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Efeitos interativos de microplasticos e ciprofloxacina nos decompositores microbianos
aquaticos

Resumo

Os fungos aquaticos desempenham um papel fundamental nos ecossistemas de agua doce, pois estes
microrganismos sao 0s principais decompositores de matéria organica nestes ambientes loticos
altamente dindmicos. A decomposicdo conduzida por estes fungos constitui o elo entre matéria
aloctone da vegetacdo ribeirinha e o biota aquatico. As acbes antropogénicas, como 0 Uuso
indiscriminado de plasticos e de antibidticos, que tém como destino final os sistemas aquaticos, podem
afetar este grupo de fungos e alterar o processo de decomposicdo. Este estudo tem como objetivo
avaliar os impactos dos microplasticos e do antibiotico ciprofloxacina no processo de decomposicédo da
matéria organica vegetal por fungos aquaticos, avaliando a sua actividade e diversidade. Para tal, folhas
de amieiro foram imersas num rio para possibilitar a colonizacdo microbiana e apds 11 dias foram
expostas em microcosmos a microplasticos (MPs) e ciprofloxacina (CIP), individualmente ou em
mistura. O nosso estudo mostrou que os MPs e a CIP alteram o processo de decomposicdo das
folhase alteram a composicdo da comunidade de espécies de fungos.O impacto destes contaminantes
foi mais pronunciado na esporulacdo dos fungos onde se observou uma inibicdo com o aumento da
concentracdo de MPs e de CIP sozinhos e em misturas.Uma estimulacdo da biomassa de fungos foi
observada para tratamentos com a maior concentracao de CIP e em misturas de MPs com CIP. Em
relacdo a enzima [-glucosidase esta foi inibida para concentracdbes mais altas de CIP.O uso
indiscriminado destes contaminantes podem promoverimpactos nas cadeias alimentares detritivoras,

comprometendo o funcionamento dos ecossistemas de agua doce.

Palavras-chave: Ciprofloxacina, decomposicao da matéria organica, Hifomicetos aquaticos,
microplasticos.



Interactive effects of microplastics and ciprofloxacin in aquatic microbial decomposers

Abstract

Aquatic fungi play a fundamental role in freshwater ecosystems, as these microorganisms are the main
decomposers of organic matter in these highly dynamic lotic environments. Plant litter decomposition
performed by these fungi constitutes the link between the allochthonous organic matter of the riverside
vegetation and the aquatic biota. Anthropogenic pressures, such as the indiscriminate use of plastics
and antibiotics that have aquatic systems as their final destination, can affect this group of fungi and
the process of leaf litter decomposition. This study aims to evaluate the impacts of microplastics and
the antibiotic ciprofloxacin on the leaf litter decomposition by aquatic fungi, and on their activity and
diversity. For this, alder leaves were immersed in a stream to promote microbial colonization and after
eleven days the leaves were exposed in microcosms to microplastics (MPs) and ciprofloxacin (CIP),
individually or in mixtures. Our study showed that MPs and CIP alter the decomposition process and the
composition of fungal community. The impact of these contaminants was more pronounced in the
fungal sporulation, where an inhibition was observed with the increase of MPs and CIP concentrations
individually and in mixtures. A stimulation of the fungal biomass was observed for treatments with the
highest CIP concentration and in mixtures. The B-glucosidase enzyme activity was inhibited at higher
CIP concentrations. With the indiscriminate use of these contaminants, impacts on detritivorous food

chains may arise, compromising the functioning of freshwater ecosystems.

Keywords: aquatic hyphomycetes, ciprofloxacin, leaf litter decomposition, microplastics.
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Capitulo 1

Introducao Geral



1 Introducao Geral

1.1 Decomposicao da matéria organica aléctona nos ecossistemas de agua doce:

o papel do biota aquatico

Nos ecossistemas de agua doce, a decomposicdo da matéria organica € um processo chave em que 0s
fungos, as bactérias e os invertebrados detritivoros sdo responsaveis pela reciclagem dos nutrientes
(Kubicek & Druzhinina, 2007). A principal fonte de matéria organica em rios florestados de baixa
ordem é alodctone e é constituida principalmente por detritos de plantas, incluindo folhas e galhos, que
entram nos rios e podem ser usados pela biota dos rios, armazenados ou transportados dependendo
do tipo de rio (Larrafiaga et al., 2003). Nos rios, a decomposicdo da matéria organica ocorre em trés
fases distintas: i) a lixiviacdo, que se caracteriza por uma perda abiotica substancial (até 30%) de
substancias soluveis, como compostos fendlicos, carboidratos e aminoacidos, e que ocorre de 24
horas até 7 dias apds a imersao das folhas no rio (Canhoto & Graca, 1996; Casas & Gessner, 1999); ii)
o condicionamento, que corresponde a colonizacdo e crescimento de microrganismos nas folhas
(Graca, 2001); e iii) a fragmentacédo fisica e biotica (Claudia Pascoal et al., 2003). Embora estas fases
tendam a ocorrer sequencialmente, a decomposicdo da matéria organicaé um processo complexo e
algumas dessas fases podem ocorrer simultaneamente (Casas & Gessner, 1999). Sendo assim, o
material vegetal original é transformado em varios produtos, incluindo biomassa microbiana, matéria
organica particulada fina (FPOM), matéria organica dissolvida (DOM), nutrientes inorganicos e diéxido
de carbono (Casas & Gessner, 1999).

A decomposicdo da matéria organica ¢ um processo complexo que pode ser afetado por diversos
fatores como, por exemplo, a temperatura, a humidade e o oxigénio. A temperatura é fundamental para
a decomposicao da matéria organica, pois acelera o metabolismo dos organismos. Ja a humidade esta
relacionada com um ambiente adequado para a proliferacéo de fungos e bactérias, para além de gerar
um ambiente propicio para germinacao de esporos; e 0 oxigénio permite que ocorra a respiracao
celular, fundamental para os decompositores aerobicos. Alguns microrganismos intervém, sobretudo
no inicio do processo de decomposicdo, como é o caso dos fungos, enquanto que outros colonizam o
material numa fase posterior, como & o caso das bactérias, 0 que se relaciona com as suas

capacidades metabdlicas e com as caracteristicas do substrato (Suberkropp & Weyers, 1996).



Algumas atividades humanas, como por exemplo, a agricultura e a urbanizacdo, podem levar ao
enriquecimento de nutrientes nos rios, causando um impacto nos fungos aquaticos, nomeadamente
nos hifomicetos aquaticos. Em geral, os nutrientes em concentracdo baixa ou moderada tendem a
estimular a atividade dos fungos (Claudia Pascoal et al., 2001, 2003), porém, a concentracoes
elevadas, podem conduzir a eutrofizacdo e a diminuicdo de oxigénio e, por isso, os seus efeitos nos
ecossistemas aquaticos sdo dificeis de prever (Duarte et al., 2004).

Os hifomicetos aquaticos sdo fungos que estdo entre os decompositores microbianos que
desempenham um papel dominante na decomposicdo da matéria orgénica, e transferem nutrientes e
energia para niveis tréficos superiores em redes alimentares aquaticas (Baldy et al., 2002; da Costa et
al., 2016; Duarte et al., 2004). Este facto deve-se a sua capacidade de esporular em ambientes
aquaticos e de colonizar os detritos vegetais (folhas e galhos) provenientes da vegetacao ribeirinha
(Sridhar et al., 2005). O sucesso dos hifomicetos aquaticos deve-se também as suas adaptacoes
morfoldgicas e fisiologicas. As altas taxas de producdo e germinacdo dos esporos, bem como suas
formas (tetraradiada ou sigmoide) e a mucilagem produzida pelos bracos dos esporos permitem sua
dispersao e ligacao eficientes a novos substratos (Read et al. 1992). Estes fungos tém capacidade de
estarem ativos a baixas temperaturas, tornando-se, assim, bem adaptados em climas temperados no
inverno (Suberkropp 1998). A maioria das espécies de hifomicetos aquaticos é capaz de produzir uma
variedade de enzimas extracelulares com capacidade de degradar polissacarideos complexos das
paredes celulares das plantas, incluindo celulose, linhina e pectina, tornando-as fontes apropriadas de
carbono para outros organismos (Suberkropp 1998). A diversidade dos fungos aquaticos é afetada por
atividades humanas, como a exploracdo mineira (Sridhar et al., 2001, 2005), a eutrofizacdo (Claudia
Pascoal et al., 2005) e as mudancas na vegetacao ribeirinha (Lecerf & Chauvet, 2008). Alguns estudos
apontam para a taxa de esporulacdo dos fungos como um bom indicador da qualidade ecologica dos
ecossistemas aquaticos (Lecerf & Chauvet, 2008; Claudia Pascoal et al., 2003). Os hifomicetos
aquaticos sdo documentados principalmente em rios e ribeiros limpos (Barlocher, 1992), mas também
foram encontrados em rios, riachos e ribeiros afetados pela poluicdo (Claudia Pascoal et al., 2005;
Sridhar et al., 2001).

Alguns estudos sobre os impactos de compostos téxicos como nanoparticulas ou metais demonstraram
que o processo de decomposicdo de matéria organica é afectado pela sua presenca. Por exemplo,
estudos com nanoparticulas de prata demonstraram que este processo € inibido, provavelmente devido
a uma inibicao da producédo de biomassa microbiana e da esporulacao de fungos (Pradhan et al.,

2012). Altas concentracdes de metais na agua dos rios inibem fortemente a esporulacdo dos fungos



(Niyogi et al., 2001; Sridhar et al., 2001), a atividade microbiana, e a diversidade fungica (Baudoin et
al., 2008; Niyogi et al., 2001, 2002; Sridhar et al., 2001, 2005) e podem promover mudancas na
estrutura de comunidades microbianas associadas com a matéria organica (Batista et al., 2012). Os
metais, acima de certos niveis, podem causar anomalias no comportamento alimentar e no
crescimento de macroinvertebrados (Felten et al., 2008; Stuhlbacher & Maltby, 1992; Tessier et al.,
2000; Wang et al., 2009). Por exemplo, o cadmio (Cd) é considerado um dos metais mais tdxicos e é
relatado como sendo toxico para muitos organismos aquaticos, incluindo o zooplancton, mesmo em
microgramas por litro, e pode acumular-se nos organismos aquaticos (Alquezar, 2006).

Os fungos, como todos 0s organismos vivos, desenvolveram um conjunto de mecanismos que
controlam e respondem a absorcao e acumulacdo de metais. Por exemplo, Flagellospora curta, € uma
espécie de hifomiceto aquatico que tem sido consistentemente encontrada na decomposicao de folhas
em rios poluidos no noroeste de Portugal (Duarte et al., 2004; Pradhan et al., 2012). A presenca desta
espécie em locais poluidos por metais, onde outras espécies amplamente distribuidas nao aparecem,
sugere que esta espécie deve ter mecanismos para lidar com a toxicidade do metal. Em contraste,
Fontanospora fusiramosa, uma espécie que tem estado restrita a rios limpos (Claudia Pascoal et al.,
2005), pode estar ausente de locais poluidos por metal devido a baixa tolerancia a metais(Guimaraes-
Soares et al., 2007).

A poluicdo é considerada uma das maiores causas de perda da biodiversidade aquatica (Dang et al.,
2009). Alguns estudos identificaram como principais fontes de poluicdo a descarga de efluentes
domésticos e industriais ndo tratados, e a libertacdo de pesticidas devido a agricultura intensa (Dang et

al., 2009).

1.2 Contaminantes emergentes

A expressao “contaminantes emergentes” & uma alusdo a contaminantes que estdo presentes em
baixas concentracdes nos ecossistemas aquaticos e nao sao removidos ou eliminados pelos processos
tradicionais de tratamento de aguas (Montagner et al., 2017) Entre esses contaminantes temos, por
exemplo, as hormonas, as hormonas sintéticas, os anticoncepcionais, os inseticidas, os antibiéticos, os
herbicidas, os bactericidas, constituintes de produtos de limpeza e de higiene pessoal e dos protetores
solares, os microplasticos, os produtos de cloracao e de ozonicdo de aguas. A proliferacao de
contaminantes emergentes em rios e reservatorios € resultado do crescimento das cidades e de novos
processos industriais (Montagner et al., 2017) e estas substancias podem causar danos ao meio

ambiente e & saude humana. Os contaminantes emergentes tém-se tornado alvo de estudo pelo



crescente uso de produtos que os contém e, consequentemente, o descarte ou eliminacdo no meio
ambiente, principalmente nos cursos de agua (Américo et al., 2012).

Atualmente, sabe-se pouco sobre os efeitos destes contaminantes nos organismos aquaticos, embora
alguns deles sejam classificados como substancias ou misturas exoégenas que alteram a funcao do
sistema endocrino e, consequentemente, causam efeitos adversos nos organismos, ou na sua
descendéncia. Muitos dos efeitos sdo atribuidos a exposicdo cronica a estes compostos que ocorrem
em concentracfes extremamente baixas, principalmente em matrizes aquaticas, na ordem dos
nanograma a picograma por litro, 0 que torna ainda mais complexa a analise de avaliacao de risco na
preservacao da vida aquatica e da saude humana (Montagner et al., 2017).

Dos poluentes emergentes mais presentes nos ambientes aquaticos, os farmacos recebem cada vez
mais atencao devido a sua capacidade de persisténcia no ambiente e aos possiveis efeitos que podem
causar aos seres humanos e no biota (Ghiselli & Jardim, 2007). Os antibioticos pertencem a uma
classe de farmacos mais usados, pois sdo amplamente prescritos para uso terapéutico e profilatico
contra, por exemplo, as infeccées microbianas (Torres, 2012). A presenca de farmacos na agua pode
causar efeitos adversos na saude, seja humana ou de organismos aquaticos, como por exemplo, 0s
peixes. Existem alguns estudos que indicam alguns efeitos causados no sistema reprodutor de
organismos aquaticos (Gimeno et al., 1998; Joon Kang et al., 2002). Sumpter, (1998) descreve a
feminizacado de peixes expostos a estrogénios lancados nos rios através dos efluentes de estacdes de
tratamento de aguas residuais.

Atualmente, existe uma preocupacdo no desenvolvimento de meétodos analiticos suficientemente
sensiveis para a quantificacao de farmacos residuais em ambientes aquaticos, com limites de deteccéo
na ordem de micro (ug/L) e nano (ng/L) gramas por litro (Alder et al., 2001; Hirsch et al., 1998;
Ternes et al., 2001; Ternes, 2001). Mesmo em baixas concentracdes, estes compostos podem causar
impacto ambiental (Bila & Dezotti, 2003). Um ponto critico é saber se existe um nivel elevado dessas
substancias no meio ambiente, que seja suficiente para exercer efeitos adversos nos seres vivos. Esta
questdo estimula o desenvolvimento de estudos de impacto ambiental causado por diferentes farmacos
presentes no meio ambiente. Dados ecotoxicologicos tém sido obtidos por investigadores para
identificar farmacos que sado potencialmente perigosos para o meio ambiente, porém, os dados
disponiveis na literatura sao insuficientes. A ocorréncia desses farmacos em concentracdes residuais
em aguas superficiais e no subsolo demonstra uma maior necessidade de estudos que determinem os

efeitos toxicos desses farmacos no meio ambiente (Bila & Dezotti, 2003).



Outra preocupacado é a presenca de microplasticos (MPs) no meio aquatico, relatada em diversos
estudos. Os MPs estdo presentes em todo o mundo e no nosso cotidiano de diferentes formas,
nomeadamente em produtos de consumo humano, como alimentos, bebidas, produtos de higiene e de
beleza, o que tem gerado crescentes preocupacdes na comunidade cientifica (Boerger et al., 2010;
Hidalgo-Ruz et al., 2012; Van Cauwenberghe & Janssen, 2014).

No ambiente natural, os efeitos dos MPs estdo a ser estudados nos ecossistemas aquaticos, em
sedimentos e também a sua interacdo com o biota. As pesquisas mais recentes tém relatado também
a presenca deste contaminante no ar (Hartmann et al., 2017; Horton et al., 2017). Varios estudos
mostram que os MPs foram observados em ecossistemas de agua doce da América do Norte, Europa e
Asia (Dris et al., 2016). E importante considerar que os rios contribuem para o transporte de
aproximadamente 80% dos residuos solidos presentes no oceano (Andrady, 2011), sendo
extremamente relevante a investigacdo dos efeitos dos MPs nos ecossistemas de agua doce (Van
Cauwenberghe & Janssen, 2014). Além disso, do ponto de vista da salide humana, pode considerar-se
a contaminacao da agua doce por MPs alarmante, dado a dependéncia do consumo de agua potavel
pela populacao e de alimento com origem em ambientes aquaticos que podem estar contaminados
(Schymanski et al., 2018).

Os efeitos causados pela contaminacdo por MPs ainda sdo objeto de estudos por muitos grupos de
investigacdo no mundo, seja pelo efeito fisico que podem causar nos organismos, seja pela capacidade
de se tornarem um vetor de transporte de outros contaminantes. Contudo, alguns estudos mostram
que os fungos sdo capazes de usar plasticos como Unica fonte de carbono (Russell et al., 2011;
Yamada-Onodera et al., 2002), inclusive em matrizes soélidas, como o solo (Bhardwaj et al., 2013),
destacando assim o potencial uso desses organismos na biorremediacdo de plasticos, uma vez que

esta € uma preocupacao crescente em sistemas aquaticos (Cole et al., 2011; da Costa et al., 2016).
1.3 Efeitos dos microplasticos e dos antibiéticos no biota aquatico

Uma vez no ambiente, os MPs nao sao removidos de forma efetiva, pois sdo materiais muito faceis de
se dispersar, e danos ecologicos seriam causados por processos deremediacdo, uma vez que
pequenos organismos provavelmente seriam removidos juntamente com os MPs, para além dos custos
serem altos (UNEP, 2005). Como o plastico é altamente resistente a degradacdo, presume-se que sua
abundancia nos sistemas aquaticos continue a aumentar, fazendo com que a probabilidade de

ingestao pela biota também aumente (Thompson et al., 2004).



Varios problemas estdo associados a acumulacdo de MPs no meio ambiente: i) os polimeros
geralmente possuem compostos bioativos que sdo libertados para o ambiente; ii) os MPs podem ser
confundidos com o alimento por animais, como os peixes, podendo causar efeitos adversos em toda a
cadeia alimentar; e iii) capacidade dos MPs de se tornarem um vetor de transporte de outros
contaminantes. Assim, quando disponivel no ambiente, os nano e os microplasticos, podem interagir
com o0s organismos através da ingestdo, atravessando as barreiras biologicas, penetrando e
acumulando-se nos tecidos e o6rgdos. Como consequencia da ingestdo de tais particulas citam-se os
efeitos toxicolégicos, devido a permanéncia de poluentes organicos persistentes, tais como
hidrocarbonetos policiclicos aromaticos, éteres difenilicos polibromados e bifenilos policlorados, além
de outros efeitos adversos, como a inibicdo de crescimento, desordens comportamentais e
alimentares, disfuncao reprodutiva, viabilidade reduzida, mobilidade e até mesmo a morte (Chae & An,
2017; da Costa, 2018; Ma et al.,, 2016). De acordo com Mendoza et al., (2018) os MPs sado os
polimeros sintéticos mais persistentes em ambientes aquaticos, causando efeitos deletérios em
organismos aquaticos. De modo geral, estes contaminantes quando presentes em ambientes diversos
podem desequilibrar a cadeia alimentar e, por conseguinte, afetar a satide humana.

Além dos MPs presentes no biota aquatico, o uso indiscriminado de antibicticos é preocupante, nao sé
devido a falta de sistemas especificos de tratamento de agua e esgotos que removam esses
contaminantes, como os seus efeitos na biota aquatica e na saude humana sdo pouco
conhecidos.Existem trés vias principais de entrada dos antibiéticos em aguas doces: i) efluentes de
Estacoes de Tratamento de Efluentes (ETARs), ii) fabricas de produtos quimicos e iii) pecuaria e
agricultura (Klaus Kimmerer, 2009; Nathan & Cars, 2014). Estudos indicam que o consumo de
antibiéticos em todo o mundo se situa entre 100.000 e 200.000 toneladas por ano, com
aproximadamente 50% a ser usado na medicina veterinaria e como promotores de crescimento animal
(Wise, 2002). O consumo global de antibioticos por humanos aumentou 36% entre 2000 e 2010, o que
ilustra que a poluicao por antibioticos € um problema cada vez maior (Van Boeckel et al., 2014).

Em sistemas de descarte de aguas residuais, os antibidticos podem ser eliminados por meio da
retencado na lama e / ou degradacao bidtica e abiética. No entanto, é frequente que os antibidticos e os
seus metabolitos acabem por entrar aguas doces. A proporcdo do composto original excretado via
efluentes da ETAR pode diferir muito entre os antibioticos e o processo usado (Whitacre, 2015), mas foi
referido que aproximadamente 70% da quantidade consumida de antibidticos foi excretada inalterada
de hospitais e de efluentes domésticos na Alemanha (Kimmerer, 2003). O comportamento de

adsorcdo de antibidticos (isto €, o que eles absorvem preferencialmente na fase sélida) também pode



ser muito complexo. Por exemplo, as fluoroguinolonas tornam-se altamente enriquecidas nas lamas de
esgotos (Giger et al., 2003), enquanto no caso das sulfonamidas verificou-se que a eliminacdo por
adsorcdo a particulas do solo € um processo significativo, o que significa que sdo preferencialmente

encontradas em aguas residuais (Heise et al., 2006).

Os antibioticos tém diferentes efeitos sobre o meio ambiente, e um deles é a contribuicado para o
aparecimento de bactérias resistentes, assunto que tem sido muito discutido (Kolar et al., 2001;
Miranda & Castillo, 1998; Witte, 2000). Segundo Beere et al., (2010), ha indicios de que o
desenvolvimento de resisténcia aos antibidticos é favorecida por baixas concentracdes de antibidticos.
Miranda & Castillo(1998) investigaram a incidéncia de resisténcia microbiana em uma espécie de
Aeromonas isolada de ambientes aquaticos, constatando que a resisténcia ocorreu para varios

antibioticos, dentre esses, o cloranfenicol, o trimetropim, o sulfametoxazol e a tetraciclina.

1.3.1 Efeitos dos microplasticos nos organismos

Os plasticos tém uma grande variedade de impactos na vida aquatica, embora os efeitos negativos
associados aos MPs ocorram principalmente devido a sua ingestdo (Andrady, 2011). Alguns efeitos
relatados da ingestdao de MPs em diferentes organismos aquaticos sugerem a reducao do crescimento
(Lo & Chan, 2018), reservas de energia diminuidas (Wright et al., 2013) e a funcao enddcrina alterada
(Rochman et al., 2014). Além dos impactos fisicos da ingestdo de MPs, ha varios compostos organicos
persistentes tdxicos associados aos MPs que demonstraram acumular-se nos tecidos gordos dos
organismos marinhos (Batel et al., 2016). O pesticida DDT (diclorodifeniltricloroetano) e os produtos de
decomposicao associados sao alguns dos poluentes mais comuns encontrados absorvidos na
superficie dos plasticos recolhidos nas aguas costeiras (Van et al.,, 2012). A implicacdo de
contaminantes associados a MPs na transferéncia trofica em ecossistemas de agua doce ¢ ainda
pouco conhecida. Batel et al.(2016) investigaram a transferéncia trofica de MPs num sistema de agua
doce como uma via de exposicdo a poluentes associados a MPs, e verificaram que os MPs podem
atuar como um veiculo para a exposicao de poluentes em peixes adultos de agua doce e suas presas.

A transferéncia de contaminantes e a sua consequente ingestdo por organismos pode dar-se por
diferentes mecanismos como inalacao, absorcao dérmica e ingestdo. Nos organismos em contacto
com plasticos contaminados, essas trés opcdes sao viaveis de acordo com o ambiente e os habitos dos
mesmos, porém a maior rota de transferéncia de contaminantes presentes nos plasticos sera a
ingestao (Teuten et al. 2009). A ingestao de plastico pode ser direta, como por exemplo, em tartarugas,

mamiferos e aves marinhas (Laist, 1997) ou indireta, onde os organismos se alimentam de outros



organismos que ingeriram anteriormente o MP (Eriksson e Burton, 2003). Essa ingestdo pode causar
problemas fisicos, como a inanicao, o blogueio do trato gastrointestinal e o sufocamento, que em geral
sdo causadas por macroplasticos. Outra causa menos estudada dos impactos dos plasticos ingeridos
por organismos aquaticos é o da transferéncia dos contaminantes para os tecidos. A liberacdo dos
contaminantes parece ser mais propicia em ambiente gastrico (Sakai et al., 2000) e a correlacao entre
a quantidade de plastico ingerida e o grau de contaminacéo dos organismos (Ryan et al., 1988) levam-
nos a crer na transferéncia dos contaminantes nos organismos aquaticos mediada por plasticos.

Dentre os organismos dentritivoros, Thompson et al.(2009) observaram a ingestdo de MPs no anfipoda
Orchestia gammarellus e no poliqueta Arenicola marina. Segundo Murray & Cowie(2011) estes
poderiam ser, em principio, consumidores primarios de MPs. Os mesmos autores também
observaram, em laboratorio, a ingestdo de fragmentos pelo crustaceo predador e bentonico, Nephrops
norvegicus. Nos organismos filtradores, como as larvas de equinodermos, capturam e ingerem MPs
gracas a presenca de células ciliadas em torno de suas bocas (Hart, 1991) e copépodes como Arcadia
tonsa (Wilson, 1973) ingerem MPs durante sua alimentacéo, em laboratério. Os organismos filtradores
bentdnicos também sao susceptiveis a sua ingestdo: Mytilus edulis, um organismo filtrado rmuito
estudado, filtra e ingere particulas plasticas de diversos tamanhos (Browne et al., 2008; Ward &
Targett, 1989; Ward et al., 2003; Ward & Kach, 2009).

Cedervall et al.(2012) mostraram que nanoparticulas de poliestireno, fabricadas comercialmente, séo
transportados através da cadeia alimentar de algas, que posteriormente sdo ingeridos por zooplancton
e finalmente por peixes, afetando o seu comportamento e metabolismo lipidico. Os efeitos toxicos dos
nano e microplasticos, vém sendo estudados desde a década de 80, caracterizando seus danos letais e
subletais em algas, organismos ciliados, invertebrados, crustaceos, peixes e zooplancton (Chae & An,
2017). Prata(2018) menciona que os MPs reduzem o processo fotossintético e o crescimento de
microalgas, provocando efeitos negativos na cadeia alimentar de zooplancton, que por sua vez que
acumulam os MPs e possivelmente provoca sequelas em branquias, estbmago e hepatopancreas de
caranguejos e induz alteracdes nos tecidos e nos biomarcadores de peixes.

Em sintese, a parcela lancada no ambiente, principalmente os plasticos de dimensdes nano e micro,
tém causado grandes prejuizos ao meio ambiente, nomeadamente a ecologia, a economia e a saude
publica. Complementarmente, devido a falta de informacdo sobre a toxicologia dos nanoplasticos,
restringe-se 0 uso deles para certas aplicacbes, que estdo diretamente em contato com seres

humanos, como a inclusdo em cosmeéticos, detergentes e alimentos, a fim de prevenir potencial de



toxicidade dos nanoplasticos e seus efeitos adversos secundarios de longo prazo (Schirinzi et al.,

2017).

1.3.2 Efeitos dos antibidticos nos organismos

Os antibidticos sao drogas antimicrobianas que matam ou inibem o crescimento de bactérias. Existem
varios tipos de antibioticos que podem ser classificados com base em seus mecanismos de acao ou
estrutura quimica. Estes tém sido usados em grandes quantidades por algumas décadas e a
resisténcia dos organismos patogénicos aos antibiodticos tem sido um ponto fulcral de pesquisas em
ambientes clinicos e, nos anos mais recentes, em pesquisas ambientais. Os compostos originais de
antibioticos e os metabolitos podem ser destruidos ou estaveis nos processos de tratamento de aguas
residuais e serem lancados no meio ambiente (Klaus Kiimmerer, 2009) e, embora diluidos por um
fator de mais de um milhdo de vezes, em comparacao com as concentracées no corpo humano
(Jjemba, 2006), os antibidticos no meio ambiente podem ter consequéncias importantes para a saude
humana e para os ecossistemas.

Thiele-Bruhn (2003) e Sarmah et al.(2006) sintetizaram as principais referéncias sobre os efeitos de
antibioticos farmacéuticos em organismos terrestres e aquaticos e em diferentes espécies de plantas.
De modo geral, a maioria dos dados de toxicidade disponiveis na literatura avaliam efeitos agudos
decorrentes da exposicao a curto prazo, como por exemplo a letalidade, sendo que estes ensaios foram
conduzidos no laboratdrio e, mais importante, em concentracbes acima do que seria esperado em
condicdes ambientais realistas (Sarmah et al., 2006). Portanto, efetivamente pouco se sabe sobre a
ecotoxicidade derivada da exposicao prolongada a baixas dosagens de antibioticos e, ou, a misturas de
diversos residuos, assim como se desconhecem os impactos causados pelos metabolitos, que também
podem apresentar acao biocida, conforme verificado para os produtos de degradacdo da enrofloxacina
e da tetraciclina (Sarmah et al., 2006).

Os testes de toxicidade aguda para espécies aquaticas foram conduzidos principalmente com
crustaceos e peixes. As concentracdes toxicas situaram-se na gama de mg/L, ou seja, em
concentracdes muito acima daquelas normalmente encontradas nesse tipo de ambiente (ng ou ug/L)
(Lanzky & Haning-Sorensen, 1997; Migliore et al., 1997). Por exemplo, para trés espécies de algas, 0s
antibiéticos amoxicilina e sarafloxicina apresentaram concentracdes toxicas (CE,) inferiores a
0,1 mg/L, enquanto as da sulfadiazina, flumequina, acido oxolinico e oxitetraciclina situaram-se entre
0,1 e 1,0 mg/L (Holten Liutzheft et al., 1999). Wollenberger et al.(2000),a0 avaliar a de nove

antibiéticos de uso veterinario (incluindo oxitetraciclina, tetraciclina, sulfodiazina e tilosina) em Daphnia
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magna, ndo observaram efeitos agudos em concentracées ambientalmente relevantes. Os compostos
mais téxicos foram acido oxolinico e a tiamulina, com valores de toxicidade (CE,, 48 h) iguais a 4,6 e
40 mg/L, respectivamente. Efeitos toxicos na reproducao (toxicidade crénica) foram observados para
oxitetraciclina, sulfadiazina, tetraciclina e tiamulina, mas apenas em altas concentracdes (5 a
50 mg/L). Segundo esses autores, a eventual ocorréncia de efeitos tdxicos de antibidticos em
crustaceos, na natureza, poderia ser consequencia da acdo desses residuos nos organismos que fazem
parte da cadeia alimentar desses animais, visto que a toxicidade dos antibidticos para bactérias e
microalgas é duas a trés ordens de magnitude inferiores aquela encontrada em niveis tréficos
superiores.

Devido a ampla utilizacdo, a ciprofloxacina (CIP) é um contaminante frequentemente encontrado nos
compartimentos aquaticos. Este antibiotico foi encontrado em efluentes hospitalares em valores entre 2
e 11 pg/L(Brown et al., 2006; Seifrtova et al., 2008), em efluentes de estacdes de tratamento de
esgoto (<6 - 310 ng/L) (Brown et al., 2006; Seifrtova et al., 2008), bem como em aguas superficiais,
como por exemplo, no Rio Lambro (ltdlia) (14,4ng/L; (Calamari et al., 2003) e no Rio Mondego
(Portugal) (79,6 - 119,2 ng/L). No entanto, apesar de detectada em amostras de agua naturais, 0s
efeitos ecotoxicologicos da ciprofloxacina para organismos nao-alvo, ndo foram amplamente
investigados (Santos et al., 2010). Trabalhos anteriores demonstraram que a CIP é extremamente
genotoxica (Hartmann et al.,, 1997) e apresenta toxicidade aguda para a espécie de alga
Pseudokirchneriella subcapitata(Grung et al., 2008). Alguns estudos foram realizados com a espécie

Daphnia magna (e.g. Martins et al., 2012; Wollenberger et al., 2000).

1.4 Objetivos e plano da tese

Este estudo tem como objetivo estudar os impactos dos microplasticos e do antibidtico ciprofloxacina
no processo de decomposicao da matéria organica por fungos aquaticos.

O Capitulo 1 fornece uma visdo geral sobre: 1) a decomposicdo da matéria organica em rios e ribeiros
e 0 biota associado, 2) contaminantes emergentes €,3) como os microplasticos e antibioticos podem
afetar o biota aquatico. No capitulo 2, apresentam-se os resultados de uma experiéncia em
microcosmo para avaliar os efeitos de microplasticos e da ciprofloxacina nos fungos, especificamente
nos hifomicetos aquaticos. Para tal, folhas de amieiro foram imersas num rio para permitir a
colonizacao microbiana antes de serem expostos, em microcosmos a diferentes concentraces de

microplasticos e ciprofloxacina, individualmente e em misturas. Os parametros funcionais avaliados
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foram: perda da massa das folhas, biomassa e reproducéo de fungos, contando os esporos libertados

das folhas em decomposicéo, e a actividade da enzima B-glucosidase.
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Capitulo 2

Efeitos interativos de microplasticos e ciprofloxacina nos

decompositores microbianos aquaticos

13



2.1 Introducao

O aumento acelerado da producédo e do uso de plasticos nas ultimas décadas leva-nos a inumeras
preocupacdes ecoldgicas e economicas. O uso exagerado em embalagens, transporte, industria e
agricultura, em areas rurais e urbanas, tem levantado sérios problemas de descarte dos plasticos. A
dificil biodegradacao no meio ambiente dos polimeros sintéticos que constituem os plasticos representa
uma grande ameaca para 0s sistemas ecologicos naturais. O grande uso de plasticos ¢ facilitado pelo
seu baixo custo, durabilidade e facilidade de producao. E mesmo sabendo dos problemas de poluicédo
causados por plasticos, a sua producao continua a aumentar em larga escala (Russell et al., 2011).
Em 2019, a producao global de plasticos atingiu quase 370 milhdes de toneladas e na Europa, a
producédo chegou a quase 58 milhdes de toneladas. (PlasticsEurope, 2020).A China atingiu 31% da
producdo mundial de plasticos em 2019 e em 2018, 9,4 milhdes de toneladas de residuos plasticos
pos-consumo foram recolhidos na Europa para serem reciclados (dentro e fora da UE) (PlasticsEurope,
2020).

Os plasticos podem entrar nos cursos de agua através dos sistemas de drenagem, vazamento de
esgotos durante eventos de chuvas intensas (Browne et al., 2010; Eriksen et al., 2013), ou até mesmo
por estruturas desenvolvidas, como docas e cais (Ryan et al., 2009). Os microplasticos (MPs) podem
entrar no meio aquatico através de libertacao direta (Browne et al., 2010). Microesferas de polietileno e
polipropileno, usadas em muitos produtos de limpeza facial, foram identificadas como possiveis
contribuintes para a poluicdo aquatica (Fendall & Sewell, 2009; Gregory, 1996). As instalacdes de
lavagens de téxteis também sao fontes potenciais de fibras de MPs e particulas microplasticas
suspeitas de poluir o ambiente aquatico desde o inicio da década de 1990 (Gregory, 1996).

Os MPs também podem formar-se pela degradacédo e fragmentacao de grandes itens plasticos por
fatores abioticos como a luz ou temperatura (Cole et al., 2011), ou por abrasao de danos causados por
veiculos e transporte, em componentes téxicos, contaminando o solo e a agua. Os MPs podem ser
ingeridos pelos animais e, portanto, entrar na cadeia alimentar, especialmente nos meios aquaticos.
Pesquisas realizadas mostraram a ingestao de particulas de MPs em uma ampla gama de espécies de
varios niveis tréficos e com diferentes estratégias de alimentacao, incluindo detritivoros, filtradores e
predadores (Browne et al., 2008). Além da acumulacao de particulas nos organismos a niveis tréficos
mais baixos, ha também evidéncias de transferéncia trofica de particulas de MPs entre espécies
marinhas, especialmente em bivalves e crustaceos (Farrell & Nelson, 2013; Van Cauwenberghe &
Janssen, 2014).A ingestao de MPs foi relatada numa ampla gama de organismos, incluindo o

zooplancton, que esta na base da cadeia alimentar (Cole et al., 2013; Desforges et al., 2015; Long et
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al., 2015). Isto representa um risco nao so fisico inerente aos MPs, mas também pela possivel
presenca de contaminantes e poluentes que aderem ou sdo adsorvidos aos plasticos, o que pode levar
a fendmenos de bioacumulacéo e bioamplificacdo (da Costa et al., 2016).

Além dos MPs presentes no biota aquatico, o uso indiscriminado de antibidticos ¢ preocupante
pois,para além da falta de sistemas especificos de tratamento de agua e esgotos que removam esses
contaminantes, os seus efeitos no biota aquatico e na saude humana sado pouco conhecidos (Bower &
Daeschel, 1999). Alguns antibioticos sdo particularmente problematicos em termos de sua ocorréncia
em aguas doces e a sua toxicidade. Embora alguns dos antibiéticos que afetam os organismos néo
sejam encontrados com frequéncia no ambiente, outros como a ciprofloxacina e a ofloxacina, podem
ser encontrados em concentracdes relativamente altas nas aguas doces (Beek der aus et al., 2016;
Feitosa-Felizzola & Chiron, 2009), e estdo entre os antibidticos mais potentes em baixas concentracdes
(Bengtsson-Palme & Larsson, 2016). A ciprofloxacina (CIP) foi identificada como um dos antibiéticos de
particular preocupacado em ambientes aquaticos do Reino Unido, Dinamarca, Suécia, Franca, Espanha,
e EUA (Besse & Garric, 2008; Castensson et al., 2009; Dong et al., 2013; Hughes et al., 2013; Jones
et al., 2002; Kaplan, 2013; Lienert et al., 2007; Ortiz de Garcia et al., 2013). A classificacado de alto
risco deste antibiotico especifico tem sido associada ao seu consumo, descarga, persisténcia e
propriedades toxicas.

Em ecossistemas de agua doce um dos processos chave para a manutencdo dos fluxos de matéria e
energia ¢ a decomposicdo da matéria organica (Fellows et al., 2006). Este ¢ um processo realizado por
decompositores, como bactérias, fungos e invertebrados, que em conjunto, sdo essenciais para o
funcionamento do ecossistema, disponibilizando nutrientes de origem aloctone ao biota aquatico. Os
fungos aquaticos sdo os intermediarios entre estruturas vegetais (folhas e galhos) e invertebrados
detritivoros, incrementam a qualidade nutricional dos detritos e degradam polimeros vegetais (celulose,
hemicelulose) e, por isso, aumentam a palatabilidade para os invertebrados (Canhoto & Graca, 1996).
Geralmente, os efeitos dos stressores ambientais sado testados individualmente, embora os
ecossistemas estejam expostos a varios tipos de stressores simultaneamente, sendo que os impactos
sobre a biodiversidade e os processos do ecossistema sao dificeis de prever (Ferreira & Chauvet, 2011;
Vinebrooke et al., 2004). Por isso, o principal objetivo deste trabalho é avaliar os efeitos de
microplasticos (MPs) e do antibidtico ciprofloxacina (CIP) na actividade e diversidade dos fungos e no
processo de decomposicdo da matéria organica. Para tal, folhas de amieiro foram imersas num rio
para permitir a colonizacdo microbiana e, posteriormente, exposta em microcosmos a diferentes

concentracoes de MPs e CIP, individualmente e em misturas. Os parametros funcionais avaliados
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foram: perda da massa de folhas, biomassa e reproducdo de fungos, e a actividade da enzima [-
glucosidase.

E esperado que a presenca de MPs e CIP provoque um estimulo na decomposicéo das folhas e na
esporulacao dos fungos, se os MPs constituirem uma fonte de nutrientes para os fungos aquaticos.
Também se espera que a exposicao das folhas aos MPs e CIP alterem a estrutura das comunidades de
fungos, o que geralmente acontece na presenca de outros contaminantes (Batista et al., 2020). Em
relacdo a enzima B-glucosidase é esperado uma diminuicdo de sua atividade, como observado por
Sinsabaugh et al. (1994), indicando que as atividades enzimaticas extracelulares podem ser um bom

indicador do stress induzido por contaminantes como nanoparticulas e metais (Batista et al., 2017b).

2.2. Material e Métodos

2.2.1. Microplasticos e antibiético ciprofloxacina

Os microplasticos (MPs) utilizados na experiéncia sao de polietileno de baixa densidade (Alfa Aesar —
Polyethylene, low density, < 400 micron. powder(CH,CH,).). Os MPs foram observados no
estereoscopio (Greenough stereo microscope, Leica S8 APO) com uma camera de alta resolucao (Leica
MC170 HD) para verificar o tamanho. Apos a classificacao visual, a espectroscopia de infravermelho
transformada de Fourier-Refletancia total atenuada (ATR-FTIR) foi utilizada para confirmar a composicao
do polimero das particulas. A analise foi realizada com um espectrofotémetro Perkin Elmer Spectrum
Two ™ IR com detector de sulfato de triglicina deuterado (DTGS) e divisor de feixe KBr, acoplado com
um acessorio UATR (diamante de reflexdo Unica). As particulas foram analisadas diretamente da
embalagem devido a sua alta visibilidade a olho nu e facilidade de transferéncia para o cristal. O cristal
foi limpo com papel e metanol e uma varredura de fundo realizada antes de cada particula ser
analisada. Os espectros de FTIR foram recolhidos a temperatura ambiente, na faixa de 4000 - 400
cm-, com resolucdo de 4 cm-, acumulando 64 scans. Os espectros resultantes foram processados no
software e foram comparados com os espectros FTIR de polimeros comuns (polietileno, poliestireno,
polipropileno, nailon, cloreto de polivinila) obtidos da biblioteca espectral.

0O antibidtico utilizado foi a ciprofloxacina (CIP) (Ciprofloxacin 298% (HPLC),Sigma-Aldrich, Saint Louis,
MO, USA).
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2.2.2. Local de recolha da comunidade de fungos

A recolha de microrganismos foi realizada num rio de baixa ordem no noroeste de Portugal (rio Algeriz,
41 ° 5863'N 8 © 22513 'W). A vegetacdo ribeirinha era composta principalmente por amieiro (A/nus
glutinosa (L.) Gaertn) e o substrato do rio era composto por rochas e seixos.

A temperatura, o pH, a condutividade e o oxigénio dissolvido na agua do rio foram medidas /n situ
usando uma sonda de campo multiparamétrica (Multiline F / set 3 no. 400327; WTW). Amostras de
agua do rio foram recolhidas e transportadas para o laboratério (4°C) e utilizadas para analises
quimicas. Determinou-se as concentracdes de nitrito (Kit HACH, programa 371); nitrato (Kit HACH,
programa 355), amonia (Kit HACH, programa 385); e fosforo (Kit HACH, programa 480) (Tabela
1).Amostras adicionais de agua foram filtradas para reter solidos suspensos e autoclavadas (120 ° C,

20 mim) para as experiéncias de microcosmo.

Tabela 1 Parametros fisicos e quimicos da agua do rio Algeriz, utilizada na experiéncia do

microcosmo.
Parametros Rio Algeriz
Temperatura (°C) 12,2
pH 6,7
Conductividade (uS/cm) 37
02 dissolvido (%; mg/l) 124,5; 12,92
N-NO3- (mg/l) 0,06
N-NO2- (mg/l) 0,010
N-NH3 (mg/) 0,01
P-P0O43- (mg/l) 0,03

2.2.3. Preparacao dos microcosmos

Para os microcosmos foram utilizadas folhas de amieiro (Alnus glutinosa (L.) Gaertn), recolhidas de
arvores no norte de Portugal, em setembro em 2015 antes da absciséo e, posteriormente, secas a
temperatura ambiente. As folhas foram colocadas em agua desionizada para lixiviar os compostos
soluveis e cortadas em discos de 12 mm de didmetro. Conjuntos de 60 discos foram colocados em
sacos de rede de malha fina (0,5 mm) para evitar o acesso de pequenos invertebrados e depois
submergidos no rio para permitir a colonizacao microbiana. Apds 11 dias, os sacos foram retirados do

rio, colocados numa caixa (4°C) e foram transportados para o laboratorio. No laboratorio, os discos de
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folhas de cada saco foram lavados com agua desionizada e colocados em frascos Erlenmeyer de 150
ml com 80 ml de agua do rio.

Os microcosmos foram suplementados com MPs (5, 50 e 500 mg/L) e com CIP (0,01; 0,1; 1 e 10
mg/L),individualmente e também em misturas como se encontra na tabela 2, e para cada tratamento
foram realizadas 3 réplicas. Microcosmos sem MPs e CIP foram usados como controlo. Os 60
microcosmos foram colocados com agitacdo constante a 120 rpm por 28 dias e a temperatura de 16
°C. A agua foi trocada a cada 7 dias e as suspensdes de esporos foram guardadas para a posterior

identificacao e contagem de esporos dos fungos aquaticos.

Tabela 2 Tratamentos de microplastico (MP) e de antibiotico ciprofloxacina (CIP) em mg/L utilizadas
na experiéncia de microcosmo. Cada tratamento possui 3 réplicas.

Tratamento Concentracoes (mg/L)
5 MP 5
50 MP 50
500 MP 500
0,01 CIP 0,01
0,1CIP 0,1
1 CIP 1
10 CIP 10
5MP + 0,01 CIP 5+0,01
5MP +0,1CIP 5+0,1
5MP + 1 CIP 5+1
5MP +10CIP 5+ 10
50 MP + 0,01 CIP 50 + 0,01
50 MP + 0,1 CIP 50 +0,1
50 MP + 1 CIP 50 + 1
50 MP + 10 CIP 50 + 10
500 MP + 0,01 CIP 500 + 0.01
500 MP + 0,1 CIP 500+ 0,1
500 MP+ 1 CIP 500 + 1
500 MP + 10 CIP 500 + 10
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2.2.4. Decomposicao das folhas

Os discos de folhas de cada microcosmo foram liofilizados (Christ alpha 2-4; B. Braun, Melsungen,
Alemanha) durante aproximadamente 48h e em seguida pesados. Conjuntos de discos ndo colonizados

foram utilizados para estimar o peso da massa inicial das folhas.

2.2.5. Actividade da enzima f-glucosidase

Uma vez que a enzima B-glucosidase esta envolvida na degradacdo da celulose pelos fungos, a sua
atividade foi medida para avaliar o efeito dos MPs e do antibidtico nos fungos. Foi utilizado o substrato
fluorescente, 4-methylumbelliferyl B-D-glucopyranoside (MUF; Sigma-Aldrich, Saint Louis, MO, USA)
seguindo o protocolo de Romani et al. (2006). Colocaram-se dois discos de folhas colonizadas em
tubos de falcon de 15 mL com 4 mL de agua e o substrato MUF da enzima foi adicionado a uma
concentracdo final de 0,3 mM. Foram feitas solucdes controlo (sem discos de folhas e sem substrato),
e 0s padroes de MUF (0-100 uM; Sigma-Aldrich, Saint Louis, MO, USA) preparados com agua estéril.
As amostras foram colocadas a agitar por 1h no escuro. Em seguida foi adicionado o tampao glicina
(0,05 mM, pH 10,4; 4 mL) a cada amostra para parar a reacao enzimatica e maximizar a fluorescéncia
de MUF. A fluorescéncia foi medida a 455 nm e a 365 nm (Spectra Max Plus 384, Molecular Devices,

Sunny Vale, CA, USA).

2.2.6. Esporulacao e biomassa dos fungos

Foram recolhidas amostras de agua dos microcosmos, contendo esporos libertados pelos fungos que
estavam nas folhas em decomposicdo. As suspensdes de esporos foram fixadas com formaldeido
(concentracao de 2%) e para evitar a aderéncia dos esporos aos frascos foi adicionado Triton X-100. As
suspensdes com esporos foram filtradas (membranas com tamanho de poro de 0,45 um, Millipore), e
0s esporos corados com azul de algodao a 0,05% em acido latico. Aproximadamente 300 esporos por
filtro foram identificados e contados num microscopio optico (ampliacdo 40x), para determinar a
contribuicao de cada espécie de fungos aquaticos para a producao total de esporos.

A biomassa dos fungos foi quantificada a partir da concentracao de ergosterol nas folhas seguindo o
protocolo Gessner (2005). Foram usados 6 discos de folhas dos quais os lipidios foram extraidos em
0,8% de solucdo KOH-metanol e aquecidos a 80 graus por 30 min. O ergosterol foi eluido em
isopropanol e quantificado usando cromatografia liquida de alta resolucdo (HPLC, UltiMate3000

LCSystems, Thermo Scientific, CA, USA) com deteccdo do pico de ergosterol a absorvancia de 282
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nm. A eficiéncia de extracdo foi monitorizada usando uma série padrdao de ergosterol (Fluka) em

isopropanol.

2.2.7. Andlise estatistica

Para testar os efeitos dos microplasticos e do antibiotico na perda da massa das folhas, biomassa
fungica, actividade da enzima extracelular € na reproducéo foram realizadasTwo-way ANOVAs (Zar
1996).0s dados tiveram uma distribuicdo normal e, portanto, nao foi necessaria nenhuma
transformacéao. Diferencas significativas entre o controlo e os tratamentos foram analisadas pelo pos-
teste Bonferroni post-hoc (Zar, 2010). A normalidade da distribuicao dos dados e a homogeneidade das
variancias foram verificadas pelos testes de Shapiro-Wilk e F, respectivamente. O programa Graph Pad
Prism 8 (GraphPad software Inc., San Diego, CA) foi usado para todos os testes estatisticos descritos

acima.

2.3. Resultados

2.3.1 Caracterizacao dos microplasticos e da ciprofloxacina

Os espectros gerados a partir da analise de particulas de MPs foram comparados com os espectros de
polimeros comuns (polietileno, polipropileno e poliestireno) na ferramenta de comparacdo online
Spectra base e confirmaram uma composicdo de polietileno conforme descrito pelo fornecedor. Os
MPs apresentaram uma gama de tamanhos (< 1 mm), com as particulas apresentando um tamanho
de 200-500 um (Fig. 1a, b). Ao fim de 28 dias nos microcosmos foi observada a adsorcao dos MPs
aos discos de folhas (Fig 1c, d). Com o aumento nas concentracdoes de MPs e de CIP podemos

observar a existéncia de pontos negros que estao presentes s6 nos tratamentos expostos a CIP (Fig.

le, f).
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Figura 1 MPs extraidos do gel de banho (a, b); discos de folhas expostos em microcosmos a
concentracdes de microplasticos (5; 50; 500 mg/L MP; c, d, e) e ciprofloxacina (0,01; 0,1; 1; 10 mg/L
CIP; e, f); @, b-200 um; ¢, e - 500 um; d, f- 1 mm.

2.3.2. Perda de massa das folhas

No tratamento controlo, as folhas de amieiro perderam cerca de 64,5% da sua massa em 28 dias
(Figura 2). Este parametro foi significativamente afetado pela presenca de MPs e CIP (two-way ANOVA,
p <0,001). Nos tratamentos com antibiotico houve um estimulo significativo da perda de massa (+72 %
para 0,01 e 1 mg/L CIP), enquanto que em tratamentos com MPs (50 e 500 mg/L), especialmente na
mistura com antibidticos, a perda de massa foi inibida (Bonferroni tests, p <0,05; Fig. 2). A interacao

entre MPs e CIPs foi significativa (two-way ANOVA, p <0,001).
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Figura 2 Perda de massa das folhas de amieiro colonizadas no rio Algeriz e expostas por 28 dias a
diferentes concentracdes de microplasticos (5; 50; 500 mg/L MP) e ciprofloxacina (0,01; 0,1; 1; 10
mg/L CIP). *, efeitos significativos em relacdo ao controlo (two-way ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05).

2.3.3 Enzima f-glucosidase

No controlo, ca actividade da enzima B-glucosidase foi de 890,8umol/g folha seca/hora. A actividade
desta enzima foi estimulada em tratamentos com 0,1 mg/L de ciprofloxacina ou em misturas com MPs
(500 MP) (two-way ANOVA, p <0,001). Em mistura com 5 e 50 mg/L de MPs, esta enzima foi inibida
para concentracdes mais altas de CIP (Bonferroni tests, p <0,05; Fig. 3). A interacao entre MPs e CIPs

foi significativa (two-way ANOVA; p <0,001).
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Figura 3 Actividade da enzima B-glucosidase nas folhas de amieiro colonizadas no rio Algeriz e
expostas por 28 dias a diferentes concentracdes de microplasticos (5; 50; 500 mg/L MP) e
ciprofloxacina (0,01; 0,1; 1; 10 mg/L CIP). *, efeitos significativos em relacdo ao controlo (two-way
ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05).

2.3.4 Biomassa de fungos

No final da experiéncia, o tratamento controlo mostrou uma concentracao de ergosterol de 254,6 ug/g
de folha seca (Fig. 4). Nao existiram diferencas significativas entre o controlo e os tratamentos com
MPs. No entanto, este parametro foi significativamente afetado pela presenca de CIP (two-way ANOVA,
p <0,001). Uma estimulacdo da biomassa de fungos foi observada para tratamentos com a maior
concentracdo de CIP (10 mg/L) e em misturas de 50 MPs com 0,1 mg/L CIP (Bonferroni tests, p
<0,05; Fig. 4). Neste parametro a interacdo entre MPs e CIPs foi significativa (two-way ANOVA, p
<0,001).
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Figura 4 Concentracao de ergosterol presente nas folhas de amieiro colonizadas no rio Algeriz e
expostas por 28 dias a diferentes concentracdes de microplasticos (5; 50; 500 mg/L MP) e
ciprofloxacina (0,01; 0,1; 1; 10 mg/L CIP). *, efeitos significativos em relacao ao controlo (two-way
ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05).

2.3.5 Esporulacao e diversidade de fungos

A partir da identificacao de esporos de fungos aquaticos, 11 espécies foram encontradas nas folhas de
amieiro em decomposicdo colonizadas no rio Algeriz. As espécies dominantes foram Articulospora
tetracladia, Alatospora pulchella e Lemoniera aquatica (Tabela 3). Nos tratamentos em que foram
adicionados MPs e CIP observou-se uma diminuicdo da contribuicdo das espécies 7efrachaetum
elegans e Articulospora tetracladia, enquanto que a Alafospora pulchella tornou-se mais abundante. A
espécie Lemoniera aquatica so estava presente nos tratamentos com MPs e CIP, especialmente em

misturas com estes dois contaminantes (86% a 90%, Tabela 3).
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Tabela 3 Percentagem da producao total de esporos de cada espécie de fungos aquaticos presentes nas folhas de amieiro colonizadas no rio Algeriz e
expostas por 28 dias em microcosmos a diferentes concentracdes de microplasticos (5, 50, 500 mg/L MP) e ciprofloxacina (0,01; 0,1; 1; 10 mg/L CIP).
Misturas 1 a 12, respectivamente 5MP + 0,01CIP; 5MP + 0,1CIP; 5MP + 1CIP; 5MP + 10CIP; 50MP + 0,01CIP; 50MP + 0,1CIP; 50MP + 1CIP; 50MP +

10CIP; 500MP + 0,01CIP; 500MP + 0,1CIP; 500MP + 1CIP; 500MP + 10CIP.

Concentracdes

Espécies de fungos 50 500 0,01 0,1 1 10

aquaticos O [5MP| MP MP CIP CIP CIP | CIP 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 | 11 | 12
Alatospora acuminata 5,8 14 - 5,3 1,9 0,5 -1 37| 34| 47| 38| 31| 42| 41| 56| 31| 39| 61| 67
Alatospora pulchella 56| 25,1 26,6 26,8 20,8 16,0 199 1521190 20,2| 17,4] 20,7 | 23,1 | 23,2| 245| 240| 26,4| 245| 23,8 | 22,9
Anguillospora longissima 12,6 81 3,6 3,6 12,7 6,3 6,2 58| 64| 59| 53| 51| 47| 39| 35| 39| 16 16/ 18| 20
Articulospora tetracladia 440 8,9 25,7 26,8 16,2 26,0 209 2991291 30,3| 300f 31,9| 31,5]| 30,0 32,1| 29,7| 355| 33,7| 31,4| 32,2
Clavastospora

longibraciata 29 0,4 - 14 0,6 2,2 ol 04| 03] 23| 16| 14| 13| 1,1| 09| 17| 27| 28| 26
Lemmoniera aguatica 7,5 18,9 20,0 16,1 13,7 7,8 85,4 | 86,6| 88,3| 885|88,2| 904| 90,8 | 88,7| 88,4| 87,5]| 89,0] 90,0| 89,1
Tetrachaetum elegans 19,6 8,0 6,3 6,3 12,7 11,8 2,1 17,81 95| 33| 32| 33| 30| 33| 29| 16| 22 1,7 14| 17
Tricladium splendens 1,9 6,3 4,5 3,0 4,3 721 40 34| 17| 21| 20| 08| 04| 1,3] 09| 20| 19| 26| 25| 19
Triscelosphorus

acuminatus 49| 313 9,0 8,2 1,3 8,4 0,9 21| 63| 54| 48| 26| 19| 10| 13| 25| 21| 20| 1,7] 19
Varicosporium elodae 2,7 - 1,0 1,4 - - - -| 16| 12| 05| 11| 10| 22| 15| 16| 14| 15
Infunibura sp. 29| 54 5,2 83 68| 77| 60| 37| 54| 51| 57| 42| 49| 44] 40| 10| 15| 21| 27
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Apds 28 dias em microcosmos, a taxa de esporulacado para o tratamento controlo foi de 3,1 x 10¢
esporos/mg de folha seca/dia (Fig. 5). A taxa de esporulacdo foi significativamente afetada pela
presenca de MPs e CIP e pela interacdo entre esses dois fatores (two-way ANOVA, p <0,001). O
aumento da concentracdo de MPs e de CIP levou a uma inibicdo significativa da taxa de esporulacao

em comparacao com o controlo (Bonferroni tests, p <0,05; Fig. 5).
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Figura 5 Taxa de esporulacao das folhas de amieiro colonizadas no rio Algeriz e expostas por 28 dias
a diferentes concentracdes de microplasticos (5; 50; 500 mg/L MP) e ciprofloxacina (0,01; 0,1; 1; 10
mg/L CIP). *, efeitos significativos em relacdo ao controlo (two-way ANOVA, Bonferroni tests, p <0,05).

2.4 Discussao

Este estudo mostrou que os MPs e a CIP podem afetar o processo de decomposicdo da matéria
organica, uma vez que alteram a estrutura da comunidade dos fungos presentes nas folhas em
decomposicdo. O impacto destes contaminantes foi mais pronunciado na esporulacdo onde se
observou que o aumento da concentracdo deMPs e de CIP, inibiu significativamente este parametro.
Observou-se também uma alteracdo na comunidade fungica: por exemplo a espécie
Lemonieraaquaticanao foi detetada no controlo e nas concentracées mais baixas. Estes resultados
sugerem que a dispersao e a sobrevivéncia dos fungos em aguas doces podem estarcomprometidas
em periodos mais longos, com impactos na alimentacao dos invertebrados que dependem da atividade

dos fungos nos detritos das folhas(Batista et al., 2017a).
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Neste estudo observou-se adsorcdo dos MPs as folhas expostas a todas as concentracdes utilizadas,
sendo que a adsorcdo aumentou com o aumento de concentracdo de MPs (Fig 1c, d). Também foi
possivel observar que quanto maior a concentracdo de CIP maior a existéncia de pontos negros nas
folhas (Fig. le, f). Outros contaminantes, como por exemplo, as nanoparticulas de metais com
tamanhos menores que 100 nm, podem ser absorvidas pelas folhas e podem induzir danos aos
tecidos (Batista et al., 2020; Navarro et al., 2008), embora 0s mecanismos ainda nao sejam
compreendidos (Yang et al., 2017). Podemos sugerir que esses danos também podem acontecer nas
folhas expostas a MPs, uma vez que os MPs estavam absorvidos as folhas. Os antibioticos podem
também ter este efeito, uma vez que foram observados estes pontos negros nas folhas expostas a
estes tratamentos, embora nao possamos ter a certeza porque isto ocorre.

A decomposicdo da matéria organica ¢ uma importante fonte nutricional e energética nos rios de
peqguena ordem uma vez que estas folhas sdo processadas por decompositores microbianos, como
bactérias e fungos, e por invertebrados (Tank et al, 2010).Estudos demonstram que folhas pré-
contaminadas com nanopaticulas de prata (AgNPs), acumulavam prata (Ag) e quando analisada a
actividade de enzimas antioxidantes nos animais, verificou-se que estes estavam em stress oxidativo
(Batista et al., 2020). Pode-se assim referir que sendo os fungos afetados pela adsorcdo de MPs ou CIP
as folhas, este efeito pode desencadear outros efeitos indiretos para um nivel tréfico superior, como por
exemplo, nos invertebrados. Alguns estudos também mostram que a exposicao a toxicos pode alterar a
estrutura das comunidades de fungos nas folhas em decomposicdo (Batista et al., 2012, 2017b;
Pradhan et al., 2016)podendo assim afetar a qualidade e palatabilidade das folhas para os
invertebrados trituradores e reduzindo, assim, as suas taxas de consumo.

Outras funcdes ecossistémicas executadas por fungos aquaticos compreendem a regulacdo da taxa de
perda de massa, a libertacdo de nutrientes, a captacao de ides e a degradacdo de xenobidticos (Krauss
et al., 2011). A presenca de MPs e CIP afetou de forma significativa a perda de massa das folhasdo
nosso estudo. Adicionado o CIP a perda de massa foi estimulada, enquanto que quando adicionados 0s
MPs, a perda de massa foi inibida. A estimulacdo da perda de massa nas concentracdes mais altas
provavelmente contribuiu para fornecer energia extra necessaria para os hifomicetos desencadear os
mecanismos de defesa contra estes contaminantes.

Os fungos produzem uma variedade de enzimas extracelulares que degradam polissacarideos
complexos das paredes das células vegetais, incluindo celulose, hemicelulose e lenhina, tornando o
material da folha uma fonte mais apropriada de carbono e energia para os invertebrados trituradores

(Suberkropp, 1998) que, por sua vez, transferem energia para niveis tréficos mais elevados (Graca &
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Canhoto, 2006).No nosso estudo observamos que a actividade da enzima extracelular B-glucosidase
(enzima envolvida na ultima etapa da degradracao da celulose) foi estimulada com concentracdes
baixas de CIP em misturas com 500 mg/L de MPs, e em misturas das concentracées mais baixas de
MPs com concentracoes de CIP altas a atividade da enzima foi inibida. Sinsabaugh et al., (1994)
observou que a diminuicdo na atividade de B-glucosidase em fungos pode explicar a reducédo na
atividade de decomposicdo nas folhas, e esse resultado também foi observado em nosso estudo. Estes
resultados sugerem que as atividades enzimaticas extracelulares podem ser um bom indicador do
stress induzido por contaminantes como nanoparticulas e metais (fungo: (Shah et al., 2010); biofilmes:
(Fechner et al., 2012; Gil-Allué et al., 2015) e no caso deste estudo, os MPs e a CIP. Uma possivel
explicacao para esta observacdo pode ser que, em vez de focar sua energia para produzir enzimas, 0s
fungos estdo a direcionar a energia para produzir biomassa, uma vez que este parametro no nosso
estudo nao foi fortemente afetado.

A actividade de decomposicédo das folhas é potenciada pela presenca e dominancia de certas espécies
de fungos (Chung & Suberkropp, 2009). Foram observadas mudancas na estrutura da comunidade de
fungos aquaticos e uma reducdo na riqueza de espécies nos tratamentos com MPs e CIP,
especialmente nos tratamentos com misturas destes contaminantes. Investigacbes recentes em
microcosmos e estudos de campo mostraram que a presenca de varios contaminantes (metais
pesados como, por exemplo, cadmio) e microplasticos e farmacos neste estudo, induzem mudancas
na estrutura das comunidades de fungos (Artigas et al., 2008; Batista et al., 2012; Dang et al., 2005).
Batista et al.(2017b) observou que existe uma alteracdo na comunidade das espécies fungicas, onde
algumas espécies se tornam dominantes na presenca de nanoparticulas de prata, enquanto que outras
desaparecem, independentemente do tamanho ou revestimento das particulas, o que provavelmente
indica uma adaptacdo das comunidades microbianas ao stresse imposto por nano metais e / ou
precursores ionicos. Neste estudo algumas espécies se tornaram dominantes na presenca de MPs
(Alatospora pulchella), enquanto que outras espécies diminuiram a sua contribuicdo para a
esporulacdo (Articulospora tetracladia e Tetrachaetum elegans). A espécie Lemoniera aquatica s6 foi
observada na presenca dos dois contaminantes. Embora tivesse sido observado uma grande inibicao
na taxa de esporulacao, podemos sugerir que algumas espécies conseguiram resistir melhor ao stress,
talvez devido a uma possivel adaptacdo da comunidade microbiana (Batista et al., 2017a).

A exposicdo a MPs e CIP afectou drasticamente a esporulacdo dos fungos, especialmente nos

tratamentos com misturas. A reproducdo de fungos aquaticos é um parametro muito sensivel, tal como
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observado noutros estudos com contaminantes (cadmio: (Batista et al., 2012), nanoparticulas:(Batista
et al., 2017a; Pradhan et al., 2012).

Os efeitos dos stressores ambientais sdo geralmente testados individualmente; entretanto os
ecossistemas estao expostos a varios stressores, cujos impactos sobre a biodiversidade e os processos
do ecossistema sao dificeis de prever (Ferreira & Chauvet, 2011; Vinebrooke et al., 2004).Neste estudo
observou-se uma significativa interacdo entre os dois contaminantes nos parametros fisiologicos
analisados. Porém, esta interacdo em alguns parametros teve um efeito inibitorio (perda de massa e
esporulacdo), outros tiveram um efeito de estimulacdo (biomassa de fungos), e ambos os efeitos
dependeram das concentracdes, como no caso da actividade enzimatica. Estes resultados destacam a
importancia de examinar o comportamento dos MPs e dos antibiéticos de forma geral em diferentes
cenarios, para determinar os riscos destes contaminantes emergentes na biota de agua doce e

também nos processos dos ecossistemas.
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Capitulo 3

Consideracoes finais e perspectivas futuras

Existe um grande grau de incerteza em torno do volume, composicao e diversidade de particulas de
MPs que entram no ambiente. Nos ecossistemas de agua doce, os dados das concentracées de MPs
presentes estdo a crescer rapidamente. No entanto, na maioria dos casos, esse conhecimento ainda
nao foi relacionado com os efeitos ecologicos, e por isso é dificil avaliar a natureza exata do risco
destes contaminantes. Por exemplo, o tamanho dos MPs torna-os acessiveis a uma ampla variedade de
organismos e podem facilitar a transferéncia de outros contaminantes presentes na agua que
adsorvem aos MPs. Isto também de aplica a presenca de antibidticos nos ambientes aquaticos.

Um ponto critico neste tema é saber se a concentracdo dessas substancias no meio ambiente é
suficiente para exercer efeitos adversos nos seres vivos. Esta questao estimula o desenvolvimento de
estudos de impacto ambiental causado por diferentes contaminantes emergentes presentes no meio
ambiente. Dados ecotoxicolégicos tém sido obtidos para contaminantes que sdo potencialmente
perigosos para o0 meio ambiente, porém, os dados disponiveis na literatura sao insuficientes,
particularmente para microplasticos e antibioticos. A ocorréncia destes contaminantes emergentes em
aguas superficiais e de subsolo demonstra uma necessidade de estudos que determinem os efeitos
toxicos destes contaminantes no meio ambiente (Bila & Dezotti, 2003).

As aguas doces sao dos ecossistemas mais ameacados do mundo pelas atividades humanas. Existe
uma necessidade urgente de encontrar alternativas para minimizar e diminuir a presenca destes
contaminantes dos sistemas aquaticos. Contudo, sem os plasticos e os antibiéticos nao podemos viver,
mas nao podemos ignorar 0s seus potenciais efeitos negativos, sendo assim necessario desenvolver
processos eficazes para o descarte e explorar outras alternativas ao uso de plastico. Por exemplo,
varios estudos demonstram o potencial de microrganismos para degradar plasticos: existem fungos
capazes de usar os MPs como fonte de nutrientes (Russell et al., 2011; Yamada-Onodera et al., 2002),
destacando assim o potencial desses organismos na biorremediacéo de plasticos, ja que essa é uma
preocupacdo crescente em todo o mundo em ambientes aquaticos (Cole et al., 2011; da Costa et al.,
2016). O problema ¢ que nenhum destes estudos ainda encontrou uma aplicacdo pratica, sendo assim
necessario rastrear organismos eficientes e desenvolver tecnologias capazes de degradar o plastico
eficientemente. Além disso, pesquisas adicionais e melhorias nas tecnologias de tratamento de agua
S30 necessarias para manter ecossistemas aquaticos saudaveis e melhorar a sustentabilidade do

abastecimento global de agua.
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Para além disso, também é necessario avaliar os potenciais efeitos de misturas dos MPs e antibioticos
e outros contaminantes. Mais investigacdes ecotoxicolégicas sao necessarias para melhor avaliar os
seus efeitos reais dos contaminantes particularmente em mistura no ambiente. A bioacumulacdo e a
transferéncia tréfica também sao aspectos importantes que devem ser examinados com mais detalhes.
Outro ponto a considerar é a inexisténcia de métodos padronizados para avaliar e monitorizara
presenca destes contaminantes na agua, para assegurar a conservacao da biodiversidade dos

ecossistemas aquaticos.
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