
1.3. Determinacao das constantes cinéticas da FAT de D. similis

Quando a atividade da enzima foi medida em varias concentra¢cdes de pNPP, o
grafico dos duplos reciprocos de Lineweaver-Burk gerou uma reta (Figura 8) que permitiu
calcular os valores de Km e Vmax (x desvio padrédo), equivalentes a 0,38 = 0,11 mM e

-1
0,35.10° + 0,09 pmol. min , respectivamente (Tabela 11).
A energia de ativacdo (Ea) foi determinada a partir da inclinagéo da reta obtida no
grafico de Arrhenius (Figura 9), através da variagdo de temperatura de 24 — 56 °C.

-1
A Ea ( desvio padrao) calculada foi equivalente a 14,84 + 7,4 Kcal.mol (Tabela 11).

Tabela 11. Parametros cinéticos da FAT de D. similis.

PARAMETRO VALOR
Km (mM) 0,38 £ 0,11
Vmax (umol.min™) 0,35.10° + 0,09
Vmax/Km (U.mM™) 0,94.10°+0,17
Ea (Kcal.mol™) 14,84 +7.4

Os valores de Km e Vmax foram obtidos do grafico de Lineweaver-Burk e o de energia de
ativacao, através do grafico de Arrhenius, como descrito em Métodos, utilizando-se pNPP como
substrato.
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A constante de Michaelis (Km) é um importante parametro para a caracterizacao
enzimatica, indicando a quantidade de substrato que a enzima necessita para se saturar
(Vmax) e sua afinidade pelo mesmo. A atividade da fosfatase acida de D. similis obedeceu
ao modelo cinético de Michaelis-Menten (Figura 8B) e o valor de Km
(0,38 mM) foi semelhante ao obtido para a fosfatase acida purificada de D. magna, que
correspondeu a 0,45 mM (Boavida & Heath, 1984).

De maneira geral, o valor da Km em nossos resultados foi da mesma ordem de
grandeza quando comparado aos demais valores de Km descritos para fosfatases de
organismos plancténicos: 0,15 mM para a fosfatase alcalina liberada de D. magna (Zhao,
2006); 0,27 mM para a fosfatase acida da alga Pseudokirchneriella subcapitata (Jonsson,
2005); 0,29 mM para fosfatase acida de Euglena gracilis (Bennun & Blum, 1966); 0,5 mM
para a enzima da alga O. danica (Patni & Aaronson, 1974); 0,19 mM para a enzima
extraida da alga verde unicelular C. reinhardti (Lien & Knutsen, 1973);
0,7-0,9mM para a fosfatase obtida de fragcbes de micro, nano e picoplancton (Gambin et al,.
1999): 0,15-0,42mM para a enzima de zooplancton coletado em diferentes sistemas de
agua doce (Heath, 1986).

A constante de especificidade (Vmax/Km) determinada para a fosfatase acida de D.
similis (0,94 mU.mM™") foi duas ordens de grandeza menor que a obtida para a fosfatase
acida da alga Pseudokirchneriella subcapitata (Jonsson, 2005), cujo valor foi de 137,78
(mU.mg".mM™). Os valores de Km e de Vmax/Km determinados para a fosfatase acida de
D. similis mostram que a enzima deste minicrustaceo possui uma menor afinidade pelo
pNPP quando comparado com a afinidade da alga. O mesmo comportamento pode ser
observado para fosfatases de claddceros, onde Lespillete et al. (2007) encontrou valores de
Km abaixo de 0,02 mM.

Com relacdo aos valores de energia de ativacédo, o obtido para a fosfatase acida de
D. similis (14,84 Kcal.mol) foi consistente com os determinados para fosfatases de
fitoplancton, correspondendo a 9 Kcal.mol' para a enzima de Pseudokirchneriella
subcapitata (Jonsson, 2005), 10,7 Kcal.mol' para as fosfatases da alga cloroficea C.
reinhardtii (Lien & Knutsen, 1973) e também para enzimas de outros organismos, como
para a fosfatase alcalina do fungo micorrizico Cenococcum graniforme, 9,9 Kcal.mol™
(Kwang & Larry, 1989).
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Figura 8. Gréfico de Lineweaver-Burk na determinagéo de Km e Vmax da fosfatase acida de D.

similis.

A velocidade (V) foi calculada pela producao de pNP em amostras incubadas durante 40

minutos a 37 °C. B: gréfico de Michaelis-Menten.
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Figura 9. Grafico de Arrhenius na determinacao energia de ativacdo (Ea) da fosfatase acida de
D. similis.

A velocidade inicial (V) foi calculada pela produgédo de pNP em amostras incubadas durante 40
minutos em diferentes temperaturas. B: grafico de velocidade da FAT versus temperatura.
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2. Caracterizacao das atividades de serina-treonina fosfatases e tirosina
fosfatases do extrato bruto

2.1. Especificidade por substratos das fosfatases de D. similis

As fosfatases apresentaram capacidade de hidrolisar eficientemente uma ampla
variedade de substratos e tiveram comportamentos semelhantes quanto a especificidade
pelos mesmos, reagindo preferencialmente com frutose 1,6-bisfosfato, serina-fosfato e
pirofosfato (Figuras 10 e 11). A atividade da fosfatase alcalina e da FAT perante o
substrato pirofosfato foi de 2,3 vezes (Figura 10) e 4,3 vezes (Figura 11) maior do que na
presenca do pNPP, respectivamente. A atividade da fosfatase alcalina aumentou cinco
vezes na presenca de frutose-1,6-bisfosfato (Figura 10), em relacdo ao pNPP, enquanto
que a fosfatase acida apresentou um acréscimo de 3,5 vezes em sua atividade na presenga
do mesmo agucar (Figura 11). Esses resultados sugerem que o pirofosfato e a frutose-1,6-
bisfosfato podem ser potenciais substratos fisiol6gicos das fosfatases em estudo. Por outro
lado, a a-D-glicose-1P mostrou baixa taxa de hidrélise, de 20% para a fosfatase alcalina e
10% para a fosfatase acida, em relacdo ao pNPP. A flavina monofosfato foi o Unico
substrato que as enzimas de D. similis ndo foram capazes de hidrolisar.

As enzimas foram capazes de hidrolisar tanto os substratos sintéticos (pNPP,
B-naftil-fosfato) quanto os naturais (aglcares e aminodcidos fosforilados), mostrando uma
baixa especificidade. A fosfatase acida da alga P. subcapitata (Jonsson, 2005) apresentou
perfil semelhante as enzimas em estudo quanto a capacidade de hidrolisar uma ampla
variedade de substratos, entretanto, diferiu quanto ao padrdo de especificidade pelos
mesmos substratos. Contrastando com os resultados do presente estudo, a fosfatase da
alga mostrou elevada taxa de hidrélise de flavina mononucleotideo (FMN), superior a 100%
em relacdo ao controle (pNPP). Eficientes taxas de hidrélise de FMN foram também
observadas para fosfatases acidas de Chlamydomonas reinhardtii (Matagne et al., 1976) e
de rim bovino (Granjeiro et al., 1997). Por outro lado, em analogia aos resultados obtidos
neste trabalho, a fosfatase de P. subcapitata hidrolisou em grande proporgao frutose-1,6-
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bifosfato, semelhantemente a fosfatase alcalina extraida da alga Scenedesmus
quadricauda (Chawla et al., 1987).

A alta atividade das fosfatases de D. similis para o pirofosfato (PPi) ndo foi atribuida
a presenca de pirofosfatases por 3 razdes: a presenca de cation, normalmente o Mg®*, é
necessaria para a reacao catalisada pelas pirofosfatases; as mesmas costumam ser
bastante especificas e normalmente nao séo inibidas pelo fluoreto (Ferreira, 1995). Embora
a fosfatase alcalina em estudo também necessite de ions Mg®* para que a reagdo ocorra,
esta foi inibida pelo fluoreto (conforme discutido no item 2.2). Além do mais, o pirofosfato
também foi eficientemente hidrolisado pela fosfatase &acida, a qual ndo requer a presenca
do cofator Mg®*. Portanto, as fosfatases de D. similis ndo sdo pirofosfatases devido as
caracteristicas acima mencionadas. Comportamento semelhante quanto a eficiéncia em
hidrolisar PPi também foi observado em fosfatases da alga Euglena gracilis (Bennum &
Blum, 1966), da planta aquatica Spirodela oligorrhiza (Nakazato et al., 1997), em enzima do
figado de cacao (Gongalves, 2000), em fosfatases extraidas de sementes de soja (Ferreira,
1995) e na fosfatase acida do fungo Penicillium implicatum (Nakagi, 2007). Este ultimo
autor constatou, a partir do estudo cinético da hidrolise do pNPP e do PPi, isoladamente ou
presentes simultaneamente no meio de reacdo, pela fosfatase acida extracelular, que a
hidrélise destes ésteres de fosfato ocorreu através de uma unica classe de sitios de fixagao
do substrato a enzima. Essa interpretacdo foi baseada no fato que o produto liberado pela
hidrélise dos substratos nao foi aditiva e localizou-se entre as velocidades obtidas para
cada substrato isoladamente.

Em relagdo aos aminoacidos fosforilados, podemos observar nas Figuras 10
e 11, que embora a tirosina-P tenha sido hidrolisada a uma taxa superior a 100%, indicando
a presenca de tirosina-fosfatases no extrato bruto, a serina-P apresentou uma taxa de
hidrélise em torno de trés vezes maior que o aminoacido tirosina, sugerindo a
predominancia de serina-treonina fosfatases ou a presenca de proteina tirosina fosfatases
com especificidade dual no extrato. No genoma de Daphnia pulex foi verificado tanto a
existéncia de fosfatases com especificidade dual quanto a de serina-treonina fosfatases
(WFLEABASE, 2007).
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Figura 10. Especificidade para substratos da fosfatase alcalina de D. similis.
A atividade enzimatica foi determinada como descrito em Métodos, utilizando-se cada um dos
substratos indicados, na concentragédo final de 10mM, e medindo-se a liberacdo de Pi. A
hidrélise do pNPP (10 mM) foi considerada como 100% e os demais valores como
porcentagens deste valor. Os resultados estdo expressos como médiarzDP de, no minimo, trés

experimentos realizados em ftriplicata.
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Figura 11. Especificidade para substratos da fosfatase acida de D. similis.

A atividade enzimatica foi determinada como descrito em Métodos, utilizando-se cada um dos
substratos indicados, na concentragédo final de 10mM, e medindo-se a liberacdo de Pi. A
hidrélise do pNPP (10 mM) foi considerada como 100% e os demais valores como
porcentagens deste valor. Os resultados estdo expressos como médiazDP de, no minimo, trés
experimentos realizados em triplicata.
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Verificou-se, portanto, que as fosfatases extraidas de D. similis foram eficientes em
hidrolisar todos os 3 aminoacidos fosforilados testados, porém apresentou maior
especificidade para serina-fosfato. Essa caracteristica mostrou-se incomum dentre a
maioria das fosfatases de plancton testadas, as quais apresentaram grande especificidade
para tirosina-P, enquanto a serina-P foi pouco hidrolisada (Jonsson, 2005; Bennum & Blum,
1966).

2.2. Efeito de inibidores na atividade das fosfatases de D. similis

As fosfatases extraidas de D. similis mostraram-se relativamente insensiveis aos
inibidores testados, apresentando reducdo de atividade somente a partir de altas
concentragcdes dos compostos, embora a fosfatase acida tenha se apresentado mais
sensivel a acdo de potenciais inibidores (Figura 13) do que a fosfatase alcalina (Figura
12).

A fosfatase alcalina foi relativamente pouco inibida pelo tartarato e pHMB,
apresentando apenas 20% de reducao de sua atividade em relagdo ao controle, além de
nao se observar acréscimo de efeito inibitério com o aumento da concentracdo destes
inibidores. O fluoreto em altas concentragbes mostrou uma consideravel inibicdo da
fosfatase alcalina, 42% de reducao da atividade enzimatica a 100 mM e 53% a 200 mM. O
inibidor mais efetivo para a fosfatase alcalina foi o o-vanadato, o qual, no entanto,
adicionado em concentracao relativamente alta (10 mM) inibiu somente 62%. Para a
fosfatase acida, o tartarato inibiu em torno de 60% nas concentracées de 100 mM e
200 mM (Figura 13). O pHMB a 1mM exibiu uma discreta inibicao de 23% e os inibidores
mais efetivos foram o fluoreto 200mM e o o-vanadato 10mM, os quais inibiram 70%. Esses
resultados sugerem uma predominancia de isoformas de alta massa molecular relativa
(AMr) e a existéncia de tirosina-fosfatases no extrato de D. similis.

O estudo de inibicao € uma ferramenta util para se determinar o tipo predominante
de fosfatase presente em um extrato celular (Mackintosh & Mackintosh, 1994; Freire, 2002).
A partir do uso concomitante dos inibidores tartarato e pHMB observou-se uma atividade
residual de aproximadamente 30% atribuida as fosfatases &acidas de massa molecular
relativa (Mr) intermediaria (20—100 kDa). O ensaio com tartarato e fluoreto permitiu detectar
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uma atividade residual por volta de 35%, atribuida as fosfatases de baixa massa molecular
relativa (BMr, <20 kDa). Considerando os valores de atividade residual obtidos para as
fosfatases &cidas de baixa e intermediaria Mr, observou-se que a fosfatase acida de AMr
obteve uma atividade residual em torno de 35% (Figura 13).

Todavia, levando-se em consideragéo de que, em microcrustaceos, nao existe esta
classificagao de fosfatases acidas de baixa, intermediaria e alta Mr, como nos vertebrados
superiores, enfatizamos que a inibicdo das fosfatases de D. similis pelo fluoreto e, em
menor grau, pelo tartarato, em comparacdo com o reduzido efeito inibitério exibido pelo
pHMB, foi condizente com a predominancia de isoformas de AMr. Jonsson (2005)
constatou uma alta inibicdo da fosfatase acida de P. subcapitata pelo fluoreto, e parcial pelo
p-cloromercuribenzoato (p-CMB), que o autor atribuiu a predominancia de isoformas de alta
Mr no extrato. Verjee (1969) observou que as isoenzimas de fosfatase acida de gérmen de
trigo foram inibidas pelo fluoreto e tartarato e mostraram-se insensiveis ao pCMB.

Em analogia aos nossos resultados, fosfatases acidas de diversos organismos
celulares sofreram inibicao pelo fluoreto, relatada para a enzima do protozoario Mayorella
paletinensis (Lasman, 1967), da ameba Chaos chaos (Holter & Lowry, 1959) e de
Salmonella typhimurium (Carillo-Castaneda & Ortega, 1967).

Os inibidores fluoreto e vanadato foram os compostos mais efetivos na inibicdo das
fosfatases alcalina e acida de D. similis. O vanadato, analogo ao fosfato inorganico (Pi),
inibe competitivamente as tirosina-fosfatases. Portanto, seu efeito inibitério nas fosfatases
em estudo, testado em alta concentracao, indicou a presenca de uma pequena fracdo de
tirosina-fosfatases no extrato. Em comparagcéo com os resultados obtidos, o vanadato, em
menor concentragao, inibiu mais fortemente a fosfatase acida de cagao (Gongalves, 2000),
a enzima de sementes de soja (Ferreira,1995) e a de rim bovino (Granjeiro, 1994).

A partir do emprego de inibidores de BMr, tais como o pCMB, concomitantemente
com cada poluente analisado, pode-se realizar um estudo adicional para verificar a
importancia das fosfatases de AMr na deteccdo de metais e agroquimicos. Silva (2000)
analisou o efeito do acetato de chumbo na atividade da FAT, de AMr e de BMr dos 6rgaos
(testiculo, intestino, rim, baco, figado, estémago, coracéo, pulmao, cérebro e coclea) de
ratos wistar tratados diariamente com o metal intragasticamente por 42 dias, e verificou

uma reducao significativa na atividade da FAT em todos os 6rgdos do tratado, enquanto
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que observou uma diminuicdo de 70% na atividade das fosfatases de AMr e BMr, exceto
para 0 estbmago que exibiu maior inibicdo (85%). Para a autora, o estudo do efeito do
chumbo na AE da fosfatase &cida na presenga de compostos inibidores (tartarato 0,1M e p-
hidroximercuribenzoato - pHMB 10mM) permitiu observar o efeito téxico do metal sobre as
fosfatases acidas de BMr e de AMr, respectivamente, ja que o tartarato inibe as fosfatases
de AMr e o pHMB as de BMr.
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Figura 12. Efeito de inibidores de fosfatase sobre a atividade da fosfatase alcalina de
D. similis.

A atividade foi medida através da adicdo de 10 mM de pNPP como substrato, nas condigbes
descritas em Métodos, na auséncia e em presenca de cada um dos inibidores indicados. A taxa
de hidrélise do pNPP na auséncia do inibidor (Controle) foi considerada como 100%, e os
demais valores como porcentagens deste valor. Os resultados estdo expressos como
médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em ftriplicata.
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Figura 13. Efeito de inibidores de fosfatase sobre a atividade da fosfatase &cida

de D. similis.

A atividade foi medida através da adicdo de 10 mM de pNPP como substrato, nas condigcbes
descritas em Métodos, na auséncia e em presenca de cada um dos inibidores indicados. A taxa
de hidrélise do pNPP na auséncia do inibidor (Controle) foi considerada como 100%, e os
demais valores como porcentagens deste valor. Os resultados estdo expressos como
médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em ftriplicata.
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3. Avaliacao do efeito in vitro de poluentes na atividade das fosfatases de
D. similis

3.1. Avaliacao comparativa do efeito in vitro de poluentes na atividade das
fosfatases acida e alcalina de D. similis

Na Figura 14 podemos observar os efeitos de 20 compostos organicos e 7 metais
na hidrélise do pNPP pela fosfatase alcalina. Os poluentes simazina, Co* e Cd*
promoveram ativacdo da fosfatase alcalina, enquanto que os ions Se**, Cu®*, AI**, Mo® e
Hg®* inibiram sua atividade, significativamente. Entretanto, nenhum desses compostos
exibiu efeito marcante (250%) sobre a atividade da enzima. O discreto efeito inibitério, em
torno de 30%, dos metais Cu®* e Hg®* na fosfatase alcalina, corrobora a hipétese da enzima
conter uma pequena fragao de isoformas que possuem cisteina em seu sitio ativo.

A partir do ensaio in vitro de atividade da fosfatase acida na presenca de 29
compostos organicos e 8 metais, observa-se na Figura 15 que os poluentes aldrina,
fenamifés, tiametoxan, Cd** e permetrina ativaram consideravelmente a atividade da
fosfatase acida, sendo que somente os 2 Ultimos compostos mencionados promoveram
ativagdo >50%. A enzima foi significativamente inibida por Cu** e Co?** e, na presenca dos
ions AI**, Se** e Mo®, apresentou inibicdo superior a 50%.

O ensaio in vitro de atividade das fosfatases na presenca de agroquimicos foi Util
no sentido de realizar a triagem dos compostos mais efetivos como inibidores ou ativadores
das enzimas e para avaliar qual fosfatase apresentou maior sensibilidade em relagdo aos
diversos agroquimicos. A fosfatase acida mostrou-se mais sensivel a acao de poluentes
porque exibiu alteragdo (=50%) em sua atividade, em relacdo a fosfatase alcalina e,
portanto, foi selecionada para a realizagdo dos ensaios mais detalhados
in vitro e para os experimentos in vivo. Portanto, os poluentes Cd** e permetrina, que
apresentaram ativagdo mais significativa da FAT, foram selecionados para os ensaios in
vivo, e os ions metdlicos A**, Se** e Mo®", que promoveram maior inibicdo da enzima,
foram utilizados para determinagdo da constante e tipo de inibicdo e para os ensaios

in vivo.
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Podemos constatar que, embora alguns compostos organicos tenham alterado
significativamente as atividades das fosfatases, as mesmas mostraram-se mais sensiveis a
acao dos ions metalicos. Jonsson (2005) obteve resultados compativeis com os do
presente estudo ao expor a fosfatase acida de P. subcapitata a diversos poluentes
organicos e metais, sendo estes ultimos mais efetivos em alterar a atividade da enzima.

As fosfatases do presente trabalho mostraram comportamentos diferentes perante
alguns poluentes, como o Co®* e Hg®, e para outros, apresentaram as mesmas alteracdes,
porém em variados graus, como o Se**, Cu®, AI**, Mo® e Cd**. Para a fosfatase alcalina, o
fon metdlico Co* aumentou consideravelmente sua atividade, enquanto que para a
fosfatase acida, 0 mesmo agiu como inibidor. O fon Hg®" inibiu significativamente a
fosfatase alcalina e ndo apresentou efeito para a fosfatase acida.

Analisando os resultados encontrados no presente estudo em comparagdo com o
efeito de poluentes sobre outras enzimas de cladéceros, nota-se que Coen & Janssen
(1997) obtiveram inibicdo de enzimas digestivas de D. magna apds exposicao por
48 horas a concentragdes sub-letais de Cd** e Hg®*, entretanto, ndo observaram inibicdo
das enzimas pelos poluentes apds exposi¢cdo prolongada (96 horas) e, até mesmo, um
aumento da atividade enzimatica foi determinado pelo Cd®*. O autor justifica que o aumento
na atividade de enzimas digestivas reflete uma alteracdo na eficiéncia de assimilagado de
alimento pelo organismo. Em analogia aos nossos resultados, Jemec
et al. (2007) constataram um aumento da atividade da acetilcolinesterase de D. magna
exposta ao Cd*"

Em contradicdo com os resultados do presente estudo, Lopez et al. (2006)
constataram que a presenga de inseticidas organoclorados (aldrina e lindano), inseticidas
organofosforados (dimetoato, metidation e metil-paration), herbicida (atrazina) e fungicida
(captan) aumentaram significativamente a atividade da fosfatase coletada em agua de lago
natural (Laguna Grande, Espanha), ap6s 28 dias de incubacdo. Comparativamente com os
resultados apresentados neste trabalho, Zhao et al. (2006) obtiveram inibicdo da fosfatase
alcalina de D. magna por Cu®*, porém, diferentemente do observado para a fosfatase
alcalina de D. similis, a enzima de D. magna foi inibida por Co".
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Figura 14. Atividade da fosfatase alcalina de D. similis afetada por poluentes orgénicos e
inorganicos de origem agricola.

A enzima foi pré-incubada por 20 minutos a 37°C na presenca de cada um dos compostos
discriminados, € a atividade foi determinada utilizando-se pNPP como substrato, nas condi¢des
descritas em Métodos. Os resultados estdo expressos como médiazDP de, no minimo, trés
experimentos realizados em triplicata.

* diferenga estatisticamente significativa (p<0,05) em relacao ao controle.
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Figura 15. Atividade da fosfatase acida de D. similis afetada por poluentes orgéanicos e
inorganicos de origem agricola.

A enzima foi pré-incubada por 20 minutos a 37 °C na presenca de cada um dos compostos
discriminados, e a atividade foi determinada utilizando-se pNPP como substrato, nas condi¢coes
descritas em Métodos. Os resultados estdo expressos como médiazDP de, no minimo, trés
experimentos realizados em triplicata.

* diferenga estatisticamente significativa (p<0,05) em relagdo ao controle.

** diferencga estatisticamente significativa (p<0,001) em relacédo ao controle.
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3.2. Determinacao da IC50 e constantes de inibicao (Ki) dos ions aluminio,
selénio e molibdénio na atividade da FAT

Para se calcular o valor de IC50, a inibicdo foi avaliada para varias concentracdes
de AP**, Se** e Mo®* e os dados obtidos foram ajustados por regressdo nao linear que gerou
uma curva tipo log-x (y=al+(a2-a1l)/(1+ 10°((LOGx0-x)*p)) (Figuras 16, 17 e 18). Os
valores de IC50 e seus intervalos de confianca 95% foram 0,54 (0,43-0,64) e 1,23 (0,99-
1,50) mM, respectivamente, para Se** e Al** e 0,9 uM (0,49-1,9) para o Mo®*.

Para a determinacgéo das constantes de inibigdo, os metais Al**, Se** e Mo®* foram
mantidos em trés concentracdes diferentes, enquanto que a concentracdo do pNPP foi
variada, permitindo a medida da atividade com o aumento da concentragdo de substrato
(Figuras 19, 20 e 21). O grafico de Lineweaver-Burk para Al** foi consistente com uma
inibicdo do tipo ndo competitiva (Figura 19). A regresséo linear dos pontos obtidos no
grafico de valores das intersecgdes (1/V) para cada concentragdo de AI** proporcionaram,
na intersec¢gdo com o eixo da concentragcdo do inibidor, o valor da Ki de 0,9 mM (Figura
19B). Para o Se* a inibicdo foi do tipo competitivo como demonstrado pelo grafico de
Lineweaver-Burk (Figura 20). A constante de inibicdo obtida por meio do grafico da
inclinacdo das retas contra concentragdes de Se** correspondeu a 0,62 mM (Figura 20B).
Com relagdo ao Mo®*, o grafico dos duplos reciprocos mostrou tratar-se de uma inibicio
competitiva (Figura 21). O grafico da inclinagao das retas contra concentragées do metal
permitiu encontrar a menor Ki dentre os inibidores testados, 1,32 uM.

A partir dos valores de IC50 e Ki, determinados para os ions metalicos AI**, Se** e
Mo®*, podemos constatar que o fon molibdénio foi o agente inibidor mais potente. Este
apresentou o menor valor de Ki, da ordem de 3 vezes inferior ao obtido para os ions Al** e
Se*, mostrando que o Mo® interage com uma afinidade maior no sitio ativo da enzima.
Este ultimo mostrou-se um potente inibidor competitivo, com um valor de Ki cerca de 280
vezes menor que o valor de Km calculado para FAT. De acordo com
Heo et al. (2002), o molibdénio é um analogo estrutural do fosfato e atua como inibidor
competitivo potente de fosfatases &cidas, ligando-se a enzima com afinidade maior que a
do préprio fosfato. O molibdénio costuma ser utilizado nos testes de inibidores de
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fosfatases para se detectar a presenca de grupos —SH livres essenciais para a catalise
enzimatica. Verjee (1969) observou que as isoenzimas de gérmen de trigo foram
fortemente inibidas por molibdénio. Semelhante aos nossos resultados, Ferreira (1998)
determinou que o Mo®" apresentava inibicdo do tipo competitiva € um menor valor de Ki,
dentre os inibidores testados (fosfato, fluoreto, vanadato), para a fosfatase &cida de
sementes de soja.

Os resultados do presente trabalho sugerem uma maior inibigao pelo Se**, quando
comparado com o AI**, devido ao menor valor de IC50, e aos intervalos de confianga que
ndo se sobrepunham. Entretanto, ambos poluentes Se** e AI** demonstraram uma
afinidade similar pela enzima, visto que os valores de Ki apresentaram semelhante ordem
de grandeza, embora a inibicdo tenha ocorrido por dois mecanismos diferentes. O Se**, de
maneira analoga ao Mo®, apresentou uma inibicdo do tipo competitiva, enquanto o AI**
mostrou uma inibicado ndo competitiva. Esse resultado contrasta com os determinados por
Bittl et al. (2001) para as fosfatases extracelulares de lagos acidificados. Esses autores
obtiveram uma inibicdo competitiva e diferentes valores de Ki, para o substrato 4-
metilumbeliferil fosfato (MUFP), conforme a variagéo de pH: 0,021 mM em pH 4,5 e 0,014
mM em pH 4,8.

70



100

;\3 80 4
©
=
©
(¢b] .
L 60
(0]
©
3
2 407 - ] »
<
20
T T T T T
0 1 2 3 4
AR* (mM)

Figura 16. Efeito da concentragao do ion aluminio na atividade da FAT de D. similis.

A atividade enzimatica foi determinada por incubagdo da enzima (40 min, 37 °C), conforme
especificado em Métodos, em presenca de diferentes concentracdes de AI**, utilizando-se
pNPP como substrato. A hidrélise do substrato na auséncia dos metais foi considerada como
100%, e os demais valores como porcentagens deste valor. Os resultados estdo expressos
como média=DP de, no minimo, trés experimentos realizados em ftriplicata.
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Figura 17. Efeito da concentragao do ion selénio na atividade da FAT de D. similis.

A atividade enzimatica foi determinada por incubacdo da enzima (40 min, 37 °C), conforme
especificado em Métodos, em presenca de diferentes concentracbes de Se*, utilizando-se
pNPP como substrato. A hidrélise do substrato na auséncia dos metais foi considerada como
100%, e os demais valores como porcentagens deste valor. Os resultados estdo expressos
como média=DP de, no minimo, trés experimentos realizados em ftriplicata.
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Figura 18. Efeitos das concentragbes do ion molibdato na atividade da FAT de
D. similis.

A atividade enzimatica foi determinada por incubacdo da enzima (40 min, 37°C), conforme
especificado em Métodos, em presencga de diferentes concentragées dos poluentes, utilizando-
se pNPP como substrato. A hidrolise do substrato na auséncia dos metais foi considerada como
100%, e os demais valores como porcentagens deste valor. Os resultados estdo expressos
como média=DP de, no minimo, trés experimentos realizados em ftriplicata.
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Figura 19. Grafico de Lineweaver-Burk para determinacao da Ki do aluminio na inibicdo da FAT
de D. similis.

A atividade enzimatica foi determinada como descrito em Métodos, variando-se a concentragao
de pNPP na auséncia (01), e em presenca de 0,5 (o), 1,0 (A) e 2,5 (x) mM de AI**. B: Gréfico de
Dixon (valores das interse¢des (1/V) em funcdo da concentragdo do inibidor). Os resultados
estao expressos como médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em ftriplicata.
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Figura 20. Grafico de Lineweaver-Burk para determinacao da Ki do selénio na inibicdo da FAT
de D. similis.

A atividade enzimatica foi determinada como descrito em Métodos, variando-se a concentragao
de pNPP na auséncia (1), e em presenca de 0,25 (e), 1,0 (A) e 2,0 (x) mM de Se*". B: Gréfico
da inclinag&o das retas contra a concentragao do inibidor. Os resultados estao expressos como
médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em ftriplicata.
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Figura 21. Gréfico de Lineweaver-Burk para determinagéo da Ki do molibdénio na inibigao da
FAT de D. similis.

A atividade enzimatica foi determinada como descrito em Métodos, variando-se a concentragao
de pNPP na auséncia (01), e em presenca de 0,001 (o), 0,0025 (A) e 0,005 (x) mM de Mo®*. B:
Grafico da inclinagdo das retas contra a concentragcdo do inibidor. Os resultados estao
expressos como médiaxDP de, no minimo, trés experimentos realizados em triplicata.
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3.3. Efeito do cadmio sobre a energia de ativacao da FAT

A energia de ativagao (Ea) foi determinada através do grafico de Arrhenius (Figura
22), variando-se a temperatura de incubacgao de 24 a 56 °C. Os valores de Ea, na auséncia
e na presenca de 0,5 mM de Cd**, foram respectivamente 13,164 + 3,79 Kcal.mol” e
10,374 + 1,90 Kcal.mol”. A energia de ativagdo necessaria para que ocorra a reagdo da
fosfatase acida foi discretamente diminuida na presenca de 0,5mM de Cd**. Embora o
poluente permetrina, aplicado na mesma concentragdo analisada para o Cd**, também
tenha apresentado ativagdo enzimética >50%, este ndo exerceu influéncia na Ea da FAT
(dados ndo apresentados). Nao foram encontrados relatos sobre o efeito do Cd** em
relacdo aos parametros cinéticos de outras fosfatases. A atividade da fosfatase acida da
alga S. capricornutum foi inibida em cerca de 20% na presenca do Cd** aplicado na mesma
concentragcao deste estudo (Jonsson, 2005).

A literatura reporta diferentes efeitos deste ion sobre diferentes enzimas de
dafinideos. Barata et al. (2005) e Jemec et al. (2007, 2008) observaram um aumento na
atividade das enzimas acetilcolinesterase (AChE), glutationa S-transferase e colinesterase
(ChE) de D. magna, quando expostas ao Cd** em diferentes concentracdes, enquanto
Guilhermino et al. (1996) nao observaram mudancas na atividade da ChE e Barata et al.
(2005) constataram uma reducao na atividade da catalase.

A atividade da AChE de D. magna teve um aumento superior a 50% exposta ao
Cd*, in vivo, nas concentragdes de 20-25 ug/L e sofreu consideravel reducao a partir de 40
Hg/L de Cd?*, sendo totalmente inibida a 90 ug/L de Cd** (Jemec et al., 2007). O
mecanismo pelo qual o ion pode exercer efeito ativador ainda nao foi elucidado, mas os
autores atribuiram o aumento na atividade enzimatica como resultado da perda de
homeostase.
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Figura 22. Grafico de Arrhenius na determinacao da energia de ativacdo (Ea) da fosfatase
acida de D. similis na auséncia ou na presenca de ions cadmio.

A enzima e o substrato (pNPP) foram incubados na auséncia (0) ou na presenca de 0,5 mM de
Cd?* (A) durante 40 min a 37 °C e a atividade enzimética foi determinada conforme descrito em
Métodos. Os resultados estdo expressos como médiatDP de, no minimo, trés experimentos
realizados em triplicata.
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Contrariamente, nenhuma mudanga na atividade da AChE em D. magna foi
verificada quando foi exposta a 5 pg/L de Cd** (Barata et al., 2005) e foi observada inibigdo
desta enzima em peixe Procambarus clarkii, quando exposto a 100 pg/L de Cd**, por 96 h.
Esses dados sugerem que o Cd®* promove inibicdo enzimatica quando administrado em
altas concentragdes, provavelmente devido a sua competicdo com outros ions bivalentes
pelos sitios de ligacdo de cofatores das enzimas, e pode apresentar efeito ativador sobre a
atividade enzimatica em determinadas concentragbes que interferem no equilibrio
fisiologico do organismo.

Felten et al. (2008) investigou os efeitos do Cd (7,5 e 15 ug/L) sobre as alteragdes
fisiolégicas de Gammarus pulex e constatou que a exposicdo ao metal causou uma
diminuicao significante da osmolaridade e concentracdo de Ca®* na hemolinfa, mas néo
alterou as concentragbes de Na* e CI, enquanto que a atividade da ATPaseNa'/K"* foi
marcadamente aumentada.

4. Estudos in vivo
4.1. Ensaios de toxicidade aguda com D. similis

O cultivo do organismo-teste apresentou-se dentro da faixa de sensibilidade
aceitavel (0,04 a 0,17 mg/L) para o dicromato de potassio, e as variaveis fisico-quimicas
(pH, oxigénio dissolvido - OD, condutividade e dureza) da agua de diluicdo nao sofreram
alteracéo significativa antes e posteriormente ao ensaio. Portanto, os organismos estavam
devidamente sensiveis para se proceder com os testes in vivo, durante os meses de agosto
de 2009 a janeiro de 2010, apresentando um EC50 médio de 0,0486 mg/L (Apéndices 3 e
4).

Os valores de EC50 (concentracdo do poluente que imobiliza 50% dos
organismos), niveis subletais EC1% (concentracdo do poluente que imobiliza apenas 1%
dos organismos) e FT (Fator de Toxicidade — menor diluicdo da amostra na qual ndo se
observa efeito deletério sobre os organismos-teste), juntamente com seus respectivos
valores de 95% de significancia, para os poluentes Al**, Cd**, Se**, Mo®* e permetrina,
podem ser observados na Tabela 12 e na Tabela 13. As variaveis fisico-quimicas, em
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geral, ndo foram alteradas durante os ensaios, exceto em presenca do AlI" que o pH
reduziu consideravelmente, conforme observado no Apéndice 5.

Na Tabela 12, podemos observar que a permetrina se apresentou como o poluente
mais toxico para D. similis no ensaio de toxicidade aguda. O Cd** foi o fon metalico que
causou maior toxicidade para o microcrustaceo dentre os demais analisados. A ordem de
toxicidade, em mM, de cada poluente para o modelo biol6gico em estudo foi: Permetrina >
Cd** > Se* > Mo® > AI**. O AI** aparentemente exerceu maior toxicidade que o Mo®* nos
valores expressos em mg/L, entretanto, quando consideradas as massas moleculares dos
ions sob as formas de Alx(SQ,)s;, CdCl,, NaSeO3.5H,O e (NH4)sMo7; e o resultado foi

convertido para mM, verificou-se que o AI** foi menos téxico para o organismo que o Mo®*.

Tabela 12. Ensaio de toxicidade aguda 48hs com os poluentes AI**, Cd?*, Se**, Mo®, e

permetrina
Poluente EC50* (mg/L) EC50 (mM)
A% 24,757 (12,795 — 37,206) 0,072 (0,037 — 0,108)
Cd* 0,279 (0,164 — 0,437) 0,00139 (0,0008 — 0,0022)
Se* 1,168 (0,825 — 1,433) 0,004 (0,003 — 0,005)
Mo®* 29,983 (13,96 — 66,538) 0,024 (0,011 — 0,053)
Permetrina 0,022 (0,018 — 0,027) 0,000056 (0,000046 — 0,000069)

O EC50 e seus respectivos valores de 95% de significancia, apresentados entre parénteses,
foram calculados no programa EPA PROBIT ANALYSIS PROGRAM (v. 1.5)

*EC50 (Concentracao Média Efetiva) = concentragdo do poluente que mata ou imobiliza 50%
dos organismos expostos por um tempo especifico.
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Tabela 13. Niveis de toxicidade subletais para AI**, Cd**, Se**, Mo®* e permetrina

Poluente EC1? (mg/L) FT® (mg/L)
A% 2,16 (0,186 — 5,72) 1,0
Cd* 0,023 (0,001 — 0,061) 0,01
Se** 0,489 (0,115 - 0,734) 0,2
Mo®* 4,887 (0,006 — 11,722) 3

Permetrina | 0,005 (0,002 — 0,007) 0,004

Valores obtidos a partir do ensaio de toxicidade aguda 48hs com seus respectivos niveis de
significAncia de 95%, apresentados entre parénteses, calculados no EPA PROBIT ANALYSIS
PROGRAM (v. 1.5)

4EC1 = concentragdo do poluente que imobiliza apenas 1% do total de organismos

°FT (Fator de Toxicidade) = menor diluicio da amostra na qual ndo se observa efeito deletério
sobre 0s organismos

Nos ensaios in vivo de toxicidade aguda (48h), o Mo®* apresentou menor toxicidade
para 0 organismo comparado ao ifon Se*, enquanto in vitro causou maior inibicdo da
fosfatase acida em relacdo aos demais, constatado pelo seu baixo valor de IC50 e Ki, da
ordem de pM. Esse resultado sugere que o ensaio da fosfatase acida in vitro foi mais
sensivel na deteccdo do Mo®* em D. similis em relagdo ao ensaio de toxicidade aguda,
enquanto para os fons Se* e AP* o ensaio de toxicidade in vivo apresentou maior
sensibilidade. O AI** foi téxico para 50% dos organismos na concentragdo de 0,072 mM no
ensaio de toxicidade aguda realizado, enquanto necessitou-se de uma concentragdo maior
(1,23 mM) para causar 50% de inibicdo da FAT. Similarmente, o Se** apresentou EC50 de
0,004 mM no teste de toxicidade aguda, enquanto somente na concentracdo de 0,54 mM
pode causar 50% de inibigcdo da FAT.

A permetrina, embora apresente baixa toxicidade aos mamiferos, tendo uma LD50
oral para ratos de 430 a 4000 mg/Kg (Extoxnet, 1996), é altamente tdxica aos organismos
aquaticos, principalmente aos crustaceos. Dessa maneira, era de se esperar que esse
inseticida apresentasse o menor valor de EC50 (0,022 mg/L) para o microcrustaceo em
estudo. Em relacdo ao presente trabalho, Silva (2005) obteve valores inferiores de LC50
(48h) para C. dubia e EC50 (48h) para D. similis, 0,0001 e 0,0003 mg/L, respectivamente.
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Similarmente, Mello (2007) também obteve valor inferior de LC50 (96) (0,00933 mg/L) para
o crustaceo Litopenaeus vannamei.

Existem diversos estudos de toxicidade de organismos aquaticos expostos ao Al**
(Havas, 1985; Havas, 1986; Locke, 1991; Gensemer & Playle, 1999). Mackie (1989) expbs
5 espécies de invertebrados bénticos a seis concentragdes de Al** de 0-400 pg-L" e em pH
de 4 a 5 por 96 horas para determinar os valores de LC50 (concentragéo letal a 50% dos
organismos). Todavia, foi observada mortalidade insuficiente para se calcular a LC50 nas
concentragdes testadas.

Khangarot & Ray (1989) examinaram a toxicidade de véarios metais, dentre eles o

fon AP

e correlacionaram com propriedades quimicas de D. magna. Os valores de EC50
de 24 e 48 horas foram de 85,9 e 59,6 mg/L, respectivamente. Em comparagdo com os
nossos resultados, D. similis apresentou maior sensibilidade ao AI** (EC50 48h de 24,757
mg/L) em relacao aos valores de EC50 obtidos para D.magna, anteriormente especificados.
Similarmente, D. similis mostrou ser mais sensivel ao Mo®* (EC50 48h de 29,98 mg/L)
quando comparado com os valores obtidos para D. magna sob o mesmo tempo de
exposicao (2847 mg/L).

Segundo o IMOA (2009), o molibdénio apresentou maior toxicidade para dafinideos
em ensaios de toxicidade aguda (48h) na sua forma de trioxido de molibdénio (EC50 de 88
mg/L) e foi menos téxico sob a forma de molibdato de soédio (EC50 de 330mg/L),
apresentando EC50 de 140mg/L como dimolibdato de aménio. Em nossos estudos
observamos que o molibdénio, sob a forma de molibdato de aménio, obteve menor EC50
que as demais formas, anteriormente descritas e, consequentemente, maior toxicidade a D.
similis. Sua maior toxicidade, comparada as demais formas quimicas, pode ser atribuida ao
ion amdnio que € conhecidamente téxico ou a espeécie dafinidea utilizada nos ensaios
apresentados pelo IMOA, nos quais utilizaram D.magna. Esses resultados indicam uma
maior sensibilidade de D.similis ao Mo em relagdo a D.magna.

Semelhantemente ao Al, o Se também tem sido muito estudado quanto a sua
toxicidade aos organismos aquaticos (Johnston, 1987; Maier et al., Brasher & Ogle, 1993;
Hamilton, 2004; Hoang & Klaine, 2008; Khan & Wang, 2009). Johnston (1987) analisou os
efeitos da toxicidade aguda e da exposicao subaguda do Se, na forma de selenito de s6dio
e selenato de sodio, sobre o crescimento e reprodugédo de D. magna. O autor verificou que
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0s ovos e embrides foram os menos sensiveis (LC50 72h de 1,4 mg/L) para o selenato,
enquanto as formas jovens foram mais sensiveis em relagdo aos adultos e apresentaram
uma LC50 48h de 0,55 mg/L para o selenato. O selenito de sédio (LC50 = 0,68 mg/L)
causou maior toxicidade que o selenato (LC50 = 0,75mg/L) para os adultos. A exposi¢ao
subaguda do organismo ao selenato, a partir de concentragdes supostamente utilizadas
para reduzir a contaminagdo por Hg, causou supressdo do crescimento e reducdo da
producao de ovos.

No presente estudo, o Se na forma de selenito de sddio foi menos toxico para D.
similis (EC50 48h = 1,168 mg/L) comparado aos valores de LC50 obtidos para as formas
jovens e adultas de D. magna do trabalho anteriormente mencionado.

Brix et al. (2001) avaliaram a toxicidade aguda (48 h) do selenato de sédio aos
dafinideos C. dubia e D. pulex, obtendo LC50 de 1,92 e 9,12, respectivamente. Os autores
sugerem que as diferencas de valores de EC50 e LC50 encontrados para as mesmas
espécies ou com parentesco proximo, observadas na literatura de diversos autores, sdo
atribuidas as variagdes de pH ambiental ou do meio de cultivo.

Schultz et al. (1979) e Johnston (1989) analisaram as alteragdes ultra-estruturais
causadas pela exposicdo aguda ao selénio e ambos 0s grupos encontraram densos
depositos de calcio na matriz mitocondrial apdés 16 horas de exposicao. Este fenébmeno
ainda é discutido em relagao as alteragdes similares resultantes da exposigao ao cadmio.

Sorvari & Sillanpaa (1996) obtiveram os seguintes valores de EC50 (24h) para
D.magna exposta ao Cd, na auséncia ou presenca de agentes quelantes: 0,98 mg/L para o
Cd?* ausente de quelantes; 310 mg/L para Cd** + EDTA; 11 mg/L para Cd** + DTPA.

Barata et al. (2002) correlacionaram os valores de EC50 (24h) e LC50 (48h) para
D. magna e sua assimilagdo de Cd proveniente da agua ou da fonte de alimento, ou de
ambas as formas, e obtiveram os seguintes resultados (em pg/L): EC50 de 0,86 para o
grupo alimentado com Cd; LC50 de 1,0 para o grupo no qual a agua de cultivo continha Cd;
LC50 de 0,5 para o grupo que recebeu Cd a partir da agua de cultivo e do alimento. O autor
constatou que houve correlagdo entre sobrevivéncia (LC50) e assimilagcdo de Cd na agua e
uma forte relagdo negativa entre tolerancia e assimilacdo do metal, sugerindo que os clones

de D. magna menos sensiveis ao Cd acumulam mais 0 mesmo.
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Comparando os resultados obtidos por Sorvari & Sillanpada (1996) com os do
presente trabalho, verificou-se que o valor de EC50 (48h) obtido para
D. similis (0,279 mg/L) foi menor que o EC50 (24h) para os grupos de D. magna expostos
ao Cd com ou sem quelantes. Todavia, o EC50 (48h) para D. similis apresentou-se
relativamente superior em relagdo aos valores de EC50 (24h) e LC50 (48h) obtidos por
Barata et al. (2002).

Haap & Kéhler (2009) caracterizaram a sensibilidade ao Cd, a expressao da hsp70
e 0 acumulo do metal de sete clones de D. magna provenientes de diferentes regides
geograficas. Nos ensaios de imobilizagdo aguda, os clones apresentaram diferencas
significativas quanto a sensibilidade ao metal. O maior valor de EC50 obtido apresentou
uma baixa expressdao de hsp70. As variagdes clonais na sensibilidade e expressao da
hsp70 nao tiveram relagdo com o acumulo de Cd. Esses resultados sugerem uma relagao
entre a sensibilidade ao Cd e expressao da hsp70 para os dafinideos, além de enfatizar a
diferenca de toxicidade existente entre clones de uma mesma espécie de Daphnia.
Obviamente, se observamos diferentes valores de toxicidade entre clones de uma mesma
espécie dafinidea, também serd encontrado valores diferentes entre D.magna e D.similis.
Portanto, para se obter um valor de EC50 seguro para o monitoramento ambiental, deve-se
levar em consideracdo o estudo de toxicidade aguda utilizando diferentes clones de uma

espécie dafinidea ou complementar o ensaio com o auxilio de marcadores bioquimicos.
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4.2. Analise da acdo conjunta dos poluentes AI**, Cd*, Se** e Mo®* sobre a
toxicidade aguda em D. similis

A partir da analise da Tabela 14, podemos observar que somente os poluentes Al**
+ Cd** e AI** + Mo® apresentaram S<1 e, portanto, um efeito mais que aditivo (ou efeito
sinérgico), sendo que a primeira mistura foi 0,7 vezes mais toxica que a soma da toxicidade
dos poluentes testados individualmente, enquanto que a segunda foi 0,05 vezes mais
toxica. As demais misturas de poluentes tiveram S>1, o que significa que o efeito das
misturas foi menos que aditivo (ou antag6nico), apresentando menor toxicidade do que a
soma da toxicidade destes compostos individualmente.

Existem diversos meios de avaliar os efeitos de poluentes testados em conjunto
(Marking, 1985; Czuczwar et al.,2001, Jonsson, 2007), a partir dos quais utilizam-se
diferentes algoritmos matematicos ou analises isobolograficas. Entretanto, muitas vezes as
interagcbes toxicoldgicas resultantes da exposicdo de uma mistura de contaminantes séao
extremamente complexas, podendo, por exemplo, exibir efeitos aditivos em baixas doses e
antagbnicos em altas (Zagatto & Bertoletti, 2008).

Eaton (1973) realizou um teste de toxicidade com a mistura de Cu, Cd e Zn

utilizando o peixe Pimephales promelas e mostrou que os efeitos foram estritamente
aditivos. Finlayson & Verrue (1982) testaram a mesma mistura no salmao Oncorhyncus
tshawaytscha e encontraram efeito toxico ndo aditivo. Verificaram que a mistura de Cu e Cd
foi aditiva enquanto que a de Zn e Cd foi antagonistica. Sprague e Ramsay (1965) testaram
uma mistura binaria de Zn e Cu, utilizando salmao atlantico (Salmo salar) e observaram que
um simples efeito aditivo ocorreu quando a concentragdo dos metais estava relativamente
baixa e um efeito sinérgico foi constatado em altas concentragdes.
Enfatizando a dificuldade de se estabelecer os efeitos toxicos da mistura de poluentes, a
utilizacdo de marcadores bioquimicos, aliada aos estudos de toxicidade, pode auxiliar na
detecgao de niveis de toxicidade subletais e no estabelecimento da CMP de cada agente
poluente em niveis seguros.

Existem, relativamente, poucos trabalhos que analisam a toxicidade da mistura de
poluentes e a maioria analisa a mistura de metais, sendo que um destes em geral é
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extremamente toxico aos organismos, como a interacdo do Cd e Zn sobre o camarao de
agua doce Paratya tasmaniensis (Thorp & Lake, 1974); andlise da toxicidade da mistura
Cd, Pb e Zn em oligoquetos (Weltje, 1998); avaliacdo da toxicidade de misturas binarias
equitoxicas de Cd, Cu e Co em Vibrio fischeri (Fulladosa et al., 2005); estudos com Cd, Cu
e Zn para predizer a toxicidade (Kamo & Nagai, 2008); e o estudo da interagdo entre o Hg e
Se (Khan & Wang, 2009).

Tabela 14. Toxicidade aguda e aditividade dos poluentes AI**, Cd**, Se* e Mo®
a D. similis

EC50; 48h (mg/L)
Mistura Poluente EC50 da EC50 da Somada | indice de
substancia | substancia| aditividade | aditividade
individualmente| na mistura (S) (1A)

A% 4+ Cd* A% 24,757 10,297 0,588 0,701
Cd* 0,279 0,048

A% + Se* A% * 15,242 1,761 -0,761
Se* 0,489 0,560

AR+ + Mo® Al * 9,467 0,951 0,052
Mo®* 29,983 17,037

Cd* + Se* Cd* * 0,088 1,724 -0,724
Se* * 0,689

Cd* + Mo® Cd* * 0,245 2,417 -0,586
Mo®* * 46,138

Se* + Mo® Se* * 0,907 2,850 -0,649
Mo®* * 29,83

* Valor anteriormente especificado nesta tabela
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4.3. Efeito in vivo dos poluentes AI**, Cd**, Mo®, Se** e permetrina na
atividade da FAT de D. similis

Pela andlise da Figura 23A, verificamos que o AI**

inibiu significativamente a
atividade da FAT em 35% na concentracdo de toxicidade EC50, enquanto que a enzima
apresentou maior sensibilidade ao Cd?* (Figura 23B), cuja inibicdo, de 50%, ocorreu ao
nivel subletal (EC1). Todavia, a FAT nao foi inibida pelo Cd** na sua maior concentragéo
testada (EC50), sugerindo que a inibicdo enzimatica foi independente da concentracéao
deste. Enquanto nos experimentos in vitro o Cd** agiu como ativador da FAT
(Figura 15), in vivo foi o poluente que inibiu mais fortemente a enzima. No ensaio de
toxicidade aguda (48h), o Cd** foi 0 metal mais téxico a D. similis devido ao seu baixo valor
de EC50 (0,279 mg/L) em relagdo aos demais metais.

O Mo® foi o Unico poluente que nido alterou, in vivo, a atividade da FAT
(Figura 23C). Todavia, nos ensaios in vitro, ele foi considerado o mais potente inibidor da
enzima. Diferentemente dos demais poluentes testados in vivo, o Se** causou ativacdo
enzimatica superior a 70% em todos os niveis de toxicidade analisados (Figura 24A),
enquanto in vitro promoveu inibicdo maior que 50%.

Similarmente ao Al, o inseticida permetrina promoveu inibigao significativa de 40%
(Figura 24B) na atividade da FAT na concentracdo de toxicidade EC50. Entretanto, quando
testada in vitro, a permetrina promoveu ativagdo da atividade enzimatica.

Os estudos de avaliacdo da atividade enzimatica in vitro tém sido muito utilizados
na triagem de varios agentes poluentes e em areas de monitoramento (Repetto et al., 2000;
Rahman et al., 2004), como métodos de andlise qualitativa e quantitativa de poluentes
organicos e metais pesados (Skladal et al., Mazzei et al., 1996; Gill et al., 1990a). Nestes
estudos, tem se mostrado que a medida da atividade enzimatica pode ser usada como um
bioindicador de toxicidade de poluentes, pois alguns efeitos qualitativos tendem a ser
semelhantes aos que ocorrem nos organismos vivos (Gill et al, 1990b; EI Demerdash &
Elagamy, 1999). Contrariamente ao observado por estes pesquisadores, no presente
trabalho constatou-se que a comparacao entre os dados dos ensaios enzimaticos in vitro e
in vivo evidenciaram a inexisténcia de uma correlagao entre ambos, exceto para o poluente

Al**. Embora a FAT tenha apresentado alteracdes significativas tanto in vitro quanto in vivo
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para os poluentes Cd?*, Se** e permetrina, os resultados apresentaram-se qualitativamente
diferentes. Esse comportamento pode ser explicado pelo fato de que no organismo vivo
existem inUmeras vias de sinalizacdo que podem ativar e/ou inativar diferentes isoformas
de fosfatases 4cidas, culminando com uma resposta diferente para a observada in vitro.

Sentirk et al. (2009) analisaram os efeitos in vitro e in vivo de alguns pesticidas
sobre a atividade da enzima glicose 6-fosfato desidrogenase dos eritrécitos da truta arco-
iris (Oncorhynchus mykiss). Os autores verificaram que os pesticidas cipermetrina e
propoxur inibiram a atividade da enzima somente in vitro, e apenas a deltametrina foi capaz
de inibir a glicose 6-fosfato desidrogenase tanto in vitro quanto in vivo.

A ordem de inibicdo da atividade da FAT in vivo foi semelhante a obtida nos
ensaios de toxicidade aguda (Cd** > permetrina > AlI** > Mo®*), sugerindo uma relagéo entre
alteracdo de atividade enzimatica com a toxicidade dos poluentes ao modelo biolégico em
estudo. Baseando-se nos resultados dos experimentos in vivo com a FAT, verificamos que
a alteracado da enzima pode ser utilizada como biomarcadora da toxicidade dos poluentes
Al, permetrina, Cd e Se para D. similis. Ainda mais importante é o fato de que as alteracées
da FAT foram detectadas aos niveis de toxicidade subletais para Cd e Se, sendo que essas
podem ser relevantes na predi¢cdao de impacto ambiental.
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Figura 23. Atividade da FAT de D. similis exposta, aos niveis de toxicidade aguda EC50, EC1 e
FT por 48 horas, aos poluentes: A. Aluminio, B. Cadmio, C. Molibdénio.

A atividade foi medida através da adicdo de 10 mM de pNPP como substrato, nas condi¢coes
descritas em Métodos, na auséncia € em presenca de cada um dos poluentes indicados. A taxa
de hidrélise do pNPP na auséncia do poluente (Controle) foi considerada como 100%. Os
resultados estdo expressos como médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em
triplicata.” diferenca estatisticamente significativa (p<0,05) em relagdo ao controle; ** diferenca
estatisticamente significativa (p<0,01) em relacdo ao controle.

89



140

200+ iy ** 1B
- A : I <
X [ ** S 120
© g ]
> 160 = I
= © i
«© > 100 T
() oc ] T l
o p T
(@) .
120+ L 80
S g
(@] == o
f'%’_ @ 601 .
9 80+ o [
3 T 40
8 > \
> 40 <
2 204
0 T T T T T T T O T T T T T T T
Controle EC50 EC1 FT Controle EC50 EC1 FT
Selenio Permetrina

Figura 24. Atividade da FAT de D. similis exposta, aos niveis de toxicidade aguda EC50, EC1 e
FT por 48 horas, aos poluentes: A. Selénio, B. Permetrina.

A atividade foi medida através da adicdo de 10 mM de pNPP como substrato, nas condigbes
descritas em Métodos, na auséncia e em presenca de cada um dos poluentes indicados. A taxa
de hidrélise do pNPP na auséncia do poluente (Controle) foi considerada como 100%. Os
resultados estdo expressos como médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em
triplicata.

* diferenca estatisticamente significativa (p<0,05) em relacdo ao controle.

** diferenca estatisticamente significativa (p<0,01) em relacao ao controle.
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O uso de fosfatases como indicadoras da toxicidade de poluentes aos organismos
aquaticos é relativamente recente, de modo que poucos relatos foram observados para o
estudo com microcrustaceos. A maioria dos relatos observados refere-se aos estudos de
contaminantes com peixes (Parthasarathi & Karuppasamy, 1998; Johal et al., 2002; Das &
Mukherjee, 2003; Borges et al., 2007; Saha & Kaviraj, 2009).

Jonsson e colaboradores publicaram diversos trabalhos sobre o estudo da
fosfatase acida da alga P. subcapitata exposta a poluentes organicos e inorganicos
(Jonsson & Aoyama, 2007; Jonsson et al., 2009, Johnsson & Aoyama, 2010); Khangarot &
Rathore (2003) dosaram a atividade das fosfatases de D. magna expostas ao Cu®* por 48h
como um dos parametros bioquimicos para avaliar a toxicidade do poluente; Saha & Kaviraj
(2009) avaliaram os efeitos da cipermetrina sobre alguns parametros bioquimicos, dentre
estes as fosfatases, do peixe Heteropneustes fossilis. Similarmente aos resultados obtidos
para a FAT de D. similis com a permetrina, esses ultimos autores verificaram a redugao da
atividade da fosfatase acida do figado de H. fossilis exposto as duas concentracdes
subletais de cipermetrina (inseticida piretréide similar a permetrina) que, aliado a outros
parametros bioquimicos, indicava que o organismo estava estressado. Resultados
semelhantes também foram observados no peixe Channa punctatus exposto ao inseticida
piretroide fenvalerato (Parthasarathi & Karuppasamy, 1998). A reducdo na atividade
enzimatica foi atribuida ao aumento da glicogendlise ou as mudangas na membrana
mitocondrial.

Em oposi¢éo a inibicdo da enzima, in vivo, observada para D. similis na presenca
do Cd, a exposicao do peixe de agua doce Channa punctatus em meio contendo Cd
causou um aumento na atividade da fosfatase acida e uma inibicdo na atividade da
colinesterase no figado (Dubale & Shah, 1981).
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4.4. Efeito in vivo da mistura dos poluentes AI**, Cd**, Mo®* e Se* sobre a
atividade da FAT de D. similis

A atividade da FAT de D. similis foi significativamente alterada pela mistura binaria
dos metais Al, Cd, Mo e Se, tanto na concentracdo de EC50 quanto nas concentragdes
subletais (EC1, FT), conforme observado nas Figuras 25 e 26, exceto para a mistura Al +
Se. A mistura Al + Cd promoveu maior inibicdo da FAT para a concentracdo de EC50,
correspondente a 90% (Figura 25A). A ordem de inibicdo da atividade da FAT para a
concentracdo de EC50 e seus respectivos percentuais foram: Al + Cd (90%) > Al + Mo
(78%) > Se + Cd (72%) > Mo + Cd (32%). Contraditoriamente, a mistura Se + Mo promoveu
uma ativacdo de 50% na atividade enzimatica no nivel de EC50 (Figura 26C). Tanto a
mistura binaria de Al e Cd como a de Cd e Se exibiram o0 mesmo e o maior percentual de
inibicdo da atividade da enzima sob o nivel subletal EC1, cujo valor foi de 88% (Figura
25A, Figura 26A). De maneira geral, os niveis subletais avaliados promoveram inibi¢cdo da
atividade enzimatica com valores semelhantes ou até superiores aos observados para o
EC50, como para a mistura Cd e Se que promoveu 88% de inibicdo da atividade da FAT.
Isso significa que a FAT foi sensivel a mistura binaria de metais tanto para a concentragao
de EC50 como para as concentragdes subletais.

Enquanto nos ensaios de toxicidade aguda com a mistura dos metais Al, Cd, Mo e
Se, somente Al + Cd e Al + Mo (Tabela 14) apresentaram efeito sinérgico sobre
D. similis, a exposicdo da FAT aos mesmos metais revelou a ocorréncia de alteragbes
bioquimicas subletais em todas as misturas analisadas, exceto para Al + Se. Esses
resultados evidenciam a necessidade de complementar os testes de toxicidade aguda com
mistura de poluentes a partir da utilizacdo de biomarcadores enzimaticos, tais como a FAT.

O uso de biomarcadores enzimaticos tem sido muito Util para avaliar a resposta do
organismo aos agentes toxicos individuais ou presentes em misturas (Svendsen et al.,
2004; Gastaldi et al., 2007; Adam et al., 2009). A enzima NADPH citocromo ¢ redutase é
importante na detoxificagdo de xenobibdticos organicos (Arun & Subramanian, 2003); a
catalase é uma enzima antioxidante bem caracterizada, e o0 aumento de sua atividade nos
organismos pode indicar estresse (Durou et al., 2007); a inibicdo da Ache é intimamente

ligada aos mecanismos de acao téxica de alguns pesticidas (Galgani & Bocquené, 1991).
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Jonsson & Aoyama (2007) analisaram a agdo conjunta dos poluentes LAS, Hg?*,
AI** e Cu® in vitro sobre a atividade da fosfatase acida de P. subcapitata. Os autores
observaram que o Hg?* foi o inibidor mais potente em comparagao com Al** ou LAS e que a
mistura Hg®* + AI** apresentou efeito aditivo sobre a atividade da enzima, enquanto Hg** +
LAS mostrou efeito antagdnico. O Cu®*, que demonstrou efeito ativador quando pré-

incubado sozinho com a enzima comportou-se como antagonista para o efeito inibidor do
H92+
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Figura 25. Atividade da FAT de D. similis exposta, aos niveis de toxicidade aguda EC50, EC1 e

FT por 48 horas, aos poluentes: A. Al + Cd, B. Al + Se, C. Al + Mo.

A atividade foi medida através da adicdo de 10 mM de pNPP como substrato, nas condi¢coes

descritas em Métodos, na auséncia € em presenca de cada um dos poluentes indicados. A taxa

de hidrélise do pNPP na auséncia do poluente (Controle) foi considerada como 100%. Os

resultados estdo expressos como médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em

triplicata.

** diferencga estatisticamente significativa (p<0,01) em relacdo ao controle.

*** diferenca estatisticamente significativa (p<0,001) em relagdo ao controle.
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Figura 26. Atividade da FAT de D. similis exposta, aos niveis de toxicidade aguda EC50, EC1 e
FT por 48 horas, aos poluentes: A. Cd + Se, B. Cd + Mo, C. Se + Mo.

A atividade foi medida através da adicdo de 10 mM de pNPP como substrato, nas condi¢coes
descritas em Métodos, na auséncia e em presenca de cada um dos poluentes indicados. A taxa
de hidrélise do pNPP na auséncia do poluente (Controle) foi considerada como 100%. Os
resultados estdo expressos como médiatDP de, no minimo, trés experimentos realizados em
triplicata.” diferenca estatisticamente significativa (p<0,05) em relagdo ao controle; ** diferenga
estatisticamente significativa (p<0,01) em relacdo ao controle; *** diferenca estatisticamente
significativa (p<0,001) em relacdo ao controle.
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V. CONCLUSOES

Com base nos resultados obtidos, conclui-se que:

A fosfatase &cida mantém-se estével por 2 semanas se o extrato bruto ou o organismo
integro forem armazenados a -70°C, enquanto que uma perda consideravel de 40% na
atividade especifica da enzima ocorre se o organismo for armazenado a -20°C, pelo

mesmo periodo.

A FAT demonstrou atividade 6tima em pH 5,0, atribuido a fosfatase acida e em pH 9,5,
correspondente ao da fosfatase alcalina. Esses valores foram condizentes com os

relatados para outras espécies de microcrustaceos.

O valor de Km calculado para a fosfatase acida foi relativamente alto e semelhante aos

observados em microcrustaceos e algas.

As fosfatases apresentaram comportamentos similares quanto a especificidade por
substratos e tiveram como substratos mais efetivos, com taxa de hidrélise superior ao

pNPP, a serina-fosfato, o pirofosfato e a frutose-1,6-bisfosfato.

As fosfatases mostraram-se relativamente insensiveis a agdo de potenciais inibidores,
alterando a atividade somente na presenca de altas concentragdes. Contudo, a
fosfatase acida apresentou alteragdo mais significativa de sua atividade, quando
exposta aos inibidores, em relagéao a fosfatase alcalina.

Os resultados obtidos a partir dos estudos de especificidade por substratos e de
inibidores sugerem a predominancia de serina-treonina fosfatases e uma discreta

presenca de tirosina-fosfatases no extrato de D. similis.

As enzimas foram fracamente afetadas por poluentes organicos em condigées in vitro,

exceto a permetrina que ativou consideravelmente (>50%) a FAT. Em contrapartida, a
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fosfatase acida apresentou maior alteracao de sua atividade na presenca dos metais
Al, Cd, Se e Mo, em relacdo a fosfatase alcalina. Esses dados foram Uteis para
selecionar a fosfatase acida e os poluentes Al, Cd, Se, Mo e permetrina para os

estudos mais detalhados in vitro e/ou para 0s ensaios in vivo.

Dentre os poluentes testados, os metais Al**, Se** e Mo®* inibiram mais marcadamente
a atividade da fosfatase &cida in vitro, enquanto que o Cd** e a permetrina promoveram
ativacdo da enzima. O fon Mo®" inibiu mais efetivamente a fosfatase acida in vitro que
Al** e Se**

Nos ensaios de toxicidade aguda, a permetrina apresentou menor EC50 48hs e
consequentemente, maior toxicidade quando comparada aos fons metalicos Cd**, Se*,
Al** e Mo®*. Dentre os metais analisados, Cd?* foi o mais téxico.

A FAT, através da andlise de sua atividade in vivo, pode ser utilizada como
biomarcadora de toxicidade em nivel letal (EC50), para os poluentes permetrina e Al, e
em niveis subletais para Cd e Se, podendo predizer a intensidade do impacto

ambiental.

A exposicao da FAT in vivo com a mistura binaria dos metais Al, Cd, Mo e Se detectou
alteragbes bioquimicas subletais em D. similis ndo evidenciadas pelo ensaio de
toxicidade aguda.

A FAT pode ser uma ferramenta util para complementar os ensaios de toxicidade
aguda com os poluentes estudados, tanto individualmente como na forma de mistura

binaria.

A FAT atende aos requisitos de um bom biomarcador por estar relacionada ao
processo fundamental de ciclagem de fosfatos para o microcrustaceo, apresentar facil
reprodutibilidade e devido a sua capacidade de atuar como um indicador geral de

exposi¢cao aos metais.
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VI. PERSPECTIVAS FUTURAS

a)

Estudos de especificidade in vivo das fosfatases poderiam dar maiores informacdes

sobre o possivel substrato natural desta enzima e, portanto, de sua funcao biolégica.

Seria interessante dosar as fosfatases na temperatura de cultivo (20°C) e comparar

com a atividade especifica das enzimas a 37°C.

Devido a inexisténcia de uma correlagcao entre os ensaios in vitro e in vivo, a influéncia
dos poluentes que nao alteraram significativamente a atividade da enzima in vitro

requer mais atenc@o nas exposi¢oes in vivo.

A analise por Western blotting das serina e treonina-fosfatases de D. similis,
previamente exposta a poluentes, poderia detectar mais precisamente qual grupo de

fosfatases sdo sensiveis aos contaminantes.

A alteracdo da atividade enzimatica pelo efeito combinatério de poluentes reforca a
justificativa sobre a realizagdo de futuros estudos de efeito de misturas de
contaminantes ambientais em sistemas enzimaticos de organismos nao-alvo, tanto in

vitro como in vivo.
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VIIl. ANEXOS

Anexo 1. Preparo de agua reconstituida para cultivo de D. similis.

Foram preparadas as seguintes solucdes-estoque, dissolvendo-se o0s reagentes em

um volume correspondente de agua destilada.

Reagentes Concentracio. (g L-1)

1. CaCl,.H,0O 14,6

2. KCI. 50
NH4NO3 0,37
MgS04.7H-0 7.4
NaHCO, 8.4

A.Na;EDTA 2H,0 5,0
FeS0,7H.0 1,991
H3BO3 5,719
MnCl,.4H,O 0,721
SrCl,.6H,0 0,304
KBr 0,0369
(NH2)eMo0704.4H,0 0,109
CuS04.5H,0 0,0483
ZnS0,4.7H,0 0,0548
CoCl,.6H,0 0,02
ZhC|2 0,11
CUSO4.5H2O 0,08
Na,SeO; 0,00438

C. Na,SiO3 0,122
NaNO; 0,0274
KH.PO, 0,0143
KoHPO, 0,0184

D. Tiamina 0,075
Biotina 0,00075
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No quadro abaixo sdo especificados os volumes correspondentes de cada solucéo
estoque para obtencao de 10L de agua reconstituida.

Volume a Sol.1 Sol.2 Sol.A Sol.C Sol.D H,O destilada
preparar de agua
reconstituida (L) | (MO (mL) (mL) (mb) (mL) (mL)
10 100 100 5 100 10 9685

Anexo 2. Preparo do meio de cultura de S. capricornutum (OECD, 1981) para se utilizar
como alimento para D. similis.

Foram preparadas as seguintes solugdes-estoque, dissolvendo-se o0s reagentes em
um volume correspondente de dgua destilada.

-1

Reagentes Concentragdo. (gL )

1. MgSO4.7HZO 7,5

2. NaNO3 50

3. NH NO 33
4 3

4. KHPO .3HO 52

2 4 2

5. CaCI2.2HZO 3,5

6. Na CO .10H O 54
2 3 2

7. Citrato férrico 0,6

8. Acido citrico monohidratado 0,6

9. Solugéo de elementos trago:

H BO 2,9
3 3
MnCI_4H O 1,81
2 2
ZnCl, 0,11
CuSO,_5H 0 0,08

(NH)Mo O .4H O 0,018
4 7 24 2
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Um volume final de meio de cultura foi preparado adicionando-se os volumes

correspondentes de solucao estoque a um volume definido de agua destilada de 10 L,

conforme quadro a seguir.

Agua
Volume final do meio de Volumes de solugdes-estoque (mL) Destilada
cultura (mL)
Solugbes estoque 1 2 3 4 5 6 7 8
10 Litros 100 [ 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 100 | 10 9190

Acrescentou-se ao meio 100 mL de algas da repicagem e levou-se a estufa de

germinacdo. O meio de cultura foi aerado com ajuda de uma bombinha de aquario através

de uma pedra porosa. A solucao foi mantida sob luminosidade por 10 dias e apds esta data,

foi colocada na geladeira até decantar. Apds decantacdo, o liquido sobrenadante foi

removido com uma mangueirinha na forma de um sifdo. O liquido que ficou no fundo foi

retirado do galdao e centrifugado por 15 minutos a 7000 rpm. Posteriormente, o

sobrenadante foi descartado dos tubos e a alga que restou foi lavada com uma porcédo de

agua destilada.
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Anexo 3. Caracteristicas gerais de alguns compostos organicos analisados

a) Acefato
Nome quimico: O,S-dimetil acetilfosforamidotioato
Natureza quimica: Inseticida e acaricida sistémico do grupo organofosforado

Informacdes toxicoldgicas: produto considerado muito perigoso (Classe Il) pelo IBAMA

b) Alacloro
Nome quimico: 2-cloro-2',6'-dietil-N-metoximetilacetanilida
Natureza quimica: herbicida do grupo cloroacetanilida
Informagdes toxicoldgicas: classificacao toxicolégica Classe Il (pouco toxico)

c) Aldicarbe
Nome quimico: 2-metil-2-(metiltio)propionaldeido O-metilcarbamoiloxima
Natureza quimica: inseticida, nematicida e acaricida

Informacgdes toxicoldgicas: classe toxicoldgica Classe | (extremamente téxico)

d) Atrazina
Nome quimico: 2-cloro-4-etilamino-6-isopropilamino-1,3,5-triazina
Natureza quimica: Herbicida do grupo quimico da triazina
Informagdes toxicolbégicas: o produto é classificado pelo IBAMA como muito perigoso

para o meio ambiente.

e) Benomil
Nome quimico: 2-cloro-4-etilamino-6-isopropilamino-1,3,5-triazina
Natureza quimica: fungicida do grupo quimico benzimidazol

Informagdes toxicoldgicas: médio a muito tdxico aos organismos aquaticos

f) Clorexidina
Nome quimico: 1,6-di-(n-p-Clorofenil)-biguanido)-hexano-dihidrocloreto
Natureza quimica: agente desinfetante organoclorado

Informagdes toxicoldgicas: ndo disponivel
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g) Clorpirifés

Nome quimico: 0,0- dietil 0-3,5,6,-tricloro-2-piridil fosfotioato
Natureza quimica: inseticida organofosforado

Informagdes toxicoldgicas: altamente tdxico aos peixes e invertebrados aquaticos

h) Deltametrina

Nome quimico: (S)-alfa-ciano-3-fenoxibenzil ester do acido (1R,3R)-3 (2,2-
dibromovinil)-2,2 dimetilciclopropano carboxilico
Natureza quimica: inseticida piretréide

Informagdes toxicoldgicas: altamente toxico aos insetos aquaticos e peixes

Diflubenzuron
Nome quimico: 1-(4-clorofenil)-3- (2,6-difluorobenzoil) uréia
Natureza quimica: inseticida

Informagdes toxicoldgicas: pouco téxico aos organismos aquaticos

Dimetoato

Nome quimico: 0,0-dimetil-S-metilcarbamoilmetil fosforoditioato
Natureza quimica: Inseticida e acaricida organofosforado sistémico.
Informagdes toxicoldgicas: tdxico aos invertebrados aquaticos

Diuron

Nome quimico: 3 - (3,4 Diclorofenil) 1,1 Dimetiluréia

Natureza quimica: Herbicida do grupo quimico da uréia.

Informagdes toxicoldgicas: moderadamente tdxico aos peixes e altamente toxico aos
organismos aquaticos
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[) Endosulfan
Nome quimico: 6,7,8,9,10,10-hexacloro-1,5,5a,6,9,9a-hexahidro-6,9-metano-2,4,3-
benzadioxatiepin 3-oxido
Natureza quimica: inseticida e acaricida do grupo quimico ciclodienoclorado
Informagdes toxicoldgicas: altamente perigoso (Classe |) para o0 meio ambiente

m) Fenamifés
Nome quimico: etil 4-metiltio-m-tolil isopropilfosforamidato
Natureza quimica: nematicida organofosforado
Informagdes toxicoldgicas: toxicidade moderada a alta aos organismos aquaticos

n) Procloraz
Nome quimico: N-propil-N-[2-(2,4,6-triclorofenoxi)etil] imidazol-1-carboxamida
Natureza quimica: fungicida imidazolilcarboxamida
Informagdes toxicoldgicas: altamente toxico (Classe |) ao meio ambiente

o) Simazina
Nome quimico: 6-cloro-N2,Ny4-dietil-1,3,5-triazina-2,4diamina
Natureza quimica: herbicida do grupo da triazina
Informagdes toxicoldgicas: pouco téxico as espécies aquaticas

p) Tiametoxam
Nome quimico: 3-(2-cloro-1,3-tiazol-5-ilmetil)-5-metil-1,3,5-oxadiazina-
4 ilideno(nitro)amina.
Natureza quimica: inseticida sistémico neonicotindide

Informagdes toxicoldgicas: pouco téxico ao meio ambiente (Classe llI)

q) Triclorfon
Nome quimico: dimetil 2,2,2-tricloro-1-hidroxietilfosfonato
Natureza quimica: inseticida organofosforado
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Informacgdes toxicoldgicas: altamente tdxico aos invertebrados aquaticos

r) Trifluralina
Nome quimico: a,a,a,-trifluoro-2,6-dinitro-N,N-dipropil-ptoluidina
Natureza quimica: herbicida do grupo dinitroanilina
Informagdes toxicoldgicas: altamente toxico aos peixes e outros organismos aquaticos
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IX. APENDICES

Apéndice 1. Solubilidade dos compostos organicos analisados, concentracao das solugdes
estoque e a concentragao utilizada nos experimentos para cada poluente

Poluente Solubilidade Concentracao Concentracao
Solucao Estoque Testada (mM)
(g/L) (mM)
Acefato 0,02 3,66 2,0
Alacloro 0,17 4,63 0,5
Aldicarbe 4,93 6,6 2,0
Aldrina 27 x 10° 0,05 0,05
Atrazina 0,028 4,63 0,5
Azinfos-etil 0,0045 4,14 0,05
Benomil 0,002 3,44 0,04
BHC 0,0073 3,438 0,25
Clorexidina - 1,6 0,01
Clorotalonil 0,0006 4,7 0,05
Clorpirifés 0,002 2,85 1,0
Deltametrina < 0,0001 2,5 0,01
Dieldrina - 2,625 0,25
Diflubenzurona 0,00008 4 0,05
Dimetoato 25 4,3615 2,0
Dimetomorfe > 0,05 3,22 0,1
Ditianona 0,00038 4,83 0,02
Diurona 0,0364 5,4 0,2
Endosulfan 0,00032 2,4572 0,1
Endrina 220 x 10° 0,05 0,05
Fenamifés 0,7 4,12 1,0
Metamidofés 90 70,86 2,0
Permetrina 0,0002 0,05 0,05
Procloraz - 3,79 0,05
Simazina 0,005 0,02 0,05
Tetradifona 0,078 4 0,05
Tiametoxan 4.1 2,04 1,0
Triclorfon 0,12 3,8844 1,0
Trifuralina 335,5 2,98 0,003
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Apéndice 2. Efeito do dimetilsulféxido (DMSO) na atividade da fosfatase acida de
D. similis.
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Apéndice 3. Ensaio de toxicidade aguda 48hs com dicromato de potassio’

Meses EC50 Niveis de pH oD Dureza | Condutividade

(mg/L) Significancia (mg/L) (mg/L) (uS/cm)

(95%)
08/2009 0,045 0,018 - 0,067 74-76 - 50 - 50 156 - 158
09/2009 0,031 0,015 - 0,048 7,4-7,48 - 50 - 50 156 - 157
10/2009 0,048 0,021 - 0,075 74-75 - 50 - 50 157 - 157
11/2009 0,055 0,032 - 0,067 | 7,55-7,56 - 50 - 50 160 - 165
12/2009 0,057 0,042 - 0,069 7,43 -7,6 - 50 - 50 165 - 167
01/2010 0,056 0,040 - 0,065 7,5-7,55 - 50 - 50 168 - 173
Média 0,0486 - - - - -

"0 EC50 e seus respectivos valores de 95% de significancia foram calculados no programa EPA
PROBIT ANALYSIS PROGRAM (versao 1.5), acompanhados dos dados de pH, condutividade,
OD e dureza da agua de diluicao antes e apds cada experimento.
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08/2009 09/2009 10/2009 11/2009

Data do ensaio

12/2009

01/2010

Limite superior = 0,068

Média acumulada = 0,048

Limite inferior = 0,048

Apéndice 4. Carta controle da sensibilidade das culturas de D. similis a substancia de

referéncia dicromato de potéssio.
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Apéndice 5. Parametros fisico-quimicos da dgua de diluicdo, antes e apds o experimento, com

os poluentes Al**, Cd*, Se**, Mo® e permetrina

Poluente | Leituras*® pH oD Dureza Condutividade
(mg/mL) (mg/mL) (uS/cm)
Controle** - 74-75 8-6 50 160 - 165
AR+ 1 72-71 8-6 50 156 - 158
2 72—-4,62 8-6 50 156 - 162
Cd* 1 7,53-7,26 - 50 166 - 161
2 7,53-7,25 - 50 166 - 162
Se* 1 7,45-7,02 - 50 158 - 160
2 7,45 -6,98 - 50 158 - 160
Mo®* 1 7,44 — 7,58 8-6 50 157 - 161
2 74-7,43 8-6 50 157 - 163
Permetrina 1 7,51 -727 8-6 50 196 - 208
2 7,51 -7,06 8-6 50 196 - 140

* As leituras 1 referem-se a agua de diluicdo da menor concentracdo do poluente testado que
nao causa efeito deletério nos organismos € as leituras 2 correspondem a agua de diluicao da
maior concentragéo do poluente testado, conforme ABNT (2005).
** Os valores apresentados para o Grupo Controle referem-se a média obtida durante a
execucao dos experimentos
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