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RESUMO 

 

Quando introduzidos no ambiente, os materiais plásticos podem ter vários destinos, sendo um 

deles a fragmentação. A contínua degradação e fragmentação dos materiais plásticos origina 

os chamados microplásticos (MP), partículas com tamanhos que variam de 5 mm a 1 µm de 

grande potencial de dispersão. Quando em ambientes poluídos, os microplásticos tendem a se 

tornar superfícies de adsorção para poluentes hidrofóbicos de forma mais eficiente do que 

partículas sólidas naturais, como os Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPA). Os HPA 

são poluentes orgânicos que podem ter sua origem tanto de forma natural quanto antrópica. 

Assim como os microplásticos, os HPA possuem uma alta persistência no meio ambiente, e 

por apresentarem propriedades mutagênicas e potencialmente carcinogênicas quando 

absorvidos pelo metabolismo humano e de organismos aquáticos são extremamente 

perigosos. Por sua característica tóxica e nociva à saúde ambiental e humana, dezesseis HPA 

são definidos como prioritários em estudos ambientais pela Agência de Proteção Ambiental 

dos Estados Unidos (US EPA). Diversos estudos avaliaram a ocorrência de microplásticos e 

HPA individualmente em matrizes ambientais, mas ainda são poucos os que investigaram a 

associação desses dois poluentes. Sendo assim, especialmente no Brasil, existe uma 

necessidade de expansão de trabalhos a respeito dessa temática. O presente trabalho tem por 

objetivo investigar a ocorrência e concentração de Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos 

em microplásticos presentes em sedimentos praiais de oito estados costeiros brasileiros, 

verificar sua composição e possíveis fontes dos compostos para os MP nas áreas estudadas, 

relacionando o acumulo dos MP e presença dos HPA considerando os fatores de uso de terra e 

socioambientais de cada região, e por fim avaliar o potencial tóxico e de contaminação dos 

HPA através dos MP para organismos aquáticos. Amostras de sedimentos superficiais foram 

coletadas na linha de maré alta das faixas praiais de locais potencialmente poluídos nas praias 

do Ver-o-Rio e Farol (PA), Iracema (CE), Boa Viagem (PE), Porto da Barra (BA), Curva da 

Jurema (ES), Arpoador e Botafogo (RJ), Praia Grande, Santos e São Vicente (SP), e Praia 

Grande (RS). Em laboratório utilizando uma solução hipersalina e um sistema de filtração, os 

MP foram separados dos sedimentos. Os HPA foram extraídos utilizando três tipos de 

microplásticos, sendo estes 0,2-0,3 g de fragmentos e pellets, e 0,02 g de EPS (isopor) e 

analisados em Cromatógrafo a Gás acoplado a um Espectrômetro de Massas com Triplo 

Quadrupolo (GC/MS/MS). Foi possível detectar quatorze dos dezesseis HPA estudados, onde 

a concentração total de HPA (Σ-HPA) variou de 0,25 a 71,60 ng g-1 entre as amostras e os 

tipos de MP. Na região Norte e Nordeste, as baixas concentrações (0,31 a 71,60 ng g-1) dos 
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HPA nos MP aparentam estar relacionadas aos intensos processos hidrodinâmicos atuantes. 

As concentrações do Naftaleno nas amostras de isopor estiveram acima do Threshold Effect 

Level (TEL > 35) nas amostras coletadas em Pernambuco e Bahia, e próxima no Ceará (70,15, 

36,97 e 33,28 ng g-1, respectivamente); sendo assim, efeitos nos organismos podem ocorrer 

devido a esse composto. As regiões Sudeste e Sul são as únicas que apresentaram estudos 

anteriores de HPA em MP, foi então possível realizar uma melhor comparação e discussão 

dos dados obtidos no presente estudo. As fontes de HPA para o meio e consequentemente 

para os MP foram atribuídas à contribuição antropogênica (petrogênica e pirogênica). As 

maiores concentrações de HPA foram encontradas nas amostras de isopor, sugerindo que esse 

tipo de MP pode ter considerável contribuição na dispersão desses contaminantes 

especialmente em locais mais poluídos. Por fim, conclui-se que os HPA estão presentes em 

todos os estados brasileiros estudados e sua ocorrência foi evidenciada pela adsorção deles em 

MP coletados em ambientes praiais. Esses contaminantes orgânicos originam-se tanto 

petrogênica como pirogenicamente, sendo as principais fontes para os locais avaliados são as 

atividades industriais e portuárias, o descarte inadequado de efluentes, e o escoamento 

superficial urbano por águas pluviais. 

 

Palavras-chave: microplásticos; poluentes orgânicos; poluição ambiental; potencial de 

contaminação; praias. 
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ABSTRACT 

 

When introduced on the environment, plastic materials might have many destinies, and one of 

them is the fragmentation. The continue degradation and fragmentation of the plastic 

materials originates the called microplastics (MP), particles with sizes between 5 mm and 1 

µm of a great potential of dispersion. When in polluted environments microplastics tend to 

become adsorption superficies for hydrophobic pollutants more efficiently than natural solid 

particles, as Polycyclic Aromatic Hydrocarbons (PAH). PAH are organic pollutants that 

might have its origin from natural and anthropic processes. In the same way as microplastics, 

PAH are highly persistent in the environment, and for presenting mutagenic and potential 

carcinogenic properties when absorbed by human and aquatic organisms metabolisms they are 

extremely dangerous. Due to its toxic and harmful properties to environment and human 

health, sixteen PAH are defined as priorities in environmental studies by the United States 

Environmental Protection Agency (US EPA). Several studies have evaluated the occurrence 

of microplastics and PAH individually in environmental matrices, but still are few that 

investigated the association of these two pollutants. In this way, especially in Brazil, there is a 

need of expansion of research about this theme. The present study has the aim of investigate 

the occurrence and concentration of PAH in microplastics in beach sediments from eight 

Brazilian coastal states, to verify its composition and possible sources of the compounds to 

MP in the studied areas, to relate the accumulation of MP and PAH considering the land use 

and social-environment factors of each region, and to evaluate the toxic potential and of 

contamination of PAH from MP to aquatic organisms. Sediment samples were taken from the 

high tide mark from potentially polluted locals from the beaches of Ver-o-Rio and Farol (PA), 

Iracema (CE), Boa Viagem (PE), Porto da Barra (BA), Curva da Jurema (ES), Arpoador and 

Botafogo (RJ), Praia Grande, Santos and São Vicente (SP), and Praia Grande (RS). On the 

laboratory using a hypersaline solution and a filtration system, MP were separated from the 

sediments. PAH were extracted using three types of microplastics, 0,2-0,3 g of fragments and 

pellets, and 0,02 g of EPS (foam), and were analyzed in Gas Chromatography Tandem Mass 

Spectrometry (GC/MS/MS). It was possible to detect fourteen of the sixteen studied PAH, 

where the total concentration of PAH (Σ-PAH) varied between 0,25 to 71,60 ng g-1 on the 

samples and types of MP. On the North and Northeast regions, the low concentration (0,31 to 

71,60 ng g-1) of PAH in MP appears to be related to the intense hydrodynamic processes. The 

concentration of Naphthalene on the foam samples were above the Threshold Effect Level 

(TEL > 35) on the samples from Pernambuco and Bahia, e near of TEL at Ceará (70,15, 36,97 
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and 33,28 ng g-1, respectively); so, effects in the organisms might occur due to this 

compound. The Southeast and South regions are the only that presented previous studies of 

PAH in MP, so it was possible to make a better comparison and discussion of the obtained 

data from the present study. The sources of PAH for the environment and consequently for 

MP were attributed to the anthropogenic contribution (petrogenic and pyrogenic). The highest 

concentration of PAH was found in the foam samples, suggesting that this type of MP might 

have a considerable contribution in the dispersion of these contaminants, especially in more 

polluted locals. Lastly, its concluded that PAH are present on all the Brazilian states studied 

and its occurrence were evidenced by its adsorption in MP sampled in beach environments. 

The organic contaminants originate both from petrogenic and pyrogenic processes, and the 

principal sources of these compounds to the evaluated locals were industrial and port 

activities, the inadequate disposal of effluents, and the urban runoff by pluvial waters. 

 

Keywords: microplastics; organic pollutants; environmental pollution; potential of 

contamination; beaches. 
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1. INTRODUÇÃO 
 

 Atualmente, cerca de 60% das grandes cidades mundiais localizam-se nas regiões 

costeiras e, por sua vez, próximas de sistemas estuarinos e ambientes praiais, onde 

desempenham diversas atividades, tanto de caráter econômico quanto social e de lazer 

(Miranda et al. 2002). Como consequência, esses ambientes estão constantemente sendo 

impactados e alterados pelo homem, comumente recebendo direta e indiretamente efluentes 

domésticos e industriais despejados de forma incorreta e desordenada, onde se acumulam 

desde resíduos sólidos tóxicos a poluentes químicos (Asta et al. 2015, Lopes et al. 2017, 

Nunes et al. 2018, Stelmack et al. 2018). 

 A introdução de poluentes antropogênicos nos sistemas naturais representa a principal 

preocupação em estudos de saúde e qualidade ambiental. A dispersão e o acúmulo de 

compostos orgânicos e inorgânicos podem desencadear desequilíbrios no meio físico e 

biológico, podendo inclusive refletir na saúde humana. Entre os poluentes antropogênicos, os 

de origem orgânica tendem a apresentar uma elevada persistência ambiental, que os 

caracteriza como Poluentes Orgânicos Persistentes (POP). 

 Por conta da crescente poluição dos corpos hídricos e ambientes costeiros, a 

problemática do lixo marinho é um dos tópicos que vem sendo amplamente discutidos como 

um dos principais impactos antrópicos ao meio aquático e seus ambientes associados, e 

principalmente quanto ao seu potencial efeito sobre a biota. Segundo Brasil (MMA 2019), o 

lixo marinho pode ser caracterizado como qualquer tipo de resíduo sólido de origem antrópica 

que, intencionalmente ou não, é introduzido no ambiente marinho de forma direta ou 

transportado por rios ou sistemas de esgoto.  

 Tem-se um agravamento na problemática ao se considerar que tais resíduos são 

majoritariamente compostos por materiais plásticos, os quais possuem, em geral, um elevado 

tempo de vida, e são dificilmente destruídos e removidos pela natureza, e podem atuar como 

vetores para a dispersão de químicos e organismos que podem causar danos ao ambiente e ao 

homem (Casabianca et al. 2019, Rios et al. 2010, Turner 2016).  

 Segundo Crawford (1998), os plásticos são materiais sintéticos formados por 

polímeros onde são adicionados diversos compostos aditivos que atribuem as suas 

características de ser um material durável, resistente, e passível de ser utilizado para os mais 

diversos fins. Os principais tipos de plásticos utilizados pela sociedade são os termoplásticos, 

dentre os quais, são alguns exemplos: acrílico (PMMA), cloreto de polivinil (PVC), poliamida 

(PA), polietileno (PE), poliestireno (PS), poliestireno expandido (EPS, também conhecido 
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como isopor) e polipropileno (PP). Esses tipos de plásticos podem ocorrer em diversas 

escalas, desde a macro (> 2,5 cm) até a nano (1nm – ≤ 1 µm), dependendo da sua origem e 

finalidade. 

 Quando introduzidos no ambiente, os materiais plásticos podem ter vários destinos, 

sendo transportados e dispersos pelas correntes fluviais e/ou marinhas, se depositando nos 

mais diversos ecossistemas, sendo fragmentados pela erosão ocorrida no transporte, ou 

simplesmente degradados pelas propriedades e condições do meio, e/ou pela interação com a 

biota (Andrady 2011). Tamanha é a ocorrência, bem como a problemática, que trabalhos 

sugerem, inclusive, a utilização da poluição por detritos plásticos como horizontes marcadores 

da atividade e presença antropogênica (Zalasiewicz et al. 2016) no registro geológico do 

futuro, a partir dos chamados plastigomerates (Corcoran et al. 2014). Atualmente, é estimado 

que 60% de todos os plásticos já produzidos no mundo encontram-se acumulados e dispersos 

no meio ambiente (Geyer et al. 2017). 

 A contínua degradação e fragmentação dos materiais plásticos origina os chamados 

microplásticos (MP), partículas com tamanhos que variam de 5 mm a 1 µm. Por serem 

partículas que podem chegar a tamanhos extremamente pequenos e facilmente carregadas pela 

água e pelo vento, os microplásticos apresentam um grande potencial de dispersão no 

ambiente terrestre e aquático. Estudos recentes evidenciaram a ocorrência dessas 

micropartículas tanto em águas como em sedimentos não somente de regiões de grande 

densidade populacional, mas também em áreas remotas, tais como nos polos, lagos de regiões 

montanhosas e até em zonas do oceano profundo (Bergmann et al. 2017, Carvalho & Baptista 

Neto 2016, Cincinelli et al. 2017, Free et al. 2014, Martinelli Filho & Monteiro 2019, Munari 

et al. 2017, Novaes et al. 2020, Van Cauwenberghe et al. 2013). 

 Estudos que foram além da identificação dos microplásticos no meio físico 

evidenciaram também a incorporação dessas micropartículas por organismos bentônicos, 

planctônicos e nectônicos (Cole et al. 2013, Pegado et al. 2018, Taylor et al. 2016), dentre os 

quais algumas espécies são consumidas pelo homem. Essa via de fragmentação, acúmulo e 

transporte talvez seja a forma mais problemática do ponto de vista ecológico, uma vez que, 

considerando as estratégias alimentares e as condições e nível de poluição do meio (Barletta 

et al. 2020), os detritos facilmente ingeridos pelos organismos podem ser bioacumulados 

junto com contaminantes e transferidos de forma passiva ao longo da cadeia alimentar (Batel 

et al. 2016). 
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 Quando em ambientes poluídos, os microplásticos tendem a se tornar superfícies de 

adsorção para poluentes hidrofóbicos de forma mais eficiente do que partículas sólidas 

naturais (Mato et al. 2001, Teuten et al. 2007) aderindo à sua superfície variados compostos, 

desde contaminantes emergentes a metais pesados e poluentes orgânicos persistentes, tais 

como Diclorodifeniltricloroetano (DDT), Bifenila Policlorada (PCB), e os Hidrocarbonetos 

Policíclicos Aromáticos (HPA) (Akhbarizadeh et al. 2017, Frias et al. 2010, Gorman et al. 

2019, Guo & Wang 2019, Zhu et al. 2019). 

 Os HPA são poluentes orgânicos que podem ter sua origem tanto de forma natural 

quanto antrópica (petrogênicos e pirogênicos), muito embora a sua presença na atmosfera e 

ambientes terrestres e aquáticos esteja comumente associada à atividade humana. Assim como 

os microplásticos, os HPA possuem uma alta persistência no meio ambiente, e por 

apresentarem propriedades mutagênicas e potencialmente carcinogênicas quando absorvidos 

pelo metabolismo humano e de organismos aquáticos, podem causar efeitos adversos a 

diferentes níveis (Agudelo-Castañeda et al. 2017, Martins et al. 2013, Olson et al. 2016, 

Venturini & Tommasi 2004). 

 Por essa característica tóxica e nociva à saúde ambiental e humana, a Agência de 

Proteção Ambiental dos Estados Unidos (em inglês United States Environmental Protection 

Agency – USEPA) inclui 16 HPA como prioritários em estudos ambientais, sendo eles: 

Acenafteno (Ace), Acenaftileno (Acy), Antraceno (Ant), Benzo[a]antraceno (BaA), 

Benzo[a]pireno (BaP), Benzo[b]fluoranteno (BbF), Benzo[g,h,i]perileno (BghiP), 

Benzo[k]fluoranteno (BkF), Criseno (Chr), Dibenzo[a,h]antraceno (BahA), Fenantreno (Phe), 

Fluoranteno (Flt), Fluoreno (Flo), Indeno[1,2,3-cd]pireno (IcdP), Naftaleno (Nap) e Pireno 

(Pyr). 

 Diversos são os trabalhos realizados acerca da presença, distribuição e metodologias 

para o estudo de HPA em diferentes matrizes ambientais, mas ainda são poucos trabalhos que 

investigam esses contaminantes em microplásticos. Apesar de ser um dos países com maior 

extensão costeira do mundo e com um litoral que percorre regiões com diferentes condições 

ambientais e sociais, o Brasil ainda não apresenta um panorama robusto acerca da ocorrência 

e distribuição de microplásticos, e muito menos a respeito de contaminantes que podem estar 

adsorvidos aos mesmos. Sendo assim, existe uma necessidade de expansão de trabalhos a 

respeito dessa temática, especialmente descentralizando das regiões de maior densidade 

populacional (eixo Sudeste e Sul do país) para o Norte e Nordeste brasileiros.   
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2. OBJETIVOS 

 

2.1. OBJETIVO GERAL 

 

 O presente trabalho tem por objetivo investigar a ocorrência e concentração de 

Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos (HPA) em microplásticos presentes em sedimentos 

praiais de oito estados costeiros brasileiros (Pará, Ceará, Pernambuco, Bahia, Espírito Santo, 

Rio de Janeiro, São Paulo e Rio Grande do Sul). 

 

2.2. OBJETIVOS ESPECÍFICOS 

 

 Realizar o levantamento bibliográfico acerca do estado da arte de estudos sobre 

contaminantes em microplásticos, bem como das condições ambientais e antrópicas 

das áreas de estudo; 

 Verificar a composição e possíveis fontes de HPA para os microplásticos nas áreas 

estudadas; 

 Relacionar o acúmulo dos microplásticos e a presença dos poluentes orgânicos 

considerando os fatores de uso de terra e socioambientais de cada região; 

 Avaliar o potencial tóxico e de contaminação de HPA através de microplásticos para 

organismos aquáticos de diferentes níveis tróficos. 
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3. REFERENCIAL TEÓRICO 

 

3.1. MICROPLÁSTICOS 

 

 Segundo Frias & Nash (2019), microplásticos são definidos como “qualquer partícula 

sólida sintética ou de matriz de polímeros, com forma regular ou irregular e com tamanho 

entre 1 µm e 5 mm, de origem primária ou secundária, insolúveis em água”.  

 De acordo com GESAMP (2015), microplásticos primários são partículas 

intencionalmente fabricadas para se ter os respectivos tamanhos, enquanto os microplásticos 

secundários são resultado da fragmentação e degradação de plásticos maiores. Essas 

partículas podem ainda ser classificadas de acordo com os seus tamanhos (Tabela 1) ou 

quanto aos seus tipos, em: Pellets, Fragmentos, Fibras, Filme, Filamentos, Microesferas, 

Espumas/Isopor ou Borracha. 

 

Tabela 1- Classificação de microplásticos quanto aos seus tamanhos.  

Terminologia Tamanho 

1. Macroplásticos 

2. Mesoplásticos 

3. Microplásticos Maiores 

4. Microplásticos Menores 

5. Nanoplásticos 

> 2,5 cm 

0,5 – ≤ 2,5 cm 

1 – ≤ 5 mm 

1 µm – ≤ 1000 µm 

1 nm – ≤ 1 µm 

Fonte: Segundo Van Cauwenberghe et al. (2015) e Gigault et al. (2018). Fonte: Frias et al. (2018). 
 
 Dentre alguns exemplos de microplásticos primários, tem-se as microesferas utilizadas 

em produtos de higiene pessoal como pastas de dente, e cosméticos como esfoliantes faciais 

(Fendall & Sewell 2009, Ustabasi & Baysal 2019). Ainda, existem os chamados pellets ou 

plásticos virgens, resinas plásticas industriais utilizadas para a fabricação de embalagens e 

itens plásticos ou que têm na sua composição este tipo de material. Os pellets por vezes são 

dispersos e chegam ao meio ambiente durante alguma etapa do processo de produção 

industrial ou transporte dos itens por vias terrestres ou aquáticas (Karlsson et al. 2018). 

 Os fragmentos são o tipo mais comum de microplásticos secundários encontrados no 

ambiente, e podem ter sua origem pela degradação, intemperismo e envelhecimento de 

partículas maiores. A degradação pode ser classificada de acordo com o agente causador em 
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biodegradação, fotodegradação, degradação termo oxidativa, degradação termal e hidrólise 

(Andrady 2011), enquanto o intemperismo depende das condições ambientais em que as 

partículas se encontram (Waldman & Rilling 2020). É valido ressaltar que a degradação é 

uma alteração química que reduz a massa molecular do polímero, enquanto o intemperismo 

está mais ligado à alteração física da molécula. 

 Um tipo de microplástico secundário que vem ganhando atenção são as fibras 

sintéticas oriundas da indústria têxtil. Partículas que se soltam durante o processo de lavagem 

facilmente entram nos corpos hídricos e ambientes associados, uma vez que não ficam retidas 

em filtros e nos sistemas de tratamento de esgoto. Estudos já evidenciaram a ocorrência das 

mesmas em amostras de solo, água, atmosfera e em organismos (Dris et al. 2016, Fang et al. 

2018, Morgana et al. 2018, Zubris & Richards 2005). A presença das fibras nos 

compartimentos ambientais e a possível ingestão por organismos tem seu risco agravado ao 

considerar as inúmeras substâncias toxicas que compõem este material sintético, além das 

demais substâncias presentes nos compartimentos ambientais que podem se associar a elas. 

  

3.1.1. Microplásticos em estudos ambientais 

 

 Os primeiros registros a respeito da poluição marinha por microplásticos datam dos 

anos 70, onde desde essa época já os consideravam como possíveis vetores de transporte de 

poluentes orgânicos para a biota através da ingestão desses materiais “contaminados” 

(Carpenter & Smith 1972, Carpenter et al. 1972, Rothstein 1973, Waldichuk 1978, Shiber 

1979), mas só recentemente, na última década, que esses poluentes emergentes ganharam 

maior destaque no meio científico e na sociedade.  

 A grande maioria dos estudos antigos e atuais sobre a temática da poluição por 

microplásticos foram realizados nos países do Hemisfério Norte e focam na presença dos 

mesmos no meio físico, e na composição e distribuição dessas micropartículas em águas e 

sedimentos de regiões costeiras e marinhas (Akhbarizadeh et al. 2017, Carpenter et al. 1972, 

Claessens et al. 2011, Frias et al. 2010, Ng & Obbard 2006). Caminhando em direção ao 

continente, estudos também foram realizados em ambientes associados às regiões costeiras, 

tais como dunas, estuários, manguezais, praias e rochas (Browne et al. 2010, Mohamed Nor 

& Obbard 2014, Pinheiro et al. 2019, Sadri & Thompson 2014, Thornton & Jackson 1998).  

 Em relação ao meio biótico, também houve um número crescente de estudos 

relacionados à associação de microplásticos com organismos aquáticos na última década, 

como, por exemplo, a respeito da ingestão por indivíduos tanto de vida livre quanto sésseis, e 
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da transferência de microplásticos na cadeia alimentar planctônica (Hall et al. 2015, Setälä et 

al. 2014). Carson et al. (2011), por outro lado, investigaram o efeito da quantidade de 

microplásticos nas propriedades físicas de praias, em como a sua presença influencia na 

transferência de calor e no movimento da água no sedimento, e suas potenciais consequências 

para os organismos. Na mesma linha de pesquisa, Souza Machado et al. (2018) também 

sugerem que, a longo prazo, os microplásticos presentes no solo podem atuar como 

importantes estressores ambientais antrópicos. 

 No Brasil, a poluição marinha por resíduos plásticos vem ganhando maior visibilidade 

nos últimos anos, especialmente com a aprovação da Lei nº 12.305/10 que instituiu a Política 

Nacional de Resíduos Sólidos. Com a Política instituída, foi criado pelo Governo Federal por 

intermédio do Ministério do Meio Ambiente o Plano Nacional de Resíduos Sólidos; e mais 

recentemente o Plano Nacional de Combate ao Lixo no Mar. Este último só foi possível com 

a realização de diversos estudos que mapearam e diagnosticaram a problemática do lixo 

marinho no país, e como resultado apontaram que o plástico representa mais da metade do 

montante final dos resíduos sólidos. 

 Com o aumento de estudos acerca da presença de microplásticos nos ecossistemas 

brasileiros, maior também é a preocupação quanto a esses micropoluentes do ponto de vista 

ambiental ecológico. Trabalhos já realizados registraram a ocorrência dos microplásticos em 

todas as quatro regiões do país, em áreas urbanizadas até as mais remotas, seja dentro de 

organismos ou no meio físico (Carvalho & Baptista Neto 2016, Ivar do Sul et al. 2013, 

Martinelli Filho & Monteiro 2019, Pegado et al. 2018, Santana et al. 2016, Vendel et al. 

2017, Widmer & Hennemann 2010). 

 O trabalho realizado por Castro et al. (2018) constatou a centralização dos estudos 

relacionados a microplásticos para as regiões Nordeste e Sudeste do Brasil, tendo sido 

realizados majoritariamente em praias arenosas costeiras. Para a região Norte do Brasil, os 

estudos relacionados a esses poluentes ainda são escassos, com apenas seis estudos sobre a 

ingestão dessas partículas por anêmonas e peixes coletados em rios e córregos, e na costa 

amazônica (Andrade et al. 2019, Barbosa 2018, Morais et al. 2020, Pegado et al. 2018, 

Pegado et al. 2021, Ribeiro-Brasil et al. 2020), e outros três sobre microplásticos em 

sedimentos de praias fluviais e do sistema fluvial do Amazonas (Gerolin et al. 2020, 

Martinelli Filho & Monteiro 2018, Novaes et al. 2020). 
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3.1.2. Estudos de produtos químicos adsorvidos em microplásticos 

 

 Como dito anteriormente, os estudos sobre microplásticos não se limitam apenas a sua 

distribuição no ambiente ou em sua ingestão pela biota aquática, mas também diz a respeito 

ao potencial de adsorção e transporte de poluentes químicos na sua superfície. Por outro lado, 

tais estudos ainda são relativamente limitados na literatura, com as primeiras pesquisas 

realizadas na década de 2000.  

 Em um trabalho experimental em condições ambientais, Mato et al. (2001) estudaram 

o potencial de adsorção de poluentes orgânicos na superfície de microplásticos, e constatou 

que os PCB possuem uma maior afinidade de adsorção a estes, do que com micropartículas 

naturais marinhas. Seguindo a mesma proposta de estudo, Teuten et al. (2007) constataram 

que o Fenantreno, um dos HPA incluídos como prioritários em estudos ambientais, também 

apresentou uma adsorção maior nos microplásticos quando comparados a dois tipos de 

sedimentos naturais; bem como a sua dessorção dos microplásticos para o meio se deu de 

forma mais lenta do que em particulados naturais. 

 Embora ainda sejam relativamente poucos os estudos a nível global, atualmente sabe-

se que a ocorrência de produtos químicos em microplásticos não se limita apenas aos PCB e 

HPA, uma vez que estudos já evidenciaram também concentrações de antibióticos e 

elementos inorgânicos tanto em microplásticos amostrados de sedimentos e amostras de água 

doce e salgada (Akhbarizadeh et al. 2016, Gao et al. 2019, Guo & Wang 2019), há o registro 

também da adsorção de outros compostos orgânicos (León et al. 2019, Lo et al. 2019, Van et 

al. 2012, Taniguchi et al. 2016). A grande maioria dos trabalhos relacionados a poluentes 

químicos associados a microplásticos foram realizados em países do Hemisfério Norte, 

próximos a áreas de intensa atividade industrial e portuária, e centros urbanos. 

 No Brasil existe uma escassez ainda maior de dados a respeito da ocorrência de 

poluentes químicos em microplásticos, onde todos os trabalhos que tratam desta temática 

concentram-se nas regiões sudeste e sul do país. Collabuono et al. (2010) avaliaram a 

ocorrência de PCB e pesticidas organoclorados (em inglês organochlorine pesticides – OCP) 

em amostras de fragmentos e pellets plásticos ingeridos por oito espécies de aves marinhas, 

encontrando concentrações de 243-491 ng g-1 e 68-99 ng g-1 de PCB e OCP, respectivamente. 

Taniguchi et al. (2016) investigaram a ocorrência e a variabilidade dos HPA, PCB, OCP e 

Éteres Difenílicos Polibromados (em inglês polybrominated diphenyl ethers – PBDE) em 

pellets coletados de 41 praias (15 cidades) do litoral paulista, onde foram observadas 

concentrações de 3,41-7554 ng g-1 de PCB, <0,11-840 ng g-1 para DDT, <0,46-58,7 ng g-1 



9 
 

 

para o Hexaclorobenzeno (HCB), <0,74-105 ng g-1 para Mirex, <0,24-4,10 ng g-1 para o 

Hexaclorociclohexano (HCH), <0,08-64 ng g-1 para o Clordano, <0,44-37,8 ng g-1 para a 

“família” dos Drins (Aldrin, Endrin, Isodrin e Dieldrin), e <0,26-5,56 ng g-1 para os PBDE. 

 Vedolin et al. (2018) investigaram a interação entre metais pesados (Al, Cu, Fe, Mn, 

Ti, Zn) e microplásticos coletados em 19 praias do estado de São Paulo, encontrando 

concentrações que variaram de 0,0002-0,228 ng g-1. Gorman et al. (2019) determinaram a 

concentração de HPA e PCB em microplásticos coletados em uma praia do estado do Paraná, 

onde a concentração de PCB variou de 0,8-104,6 ng g-1. 
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3.2. HIDROCARBONETOS POLICÍCLICOS AROMÁTICOS 

 

 Os HPA, por definição, são compostos formados apenas por átomos de carbono e 

hidrogênio, podendo apresentar dois ou mais anéis aromáticos na sua estrutura, organizados 

em forma linear, angular ou agrupada (Blumer 1976). Possuem origem tanto natural como 

antrópica, embora ambas sejam relacionadas com a pirólise (decomposição da matéria 

orgânica em condições de altas temperaturas e sem oxigênio) e com a combustão incompleta 

da matéria orgânica, sendo a contribuição humana a mais expressiva nas emissões para a 

atmosfera (Zhang & Tao 2009).  

 Dentre as fontes naturais de HPA tem-se as erupções vulcânicas, incêndios florestais 

(Lee & Vu 2010) e a síntese biogênica de plantas terrestres superiores (Bouloubassi & Saliot 

1993), enquanto as fontes antropogênicas podem ser, por exemplo, processos industriais, 

queima de combustíveis fósseis (petróleo e seus derivados) e incineração de resíduos sólidos 

(Howsam & Jones 1998, Maliszewska-Kordybach 1999, Rachwal et al. 2015). 

 De acordo com a sua origem os HPA podem ser, então, biogênicos, petrogênicos ou 

pirogênicos. Os HPA petrogênicos são oriundos do carvão e petróleo e seus subprodutos, 

como gasolina e óleo (EPRI 2008, Wang et al. 1999), formados lentamente e em temperaturas 

moderadas, em processos que formam os combustíveis fósseis. Também são conhecidos 

como HPA leves (ou de baixa massa molecular) pois, em geral, a concentração e abundância 

dos HPA de 2-3 anéis são maiores no petróleo, do que se comparado à presença dos HPA de 

4-6 anéis (Wang et al. 2008). A entrada destes tipos de HPA, por sua vez, também pode ser 

dada tanto por processos naturais como por contribuição/impacto antrópico, como nos eventos 

de vazamento de óleo (Neff 2002, Nieto et al. 2006). 

 Os HPA pirogênicos, por outro lado, são conhecidos como HPA pesados (ou de alta 

massa molecular), com a predominância de HPA acima de 4 anéis, sendo uma mistura 

complexa de substâncias oriundas da queima incompleta de matéria orgânica ou combustíveis 

fósseis, por exemplo, sob condições de baixa concentração de oxigênio e elevadas 

temperaturas (EPRI 2008). Tais emissões podem ocorrer através de incêndios florestais ou 

queima de lenha para fins de atividades residenciais, ou processos industriais. 

 Esses compostos estão amplamente dispersos e em diferentes estados físicos na 

atmosfera, e por serem facilmente adsorvidos em partículas finas tais como aerossóis, são 

transportados e depositados em diversos compartimentos ambientais, incluindo alimentos 

naturais e processados (Lohmann et al. 2009, Paris et al. 2018, Singh et al. 2016, Yang et al. 

1991). Em estudos ambientais, dos mais de cem HPA conhecidos atualmente, dezesseis foram 
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determinados pela US EPA como prioritários em estudos ambientais acerca de poluentes 

orgânicos (Figura 1). 

 

 

Figura 1- estrutura molecular dos dezesseis HPA prioritários determinados 
pela US EPA. Fonte: Adaptado de Hussain et al. 2018. 

  

 Por conta das suas propriedades físico-químicas, estes compostos apresentam 

características que os inserem no grupo dos POP, sendo uma das classes de moléculas 

orgânicas de grande preocupação ambiental por apresentarem, ainda, propriedades 

mutagênicas e serem potencialmente carcinogênicos (Harvey 1991, WHO 1983) (Tabela 2). 

 

 

 

 

 

 

 

Benzo[g,h,i]perileno 

Naftaleno Acenaftileno Acenafteno Fluoreno

AntracenoPireno Fluoranteno Fenantreno 

Benzo[a]antraceno Criseno Benzo[b]fluoranteno 

Dibenzo[a,h]antraceno Benzo[a]pireno Benzo[k]fluoranteno 

Indeno[1,2,3-cd]pireno 
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Tabela 2- Propriedade mutagênica (WHO 1998) e classificação quanto ao potencial 
carcinogênico ao ser humano (IARC 2018) dos HPA prioritários em estudos ambientais. 

HPA Genotoxicidade Classificação  

Naftaleno Negativa Possivelmente carcinogênico 

Acenaftileno Questionável Não avaliado 

Acenafteno Questionável Não classificado como carcinogênico

Fluoreno Negativa Não classificado como carcinogênico

Antraceno Negativa Não classificado como carcinogênico

Fenantreno Questionável Não classificado como carcinogênico

Fluoranteno Positiva Não classificado como carcinogênico

Pireno Questionável Não classificado como carcinogênico

Benzo[a]antraceno Positiva Possivelmente carcinogênico 

Criseno Positiva Possivelmente carcinogênico 

Benzo[b]fluoranteno Positiva Possivelmente carcinogênico 

Benzo[k]fluoranteno Positiva Possivelmente carcinogênico 

Benzo[a]pireno Positiva Carcinogênico 

Benzo[g,h,i]pireno Positiva Não classificado como carcinogênico

Indeno[1,2,3-cd]pireno Positiva Possivelmente carcinogênico 

Dibenzo[a,h]antraceno Positiva Provavelmente carcinogênico 

  

 Apresentam, em geral, altos pontos de fusão e de ebulição, e baixas pressão de vapor, 

solubilidade em água e constante de Henry, onde essas propriedades podem variar de acordo 

com a massa molecular do HPA. Conforme Tabela 3, nota-se que, com o aumento do peso 

molecular do composto, a solubilidade diminui, o Log Kow (coeficiente de partição octanol-

água) aumenta, sendo essas propriedades que atribuem para o comportamento hidrofóbico dos 

HPA. Quanto maior o valor do Log Kow > 1, maior é a afinidade do composto de se associar 

ao material orgânico. Esse coeficiente, ainda, está relacionado com a lipofilicidade que os 

HPA apresentam, e consequentemente com a sua toxicidade (Schirmer et al. 1998; Sverdrup 

et al. 2002). 

 Assim como a solubilidade, a pressão de vapor e a constante de Henry também 

diminuem com o aumento da massa molecular desses compostos. Essas duas propriedades são 

responsáveis pela volatilidade e ampla dispersão e transporte dos HPA entre os diversos 

compartimentos ambientes. Os HPA com 2-3 anéis aromáticos, são comumente encontrados 

na fase gasosa do ar, os HPA com 4 anéis aromáticos encontram-se entre as fases do ar, e os 

HPA com mais de 5 anéis aromáticos são encontrados principalmente no material particulado 

atmosférico. 
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Tabela 3- Principais propriedades físico-químicas dos dezesseis HPA prioritários em estudos ambientais. 
Fonte: WHO 1998. 

HPA 
Massa 

Molecular 

Ponto de 
Fusão 
(�C) 

Ponto de 
Ebulição 

(�C) 

Pressão de 
Vapor 
(�C) 

Log 
Kow 

Solubilidade 
(µg.L-1) 

Constate de 
Henry a 25�C 

(kPa) 

Nap 128,2 81 271,9 10,4 3,4 3,17 x 104 4,89 x 10-2 

Acy 152,2 92-93 - 8,9 x 10-1 4,07 - 1,14 x 10-3 

Ace 154,2 95 279.0 2,9 x 10-1 3,92 3,93 x 103 1,48 x 10-2 

Flo 166,2 115-116 295.0 8,0 x 10-2 4,18 1,98 x 103 1,01 x 10-2 

Ant 178,2 216,4 342.0 8,0 x 10-3 4,5 73 7,3 x 10-2 

Phe 178,2 100,5 340.0 1,6 x 10-2 4,6 1,29 x 103 3,98 x 10-3 

Flt 202,3 108,8 375.0 1,2 x 10-3 5,22 260 6,5 x 10-4 

Pyr 202,3 150,4 393.0 6,0 x 10-4 5,18 135 1,1 x 10-3 

BaA 228,3 160,7 400.0 2,8 x 10-5 5,61 14 - 

Chr 228,3 253,8 448.0 8,4 x 10-5 5,91 2,0 - 

BbF 252,3 168,3 481.0 6,7 x 10-5 6,12 1,2 (20 �C) 5,1 x 10-5 

BkF 252,3 215,7 480.0 1,3 x 10-7 6,84 0,76 4,4 x 10-5 

BaP 252,3 178,1 496.0 7,3 x 10-7 6,50 3,8 3,4 x 10-5* 

BghiP 276,3 278,3 545.0 1,4 x 10-8 7,10 0,26 2,7 x 10-5* 

IcdP 276,3 163,6 536.0 1,3 x 10-8 6,58 62 2,9 x 10-5* 

BahA 278,4 266,6 524.0 1,3 x 10-8 6,50 0,5 (27 �C) 7 x 10-5 

*Constate de Henry (kPa) a 20�C. 

 

3.2.1. Estudos de HPA em microplásticos 

 

 Diversos são os estudos realizados acerca da distribuição de HPA em diferentes 

matrizes, seja na água ou no ar, no solo ou em organismos, ou no material particulado 

transportado pelos sistemas aquáticos e atmosféricos (Liang et al. 2007, Patrolecco et al. 

2020, Schulz-Bull et al. 1998, Söderström et al. 2005, Weissenfels et al. 1992). No Brasil, os 

estudos relacionados a HPA seguem as mesmas linhas, especialmente nas regiões do país de 

maior densidade populacional e de intensas atividades industriais e portuárias. 

 Devido às discussões globais a respeito dos resíduos sólidos nos ambientes aquáticos e 

à ingestão principalmente do material plástico pelos organismos, e em decorrência do 

comportamento de adsorção dos HPA em materiais finos, houve na última década um 

despertar de interesse sobre a ocorrência desses poluentes associados às micropartículas de 

plástico dispersas nos ecossistemas continentais e marinhos (Antunes et al. 2013, Frias et al. 

2010, Mizukawa et al. 2013, Rios et al. 2010, Rios et al. 2007, Van et al. 2012). Trabalhos 

prévios envolvendo HPA e microplásticos já constataram a maior afinidade para adsorção 

desses compostos orgânicos nas superfícies dos microplásticos em comparação às partículas 
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finas naturais, bem como a influência dos tipos de plásticos na acumulação dos poluentes 

(Rochman et al. 2013, Teuten et al. 2007, Teuten et al. 2009).  

 Os estudos sobre a adsorção de HPA em microplásticos no Brasil ainda são escassos e 

concentram-se na região Sul e Sudeste do país. São restritos ao material coletado em praias 

arenosas costeiras de dominância marinha e que sofrem grande pressão antrópica, 

considerando a distribuição e variabilidade das concentrações dos HPA para diferentes locais, 

cores e tipos de resinas plásticas, e a estudos com abordagens ecotoxicológicas (Brennecke et 

al. 2015, Fisner et al. 2013a, Fisner et al. 2013b, Fisner et al. 2017b, Gorman et al. 2019, 

Taniguchi et al. 2016). Para a região Norte e Nordeste, apenas existem estudos relacionados a 

HPA em sedimento e água, e de desenvolvimento e aplicação de metodologias de análise 

quali e quantitativa desses poluentes (Evangelista 2013, Lima 2009, Rodrigues 2018, 

Rodrigues et al. 2018a, Rodrigues et al. 2018b, Santos 2014, Santos et al. 2016, Sodré 2014, 

Sodré et al. 2017, Souza et al. 2020). 

 

3.2.2. Legislação ambiental nacional e internacional sobre HPA 

 

 Embora os conhecimentos a respeito dos HPA sejam bem difundidos, bem como os 

efeitos biológicos nocivos que eles podem causar, no Brasil não existem leis nacionais, diretas 

e específicas para esta classe de compostos como instrumentos para garantir a qualidade dos 

compartimentos ambientais.  

 Os HPA apenas aparecem nos instrumentos legais brasileiros em duas resoluções do 

Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA), sendo uma delas a Resolução CONAMA 

nº 454/2012, a qual estabelece diretrizes gerais e procedimentos referenciais para o 

gerenciamento de material dragado em águas nacionais, onde, dos dezesseis HPA 

considerados prioritários em estudos ambientais, apenas doze estão inclusos na Resolução em 

matriz sedimentar (Tabela 4). 
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Tabela 4- Compostos estabelecidos pelas Resoluções CONAMA e suas faixas de concentrações 
estabelecidas como Valores Máximos Permitidos, considerando as suas respectivas classes. 

HPA 
Valor Máximo Permitido 

Resolução CONAMA
nº 357/2005 (µg.L-1) 

Resolução CONAMA
nº 454/2012 (µg.kg-1) 

Naftaleno - 34,6 - 2100 

Acenaftileno - 5,87 - 640 

Acenafteno - 6,71 - 500 

Fluoreno - 19 - 540 

Fenantreno - 41,9 - 1500 

Antraceno - 46,9 - 1100 

Fluoranteno - 111 - 5100 

Pireno - 53 - 2600 

Benzo[a]antraceno 0,018 - 0,05 31,7 - 690 

Criseno 0,018 - 0,05 57,1 - 862 

Benzo[b]fluoranteno 0,018 - 0,05 - 

Benzo[k]fluoranteno 0,018 - 0,05 - 

Benzo[a]pireno 0,018 - 0,7 31,9 - 782 

Indeno[1,2,3-c,d]pireno  0,018 - 0,05 - 

Dibenz[a,h]antraceno  0,018 - 0,05 6,22 - 140 

  

 Na Resolução CONAMA nº 357/2005 apenas sete HPA são incluídos, ela estabelece 

condições e padrões de lançamento de efluentes. É valido ressaltar que, a depender do tipo de 

classe e ambiente (doce, salobro ou salino), os HPA podem ou não estar incluídos nos 

parâmetros necessários para o monitoramento da qualidade da água. Uma questão importante 

de se destacar é que essa Resolução foi alterada cinco vezes até os dias atuais para fins de 

complementação das condições e padrões de lançamentos de efluentes, entretanto, em 

nenhuma delas foram estabelecidos novos Valores Máximos Permitidos (VMP) para os 

hidrocarbonetos. Em duas alterações, Resolução nº 397/2008 e a Resolução nº 430/2011 

(vigente atualmente), esses compostos foram, inclusive, retirados da lista de parâmetros 

necessários para o monitoramento da qualidade da água. 

 Diante do exposto, é imprescindível que haja uma releitura e alteração das Resoluções 

CONAMA comentadas acima, e que novas leis e instrumentos de regulamentação sejam 

criados com o objetivo de monitorar e garantir que os compartimentos ambientais sejam 

conservados e mantidos em qualidade, por ser inclusive um dever do Estado diante do 
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Princípio do Meio Ambiente Equilibrado, direito intergeracional para a preservação dos 

recursos naturais. 

 Ao contrário do Brasil, o Estados Unidos através da Administração Nacional Oceânica 

e Atmosférica (em inglês National Oceanic and Atmospheric Administration – NOAA) 

estabeleceu o Screening Quick Reference Tables (Buchman 2008), valores de referência para 

concentrações potencialmente tóxicas dos compostos, incluindo os HPA. Para fins de 

comparação e orientação, comumente são utilizados os valores de TEL (Threshold Effect 

Level) onde acima do qual pode se ter efeitos nocivos à biota, e PEL (Probable Effect Level) 

onde acima do qual serão esperados efeitos negativos. 
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4. MATERIAIS E MÉTODOS 

 

4.1. ÁREA DE ESTUDO 

 

 A área de estudo compreende as capitais de oito estados litorâneos brasileiros (Figura 

2), sendo estas: Belém (PA), Fortaleza (CE), Recife (PE), Salvador (BA), Vitória (ES), Rio de 

Janeiro (RJ), Santos (SP) e Torres (RS). Considerando que as cidades de São Paulo e Porto 

Alegre, capitais dos estados de São Paulo e Rio Grande do Sul, respectivamente, não são 

cidades que se encontram no litoral, foram coletadas amostras das cidades de Santos e Torres, 

as quais fazem parte de um dos principais complexos portuários e turísticos dos respectivos 

estados. 

 

 

Figura 2- Localização da área de estudo e dos pontos de amostragem. 

 

 As amostras foram coletadas entre os anos de 2018 e 2020 (Tabela 5), identificadas e 

armazenadas nos laboratórios do Núcleo de Ecologia Aquática e Pesca da Amazônia (NEAP) 

e do Instituto de Geociências (IG) da Universidade Federal do Pará (UFPA), e mantidas sob 

refrigeração. A escolha dos pontos de amostragem foi feita considerando locais 

potencialmente poluídos, próximos a possíveis fontes tanto de microplásticos como de HPA, 
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tais como áreas com atividades portuárias e de lazer, e com lançamento de esgotos industriais 

e/ou domésticos. 

 

Tabela 5- Informações de localização dos pontos de amostragem, e das datas que as coletas foram 
realizadas. 

Cidade/Estado Praia Data de 

Coleta 

Latitude Longitude 

Belém/PA Ver-o-Rio 19/08/2020 1°26'09"S 48°29'37"W 

Ilha de 

Mosqueiro/PA 

Farol 12/09/2019 1°07'48"S 48°27'32"W 

Fortaleza/CE Iracema 03/01/2018 3°43'13"S 38°30'33"W 

Recife/PE Boa Viagem 06/01/2018 8°07'07"S 34°53'35"W 

Salvador/BA Porto da Barra 09/01/2018 13°00'14"S 38°31'59"W 

Vitória/ES Curva da 

Jurema 

11/01/2018 20°18'32"S 40°17'17"W 

Rio de Janeiro/RJ Arpoador 31/01/2018 22°59'16"S 43°11'44"W 

Rio de Janeiro/RJ Botafogo 31/01/2018 22°56'44"S 43°10'50"W 

Santos/SP Praia Grande 30/01/2018 24°01'16"S 46°26'51"W 

Santos/SP Santos 30/01/2018 23°58'23"S 46°19'33"W 

Santos/SP São Vicente 30/01/2018 23°58'10"S 46°22'51"W 

Torres/RS Praia Grande 25/01/2018 29°20'20"S 49°43'18"W 

 

4.2. MÉTODO 

 

 A determinação dos HPA nas amostras de microplásticos consistiu nas seguintes 

etapas: amostragem do sedimento praial e processamento dos microplásticos presentes nas 

amostras (Laboratório de Hidroquímica-IG-UFPA), extração dos HPA presentes nos 

microplásticos, purificação dos extratos e determinação qualitativa e quantitativa dos analitos 

(Laboratório de Química Orgânica Marinha do Instituto Oceanográfico da Universidade de 

São Paulo – LabQOM-IO-USP). 

 Não existem métodos de referência para estudos que tratem especificamente de HPA 

em microplásticos, sendo assim, o procedimento analítico utilizado foi o adaptado de Fisner et 

al. (2013a) a partir da metodologia para determinação de hidrocarbonetos em sedimentos 

marinhos proposta pela UNEP (1992). 
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4.2.1. Amostragem e Processamento dos Microplásticos 

 

 Os microplásticos foram coletados dos três primeiros centímetros da superfície, a 

partir de amostras de sedimentos dispostos na linha de maré alta das faixas praiais, em uma 

área de 30x30 cm (adaptado de Frias et al. 2018). A amostragem foi realizada com o auxílio 

de uma pá de metal, e as amostras foram armazenadas em pratos de alumínio, de modo a 

evitar o contato com outros materiais plásticos e minimizar possíveis contaminações até o 

momento dos procedimentos laboratoriais. Todo o procedimento de coleta e armazenamento 

das amostras foi realizado considerando as recomendações de Costa & Duarte (2017), Frias et 

al. (2018) e GESAMP (2019). 

 Em laboratório, os microplásticos foram separados dos sedimentos utilizando-se uma 

solução hipersalina de cloreto de sódio (NaCl). Nesta separação Thompson et al. (2004) 

sugerem a utilização de uma solução de densidade 1,2 g cm-3, entretanto, nesta apenas 

plásticos de baixa-densidade flutuariam. Sendo assim, considerando outros estudos que 

utilizaram diferentes soluções e em diferentes densidades (Van Cauwenberghe et al. 2015), o 

método foi otimizado e uma solução hipersalina com densidade igual a 1,4 g cm-3 foi utilizada 

no presente trabalho, de modo a recuperar também plásticos de alta-densidade.  

 Com o auxílio de um agitador mecânico (Fisatom modelo 715), cada amostra foi 

homogeneizada durante três minutos em solução hipersalina, seguido por dez minutos em 

repouso. Por fim, o material sobrenadante foi separado e retido em filtros de fibra de vidro 

(0,7 µm de aberturas de malha e 47 mm de diâmetro) a partir do sistema de filtração a vácuo 

MILLIPORE. Todas as condições de cuidado em laboratório foram seguidas para não haver 

perda e contaminação do material. 

 

4.2.2. Extração 

 

 Segundo a revisão realizada por Hong et al. (2017), cerca de 0,15-0,5 g de amostra são 

utilizadas em estudos de químicos associados a fragmentos e pellets plásticos, e 0,015-0,03 g 

em isopor. Entretanto, é possível encontrar estudos que utilizam até 2 g de microplásticos para 

a extração de compostos orgânicos adsorvidos (Frias et al. 2010). No presente estudo, 

padronizou-se em 0,2-0,3 g de fragmentos e pellets, e 0,02 g de isopor para as análises quali e 

quantitativas dos HPA (Tabela 6). 
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Tabela 6- Locais de amostragem e identificação das respectivas amostras, massa e tipo de 
microplásticos utilizados nas análises de HPA. 

Amostra Identificação
Massa 

(g) 
Tipo de MP 

Belém/PA (Ilha de Mosqueiro) PA-PF (F) 0,20 Fragmento 
Belém/PA (Ver-o-Rio) PA-VR (F) 0,13 Fragmento 
Fortaleza/CE  CE (F) 0,21 Fragmento + pellet 

CE (I) 0,02 Isopor 
Recife/PE  PE (F) 0,22 Fragmento 

PE (I) 0,011 Isopor 
Salvador/BA BA (F) 0,18 Fragmento + pellet 

BA (I) 0,022 Isopor 
Vitória/ES ES (F) 0,21 Fragmento 
Rio de Janeiro/RJ (Arpoador) RJ-A (F) 0,20 Fragmento 
Rio de Janeiro/RJ (Praia de Botafogo) RJ-B (F) 0,20 Fragmento 
Santos/SP (São Vicente) SP-SV (F) 0,30 Fragmento 
Santos/SP (Praia Grande) SP-PG (F) 0,2 Fragmento 
Santos/SP  SP-S (F) 0,27 Fragmento 
Torres/RS RS (F) 0,11 Fragmento 

RS (I) 0,022 Isopor 
Nota: Na identificação das amostras, entre parênteses estão os tipos de microplásticos utilizados (F: 
fragmento, I: isopor). 

 

 Inicialmente, as amostras foram inseridas em cartuchos de vidro contendo sulfato de 

sódio (Na2SO4) (Figura 3 A), de modo a minimizar a flutuação das mesmas durante a extração 

por Soxhlet por 8 horas com n-hexano e diclorometano (1:1, v:v). Antes da extração foram 

adicionados 100 µL de uma solução (5 ng µL-1) composta pelos padrões surrogate naftaleno-

d8, acenafteno-d10, fenantreno-d10, criseno-d12 e perileno-d12. 

 Os extratos de cada amostra foram concentrados em sistema de evaporação rotativa a 

vácuo (Figura 3 B) até um volume de aproximadamente 1 mL. Para todas as etapas de 

concentração de amostras manteve-se uma temperatura constante em torno de 45º C e 40 

RPM, de modo a evitar a volatilização dos analitos de interesse. 

 

4.2.3. Purificação dos extratos 

 

 Os extratos obtidos foram purificados em colunas de adsorção (clean up) para se obter 

os Hidrocarbonetos Policíclicos Aromáticos presentes (Figura 3 C). 

 Em cada coluna de adsorção foi adicionado 3,2 g de alumina 5% desativada com água 

e aproximadamente 1 g de sulfato de sódio, juntamente com n-hexano para nivelá-las. Com as 
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colunas prontas, os extratos obtidos anteriormente foram transferidos para as mesmas e foi 

realizada a eluição dos HPA com 20 mL de 30% DCM em n-hexano. 

 O extrato foi concentrado em sistema de evaporação rotativa a vácuo a até, 

aproximadamente, 1 mL. Os volumes finais foram transferidos para ampolas de vidro e em 

seguida adicionados 100 µL do padrão interno p-terfenil-d14 (5 ng µL-1). 

 

4.2.4. Determinação quali e quantitativa 

 

 A análise dos HPA presentes nas amostras foi realizada em cromatógrafo a gás 

(Agilent Technologies 7010B) acoplado a um espectrômetro de massas com triplo quadrupolo 

(GC/MS/MS) (Figura 3 D) operando em modo de monitoramento de reações múltiplas (em 

inglês Multiple Reaction Monitoring – MRM), com análises em modo tandem (MS/MS), o 

qual proporciona maior sensibilidade e seletividade. 

 Foi injetado o volume de 1 µL no modo de injeção pulsado sem divisão de fluxo (em 

inglês pulsed splitless mode). Como a fase móvel utilizou-se o gás hélio com fluxo constante 

de 1,2 mL.min-1, com temperatura de injetor, interface e de quadrupolos a 300ºC, 300ºC e 

150ºC, respectivamente. A coluna capilar utilizada tem um revestimento com uma fase de 5% 

de dimetilpolissiloxano substituído com fenil, com 30 metros de comprimento, 0,25 mm de 

diâmetro interno e 0,25 µm de espessura de filme.  

 A rampa de temperatura do cromatógrafo foi programada para iniciar em 50ºC por 1 

minuto, elevando em 20ºC min-1 até 200ºC, para então ser elevada em 10ºC min-1 até 300ºC, 

onde ao final permaneceu constante durante 5 minutos. A corrida cromatográfica levou ao 

todo cerca de 24 minutos. 
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Figura 3- Etapas do procedimento de determinação dos HPA nos microplásticos: (A) Extração dos 
analitos por Soxhlet, (B) concentração do extrato em sistema de evaporação rotativa a vácuo, (C) 
fracionamento do extrato em coluna de adsorção, (D) análise quali e quantitativa dos HPA por 
GC/MS/MS no Laboratório de Química Orgânica Marinha do Instituto Oceanográfico da 
Universidade de São Paulo. 
 

4.3. MÉTODO DE DETERMINAÇÃO DA ORIGEM DOS HPA 

 

 A partir do cálculo das razões diagnósticas utilizando compostos isômeros estruturais 

é possível estimar possíveis fontes de contaminação pirogênica ou petrogênica dos HPA para 

o ambiente. Seguindo as definições de Yunker et al. (2002) (Tabela 7), comumente utilizadas 

em estudos de HPA em sedimentos e mais recentemente aplicadas aos estudos em 

microplásticos (Fisner et al. 2013a; Gorman et al. 2019), as razões de HPA utilizadas foram: 

Antraceno/Antraceno+Fenantreno (Ant/Ant+Phe) e Fluoranteno/Fluoranteno+Pireno 

(Flt/Flt+Pyr). 

 Existem outras razões que também podem sugerir a origem dos HPA, contudo, a 

escolha dessas duas razões partiu da ocorrência e predominância dos HPA mais encontrados 

para as amostras do presente trabalho. 

A C

B D
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Tabela 7- Isômeros e razões diagnósticas utilizadas para a identificação de fonte de HPA. 
Razão Fonte 

Ant/Ant+Phe <0,10 Petrogênica 

>0,10 Pirogênica 

Flt/Flt+Pyr <0,40 Petrogênica 

0,40-0,50 Combustão de combustíveis fósseis líquidos 

>0,50 Combustão de carvão e biomassa 

 

 s valores das razões de Ant/Ant+Phe< 0,10 sugerem fontes de HPA petrogênicas, 

enquanto valores > 0,10 sugerem fontes pirogênicas. As faixas de valores para a razão 

Flt/Flt+Pyr, por sua vez, possuem indicativos mais detalhados quanto à possível fonte de 

HPA, onde para valores< 0,40 tem-se fontes petrogênicas (petróleo), entre 0,40-0,50 tem-se 

fontes de combustão de combustíveis fosseis líquidos (veículos e óleo cru), e para valores > 

0,50 tem-se fontes pirogênicas pela combustão de carvão e biomassa (grama e madeira). 

 

4.4. MÉTODO PARA DETERMINAÇÃO DO POTENCIAL TÓXICO 

 

 No presente estudo serão considerados os valores de TEL e PEL para os HPA em 

sedimentos marinhos, conforme Tabela 8. A comparação será realizada entre os valores 

obtidos para este estudo e os valores de referência (Buchman 2008), e a discussão será feita 

em cima de trabalhos realizados acerca da toxicidade dos compostos em organismos aquáticos 

através de sedimentos e microplásticos. Há de se considerar, ainda, que os valores de TEL e 

PEL foram obtidos para sedimentos marinhos, enquanto o objeto deste estudo são os 

microplásticos. 
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Tabela 8- Valores de TEL (Threshold Effect Level) e 
PEL (Probable Effect Level) para os dezesseis HPA 
estudados. 

HPA 
TEL 

(ng g-1)
PEL 

(ng g-1)
Naftaleno 35 391 

Acenaftileno 7 89 

Acenafteno 6 128 

Fluoreno 21 144 

Fenantreno 87 544 

Antraceno 47 245 

Fluoranteno 113 1494 

Pireno 153 1398 

Benzo[a]antraceno 75 693 

Criseno 108 846 

Benzo[b]fluoranteno - - 

Benzo[k]fluoranteno - - 

Benzo[a]pireno 89 763 

Benzo[g,h,i]perileno - - 

Indeno[1,2,3-c,d]pireno - - 

Dibenzo[a,h]antraceno 6 135 
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 

 

 De todos os dezesseis HPA estudados, foram detectados quatorze compostos sendo 

quantificada a concentração de pelo menos dois HPA em cada amostra. A concentração total 

de HPA (Σ-HPA) variou de 0,25 a 71,60 ng g-1 entre as amostras e os tipos de microplásticos 

(Tabela 9). 

 Analisando individualmente cada composto, as concentrações encontradas, no geral, 

foram baixas, onde os maiores valores foram para as amostras de isopor, possivelmente pela 

sua maior área de superfície. Os valores baixos para as concentrações de HPA nos fragmentos 

e pellets provavelmente estão relacionados com a quantidade de amostra que foi utilizado, 

como também observado por Frias (2010). 

 Não foi possível detectar a presença de Acenafteno e Dibenzo[a,h]antraceno em 

nenhuma das dezesseis amostras avaliadas. Por outro lado, o Naftaleno e o Fenantreno foram 

os únicos compostos com ocorrência em todas as amostras analisadas, com concentrações 

variando de 0,22 a 70,15 ng g-1 e 0,02 a 0,91 ng g-1, respectivamente. Ambos os compostos 

fazem parte do grupo de HPA leves, com 2 e 3 anéis aromáticos, respectivamente, e essa 

maior ocorrência é comumente registrada em estudos ambientais (Arey et al. 1989, Gorman et 

al. 2019, Olayinka et al. 2018). 

 Em relação à predominância dos tipos de HPA, ao se considerar a Σ-HPA, destacaram-

se os HPA leves (97%), em detrimento aos HPA pesados (3%) (Figura 4). 

 No Brasil, esse mesmo resultado foi observado por Gorman et al. (2019) em duas 

praias na região Sul do país. Tal predominância pode ser atribuída a um conjunto de fatores 

como: o tipo de polímero, as condições ambientais e as propriedades químicas dos HPA, 

assim como a ausência de compostos específicos que porventura competem pela adsorção aos 

microplásticos (Fred-Ahmadu et al. 2020). 
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Tabela 9- Concentração (ng g-1) individual dos compostos e total dos HPA (Σ-HPA) por amostra. 
 Amostras 

HPA PE  
(I) 

PE 
(F) 

RS 
(I) 

RS 
(F) 

PA-VR 
(F) 

PA-PF 
(F) 

CE 
(I) 

CE 
(F) 

BA 
(I) 

BA 
(F) 

ES 
(F) 

RJ-A 
(F) 

RJ-B 
(F) 

SP-S 
(F) 

SP-SV 
(F) 

SP-PG 
(F) 

Nap 70,15 0,29 32,28 0,22 0,91 0,37 33,28 1,00 36,97 0,56 0,47 0,29 0,48 0,45 0,30 0,42 

Acy < LD* < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 0,03 < LD < LD 

Ace < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 

Flo < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 0,01 < LD 

Phe 0,91 0,02 0,70 0,02 0,19 0,05 0,37 0,06 0,83 0,04 0,05 0,02 0,04 0,04 0,06 0,06 

Ant 0,53 < LD < LD < LD < LD 0,02 0,27 0,06 0,14 < LD < LD < LD < LD < LD 0,01 < LD 

Flt < LD < LD < LD < LD 0,85 < LD < LD 0,02 < LD < LD 0,02 < LD 0,04 0,02 0,03 0,04 

Pyr < LD < LD 0,20 < LD 0,86 0,03 < LD 0,03 0,18 0,02 0,04 0,03 0,11 0,06 0,06 0,07 

BaA < LD < LD < LD < LD 0,17 < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 0,02 < LD 

Chr < LD < LD < LD < LD 0,41 0,03 < LD < LD 0,12 < LD 0,03 < LD 0,10 0,10 0,09 < LD 

BbF < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 0,06 < LD < LD 

BkF < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 0,01 < LD < LD < LD 

BaP < LD < LD < LD < LD 0,09 < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 

IcdP  < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 0,05 0,78 0,02 < LD 

BahA < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 

BghiP  < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD < LD 0,97 < LD < LD 

Σ-HPA  71,60 0,31 33,18 0,25 3,47 0,50 33,92 1,16 38,24 0,62 0,61 0,34 0,83 2,52 0,59 0,59 

Nota: Em parênteses o tipo de microplástico analisado em cada amostra (F: fragmento e I: isopor). *< LD = concentração abaixo do limite de detecção (0,0025 
ng g-1). 
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Figura 4- Distribuição dos HPA leves (2-3 anéis aromáticos) e pesados (4-6 anéis 
aromáticos) em cada ponto amostral por tipo de microplástico (F: fragmento, e I: 
isopor). 

 

 Ao comparar os dados obtidos com outros trabalhos realizados (Tabela 10) é evidente 

as menores concentrações para o presente estudo, entretanto, para além da diferença de massa 

que foi utilizada para a realização das análises e quantificação dos HPA, o tipo de 

microplástico também é um fator a se considerar. 

 A grande maioria dos estudos relacionados a poluentes químicos em microplásticos 

restringem suas análises aos pellets, mesmo que a maior ocorrência e real preocupação 

ambiental seja por parte dos fragmentos que são introduzidos nos compartimentos ambientais. 

Apesar do trabalho realizado por Tan et al. (2019) ter utilizado fragmentos em seu estudo, as 

suas amostras foram retiradas da água superficial de um lago altamente impactado por 

atividades industriais, enquanto as amostras do presente estudo foram retiradas de sedimentos 

praiais sob diferentes pressões antrópicas. 

 Devido às baixas concentrações encontradas para os compostos no presente estudo, 

apenas foi possível relacionar o Naftaleno ao TEL para as amostras de isopor coletados nas 

praias da Bahia e de Pernambuco. Os resultados obtidos para cada estado representam dados 

de coletas pontuais e aleatórias, portanto, a depender da extensão da praia e a área amostrada 

não será possível extrapolá-los para toda a extensão praial ou região de praias. Estes 

resultados serão discutidos com maior detalhe a seguir. 
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Tabela 10- Comparação das concentrações (ng g-1) encontradas para os 16 HPA prioritários em diferentes estudos. 

HPA  
Este estudo 

Santos, Brasil Costa do Paraná, Brasil Reservatório Feilaixia, China Costa Portuguesa, Portugal 
(Fisner et al. 2013) (Gorman et al. 2019) (Tan et al. 2019) (Frias et al. 2010) 

Isopor (EPS) 
Fragmentos e 

Pellets Pellets Pellets EPS Fragmentos Pellets 

Nap 32,28 - 70,15 0,22 - 1,00 2,83 - 1146 874,4 - 4070,6 29,2 18,7 - 23,4 - 
Acy - 0,03 5,12 - 301 62,3 - 1416 23,6 9,8 - 16,4 0,7 - 15,9 
Ace - - 1,75 - 655 - 3,6 1,8 - 4,1 5,6 - 29,6 
Flo - 0,01 1,93 - 1008 22,2 - 43,9 1,7 - 5,3 - 23,9 
Phe 0,37 - 0,91 0,02 - 0,19 4,11 - 1038 159,6 - 452,6 45,6 25,6 - 37,8 14,6 - 87,1 
Ant  0,14 - 0,53 0,01 - 0,06 2,33 - 106 16,9 - 364,7 3,7 3,0 - 6,4 1,3 - 15,5 
Flt - 0,02 - 0,85 2,17 - 1687 72,2 - 166,4 28,7 32,3 - 42,6 17,8 - 118,6 
Pyr 0,18 - 0,20 0,02 - 0,86 6,29 - 1326 53,3 - 156,2 2,7 3,6 - 9,4 19,7 - 319,6 
BaA - 0,02 - 0,17 2,41 - 329 20,8 - 69,0 34,3 19,1 - 23,6 0,2 - 51,4 
Chr 0,12 0,03 - 0,41 11,3 - 1330 22,2 - 146,3 89,6 39,5 - 65,0 2,3 - 162,1 
BbF - 0,06 - 20,3 - 26,8 11,8 10,2 - 32,4 6,4 - 95,7 
BkF - 0,01 - - 26,8 11,4 - 14,5 5,5 - 36,6 
BaP - 0,09 3,44 - 505 21,1 - 27,8 12,6 4,7 - 10,8 4,6 - 54,4 
IcdP - 0,02 - 0,78 - 25,8 - 70,8 41,7 33,6 - 37,9 4,1 - 103,5 
BahA  - - 5,09 - 148 - 14,9 7,3 - 19,5 - 
BghiP  - 0,97 - 22,0 - 63,1 56,8 34,6 - 46,6 2,8 - 68,6 
Nota: Apenas foram utilizados pellets em duas amostras compostas majoritariamente por fragmentos, com a finalidade de atingir a massa desejada. A massa utilizada neste estudo foi 
0,2-0,3 g para fragmentos e 0,02 g para isopor; Fisner et al. 2013 utilizaram 1 g; Gorman et al. 2019 utilizaram 0,5 g; Tan et al. 2019 utilizaram 2-3 g; e Frias et al. 2010 utilizaram 2 g. 
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5.1. PARÁ 

 

 Dentre as regiões brasileiras que possuem extensões costeiras, a região Norte 

comumente é a que possui a maior escassez de estudos e dados referentes a poluentes, 

independente da classe (Albuquerque et al. 2016, Sodré et al. 2018), o que não é diferente 

para os microplásticos (Videla & Araujo 2021). Dentre os trabalhos publicados acerca dos 

microplásticos nos compartimentos ambientais, a região soma apenas nove estudos realizados, 

sendo um no estado do Amazonas (Gerolin et al. 2020) e os outros oito no estado do Pará 

(Andrade et al. 2019, Barbosa 2018, Martinelli Filho & Monteiro 2019, Morais et al. 2020, 

Novaes et al. 2020, Pegado et al. 2018, Pegado et al. 2021, Ribeiro-Brasil et al. 2020). 

 Diferente das demais regiões do país, a região Norte é marcada pela sua expressiva 

malha hídrica fluvial, contando com a maior bacia hidrográfica do mundo. A bacia de 

drenagem do rio Amazonas possui mais de 7 milhões de km2, onde pela contribuição de um 

dos seus afluentes é formado o estuário do rio Pará, o quinto maior rio dos principais sistemas 

fluviais do mundo (Prestes et al. 2020). 

 Dos sete estudos sobre microplásticos realizados no Pará, apenas um abrangeu uma 

localidade inserida na Região Metropolitana de Belém (RMB), capital do estado, a ilha de 

Cotijuba, que faz parte do arquipélago de Belém e que é localizada às margens do rio Pará. 

Novaes et al. (2020) investigaram a distribuição de microplásticos nos sedimentos das praias 

fluvio-estuarinas dessa ilha, registrando a sua ocorrência em todas as áreas do estudo. Ainda 

no arquipélago de Belém, a Praia do Farol na ilha de Mosqueiro, uma das áreas de estudo do 

presente trabalho, apresenta características semelhantes à ilha de Cotijuba, onde ambas 

representam fortes polos turísticos e de lazer da população de Belém, próximas às rotas de 

navegação e com um precário sistema de saneamento direcionando os seus esgotos para as 

praias e os rios. O Ver-o-Rio, por sua vez, onde também foram obtidas amostras para o 

presente estudo, localiza-se em Belém, próximo à região portuária da cidade. Apesar de ser 

um ponto turístico famoso, fazendo parte do Complexo do Ver-o-Rio, é impróprio para o 

banho pela proximidade com as docas e pelo despejo direto de esgoto da cidade. 

 Em ambos os locais estudados, na ilha de Mosqueiro (PA-PF) e no Ver-o-Rio (PA-

VR), foi possível registrar a ocorrência de microplásticos associados ao sedimento na linha de 

maré alta e próximo a locais de lançamento de esgotos. Em relação aos HPA adsorvidos aos 

fragmentos, a Σ-HPA foi de 0,50 ng g-1 para PA-PF e 3,47 ng g-1 para PA-VR. As 

concentrações individuais dos HPA detectados são apresentadas na Figura 5. Para PA-PF, a 

maior representatividade em relação à Σ-HPA foi do Naftaleno (74%), seguido pelo 
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Fenantreno (11%) e Criseno (6%), enquanto para PA-VR houve uma maior representatividade 

do Naftaleno (26%), seguido pelo Pireno (25%), Fluoranteno (24%) e Criseno (12%). 

 

 

Figura 5- Concentração dos HPA nas amostras de microplásticos do estado do Pará. 

 
 Foram observadas baixas concentrações de HPA adsorvidos aos microplásticos de 

ambas as localidades, com concentrações mais elevadas nas amostras do Ver-o-Rio em 

relação à ilha de Mosqueiro. Tais concentrações podem estar atribuídas a fatores relacionados 

à massa e propriedades próprias dos microplásticos que influenciam a adsorção de químicos 

(Yu et al. 2019), aporte e exposição aos HPA, assim como à hidrodinâmica fluvial e à 

morfodinâmica das praias que influenciam o transporte, dispersão e acúmulo de poluentes 

(Datta et al. 2018, Novaes et al. 2020). 

 As baixas concentrações observadas no PA-VR corroboram com os dados encontrados 

em sedimentos em áreas adjacentes e nas ilhas que compõem o arquipélago de Belém (Lima 

et al. 2021, Rodrigues et al. 2018). Não existem estudos sobre a ocorrência de HPA na ilha de 

Mosqueiro. Nos dois locais de estudo houve a predominância do Naftaleno, observada 

também por Rodrigues et al. (2018) para a região das ilhas de Belém com uma concentração 

média de 8,5 ng g-1. Desconsiderando o Indeno[1,2,3-c,d]pireno e o Dibenzo[a,h]antraceno 

que apresentaram elevadas concentrações, o Naftaleno, ainda, foi um dos HPA que 

juntamente do Fluoranteno, Pireno e Criseno foram os mais representativos no estudo 

realizado por Lima et al. (2021) na Baía do Guajará, com concentrações médias de 11,7 ng g-
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1, 11,9 ng g-1, 27,8 ng g-1 e 21,7 ng g-1, respectivamente, a mesma predominância observada 

no presente estudo para a amostra PA-VR. 

 De acordo com o cálculo das razões diagnósticas, a razão Flt/Flt+Pyr resultou no valor 

de 0,50 para PA-VR, enquanto a razão Ant/Ant+Phe resultou no valor de 0,25 para PA-PF, 

sugerindo, respectivamente, origem petrogênica (oriunda da combustão ou foto oxidação de 

óleo) e pirogênica para os HPA adsorvidos aos fragmentos de plástico amostrados. 

 Para o ponto de amostragem PA-VR a razão encontrada está no limiar entre a 

combustão de combustíveis fósseis líquidos (petrogênica) e combustão de biomassa 

(pirogênica), mas ainda sugerindo origem petrogênica. Esse resultado pode estar associado à 

localização do Porto de Belém, na área onde a contribuição pelas atividades portuárias para a 

introdução dos HPA provavelmente é maior do que a introdução a partir dos esgotos e outras 

fontes secundárias. Há de se considerar, ainda, o clima e a elevada precipitação anual da 

região, acima de 2000 mm (Mendoza & Mota 2018), para a possível contribuição do 

escoamento urbano pluvial como fonte significativa de HPA para o ambiente (Zheng et al. 

2014) e para a razão obtida. 

 Já no PA-PF, a razão encontrada sugeriu origem pirogênicas para os HPA adsorvidos 

aos microplásticos. O valor de 0,25 encontrado está de acordo com o esperado para regiões 

semiurbanas (Yunker et al. 2002) tal qual a ilha de Mosqueiro, em comparação com Belém 

que é uma cidade capital de maior porte. 

 Pela ausência de fontes diretas de HPA petrogênicos na localidade através de portos, 

os HPA de origem pirogênica já eram esperados baseado em um trabalho prévio em uma área 

próxima (Neves et al. 2018), e há de se considerar também a grande ocorrência de incêndios 

na Amazônia e a prática de queima de resíduos sólidos, fontes tanto de material particulado 

como HPA para a atmosfera e demais compartimentos ambientais (Alves et al. 2015). 

 A RMB apresenta, no geral, baixas concentrações de HPA para os sedimentos, com 

elevadas concentrações pontuais. Rodrigues et al. (2018) caracterizaram as ilhas que 

compõem o arquipélago de Belém como minimamente poluídas, e discute os resultados como 

concentrações de nível de base. O mesmo foi observado nos resultados obtidos por Lima et al. 

(2021), onde apenas foi possível detectar e quantificar os compostos em 22% das amostras 

que, por sua vez, apenas três amostras obtiveram concentrações do Dibenzo[a,h]antraceno 

acima do TEL. Os locais que, por outro lado, apresentam elevadas concentrações de HPA e 

representam um potencial risco quanto à adsorção de químicos aos microplásticos, se 

presentes, localizam-se próximos a fontes possivelmente poluidoras, como o Terminal 

Petroquímico e o rio Maguari, localizado e que desagua na Baía do Guajará, respectivamente, 
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e o rio Aurá que desagua no rio Guamá, corpo hídrico que recorta Belém ao sul e se encontra 

com a Baía do Guajará a sudoeste da cidade (Lima et al. 2021, Neves et al. 2018, Santos et al. 

2016, Sodré et al. 2017). 

 As baixas concentrações de HPA na RMB e consequentemente disponíveis para a 

adsorção aos microplásticos, para além das fontes poluidoras, pode estar associada aos fatores 

físicos e hidrodinâmicos atuantes na região. Devido às suas propriedades físico-químicas, os 

HPA tendem a se associar ao material orgânico e fino, e no ambiente aquático são adsorvidos 

pelo material particulado em suspensão (MPS). É estimado que o estuário do rio Pará, por 

exemplo, exporte cerca de 0,92 kg m-1 s-1, com uma concentração acima de 300 mg L-1 de 

sólidos em suspensão (Carneiro et al. 2020). 

 Sousa et al. (2020) estudaram a distribuição e a concentração de HPA em MPS no rio 

Aurá (RMB), e observaram concentrações de 0 a 2498,2 ng g-1. Sendo assim, o tamanho das 

partículas (argilas) e o fator hidrodinâmico podem ser determinantes para as concentrações 

dos HPA na região. 

  

5.2. CEARÁ 

 

 Dentre os estados estudados, o Ceará é o que apresenta menor número de trabalhos 

publicados a respeito de microplásticos nos seus compartimentos ambientais. Apenas dois 

trabalhos, um sobre a ocorrência e composição das partículas em águas subsuperficiais 

(Garcia et al. 2020) e outro sobre a ingestão das mesmas por peixes (Dantas et al. 2020) 

foram publicados. Além destes, registra-se uma dissertação de mestrado sobre pellets 

coletados em duas áreas portuárias (Almeida 2018), e um trabalho de conclusão de curso 

sobre os microplásticos na desembocadura de dois rios do estado (Brito 2018). 

 Os estudos acerca dos HPA na zona costeira cearense, por sua vez, concentram-se nos 

dois Portos da Região Metropolitana de Fortaleza (RMF), com abordagens para o meio físico 

e biológico, e em um sistema estuarino do rio Jaguaribe (Andrade et al. 2019, Moreira et al. 

2017, Moreira et al. 2019). 

 As amostras de microplásticos do presente estudo foram coletadas na Praia de 

Iracema, localizada na capital Fortaleza, local de forte atrativo turístico e de lazer. Com uma 

extensão de aproximadamente 2 km, a praia é marcada por uma linha de costa cujas 

características naturais foram modificadas pela construção de estruturas artificiais e obras 

costeiras com o intuito de combater os processos erosivos costeiros que atuam na região, 

intensificados quando houve no decorrer da história a construção dos portos da cidade. 
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 O atual porto de Fortaleza é o Porto do Mucuripe, mas antigamente a região portuária 

localizava-se na região da Praia de Iracema. A construção de ambos os portos foi marcada por 

problemas oriundos do mal planejamento portuário e de gestão costeira (Paula 2012). Desde a 

construção do Porto do Mucuripe houve uma mudança no padrão de circulação e transporte 

dos sedimentos na região costeira de Fortaleza, resultando na erosão das praias adjacentes 

localizadas a oeste do porto. Por esse motivo, em 2000 foi construído o Aterro Hidráulico da 

Praia de Iracema, existente atualmente (Maia et al. 1998). 

 No Porto do Mucuripe encontra-se a Refinaria de Lubrificantes e Derivados de 

Petróleo (LUBNOR) da Petrobras, uma potencial fonte de HPA para os compartimentos 

ambientais adjacentes, como as praias da região incluindo a Praia de Iracema. No presente 

estudo, os valores da Σ-HPA foram de 33,92 ng g-1 para as amostras de isopor, e 1,16 ng g-1 

para os fragmentos. As concentrações individuais dos compostos podem ser visualizadas na 

Figura 6. Buruaem et al. (2016) registraram concentrações dos HPA em sedimentos desta área 

portuária entre <1,00 a 107,8 ng g-1. Tais valores podem ser considerados baixos se 

comparados a outros portos do Brasil e do mundo (Buruaem et al. 2013; Muniz et al. 2004; 

Sodré et al. 2017), entretanto, podem chegar a até 4042,84 ng g-1 após operações de dragagem 

que remobilizam o sedimento de fundo (Moreira et al. 2021). 

 

 

Figura 6- Concentração dos HPA nas amostras de microplásticos do estado do 
Ceará. 

 
 À exceção do Naftaleno para a amostra de isopor, as concentrações inexpressivas dos 

HPA nos microplásticos pode estar associada à ausência de fontes diretas de contaminação na 
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área amostrada. A Praia de Iracema apresenta apenas uma saída de lançamento de efluentes da 

malha de drenagem pluvial da cidade, e considerando ainda a hidrodinâmica local cuja 

direção principal das correntes é para oeste (Pereira et al. 2015), explica-se o não acúmulo dos 

poluentes na Praia, tanto os HPA como os microplásticos, caso oriundos da região do Porto. 

 Para as amostras do Ceará, foi possível aplicar duas razões diagnósticas para 

determinação da origem dos HPA. Utilizando a razão Ant/Ant+Phe, obteve-se o valor de 0,42 

para as amostras de isopor, sugerindo uma origem pirogênica dos compostos. Para as 

amostras de fragmentos, utilizando a razão Ant/Ant+Phe, obteve-se o valor de 0,5 sugerindo 

origem pirogênica, e utilizando a razão Flt/Flt+Pyr, obteve-se o valor de 0,45 sugerindo 

origem petrogênica a partir da combustão de combustíveis fósseis líquidos. Sendo assim, 

houve uma predominância de origem pirogênica, mas com contribuições de fontes mistas. A 

principal fonte dos HPA para os microplásticos coletados na praia de Iracema deve ser 

atribuída principalmente ao escoamento urbano e à precipitação (Cavalcante et al. 2012, 

Moreira et al. 2021), e de forma secundária às atividades portuárias e de embarcações que 

navegam pela região. 

 Enquanto ainda existem poucos trabalhos acerca dos HPA para além da RMF, Garcia 

et al. (2020) avaliaram a densidade e tipos de microplásticos em uma área que compreendeu 

toda a extensão costeira cearense. As maiores densidades de partículas foram registradas 

próximos às áreas urbanas, tais como Fortaleza, e sistemas estuarinos como o rio Jaguaribe. 

Neste estuário, por sua vez, Andrade et al. (2019) registraram concentrações de HPA entre 0,6 

e 3752 ng g-1. Sendo assim, associar a presença destes dois poluentes faz-se necessário para 

avaliar o potencial de contaminação das comunidades biológicas da região, uma vez que a 

ingestão dessas micropartículas independe de hábitos alimentares ou guildas tróficas (Dantas 

et al. 2020). 

 

5.3. PERNAMBUCO 

 

 O estado de Pernambuco foi o precursor de estudos a respeito de microplásticos em 

amostras ambientais no Brasil. Inicialmente voltados para o acúmulo de resíduos sólidos na 

Praia de Boa Viagem em Recife, capital do estado, Silva et al. (2008) e Silva-Cavalcanti et al. 

(2009) registraram a predominância de itens plásticos acumulados na praia ao longo da linha 

de costa, contabilizando 19.460 e 19.327 itens, respectivamente. Ainda no final dos anos 

2000, voltou-se o olhar para a ocorrência de microplásticos, onde Ivar do Sul et al. (2009) os 

registraram pela primeira vez em amostras de sedimento de praias da ilha de Fernando de 
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Noronha. Posteriormente, outros estudos registraram a ocorrência de microplásticos também 

em outras matrizes ambientais além de sedimento, como água e biota (Costa et al. 2010, Lins-

Silva et al. 2021, Ivar do Sul et al. 2013, Monteiro et al. 2020, Possatto et al. 2011, Silva-

Cavalcanti et al. 2017). 

 Pernambuco é um estado litorâneo onde historicamente são realizados o cultivo e a 

queima de cana-de-açúcar, práticas presentes até os dias atuais, mas que, se por um lado são 

uma atividade de caráter econômico, também são grandes emissoras de HPA para os 

ambientes costeiros e marinhos (Arruda-Santos et al. 2018, Vieira-Campos 2017). 

 Em concordância com trabalhos anteriores que estudaram a ocorrência de HPA em 

matrizes ambientais em Recife (Maciel et al. 2015), também foi possível identificar e 

quantificar essa classe de compostos nos microplásticos coletados na Praia de Boa Viagem. 

Obteve-se Σ-HPA de 71,60 ng g-1 para as amostras de isopor e 0,31 ng g-1 para os fragmentos, 

com a maior contribuição sendo do Naftaleno. A Figura 7 mostra as concentrações obtidas 

para cada composto nos dois tipos de amostras de microplásticos. 

 

 

Figura 7- Concentração dos HPA nas amostras de microplásticos do estado 
de Pernambuco. 

 

 A Praia de Boa Viagem é localizada próximo ao Porto do Recife, que por sua vez 

localiza-se no chamado Sistema Estuarino Capibaribe (SEC), formado pelo rio Capibaribe e 

outros três rios tributários principais (Jordão, Pina e Tejipió) que percorrem a Região 

Metropolitana de Recife (RMR), e formam a conhecida Bacia do Pina. Em um estudo acerca 
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dos HPA dissolvidos nas águas da bacia portuária do Recife, Favrod (2012) registrou as 

maiores concentrações na região mais superior do estuário onde há a descarga dos três rios 

tributários (1,53-7,41 µg L-1), enquanto as menores concentrações (0,33-0,83 µg L-1) foram 

registradas na região inferior do estuário, na área portuária próximo ao canal que conecta a 

bacia com o Oceano Atlântico, sugerindo uma maior contribuição fluvial como fonte 

introdutória dos HPA no ambiente, pelo lançamento de efluentes domésticos e industriais. 

 Tal padrão também foi observado por Maciel et al. (2015) para amostras de 

sedimentos coletados no SEC, onde houve uma tendência de diminuição das concentrações 

dos HPA para os pontos amostrais localizados na região inferior do estuário, no Oceano 

Atlântico. Próximo aos rios, a Σ-HPA teve um máximo de 497,6 ng g-1, enquanto no ponto já 

no oceano teve-se um mínimo de 2,6 ng g-1. 

 Além das regiões portuárias, onde se concentram os estudos de HPA no estado de 

Pernambuco (Lemos et al. 2014, Maciel et al. 2015, Zanardi-Lamardo et al. 2018), outra 

potencial fonte de HPA para a Praia de Boa Viagem são os esgotos, possivelmente as 

principais fontes de HPA para o presente estudo. Apesar de as redes de esgoto do bairro em 

que se localiza a praia serem redirecionadas para serem lançadas para a área do Porto do 

Recife (Pinto 2006), em eventuais extravasamentos esses esgotos acabam por poluir as redes 

de águas pluviais que, por sua vez, são conduzidas para a praia, caracterizando-as como zonas 

de vulnerabilidade à poluição (Souza 2004). 

 Apenas foi possível calcular a razão diagnóstica para as amostras de isopor, e 

utilizando a razão Ant/Ant+Phe o resultado sugere uma origem primariamente pirogênica 

para os HPA com o valor de 0,37. Com base em trabalhos prévios realizados no estado 

conclui-se que a introdução de HPA por esgotos e atividades relacionadas à queima de cana-

de-açúcar são mais significativas do que pelas atividades portuárias, uma vez que a origem 

pirogênica é comumente sugerida tanto para a RMR como para estuários mais distantes 

(Arruda-Santos et al. 2018, Maciel et al. 2015, Vieira-Campos 2017). 

 Os HPA pirogênicos estão comumente associados aos maiores potenciais tóxicos, 

mutagênicos e/ou carcinogênicos do que quando comparados aos HPA petrogênicos (Bravo et 

al. 2011, Geier et al. 2017, Yazdani 2018). Tal característica representa um agravamento ao 

risco à exposição de organismos a esses compostos, presentes nos compartimentos ambientais 

aquáticos de Pernambuco. 

 Conforme estudado por Vieira-Campos (2017) e Arruda-Santos et al. 2018, existe no 

estado uma grande contribuição de aporte desses HPA pela queima de cana-de-açúcar, cujas 

partículas produzidas apesar de serem oriundas de uma biomassa, são tão tóxicas quanto 
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partículas oriundas de fontes industriais (Mazzoli-Rocha et al. 2008), podendo essa toxicidade 

ser agravada pelos fatores climáticos regionais (Aryal et al. 2011). A ocorrência desses HPA 

pode estar, inclusive, associada à variabilidade das assembleias bentônicas dos estuários 

(Nunes de Souza et al. 2021). 

 Apesar de haver uma predominância dos HPA pirogênicos nas áreas previamente 

estudadas, é necessário atentar também aos HPA petrogênicos devido ao derramamento de 

óleo cru que ocorreu no final de 2019 ao começo de 2020 e atingiu o litoral brasileiro, 

considerado o maior desastre ambiental já ocorrido em regiões costeiras tropicais no mundo 

(Soares et al. 2020). A Companhia Pernambucana de Controle da Poluição Ambiental e de 

Administração de Recursos Hídricos (CPRH) – Agência Estadual de Meio Ambiental 

analisou amostras de água de quinze localidades para a investigação de HPA, onde obtiveram 

concentrações desde abaixo do limite de detecção (0,00025 µg L-1) a 19,16 µg L-1 (CPRH 

2019). 

 Esses dados, por outro lado, são representativos de apenas uma campanha de 

amostragem e em apenas uma matriz ambiental, ocorrida em 24 de outubro de 2019, havendo 

assim a necessidade de mais amostragens e análises a fim de se realizar um monitoramento 

contínuo desses compostos. 

 É válido ressaltar que as coletas das amostras da Praia de Boa Viagem para o presente 

estudo ocorreram antes do desastre ambiental supracitado, e uma vez que essa praia faz parte 

do conjunto de localidades afetadas pelo óleo cru (Campelo et al. 2021), os níveis ambientais 

de HPA são provavelmente mais elevados, reforçando a necessidade de mais estudos sobre a 

ocorrência desses compostos nas matrizes ambientais do estado de Pernambuco. 

 Mesmo com as baixas concentrações observadas no presente estudo (Figura 7), as 

amostras de isopor apresentaram valores superiores ao TEL para o Naftaleno (TEL > 35), 

indicando que na concentração de 70,15 ng g-1 podem ser esperados efeitos biológicos 

adversos em organismos aquáticos. Mesmo o Naftaleno sendo um HPA leve e potencialmente 

menos tóxico, considerando as devidas concentrações pode-se esperar efeitos deletérios (Falk-

Petersen et al. 1982, Jaward et al. 2012, Yazdani 2018). 

  

5.4. BAHIA 

 

 As amostras do estado da Bahia foram coletadas na Praia do Porto da Barra, uma praia 

urbana localizada em Salvador, capital do estado. É localizada na ponta da cidade e na entrada 

da Baía de Todos os Santos, local de intenso tráfego de navios e que abriga refinarias de óleo 
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e complexos industriais que contribuem com a poluição da área, além da contribuição urbana 

(Beretta et al. 2014, Venturini & Tommasi 2004). 

 Embora seja localizada em uma região de importante e intenso fluxo marítimo e polos 

industriais potencialmente poluidores, existem apenas dois trabalhos sobre HPA em 

sedimentos que incluem nas suas malhas amostrais pelo menos um ponto localizado em 

Salvador (Almeida et al. 2018, Celino & Queiroz 2006). Com dados igualmente escassos, 

apenas um trabalho foi encontrado acerca de microplásticos em Salvador, com um ponto 

amostral também na Praia do Porto da Barra, mas restringindo-se apenas aos pellets 

(Fernandino et al. 2015a). 

 No presente estudo, por outro lado, foi possível coletar tanto pellets (microplásticos 

primários) como fragmentos (microplásticos secundários) para as análises dos HPA 

adsorvidos. A Σ-HPA foi de 38,24 ng g-1 para a amostra BA (I) e 0,62 ng g-1 para a amostras 

BA (F). Ressalta-se que para esse estado, excepcionalmente, utilizou-se tanto fragmentos 

como pellets para a determinação da concentração dos HPA. Isso foi feito, porque se 

utilizados apenas os fragmentos não se teria a massa mínima estabelecida para efetuar a 

análise. As concentrações individuais dos hidrocarbonetos para as duas amostras podem ser 

visualizadas na Figura 8. 

 

 

Figura 8- Concentração dos HPA nas amostras de microplásticos do estado da Bahia. 
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 Com a exceção do Naftaleno, todos os demais compostos, Fenantreno, Antraceno, 

Pireno e Criseno apresentaram concentrações muito baixas. Esses valores, por outro lado, 

possivelmente refletem níveis considerados normais para a área considerando a posição 

geográfica da Praia do Porto da Barra em relação às possíveis fontes de HPA, e os fatores 

oceanográficos atuantes que atenuam o acúmulo e concentração desses poluentes (Hatje & 

Andrade 2009, Lessa et al. 2011).  

 No trabalho realizado por Celino & Queiroz (2006), amostras de sedimento foram 

analisadas de uma área a norte da Praia do Porto da Barra, na localidade de Cabrito na Baía de 

Itapajipe, que apesar de possuir conectividade com a Baía de Todos os Santos foi considerada 

como uma área de referência. Nesta, dos HPA leves estudados, apenas o Naftaleno pôde ser 

detectado com uma concentração de 1,70 ng g-1. 

 Almeida et al. (2018) também estudaram os HPA em sedimentos do infralitoral da 

Baía de Todos os Santos, onde em cinco pontos na costa de Salvador, a Σ-HPA variou entre 

18,18 ng g1 a 533,41 ng g-1, sendo que os maiores valores foram para os pontos mais 

próximos à costa, sob atividades portuárias. As menores concentrações foram registradas em 

dois pontos que, por sua vez, estavam mais distantes da costa, sem possíveis fontes de HPA e 

sob maior influência dos processos costeiros. Por fim, com a exceção do Pireno e do Criseno, 

para alguns dos pontos amostrais estudados por Almeida et al. (2018), as concentrações 

individuais dos demais compostos detectados no presente estudo (Naftaleno, Fenantreno e 

Antraceno) também foram baixas, apresentando o mesmo nível de concentração. 

 Apenas foi possível calcular a razão diagnóstica Ant/Ant+Phe para a amostra BA (I), 

cujo valor foi de 0,14, sugerindo fonte pirogênica para os HPA adsorvidos às amostras de 

isopor. Esse resultado corrobora com Almeida et al. (2018), onde para os pontos amostrais 

localizados nessa área, sugere que dentre as três fontes distintas de HPA, a origem pirogênica 

pode ter maior contribuição para a Baía. 

 Apesar da Praia do Porto da Barra ter uma baixa ocorrência de pellets (Fernandino et 

al. 2015b), outros trabalhos que trataram da questão do lixo marinho e de fragmentos (>1 cm) 

nos ambientes de praia e de costão rochoso da Praia em questão (Carvalho-Souza & Tinôco 

2011) os classificaram como sujos a extremamente sujos, todos com o predomínio do plástico 

(Andrades et al. 2020; Fernandino et al. 2015a, Fernandino et al. 2016).  

 Tem-se, então, que esses resíduos plásticos possuem origem local, como pelo descarte 

pelos usuários das praias, mas também pelo lançamento de efluentes e pela drenagem urbana 

pluvial (Fernandino et al. 2015b). Apesar de haver esforços para a limpeza da praia pelos 

serviços públicos, essas ações não se mostram eficazes e precisam ser aplicadas também a 
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outras praias urbanas (Leite et al. 2014), e associadas a outras medidas complementares de 

saneamento, tais como o gerenciamento dos resíduos sólidos. 

 Entre os microplásticos, hoje sabe-se do potencial superior que os pellets possuem de 

adsorver químicos dispersos no ambiente em comparação aos fragmentos plásticos. Miranda 

& Carvalho-Souza (2016) registraram pellets no conteúdo estomacal de peixes adquiridos de 

pescadores de áreas pesqueiras próximas à costa de Salvador. Ressalta-se que a concentração 

obtida neste trabalho para o Naftaleno (36,97 ng g-1) foi superior ao TEL (> 35), 

representando um risco a mais para os organismos aquáticos. Se essas partículas forem 

oriundas da Baía de Todos os Santos, um ambiente poluído com a presença de diferentes 

classes de químicos, esse registro pode representar um risco para a transferência desses 

compostos entre os níveis tróficos, até o consumo humano.  

 

5.5. ESPÍRITO SANTO 

 

 A área de estudo no Espírito Santo compreende a Praia da Curva da Jurema (amostra 

ES F), localizada na cidade de Vitória, capital do estado. É uma praia artificial urbana de 

aproximadamente 1 km de extensão, inserida em uma enseada rasa de cerca de 10 metros de 

profundidade e protegida por ilhas formadas por promontórios rochosos, os quais favorecem o 

uso pela população para o lazer e turismo, seja na faixa de areia e nos quiosques, ou na região 

central em embarcações de recreação marinha (Piccoli 2008). 

 A Praia da Curva da Jurema recebe frequentadores pertencentes principalmente à 

Região Metropolitana da Grande Vitória (RMGV), mas também de outros estados (Monteiro 

2016), e independente da estação de temporada do ano e dos esforços da gestão pública, bem 

como outras praias urbanas, sofre com o descarte irregular de resíduos sólidos, sendo o 

material plástico o mais encontrado na faixa arenosa (Garcia et al.2017). Para além da 

poluição por resíduos sólidos no ambiente praial, o ambiente aquático da região também é 

classificado como degradado a partir da baixa riqueza de espécies aquáticas (Santos et al. 

2011), devido à má qualidade da água ocasionada pela interferência humana, como pelo 

lançamento de poluentes químicos por efluentes (Jesus et al. 2004). 

 A interferência humana também foi evidenciada através de trabalhos a respeito dos 

microplásticos nos compartimentos ambientais da RMGV, pela associação dessas 

micropartículas com microrganismos e colônias de invertebrados em sedimentos do sistema 

estuarino da baía de Vitória e seus ambientes costeiros, incluindo os manguezais (Baptista 

Neto et al. 2019a, Costa et al. 2021, Zamprogno et al. 2021). 
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 Ainda em relação à associação de poluentes com a biota, mas dessa vez voltado para 

os produtos químicos, Vilca et al. (2018) investigaram a ocorrência de 15 HPA nos fígados de 

espécimes de tartarugas-verdes (Chelonia mydas) encontradas mortas em praias da RMGV, 

onde do total estudado foi possível detectar oito compostos cuja Σ-HPA variou de 5,6 a 31,9 

ng g-1. 

 Sobre os HPA nos demais compartimentos ambientais, apenas um trabalho realizado 

por Pinheiro et al. (2017) quantificaram os 16 HPA prioritários em sedimentos de oito áreas 

portuárias do Sudeste brasileiro, incluindo os dois portos da RMGV, o Porto de Vitória e o 

Porto de Tubarão, onde a Σ-HPA obteve valores entre 50,8-506,6 ng g-1.  

 No presente estudo, a Σ-HPA para a amostra ES (F) foi de 0,61 ng g-1, onde foi 

possível detectar a presença do Naftaleno, Fenantreno, Fluoranteno, Pireno e Criseno. As 

concentrações de cada composto podem ser visualizadas na Figura 9. Embora as 

concentrações tenham sido baixas, bem como para os demais estados estudados, a ocorrência 

destes poluentes nos microplásticos desperta um alerta para a necessidade de mais estudos 

sobre os hidrocarbonetos nos compartimentos ambientais da RMGV.  

 Os HPA podem ter variadas fontes e estar associados ao material particulado, dentre 

os quais, as vias urbanas com a emissão veicular desempenham uma grande contribuição para 

estas partículas e poluentes tais quais o Fluoranteno, Pireno e o Criseno (Vasconcellos et al. 

2003), o que não é diferente para Vitória. 

 Segundo Loriato et al. (2018), essas fontes são responsáveis por cerca de 75% do total 

de PM 10 (material particulado de diâmetro inferior a 10 µm), 42% do PM 2,5 (diâmetro 

inferior a 2,5 µm), e mais de 50% dos compostos orgânicos voláteis não-metânicos (em inglês 

non-methane volatile organic compound – RMVOC) na cidade de Vitória. Ainda, na Ponta de 

Tubarão, onde se localiza o Porto de Tubarão, outros 15% são responsáveis por fontes 

pontuais de emissões, sendo cerca de 7% de RMVOC. 
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Figura 9- Concentração dos HPA nas amostras de microplásticos do estado do Espírito 
Santo. 

 

 Para a razão diagnóstica Flt/Flt+Pyr obteve-se o valor de 0,32, sugerindo origem 

petrogênica dos HPA adsorvidos aos fragmentos. Além da poluição oriunda do contínuo 

lançamento de esgoto doméstico nos sistemas ambientais (Keller et al. 2013), a Praia da 

Curva da Jurema é localizada em uma região quase central da Baía do Espírito Santo, 

potencialmente recebendo influência significativa dos dois Portos da região, onde já foram 

identificadas concentrações dos HPA no meio. 

 A Praia da Curva da Jurema localiza-se entre os dois canais que conectam o ambiente 

marinho com o sistema estuarino de Vitória, sistema esse que em trabalhos voltados para 

outros parâmetros de qualidade ambiental incluindo poluentes químicos inorgânicos, mostrou-

se altamente antropizado (Grilo et al. 2016, Jesus et al. 2004, Keller et al. 2013).  

 Sobre os poluentes químicos orgânicos em estudo, a nordeste da Praia encontra-se o 

Porto de Tubarão, e a sudeste na porção mais interna do Canal do Porto localiza-se o Porto de 

Vitória. Mais próximo ainda, na Praia do Canto que fica acima da Praia da Curva da Jurema, 

tem-se o Iate Clube de Vitória que conta com uma extensa Marina para embarcações 

ancoradas no mar. 

 Associando a localização das possíveis fontes dos HPA com as características 

ambientais da região, mesmo na Praia da Curva da Jurema onde há uma ponta mais 

“protegida” (pois ainda ocorre erosão), a limitando com a saída do Canal do Porto, as 

condições oceanográficas mostram-se favoráveis para o acúmulo dos poluentes nas praias. 

Essas, são compostas por areia fina e lama a areia lamosa, e padrões de ondas 
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predominantemente de sudeste os quais controlam os processos sedimentares em direção à 

costa (Bastos et al. 2014). 

 Reforçando a hipótese acima, no trabalho realizado por Vilca et al. (2018) no qual 

tartarugas-verdes coletadas na mesma região da presente área de estudo, apresentaram níveis 

de Fenantreno, segundo composto encontrado em maior concentração no presente estudo 

(Figura 9), que foi significante para o desenvolvimento de fibropapilomatose, tumor que 

ocorre em tartarugas marinhas, nos espécimes avaliados, embora essa relação ainda careça de 

mais estudos. Esse tumor também foi observado em tartarugas-verdes coletadas na área da 

Ilha do Frade, a qual delimita a Praia da Curva da Jurema (Santos et al. 2011). No período 

próximo, em 2010, Pinheiro et al. (2017) registrou uma concentração de 47,77 ng g-1 de 

Fenantreno, superior à máxima encontrada por Vilca et al. (2018).  

  

5.6. RIO DE JANEIRO 

 

 As amostras do Rio de Janeiro foram coletadas nas praias do Arpoador (RJ-A F) e de 

Botafogo (RJ-B F), duas praias urbanas localizadas em regiões sob diferentes condições 

ambientais, mas sob forte pressão antrópica.  

 A praia do Arpoador é localizada na zona sul da capital, em uma das principais rotas 

turísticas de praias da cidade, entre as praias de Ipanema e Copacabana. Além do intenso uso 

do espaço urbano para atividades que desempenham um papel significativo como fontes 

poluidoras por resíduos sólidos, a Praia do Arpoador é marcada ainda pela existência de um 

emissário submarino de esgotos cuja carga química, a depender das condições oceanográficas 

e atmosféricas, atingem e poluem o litoral (Guerra 2006). Ainda, ao lado na Praia de Ipanema 

está localizado o canal que conecta o mar com a Lagoa Rodrigo de Freitas, ambiente 

altamente poluído pelo despejo irregular de esgotos e outras fontes (Vezzone et al. 2021), e 

que potencialmente podem afetar também a região costeira, inclusive coma introdução de 

HPA (Stefens et al. 2007). 

 A praia de Botafogo, por outro lado, é localizada na parte interna da Baía de 

Guanabara, que por sua vez é um complexo estuarino altamente contaminado (Fries et al. 

2019) pelas atividades portuárias e urbanas, como com o despejo de efluentes não-tratados 

nos compartimentos ambientais (Carreira et al. 2001, Feitosa 2017, Hagler & Mendonça-

Hagler 1981, Pinheiro et al. 2017). Além dos poluentes químicos, a problemática de resíduos 

sólidos na Baía de Guanabara apresenta um histórico evidenciado por Baptista Neto & 

Fonseca (2011). 
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 No presente estudo foram quantificadas concentrações de HPA nas amostras de 

microplásticos de ambas as localidades, com a Σ-HPA em 0,34 ng g-1 para RJ-A (F), e 0,83 ng 

g-1 para RJ-B (F). As concentrações individuais de cada composto para as áreas de estudo 

podem ser visualizadas na Figura 10. O Naftaleno foi o hidrocarboneto predominante em 

termos de concentração assim como para os demais estados avaliados. Entretanto, em relação 

aos compostos detectados, os HPA de maior massa molecular apresentaram maior ocorrência, 

principalmente no RJ-B (F). 

 

 

Figura 10- Concentração dos HPA nas amostras de microplásticos do estado do Rio de 

Janeiro. 

 Em relação à Praia do Arpoador, Yoshimine et al. (2012) registraram a Σ-16HPA igual 

a 33,9 ng g-1 em espécimes de mexilhões Perna perna coletados nos costões rochosos. Já 

considerando a possível influência da Lagoa Rodrigo de Freitas para o conjunto de praias 

onde a Praia do Arpoador se localiza, Stefens et al. (2007) registraram concentrações da Σ-

HPA que variaram entre 320 e 7227 ng g-1 para os sedimentos, esse resultado pode 

representar uma possível fonte de contaminação para o local de estudo.  

 Ainda na região, Oliveira et al. (2020) observaram que o Naftaleno e o Fenantreno, 

além do Fluoreno e logo em seguida o Pireno, foram os compostos mais detectados em duas 

espécies de peixes coletadas em uma região pesqueira próxima à Praia de Ipanema (onde há a 

conectividade com a Lagoa Rodrigo de Freitas), assim como para o presente estudo. Ressalta-

se que na Praia de Ipanema há um emissário submarino de esgotos e que pode introduzir esses 

compostos aos compartimentos ambientais marinhos.  
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 Yoshimine et al. (2012) e van Weerelt et al. (2013) registraram concentrações de HPA 

para a mesma espécie de mexilhão (Perna perna) na Praia do Arpoador e em ilhas costeiras 

localizadas na plataforma continental adjacente ao seu litoral. As concentrações obtidas foram 

atribuídas à influência que o emissário de efluentes exerce sobre a qualidade das águas da 

região. 

 A Praia de Botafogo, por sua vez, localiza-se em uma área passível da contaminação 

tanto por efluentes domésticos como pela poluição oriunda das áreas portuárias adjacentes, 

como o Porto do Rio de Janeiro. Considerando os parâmetros físico-químicos e 

microbiológicos, a qualidade ambiental dessa praia e de sua região é historicamente tida como 

poluída a altamente poluída (Chalegre-Touceira et al. 2018, Hagler & Mendonça-Hagler 

1981, Kjerfve et al. 1997).  

 Lazzari et al. (2019) avaliaram os impactos ambientais provocados pela expansão 

urbana do Rio de Janeiro a partir do acúmulo histórico de parâmetros e compostos químicos 

no compartimento sedimentar da enseada de Botafogo, onde a Σ-16HPA variou de 1041,9 em 

2010 a 3588,0 ng g-1 em 1964. Os níveis desses compostos evidenciam os esforços 

governamentais para se ter uma maior qualidade ambiental, bem como a mudança nas 

atividades locais e das fontes dos HPA para o meio. Mas para áreas adjacentes ainda se 

visualiza elevadas concentrações dos compostos no compartimento sedimentar (Pinheiro et al. 

2017). 

 A razão diagnóstica Flt/Flt+Pyrfoi calculada para a amostra RJ-B (F), e obteve-se o 

valor de 0,24, o que sugere origem para os HPA adsorvidos aos microplásticos primariamente 

petrogênica. As atividades do complexo portuário localizado na parte externa da enseada de 

Botafogo, sob maior influência da Baía de Guanabara, explicam essa origem, como também 

observado por Pinheiro et al. (2017).  

 Ao analisar o registro sedimentar da enseada de Botafogo, Lazzari et al. (2019) 

observaram uma mudança nas fontes dos HPA, onde antes havia um predomínio de fontes 

pirogênicas, mas com o maior controle de emissão por fontes veiculares, associado ao 

aumento do tráfego por navios e a intensificação das atividades portuárias, as fontes 

petrogênicas tornaram-se importantes a partir dos anos 90. 

 Embora não tenha sido possível calcular as razões diagnósticas para os microplásticos 

da Praia do Arpoador, trabalhos anteriores (Oliveira et al. 2020, Yoshimine et al. 2012), 

indicam fontes mistas de HPA com predominância de fontes pirogênicas, pela influência do 

emissário submarino de esgoto de Ipanema. 
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 Não somente em relação aos HPA, mas na Praia de Botafogo e região também foram 

registradas elevadas concentrações de microplásticos (Carvalho & Baptista Neto 2016, 

Olivatto et al. 2019). Ainda na Baía de Guanabara, a associação entre essas duas classes de 

poluentes foi estudada no caranguejo Uca rapax (Brennecke et al. 2015).  

 Baptista Neto et al. (2019b) registraram a ocorrência de microplásticos em locais de 

despejo sedimentar oriundo de dragagens da Baía de Guanabara, na plataforma continental do 

Rio de Janeiro. A ocorrência se deu em 100% das amostras coletadas, e a partir deste estudo 

pode-se avaliar também a possível influencia dessas áreas de despejo de material sedimentar 

possivelmente contaminado para os demais compartimentos e áreas adjacentes.  

 Atividades de dragagem são comumente associadas a altas concentrações de HPA, 

sendo assim, essa localidade mesmo na plataforma continental pode atuar de forma secundária 

para a (re) disponibilização desses compostos para o meio, e através dos microplásticos para a 

coluna d’agua e para os organismos de diferentes níveis e hábitos alimentares, como já 

investigado e sugerido anteriormente para as áreas do presente estudo (Alves & Figueiredo 

2019, Figueiredo & Vianna 2018, Yoshimine et al. 2012). 

 

5.7. SÃO PAULO 

 

 O estado de São Paulo foi o primeiro onde estudos acerca de HPA em microplásticos 

foram realizados no Brasil, e desde então concentra o maior número de trabalhos realizados 

nesta temática no país. Todas as pesquisas, por sua vez, foram realizadas no litoral paulista, na 

cidade de Santos, onde encontram-se o maior complexo industrial do país e o Porto de Santos, 

o maior complexo portuário da América Latina. A importância econômica destes dois 

complexos para o país é incontestável, entretanto, devido às suas atividades o estuário de 

Santos já foi considerado o sistema estuarino mais poluído do litoral brasileiro, impacto que 

vem sendo reduzido, mas ainda presente (Hortellani et al. 2005, Luiz-Silva et al. 2008, 

Martins et al. 2011). 

 Os trabalhos sobre microplásticos no estado de São Paulo são, também, os mais 

diversificados, desde a sua ocorrência e distribuição, a modelos de previsão para dispersão e 

acúmulo, metodologias de estudo, associação com a biota e ecotoxicologia, e poluentes 

adsorvidos (Fisner et al. 2013a, Fisner et al. 2017a, Gorman et al. 2020, Nobre et al. 2015, 

Santana et al. 2016, Turra et al. 2014). No que diz respeito ao último, os HPA foram os 

compostos mais estudados e sua ocorrência e concentração foram determinadas para os pellets 

plásticos coletados nos sedimentos das praias de Santos, para diferentes profundidades do 
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sedimento e quanto às suas características de cor e tipo de resina (Fisner et al. 2013a, Fisner et 

al. 2013b, Fisner et al. 2017b). 

 No presente estudo contabilizou-se Σ-HPA entre 0,59-2,52 ng g-1, onde as 

concentrações individuais de cada composto para as respectivas amostras podem ser 

visualizadas na Figura 11. Foi o estado onde houve o registro da maior ocorrência de 

hidrocarbonetos nas amostras de microplásticos dentre todos os estados estudados, com doze 

dos quatorze HPA identificados, mesmo que ainda em baixas concentrações. 

 Nas amostras de Santos, apesar de o Naftaleno ter novamente apresentado o maior 

somatório de concentrações considerando os três pontos amostrais, ao analisar 

individualmente a contribuição de cada composto por amostra, nota-se que para a amostra SP-

S as concentrações obtidas para o Indeno[1,2,3-c,d]pireno e para o Benzo[g,h,i]perileno foram 

superiores, até ao dobro do Naftaleno. 

 

 

Figura 11- Concentração dos HPA nas amostras de microplásticos do estado de São Paulo. 

 
 Todas as três praias estudadas localizam-se na Baía de Santos, na porção interna do 

estuário (Santos e São Vicente) e na porção externa, onde há um maior domínio marinho 

(Praia Grande). Diferente dos demais estados, São Paulo é o único que possui dados a respeito 

dos HPA adsorvidos aos microplásticos coletados no ambiente, e o que apresentou as maiores 
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diferenças entre os valores obtidos neste estudo comparados aos demais obtidos em trabalhos 

realizados anteriormente. 

 Fisner et al. (2013a) estudaram a variabilidade da concentração e composição dos 

HPA em pellets das praias da Baía de Santos onde obteve valores do Σ-HPA entre 86,6 e 7174 

ng g-1, superiores ao presente estudo. Ainda na Baía de Santos, Fisner et al. (2013b) 

analisaram a variabilidade da concentração e composição dos HPA em pellets amostrados em 

até 1 metro de profundidade no sedimento da Ponta da Praia, obtendo valores de Σ-HPA entre 

198 e 1042 ng g-1 para as diferentes camadas estudadas. Taniguchi et al. (2016) encontraram 

valores similares para o Σ-HPA também em amostras de pellets coletados em 41 praias de 15 

cidades ao longo do litoral paulista, com concentrações entre 32,6 a 2068 ng g-1. 

 A disparidade das concentrações obtidas no presente estudo em comparação aos 

trabalhos comentados anteriormente para a mesma área de estudo é clara, e pode estar 

relacionada principalmente ao tipo de microplástico analisado. Trabalhos que utilizaram os 

fragmentos para as análises de poluentes obtiveram concentrações similares às encontradas 

nessa pesquisa, considerando a respectiva massa utilizada, como é o caso de León et al. 

(2019) que obtiveram valores médios de HPA entre 16,37 a 27,40 ng g-1. 

 Bouhroum et al. (2019) utilizaram uma massa de fragmentos similar à utilizada no 

presente estudo, obtendo também baixas concentrações, corroborando com a hipótese do fator 

determinante da massa e tipo de microplásticos para a concentração de HPA adsorvidos a 

essas micropartículas. Hirai et al. (2011), por outro lado, encontraram uma maior variação 

para o Σ-HPA, de 0 a 9297 ng g-1, atribuindo tal variabilidade aos fragmentos plásticos 

utilizados. Ainda, para este último trabalho não se sabe a massa de microplásticos utilizada, 

bem como se Σ-HPA inclui todos os HPA prioritários, mas analisa outros compostos, sendo 

assim, a comparação destes resultados com o trabalho aqui apresentado é, de certa forma, 

inconsistente. O mesmo pode ser atribuído a Rios et al. (2010) onde as concentrações da Σ-

HPA foram consideravelmente menores para fragmentos do que para outros tipos de 

partículas. 

 Utilizando a razão diagnóstica Flt/Flt+Pyr, foram obtidos valores de 0,24 para SP-S 

(F) e 0,37 para SP-PG (F), sugerindo fontes petrogênicas. Para SP-SV (F) foi possível realizar 

o cálculo utilizando as duas razões diagnósticas, onde para a razão Flt/Flt+Pyr obteve-se o 

valor de 0,37 sugerindo fonte petrogênica, e utilizando a razão Ant/Ant+Phe obteve-se o valor 

de 0,14 sugerindo fonte pirogênicas. Sendo assim, pode-se dizer que os HPA adsorvidos aos 

fragmentos do estado de São Paulo possuem fontes mistas, tanto através do petróleo como 

pela combustão incompleta de biomassa e combustíveis fósseis. 
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 Os resultados sugeridos pelas razões diagnósticas são sustentados pela concentração 

obtida para o Naftaleno (HPA de baixa massa molecular) e a predominância (e em altas 

concentrações) dos compostos de alta massa molecular, Indeno[1,2,3-c,d]pireno e 

Benzo[g,h,i]perileno. Tais resultados corroboram também com trabalhos anteriores tanto para 

amostras de sedimento como para os próprios microplásticos (Fisner et al. 2013a, Martins et 

al. 2011, Taniguchi et al. 2016). 

 Considerar também os fatores hidrodinâmicos locais é importante uma vez que tais 

características, somadas ao aporte dos HPA e microplásticos por fontes diretas ou difusas, 

influenciam diretamente na dispersão e concentração de poluentes neste sistema estuarino 

podendo explicar, por exemplo, as origens petrogênicas dos HPA nos microplásticos 

coletados na Praia Grande (Baptistelli 2008, Harari et al. 2002). 

 Ambos os poluentes refletem riscos aos sistemas biológicos, e para a região de Santos 

trabalhos anteriores já evidenciaram os efeitos ecotoxicológicos dos HPA presentes em 

sedimentos para anfípodes (Cesar et al. 2006), bem como a transferência desses compostos 

através de pellets para uma espécie de ouriço-do-mar (Nobre et al. 2015). 

 A respeito dos microplásticos, estes foram encontrados em 75% das amostras de 

mexilhões de uma área natural de cultivo (Santana et al. 2016), área esta que se localiza 

próxima ao Porto de Santos, uma das principais fontes dos HPA para a região, e 

potencialmente também dos pellets. Ainda, Neto et al. (2020) observaram a elevada 

ocorrência de fragmentos de plástico em peixes economicamente importantes coletados no 

litoral Sudeste-Sul do país. Desta forma, fica evidente a ocorrência dos microplásticos, sejam 

pellets ou fragmentos, em organismos de diferentes níveis tróficos, e considerando o atual 

estado de poluição dos compartimentos ambientais da região, a associação destes poluentes 

representa um alerta para a possível introdução deles na cadeia alimentar humana, através da 

transferência trófica. 
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5.8. RIO GRANDE DO SUL 

 

 Os microplásticos do Rio Grande do Sul foram coletados na cidade de Torres, mais 

especificamente na Praia Grande, localizada no litoral Norte do estado na divisa com o estado 

de Santa Catarina. É uma cidade extremamente ligada ao turismo sazonal, e que tal qual 

outras cidades litorâneas brasileiras, apresenta problemas socioambientais ligados ao descarte 

irregular de resíduos sólidos e lançamento de esgotos nas praias (Cristiano et al. 2016). 

 Em relação à ocorrência de microplásticos na região, apenas um trabalho de conclusão 

de curso registrou as partículas no sedimento da Praia Grande, onde houve a predominância 

de fragmentos em relação aos pellets, embora esta praia tenha sido a de menor ocorrência de 

microplásticos das três praias estudadas (Schneider 2018). Os demais trabalhos acerca dos 

microplásticos no estado foram realizados na porção Sul, em uma praia arenosa próximo à 

desembocadura da Laguna dos Patos, na Praia do Cassino (Ramos et al. 2021), na porção 

marinha em amostras de água (Lacerda 2019), e em sistemas de água doce próximos à capital 

do estado, na Região Metropolitana de Porto Alegre (RMPA) (Bertoldi et al. 2021, Ferraz et 

al. 2020). 

 Em relação aos HPA nos compartimentos ambientais, há também uma escassez de 

dados para o estado, onde a maior parte dos trabalhos foram realizados considerando 

partículas atmosféricas na RMPA e obtiveram concentrações entre 0,04 e 3,70 ng m-3 

(Dallarosa et al. 2005, Teixeira et al. 2012), tendo também um trabalho realizado em 

sedimentos do estuário da Lagoa do Patos que obteve concentrações entre 37,7 a 11.799,9 ng 

g-1 para os HPA prioritários e não-prioritários (Medeiros et al. 2005). 

 No presente estudo apenas foi possível determinar a concentração de três compostos, 

sendo eles o Naftaleno, o Fenantreno e o Pireno, com valores da Σ-HPA de 33,18 ng g-1 para 

as amostras de isopor, e 0,25 ng g-1 para as amostras de fragmentos. As concentrações 

individuais dos compostos para os respectivos tipos de microplásticos podem ser visualizadas 

na Figura 12. 

 



51 
 

 

 

Figura 12- Concentração dos HPA nas amostras de microplásticos do estado do Rio Grande do 
Sul. 

 
 Pela ausência de um dos compostos necessários em ambas as fórmulas para o cálculo 

das razões diagnósticas, não foi possível calculá-las para nenhum dos dois tipos de 

microplásticos amostrados no Rio Grande do Sul. Com base nos trabalhos prévios, imagina-se 

que as fontes dos HPA para o meio sejam mistas, influenciada por fatores antrópicos urbanos, 

principalmente oriundas da emissão veicular pela combustão de petróleo no caso do 

Fenantreno, e diesel no caso do Pireno (Dallarosa et al. 2005). O elevado valor do Naftaleno, 

por sua vez, pode ser associado à queima de óleos lubrificantes dos veículos (Teixeira et al. 

2012). 

 Martins et al. (2020) determinaram as concentrações de HPA no sangue, guelras, 

fígado, músculos e ovários de dezoito fêmeas de peixe da espécie Pseudobatos horkelii, 

obtidas de pescadores da Praia do Cassino, e registrou concentrações do Σ-HPA entre 124,47 

e 8487,22 ng g-1, sendo este mínimo e máximo encontrados nas guelras. Os microplásticos, 

por sua vez, também tendem a se acumular neste tecido (Koongolla et al. 2020; Ribeiro-Brasil 

et al. 2020), potencializando o risco de contaminação destes organismos ao associar as 

partículas com os poluentes químicos. 
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6. CONCLUSÃO 
 

 Os estudos acerca de poluentes adsorvidos em microplásticos são escassos no Brasil, 

sendo o primeiro datado de 2013, e sem muitos novos trabalhos sendo publicados ou com a 

realização divulgada. Tal ritmo desacelerado pode estar atribuído ao atual cenário político-

científico em que se vive no país, com constantes cortes de verba, uma vez que estudos dessa 

temática demandam elevados recursos para a realização das etapas de amostragem e 

analíticas. 

 Para alguns estados e localidades, o presente estudo foi o primeiro a ser realizado 

acerca de microplásticos e HPA nos compartimentos ambientais, onde para as regiões Norte e 

Nordeste é o primeiro a respeito da associação desses dois poluentes. Ainda, foi o primeiro a 

utilizar majoritariamente fragmentos para as análises dos HPA, enquanto a grande maioria dos 

trabalhos anteriores utilizaram os pellets como objeto de estudo.  

 Por condições como (1) tipo de microplástico utilizado e (2) compostos analisados, 

comparações fidedignas com os dados já existentes foram de certa forma inviabilizadas, uma 

vez que a grande maioria dos trabalhos no mundo utilizaram os pellets (totalidade no Brasil) 

e/ou analisaram um número menor de HPA ou incluíram também os HPA não-prioritários em 

seus estudos. Por outro lado, os dados gerados possibilitam uma análise mais fidedigna ao 

potencial de contaminação e toxicidade que esses poluentes podem desencadear no meio e nos 

organismos, uma vez que os fragmentos sãos os tipos de microplásticos mais comumente 

encontrados nos compartimentos ambientais e associados à biota. 

 Os fatores (1) tipo de microplástico e (2) massa de fragmentos analisada, além das 

condições ambientais locais, aparentam ser os mais determinantes para a concentração dos 

HPA adsorvidos às amostras. Embora algumas amostras tenham apresentado concentrações 

que, comparadas com a literatura, aparentam estar em acordo com os níveis reais desses 

contaminantes no meio, a adoção dos microplásticos como matriz a ser utilizada como 

indicadora de poluição por HPA mostra-se pouco efetiva. Mas ainda assim, os microplásticos 

podem ser importantes matrizes de via de exposição a poluentes químicos e contaminação 

para a biota e para os seres humanos. 

 Os dados obtidos no presente estudo primário são referentes a amostragens aleatórias e 

pontuais, com uma limitada malha amostral, o que impossibilita a extrapolação desses 

resultados para toda a extensão praial dos locais de estudo, e a sua avaliação e classificação 

quanto à contaminação. 
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 Na região Norte e Nordeste, as baixas concentrações dos HPA nos microplásticos 

aparentam estar relacionadas aos intensos processos hidrodinâmicos atuantes. Mesmo assim, 

avaliar a ocorrência desses poluentes mostra-se importante dos pontos de vista ambiental 

(físico) e ecológico, uma vez que individualmente eles já foram registrados no meio, bem 

como os seus efeitos em organismos de diferentes níveis tróficos, incluindo espécies de peixes 

de interesse comercial e de consumo humano. As concentrações do Naftaleno nas amostras de 

isopor, inclusive, estiveram acima do TEL nas amostras coletadas em Pernambuco e Bahia, e 

próxima no Ceará; sendo assim, efeitos nos organismos podem ocorrer devido a esse 

composto. 

 Mais do que nunca, após o desastre ambiental de derramamento de óleo cru ocorrido 

em 2019 na costa brasileira, o litoral nordestino deve ser monitorado quanto aos seus níveis 

de hidrocarbonetos, e tornar público os resultados de modo a consolidar políticas de 

assistência voltadas principalmente para as comunidades mais afetadas pelo desastre e que 

dependem do ambiente saudável para a manutenção das atividades pesqueiras, muitas vezes 

de subsistência. Ainda, recentes relatos sobre o acúmulo de resíduos também foram 

registrados nas praias desse litoral, e encarar esses problemas com a seriedade necessária, 

associando os dois poluentes considerando os dados expostos no presente trabalho, mostra-se 

urgente. 

 As regiões Sudeste e Sul são as únicas que apresentaram estudos anteriores de HPA 

em microplásticos sendo possível realizar uma melhor comparação e discussão dos dados 

obtidos no presente estudo. A diferenciação dos tipos de microplásticos utilizados nos 

trabalhos mostrou-se determinante para as concentrações encontradas, mesmo para locais de 

estudos iguais. Independentemente do tipo de microplástico, primário ou secundário, é 

possível para os HPA se fixarem aos mesmos, considerando os níveis de poluição dos locais 

avaliados, condições ambientais favoráveis ao acúmulo dos HPA, bem como a possível 

relação desses compostos com efeitos danosos em organismos marinhos. A realização e 

ampliação de estudos que abordem essa temática são necessárias. 

 As fontes de HPA para o meio e consequentemente para os microplásticos foram 

atribuídas à contribuição antropogênica (petrogênica e pirogênica). No Brasil, os HPA são 

equivocadamente deixados de lado pelas agências de regulação ambiental, visto que o seu 

monitoramento não é dado de forma obrigatória e prioritária levando ao cenário atual onde 

esses compostos estão amplamente presentes e dispersos nos compartimentos ambientais, e 

em partículas antrópicas também poluidoras comprometendo mais ainda a saúde e qualidade 

dos ecossistemas. 
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 De modo geral, as maiores concentrações de HPA foram encontradas nas amostras de 

isopor, sugerindo que esse tipo de microplástico pode ter considerável contribuição na 

dispersão desses contaminantes especialmente em locais mais poluídos. Pela ocorrência dos 

compostos em todos os tipos e tamanhos de microplásticos estudados, essas partículas podem 

facilmente atuar como facilitadoras na introdução dos HPA na teia trófica e em diferentes 

níveis tróficos. Estudos considerando este e os outros tipos de microplásticos, bem como a 

área fonte dos MP e dos HPA, são necessários para avaliar o fato encontrado neste trabalho. 

 Por fim, conclui-se que os HPA estão presentes em todos os estados brasileiros 

estudados e sua ocorrência foi evidenciada pela adsorção deles em microplásticos coletados 

em ambientes praiais. Esses contaminantes orgânicos originam-se tanto petrogênica como 

pirogenicamente, sendo que as principais fontes para os locais avaliados são as atividades 

industriais e portuárias, o descarte inadequado de efluentes, e o escoamento superficial urbano 

por águas pluviais. 
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