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RESUMO 

 

FELIPE, M. C. Bioensaios de toxicidade utilizando invertebrados aquáticos em 

exposição ao Alquilbenzeno Linear Sulfonado. 2019. 213p. Tese (Doutorado em 

Engenharia Hidráulica e Saneamento) – Escola de Engenharia de São Carlos, Universidade 

de São Paulo, São Carlos, 2019. 

 

Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS) é o surfactante aniônico mais utilizado no mundo 

e é encontrado constantemente em esgoto doméstico e águas residuárias de lavanderia. A 

remoção de LAS em reatores foi comprovada em estudos anteriores, mas pouco se sabe 

sobre a toxicidade desse composto em amostras mais complexas para a biota aquática. 

Neste trabalho, objetivou-se avaliar duas Hipóteses; A: O LAS padrão causa efeitos 

negativos na biota aquática, e B: O tratamento em reator de leito fluidificado de amostra 

complexa contendo LAS (água residuária de lavanderia comercial combinada com esgoto 

doméstico bruto) diminui os efeitos negativos na biota aquática. Ambas as hipóteses foram 

avaliadas por meio de bioensaios de toxicidade com: Chironomus sancticaroli, Allonais 

inaequalis e Daphnia magna, analisados a partir da mortalidade dos organismos e análises 

estatísticas, para determinar os efeitos tóxicos dos LAS padrão e das amostras do reator, 

comparados ao controle. Para avaliar a Hipótese A foram realizados testes de toxicidade 

aguda, crônica e crônica de gerações com o LAS padrão. No teste de toxicidade crônica de 

gerações, com a espécie C.  sancticaroli, foram analisados a deformidade bucal, 

comprimento das larvas, tamanho das asas das fêmeas e fecundidade potencial com o LAS 

padrão em 3 gerações. Para responder a Hipótese B, foram realizados bioensaios de 

toxicidade aguda e crônica com os afluentes, efluentes e diluições dos efluentes nas seis 

fases de operação do reator. C.  sancticaroli foi a espécie mais tolerante tanto em teste de 

toxicidade aguda como crônica com LAS padrão (CL50-96h 25,25 mg.L-1 e CL50-10dias 18,11 

mg.L-1), seguido de A.  inaequalis (CL50-96h 8,13 mg.L-1 e CL50-10dias 8,56 mg.L-1). A espécie 

mais sensível ao LAS foi D.  magna (CE50-48h 6,11mg.L-1 e CE50-21dias 3,21 mg.L-1). No teste 

de toxicidade crônica de longa duração, não existiu diferença estatística entre as gerações 

para o desenvolvimento das larvas do inseto C. sancticaroli, entretanto evidenciaram 

diferença estatística entre as gerações quanto ao tamanho das asas das fêmeas, indicando 

que esses organismos podem sofrer alterações fisiológicas quando a exposição ao 

contaminante é contínua, confirmando a Hipótese A. Os resultados ecotoxicológicos com 
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o reator evidenciaram toxicidade de 100% de todos afluentes e efluentes para A. inaequalis 

e D. magna. Já C. sancticaroli apresentou menor toxicidade nas primeiras fases de operação 

(de 20 a 100% de mortalidade). Em geral, foi identificado diferença de toxicidade das fases 

do reator por meio das diluições. Nas fases menos tóxicas, a diminuição da mortalidade era 

observada a partir de diluição de 50%; nas fases mais tóxicas, a partir de 20%. É possível 

concluir que a Fase VIb de operação do reator apresentou diminuição da toxicidade. 

Entretanto, ao se analisar testes de toxicidade crônica nessa fase, conclui-se que o efluente 

mesmo depois do tratamento em reator causa efeito negativo nos organismos-teste 

avaliados, dessa forma é possível refutar a Hipótese B. A partir dos resultados apresentados, 

é possível concluir que o LAS causa impacto ambiental, principalmente em exposição 

continua, e que mesmo com remoção em sistema biológico de efluentes reais (água 

residuária de lavanderia comercial combinada com esgoto doméstico) existe impacto, 

possivelmente com a interação entre os diversos compostos tóxicos e o LAS.  

 

Palavras-chave: ecotoxicologia; LAS; Chironomus sancticaroli; Allonais inaequalis; 

Daphnia magna. 
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ABSTRACT 

 

FELIPE, M. C. Toxicity bioassays using aquatic invertebrates in exposure to the 

Linear Alkylbenzene Sulfonate. 2019. 213p. Thesis (PhD in Hydraulic Engineering and 

Sanitation) - School of Engineering of São Carlos, University of São Paulo, São Carlos, 

2019. 

 

Linear Alkylbenzene Sulfonate (LAS) is the most commonly utilized anionic surfactant in 

the world and it is present in domestic sewage and laundry wastewater. Removal of LAS 

in reactors has been proven in previous studies, but little is known about the toxicity to the 

aquatic biota. The objectives of this study were tested into two Hypotheses, A: The standard 

surfactant LAS causes negative effects on aquatic biota, and B: Treatment in complex 

sample fluidized bed reactor containing LAS (commercial laundry wastewater combined 

with raw domestic sewage) diminishes the negative effects on aquatic biota. Both 

Hypotheses were evaluated toxicity bioassays using three test organisms: Chironomus 

sancticaroli, Allonais inaequalis and Daphnia magna. To evaluate the Hypothesis A, acute, 

chronic and long-term chronic toxicity tests were performed with standard LAS. In the 

long-term chronic tests with C. sancticaroli organisms, we analyzed the oral deformity, 

larval length, female wing size and potential fecundity in contact with the standard LAS in 

3 generations. Acute and chronic bioassays with affluents, effluents and effluent dilutions 

in the VI operating phases of the fluidized bed reactor were proceeded to evaluate the 

Hypothesis B. The results were analyzed from the mortality of the organisms, and statistical 

analysis were performed to determine the similarity of the toxic effects of the LAS and 

reactor samples, compared to the control. The species C. sancticaroli was the most tolerant 

species in both acute and chronic trials with standard LAS (LC50-96h 25.25 mg.L-1 and 

LC50- 10 days 18.11 mg.L-1), followed by species of A. inaequalis (LC50-96h 8.13 mg.L-1 and 

LC50-10 days 8.56 mg.L-1). The species most sensitive to LAS was D. magna (CE50-48h 

6.11mg.L-1 and CE50-21dias 3.21mg.L-1). In the long-term chronic test, there is no statistical 

difference between the generations for the development of C. sancticaroli insect larvae. 

However, they showed a statistical difference between the generations regarding the size 

of the female wings, indicating that these organisms may undergo physiological changes 

when exposure to the contaminant is continuous. From these results it is possible to confirm 

Hypothesis A. The ecotoxicological results with the reactor showed toxicity of 100% of all 
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tributaries and effluents for A. inaequalis and D. magna. The C. sancticaroli species had 

low toxicity in the first stages of operation (from 20 to 100% mortality). In general, toxicity 

difference of the reactor phases was identified by half of the dilution analysis. In the less 

toxic phases, the decrease in mortality was observed from 50% dilution; in the most toxic 

phases, from 20%. It is also possible to conclude that Phase VIb showed a decrease in the 

mortality of the test organisms where a chronic test was performed. However, when 

analyzing the chronic tests, it can be concluded that the effluent even after the treatment in 

the reactor causes a negative effect on the test organisms evaluated, so it is possible to 

refute the Hypothesis B. From the results presented, it is possible to conclude that the LAS 

causes environmental impact, mainly in continuous exposure, and that even with treatment 

of actual effluents (commercial laundry wastewater combined with domestic sewage) there 

is an impact, possibly with the interaction between the various toxic compounds and the 

LAS. 

 

Keywords: ecotoxicology; LAS; Chironomus sancticaroli; Allonais inaequalis; Daphnia 

magna. 
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 INTRODUÇÃO 

 

Conforme observado nas últimos séculos, a população mundial vem aumentando 

exponencialmente e, com seu crescimento, há o aumento de substâncias tóxicas presentes 

no meio ambiente. Em geral, muitas dessas substâncias apresentam efeitos pouco 

conhecidos para os seres humanos e para o meio ambiente. Algumas dessas substâncias 

denominadas poluentes emergentes, vem sendo aportadas em mananciais hídricos e 

estações de tratamento de esgoto, diariamente. 

Entre essas substâncias, ressalta-se os surfactantes por serem os principais 

componentes dos detergentes e demais produtos de limpeza, pela sua ação como agentes 

tensoativos. Os surfactantes aniônicos são historicamente, os mais antigos e os mais 

comuns, devido às suas excelentes propriedades de limpeza, formação de espuma e pelo 

seu baixo custo. Entre eles, o que mais se destaca é o Alquilbenzeno Linear Sulfonado 

(LAS), por ser o tensoativo mais consumido e de maior produção mundial (BERGÉ et al., 

2018). No Brasil, o LAS apresenta alta comercialização, chegando a serem comercializadas 

no mercado interno cerca de 80 mil t/ano, e por isso, é o detergente sintético encontrado 

com maior frequência nos ambientes aquáticos. 

O elevado consumo de LAS, tanto no setor industrial quanto no doméstico, vem 

acarretando o aumento de suas concentrações no esgoto (1 a 18 mg.L-1), que, 

consequentemente, chega às estações de tratamento de efluentes ou nos corpos d’água, 

podendo ocasionar impactos no meio ambiente (GRANATTO et al., 2019; MUNGRAY; 

KUMAR, 2009).  

Quando esse produto é lançado em um curso d’água ou em estações de tratamento 

de esgoto, pode causar prejuízos tanto no tratamento das águas residuárias com o custo 

adicional de tratamento quanto para o meio ambiente aquático. As elevadas concentrações 

de surfactantes podem causar danos ao funcionamento e integridade da membrana 

plasmática de células vivas, provocados pela redução na absorção de nutrientes essenciais, 

no consumo de oxigênio e na liberação de produtos metabólicos tóxicos, causados pela 

adsorção do surfactante na superfície celular (LEE, 1970; SHCHERBAKOVA; 

LAURINAVICHIUS; AKIMENKO, 1999). Consequentemente, o LAS causa danos na 

diminuição da concentração de elementos necessários para a vida aquática, tais como, 

oxigênio dissolvido devido à diminuição da tensão superficial água/ar, diminuição 

penetração da luz, mantendo as partículas em suspensão, aumento da concentração de 
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compostos xenobióticos e hidrocarbonetos aromáticos policíclicos, inibindo sua 

degradação. Esses efeitos podem gerar a inibição dos microrganismos decompositores de 

matéria orgânica nas estações de tratamento de esgoto, podendo assim comprometer sua 

eficiência na remoção de substâncias tóxica (PENTEADO; EL SEOUD; CARVALHO, 

2006).  

Silva et al. (2017), apresentam um estudo de efeito tóxico do LAS para a biota 

aquática, no qual comprovam que concentrações a partir de 0,27 mg.L-1 LAS afetam o 

ecossistema aquático. A toxicidade do LAS depende do comprimento de sua cadeia 

carbônica, sendo que, quanto menor o número de carbonos, menos tóxico ele é para os 

organismos aquáticos. Desse modo, para avaliação da toxicidade do LAS aos organismos 

aquáticos, utilizou-se neste trabalho o Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS padrão) com 

predominância de homólogos de 12 carbonos (C12) (dodecilbenzeno sulfonado de sódio) 

(HERA, 2013). 

Testes ecotoxicológicos, ferramentas importantes para avaliar a qualidade das águas 

e a carga poluidora de efluentes, podendo, por exemplo, ser utilizados para a avaliação da 

toxicidade do LAS. Somente análises físicas e químicas comumente realizadas, cujos 

limites encontram-se estabelecidos nas legislações ambientais, não são capazes de 

distinguir entre as substâncias que afetam os sistemas biológicos e as que são inertes no 

ambiente, sendo insuficientes para avaliar o potencial de risco ambiental dos 

contaminantes. Enquanto as análises químicas identificam e quantificam as concentrações 

das substâncias tóxicas, os testes de toxicidade avaliam o efeito dessas substâncias sobre 

sistemas biológicos. Assim, as análises químicas e os testes de toxicidade se 

complementam (Costa et al., 2008). 

Os testes ecotoxicológicos são realizados utilizando-se organismos aquáticos de 

diferentes funções tróficas da cadeia alimentar que, devido a sua característica de pouca 

tolerância a substâncias químicas, podem apresentar alterações, sejam fisiológicas, 

morfológicas ou comportamentais, quando expostos a contaminantes. As exposições são 

feitas em determinados períodos de tempo, podendo ser em amostras de efluentes, 

diferentes concentrações de substâncias e compostos químicos, ou até mesmo em amostras 

ambientais. O contato com agentes tóxicos pode ser analisado por meio de teste de 

toxicidade aguda, que avaliam os efeitos severos e rápidos, sofridos pelos organismos-teste 

em curto período de tempo, geralmente medidos em 96 horas, ou com teste de toxicidade 

crônica, utilizando-se concentrações subletais, em tempo de exposição mais longos, que 
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pode variar para cada espécie estudada. Esta exposição dos organismos-teste aos 

contaminantes, em níveis subletais, pode não levá-los à morte, mas pode causar distúrbios 

fisiológicos e/ou comportamentais a longo prazo. 

Neste contexto, este trabalho apresenta diferentes objetivos para responder duas 

hipóteses, quanto aos efeitos tóxicos do LAS padrão e amostras de reator contendo LAS 

por meio de testes ecotoxicológicos. Para testar essas hipóteses, foram utilizados três 

organismos-teste (invertebrados aquáticos) de diferentes funções tróficas da cadeia 

alimentar para identificação dos efeitos do LAS padrão e amostras do reator de leito 

fluidificado em escala aumentada, na biota aquática. 
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 JUSTIFICATIVA  

 

Os efeitos dos surfactantes incluem o retardo do crescimento, a alteração do 

comportamento alimentar e inibição de órgãos quimiorreceptores em organismos 

aquáticos. Estudos prévios utilizando-se reator de leito fluidificado apontam para a 

remoção do Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS), mas pouco se sabe sobre a toxicidade 

desse composto em amostras mais complexas com pré e pós-tratamento, como exemplo: 

água residuária de lavanderia combinada com esgoto doméstico, para a biota aquática  

 

 OBJETIVOS E HIPÓTESES 

 

Este trabalho foi dividido em duas hipóteses: 

 

HIPÓTESE A: O surfactante LAS padrão causa efeitos negativos na biota aquática, 

demostrado por meio de bioensaios de toxicidade em organismos-teste. 

 

OBJETIVOS:    Estabelecer a CL50 ou CE50 de LAS padrão nas larvas do inseto 

C.  sancticaroli, no oligoqueto A. inaequalis e no crustáceo D. magna em 

bioensaios de toxicidade aguda; 

Estabelecer a CL50 ou CE50, CENO e CEO de LAS padrão para os 

organismos-teste em bioensaios de toxicidade crônica;  

Avaliar a capacidade reprodutiva das espécies A. inaequalis e 

D.  magna em teste de toxicidade crônica com LAS padrão; 

Avaliar o desenvolvimento da larval de C. sancticaroli em exposição 

crônica ao LAS padrão; 

Avaliar o comprimento das asas, a fecundidade potencial, a 

deformidade bucal das larvas em IV instar e o desenvolvimento das lavas de 

C. sancticaroli em teste de longa duração em exposição ao LAS padrão, 

entre gerações dessa espécie. 
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HIPÓTESE B: O tratamento em reator de leito fluidificado de amostra complexa como 

água residuária de lavanderia comercial combinada com esgoto doméstico bruto, contendo 

o surfactante LAS, diminui os efeitos negativos para a biota aquática, demostrado por meio 

de bioensaios de toxicidade em organismos-teste. 

 

OBJETIVOS:  Estabelecer a CL50 ou CE50 , CENO e CEO das diluições do efluente 

do reator de leito fluidificado para as larvas do inseto C.  sancticaroli e para 

o oligoqueto A. inaequalis em bioensaios de toxicidade aguda e crônica e 

para o crustáceo D. magna em bioensaios de toxicidade aguda; 

Avaliar a capacidade reprodutiva do organismo-teste A. inaequalis em 

teste de toxicidade crônica com amostras (afluente, efluente e diluições do 

efluente) do reator de leito fluidificado; 

Avaliar o desenvolvimento da larval de C. sancticaroli em exposição 

crônica as amostras do reator; 
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 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 

 

 Ações Antrópicas e o Meio Ambiente Aquático  

 

O incremento populacional tem ocasionado diferentes impactos ambientais, como 

a poluição da água, solo e atmosfera, que ocasionam, perda de biodiversidade, alterações 

na qualidade das águas, na produção primária e secundária, e toxicidade, que, geralmente, 

estão associadas à deficiência no tratamento dos efluentes e/ou práticas de descartes in 

natura sem nenhum tipo de tratamento prévio (BARRIOS-ESTRADA et al., 2018a; 

BILAL et al., 2017a, 2017b, 2017c, 2017d; CHATHA; ASGHER; IQBAL, 2017; 

CORCORAN et al., 2010; DEBLONDE; COSSU-LEGUILLE; HARTEMANN, 2011).  

A poluição ambiental, principalmente dos mananciais hídricos tornou-se assunto de 

interesse público e da comunidade científica em geral. Vários estudos têm sido conduzidos 

com o intuito de se averiguar os impactos resultantes da atividades antrópicas, sendo elas, 

de caráter agrícola (diferentes tipos de cultura e usos do solo), das atividades de mineração 

e da poluição orgânica e industrial nesses ambientes (BARRIOS-ESTRADA et al., 2018b; 

BILAL et al., 2017b; CHATHA; ASGHER; IQBAL, 2017; CLETO FILHO; WALKER, 

2001; CORBI et al., 2000, 2010; CORBI; TRIVINHO-STRIXINO; DOS SANTOS, 2008; 

DEBLONDE; COSSU-LEGUILLE; HARTEMANN, 2011; JARDIM, 1992; LÓPEZ-

DOVAL et al., 2017; SOPILNIAK et al., 2018; VYSTAVNA et al., 2018; WEBER, 1992).  

Não apenas os países desenvolvidos vêm sendo prejudicados por esses problemas 

ambientais, mas, também, as nações em desenvolvimento sofrem impacto da poluição. A 

expansão da indústria e da agricultura trouxe milhares de novos produtos, ou seja, 

diferentes tipos de substâncias químicas que são aportados em toneladas para os rios e 

oceanos diariamente (BARBER et al., 2015; CORCORAN et al., 2010; HEBERER, 2002). 

Entre essas substâncias químicas estão os poluentes emergentes, definidos como 

substâncias potencialmente tóxicas, suspeitas de afetar o meio ambiente, cujo seus efeitos 

ainda são pouco conhecidos (AHMED; HAFIZ; DHAMA, 2017; DAUGHTON, 2004; 

DEBLONDE; COSSU-LEGUILLE; HARTEMANN, 2011).  

Há uma vasta categoria desses contaminantes orgânicos presentes em produtos 

comerciais e que podem atuar como desreguladores endócrinos, como: produtos 

farmacêuticos e de uso veterinário; substâncias tensoativas, como os surfactantes; 

hormônios sintéticos e naturais; pesticidas; polímeros de baixa massa molecular; solventes, 
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entre outros presentes em águas residuárias (BITTENCOURT et al., 2016; FILHO; 

LUVIZOTTO-SANTOS; VIEIRA, 2007; HAIGH, 1996a; LOPEZ DE ALDA et al., 2003; 

RAGHAV et al., 2013; SAUVÉ; DESROSIERS, 2014). 

Os poluentes emergentes podem causar alterações significativas nos ecossistemas 

aquáticos e alguns poluentes hidrofílicos podem acarretar bioacumulação em diferentes 

níveis tróficos, como por exemplo, no tecido adiposo de peixes e crustáceos ou ainda em 

aves e outros animais terrestres, bem como no leite de bovinos (CORBI et al., 2010; 

DEBLONDE; COSSU-LEGUILLE; HARTEMANN, 2011; LOPEZ DE ALDA et al., 

2003; ROCHA et al., 2018a; SIQUEIRA; BRAGA, 2000; WANG et al., 2017). Alguns 

exemplos de poluentes emergentes atualmente estudados e encontrados no ambiente 

aquático: diclofenaco, ibuprofeno, hormônio estrona, bisfenol, nonilfenol, cafeína, 

estradiol, parabenos, triclosan, Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS), entre 

outros (GAGO-FERRERO et al., 2013; HUERTA et al., 2015; MARTÍN et al., 2017; 

RUHÍ et al., 2016). 

Alguns contaminantes emergentes hidrossolúveis possuem a capacidade de 

alteração endócrina, que modificam ou interagem com o sistema endócrino de vertebrados 

e invertebrados e são classificadas como xenobióticos (BARRIOS-ESTRADA et al., 

2018b). Seu potencial risco ambiental tem preocupado a comunidade científica, de modo 

que diversos estudos têm sido desenvolvidos com intuito de avaliar seus efeitos na biota 

aquática, bem como a remoção dos mesmo nesse ecossistema (BAYNE; CLARKE; 

GRAY, 1988; LÜCHMANN et al., 2015; MOORE et al., 1987; SAPONE et al., 2016) 

O monitoramento de contaminantes orgânicos emergentes foi estudado pela agência 

de Pesquisas Geológicas dos Estados Unidos (United States Geological Survey), a qual 

revelou que subprodutos da degradação de surfactantes e esteroides estão no grupo de 

compostos que apresentam elevadas concentrações no ambiente aquático (ERICKSON, 

2002). A Diretiva 2000/60 da Comunidade Europeia de Água, decisão final nº 2455/2001, 

aponta que tantos os surfactantes quanto os esteroides são considerados compostos 

disruptores endócrinos devido à sua atividade estrogênica, e que os compostos nonilfenóis, 

octilfenóis e surfactantes, foram listados como substâncias perigosas para o ambiente 

aquático (ENVIRONMENT AGENCY, 1998; EUROPEAN UNION, 2001).  

A presença desses contaminantes no meio aquático tem sido acompanhada e 

monitorada, integrando análises químicas e biológicas, nos quais pode-se identificar que os 
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esteroides e os surfactantes são compostos responsáveis pela indução de efeitos 

estrogênicos, como feminização e hermafroditismo em organismos aquáticos (DESBROW 

et al., 1998; GEISSEN et al., 2015; HAQ; RAJ, 2019; RAGHAV et al., 2013). 

 

 Surfactantes  

 

Os surfactantes são conhecidos pela sua característica anfifílica, ou seja, por 

apresentarem região hidrofílica (solúvel em meio aquoso) e uma região hidrofóbica 

(insolúvel em água, porém solúvel em lipídios e solventes orgânicos), sendo assim, os 

principais componentes dos detergentes e demais produtos de limpeza, podendo ser 

chamados também de agentes tensoativos.  

Os surfactantes possuem uma estrutura molecular assimétrica, que consiste em um 

grupo apolar hidrofóbico, com uma cadeia de hidrocarboneto e um grupo polar hidrofílico 

(pode ser iônica, aniônica ou catiônica) e sua classificação é feita em função da carga 

elétrica da parte hidrofílica da molécula. Em função dessas características, os surfactantes 

apresentam diferentes graus de polaridade entre as fases fluidas tanto para óleo/água e 

água/óleo, o que permite a redução da tensão interfacial e superficial. Essas características 

levaram os surfactantes a diversos usos industriais, tais como solubilização, detergência, 

lubrificação, emulsificação, entre outras (BIGARDI et al., 2003; BORSATO; GALÃO; 

MOREIRA, 1999; DE SOUZA BEGHELLI et al., 2018; HAIGH, 1996b; LI; SCHRÖDER, 

2000; NITSCHKE; PASTORE, 2002; PENTEADO; EL SEOUD; CARVALHO, 2006; 

TRIPATHY et al., 2018).  

Os surfactantes aniônicos são historicamente os mais antigos e os mais comuns, 

como por exemplo: o sabão e o detergente, sendo estes sais de ácidos graxos de cadeia 

longa. Também são utilizados nas formulações farmacêuticas para aumentar a eficiência 

dos ingredientes ativos na ligação direta ao fármaco (SEEDHER, 2001) ou aumentando a 

adsorção ou absorção de fármacos por meio de sua estrutura molecular, hidrofóbica e 

hidrofílica, em órgãos e organismos (YUSHMANOV et al., 1994). Eles ainda podem ser 

utilizados na remoção de contaminantes no solo, como por exemplo produtos 

petroquímicos. Estudo realizado por Peters et al. (1992), os surfactantes aniônicos se 

destacaram na remoção do óleo diesel em solo contaminado. 



 

 

 

35  

Quando os surfactantes são lançados no curso d’água ou até mesmo em sistemas de 

tratamento de águas residuárias, podem causar diversos prejuízos, já que as estações de 

tratamento conseguem tratar apenas uma parte desses produtos, são degradados por 

microrganismos. O que não é tratado nas estações de tratamento, acaba entrando no meio 

ambiente, seja ele aquático ou terrestre (BERNA et al., 2007; MARTÍN et al.,  2017). 

Alguns pesquisadores relataram a preocupação com o lodo das estações de tratamento de 

efluentes, devido a inibição dos microrganismos pelo acumulo de elevadas concentrações 

de surfactantes, podendo comprometer a eficiência das estações no tratamento dos 

poluentes (HOLT et al., 1995). 

Os pesquisadores Ivanković e Hrenović (2010) observaram que, nas ultimas 

décadas, mais de 4,2 milhões de toneladas de produtos detergentes e 1,2 milhões de 

toneladas de produtos amaciantes foram usados anualmente na Europa, e a produção 

mundial de detergentes sintéticos foi em terno de 7,2 milhões de toneladas para esse mesmo 

período. Em 2006, a produção mundial de surfactantes subiu para 12,5 milhões de toneladas 

e em 2007, mais de 3 milhões de toneladas foram produzidas apenas na Europa. 

Os surfactantes estão sendo utilizados diariamente de forma excessiva tanto nos 

ambientes industriais como nos residenciais, ocasionando a dispersão desses produtos no 

meio ambiente, no qual podem ser encontrados nas águas, sedimentos e até mesmo no solo 

(IVANKOVIĆ; HRENOVIĆ, 2010; YING, 2006). O uso excessivo de qualquer tipo de 

surfactante juntamente com seu descarte no meio ambiente, especialmente em corpos 

hídricos, pode afetar seriamente os ecossistemas. Por esta razão, alguns países monitoram 

e regulamentam as quantidades de surfactantes liberados nos efluentes e corpos receptores. 

Os países europeus, dispõe de normas que visam às boas práticas ambientais para 

os detergentes de limpeza doméstica, tanto para sua utilização quanto ao seu manuseio e 

rotulagem conforme a Commission Recommendation 89/542/EEC e Commission 

Recommendation 98/480/EC (EUROPEAN UNION, 1989, 1998). Na Croácia as 

concentrações máximas permitidas variam do tipo de surfactante e do ambiente no qual ele 

se encontra, como por exemplo, as estações de tratamento de esgoto podem receber 

concentração de até 10 mg.L-1 de surfactantes aniônicos, já nos corpos hídricos a 

concentração máxima é de até 1 mg.L-1 para esse mesmo tipo de surfactante (HRVATSKA, 

1999). 
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No Brasil, “as substâncias tensoativas que reagem ao azul de metileno” citadas nas 

Resoluções Normativas CONAMA N ̊ 357 e, complementada e alterada pela CONAMA 

N ̊  430, sobre os padrões de qualidade das águas, com o enfoque apenas para o surfactante 

LAS (Alquilbenzeno Linear Sulfonado), preconiza 0,5 mg.L-1 e 0,2 mg.L-1, nas águas doce 

Classe 1 e águas salinas e salobras, respectivamente (CONAMA, 2005, 2011). 

De acordo com Cserhát; Forgács; Oros (2002) os surfactantes encontrados em 

corpos hídricos em altas concentrações podem modificar o comportamento de peixes, nos 

quais, apresentam grandes absorções nas brânquias e passam a apresentar movimentos 

erráticos, espasmos musculares e torção do corpo. Os surfactantes podem, ainda, alterar a 

pigmentação e a morfologia dos microrganismos, além de ativar ou inibir enzimas, alterar 

a estrutura polipeptídica e mudar a carga superficial da molécula (PENTEADO; EL 

SEOUD; CARVALHO, 2006). 

A toxicidade dos surfactantes pode causar alterações conforme o organismo 

avaliado e o tipo de surfactante, entre os quais o crustáceo de água doce Daphnia magna 

tem se mostrado mais sensível à toxicidade aguda (CSERHÁTI; FORGÁCS; OROS, 

2002).  

Martín et al. (2017) estudaram a presença de 36 substâncias emergentes em sistemas 

marinhos e encontraram 25 delas no organismo filtrador pepino do mar da espécie 

Holothuria tubulosa, utilizadas no biomonitoramento de poluição marinha. As substâncias 

encontradas com maior frequência nos filtradores e nos sedimentos avaliados foram os 

surfactantes, alquilfenóis e parabenos, sendo que o subproduto de surfactante, 4-nonilfenol, 

foi o contaminante encontrado em concentrações mais elevadas em ambas as amostras.  

Os surfactantes podem afetar células vivas provocando danos ao funcionamento e 

integridade da membrana plasmática (SHCHERBAKOVA; LAURINAVICHIUS; 

AKIMENKO, 1999). De acordo com Lee (1970), essa toxicidade é provocada pela redução 

na absorção de nutrientes essenciais, no consumo de oxigênio e na liberação de produtos 

metabólicos tóxicos, causada pela adsorção do surfactante na superfície celular. Da mesma 

forma, segundo Penteado; El Seoud; Carvalho (2006), o LAS pode causar diversos efeitos 

no meio aquático, como, por exemplo, a diminuição da concentração de elementos 

necessários para a vida aquática, tais como, oxigênio dissolvido devido à diminuição da 

tensão superficial água/ar; diminuição da penetração da luz, por manter as partículas 

presentes em suspensão; e aumento da concentração de compostos xenobióticos, como 



 

 

 

37  

bifenilas policloradas e hidrocarbonetos aromáticos policíclicos presentes no sedimento por 

solubilização micelar, inibindo sua degradação. 

 

 Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS) 

 

O LAS é um surfactante aniônico constituído de uma mistura de homólogos e 

isômeros de posição “para” ligado a cadeias alquiladas lineares com átomos de carbono de 

C10 a C16 com predominância de C10 a C13 (OECD SIDS, 2005; PENTEADO; EL SEOUD; 

CARVALHO, 2006; RAND, 1995; SILVA et al., 2017; THE SOAP AND DETERGENT 

ASSOCIATION, 1996; WORLD HEALTH ORGANIZATION, 1996).  

Como o LAS é um surfactante biodegradável, sua degradação ocorre com a quebra 

da cadeia alquílica, do grupo sulfonado e do anel aromático (PERALES et al., 1999). A 

estrutura molecular do LAS está representada na Figura 1. 

 

Figura 1 – Estrutura molecular do LAS 

 

Fonte: Adaptado de Penteado; El Seoud; Carvalho  (2006). 

 

Wolf e Feijtel (1998) ressaltam que pode ocorrer a substituição em todas as posições 

dos átomos de carbono da cadeia linear no grupo fenila do LAS, exceto na posição do 

carbono 1, podendo formar 26 moléculas diferentes. 

O LAS tende a ser sorvido em sólidos em suspensão e acumulado em sedimentos, 

como resultado da natureza anfifílica de sua cadeia carbônica e pelo seu grupo sulfonato. 

Sendo assim, a substância pode ser solubilizada e transportada por água (HAMPEL et al., 

2012; PRATS et al., 1993) e pode ser usado como um indicador de qualidade da água, 
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devido ao impacto da atividade humana (BRACK; DULIO; SLOBODNIK, 2012; 

CETESB, 2014). 

Por ser o tensoativo mais consumido no mundo, e por ser utilizado como princípio 

ativo dos detergentes e sabões em pó, consequentemente, o de maior produção, sendo 

3  milhões de toneladas no ano de 2000 e consumo mundial de 18,2 milhões de toneladas 

no ano de 2003 (SILVA et al., 2017). Assim como no Brasil, o LAS é o detergente sintético 

encontrado com certa frequência nos ambientes aquáticos, devido a sua alta 

comercialização, chegando a lançar no mercado interno cerca de 80 mil t/ano de LAS 

(PENTEADO; EL SEOUD; CARVALHO, 2006).  

O elevado consumo industrial e doméstico de LAS tem acarretado o aumento de 

suas concentrações no esgoto (1 a 18 mg.L-1), que consequentemente, chegam às estações 

de tratamento de efluentes e/ou nos corpos d’água, ocasionando grandes impactos no meio 

ambiente (GRANATTO et al., 2019; MUNGRAY; KUMAR, 2009). Em estudos prévios 

foi identificado que concentrações a partir de 0,27 mg.L-1 LAS em água podem apresentar 

efeitos tóxicos nos ecossistemas aquáticos (HERA, 2013; SILVA et al., 2017).  

Eichhorn et al. (2002) monitoraram LAS no Rio Macacau, na cidade de Niterói, Rio 

de Janeiro, o qual fornece água para 2,5 milhões de pessoas. A determinação do LAS foi 

realizada por cromatografia liquida e espectrometria de massa e foram detectados neste rio 

de 0,01 a 0,15  mg.L-1 LAS. 

Ademais, Braga e Varesche (2014) encontraram em efluentes de lavanderia 

comercial de 12 a 1024 mg.L-1 LAS e ainda metais, diversas enzimas e outros 33 compostos 

orgânicos xenobióticos, incluindo conservantes, solventes, compostos auxiliares de 

limpeza, antioxidantes entre outros. A interferência dos compostos xenobióticos na 

degradação dos surfactantes pode acarretar prejuízos ao meio ambiente, explicada pela 

gama de componentes potencialmente tóxicos para organismos aquáticos (CAROSIA et 

al., 2014). 

Dada a crescente preocupação sobre a presença de LAS no meio ambiente e nas 

estações de tratamento de águas residuárias, estudos estão sendo desenvolvidos para o 

tratamento e remoção desse material tensoativo nos efluentes. 
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 Tratamento e Remoção do LAS 

 

Muitos estudos realizados sobre a remoção e tratamento do LAS, com água 

residuária sintética, vêm sendo desenvolvidos e maioria deles estão reportados na literatura 

em escalas laboratoriais. Conforme observado na Tabela 1, a remoção do LAS foi realizada 

variando tipos de reatores como: reator anaeróbio horizontal de leito fixo. 

 

Tabela 1 – Estudos referente a remoção do LAS 

REATOR 
FONTE DE 

LAS 

CONCENTRAÇÃO 

LAS INICIAL 

EFICIÊNCIA 

DE 

REMOÇÃO 

REFERÊCIA 

BATELADAS 

SEGUENCIAIS 

padrão 22 mg.L-1 53% DUARTE et al., 

2010 

RALF sabão em pó 16 mg.L-1 41% FERREIRA, 

2012 

RALF sabão em pó 14 mg.L-1 48% CAROSIA et 

al., 2014 

UASB padrão 14 mg.L-1 50% OKADA et al., 

2013a 

UASB padrão 12 mg.L-1 76% OKADA et al., 

2013b 

RALF água 

residuária de 

lavanderia 

comercial 

23 mg.L-1 65% BRAGA, 2014 

EGSB água 

residuária de 

lavanderia 

comercial 

28 mg.L-1 59% DELFORNO et 

al., 2014 

RALF água 

residuária de 

lavanderia 

comercial 

20 mg.L-1 75% MACEDO et al., 

2015 

RALF água 

residuária de 

lavanderia 

comercial 

22 mg.L-1 96% ANDRADE et 

al., 2017 

EGSB Esgoto 

doméstico 

7 mg.L-1 60% GRANATTO et 

al., 2019 

UASB - Upflow Anaerobic Sludge Blanket; RALF - Reator Anaeróbio de Leito Fluidificado; Reator 

Anaeróbio em Bateladas Sequenciais; EGSB - Expanded Granular Sludge Bed. 
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O reator anaeróbio de leito fluidificado tem sido utilizado desde 1970 para 

tratamento de efluentes industriais. A partir de então, esta configuração de reator, tanto em 

escala laboratorial quanto piloto, foram construídas nas estações de tratamento de esgoto 

nos Estados Unidos e Europa (GONÇALVES et al., 2001). 

A aplicação desse reator no tratamento de efluentes domésticos e industriais têm 

sido crescente devido a suas vantagens sobre os processos tradicionais. Este reator promove 

a suspensão das partículas sólidas do leito, por ter fluxo ascendente da massa líquida, 

favorecendo assim, a retenção dos microrganismos que realizam a decomposição da 

matéria orgânica presente no substrato afluente (METCALF & EDDY, 2016; SANZ; FDZ-

POLANCO, 1990). 

O estudo conduzido por Oliveira et al. (2013), utilizando reator anaeróbio de leito 

fluidificado, obteve remoção acima de 90% de LAS para concentrações afluentes variando 

de 8 a 46 mgL-1 LAS.  

Delforno et al. (2017) utilizaram três configurações reacionais em escala de 

bancada: EGSB, UASB e RALF para comparar a degradação de compostos orgânicos de 

efluente de lavanderia comercial diluída em água de abastecimento, no qual observou-se 

maiores eficiências de remoção de LAS por meio do tratamento com RALF, comparado 

aos outros reatores utilizados neste estudo. Estudos realizados por Macedo et al. (2017) 

apresentam eficiência superior a 60% na remoção no LAS com reator anaeróbio de leito 

fluidificado mesmo em concentrações elevadas (21±7 mg.L- 1).  

Dessa forma, os estudos a respeito dos efeitos tóxicos á biota aquática são de 

fundamental importância quando esses organismos são expostos continuamente a emissões 

de efluentes contendo LAS.  
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 Bioensaios de Monitoramento  

 Histórico da Ecotoxicologia 

No ano de 1969, em Estocolmo, durante a reunião do Committee of the International 

Council of Scientific Unions (ICSU), o termo ecotoxicologia foi sugerido pela primeira vez, 

pelo toxicologista Francês René Truhaut (RAND, 1995; TRUHAUT, 1977; ZAGATTO; 

BERTOLETTI, 2006). 

Ecotoxicologia é definida de várias maneiras, por diversos pesquisadores, porém 

todas seguem a mesma proposta: é a ciência que estuda os efeitos tóxicos das substâncias, 

tanto naturais quanto sintéticas, em organismos vivos, sendo eles: comunidades e/ou 

população, animais ou vegetais, terrestres ou aquáticos (LEVIN et al., 1989; MORIARTY, 

1988; NEWMAN, 2010; TRUHAUT, 1977; WALKER et al., 2012; ZAGATTO; 

BERTOLETTI, 2006). 

As agências Ambientais dos EUA e da Europa, começaram a desenvolver na década 

de 80, protocolos de testes de toxicidade padronizados para organismos aquáticos (OECD, 

1992, 2004, 2011, 2012; USEPA, 1991, 2002). A partir do marco regulatório chamado 

Clean Water Act, a Agência de Proteção Ambiental Americana, implementou programas 

de controle de poluição, desde padrões de emissão e qualidade de efluentes industriais, à 

padronização da qualidade das águas e concentração aceitável de contaminantes em águas 

superficiais. Em 1984, a agência de proteção ambiental dos Estados Unidos (USEPA) 

implementou como complemento as análises químicas, o monitoramento biológico, 

“Biomonitoramento”,  no qual utiliza-se organismos vivos para monitoramento da 

qualidade da água (USEPA, 1991, 2002, 2016a, 2016b). Nessa mesma década a 

Organização de Cooperação Econômica e Desenvolvimento (OECD) estabelecia 

protocolos de testes de toxicidade com algas, microcrustáceos e peixes (OECD, 1992, 2004, 

2011, 2012). 

Nas últimas décadas, no Brasil, tanto a avaliação da qualidade das águas como os 

testes ecotoxicológicos se tornaram bastante comuns. Em 1975, surgiu a primeira iniciativa 

em termos metodológicos, para testes de toxicidade aguda em peixes, desenvolvidos pelo 

Comitê Técnico de Qualidade das Águas da Internacional Organization for 

Standardization (ISO), com participação da Companhia de Tecnologia Ambiental do 

Estado de São Paulo (CETESB) a convite da Associação Brasileira de Normas Técnicas 

(ABNT) (ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). A partir desse momento, foram 
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desenvolvidos e adaptados vários métodos de coleta, preservação e preparo de amostras de 

ensaios (ABNT, 2015) bem como, para testes de toxicidade aguda e crônica, utilizando 

alguns grupos e espécies de organismos-teste, dentre os quais se destacam os 

microcrustáceos (ABNT, 2016, 2017), algas (ABNT, 2018), e peixes (ABNT, 1993, 2016b, 

2016c) de águas doces e marinhas e testes com sedimentos (ABNT, 2004). 

 

 Testes Ecotoxicológicos 

Os testes ecotoxicológicos são em sua maioria, ensaios laboratoriais, realizados sob 

condições experimentais específicas e controladas, utilizados para estimar a toxicidade de 

substâncias (naturais ou sintéticas), efluentes industriais e amostras ambientais (águas ou 

sedimentos). Nesses ensaios, os organismos-testes são expostos a diferentes concentrações 

de amostra e os efeitos tóxicos produzidos sobre eles são observados e quantificados 

(NEWMAN, 2010; WALKER et al., 2012).  

Os ensaios de toxicidade são ferramentas importantes para medir a qualidade das 

águas e a carga poluidora de efluentes, uma vez que as análises físicas e químicas 

comumente realizadas, como: a demanda química de oxigênio (DQO), a demanda 

bioquímica de oxigênio (DBO), sólidos suspensos, concentrações de metais e de outras 

substâncias, cujos limites encontram-se estabelecidos nas legislações ambientais, não são 

capazes de distinguir entre as substâncias que afetam os sistemas biológicos e as que são 

inertes no ambiente e, assim, são insuficientes para avaliar o potencial de risco ambiental 

dos contaminantes. Apesar disso, os testes de toxicidade não substituem as análises 

químicas tradicionais. Enquanto as análises químicas identificam e quantificam as 

concentrações das substâncias tóxicas, os testes de toxicidade avaliam o efeito dessas 

substâncias sobre sistemas biológicos. Sendo assim, as análises químicas e os testes 

ecotoxicológicos se complementam (COSTA et al., 2008a; SANTOS et al., 2018; 

WALKER et al., 2012).  

Os testes de toxicidade, assim como qualquer outro método de análise, podem 

apresentar variabilidade nos resultados obtidos. Essa variabilidade dentro do teste 

ecotoxicológico pode estar atribuída, a possíveis variações das condições abióticas 

mantidas durante o período de ensaio, como: qualidade da água de diluição, temperatura, 

oxigênio dissolvido, pH, aeração, entre outras; pode ainda estar associada as variações 

bióticas desses organismo, tais como: condições de cultivo e alimento, sexo, origem, 



 

 

 

43  

estabilidade genética, equilíbrio hormonal, idade dos organismos, entre outros fatores que 

podem contribuir para a dispersão dos resultados dos testes (USEPA, 2002a, 2002b; 

ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). 

Para avaliar a “saúde” dos organismos-teste e as condições dos ensaios, alguns 

critérios vem sendo utilizados, como a taxa de sobrevivência e reprodução, presença de 

formas resistentes (cistos) nas culturas e uso de substância de referência para a avaliação 

da sensibilidade do lote dos organismos-teste utilizados (NEWMAN, 2010; SANTOS et 

al., 2018; USEPA, 2002b, 2002a; ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006). 

As substâncias de referência são utilizadas para avaliar a “saúde” e/ou sensibilidade 

dos organismos cultivados em laboratórios e de “campo”. Essas substâncias também são 

utilizadas para definir as condições essenciais dos ensaios para cada organismo-teste, 

podendo ser espécies aquáticas ou terrestres. Uma vez estabelecidas essas condições ótimas 

de ensaio, os resultados tornam-se comparáveis, ou seja, apresentam “boa” repetibilidade 

e reprodutibilidade (MAGALHÃES; FERRÃO-FILHO, 2008; NEWMAN, 2010; 

SANTOS et al., 2018; ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).  

 

4.3.2.1 Testes Ecotoxicológicos em Ambientes Aquáticos 

 

Os bioensaios são muito utilizados em ambientes aquáticos por serem estes um dos 

principais ecossistemas receptores de contaminantes, seja por lançamento direto nos corpos 

d’água por meio das descargas de efluentes, emitidos no ar ou até mesmo depositados nos 

solos.  

Para o desenvolvimento e realização dos testes ecotoxicológicos em ambientes 

aquáticos são necessários a utilização de organismos aquáticos indicadores, que devido a 

sua característica de pouca tolerância ecológica à determinadas substâncias químicas, 

podem apresentar alterações, sejam fisiológicas, morfológicas ou comportamentais, 

quando expostos a esses poluentes. As exposições são feitas em determinados períodos de 

tempo, podendo ser em amostras de efluentes, com diferentes concentrações de substâncias 

e compostos químicos, ou até mesmo em água bruta. O contato com agentes tóxicos pode 

ser analisado com teste de toxicidade aguda,  que avalia os efeitos, em geral severos e 

rápidos, sofridos pelos organismos-teste expostos aos agentes tóxicos, em curto período de 

tempo, geralmente medidos em 96 horas, ou com teste de toxicidade crônica, quando o 



 

 

44 

agente tóxico é liberado em eventos periodicamente repetidos, em concentrações subletais, 

ocorrendo isso pela diluição dos poluentes. 

Essa exposição dos organismos-teste aos contaminantes, em níveis subletais, pode 

não induzir a morte dos mesmos, mas pode causar distúrbios fisiológicos e/ou 

comportamentais a longo prazo. Basicamente, os testes de toxicidade crônica são 

analisados  sob todo o ciclo de vida do organismo-teste, ou pelo menos a uma parte desse 

ciclo, no qual utilizam-se os estágios mais sensíveis ou críticos; ou ainda testes funcionais, 

que avaliam as alterações das funções fisiológicas dos organismos em contato com 

contaminantes e, sendo assim, o tempo de ensaio de toxicidade crônica varia de organismo 

para organismo (BIRGE; BLACK; WESTERMAN, 1985; NEWMAN, 2010; RAND, 

1995; SCHVARTSMAN, 1991; VAN LEEUWEN, 2007). 

Há diferenciações específicas para cada organismo-teste utilizado nos ensaios de 

toxicidade, contudo, as condições ambientais exigidas se assemelham para a realização dos 

testes, como: temperatura, pH, oxigênio dissolvido, fotoperíodo, dureza da água e tempo 

de exposição do organismo. Nesses ensaios os organismos-teste (peixes, oligoquetos, 

crustáceos, insetos, dentre outros) são expostos a várias concentrações da solução-teste, 

contidas em frascos-teste (béqueres, tubos de ensaio), por um período de tempo 

determinado. E para a validação da viabilidade do lote dos organismos expostos a solução-

teste, faz-se necessário utilização da solução-controle, a qual contem água de diluição 

(reconstituída ou deionizada), para todos os ensaios ecotoxicológicos. Após o termino do 

ensaio, ou seja, a finalização do tempo de exposição do organismo-teste ao agente tóxico, 

verificam-se os efeitos desse contaminante sobre alguns parâmetros biológicos, como: 

mortalidade, crescimento, reprodução, entre outros. Esses efeitos observados são 

analisados estatisticamente e os resultados são expressos em unidades numéricas, tais 

como: CL50, CE50 e CENO (NEWMAN, 2010; WALKER et al., 2012; ZAGATTO; 

BERTOLETTI, 2006). 

Nos testes de toxicidade aguda, o principal efeito observado é a letalidade ou estado 

de imobilidade. Esses ensaios têm por objetivo determinar a Concentração Letal Média 

(CL50) ou a Concentração Efetiva Média (CE50), ou seja, a concentração do contaminante 

que causa mortalidade ou imobilidade a 50% dos organismos-teste, depois de um 

determinado tempo de exposição (MAGALHÃES; FERRÃO-FILHO, 2008; RAND, 1995; 

RICHARDI et al., 2018; SOUZA et al., 2018). Por outro lado, os ensaios de toxicidade 

crônica permitem avaliar os possíveis efeitos tóxicos dos contaminantes sob condições de 
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exposições prolongadas (concentrações subletais), sendo assim, essas concentrações 

permitem a sobrevivência dos organismos-teste, contudo, afetam suas funções biológicas. 

Os resultados obtidos em testes de toxicidade crônica são geralmente expressos como 

Concentração de Efeito Não Observado (CENO) ou Concentração de Efeito Observado 

(CEO), mas também podem ser expressos como CL50 (COSTA et al., 2008b; NEWMAN, 

2010; RAND, 1995; SOUZA et al., 2018; WOODBURN et al., 2018).  

Os efeitos biológicos e o comportamento dos surfactantes no ambiente devem ser 

estudados e compreendidos para avaliar seu risco ambiental. Warne e Schifko (1999) 

verificaram que os surfactantes contribuem para a toxicidade dos organismos aquáticos. 

Segundo HERA (2013), podem ser encontrados diferentes homólogos e isômeros 

do LAS em ambiente aquático, sendo que em cada um desses componentes há grau 

diferente de toxicidade devido ao comprimento de cadeia carbônica, pois, quanto menor o 

número de carbonos, menos tóxico é para os organismos aquáticos. Na Tabela 2 são 

comparadas as toxicidades em dois organismos aquáticos de diferentes funções tróficas, 

uma espécie de microcrustáceo e uma espécie de peixe, para diferentes homólogos de LAS. 

 

Tabela 2 – Toxicidade média aquática medida em mg.L-1 para diferentes homólogos 

de LAS 

Cadeia 

Alquilada 

Microcrustáceo (Daphnia magna) Peixe (Pimephales promelas) 

CE50 CENO CE50 CENO 

C10 16,7 9,80 39,60 14,00 

C11 9,20 - 19,80 6,40 

C12 4,80 0,58 3,20 0,67 

C13 2,35 0,57 1,04 0,10 

C14 1,50 0,10 0,50 0,05 

Fonte: Adaptado de Hera (2013). 

 

Estudos sobre a toxicidade aguda representada em CE50 de LAS para o organismo 

Daphnia magna são amplamente diversos, variando de 0,26 a 55 mg.L-1 (OECD SIDS, 

2005). Van de Plassche et al. (1999) calcularam a média geométrica dos testes de toxicidade 
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aguda encontrados na literatura, representados por CE50 para LAS com homólogos de C11.6 

e encontram valor de 8,4 mg.L-1. Verge et al. (2001) encontraram valores similares 

(8,1  mg.L-1) para LAS C12 em 48 horas de exposição.  

Neste sentido, a avaliação de diferentes endpoints pode trazer informações mais 

precisas e novas sobre a toxicidade do LAS, uma vez que a CE50 tem apresentado valores 

divergentes entre os trabalhos publicados. 

Muitos autores recomendam o uso de mais de uma espécie representante da biota 

aquática para a avaliação do efeito tóxico de uma amostra, e de preferência que essas 

espécies sejam pertencentes a diferentes funções tróficas da cadeia alimentar. Sendo assim, 

é recomendável avaliar o efeito de uma substância ou efluente para mais de uma espécie da 

biota aquática para que, por meio do resultado obtido com o organismo mais sensível, seja 

possível estimar com mais segurança o impacto do contaminante no corpo d’água receptor 

(COSTA et al., 2008b; MAGALHÃES; FERRÃO-FILHO, 2008; NEWMAN, 2010; 

RAND, 1995; WALKER et al., 2012; ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).  

 

 Organismos-teste 

Uma das principais características na escolha do procedimento dos testes 

ecotoxicológicos, é a seleção das espécies que serão utilizadas como indicadoras dos efeitos 

tóxicos. Esta seleção deve ser realizada observando-se alguns fatores de suma importância, 

tais como  a possibilidade de manutenção desses organismos-teste em laboratório, possuir 

ciclo de vida de curta duração e sensibilidade previsível do organismo-teste a agentes 

químicos, com constância relativa que permita a obtenção de resultados precisos, 

garantindo, assim, boa repetibilidade e reprodutibilidade dos resultados (DOMINGUES; 

BERTOLETTI, 2006; VAN LEEUWEN, 2007). 

 Para Rand (1995) a seleção das espécies a serem utilizadas em testes de toxicidade 

devem seguir as seguintes premissas: os organismos devem ter significativa representação 

ecológica e econômica dentro das biocenoses, abundância e disponibilidade, bem como a 

importância comercial ou na cadeia alimentar; apresentar estabilidade genética e 

uniformidade de suas populações; ter baixo índice de sazonalidade; ter sensibilidade 

constante e apurada, e ainda, esses organismos-teste devem ser de fácil cultivo em 
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laboratório, e para melhor representatividade dos ecossistemas, se possível, a espécie deve 

ser nativa. 

  Elder (1989) acrescenta que, além dos organismos-teste responderem à variedade 

de contaminantes em concentrações naturalmente encontradas no ambiente, essas espécies 

devem ser representativas, ou seja, as respostas ao contaminante devem corresponder às 

respostas esperadas a uma comunidade, sugere ainda que, os procedimentos experimentais 

devem ser simples e rápidos, como também promover a reprodutibilidade dos resultados. 

  A utilização de no mínimo três espécies que representem diferentes funções tróficas 

da cadeia alimentar é recomendada para se obter resultados mais precisos de efeitos tóxicos 

específicos e aumentar a probabilidade de respostas tóxicas a organismos-teste de 

diferentes sensibilidades, pois dificilmente uma única espécie de organismo-teste 

representará integralmente os efeitos causados em um determinado ecossistema (BAUN et 

al., 1999; BERTOLETTI, 2013; GHERARDI-GOLDSTEIN et al., 1990; RIBO, 1997).  

Diversas espécies de organismos aquáticos vêm sendo utilizadas 

internacionalmente em testes ecotoxicológicos, possibilitando subsídio para melhor 

avaliação e caracterização dos efeitos agudos e crônicos em diversos contaminantes e 

corpos receptores. Dentre os principais grupos de organismos, utilizados em ensaios 

laboratoriais, destacam-se: microalgas, microcrustáceos, oligoquetos, peixes, bactérias e 

insetos (ARENZON; PEREIRA NETO; GERBER, 2011). Representando os mais diversos 

ecossistemas e funções tróficas (Tabela 3), em termos gerais, os diferentes níveis de 

transferência de energia dentro da biota aquática.  

 

 

 

 

 

 



 

 

48 

Tabela 3 – Diferentes níveis de transferência de energia 

Funções tróficas Grupos taxonômicos 

Produtores primários Algas, outros vegetais, bactérias autótrofas 

Consumidores primários Protozoários, rotíferos 

Consumidores secundários Crustáceos, moluscos, vermes, 

equinodermos 

Consumidores terciários Peixes, anfíbios, répteis, insetos, aves, 

mamíferos 

Decompositores Fungos, bactérias 

Fonte: Adaptado de Zagatto e Bertolleti (2006) 

 

Em geral, os cladóceros da família Daphnidae são os organismos-teste 

preferencialmente utilizados em ensaios toxicológicos devido à sua representatividade na 

comunidade zooplanctônica, à facilidade de cultivo, ao seu tamanho: pequeno porte, e por 

terem ciclo de vida relativamente curto (RAND, 1995). Os cladóceros multialmente mais 

utilizados em testes de toxicidade aquática são Daphnia magna e Ceriodaphnia dubia 

(MAUL; FARRIS; LYDY, 2006; RENO et al., 2018; SÁNCHEZ-ORTÍZ; SARMA; 

NANDINI, 2010; SANTOS et al., 2018; SARMA; NANDINI, 2006; SUCAHYO et al., 

2008). A utilização dessas espécies em testes ecotoxicológicos é justificada pela sua alta 

sensibilidade a diferentes agentes tóxicos (LIU; WANG, 2015; NADDY; COHEN; 

STUBBLEFIELD, 2015; RENO et al., 2018; SARMA; NANDINI, 2006). 

Estudos desenvolvidos acerca da qualidade da água frequentemente utilizam 

espécies exóticas como organismos-teste por falta de protocolos de ensaios 

ecotoxicológicos que recomendem a utilização de espécies nativas. O emprego de espécies 

exóticas de regiões temperadas é um fator limitante para avaliar a toxicidade de 

contaminantes e monitorar a saúde ambiental de ecossistemas tropicais, uma vez que não 

são adaptados aos ecossistemas locais e podem se tornar espécies invasoras (FREITAS; 

ROCHA, 2011; MARTINS; BIANCHINI, 2011; SILVA et al., 2016), sendo assim, o uso 

de espécies nativas deve ser incentivado em estudos ecotoxicológicos (SILVA et al., 2016). 

Os macroinvertebrados das famílias Chironomidae e Oligochaeta têm sido 

amplamente utilizados em testes de toxicidade, por serem organismos representativos na 
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comunidade bentônica e por serem considerados bons indicadores de qualidade da água 

(AMORIM; CASTILLO, 2009; CESAR; HENRY, 2017; FONSECA; ROCHA, 2004a). 

Sendo assim, a avaliação dos efeitos tóxicos para as espécies nativas Chironomus 

sancticaroli e Allonais inaequalis, é de suma importância devido à sua ampla ocorrência e 

grande representatividade entre os organismos aquáticos (CORBI et al., 2006; 

DORNFELD et al., 2006; FONSECA; ROCHA, 2004a; PIMENTA et al., 2016; 

TRIVINHO-STRIXINO, 2011; TRIVINHO-STRIXINO; CORREIA; SONODA, 2000; 

TRIVINHO-STRIXINO; STRIXINO, 2005).  

A seguir, são descritos os organismos-teste: Chironomus sancticaroli, Allonais 

inaequalis e Daphnia magna, utilizados nesta pesquisa, pela elevada representatividade na 

biota aquática, por apresentarem diferentes funções tróficas na cadeia alimentar, serem de 

fácil cultivo em laboratório e por terem “curto” ciclo de vida. 

 

4.3.3.1 Chironomus sancticaroli, Strixino e Strixino, 1981 
 

Os quironomídeos pertencentes à classe Insecta, ordem Díptera de subordem 

Nematocera, ocorrentes em todas as regiões zoogeográficas do mundo, são considerados, 

dentro do grupo dos insetos, os mais abundantes e mais bem adaptados, e amplamente 

distribuídos em corpos d'água, tendo seus hábitos relacionados ao sedimento em que estão 

inseridos (RICHARDI et al., 2015; ROQUE et al., 2004; TRIVINHO-STRIXINO, 2011). 

Dessa forma, esses organismos são geralmente utilizados em testes ecotoxicológicos 

devido à sua resistência às alterações de qualidade da água e de sedimento, possibilitando 

maior tempo de exposição desses organismos a contaminantes e tornando-os portanto, 

potenciais bioindicadores em exposições prolongadas e indicativos de respostas crônicas 

(BONANI, 2010; DE BISTHOVEN et al., 1998; REBECHI; NAVARRO-SILVA, 2012). 

A família Chironomidae é composta por 11 subfamílias, sendo que cinco delas 

(Chironominae, Orthocladiinae, Podonominae, Tanypodinae e Telmatogetoninae) têm 

histórico de ocorrência no Brasil (TRIVINHO-STRIXINO, 2011). 

Os organismos desta família possuem grande capacidade de adaptação aos 

diferentes ambientes da Terra, até mesmo em locais considerados inóspitos para a maioria 

dos insetos, como águas salobras e marinhas, geleiras polares e nascentes termais 
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(ARMITAGE; CRANSTON; PINDER, 1995; JONUSAITE; KELLY; DONINI, 2011; 

ROBERT MICHAUD et al., 2008). 

Segundo Corbi e Trivinho-Strixino (2006) os macroinvertebrados aquáticos 

pertencentes à família Chironomidae, em áreas de mata ciliar, apresentaram maiores 

diversidade e riqueza e menor dominância se comparada a regiões próximas ao emissário 

de estações de tratamento de esgotos, demonstrando ser bons indicadores de impacto 

ambiental. 

Os macroinvertebrados do gênero Chironomus representa uma porção significativa 

da biodiversidade bentônica, desempenhando um importante papel na cadeia alimentar e 

na ciclagem de resíduos encontrados no sedimento pelo processo de bioturbação, além de 

serem facilmente cultivados em laboratório, o que facilita a utilização dos mesmos em 

testes de toxicidade (ÁLVAREZ-MANZANEDA et al., 2017; AQUILINO; SÁNCHEZ-

ARGÜELLO; MARTÍNEZ-GUITARTE, 2018; CORBI; TRIVINHO-STRIXINO, 2008, 

2017; GIESY; HOKE, 1989; OECD, 2011b; TRIVINHO-STRIXINO; CORREIA; 

SONODA, 2000; USEPA, 2000). 

Os autores Spies e Reiss (1996) descrevem a espécie Chironomus xanthus, Rempel 

(1931) como sinônimo sênior de Chironomus sancticaroli, Strixino e Strixino (1981). No 

entanto, Trivinho-Strixino (2011) ressalta que há uma ausência de comparação detalhada 

entre a espécie Chironomus xanthus com seu, até então, considerado sinônimo júnior, 

Chironomus sancticaroli, o que torna inválida a sinonímia sugerida pelos autores, 

mantendo-se a denominação da espécie como C. sancticaroli.  

Sendo assim, a espécie Chironomus sancticaroli, descrita por Strixino e Strixino, 

em 1981, a partir de exemplares encontrados na cidade de São Carlos-SP, compõem-se de 

insetos holometábolos, que possuem ciclo de vida completo com ovo, larva (I até IV 

instares), pupa e adulto (Figura 2). As três primeiras fases do ciclo de vida são aquáticas, 

iniciando com a fase de ovo após a ovoposição pela fêmea, próxima à vegetação (ou 

próxima às bordas dos recipientes de cultivo quando mantidos em laboratório); seguindo-

se ao estágio larval que ocorrem no sedimento e na água, constituído de quatro instares, 

após, passa-se para a fase pupa, e por último, ao estágio terrestre, no qual o organismo 

encontra-se na forma alada (adultos do inseto) (TRIVINHO-STRIXINO, 1980).  
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Figura 2 – Ciclo de vida do organismo C. sancticaroli - 1) Desova; 2) Eclosão das 

larvas; 3) Larvas de I instar; 4) Larvas IV instar; 5) Pupa; 6) Insetos Adultos a) Fêmea e 

b) Macho 

 

Fonte: Adaptado de Geromel-Costa (2018) 

 

As fêmeas dessa espécie têm capacidade de ovopositar em torno de 500-600 ovos, 

que ficam em invólucros de uma massa gelatinosa, rica em nutrientes que serão utilizados 

como alimento pelas lárvulas recém-eclodidas (ARMITAGE; CRANSTON; PINDER, 

1995). A massa gelatinosa, ao entrar em contato com a água se expande, adquirindo formato 

tubular recurvado, com uma extremidade livre e outra fixa na vegetação (ou em caso de 

cultivo em laboratório, fixa-se na parede do recipiente) por um pedúnculo estreito também 

gelatinoso (FONSECA; ROCHA, 2004a; OLIVER, 1971; TRIVINHO-STRIXINO, 1980).  

O maior gasto energético do ciclo de vida dessa espécie ocorre no estágio larval, 

(OLIVER, 1971), no qual desde o período de crescimento embrionário até o momento da 

eclosão das lárvulas, há demanda de tempo aproximado de 48 horas, e a partir dessa etapa, 

as larvas de I instar, dispersas na coluna d’água, alimentam-se de bactérias presentes no 

sedimento. No estágio de II instar, as larvas iniciam a construção dos casulos, em formato 

de tubos, por meio da adição de pequenas partículas do substrato, unidas por fios de seda, 

secretados pelas glândulas salivares (FONSECA; ROCHA, 2004a). A movimentação das 

larvas dentro dos casulos, por meio de ondulações anteroposteriores, fazem com que o 

material líquido, contendo partículas de alimento do meio, fique aprisionado e sirva-lhes 

de alimento (OLIVER, 1971). Essas ondulações corporais também auxiliam no 
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reabastecimento de oxigênio e na eliminação de metabólitos, por meio da movimentação 

do fluxo de água para fora do casulo (ARMITAGE; CRANSTON; PINDER, 1995). 

Conforme a larva se desenvolve, a construção do seu casulo vai sendo adaptada ao seu 

comprimento. Quando a larva de IV instar passa o estágio de pupa, seu casulo está mais 

resistente e com coloração castanho-escuro. Quando ocorre a maturação dessa fase, em 

poucos segundos há o rompimento do casulo, e o organismo eleva-se à superfície para a 

emergência do adulto (FONSECA; ROCHA, 2004a). 

Na fase adulta, o gasto energético é menor, pois os insetos adultos são terrestres, 

não se alimentam, e possuem tempo de vida efêmero, de aproximadamente quatro dias, 

demandando abrigo apenas para o acasalamento, maturação dos ovos e ovoposição 

(OLIVER, 1971). Após a emergência de adultos, é possível distinguir machos e fêmeas, 

sendo que machos apresentam tamanho médio de 5,6 mm, coloração amarelo-esverdeada, 

tendendo ao castanho, abdômen afinado e antenas plumosas. As fêmeas possuem tamanho 

médio de 5,38 mm e coloração um pouco mais acastanhada, abdômen mais espesso e 

antenas “lisas” (TRIVINHO-STRIXINO, 1980).  

Alguns fatores ambientais são determinantes para o desenvolvimento desses 

organismos, como: a temperatura, disponibilidade de alimento e fotoperíodo; sendo esse 

último fator importante para induzir a inibição da emergência de adultos, quando a 

luminosidade for inferior a 12 horas, a restrição de alimentos leva a uma metamorfose tardia 

dos mesmos (DANKS, 1978; MACKEY, 1977). Por outro lado, a temperatura é um dos 

fatores que influenciam nas funções bioquímicas, físicas e mecânicas, como por exemplo, 

o aumento da temperatura leva ao desenvolvimento mais acelerado da espécie 

(REYNOLDS; BENKE, 2005; STRIXINO; TRIVINHO-STRIXINO, 1985). No entanto, 

em temperaturas acima de 30ºC, há aumento da mortalidade das larvas (TRIVINHO-

STRIXINO, 1980). 

Canteiro e Albertoni (2011), afirmam, que em temperaturas mais elevadas, tanto o 

desenvolvimento embrionário dos organismos quanto o crescimento larval podem ser 

favorecidos, sendo assim, infere-se que uma fêmea provida de maior tamanho larval pode 

produzir mais ovos do que a de menor tamanho. No entanto, Strixino e Trivinho-Strixino 

(1985) consolidam que, o aumento da temperatura fomenta a aceleração dos processos 

fisiológicos e das reações químicas dos organismos, tendo por consequência adultos 

menores. 
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Por consequente, as temperaturas mais favoráveis ao desenvolvimento dessa 

espécie são entre 18-31°C, mesmo apresentando maiores sobrevivências entre 22-26°C 

(STRIXINO; TRIVINHO-STRIXINO, 1985). Na faixa de temperatura de 19-26°C, de 

acordo com Trivinho-Strixino (1980), após 14 dias da eclosão dos ovos inicia-se a 

emergência de adultos, que se prolonga por 13-14 dias, entretanto estes períodos podem 

variar conforme alterações na temperatura. Essa mesma autora descreve ainda que, a 

fecundidade das fêmeas adultas de C. sancticaroli também pode oscilar por influência da 

temperatura ambiental, quando o tempo necessário para o amadurecimento do ovócito é de 

aproximadamente 33 horas após a emergência do adulto, entre 22 e 25° C e 72 horas entre 

15 e 18°C, o que pode ocasionar interferência no número de ovos produzidos e no número 

de ovos férteis, resultando em uma variação significativa na quantidade de larvas que serão 

disponibilizadas para uso em ensaios ou mesmo em novos cultivos.  

As taxas de mortalidade e natalidade desses organismos, sofrem variações conforme 

a modificação ambiental. A taxa de natalidade está intimamente relacionada à fecundidade 

e à sobrevivência, pois é por meio delas que determina-se o potencial reprodutivo da 

população (TRIVINHO-STRIXINO, 1980). De acordo com Allee et al. (1949) a 

fecundidade é a taxa com a qual um organismo produz unidades reprodutoras (óvulos ou 

espermatozoides). Trivinho-Strixino (1980) deriva a fecundidade em três classificações: 

•Fecundidade Inerente: número máximo de ovos que seriam produzidos pela fêmea 

se não houvesse modificação ambiental;  

•Fecundidade Potencial: número de óvulos maduros da primeira desova presentes 

nos ovários das fêmeas;  

•Fecundidade Realizada: número de ovos efetivamente ovipostos pelas fêmeas do 

inseto. 

Para se quantificar a fecundidade no inseto C. sancticaroli podem ser utilizados 

métodos de estimativa diretos, como por exemplo, dissecação de fêmeas grávidas ou ainda 

métodos de estimativa indiretos por meio da relação entre tamanho das asas das fêmeas e 

fecundidade, a qual é estabelecida após  análise de regressão (TRIVINHO-STRIXINO, 

1980). 
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Dada a importância ecológica dos Chironomidae na dinâmica dos ecossistemas 

aquáticos, eles são frequentemente utilizados como bioindicadores em estudos de 

monitoramento da qualidade das águas (CORTELEZZI et al., 2011). Sendo assim, as 

alterações morfológicas podem ser usadas para averiguar os impactos ambientais dos 

contaminantes (DI VEROLI et al., 2010; KWAK; LEE, 2005; PARK et al., 2010).  

O estudo da composição taxonômica de larvas de Chironomidae e o percentual de 

ocorrência de deformidades encontradas em peças do aparelho bucal, principalmente no 

mento, são utilizados em programas de biomonitoramento para obter informações a 

respeito do nível de poluição orgânica e química em ecossistemas aquáticos (DE SOUZA 

BEGHELLI et al., 2018; MORAIS et al., 2010). 

As cápsulas cefálicas das larvas de C. sancticaroli são compostas principalmente 

de quitina, material biológico de alta resistência onde estão inseridas, dentre outras, 

estruturas sensoriais e peças bucais como: antena, mandíbula, pré-mandíbula, pente 

epifaríngeo e mento (REBECHI; NAVARRO-SILVA, 2012).  

A indução de deformidade está relacionada aos estágios mais sensíveis do ciclo de 

vida de quironomídeos, ou seja, a fase larval (NHRIEC, 1990). Nessa fase, observa-se que 

o comportamento alimentar de larvas do inseto C. sancticaroli, com a ingestão de 

sedimentos contaminados, contribui para o aumento da suscetibilidade ao desenvolvimento 

de deformidades no mento (HUDSON; CIBOROWSKI, 1996). 

A determinação da faixa etária da população é importante para a realização de 

avaliações ecológicas, taxonômicas e ambientais. As medidas morfométricas de cápsula 

cefálica, especialmente o comprimento e largura, são amplamente utilizadas na 

identificação dos instares dos insetos (Figura 3), de modo que a duração de cada fase leva 

em conta as medidas de todas as estruturas diariamente (Figura 4). No estudo de Richardi 

et. al (2013) avaliou-se o desenvolvimento de C. sancticaroli, no qual foi semelhante para 

os primeiro instar: do primeiro para o terceiro dia; segundo instar: do quarto ao quinto dia; 

terceiro instar: do quinto ao oitavo dia; e quarto instar: do sexto para o dia 19, em condições 

laboratoriais.  
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Figura 3 – Cápsula cefálica de C. sancticaroli na posição ventral, evidenciando as 

seis estruturas selecionadas para análise 

 

Fonte: (REBECHI, 2009) 

 

Figura 4 – Estruturas utilizadas para determinar os instares das larvas de 

Chironomus sancticaroli: a) Antenas, b) Mandíbula, c) Pré-mandíbula, d) Pente 

epifaríngeo, e) Placas ventromentais, f) Mento.  

 

Fonte: Adaptado de Richardi et al. (2013) 



 

 

56 

Beghelli et. al (2018) analisaram o efeito de sedimento contaminado por metais nas 

larvas de C. sancticaroli considerando cinco análises biológicas como: alterações das peças 

bucais, comprimento larval, largura da cápsula cefálica, mortalidade e dano total; e 

observaram que a mortalidade variou de 60 a 73%, enquanto a incidência de alterações 

morfológicas variou de 33% nas larvas no controle e 100% nas larvas com sedimento 

contaminado, e evidenciaram que a alteração morfológica mais comum foi a redução de 

um ou mais dentes no mento. 

 

4.3.3.2  Allonais inaequalis, Stephenson, 1911  
 

Os Oligoquetos são organismos abundantes na fauna aquática continental e podem 

ser encontrados nos sedimentos e na coluna de água (GORNI; ALVES, 2006). Esses 

organismos são conhecidos pela sua interação com ambiente onde vivem, pela importância 

na ciclagem de nutrientes e matéria orgânica, por meio do processo de bioturbação, 

podendo ainda interagir com os poluentes biodisponíveis tanto na água quanto no substrato. 

Em sua maioria, a subclasse Oligochaeta é constituída por minhocas terrestres, no entanto, 

algumas famílias dos grupos Naididae, Tubificidae e Enchytraeidae habitam ambientes 

aquáticos de água doce (SHUHAIMI-O et al., 2012).  

Os organismos pertencentes à família Naididae geralmente se reproduzem de forma 

assexual por fissão, usualmente pelo modo de fissão paratômica, na qual ocorre o 

surgimento de uma nova cabeça e cauda, intercaladas no meio do corpo, dentro da zona de 

fissão, reproduzindo um indivíduo transitório (BELY; SIKES, 2010; ENVALL; 

KÄLLERSJÖ; ERSÉUS, 2006). Entretanto, alguns membros dessa família, 

periodicamente, se reproduzem sexuadamente (BELY; WRAY, 2001, 2004). São animais 

detritívoros, alimentam-se de matéria orgânica sedimentada, outras espécies são carnívoras 

ou parasitárias, tendo a capacidade de habitar diversos ambientes, entre eles: sedimentos e 

vegetações aquáticas (BELY; WRAY, 2004). 

A espécie Allonais inaequalis pertence ao Filo Annelida, Classe Clitellata, Ordem 

Haplotaxida, Família Naididae, consiste em oligoquetos aquáticos que se reproduzem 

tipicamente por fissão (BELY; SIKES, 2010), e são considerados como organismos de vida 

livre, por viverem tanto na coluna d’água quanto no sedimento (ERSÉUS et al., 2017; 

VERDONSCHOT; SMIES; SEPERS, 1982).  
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Os organismos da espécie de oligoqueta A. inaequalis possuem corpo delgado com 

bordas segmentadas distintas e contorno irregular, com uma série de constrições. O 

comprimento varia entre 3-9 mm (37 a 85 segmentos), não apresentam pigmentação, a 

cabeça e o prostômio são alongados (Figura 5) (NESEMANN; SHARMA; SINHA, 2004), 

e a região acima do prostômio possui forma arredondada (Figura 5a). As cerdas ou pelos 

dorsais começam no VI segmento e consistem em até 2 cerdas capilares acompanhadas por 

1 e/ou 2 cerdas aciculares. As cerdas agulhas são pectinadas, com dentes laterais irregulares 

entre 1 a 4 dentes mais finos, intermediários. As cerdas ventrais são bífidas com nó 

ligeiramente proximal, e podem ocorrer em lotes de 5 a 8 cerdas (CORBI; GORNI; 

CORREA, 2015).  

 

Figura 5 – Oligochaeta A. inaequalis: a) Região do prostômio, b) Vista geral 

 

Fonte: Acervo pessoal 

 

No Brasil, a ocorrência deste táxon foi observada por Alves, Marchese e Escarpinati 

(2006) nos sedimentos do córrego Pinheirinho, município de Araraquara-SP, e por Gorni e 

Alves (2006) no reservatório do Ribeirão Anhumas, em Américo Brasiliense-SP e na Lagoa 

Dourada, em Brotas-SP. 

O uso de oligoquetos como organismo-teste em bioensaios de toxicidade tem sido 

frequentemente recomendado, uma vez que são espécies facilmente encontradas nos 
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ecossistemas aquáticos, de fácil cultivo em condições de laboratório, e podem ser expostos 

a substâncias tóxicas, tanto por meio da alimentação quanto pelo contato corporal ao 

sedimento ou a água (CHAPMAN, 2001; CORBI; GORNI; CORREA, 2015; EFSA - 

EUROPEAN FOOD SAFETY AUTHORITY, 2013; SMITH; KENNEDY; DICKSON, 

1991). Entretanto, ainda há poucos registros na literatura de teste ecotoxicológicos com a 

espécie A. inaequalis. Corbi et al. (2015) sugeriram o uso dessa espécie em ensaios de 

toxicidade, e ainda realizaram testes de toxicidade aguda de 96 horas de exposição ao 

ZnCl2, no qual obtiveram CL50 0,16  mg.L-1. Rocha et al. (2018b) realizaram testes de 

toxicidade aguda com pesticidas (Carbofuran e Furadan) resultando mortalidade de 50% 

dos A. inaequalis nas concentrações 1,38 e 20,28 mg.L-1, respectivamente. Já Gazonato 

Neto et al. (2018) analisaram a sensibilidade dessa espécie aos metais, Cd e Hg, obtendo 

CL50-96h de 627  μg.L- 1 CdCl2 e CL50-96h de 129 μg.L-1 HgCl2. 

 

4.3.3.3 Daphnia magna, Straus, 1820 

 

Os cladóceros do gênero Daphnia, também conhecidos popularmente como “pulgas 

d’água” são de ampla distribuição geográfica, e são encontradas em diversos tipos de 

habitats de água doce. Embora esses organismos prefiram temperaturas entre 18 e 22°C, 

podem tolerar faixas de temperatura com maior amplitude (EBERT, 2005; 

VANOVERBEKE; DE GELAS; DE MEESTER, 2007).  

Estes microcrustáceos se alimentam de algas, bactérias e outras pequenas partículas 

em suspensão por meio de filtração (RUPPERT; BARNES, 1996; STOLLEWERK, 2010) 

e possuem o corpo coberto por uma carapaça única, em grande parte feita de quitina 

(polissacarídeo), que termina posteriormente em um espinho apical (não são todas as 

espécies que apresentam esse espinho), bem como um conjunto de antenas longas 

duplamente ramificadas e quatro a seis apêndices torácicos que são mantidos dentro da 

carapaça e ajudam a produzir corrente de água, transportando comida e oxigênio para a 

boca e superfícies respiratórias nas patas. Esse organismos possuem também o pós-

abdômen portando garras e espinhos, que se movem para frente e ventralmente, servindo 

para limpar partículas presas às setulas das patas natatórias, e ainda mantêm os ovos e 

embriões retidos dentro da câmara (RUPPERT; BARNES, 1996).  
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Os cladóceros são ecologicamente importantes, pois além de serem consumidores 

primários e se alimentarem de matéria orgânica aderida às partículas de sedimentos, algas 

e bactérias (convertendo-as em proteína animal), estão diretamente expostos a compostos 

tóxicos por contato corporal e através da ingestão de alimentos contaminados (FONSECA; 

ROCHA, 2004b), e ainda são extremamente importantes na cadeia alimentar por serem 

fontes de alimento para outros organismos, como outros invertebrados e peixes (HARRIS; 

BARTLETT; LLOYD, 2012; ZAGATTO; BERTOLETTI, 2006).  

Esses organismos podem se reproduzir tanto de maneira assexuada, por 

partenogênese, quanto por reprodução sexuada (HARRIS; BARTLETT; LLOYD, 2012; 

TOYOTA et al., 2015). A reprodução por meio de partenogênese é a predominante, 

ocorrendo geralmente em períodos em que as condições ambientais são favoráveis. Na 

reprodução assexuada, as fêmeas produzem mitoticamente ovos diplóides que passam dos 

ovidutos a uma câmara de incubação localizada ao longo da superfície dorsal do tronco 

posterior, desenvolvendo seus clones exatos (Figura 6a) (HARRIS; BARTLETT; LLOYD, 

2012). Os ovos se desenvolvem dentro dessa câmara, originando exclusivamente fêmeas, 

e são liberados para a água após seu completo desenvolvimento (STOLLEWERK, 2010).  

Em condições ambientais adversas (HARRIS; BARTLETT; LLOYD, 2012), com 

pouca disponibilidade de alimentos, mudanças de temperatura e aumento da densidade 

populacional, esses microcrustáceos reproduzem-se de forma sexuada. Durante a 

reprodução sexual, as fêmeas produzem ovos haplóides que são fertilizados por machos, 

dando origem a um ovo de resistência (efípio) que é rico em nutrientes e revestido por um 

espesso envoltório de coloração opaca e escura (Figura 6b). Esse efípio permanece em 

estado de dormência até as condições ambientais se tornarem favoráveis para seu 

desenvolvimento (STOLLEWERK, 2010). Estes mesmos fatores de estresse ambiental 

podem estar associados com o aparecimento dos machos, que diferem das fêmeas pelo 

menor tamanho corporal, maior comprimento da primeira antena e ausência de processo 

abdominal (Figura 7) (OLMSTEAD; LEBLANC, 2000).  
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Figura 6 – Daphnia magna; a) Reprodução por partenogênese; b) Ovo efípio 

produzido a partir da reprodução sexuada 

 

Fonte: Acervo pessoal 

 

Na Figura 7, pode-se observar as principais diferenças entre as fêmeas e os machos 

da espécie D. magna, em destaque para a região cefálica e carapaça abaixo da região 

cefálica. Nas fêmeas (A e B): (1) presença de rostro alongado na região da cabeça; (2) 

primeira antena bem pequena; (3) processos abdominais, que são constituídos por 

expansões na parte posterior do pós-abdômen; e (4) carapaça abaixo da cápsula cefálica 

com borda suave sem cerdas. No macho (C e D): (1) a porção frontal da região da cabeça 

é achatada; (2) primeira antena alongada; (3) ausência de processo abdominal; e (4) 

carapaça abaixo da cápsula cefálica modificada e com cerdas (MIGUEL, 2016). 
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Figura 7 – As principais diferenças entre a fêmea (A e B) e o macho (C e D) do 

microcrustáceo D. magna. 

 

Fonte: (MIGUEL, 2016) 

 

Ao longo do ciclo de vida, os cladóceros passam por quatro principais estágios: ovo, 

neonato (recém-liberados da câmara de incubação até completarem 24 horas de idade), após 

esse período de tempo são denominados juvenis (até o final da pré-primípara). O último 

instar de juvenil é também chamado de primípara, durante o qual os primeiros ovos atingem 

seu completo desenvolvimento no ovário. A fase adulta corresponde a primípara (primeira 

reprodução), que ao sofrer ecdise tem o primeiro lote de ovos liberados na câmara de 

incubação. O número de instares adultos varia muito entre as diferentes espécies de 

cladóceros. Cada reprodução no estágio adulto caracteriza-se pelas seguintes etapas: 

liberação de neonatos, ecdise (imediatamente seguida pelo aumento do tamanho corporal) 

e a postura de ovos. O número de ninhadas assim como o número de neonatos produzidos, 

também variam entre as espécies, dependendo principalmente da disponibilidade do 

alimento e das condições ambientais (RAND, 1995; WANG; LU; CHANG, 2011).  
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Dentre as diversas espécies de cladóceros utilizadas como organismo-teste em todo 

o mundo, a mais comumente utilizada, em testes ecotoxicológicos, é Daphnia magna 

(TATARAZAKO; ODA, 2007). A espécie Daphnia magna (Cladocera, Crustacea) é um 

microcrustáceo planctônico de água doce, de tamanho relativamente grande, com adultos 

atingindo comprimentos médios de 5,0 a 6,0 mm, os quais se reproduzem por 

partenogênese sob condições normais, mas que recorrem à reprodução sexuada sob 

condições de estresse ambiental, e apresentam elevada fecundidade (HEBERT, 1978). Por 

ter um tamanho maior, seu manuseio em laboratório é mais fácil do que o de cladóceros de 

tamanhos menores (KOIVISTO, 1995).  
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 MATERIAIS E MÉTODOS  

 

A execução deste projeto foi realizada conforme detalhado nas seções seguintes e a 

síntese dos procedimentos que foram realizados estão expostos na Figura 8. 

Para testar a Hipótese A e avaliar se o surfactante LAS padrão causa efeitos 

negativos na biota aquática, foram realizados bioensaios de toxicidade aguda, crônica e de 

gerações com os organismos-teste selecionados.  

Ademais, como a água residuária de lavanderia é um efluente extremamente complexo 

(BRAGA; VARESCHE, 2014), foram realizadas análises ecotoxicológicas aguda e crônica 

para avaliar a Hipótese B: se o tratamento em reator de leito fluidificado de amostra 

complexa, como água residuária de lavanderia comercial combinada com esgoto doméstico 

bruto, contendo o surfactante LAS, diminui os efeitos negativos para a biota aquática. Esses 

bioensaios avaliaram, não somente a toxicidade do LAS, mas também os compostos 

secundários produzidos nesse reator.  
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Figura 8 – Fluxograma das etapas experimentais 
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Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Para o desenvolvimento dessa pesquisa no Laboratório de Ecologia de Ambientes 

Aquáticos (LEAA) foram utilizadas substâncias-teste fornecidas pelo Laboratório de 

Processos Biológicos (LPB), da Escola de Engenharia de São Carlos (EESC) da 

Universidade de São Paulo (USP), por meio de uma parceria de pesquisa. As substâncias 

fornecidas foram: LAS padrão, afluente e efluente do reator de leito fluidificado em escala 

aumentada, operado pela doutoranda Thais Z. Macedo, sob orientação da professora Drª. 

Maria Bernadete A. Varesche. 

O surfactante utilizado neste trabalho, Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS 

padrão), com predominância de homólogos C12 (dodecilbenzeno sulfonado de sódio), 
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apresentou grau de pureza de 80,7% (Tabela 4). O restante (19,3%) corresponde a sulfato 

de sódio (15%) e impurezas orgânicas (4,3%) provenientes da fabricação (HOUSE; FARR, 

1989). O LAS (marca Sigma-Aldrich® - 25 g) foi armazenado ao abrigo de luz. 

 

Tabela 4 – Características químicas do LAS Padrão 

Fórmula empírica C12H25C6H4SO3Na 

Nomenclatura 
Alquilbenzeno Linear Sulfonado 

(dodecilbenzeno sulfonado de sódio) 

CAS 25 155-30-0 

Porcentagem de LAS no produto comercial 

(grau de pureza) 
80,7% 

Peso molecular 348,48 g.mol 

pH 7 - 10.5 a 1 g.L a 25 °C 

Fonte: (SIGMA - ALDRICH®, 2016) 

 

O reator de leito fluidificado do qual o afluente e o efluente foram amostrados foi 

confeccionado em acrílico nos tamanhos de 10 cm de diâmetro e volume útil de 19,8 L 

(Figura 9a) Reator construído em escala aumentada e (Figura 9b) Esquema de um reator de 

leito fluidificado. O reator de leito fluidificado em escala aumentada, operado pela 

doutoranda Thais Z. Macedo, teve o objetivo de avaliar a remoção do LAS de água 

residuária de lavanderia comercial combinada com esgoto doméstico. A operação do reator 

foi dividida em seis fases, conforme observado na Tabela 5 e a avaliação ecotoxicológica 

foi realizada avaliando cada etapa. 

A concentração do LAS foi determinada por cromatografia líquida de alta eficiência 

(CLAE) baseado em metodologia desenvolvida e validada por Duarte et al. (2006), com 

detector de fluorescência, coluna C8 (Supelco), empregando metanol puro e perclorato de 

sódio (0,075 M) como fase móvel, fluxo de 0.5 mL.min-1, temperatura de 35°C. As 

amostras foram previamente filtradas em membrana 0,2 μm para boa utilização e 

conservação do equipamento. 
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Figura 9 – Reator de leito fluidificado em escala aumentada (a) e esquema de 

funcionamento do reator (b) 

 

 

(a) (b) 

Fonte: a) Acervo pessoal     b) Adaptado de Motteran et al. (2018) 

 

Tabela 5 – Fases da operação do reator de leito fluidificado em escala aumentada 

operado pela doutoranda Thais Z. Macedo  

 FASE I FASE II FASE III  

Alimentação 

Água Residuária 

de Lavanderia e 

Esgoto 

Água Residuária de 

Lavanderia, Esgoto 

Doméstico e Etanol 

(50mg.L
-1

) 

Água Residuária de Lavanderia, 

Esgoto Doméstico, Etanol 

(200mg.L
-1

) e Bicarbonato de 

Sódio (250mg.L
-1

) 

TDH (h) 21±2,4 18±2,0 21±4,7 

Vasc (cm.s
-1

)* 0,9 0,9 0,9 

LAS afluente 19,8±10,8 mg.L
-1 

23,8±16,8 mg.L
-1 

23,5±11,6 mg.L
-1 

LAS efluente 9,0±5,0 mg.L
-1

 9,2±5,0 mg.L
-1

 13,3±7,5 mg.L
-1

  

 FASE IV FASE V FASE VI FASE VIb 

Alimentação 

Água Residuária 

de Lavanderia, 

Esgoto Doméstico, 

Etanol 

(200mg.L
- 1

)  e 

Bicarbonato de 

Sódio (250mg.L
-1

) 

Água Residuária de 

lavanderia, Esgoto 

Doméstico, Etanol 

(200mg.L
-1

) e 

Bicarbonato de 

Sódio (300mg.L
-1

) 

Água Residuária de 

Lavanderia, Esgoto 

Doméstico e Etanol 

(100mg.L
-1

) e 

Bicarbonato de Sódio 

(300mg.L
-1

) 

Água 

Residuária de 

Lavanderia, 

Esgoto 

Doméstico e 

Etanol 

(100mg.L
-1

) 

TDH (h) 21±6,7 18±2,6 20±3,0 19±3,0 

Vasc (cm.s
-1

) 0,7 0,5 0, 7 0, 7 

LAS afluente 21,9±12,4 mg.L
-1 

23,7±16,8 mg.L
-1 

16,5±1,9mg.L
-1 

6,3±1,3 mg.L
-1

 

LAS efluente 11,6±5,1 mg.L
-1

 14,7±6,8 mg.L
-1

 7,7±2,6 mg.L
-1

 2,8±1,2 mg.L
-1

 

*Vasc= Velocidade ascensional 

Fonte: Adaptado de Macedo et al. (2018) 
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 Cultivo e Manutenção das Espécies Estudadas 

Os cultivos e as manutenções das espécies C. sancticaroli, A. inaequalis e D. magna 

foram realizados no Laboratório de Ecologia de Ambientes Aquáticos (LEAA) da Escola 

de Engenharia de São Carlos (EESC) da Universidade de São Paulo (USP).  

 

 Cultivo e manutenção de Chironomus sancticaroli  

O cultivo e as condições de manutenção de C. sancticaroli seguiram metodologia 

previamente descrita (FONSECA, 1997; FONSECA; ROCHA, 2004a; STRIXINO; 

TRIVINHO-STRIXINO, 1985). Os primeiros indivíduos de C. sancticaroli a serem 

cultivados no LEAA foram obtidos a partir de amostras de água e sedimento aquático em 

lagoas de estabilização do matadouro de Frango (BR-Aves) em São Carlos (São Paulo, 

Brasil). 

As culturas de C. sancticaroli foram mantidas sob aeração constante em bandejas 

plásticas (38 cm de comprimento x 33 cm de largura x 6 cm de altura), cobertas por um 

suporte telado com nylon de (42 cm de comprimento x 36 cm de largura x 38 cm de altura) 

para evitar a saída dos organismos adultos alados (Figura 10, o cultivo de C. sancticaroli). 

No interior das bandejas, havia 0,6 cm de areia (substrato), água deionizada e alimento, nas 

seguintes condições: condutividade entre 35 ± 10 µS.cm-1 e dureza entre 12 e 

16  mg.L- 1  CaCO3 e pH entre 6,5 e 7,5 e temperatura de 24 ± 2ºC e fotoperíodo de 12h 

luz/12h escuro (NOVELLI et al., 2012; VIVEIROS, 2012). 

A alimentação do cultivo, 5 mL de solução de ração para peixes (5 g.L-1 de solução 

de Tetramin®, com validade de 15 dias sob refrigeração), foi realizada a cada 3 dias por 

meio de pipeta graduada devidamente esterilizada. A composição química do alimento 

Tetramin® está descrita no Apêndice A. 
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Figura 10 – Cultivo de C. sancticaroli 

 

Fonte: Acervo pessoal 

 

 Cultivo e manutenção de Allonais inaequalis 

O cultivo e as condições de manutenção de A. inaequalis seguiram a metodologia 

proposta por Corbi et al., (2015). Os primeiros indivíduos de A. inaequalis a serem 

cultivados no LEAA foram obtidos a partir de amostras de água e sedimento aquático em 

lagoas no Parque Ecológico Municipal, localizadas em São Carlos (São Paulo, Brasil). 

As culturas de A. inaequalis foram mantidas em caixas sifonadas de PVC da marca 

Tigre (diâmetro 25 cm x 17,2 cm de altura) (HIGASHI, 2016), sob aeração lenta (1 bolha 

de ar por segundo). No interior das caixas, havia 0,6 cm de areia (substrato), água 

deionizada e alimento, nas seguintes condições: condutividade entre 20 ± 2 µS.cm-1 e 

dureza entre 12 e 16 mg L-1 CaCO3 e pH entre 6,5 e 7,5 e temperatura de 24 ± 2ºC e 

fotoperíodo de 12h luz/12h escuro. Pode-se observar na Figura 11 o cultivo de 

A.  inaequalis. 
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O alimento oferecido semanalmente constituiu-se de 10 mL de solução de ração 

para peixes (2g.L-1 de Tetramin®, com validade de 15 dias sob refrigeração), esse alimento 

foi introduzido nas caixas de cultivo por meio de pipeta graduada devidamente esterilizada. 

 

Figura 11 – Cultivo de A. inaequalis 

 
 

Fonte: Acervo pessoal 

 

 Cultivo e manutenção de Daphnia magna 

O cultivo e as condições de manutenção de D. magna seguiram as recomendações 

da Agência Brasileira de Normas Técnicas (ABNT, 2016a). Os primeiros indivíduos de 

D.  magna a serem cultivados no LEAA foram introduzidos aclimatados e cultivados pela 

pesquisadora desse trabalho, obtidos a partir do inóculo cedido pelo Laboratório de 

Limnologia e Ecotoxicologia Aquática, do Departamento de Ecologia e Biologia Evolutiva, 

Universidade Federal de São Carlos, em São Carlos, SP. 

As culturas de D. magna foram mantidas em béqueres de 2L, com 40 indivíduos em 

cada béquer e mantidos em incubadora BOD com fotoperíodo de 16h luz/8h escuro 
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(SOLAB, modelo SL-224), e temperatura de 20 ± 2°C (Figura 12). Para evitar a evaporação 

do meio de cultura, os béqueres foram recobertos por um filme de plástico.  

Para o preparo da água reconstituída utilizou-se 73,5 g.L-1 de CaCl2.2H2O, 

123,3  g.L-1 de MgSO4.7H2O, 5,8 g.L-1 de KCl e 64,8 g.L-1 de NaHCO3, dissolvidos em 

1  L de água deionizada, conforme as normas da ABNT (2016a, 2017). A água 

reconstituída, foi utilizada tanto para o cultivo quanto para a preparação das soluções-teste, 

as quais apresentaram pH entre 7,6 e 8,0 e dureza total entre 175 e 225 mg. L-1CaCO3 

(MANSANO; DE OLIVEIRA; ROCHA, 2012; MIGUEL, 2016; MOREIRA et al., 2014; 

ROCHA, 1983).  

A manutenção das culturas consistia em troca total ou parcial do meio, com 

reposição do alimento. Semanalmente eram realizadas três trocas do meio de cultivo, sendo 

duas trocas totais e uma parcial. Na água de cultivo foram adicionados a vitamina 

Fishtamin® ou Vitachem Fresh® e o condicionador condicionante de água Blackwater 

Aquatan® (1 gota para cada 2 L de água reconstituída).  

 O cultivo de D. magna foi alimentado com duas soluções: 1) suspensão algácea de 

Pseudokirchneriella subcapitata, cultivada em meio Oligo (ABNT, 2018), na concentração 

de 3 x 105 células mL-1 e 2) aditivo alimentar, constituído da mistura de 50 mL de ração 

fermentada de peixe (5 g.L-1de Tetramin®, armazenados em proporções de 50 mL no 

congelador, por até 2 meses), e 50 mL de solução com 0,25 g.L-1de fermento biológico), 

formando um composto alimentar de 100 mL (armazenado em geladeira por 7 dias), após 

feita essa mistura alimentou-se as D. magna na proporção de 1 mL.L-1 (Informações 

detalhadas sobre a composição química do alimento Tetramin®, vitaminas Fishtamin® e 

Vitachem Fresh®, o preparo dos meios, o cultivo da alga e o preparo da suspensão 

alimentar estão apresentadas nos Apêndices A, B, C e D, respectivamente).  
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Figura 12 – Cultivo de D. magna a) cultivo dentro da BOD b) BOD utilizada para 

a manutenção do cultivo dessa espécie. 

  
(a) (b) 

Fonte: Acervo pessoal  

 

 Bioensaios de Toxicidade 

Para a realização dos ensaios ecotoxicológicos para testar a Hipótese A e assim, 

avaliar se o surfactante LAS padrão causa efeitos negativos na biota aquática, foi preparada 

uma solução-estoque de 1 g.L-1 de Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS) padrão, 

armazenado em frasco âmbar e refrigerado para evitar sua degradação. A partir dessa 

solução-estoque foram preparadas as soluções-teste, por meio de diluições em água 

deionizada para as espécies C. sancticaroli e A. inaequalis. Para a espécie D. magna foram 

feitas as diluições em água reconstituída como definido em protocolo.  

Os testes de toxicidade realizados para testar a Hipótese B e avaliar se o tratamento 

em reator de leito fluidificado de água residuária de lavanderia comercial combinada com 

esgoto doméstico bruto, contendo o surfactante LAS, diminui os efeitos negativos na biota 

aquática, foram realizados acompanhando as seis fases de operação do reator, pelo período 

de 11 meses (fevereiro 2017 a dezembro 2017). No total foram realizados 50 ensaios 
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ecotoxicológicos, entre eles, ensaios de toxicidade aguda e crônica, para verificação da 

mortalidade e impacto no desenvolvimento dos organismos-teste. As soluções-teste foram: 

afluente, efluente e diluições do efluente em água deionizada e água reconstituída (50, 40, 

30, 20 e 0,1%), a critério de verificação da diluição ideal no lançamento desse efluente em 

corpo d’água. A diluição de 0,1% do efluente foi realizada para efeito de simulação do 

efluente do reator em confluência com a vazão de um rio de pequeno porte. 

Os testes de toxicidade foram realizados em salas climatizadas específicas para cada 

organismo-teste, como pode ser observado na Figura 13 (a) as prateleiras de testes com 

fotoperíodo e (b) detalhes dos testes com sistema de aeração, para as espécies 

C.  sancticaroli e A. inaequalis. Na Figura 14, pode-se observar a câmara incubadora 

(BOD) de testes ecotoxicológicos para a espécie D. magna. 

 

Figura 13 – Sala climatizada para realização de testes de toxicidade com as espécies 

C. sancticaroli e A.  inaequalis 

  

(a) (b) 

Fonte: Acervo pessoal  
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Figura 14 – Câmara incubadora (BOD) utilizada para realização de testes de 

toxicidade com a espécie D. magna  a) vista geral da incubadora (marca Solab) b) testes 

realizados dentro da BOD 

  

(a) (b) 

Fonte: Acervo pessoal  

 

  



 

 

 

75  

 Testes de Sensibilidade (Carta-controle) 

Para a realização dos ensaios de sensibilidade (carta-controle) foram preparadas as 

soluções estoque de 100 g.L-1 de KCl e 100 mg.L-1 de CuSO4 5H2O, as quais foram 

armazenadas em frascos âmbar e refrigeradas. A partir dessas soluções estoque foram 

preparadas as soluções-teste, por meio de diluições em água deionizada para C. sancticaroli 

e A. inaequalis. Para a espécie D. magna foram feitas as diluições em água reconstituída 

(Tabela 6).  

 

Tabela 6 – Características do teste de sensibilidade para os organismos-teste 

 
C. sancticaroli A. inaequalis D. magna 

Substância de referência KCl KCl CuSO4 5H2O 

Tipo de teste Estático Estático Estático 

Volume da Solução-teste 250 mL 100 mL 100 mL 

Sedimento 50 g de areia tratada Sem Substrato Sem Substrato 

Organismo-teste 6 6 10 

Fase do ciclo de vida IV instar Qualquer fase Neonatas até 24h 

Número de réplicas para 

cada concentração 
3 3 2 

Temperatura 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 20 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 12h luz/ 12h escuro 12h luz/ 12h escuro 16h luz/ 8h escuro 

Alimentação 

5mL apenas no 

início do teste 

(5 g.L-1 de 

Tetramin®) 

5mL apenas no 

início do teste 

(2 g.L-1 de 

Tetramin®) 

Sem alimentação 

Aeração Sem aeração Sem aeração Sem aeração 

Duração do teste 96 horas (4 dias) 96 horas (4 dias) 48 horas (2 dias) 

Evitar evaporação das 

soluções-teste durante o 

ensaio 

Plástico filme 

transparente 

Plástico filme 

transparente 

Plástico filme 

transparente 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Os testes para obtenção da carta-controle para o organismo-teste C. sancticaroli 

foram realizados anualmente, para verificação da faixa de sensibilidade desse organismo. 

Sendo assim, foram realizados 3 ensaios. Os testes foram feitos em béqueres de vidro de 

500 mL (forma alta) e as concentrações de KCl utilizadas foram de 2, 3, 4, 5, 6, 7, 8, 9, 10, 

11 a 13 g.L- 1 e solução-controle contendo apenas água deionizada e alimento (Figura 15) 
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(FONSECA, 1997; FONSECA; ROCHA, 2004; OECD, 2011b; STRIXINO; TRIVINHO-

STRIXINO, 1985; USEPA, 2002a).  

 

Figura 15 – Esquema de montagem de teste de toxicidade aguda e carta-controle em 

laboratório a) larva do inseto C.  sancticaroli no IV instar, b) béquer de vidro com 250 mL 

de solução-teste/controle, c) 50g de areia tratada 

 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Para a espécie A. inaequalis os ensaios de carta-controle foram realizados em 

béqueres de vidro de 100 mL, variando as concentrações de 1, 2, 3, 4, 5, 6, 7, 8, 9 a 10 g.L- 1 

de KCl e a solução-controle contendo apenas água deionizada e alimento (Figura 16) 

(CORBI; GORNI; CORREA, 2015). Para verificação da faixa de sensibilidade desses 

organismos, foram realizados ensaios a cada 5 meses, totalizando 7 ensaios.  
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Figura 16 – Esquema de montagem de teste de toxicidade aguda e carta-controle em 

laboratório a) Oligochaeta A. inaequalis, b) béquer de vidro com 100 mL de solução-

teste/controle 

 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Os testes de sensibilidade com a espécie D. magna foram realizados em béqueres 

de vidro de 100 mL, e as concentrações utilizadas de CuSO4 forma de 0,01; 0,05; 0,10; 

0,15; 0,20 a 0,25 mg.L-1 e a solução-controle contendo apenas água reconstituída (Figura 

17), pelo fato desse ensaio ser de curta duração (48h), não houve necessidade de alimentar 

os organismos-teste (ABNT, 2016a; ARAUCO; CRUZ; MACHADO NETO, 2005; 

OECD, 2004; USEPA, 2002a, 2016a). A espécie D. magna é um organismo exótico, o que 

o torna mais susceptível as alterações climáticas. Portanto, os testes de sensibilidade foram 

realizados a cada 2 meses, totalizando 23 bioensaios.  
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Figura 17 – Esquema de montagem de teste de toxicidade aguda e carta-controle, 

em laboratório a) Neonatas com menos de 24h de vida da espécie D. magna, b) béquer de 

vidro com 100 mL de solução- teste/controle 

 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

 

Os ensaios ecotoxicológicos descritos nos itens 5.2.2 e 5.2.3 foram separados em 

ensaios relacionados à Hipóteses A e ensaios relacionados à Hipótese B, bem como aos 

objetivos desse trabalho. 
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 Bioensaios de Toxicidade Aguda  

Os ensaios de toxicidade aguda foram realizados para a identificação de efeitos 

severos e rápidos da toxicidade dos contaminantes relacionados às Hipóteses A e B 

seguindo as configurações padrão descritas na Tabela 7. 

Tabela 7 – Características padrão de testes de toxicidade aguda para os 3 

organismos-teste utilizados 

 
C. sancticaroli A. inaequalis D. magna 

Tipo de teste Estático Estático Estático 

Volume da Solução-teste 250 mL 100 mL 100 mL 

Sedimento/ substrato 
50 g de areia 

tratada 
Sem substrato Sem substrato 

Organismo-teste 6 6 10 

Fase do ciclo de vida IV instar Qualquer fase 
Neonatas até 

24h 

Número de réplicas para cada 

concentração 
3 3 2 

Temperatura 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 20 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 12h luz/ 12h escuro 
12h luz/ 12h 

escuro 

16h luz/ 8h 

escuro 

Alimentação 

5mL apenas no 

início do teste 

(5 g.L-1 de 

Tetramin®) 

5mL apenas no 

início do teste 

(2 g.L-1 de 

Tetramin®) 

Sem 

alimentação 

Aeração Sem aeração Sem aeração Sem aeração 

Duração do teste 96 horas (4 dias) 96 horas (4 dias) 48 horas (2 dias) 

Evitar evaporação das soluções-

teste durante o ensaio 

Plástico filme 

transparente 

Plástico filme 

transparente 

Plástico filme 

transparente 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Hipótese A: Teste com C. sancticaroli 

Os testes de toxicidade aguda relacionados à Hipótese A foram realizados utilizando-

se as soluções-teste: 5, 10, 15, 20, 23, 25, 26, 29, 30, 35, 40 e 50 mg.L-1 de LAS padrão, e 

a solução-controle, contendo água deionizada e alimento. Os ensaios foram realizados em 

béqueres de vidro de 500mL, totalizando 8 ensaios (FONSECA, 1997; FONSECA; 

ROCHA, 2004; OECD, 2011b; STRIXINO; TRIVINHO-STRIXINO, 1985; USEPA, 
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2002a). As variáveis pH e condutividade elétrica foram medidas no início e no fim de cada 

teste.  

 

Hipótese B: Teste com C. sancticaroli 

Os testes de toxicidade aguda relacionados à Hipótese B foram realizados utilizando-

se as soluções-teste: afluente do reator de leito fluidificado (água residuária de lavanderia 

combinada com esgoto doméstico) e seu respectivo efluente, e as diluições de 0,1, 20, 30 e 

50% do efluente, mais a solução-controle contendo água deionizada. Foram realizados, no 

total, 14 testes de toxicidade aguda em béqueres de vidro de 500mL, compreendendo todas 

as fases de operação do reator. 

 

Hipótese A: Teste com A. inaequalis 

Os ensaios de toxicidade aguda relacionados à Hipótese A foram realizados em 

béqueres de vidro de 100 mL, variando as concentrações de LAS padrão de 1, 2, 3, 4, 5, 6, 

7, 8, 9, 10, 11, 12, 13, 15, 20 e 25 mg.L-1, e a solução-controle contendo água deionizada, 

totalizando 9 testes de toxicidade aguda (CORBI; GORNI; CORREA, 2015). Foram 

analisadas no início e no final de cada teste as variáveis pH e condutividade elétrica. O 

esquema de montagem de teste de toxicidade aguda em laboratório com as Oligochaeta A. 

inaequalis segue o mesmo padrão demostrado na Figura 16. 

 

Hipótese B: Teste com A. inaequalis 

Os ensaios de toxicidade aguda relacionados à Hipótese B foram realizados em 

béqueres de vidro de 100 mL, utilizando as soluções-teste: afluente do reator de leito 

fluidificado (água residuária de lavanderia combinada com esgoto doméstico) e efluente, e 

as diluições de 0,1, 20, 30 e 40% do efluente, mais a solução-controle contendo água 

deionizada, totalizando 18 testes de toxicidade aguda variando as fases do reator. 
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Hipótese A: Teste com D. magna 

Os ensaios de toxicidade aguda relacionados à Hipótese A com o organismo-teste 

D. magna foram realizados utilizando-se solução-teste LAS padrão, variando as 

concentrações de 2,0; 2,2; 2,8; 3,4; 3,6; 3,8; 4,0; 4,2; 4,4; 4,6; 4,8; 5,0; 5,2; 5,4; 5,6; 5,8; 

6,0; 6,2; 6,4; 6,6; 6,8; 7,0  mg.L-1, em 2 réplicas por teste, mais a solução-controle contendo 

água reconstituída, em béqueres de vidro de 100 mL, totalizando 16 testes de toxicidade 

aguda. Por se tratar de teste de curta duração, não houve necessidade de alimentar os 

organismos-teste (ABNT, 2016a; ARAUCO; CRUZ; MACHADO NETO, 2005; OECD, 

2004; USEPA, 2002a, 2016a) As variáveis pH e condutividade elétrica foram medidas no 

início e no fim dos ensaios. O esquema de montagem de teste de toxicidade aguda, em 

laboratório, com os neonatos com menos de 24 horas de vida da espécie D. magna, segue 

o mesmo padrão demostrado na Figura 17. 

 

Hipótese B: Teste com D. magna 

Os bioensaios de toxicidade aguda relacionados à Hipótese B foram realizados 

utilizando-se as seguintes soluções-teste: Afluente, efluente, e as diluições de 0,1, 20, 30, 

40 e 50% do efluente do reator de leito fluidificado, mais a solução-controle contendo água 

reconstituída. Foram realizados, no total, 13 testes de toxicidade aguda em béqueres de 

vidro de 100 mL, compreendendo todas as fases de operação do reator. 
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 Bioensaios de Toxicidade Crônica  

Por se tratar de teste de toxicidade de efeito prolongado, a exposição aos agentes 

tóxicos teve maior duração, e muitas vezes essas concentrações foram subletais, sendo 

assim ocorreram variações na montagem dos ensaios para cada organismo-tese, no qual 

pode-se observar as características específicas para cada espécie testada na Tabela 8. 

 

Tabela 8 – Características padrão de testes de toxicidade crônica para os 3 

organismos-teste utilizados 

 
C. sancticaroli A. inaequalis D. magna 

Tipo de teste Estático Estático Semi-estático 

Volume da Solução-teste 250 mL 100 mL 100 mL 

Sedimento 
50 g de areia 

tratada 
Sem substrato Sem substrato 

Organismo-teste 6 6 1 

Fase do ciclo de vida I instar Qualquer fase Neonatas até 24h 

Número de réplicas para cada 

concentração 
3 3 10 

Temperatura 25 ± 2 ºC 25 ± 2 ºC 20 ± 2 ºC 

Fotoperíodo 
12h luz/ 12h 

escuro 

12h luz/ 12h 

escuro 
16h luz/ 8h escuro 

Alimentação 

5mL no início e 

no meio do teste 

(5 g.L-1 de 

Tetramin®) 

5mL no início e 

no meio do teste 

(2 g.L-1 de 

Tetramin®) 

A cada 48h 

(complexo 

alimentar) 

Aeração Constante Constante Sem aeração 

Duração do teste 10 dias 10 dias 21 dias 

Evitar evaporação das soluções-

teste durante o ensaio 

Plástico filme 

transparente 

Plástico filme 

transparente 

Plástico filme 

transparente 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Hipótese A: Teste com C. sancticaroli 

Os testes de toxicidade crônica relacionados à Hipótese A com a espécie 

C.  sancticaroli foram realizados utilizando-se soluções-teste: 5, 10, 13, 15, 16, 19, 20, 22, 

25, 28, 30 e 50 mg.L-1 de LAS padrão, mais a solução-controle contendo água deionizada. 

Os ensaios foram realizados em béqueres de vidro de 500mL (Figura 18), totalizando 10 
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ensaios (FONSECA, 1997; STRIXINO; TRIVINHO-STRIXINO, 1985; USEPA, 2002b). 

As variáveis pH e condutividade elétrica foram medidas no início, no meio e no fim dos 

testes. 

Figura 18 – Esquema de montagem de teste de toxicidade crônica em laboratório a) 

larva do inseto C. sancticaroli no I instar, b) béquer de vidro com 250 mL de solução-

teste/controle, c) 50g de areia tratada 

 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Foi observada neste teste, a sobrevivência dos organismos quando expostos desde 

o início até completar grande parte do seu ciclo de vida (IV instar), as larvas sobreviventes 

foram armazenadas em eppendorff® de 5 mL com álcool isopropílico e refrigeradas para 

evitar degradação. Posteriormente, essas larvas foram medidas, para avaliar seu 

desenvolvimento, foram colocadas em uma lâmina de vidro e banhadas com álcool 

isopropílico para evitar ressecamento das mesmas, e para facilitar o aferimento do 

comprimento das larvas, utilizou-se o programa computacional IMAGEJ, com o qual os 

indivíduos foram fotografados em lâminas sobre papel milimetrado para calibração, 

durante o uso do software (Figura 19). 
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Figura 19 – Lâminas das larvas de C. sancticaroli sobre papel milimetrado 

 
 

Fonte: Acervo pessoal. 

 

Hipótese B: Teste com C. sancticaroli 

Para a realização dos ensaios de toxicidade crônica relacionados à Hipótese B foram 

utilizadas as seguintes soluções-teste: afluente, efluente, e as diluições de 0,1, 20% do 

efluente do reator de leito fluidificado, mais a solução-controle contendo água deionizada. 

O total 2 testes de toxicidade crônica foram realizados para a fase VIb de operação do reator. 

A análise do comprimento das larvas sobreviventes expostas as soluções-teste do 

reator seguiu as mesmas configurações dos testes relacionados à Hipótese A. 

 

Hipótese A: Teste com A. inaequalis 

Os ensaios de toxicidade crônica relacionados à Hipótese A para a espécie 

A.  inaequalis foram realizados em béqueres de vidro de 100 mL, variando as concentrações 

de LAS padrão de 6, 7, 8, 9, 10, 11, 12 a 13 mg.L-1, mais a solução-controle contendo água 

deionizada (Figura 20) (CORBI; GORNI; CORREA, 2015). As variáveis pH e 

condutividade elétrica foram medidas no início, no meio e no fim dos ensaios. Foram 

observadas, nesse teste, além da sobrevivência do organismo, sua capacidade reprodutiva 

em ambientes não favoráveis. Inicialmente, foram introduzidos 6 organismos, e após a 

exposição de 10 dias aos contaminantes, foram contabilizados os sobreviventes e verificado 

se houve reprodução com a contagem do número de indivíduos. 
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Figura 20 – Esquema de montagem de teste de toxicidade crônica em laboratório a) 

Oligochaeta A. inaequalis, b) béquer de vidro com 100 mL de solução-teste/controle 

 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Hipótese B: Teste com A. inaequalis 

Os testes de toxicidade crônica relacionados à Hipótese B foram realizados utilizando 

as soluções-teste: afluente, efluente, e as diluições de 0,1, 20% do efluente do reator de 

leito fluidificado, mais a solução-controle contendo água deionizada, foram realizados, no 

total, 3 testes de toxicidade crônica para a fase VIb de operação do reator.  

Ao final dos testes foram contabilizadas a reprodução dos sobreviventes dessa 

espécie, por meio da contagem de indivíduos por réplica. 

 

Hipótese A: Teste com D. magna 

Os testes de toxicidade crônica relacionados à Hipótese A com a espécie D. magna 

foram realizados em béqueres de vidro de 100 mL, as soluções-teste utilizadas variaram 

entre as concentrações de LAS padrão subletais (0,4; 1,0; 2,5 mg.L-1) e letais (4,8; 5,0; 5,2; 

5,4 e 5,6 mg.L-1 ), e mais a solução-controle contendo apenas água reconstituída. Por se 

tratar de teste de toxicidade semi-estático (renovação do meio a cada 48 horas), a cada 

troca, foram preparados novos meios, tanto para as soluções-controle quanto para as 
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diferentes soluções-testes (Figura 21) (ABNT, 2017; OECD, 2012; USEPA, 2016b). Os 

organismos-teste foram alimentados a cada troca, com suspensão algácea de 

Pseudokirchneriella subcapitata, na concentração de 3 x 105 células mL-1 e aditivo 

alimentar, constituído da mistura de 50 mL de ração fermentada de peixe (5 g.L-1de 

Tetramin®) e 50 mL de solução com 0,25 g.L-1 de fermento biológico), formando um 

composto alimentar de 100 mL, após feita essa mistura, os D. magna foram alimentados na 

proporção de 1 mL.L-1. Os indivíduos-teste foram transferidos para o novo meio utilizando 

pipeta de Pasteur de vidro de boca larga para não os danificar. As variáveis pH e 

condutividade elétrica foram medidas no início, no meio e no fim dos bioensaios. Foram 

observadas, nesse teste, além da sobrevivência do organismo-teste, sua capacidade 

reprodutiva na presença do surfactante LAS. 

 

Figura 21 – Montagem de teste de toxicidade crônica em laboratório a) Neonatos 

com menos de 24h de vida da espécie D. magna, b) béquer de vidro com 100 mL de 

solução- teste/controle, c) suspensão algácea como complementação alimentar 

 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 
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5.2.3.1 Teste de Toxicidade Crônica de Longa Duração – Teste de Gerações 

 

Hipótese A: 

Os testes ecotoxicológicos de longa duração foram adaptados a partir da 

metodologia proposta por Bernegossi et al. (2019), envolvendo todo o ciclo de vida da 

espécie C.  sancticaroli. Inicialmente, foram utilizadas 10 larvas de I instar desse inseto (I 

geração), sob aeração constante, temperatura variando entre 25 ± 2ºC e fotoperíodo de 12h 

luz/ 12h escuro, condições semelhantes a de um teste de toxicidade crônica padrão (10 dias) 

(DORNFELD, 2006; FONSECA, 1997). Os testes foram realizados em 3 réplicas, em 

béqueres de vidro de 1L, com 500 mL da solução-teste, concentrações de LAS padrão 

variaram de 5, 10 e 15 mg.L- 1, e a solução-controle contendo água deionizada, 50 g de areia 

e 5 mL de ração de peixe (5  g.L-1 Tetramin®). Após o décimo terceiro dia, quando as 

larvas estavam no IV instar, foram coletados alguns exemplares (em média, 3 larvas por 

réplica), para acompanhar seu desenvolvimento (comprimento da larva), e analisar 

possíveis alterações como a deformidade bucal (Figura 22). Após 14 ou 16 dias, os demais 

organismos sobreviventes, ainda expostos às soluções-teste e solução-controle, 

normalmente finalizaram o ciclo de vida, sendo contabilizados a emergência dos adultos, 

machos e fêmeas. Os adultos emergidos permaneceram nos béqueres, até efetuarem a 

ovoposição (desova), normalmente depositadas na beira da água, nas áreas marginais do 

recipiente. Após a confirmação da ovoposição, as fêmeas foram separadas por meio de um 

sugador simples (material para coleta das fêmeas adultas está descrito no Apêndice E), para 

análise de fecundidade potencial.  

As desovas provenientes de cada concentração da solução-teste e solução-controle 

foram inseridas, separadamente, em placas de Petri contendo água de cultivo, por 48 horas, 

até a eclosão e as larvas de I instar estarem visíveis e iniciando natação. Após esse período, 

e com auxílio de um microscópio e uma pipeta Pasteur de vidro, mais 25 larvas de cada 

condição-teste foram reintroduzidas em béqueres com as mesmas condições dos anteriores, 

assim um novo teste se iniciou (II geração) (Figura 22), permitindo dar sequência às 

análises de possíveis mutações genéticas nos organismos, como por exemplo, alteração no 

comprimento das asas das fêmeas adultas (fecundidade) e alteração de tamanho das larvas 

(desenvolvimento), e permitindo analisar as alterações nos dentes do mento das larvas 
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(ausência ou excesso de dentes). Esse teste continuou sequencialmente, até a ocorrência da 

mortalidade total dos organismos presentes no teste controle, para determinar quantas 

gerações o organismo-teste conseguiu chegar para cada solução-teste. Como o controle 

chegou a 3° geração, todas as condições foram mantidas, no máximo, até a 3° geração, a 

finalização do teste ocorreu quando a última larva emergiu adulto ou morreu, possibilitando 

o cálculo da proporção de emergência de adultos. Os ensaios foram mantidos sob aeração 

constante e as larvas foram alimentadas a cada 5 dias. Os recipientes foram cobertos com 

tela (tecido de tule com elástico), para que os adultos alados não fugissem (Figura 23).  

 

Figura 22 – Teste de toxicidade de gerações a) larva do inseto C. sancticaroli no I 

instar, b) béquer de vidro com 500 mL de solução-teste/controle, c) 50g de areia tratada, d) 

larvas IV instar, e) emergência de adultos (macho e fêmea), f) desova, g) eclosão das larvas 

 

 

Fonte: Bernegossi et al. (2019) 
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Figura 23 – Recipiente-teste utilizado na realização dos testes de gerações 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

5.2.3.1.1 Deformidade Bucal  

 

Os organismos-teste capturados do ensaio de gerações foram preservados em álcool 

isopropílico em eppendorff® de 5 mL e refrigerados para evitar degradação, para posterior 

preparo das lâminas e observação da deformidade do mento de acordo com o descrito por 

Kuhlmann et al. (2000). As cápsulas cefálicas foram retiradas e dispostas dorso-

ventralmente em lâminas contendo meio de Hoyer, cobertas por lamínula e pressionadas 

para a exposição do mento. As lâminas preparadas foram mantidas em estufa a temperatura 

de 35ºC por 48 horas para secagem do meio até́ a leitura em microscópio óptico (Nikon 

Eclipse E200) com auxílio do software TSView (Figura 24). 

Organismos com dentes quebrados ou ocultados por qualquer estrutura bucal não 

foram utilizados para o cálculo de deformidade. Após a leitura das lâminas, os percentuais 

de deformidade foram calculados para os organismos-teste. 
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Figura 24 – Cápsula cefálica de C. sancticaroli disposta em lâmina observada no 

software TSView para análise de deformidade do mento 

 

Fonte: Acervo pessoal. 

 

 

5.2.3.1.2 Avaliação da Fecundidade Potencial 

 

A avaliação da fecundidade potencial seguiu os métodos recomendados por 

Trivinho-Strixino (1980), no qual a asa é medida a partir da alula e segue em linha reta até 

o ápice (Figura 25). As fêmeas capturadas nos testes de gerações foram armazenadas em 

eppendorff® de 5 mL com álcool isopropílico e refrigeradas para evitar degradação para 

posterior preparo das lâminas, as asas direita e esquerda do inseto adulto foram retiradas e 

dispostas em lâminas contendo meio de Hoyer, cobertas por lamínula. As lâminas 

preparadas foram mantidas em estufa a temperatura de 35ºC por 48 horas para secagem do 

meio até́ a leitura, comprimento da asa em microscópio óptico da marca Quimis® com 

aumento de 200X e com auxílio de lente graduada (Figura 26).  
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Figura 25 – Asa da fêmea de C. sancticaroli 

 

Fonte: (REBECHI, 2012) 

 

Figura 26 – Asa da fêmea do inseto C. sancticaroli medida com auxílio de lente 

graduada 

 

Fonte: Acervo pessoal. 

 

Após o dimensionamento do comprimento das asas das fêmeas direita e esquerda, 

foi feito uma média dos comprimentos e por meio da fórmula estabelecida por Trivinho-

Strixino (1980), foi avaliada a fecundidade potencial: 

F = (k x L) – m 

Onde, 

F = fecundidade potencial 

k = constante (471,64) 

L = comprimento da asa 

m = constante (707,41) 
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 Analises estatísticas  

Os resultados dos testes de toxicidade aguda, crônica e crônica de longa duração 

foram analisados por meio da estatística descritiva, em gráficos Boxplot, originados pelo 

software Origin® 2018. Os resultados foram avaliados também por meio da análise de 

Cluster, utilizando-se as distâncias de similaridade Bray-Curtis (BRAY; CURTIS, 1957) 

baseado na variação das concentrações e seus efeitos de letalidade para agrupar o conjunto 

de dados, utilizando-se o software PAST® (Paleontological Statistics) versão 3.21 

(HAMMER; HARPER; RYAN, 2001). Para determinar quão bem os clusters gerados 

representam diferenças entre os objetos, calculou-se o coeficiente de correlação cofenético, 

e valores próximos a 0, indicando um agrupamento pobre, e próximo de 1, indicando um 

bom agrupamento, com robustez dos dados analisados (MICHIE, 1982).  

As análises estatísticas foram baseadas em hipóteses, utilizando-se o software 

PAST® (Paleontological Statistics) versão 3.21 (HAMMER; HARPER; RYAN, 2001), no 

qual foi utilizada a análise estatística de variância ANOVA one-way com p valor <0,05, 

mas quando os dados não estavam normalmente distribuídos ou as variâncias eram 

desiguais, foi utilizada a análise de variância não paramétrico de Kruskal-Wallis com p 

valor <0,05. 

As hipóteses utilizadas foram: 

H0= Todas as concentrações de LAS padrão, tem o mesmo efeito tóxico/ de que os 

afluentes, efluentes e as diluições dos efluentes nas seis fases de operação do reator têm o 

mesmo efeito tóxico 

H1= Nem todas as concentrações de LAS padrão, tem o mesmo efeito tóxico/ 

Afluentes, efluentes e as diluições dos efluentes nas seis fases de operação do reator não 

têm o mesmo efeito tóxico 

Quando a hipótese nula (H0) era rejeitada pela análise ANOVA ou Kruskal-Wallis, 

foram utilizados testes posteriori de Tukey (variância) ou de Dunn (variância desiguais) 

(RUXTON; BEAUCHAMP, 2008) para verificar quais concentrações ou amostras do 

reator apresentavam comportamentos distintos em seus efeitos tóxicos.  
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Os resultados obtidos a partir dos testes de sensibilidade, testes de toxicidade aguda 

e crônica com os organismos C. sancticaroli, A. inaequalis e D. magna, foram analisados 

e tratados (distribuição normal) utilizando o pacote “DRC” e “MASS” no software “R” (R 

Core Team, 2014), para obter o valor de CL50/CE50. 

O gráfico de Distribuição de Sensibilidade de Espécies (SSD) e a concentração 

perigosa a 50% (valor HC50) foram estimadas usando distribuição log-normal através do 

software ETX 2.0 (WINTERSEN; VAN VLAARDINGEN; TRAAS, 2004). 
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 RESULTADOS E DISCUSSÃO  

 

 Carta-controle  

 

As cartas-controle foram desenvolvidas a partir dos resultados obtidos por todos os 

membros do Laboratório de Ecologia de Ambientes Aquáticos, que realizaram testes 

ecotoxicológicos para suas pesquisas, periodicamente. As análises para a compilação das 

cartas controle foram realizadas no período entre 2016 a 2018. 

As cartas-controle foram desenvolvidas a partir do valor de CL50 ou CE50 de cada 

teste realizado, e para determinar a faixa de sensibilidade, utilizaram-se as médias e seus 

respectivos desvios padrão, determinando os limites superior e inferior da faixa de 

sensibilidade. As cartas-controle apresentam a variação do comportamento dos 

organismos-teste, e quando essa variação segue um padrão na sensibilidade a uma 

substância de referência pode-se determinar que o lote está adequado para utilização em 

bioensaios de toxicidade. 

A partir da carta-controle para o inseto C. sancticaroli é possível identificar a 

sensibilidade média de 5,35 g.L- 1 de KCl (Figura 27). Pode-se observar as variações das 

CL50 desse organismo-teste mesmo dentro da faixa de sensibilidade, essa variação pode 

estar atrelada a variações de sazonalidade climática, onde esse organismo se apresenta mais 

resistente à substância de referência, no ano de 2016. Entretanto, os testes da carta-controle 

apontaram que a resposta da sensibilidade do C.  sancticaroli, manteve-se dentro da faixa 

de sensibilidade. Permitindo assim, a utilização desses organismos-teste em ensaios de 

toxicidade.  

Diversos autores realizaram teste com a substância de referência utilizada neste 

trabalho para analisar a sensibilidade dos organismos C. sancticaroli e encontraram valores 

de 2,4 a 6,4 g.L-1 de KCl (DA COSTA et al., 2014; DELL’ACQUA, 2017; MORAIS et al., 

2014; SUEITT et al., 2015). A partir desses resultados, pode-se inferir que a faixa de 

sensibilidade do inseto C. sancticaroli, utilizada nesta pesquisa, está dentro dos limites 

encontrados na literatura, tornando se viável a comparação dos testes de toxicidade com a 

literatura existente.  
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Figura 27 – Carta-controle para a espécie Chironomus sancticaroli 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A espécie A. inaequalis apresentou sensibilidade média de 3,50 g.L-1 de KCl (Figura 

28), a partir dos testes realizados a cada 5 meses, entre os anos de 2017 a 2018. Pode-se 

observar o efeito da variação de sazonalidade climática para essa espécie, o qual pode estar 

associado às temperaturas externas, em estações mais frias do ano, nota-se maior 

sensibilidade desse organismo à substância de referência. Entretanto, todos os testes de 

sensibilidade realizados com este organismo apresentaram-se dentro da faixa de 

sensibilidade, o que possibilita sua utilização para testes ecotoxicológicos. 

O oligoqueto A. inaequalis é considerado um organismo-teste relativamente “novo” 

para os ensaios de toxicidade, o que não o desclassifica para tal uso, porém ainda há poucos 

relatos na literatura a respeito de seu uso em testes ecotoxicológicos.  

Corbi; Gorni e Correa (2015) e Higashi (2016) realizaram testes de sensibilidade 

com A. inaequalis utilizando KCl como substância de referência, e obtiveram CL50 de 

3,5  g.L-1 em ambos os estudos. Em outro estudo valor de CL50 de 4,72 g.L-1 para KCl e 

A.  inaequalis foi encontrado (GEROMEL-COSTA, 2018). Com base nesses estudos, a 

sensibilidade média do organismo-teste A. inaequalis obtida nesta pesquisa, corroboram a 
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sensibilidade desses organismos em testes de toxicidade com aquelas anteriormente 

descritas em trabalhos publicados. 

Figura 28 – Carta-controle para o organismo-teste Allonais inaequalis 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A espécie D. magna, por se tratar de um organismo-teste exótico, necessita de 

controle mais rígido quanto a sua sensibilidade e, consequentemente, realizaram-se testes 

de sensibilidade a cada 2 meses, para acompanhar possíveis alterações de sensibilidade à 

substância de referência, com o intuito de determinar o uso ou não uso daquele lote de 

organismo-teste em ensaios ecotoxicológicos.  

Foram realizados ensaios de sensibilidade com D. magna no período de 2016 a 

2018, por ser um organismo-teste de climas temperados, a variação da sensibilidade desse 

organismo pode estar atrelada a fatores de tolerância a ambientes externos não favoráveis, 

como é o caso da sazonalidade climática, em estações mais quentes esse organismo 

apresenta-se mais sensível à substância de referência. Os testes da carta-controle resultaram 

em CE50 médio de 0,05 mg.L-1 CuSO4 (Figura 29), no qual, nota-se que a maioria das CE50 

estão dentro da faixa de sensibilidade estabelecida. Porém, os testes de junho de 2016 e 

fevereiro de 2017, apontam maior sensibilidade dos organismos-teste, pois, encontram-se 
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fora dos limites determinados, sendo assim, os testes ecotoxicológicos realizados nessas 

datas foram descartados e desconsiderados.  

A concentração que causa efeito de imobilidade para a espécie D. magna utilizando-

se sulfato de cobre em análise de sensibilidade, foi estudada por diversos pesquisadores, 

que encontraram valores de CE50 entre 0,034 a 0,055 mg.L-1 CuSO4 (ARAUCO; CRUZ; 

MACHADO NETO, 2005; BASTOS, 2013; STRUEWING et al., 2015). A partir desses 

resultados, pode-se inferir que o CE50 médio encontrado nesta pesquisa para o 

microcrustáceo D. magna está dentro dos limites encontrados na literatura, tornando se 

viável a comparação dos bioensaios de toxicidade com a literatura existente. 

 

Figura 29 – Carta-controle para o microcrustáceo Daphnia magna 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 
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 Hipótese A 

Com o intuito de testar a Hipótese A, foram realizados testes de toxicidade aguda, 

crônica e crônica de longa duração com a substância Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS 

padrão), com a espécies C. sancticaroli, A. inaequalis e D. magna, para obter respostas de 

toxicidade, desenvolvimento, fecundidade, reprodução e possíveis deformidades nos 

organismos-teste com esse contaminante em específico. 

 

 Teste de Toxicidade Aguda com LAS padrão 

Os testes de toxicidade aguda foram realizados para identificação do efeito tóxico 

imediato do LAS nos invertebrados selecionados nesta pesquisa, resultando em 

concentrações de efeito letal e/ou de imobilidade, com o intuito de responder se o 

surfactante LAS padrão causa efeitos negativos na biota aquática. Para a confecção da 

análise dos dados, são apresentados Boxplots e análise de agrupamento hierárquico de 

Cluster.  

O pH e a condutividade elétrica das soluções-teste e da solução-controle 

apresentaram pouca variação no intervalo de tempo entre o início e o final dos bioensaios. 

Portanto, infere-se que tais variáveis não influenciaram na mortalidade dos organismos-

teste. Nos testes de toxicidade aguda realizados com C. sancticaroli, a variação do pH foi 

de 6,8 a 7,5 e de 15 a 26 µS.cm-1 para a condutividade elétrica, tanto para os testes controle 

quanto para as concentrações de LAS padrão. Nos testes com A. inaequalis, a amplitude de 

variação do pH foi de 7,0 a 7,5 e de condutividade elétrica foi de 11 a 27 µS.cm-1. Já para 

o organismos-teste D. magna, os valores iniciais e finais das soluções-teste e solução-

controle de pH variaram entre 7,6 a 8,0, enquanto a condutividade elétrica, entre 389 a 483 

µS.cm-1. 

 

6.2.1.1 Chironomus sancticaroli 

Foram realizados testes de toxicidade aguda com o inseto C. sancticaroli em fase 

larval de IV instar, com duração de 96 horas, no qual pôde-se observar, por meio do gráfico 

Boxplot, que a mortalidade desse organismo-teste está associada às concentrações de LAS 
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(Figura 30). Em concentrações mais elevadas (29, 30, 35, 40 e 50 mg.L-1), nota-se 

mortalidade entre 50 e 100% desse inseto, evidenciando elevado efeito tóxico desse 

surfactante para essa espécie. As concentrações intermediárias testadas (20, 23, 25 e 

26  mg.L-1) apontam mortalidade média acima de 30%, e mesmo nas concentrações mais 

baixas (10 e 15 mg.L-1), pode-se observar mortalidade acima de 5% dos organismos. Já a 

concentração de 5 mg.L-1 não causa efeito letal a essa espécie, podendo compará-la ao 

controle. A partir desses resultados pode-se inferir que o LAS padrão em exposição aguda 

ao inseto C. sancticaroli causa efeito tóxico sobre a vida desse macroinvertebrado aquático 

e esse efeito é dependente da concentração utilizada. 

 

Figura 30 – Boxplot representando a mortalidade das larvas de IV instar de 

C.  sancticaroli expostas a diferentes concentrações de LAS padrão por 96 horas 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

O agrupamento hierárquico Cluster (coeficiente de correlação cofenética de 0,95) 

(Figura 31), destaca 3 agrupamentos por similaridade. O primeiro agrupamento é composto 

do teste controle e a concentração de 5 mg.L-1, com similaridade de 100%. O segundo 

agrupamento contempla as concentrações mais altas (29, 30, 35, 40 e 50 mg.L-1) com mais 
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de 85% de semelhança. As concentrações intermediárias (15, 20, 23, 25 e 26 mg.L-1) foram 

agrupadas no terceiro agrupamento, com similaridade aproximadamente de 70%. Por outro 

lado, a concentração de 10 mg.L-1, por apresentar menor efeito tóxico ao C.  sancticaroli, 

aparece distante dos demais agrupamentos, com similaridade de 40%, excluindo apenas o 

controle e a concentração de 5 mg.L-1. O agrupamento de similaridade de Bray-Curtis 

demonstra que o efeito tóxico do LAS está atrelado às concentrações utilizadas. As 

concentrações mais elevadas causam maiores efeitos tóxicos ao C. sancticaroli e dessa 

maneira se agrupam, e o mesmo ocorre para as demais concentrações.  

 

Figura 31 – Análise de Cluster com similaridade do efeito tóxico das concentrações 

de LAS padrão as larvas de IV instar de C.  sancticaroli  

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A concentração letal a 50% (CL50-96h) dos indivíduos de C. sancticaroli, em 96 horas 

de exposição ao LAS padrão, foi 25,25 mg.L-1 de LAS padrão (Tabela 9). Essa 

concentração pertencente à faixa de concentrações intermediárias testadas nesse organismo 

e está inserida no terceiro agrupamento da análise de Cluster. 
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Tabela 9 – Concentração de LAS padrão que causa letalidade a 50% dos 

organismos- teste C. sancticaroli 

Teste de Toxicidade Aguda 

C. sancticaroli 

CL50-96h 

(mg.L-1) 

25,25 (23,98 – 26,53) 

Fonte: Elaborado pela autora 

 

Pittinger; Woltering e Master (1989) observaram, em testes de toxicidade crônica, 

que a presença de 20 g de sedimentos reduziu a biodisponibilidade do LAS, atenuando seus 

efeitos tóxicos aos Chironomus, no qual evidenciaram a emergência de 75% dos adultos 

desse inseto expostos a 5 mg.L-1 de LAS. Pode-se inferir para esta pesquisa, que o LAS 

(C12) estava menos biodisponível ao C. sancticaroli, pela utilização de 50 g de areia tratada 

nos testes de toxicidade aguda e crônica, assim, o efeito de adsorção do LAS pode ter 

interferido na taxa de letalidade desse organismo-teste. Porém, isso não desqualifica o uso 

do substrato para tais testes, pelo fato de que no ambiente aquático real, há sedimentos de 

fundo, compostos em geral, por areia, silte, argila, e por essa espécie possuir hábitos 

bentônicos, de fundo de rios. 

Em outro estudo, no qual foi observada a adsorção do LAS no sedimento, o teste de 

toxicidade aguda com exposição de 48 horas com a espécie C. riparius para solução-teste 

LAS padrão (C12), sem substrato, obtiveram CL50-48h de 2,65 mg.L-1 (MÄENPÄÄ; 

KUKKONEN, 2006). O estudo realizado por Hwang et al. (2003), nos Estados Unidos, 

com a espécie C. riparius, em teste de toxicidade aguda com o LAS (C12), sem sedimento, 

resultou em CL50-96h de 2,2 mg.L-1. Os pesquisadores Pittinger; Woltering e Master (1989), 

realizaram testes de toxicidade aguda de 72 horas, sem sedimento, para verificar o efeito 

do LAS (C11- 6) e outros surfactantes na eclosão dos ovos e na sobrevivência das larvas de 

C. riparius pós-nascimento. Os autores não encontraram nenhuma redução significativa na 

eclosão dos ovos, nem mesmo na concentração mais elevada utilizada: 18,9 mg.L-1 LAS, e 

o efeito de letalidade CL50-72h foi  entre 1,0 e 4,7 mg.L-1.  

Mesmo com a utilização de substrato, as diferenças de sensibilidade ao 

contaminante LAS, encontradas na literatura com a espécie C. riparius comparadas à 

espécie utilizada nessa pesquisa C. sancticaroli, são perceptíveis. Outros pesquisadores 
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também notaram essas diferenças quando realizaram testes de toxicidade, como Dornfeld 

et al. (2019) que comparam a sensibilidade dos organismos C. sancticaroli e C. riparius ao 

cobre, e concluíram que o C. sancticaroli é 7 vezes mais resistente a essa substância que o 

C. riparius. Esses resultados confirmam a importância da utilização de espécies nativas em 

bioensaios e que o organismo C. sancticaroli é mais resistente ao LAS que o C. riparius. 

 

6.2.1.2 Allonais inaequalis 

Os resultados obtidos por meio de testes de toxicidade aguda (96 horas de duração) 

com a espécie A. inaequalis para a toxicidade do LAS evidenciaram que a concentração de 

1 mg.L-1 e o controle, não apresentaram efeito tóxico ao oligoqueto, conforme observado 

no gráfico Boxplot (Figura 32). Os resultados também indicam que em concentrações 

baixas (2, 3, 4 e 5 mg.L-1) o LAS causam mortalidade de 10 a 30% dos oligoquetos. 

 As concentrações intermediárias (6, 7, 8, 9 e 10 mg.L-1) apresentam variações em 

seus efeitos tóxicos entre 0 a 100% de letalidade, essa oscilação pode estar atrelada a 

diversos fatores, entre eles, a resposta metabólica do organismo ao LAS padrão 

(MÄENPÄÄ; KUKKONEN, 2006) e ainda, a sensibilidade ao contaminante, por meio da 

sazonalidade climática observada na carta-controle. Já as concentrações de 11, 12, 13, 15 

20 e 25 mg.L-1 apontam elevada toxicidade do LAS aos A. inaequalis, ocasionando efeito 

letal de 70 a 100% desses organismos. 
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Figura 32 – Boxplot representando a mortalidade dos oligoquetos A. inaequalis 

expostos a diferentes concentrações de LAS padrão por 96 horas 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

O Cluster de similaridade de Bray-Curtis (Coeficiente cofenético 0,94) (Figura 33), 

apresenta 4 agrupamentos. O primeiro agrupamento é constituído pelo teste controle e a 

concentração e 1 mg.L-1 de LAS, com similaridade de 100%, e distanciando-se das demais 

concentrações que causam mortalidade a essa espécie. O segundo agrupamento contempla 

as concentrações mais elevadas (8, 9, 10, 11, 12, 13, 15, 20 e 25 mg.L-1) com similaridade 

acima de 65%, no qual pode-se inferir que quanto mais alta a concentração mais tóxico é o 

LAS para essa espécie. O terceiro agrupamento inclui as concentrações 6 e 7 mg.L-1, com 

similaridade de 75% entre si, e acima de 35% do agrupamento das concentrações mais 

elevadas. O quarto agrupamento compoem as concentrações mais baixas (2, 3, 4 e 

5  mg.L- 1), apontam similaridade acima de 40% entre si e 25% com o agrupamento das 

concentrações mais tóxicas. O agrupamento de similaridade demonstra que o efeito tóxico 

do LAS está atrelado às concentrações utilizadas, e quanto maiores as concentrações 

maiores são seus efeitos tóxicos sobre a espécie A. inaequalis, e dessa maneira se agrupam, 

e o mesmo ocorre para as demais concentrações.  
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Figura 33 – Análise Cluster de similaridade das concentrações em relação a 

toxicidade do LAS padrão para a espécie A. inaequalis 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A concentração que causa mortalidade a 50% (CL50) da espécie A. inaequalis, em 

exposição de 96 horas ao LAS (C12), está apresentada na Tabela 10. Apesar da notória 

variação do efeito letal do LAS nas concentrações intermediárias, o valor da concentração 

CL50 de A. inaequalis não foi afetado. 

 

Tabela 10 – Concentração de LAS padrão que causa letalidade a 50% dos 

organismos- teste A. inaequalis. 

Teste de Toxicidade Aguda 

A. inaequalis 

CL50-96h 

(mg.L-1) 

8,13 (7,33 – 8,94) 

Fonte: Elaborado pela Autora 
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Apesar da utilização de oligoquetos em ensaios ecotoxicológicos ser recomendada 

na literatura (CHAPMAN, 2001; CORBI; GORNI; CORREA, 2015; EFSA - EUROPEAN 

FOOD SAFETY AUTHORITY, 2013; SMITH; KENNEDY; DICKSON, 1991) há poucos 

relatos desses organismos em teste de toxicidade, e quase inexistentes para a espécie 

A.  inaequalis.  

Mäenpää e Kukkonen (2006) realizaram testes de toxicidade aguda com o 

oligoqueto Lumbriculus  variegatus, utilizando-se o LAS (C12) em 48 horas de exposição, 

e obtiveram CL50 5,65 mg.L-1. Casellato e Negrisolo (1989) realizaram testes de toxicidade 

aguda com os oligoquetos Branchiura sowerlyi e Limnodrilus hoffmeisteri, utilizando LAS 

em 96 horas de exposição, e obtiveram CL50-96h de 4,38 mg.L-1 para B. sowerlyi e CL50-96h 

de 1,98 mg.L-1 para L.  hoffmeisteri. A partir dos resultados encontrados na literatura, pode-

se inferir que a espécie A. inaequalis é mais resistente que outros oligoquetos, com 

CL50- 96h   de 8,13 mg.L- 1 de LAS padrão. 

 

6.2.1.3 Daphnia magna 

Nos testes de toxicidade aguda realizados com o organismo-teste D. magna, as 

concentrações de LAS padrão mais baixas (2,0; 2,2; 2,8 e 3,4 mg.L-1) apresentaram 

semelhanças com o teste controle, no qual pode-se observar que essas concentrações não 

causaram mortalidade para o microcrustáceo (Figura 34). Analisando as concentrações de 

3,6; 3,8; 4,0; 4,2; 4,4 e 4,6  mg.L-1 pode-se evidenciar efeito letal sobre os D. magna, entre 

10 e 20% de mortalidade. 

As concentrações intermediárias (4,8; 5,0; 5,2 e 5,4 mg.L-1) apresentaram variações 

em seus efeitos tóxicos entre 0 a 90% de letalidade, essa oscilação pode estar relacionada 

ao extenso período de realização de testes com este organismo, (2 anos). Dentro desse 

período, é possível observar a variância de sensibilidade entre épocas de verão e inverno, 

demonstrado pela carta-controle. Essa variância demonstra que a resposta do organismo 

pode variar ao longo do ano, e nas concentrações intermediárias, testes que ocorreram em 

épocas distintas, produziram efeitos contrários. 

As concentrações 5,6 e 5,8 mg.L-1 apresentam-se mais tóxicas ao organismo-teste 

que as concentrações mais baixas, causando mortalidade de 15 a 25%. Já para as maiores 
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concentrações utilizadas (6,0; 6,2; 6,4; 6,6; 6,8 e 7,0 mg.L-1) pode-se identificar elevada 

toxicidade do LAS (C12) ao microcrustáceo, evidenciando a mortalidade média de 50 a 95% 

dessa espécie. Com os resultados dos testes de toxicidade aguda com D. magna, pode-se 

concluir que o efeito tóxico do LAS está relacionado com suas concentrações. 

 

Figura 34 – Boxplot representando a mortalidade do cladócero D. magna expostos 

a diferentes concentrações de LAS padrão por 48 horas 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise de Cluster (coeficiente cofenético de 0,98) foi realizada por meio dos 

resultados obtidos nos testes de toxicidade aguda com o microcrustáceo D. magna (Figura 

35). O Cluster apresenta 4 grandes agrupamentos por similaridade dos efeitos tóxicos das 

concentrações de LAS. O primeiro agrupamento, com as concentrações mais baixas (2,0; 

2,2; 2,8 e 3,4  mg.L-1) e o teste controle apontam similaridade de 100%, esse agrupamento 

distancia-se dos demais que causam mortalidade a essa espécie. O segundo grande 

agrupamento contempla as maiores concentrações (6,0; 6,2; 6,4; 6,6; 6,8 e 7,0 mg.L-1) 

evidenciando que as concentrações que causam maiores efeitos letais ao D. magna se 

assemelham acima de 75%. O terceiro agrupamento, com as concentrações intermediárias 
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(4,6; 4,8; 5,0 e 5,2  mg.L-1) apresentam similaridade de 60% do agrupamento das 

concentrações mais tóxicas. E o quarto grande agrupamento é composto pelas 

concentrações (3,6; 3,8; 4,0; 4,2; 4,4; 5,6 e 5,8 mg.L-1) que apresentaram efeitos letais de 

10 a 25% nesse organismo. Pode-se inferir por meio dos resultados de similaridade de Bray-

Curtis, que as concentrações de LAS se agruparam conforme seus efeitos tóxicos ao 

organismo-teste, demonstrando que em maiores concentrações desse surfactante maior é a 

toxicidade para D. magna.  

 

Figura 35 – Análise de Cluster com similaridade do efeito tóxico das concentrações 

de LAS padrão para a espécie D. magna 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A concentração de imobilidade a 50% (CE50) dos indivíduos D. magna, em 48 horas 

de exposição ao LAS padrão, foi de 6,11 mg.L-1 de LAS padrão (Tabela 11). Apesar da 

notória variação do feito letal do LAS nas concentrações intermediárias, o cálculo da 
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concentração CE50 de D. magna não foi afetado, e seu resultado assemelha-se à faixa de 

CE50 encontrada na literatura. 

Tabela 11 – Concentração de LAS padrão que causa imobilidade a 50% dos 

organismos- teste D. magna 

Teste de Toxicidade Aguda 

D. magna 

CE50-48h 

(mg.L-1) 

6,11 (5,90 – 6,34) 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Os testes de toxicidade aguda e crônica envolvendo o organismo-teste D.  magna 

são bem definidos e estabelecidos na literatura mundial. Entretanto, a concentração efetiva 

de imobilidade em 50% (CE50) utilizando Alquilbenzeno Linear Sulfonado (LAS), 

apresenta ampla variação na literatura, como definido por Rand (1995) em seus estudos, 

que apontaram variação de CE50 entre 1 e 10 mg.L-1 LAS; e os apresentados na OECD 

SIDS (2005) variando de 0,26 a 55 mg.L-1 LAS (FEIJTEL; PLASSCHE, 1995).  

Outros autores estudaram a toxicidade do LAS (C12) em 48 horas de exposição na 

espécie D. magna, e obtiveram CE50-48h entre 4,4 a 8,1 mg.L-1 (HERA, 2013; HODGES et 

al., 2006; VERGE et al., 2001), o que permite inferir que o resultado de CE50 obtido, nessa 

pesquisa, está entre os valores encontrados na literatura. 

 

6.2.1.4 Impacto à biota aquática 

Muitos estudos a respeito da ação dos tensoativos sobre o meio ambiente aquático 

vêm sendo realizados nos últimos 50 anos, e diversos efeitos tóxicos à biota foram relatados 

(ABEL, 1974; BARBIERI, 2008; DA SILVA COELHO; ROCHA, 2010; LEWIS, 1992; 

SWEDMARK et al., 1971). Para Lewis (1990), as proteínas constituintes das membranas 

celulares se ligam às moléculas dos surfactantes, que podem ser feitas pela ocorrência da 

desnaturação das células, levando à lise celular, causando a permeabilidade da membrana. 

Esse processo pode aumentar a vulnerabilidade dos organismos aquáticos, por facilitar a 

entrada de outras substâncias presentes no meio. 
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Do mesmo modo, sabe-se que a toxicidade do LAS em ambientes aquáticos é 

dependente do homólogo ou isômero avaliado, e que sua toxicidade aumenta com o 

comprimento da cadeia alquílica (INTERNATIONAL PROGRAMME ON CHEMICAL 

SAFETY, 1996; PRATS et al., 1993). Assim, alterações na estrutura molecular do LAS 

que ocorrem no ambiente aquático, com biodegradação ou fotodegradação, podem resultar 

na modificação da toxicidade do LAS. Muitos autores relataram o aumento da toxicidade 

do LAS com o aumento da cadeia alquílica para os D. magna, como faixa de CE50 de 13,90 

a 29,50 mg.L-1, de 4,40 a 8,00 mg.L-1 e de 0,68 a 1,22 mg.L-1 para LAS de cadeia alquílica 

de 10 carbonos (C10), 12 carbonos (C12) e 14 carbonos (C14), respectivamente (HODGES 

et al., 2006; MAKI; BISHOP, 1979; VERGE et al., 2001). 

Outros autores, como Maki e Bishop (1979), observaram que as características 

físicas da água, como a dureza, podem alterar a sensibilidade dos organismos ao LAS. 

Lewis (1992) estudou o efeito dos surfactantes, entre eles o LAS, no qual observou que o 

aumento da dureza e da temperatura da água pode elevar a toxicidade dos surfactantes 

aniônicos na biota. Oya et al. (2007) realizaram testes de toxicidade aguda com D. magna 

utilizando 7 tipos de surfactantes e 3 detergentes, e ainda avaliaram os efeitos da dureza e 

da tensão superficial da água, resultando no aumento da toxicidade do LAS com o aumento 

da dureza da água. A faixa de variação avaliada foi entre 5 e 625 mg.L-1 de CaCO3, o qual 

aponta que dureza em valores baixos (5 mg.L-1 de CaCO3) causa menor feito tóxico, com 

CE50 50 mg.L-1 de CaCO3, já a dureza mais elevada (625 mg.L-1 de CaCO3) apresentou 

maior efeito tóxico, CE50 5 mg.L-1 de CaCO3. Pode-se salientar que a faixa de dureza da 

água, utilizada nesta pesquisa para D. magna, é de 175 a 225 mg.L-1 de CaCO3, dessa 

maneira infere-se que a sensibilidade da D. magna ao LAS pode estar relacionada também 

à dureza da água dos testes. 

A partir dos dados CL50 descritos na literatura, para ensaios de toxicidade aguda 

com LAS, para as espécies aquáticas (Apêndice F), produziu-se o gráfico de Distribuição 

de Sensibilidade de Espécie (SSD) (Figura 36). 
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Figura 36 – Distribuição de Sensibilidade de Espécies - Efeito da Toxicidade Aguda 

ao LAS.  

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Entre as espécies selecionadas nessa pesquisa, pode-se observar que os organismos-

teste, consumidores secundários, D. magna e A. inaequalis são mais sensíveis ao LAS 

(C12), quando comparadas ao C. sancticaroli (consumidor terciário). Resultados similares 

foram apresentados por diversos autores, entre os quais, Cserháti, Forgács e Oros (2002), 

que confirmaram que o organismo D. magna representa uma das espécies mais sensíveis 

ao LAS, e o Projeto Hera (2013) e Mäenpää e Kukkonen (2006), inferiram que os insetos 

são mais resistentes ao LAS quando comparados aos organismos-teste oligoquetos. 

A sensibilidade dos organismos aquáticos ao LAS também pode estar relacionada 

a sua biodisponibilidade no ambiente. Nesse sentido, alguns pesquisadores observaram a 

capacidade de adsorção desse surfactante ao sedimento (HAMPEL et al., 2012; 

IVANKOVIĆ; HRENOVIĆ, 2010; PRATS et al., 1993; YING, 2006), e outros 

pesquisadores observam a diferença da sensibilidade desses organismos-teste, quando 

exposto ao LAS na presença de sedimento. Casellato e Negrisolo (1989) relatam diferenças 

a resposta de sensibilidade do LAS na presença de sedimentos em bioensaios de toxicidade 
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aguda com oligoquetos. Assim como, Mäenpää e Kukkonen (2006) que estudaram o efeito 

da bioacumulação de surfactantes em testes de toxicidade aguda e crônica com as espécies 

Lumbriculus variegatus e Chironomus riparius, concluíram que os organismos-teste 

apresentaram maior sensibilidade ao LAS na ausência de sedimento, e que o inseto 

C.  riparius demonstra ser menos sensível a esse contaminante que a espécie de oligoqueto 

L. variegatus. Pode-se observar, por meio dos resultados do presente estudo, que o 

oligoqueto utilizado nessa pesquisa também se mostra mais sensível ao LAS quando 

comparado ao Chironomus. Assim, a maior resistência ao LAS pela espécie C. sancticaroli 

pode estar relacionada à utilização de 50g de sedimento em seus bioensaios de toxicidade, 

que pode ter influenciado na biodisponibilidade do surfactante a esse organismo. 

As diferenças de sensibilidade dos organismos-teste ao LAS utilizados nessa 

pesquisa, bem como os reportados na literatura, devem estar relacionadas às características 

fisiológicas de cada espécie, como seu estado nutricional e estágio de ciclo de vida, assim 

como, às condições de cultivo desses organismos, aclimatação, alimentação, temperatura, 

fotoperíodo e dureza da água, e ainda podem estar relacionadas às propriedades da 

substância testada, no caso do LAS sua cadeia alquílica, com diferentes homólogos e 

isômeros, além da degradabilidade, e pureza dessa substância (COWGILL, 1987; 

INTERNATIONAL PROGRAMME ON CHEMICAL SAFETY, 1996; PRATS et al., 

1993; RAND, 1995). 

Alguns autores afirmam que a Distribuição de Sensibilidade de Espécies (SSD), 

utilizando diferentes espécies dentro da mesma comunidade, podem responder de formas 

diferentes, dependendo de suas características fisiológicas e ecológicas, ao mesmo 

contaminante, entretanto, auxilia na estimativa de riscos a toxicidade dos contaminantes na 

comunidade aquática (LARRAS et al., 2012; SWARTJES et al., 2012). 

E mesmo com as peculiaridades de cada espécie, os gráficos SSD podem ser 

utilizados para estimar a concentração perigosa HC (Hazardous Concentration) que afeta 

uma certa proporção de espécies (LARRAS et al., 2012; MALTBY et al., 2005; MALTBY; 

BROCK; VAN DEN BRINK, 2009). A concentração perigosa que afeta 50% das espécies 

(HC50) (Figura 36) é igual à concentração de efeito de toxicidade aguda a 50% do 

organismo-teste D.  magna (CE50), calculado nessa pesquisa. Por meio da concentração de 

HC50, infere-se que concentrações em torno de 6,0 mg.L-1 de LAS, representa potencial 

efeito tóxico a 50% dos organismos aquáticos. As concentrações LAS encontradas em 
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estações de tratamento de esgoto variam 1 a 18 mg.L-1 (GRANATTO et al., 2019; 

MUNGRAY; KUMAR, 2009), desta forma a concentração perigosa HC está entre as 

concentrações encontradas em ambiente real, evidenciando a importância do tratamento 

dos surfactantes como o LAS. 

A investigação dos efeitos crônicos do LAS aos organismos aquáticos, torna-se 

indispensável, principalmente os nativos, por apresentaram relatos escassos na literatura. 

Por se tratar de teste com maior tempo de exposição ao contaminante e abordar a maior 

parte do ciclo de vida dos organismos, pode-se determinar as concentrações que não 

causam mortalidade (CENO) a essas espécies, simulando o efeito da entrada desse 

surfactante continuamente no ambiente aquático natural. 
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 Teste de Toxicidade Crônica com LAS padrão 

Os testes de toxicidade crônica foram realizados com intuito de responder sobre o 

desenvolvimento e reprodução dos organismos-teste selecionados quando exposto ao LAS 

(C12) por períodos mais longos, além das análises de letalidade, nas quais foram utilizados 

gráficos Boxplot e agrupamento hierárquico de “Cluster” com similaridade de Bray-curtis, 

para determinar as semelhanças dessas repostas entre as concentrações de LAS e o controle. 

As análises de pH e de condutividade elétrica foram medidas no início, durante e 

no final dos bioensaios de toxicidade crônica, entretanto, não apresentaram elevadas 

variações em suas amplitudes, o que permite inferir que tanto o pH quanto a condutividade 

elétrica não influenciaram na mortalidade das espécies testadas. Nos bioensaios utilizando 

C. sancticaroli, a variação de pH e condutividade elétrica para as soluções-teste e solução-

controle, foram de 6,8 a 7,3; 11 a 24 µS.cm-1, respectivamente. Valores semelhantes foram 

encontrados para a espécie A. inaequalis, em pH 7,0 a 7,5 e condutividade elétrica de 10 a 

21 µS.cm-1. Para o organismo-teste D. magna, a amplitude de variação do pH foi de 7,6 a 

8,0 e de condutividade elétrica entre 430 a 497 µS.cm-1, tanto para os testes controles 

quanto para as soluções-teste. 

 

6.2.2.1 Chironomus sancticaroli 

Os bioensaios de toxicidade crônica utilizando a espécie C. sancticaroli foram 

realizados em períodos de 10 dias, e iniciou-se com a exposição desse inseto em fase larval 

de I instar, a partir de 24 horas após eclosão da desova. Por meio do gráfico Boxplot (Figura 

37), pode-se observar que as maiores concentrações utilizadas de LAS (C12) (20, 22, 25, 

28, 30 e 50 mg.L-1) causam letalidade média de 50 a 100%, evidenciando a elevada 

toxicidade desse contaminante ao organismo Chironomus. As concentrações intermediárias 

(16 e 19 mg.L-1) apresentam ampla variação em seus efeitos tóxicos, causando mortalidade 

de 0 a 100 % desse organismo-teste. Como observado na carta-controle de C. sancticaroli, 

os testes com substância de referência KCl apontam variações de sensibilidade dentro da 

faixa estabelecida, ao longo do período de testes, apontando que a sensibilidade pode ser 

dependente da sazonalidade climática. Assim, a oscilação das concentrações 16 e 19 mg.L- 1 

de LAS, pode estar relacionada a essa dependência. As concentrações mais baixas (10, 13 

e 15 mg.L-1), causam menor efeito letal nesse organismo, com menos de 35% de 
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mortalidade. A concentração de 5 mg.L-1 se assemelha ao controle, não causando efeito 

tóxico ao inseto.  

Figura 37 – Boxplot representando a mortalidade das larvas de C.  sancticaroli 

expostas a diferentes concentrações de LAS padrão por 10 dias 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise de Cluster (com coeficiente cofenético de 0,98) (Figura 38) evidencia 4 

agrupamentos. O primeiro agrupamento inclui o teste controle e a concentração de 

5  mg.L- 1, com similaridade de 100%, e divergem das demais concentrações, por não 

causarem efeitos tóxicos ao C. sancticaroli. O segundo agrupamento é composto pelas 

concentrações mais elevadas (22, 25, 28, 30 e 50 mg.L-1), que causam maior letalidade ao 

C. sancticaroli, com semelhança acima de 85%. O terceiro agrupamento, das concentrações 

16, 19 e 20 mg.L-1, apontam similaridade acima de 60% das concentrações que causam 

maiores efeitos letais a esse inseto. Já o quarto agrupamento abrange as concentrações mais 

baixas (10, 13 e 15 mg.L-1) que causam menores efeitos tóxicos a essa espécie, com 

similaridade acima de 60 % entre si e 40% de similaridade dos demais agrupamentos.  

Tanto o Boxplot, quanto o agrupamento por similaridade Cluster, evidenciam que 

a concentração de 5 mg.L-1 de LAS padrão não causa efeito tóxico ao C. sancticaroli, 
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podendo ser comparado ao controle, e que o aumento da concentração desse surfactante 

influencia diretamente na mortalidade desse organismo. 

 

Figura 38 – Análise de Cluster com similaridade do efeito tóxico das concentrações 

de LAS padrão as larvas de C.  sancticaroli  

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

As análises estatísticas foram baseadas em hipóteses, e como a hipótese nula (H0 - 

todas as concentrações de LAS padrão, tem o mesmo efeito tóxico no inseto 

C.  sancticaroli), foi rejeitada pela análise de Kruskal-Wallis (p < 0,05), utilizou-se um 

teste posteriori de Dunn, para verificar quais concentrações apresentam comportamentos 

distintos. O teste de Dunn, demonstra que o teste controle e a concentração de 5mg.L-1 não 

são diferentes estatisticamente, entretanto, apontam diferença estatística das demais 

concentrações. 
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A partir dessa análise estatística, pode-se verificar as concentrações que causam ou 

não efeito letal e a concentração que causa letalidade a 50% dos indivíduos C. sancticaroli 

(Tabela 12).  

 

Tabela 12 – Concentrações CENO, CEO e CL50 de LAS padrão para a espécie 

C.  sancticaroli. 

Teste de Toxicidade 

Crônica 

C. sancticaroli 

CENO 

(mg.L-1) 

CEO 

(mg.L-1) 

CL50 

(mg.L-1) 

5,00 10,00 18,00 (17,10 – 18,93) 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

As análises descritivas (Boxplot e Cluster) e o teste estatístico de Dunn confirmam 

que a concentração de 5 mg.L-1 de LAS padrão não causa efeito letal aos organismos 

C.  sancticaroli, quando expostos a essa concentração por 10 dias. As mesmas análises 

confirmando que a concentração de 10 mg.L-1 de LAS padrão causa efeito letal, mesmo 

que em pequena parcela desses organismos. Ainda, pode-se observar que a variação do 

efeito tóxico também está associada com o tempo de exposição ao contaminante e com a 

fase do ciclo de vida dos organismos-teste. Em exposição aguda (96 h) com organismos na 

Fase larval de IV instar, obteve-se CL50 de 25,25 mg.L-1, já com maior tempo de exposição 

e exposição às fases mais suscetíveis (fase larval de I instar) ao mesmo contaminante essa 

concentração diminui para CL50 de 18,00 mg.L-1. As larvas de I instar se alimentam de 

bactérias presentes no sedimento (TRIVINHO-STRIXINO; STRIXINO, 1982) facilitando 

a ingestão de maiores quantidades de LAS biodisponível, justificando letalidade em 

menores concentrações. 

Alguns autores realizaram testes de toxicidade crônica, sem sedimento, com a 

espécie C.  riparius, estudando o efeito do LAS (C11,8) em 10 dias de exposição, e 

obtiveram CENO de 2,4 mg.L- 1 (PITTINGER; WOLTERING; MASTERS, 1989). Já Van 

de Plassech et al. (1999) realizaram testes de toxicidade crônica com duração de 5 dias com 

LAS (C11,6), e observaram CENO 2,8 mg.L-1. Por outro lado, Hwang et al. (2003) 
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observaram a concentração de efeito letal a 50% dos insetos de C. riparius expostos por 10 

dias ao LAS (C12), no qual obtiveram CL50 1,3 mg.L-1. Esses estudos demonstram que o 

C.  riparius é mais sensível ao LAS em exposição crônica, do que o C. sancticaroli, 

utilizado neste estudo.  

Por mais que as espécies C. riparius e C. sancticaroli sejam pertencentes ao mesmo 

gênero Chironomus, cada espécie apresenta uma sensibilidade distinta ao contaminante 

LAS. Esse resultado indica a necessidade de utilização de espécies nativas em testes de 

toxicidade, visto que o LAS é um produto comercial muito utilizado mundialmente e seus 

efeitos tóxicos precisam ser descritos de acordo com o real impacto de cada região (DA 

SILVA COELHO; ROCHA, 2010; HERA, 2013; LEWIS M. A., 1990; MÄENPÄÄ; 

KUKKONEN, 2006; PITTINGER; WOLTERING; MASTERS, 1989; VERSTEEG; 

RAWLINGS, 2003). Como há poucos relatos de espécies de clima tropical, e no caso do 

inseto C. sancticaroli, seus efeitos tóxicos referentes ao LAS são inexistentes, respostas 

encontradas nesse trabalho são de suma importância ao estudo do impacto ambiental desse 

surfactante no Brasil. 

Além disso, os testes de toxicidade crônica com a espécie C. sancticaroli 

contemplaram quase todo seu ciclo de vida em fase larval (10 dias), permitindo analisar o 

crescimento das larvas quando em contato com concentrações do LAS (C12) (Figura 39). 

Com relação ao tamanho das larvas, nenhuma diferença foi identificada entre o controle e 

todas as concentrações de LAS, demonstrando assim que a presença do LAS em longo 

prazo não interferiu no tamanho dessas larvas. Neste estudo, o tamanho médio das larvas 

foi em torno de 9,35 mm. 
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Figura 39 – Boxplot representando o tamanho das larvas (mm) do inseto 

C.  sancticaroli em contato com o LAS padrão 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Do mesmo modo que o gráfico Boxplot aponta similaridade entre as concentrações 

de LAS e o controle, o agrupamento hierárquico de Cluster (coeficiente cofenético de 0,83) 

(Figura 40) corrobora com similaridade acima de 70% para o tamanho das larvas do 

C.  sancticaroli entre as concentrações e o controle, evidenciando que o desenvolvimento 

das larvas não foi afetado em 10 dias de exposição ao surfactante LAS. Da mesma forma, 

a análise estatística ANOVA one-way (p < 0,05) confirma que não há diferença estatística 

entre as concentrações e o controle para o tamanho das larvas do C. sancticaroli. Entretanto, 

em concentrações acima de 10 mg.L-1 de LAS, o número de amostragem para determinar 

o comprimento médio das larvas diminuiu conforme o aumento das concentrações 

(mortalidade), e com a baixa representatividade de amostras, não se pode afirmar que o 

LAS afeta o crescimento da larva desse organismo. 

 



 

 

 

119  

Figura 40 – Análise de Cluster com similaridade entre o tamanho das larvas de 

C.  sancticaroli e as concentrações de LAS padrão 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

6.2.2.2 Allonais inaequalis 

Os resultados obtidos por meio dos testes de toxicidade crônica (10 dias) com a 

espécie A. inaequalis apontam que as concentrações mais elevadas do surfactante (10, 11 e 

12 mg.L-1) causam maiores efeitos tóxicos a essa espécie, com mortalidade acima de 25%, 

quando comparadas às concentrações mais baixas (7, 8 e 9 mg.L-1), que causam 

mortalidade entre 10 e 20% de A. inaequalis (Figura 41). A concentração de 6 mg.L-1 de 

LAS não causa efeito tóxico ao oligoqueto, se assemelhando ao controle. 
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Figura 41 – Boxplot representando a mortalidade dos oligoquetos A. inaequalis 

expostos a diferentes concentrações de LAS padrão por 10 dias 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise de Cluster (coeficiente de correlação cofenética 0,97) (Figura 42) 

confirma os resultados obtidos no gráfico Boxplot, apontando 3 agrupamentos. O primeiro 

agrupamento é composto pelo teste controle e a concentração de 6 mg.L-1, que se 

assemelham em 100% e se diferenciam das demais concentrações de LAS testadas, 

provavelmente por não causarem mortalidade a esse organismo. O segundo agrupamento 

inclui as concentrações mais elevadas (10, 11 e 12 mg.L-1), que causam maior letalidade ao 

A. inaequalis, com semelhança acima de 55%. O terceiro agrupamento contempla as 

concentrações mais baixas (7, 8 e 9 mg.L-1) que causam menores efeitos tóxicos a essa 

espécie, com similaridade acima de 45% entre si e 40% de similaridade do agrupamento 

das concentrações mais tóxicas. 
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Figura 42 – Análise de Cluster com similaridade de Bray-Curtis das concentrações 

de LAS em seu efeito tóxico ao organismo-teste A. inaequalis 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A hipótese nula (H0 - todas as concentrações de LAS padrão tem o mesmo efeito 

tóxico no organismo-teste A. inaequalis), foi rejeitada pela análise de Kruskal-Wallis 

(p  <  0,05). Assim, aplicou-se um teste posteriori de Dunn, para verificar quais 

concentrações apresentam comportamentos distintos em seus efeitos tóxicos. Por meio do 

teste de Dunn verificou-se que o teste controle e a concentração de 6 mg.L-1 não são 

diferentes estatisticamente. Pode-se inferir que a concentração de 6 mg.L-1 de LAS não 

causa efeito tóxico ao A. inaequalis. 

Após o teste estatístico de Dunn pode-se determinar os CENO e CEO do LAS 

padrão na espécie A. inaequalis, observando-se qual concentração causa efeito tóxico e não 

tóxico para essa substância. Já a concentração letal a 50% de A. inaequalis com o LAS 

(C12) utilizou-se o software “R” para análise estatística de CL50 (Tabela 13). 
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Tabela 13 – Concentrações CENO, CEO e CL50 de LAS padrão para o organismo-

teste A. inaequalis. 

Teste de 

Toxicidade Aguda 

A. inaequalis 

CENO 

(mg.L-1) 

CEO 

(mg.L-1) 

CL50 

(mg.L-1) 

6,00 7,00 8,51 (7,00 – 10,10) 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A concentração de efeito não observado (CENO) está evidenciada pelas análises 

descritivas e corroborada pelo teste estatístico de Dunn, no qual denota-se que a 

concentração de 6 mg.L-1 e o controle, não causam efeitos tóxicos ao oligoqueto, e a partir 

da concentração de 7 mg.L-1 esses efeitos já podem ser observados. Casellato e Negrisolo 

(1989) realizaram testes de toxicidade aguda e crônica, nos oligoquetos B.  sowerlyi e 

L.  hoffmeisteri, utilizando surfactante LAS, e obtiveram resultado de CENO 1,00 e 

0,25  mg.L-1, respectivamente. A partir dos resultados encontrados nesta pesquisa, pode-se 

inferir que os oligoquetos A. inaequalis apresentam menor sensibilidade às concentrações 

de LAS comparados a outros oligoquetos descritos na literatura. Vale ressaltar que pouco 

se sabe a respeito da fisiologia da espécie A. inaequalis, dificultando a compreensão de 

suas respostas a sensibilidade às substâncias tóxicas, como é o caso do surfactante LAS, 

cujo efeito tóxico em testes de toxicidade aguda (CL50-96h) apresentam valores semelhantes 

ao CL50 dos testes de toxicidade crônica. 

Os testes de toxicidade crônica com A. inaequalis também proporcionaram o estudo 

do seu desenvolvimento, por meio da reprodução. Ao analisar a Figura 43, é possível 

observar que nas concentrações mais elevadas (11 e 12 mg.L-1), a presença de LAS 

interferiu na reprodução desse organismo-teste, não possibilitando a observação de 

reprodução de descendentes no experimento. Nas concentrações 7, 8, 9 e 10 mg.L-1, 

A.  inaequalis conseguiram se reproduzir em média de 2 organismos por concentração, 

entretanto, essa baixa reprodução de descendentes pode ser indício de efeitos tóxicos nessas 

concentrações.  

Casellato e Negrisolo (1989), realizaram estudo ecotoxicológico de toxicidade 

crônica com o surfactante LAS para verificar os efeitos dessa substância na reprodução de 

dois oligoquetos (B. sowerlyi e L. hoffmeisteri). Esses autores observaram que o LAS 
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dissolvido na água influenciou no comportamento reprodutivo desses organismos, e 

notaram que a concentração de 5 mg.L-1 de LAS acelerou a ovopostura desses oligoquetos, 

quando comparados ao controle. Resultados semelhantes foram observados nesta pesquisa, 

se compararmos as médias de reprodução do controle com a da concentração de 6 mg.L-1 

(Figura 43), nota-se que o LAS alterou a reprodução do organismo-teste A. inaequalis (se 

reproduziu em menor tempo). 

 

Figura 43 – Boxplot representando a reprodução do organismo-teste A. inaequalis 

em exposição ao LAS padrão por 10 dias 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise de Cluster apresenta coeficiente de correlação cofenética de 0,85 (Figura 

44) e aponta similaridade entre as concentrações 7, 8 e 9 mg.L-1 próxima a 45%. As 

concentrações mais elevadas (10, 11 e 12 mg.L-1) não apresentaram similaridades entre si, 

ou seja, o efeito tóxico do LAS nessas concentrações afeta de formas diferentes a 

reprodução dos A. inaequalis. Apesar de a média de reprodução do A. inaequalis ter sido 

maior na concentração de 6 mg.L-1 de LAS, quando comparada ao controle, o agrupamento 

entre essas duas condições apresentam 65% de similaridade. Esse resultado pode ser 
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explicado pela grande variabilidade dos dados do controle, o qual apresentou de 0 a 24 

organismos no final do teste.  

Figura 44 – Análise de Cluster com similaridade entre as concentrações LAS padrão 

e a reprodução da espécie A. inaequalis 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

As análises descritivas (Boxplot e Cluster) foram confirmadas por meio da análise 

estatística ANOVA one-way (p < 0,05) com teste posteriori de Tukey, evidenciando que o 

teste controle e a concentração de 6 mg.L-1 não são diferentes estatisticamente. As demais 

concentrações apresentam diferença estatística entre si e ao controle.  
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6.2.2.3 Daphnia magna 

Os bioensaios de toxicidade crônica foram realizados com LAS padrão em 

concentrações letais e sub-letais para o organismo-teste D. magna, a duração desses testes 

foi de 21 dias, contemplado maior parte do ciclo de vida desse organismo. Os resultados 

dos testes de toxicidade crônica foram analisados individualmente, dia a dia, no qual, pode-

se observar a sobrevivência e o comportamento reprodutivo dessa espécie em exposição ao 

LAS (Figuras 45 e 46). 

No teste controle e na maioria das concentrações sub-letais do LAS (C12), não foram 

observadas mortalidade dos organismos-teste D. magna, apenas a concentração de 

2,5  mg.L-1 resultou em mortalidade do 18º ao 21º dia do teste com sobrevivência de apenas 

40% dos organismos (Figura 45). A partir desses resultados, pode-se inferir que, mesmo 

em concentrações sub-letais descritas na literatura, o LAS apresenta toxicidade crônica ao 

organismo-teste.  

Na Figura 46, observa-se que o LAS, em concentrações mais elevadas, causa maior 

efeito tóxico para a espécie D. magna. A partir das concentrações de 5,0; 5,2 e 5,4 mg.L-1 

de LAS padrão, pode-se observar que a resposta de mortalidade dos D. magna não aponta 

variação após o 4º dia de teste, com sobrevivência entre 30 e 50% dos organismos. Já para 

as concentrações 4,8 e 5,6 mg.L-1, apresentam mortalidade para essa espécie ao longo de 

todo o teste. A concentração de 5,6 mg.L-1 aponta maior efeito tóxico ao D. magna, nos 

últimos 3 dias de testes, demostrando a importância de teste mais longos (21 dias). 
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Figura 45 – Efeitos do LAS (C12) em concentrações sub-letais na mortalidade e na reprodução do organismo-teste D. magna 

 
Fonte: Elaborado pela Autora 
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Figura 46 – Efeitos do LAS (C12) em concentrações letais na mortalidade e na reprodução do organismo-teste D. magna 

  

Fonte: Elaborado pela Autora 
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A hipótese nula (H0 - todas as concentrações de LAS padrão tem o mesmo efeito 

tóxico no microcrustáceo D. magna), foi rejeitada pela análise de Kruskal-Wallis (p < 0,05), 

desta forma, utilizou-se um teste posteriori de Dunn. Esse teste estatístico demonstra que 

as concentrações 0,4 e 1,0 mg.L-1 não são diferentes estatisticamente do controle.  

A partir dos testes estatísticos pode-se determinar os CENO e CEO do LAS padrão 

na espécie D. magna, e o efeito de imobilidade a 50% desse organismos-teste, calculando-

se o CE50 (Tabela 14). 

 

Tabela 14 – Concentrações CENO, CEO e CE50 de LAS padrão para os 

organismos- teste D. magna  

Teste de Toxicidade 

Crônica 

D. magna 

CENO 

(mg.L-1) 

CEO 

(mg.L-1) 

CE50-21dias 

(mg.L-1) 

1,00 2,50 3,21 (1,94 – 4,48) 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A concentração de efeito não observado (CENO), está evidenciada pelas análises 

descritivas e corroborada pelo teste estatístico de Dunn, no qual denota-se que a 

concentração de 1,0 mg.L-1 de LAS, não causa mortalidade nesse microcrustáceo, e a partir 

da concentração de 2,5 mg.L-1 de LAS esses efeitos já podem ser observados (CEO).  

A concentração de efeito de imobilidade a 50% dos organismos (CE50), para o teste 

de toxicidade crônica, demonstra ser a metade do valor encontrado para o teste de 

toxicidade aguda com esse mesmo organismo, evidenciando a elevada toxicidade do LAS 

em exposição prolongada. A diferença entre as CE50 dos testes de toxicidade aguda e 

crônica, encontrados nesta pesquisa, pode estar relacionada ao fator da biodisponibilidade 

desse surfactante no meio aquático (tempo de exposição), e pelo fato da D. magna ser um 

organismo-teste de hábito planctônico filtrador, a toxicidade pode também estar vinculada 

a sua alimentação (COMOTTO; KIMERLE; SWISHER, 1979; TAYLOR, 1985), em testes 

de toxicidade crônica foram fornecidos alimentos a esse organismo-teste. 
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Baixas concentrações de LAS (0,10 mg.L-1), podem causar efeitos negativos para 

muitos invertebrados quando ocorrem prolongadas exposições (efeitos crônicos) (LEWIS, 

1991). No entanto, poucos trabalhos avaliaram a exposição crônica do LAS nos organismos 

D. magna. Entre os dados disponíveis, Taylor (1985) realizou testes de toxicidade crônica 

utilizando LAS (C11,8) para o microcrustáceo D. magna em diferentes condições de 

alimentação, e obteve CE50-21dias  de 2,2 a 4,7 mg.L-1, e concentração de efeito não 

observado (CENO) de 1,7 a 3,4 mg.L-1, enquanto Kimerle (1989) realizou testes de 

toxicidade crônica com D. magna variando os homólogos de LAS C10 e C14, e observou 

CENO de 9,8 e 0,1 mg.L-1, respectivamente. A partir dos resultados obtidos nesta pesquisa, 

pode-se inferir que as CENO e CE50 estão nas mesmas faixas de concentrações encontradas 

na literatura para esta mesma espécie. 

As mudanças ambientais podem causar efeitos aos Daphnidae em níveis 

populacionais, destacando-se a importância de estudar os efeitos de crescimento e 

reprodução do indivíduo (BRUIJNING; TEN BERGE; JONGEJANS, 2018; TANAKA et 

al., 2018). Desta forma, analisou-se a capacidade reprodutiva da espécie D. magna exposta 

ao LAS por 21 dias, em que o teste controle resultou na somatória de 70 neonatos por mãe, 

para todos os testes de toxicidade crônica (Figuras 45 e 46). Para as concentrações letais, o 

número médio de filhotes diminuiu conforme ocorreu o aumento da concentração do 

surfactante, e as concentrações 4,8; 5,0; 5,2 e 5,4 mg.L-1 reproduziram em média 30; 29; 

21 e 13 neonatos, respectivamente. Com exceção da concentração mais elevada (5,6 mg.L-

1), no qual a reprodução média durante os 21 dias de teste aumentou, para 26 neonatos. Já 

para as concentrações sub-letais (0,4; 1,0 e 2,5 mg.L-1) nota-se aumento na reprodução 

média, de 89, 86 e 96 neonatos, respectivamente. Por meio dos resultados obtidos com as 

concentrações sub-letais, pode-se inferir que o LAS padrão, por ser um disruptor endócrino 

(HARRIS et al., 2009; MATSUNAGA et al., 2003) alterou o desempenho reprodutivo 

dessa espécie, crescendo mais rápido.  

A análise de reprodução do gênero Daphnia em contato com o contaminante LAS, 

é pouco descrito na literatura, e entre os trabalhos está de Canton e Sloof (1982), que 

analisaram diferentes homólogos de LAS e encontraram CE50 acima de 10,0 mg.L-1 na 

reprodução de D. magna, e CE50 de 18,0 mg.L-1 para sua mortalidade. Tanaka e Nakanishi 

(2001), descobriram que a taxa de crescimento populacional de Daphnia galeata, exposta 

a 2,50 mg.L-1 de LAS, diminuiu em 50%. Pode-se observar por meio dos resultados 
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encontrados neste estudo, que as concentrações que causam efeitos à reprodução dos 

descendentes da espécie D. magna não se assemelham com as concentrações descritas na 

literatura para essa espécie. 

A partir dos resultados encontrados nessa pesquisa, pode-se inferir que 

concentrações menores (0,4, 1,0 e 2,5 mg L- 1) podem afetar o ciclo de vida de D. magna, 

com o aumento da produção de descendentes. Distintamente, as concentrações mais altas 

(4,8; 5,0; 5,2; 5,4 e 5,6 mg.L-1) apresentaram redução na reprodução de filhotes.  

Ecologicamente, a presença de um produto químico pode afetar tanto a quantidade 

quanto a qualidade da prole produzida de Daphnia (CAMPOS et al., 2016). As diferenças 

na produção de filhotes podem estar relacionadas não apenas ao tipo de contaminante, mas 

também na concentração química do mesmo. Além disso, o efeito do aumento do número 

de filhotes nas concentrações sub-letais, ocasiona alterações no ciclo de vida do D. magna. 

A alteração na estratégia de vida por interação intraespecífica pode impactar a dinâmica 

dos ecossistemas aquáticos produzindo efeito negativo sobre a população (CLEUVERS; 

GOSER; RATTE, 1997; GOSER; RATTE, 1994; PREUSS et al., 2009). Os efeitos dos 

poluentes em níveis de população, está relacionado ao crescimento populacional e a taxa 

intrínseca de aumento natural, resultando no efeito tóxico do poluente, como, por exemplo, 

a capacidade de incremento populacional (ALLAN; DANIELS, 1982; DANIELS; 

ALLAN, 1981). Nesse sentido, o efeito da reprodução de descentes de D. magna, tanto 

para as concentrações sub-letais, quanto para as letais de LAS, podem ocasionar efeitos 

negativos sobre o meio ambiente aquático. 

 

6.2.2.4 Impacto à biota aquática 

Ao analisar os resultados de CL50/CE50 dos testes de toxicidade crônica para os 3 

organismos-teste utilizados nessa pesquisa, pode-se inferir que a espécie D. magna, seguida 

da espécie A.  inaequalis são mais sensíveis ao LAS padrão que a espécie C. sancticaroli. 

Esse resultado pode estar associado a diversos fatores isolados ou combinados, como: a 

biodisponibilidade do contaminante e hábitos de vida de cada espécie, como por exemplo: 

a espécie A. inaequalis pode viver tanto na coluna d’água quanto no sedimento (ERSÉUS 

et al., 2017; VERDONSCHOT; SMIES; SEPERS, 1982), e o microcrustáceo D.  magna 

realiza suas atividades na coluna d’água, por possuir hábito planctônico filtrador 
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(KOIVISTO, 1995), podendo tornar esses organismos mais susceptíveis aos 

contaminantes, por estarem mais biodisponíveis na coluna d’água.  

Já o inseto C. sancticaroli, por possuir hábito bentônico, e colonizar diversos tipos 

de substratos no fundo dos ecossistemas aquáticos (areia, cascalho, entre outros), somado 

a produção de casulos e alimentação (TRIVINHO-STRIXINO; STRIXINO, 1982), pode 

proporcionar maior resistência ao LAS quando comparados a outras espécies.  

Mäenpää e Kukkonen (2006) realizaram testes de toxicidade com LAS utilizando a 

espécie C.  riparius, no qual enriqueceram sedimentos com LAS (C12), e observaram que 

em maiores concentrações de LAS, há redução da sobrevivência desse inseto, entretanto 

observaram diminuição da mortalidade quando essas larvas eram alimentadas com 

Tetramin® no início dos testes. As larvas alimentadas com Tetramin® podem ter iniciado 

o crescimento mais cedo e, consequentemente, se desenvolvido mais rapidamente. Nos 

testes de toxicidade aguda e crônica com LAS padrão, realizados nesta pesquisa, os 

organismos-teste C.  sancticaroli foram alimentados com 5 mL (5g.L-1 de Tetramin®), tal 

forma permite inferir que a alimentação fornecida pode ter influenciado no 

desenvolvimento das larvas e assim diminuindo sua sensibilidade ao surfactante. 

Outra maneira de avaliar os resultados dos testes de toxicidade crônica em 

exposição ao LAS, para os 3 organismos-testes utilizados nesta pesquisa, é por meio da 

análise das concentrações que não causam efeitos tóxicos observados para os organismos-

teste. Os valores de CENO disponíveis na literatura, bem como os observados neste 

trabalho, para o surfactante LAS, estão apresentados na Tabela 15. 

A partir das concentrações de CENO são definidos os níveis máximos admissíveis 

em corpo hídricos, regulamentados por legislações vigentes ou adotados por diversas 

agências ambientais reguladoras. Como é o caso da OECD, que determina a faixa de CENO 

entre 0,25 a 6,10 mg.L-1 LAS, para os organismos de água doce (OECD SIDS, 2005).  

Van de Plassche et al. (1999) propuseram utilizar outro parâmetro para minimizar 

o risco ambiental, concentrações previstas sem efeito (PNEC), que deve ser igual ou menor 

ao valor de CENO para as espécies mais suscetíveis, no ambiente. Esses autores indicam 

um valor de PNEC igual a 0,25 mg.L-1 de LAS (C11,6) para organismos de água doce. 

Mesmo valor foi descrito pelo Projeto Europeu HERA (2013), o qual realiza a avaliação de 

risco para a indústria de produtos de limpeza e fornece informações de segurança avaliadas 
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sobre os ingredientes usados nesses produtos. A partir dos valores de CL50/CE50 e CENO, 

determinados neste estudo e as concentrações de CENO estabelecidos pela literatura 

(Tabela 15), pode-se inferir que o valor PNEC sugerido de 0,25 mg.L-1 é adequado para a 

proteção da biota aquática. 

O relatório de 2018 da Companhia Ambiental do Estado de São Paulo (CETESB) 

verificou efeitos adversos à vida aquática em 24 de 364 amostras, classificados como 

ruins/péssimos. Neste mesmo relatório, foi descrito que entre as substâncias que causam 

efeitos tóxicos, o surfactantes LAS influenciou em 82% das amostras analisadas (CETESB, 

2018). Esses resultados podem ser comprovados considerando a principal forma de 

poluição dos cursos d’água por surfactantes aniônicos que ocorrem por meio dos efluentes 

urbanos e industriais não tratados. Dessa forma, ressalta-se a importância do tratamento 

dos surfactantes, principalmente o LAS, por ser o tensoativo mais consumido no Brasil e 

no mundo (PENTEADO; EL SEOUD; CARVALHO, 2006; SILVA et al., 2017). 

Dada a crescente preocupação sobre a presença de LAS no meio ambiente, e nas 

estações de tratamento de águas residuárias, esse estudo propôs a investigação dos efeitos 

tóxicos de amostras complexas, como água residuária de lavanderia comercial combinada 

com esgoto doméstico, contendo LAS, afim de verificar a diminuição dos efeitos negativos 

na biota aquática, após tratamento em reator de leito fluidificado (Hipótese B). 
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Tabela 15 – Concentrações de LAS que não causam efeito observado (CENO) em 

diferentes espécies da biota aquática 

Organismos-teste CENO 
(mg.L−1LAS) 

Homólogos 
LAS Referências 

Microalga 

 Chlorella kessleri 3,50 C11.6 Van de Plassche et al. (1999) 

 Scenedesmus subspicatus 7,70 C11.6 Van de Plassche et al. (1999) 

 Selenastrum sp. 3,80 C11.6 Van de Plassche et al. (1999) 

Crustáceo 

Daphnia magna 1,00 C12 Presente Estudo 

 Ceriodaphnia dubia 1,00 C12 Da Silva Coelho e Rocha (2010) 

 Ceriodaphnia silvestrii 2,50 C12 Da Silva Coelho e Rocha (2010) 

 Daphnia galeata 2,50 C12 Tanaka e Nakanishi (2001) 

Oligoqueto 

Allonais inaequalis 6,00 C12 Presente Estudo 

 Branchiura sowerlyi 1,00 C12 Casellato e Negrisolo (1989) 

Limnodrilus hoffmeisteri 0,25 C12 Casellato e Negrisolo (1989) 

Inseto 

Chironomus sancticaroli 5,00 C12 Presente Estudo 

 Chironomus riparius 2,40 C11.8 Pittinger et al. (1989) 

Peixe 

 Poecilia reticulata 3,20 C11.6 Van de Plassche et al. (1999) 

 Oncorhynchus mykiss 0,34 C11.6 Van de Plassche et al. (1999) 

 Tilapia mossambica 0,25 C11.6 Van de Plassche et al. (1999) 

Brachydanio rerio 2,30 C11.6 Van de Plassche et al. (1999) 

Fonte: Adaptado de Da Silva Coelho e Rocha (2010) 
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 Teste de Toxicidade Crônica de Longa Duração – Teste de Gerações 

 

O inseto C. sancticaroli, demonstrou ser o organismo-teste mais tolerante ao LAS 

que os demais organismos utilizados nessa pesquisa tanto para os testes de toxicidade aguda 

quanto crônica, dessa forma foi realizada uma investigação mais detalhada dos efeitos desse 

contaminante, a longo prazo, nas futuras gerações dessa espécie.  

Apesar da ampla utilização da espécie em ensaios laboratoriais, ainda há carência 

na literatura de métodos para o desenvolvimento de ensaios mais longos (ensaios de longa 

duração), que buscam analisar outras medidas de toxicidade na espécie, especialmente os 

estudos que avaliam diferentes gerações. Dessa maneira, a nova metodologia proposta, 

evidencia diferentes resultados da toxicidade do LAS padrão quando comparada ao teste 

de toxicidade crônica clássico (testes de 10 dias) comumente utilizado em testes 

ecotoxicológicos (DI VEROLI et al., 2014; DORNFELD et al., 2006, 2019; FONSECA, 

1997; FONSECA; ROCHA, 2004a; NOVELLI et al., 2012; PRINTES; FERNANDES; 

ESPÍNDOLA, 2011; REBECHI; NAVARRO-SILVA, 2012; RICHARDI et al., 2013). E o 

uso de deformidades morfológicas em larvas de Chironomidae, na avaliação da qualidade 

ambiental, é quase inexistente e pouco registrado na literatura (BIASI; RESTELLO, 2010; 

CALLISTO; MARQUES; BARBOSA, 2000; KUHLMANN; HAYASHIDA; ARAÚJO, 

2000).  

Com o teste de toxicidade crônica de longa duração foram analisados, em média, 

20 mentos por concentração e para o controle, para todas as gerações (Figura 47) e em 

nenhuma concentração de LAS foi identificada deformidade aparente nos dentes do mento 

das larvas dos C. sancticaroli. Com os resultados obtidos pode-se inferir que o surfactante 

LAS (C12) não é tóxico a ponto de modificar a dentição desse inseto, mesmo quando 

exposto continuamente a esse contaminante. 
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Figura 47 - Análise do mento das larvas dos C. sancticaroli; a) I geração b) II 

geração c) III geração 

 

Fonte: Acervo pessoal 
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Os resultados de comprimento das larvas para as diferentes gerações expostas ao 

LAS (Figura 48) demostram diferentes respostas dependendo da concentração do 

contaminante. Para o teste controle e a concentração de 5 mgL-1 foi observado diminuição 

no tamanho médio das larvas entre as gerações I e II. Já nas concentrações de 10 e 

15  mg.L- 1 ocorreu o aumento no tamanho entre as mesmas gerações. Com esses resultados, 

pode-se concluir que o aumento da concentração de LAS induz ao aumento no tamanho 

médio das larvas de II geração, quando comparadas a I geração. 

Os organismos do teste controle e os expostos à concentração de 10 mg.L-1 foram 

os únicos que atingiram a III geração. Entretanto, na concentração de 10 mg.L-1 nenhuma 

larva conseguiu alcançar a vida adulta (alada). Na III geração, os comprimentos das larvas 

para o teste controle e 10 mg.L-1 LAS permaneceram na faixa de 9 a 13 e 11 a 14 mm, 

respectivamente. Pode-se assim inferir que na II geração, a presença de LAS não alterou o 

tamanho das larvas, mas provavelmente produziu algum efeito negativo nos organismos 

que não conseguiram emergir. 

Por meio desses resultados, pode-se ressaltar a importância do teste de gerações por 

evidenciar as diferenças comportamentais em cada geração, com relação ao 

desenvolvimento do inseto C. sancticaroli quando exposto ao LAS. Essas diferenças 

podem estar relacionadas à influência desse surfactante no metabolismo das larvas, 

acelerando seu crescimento, e até mesmo ocasionando mortalidade das larvas antes de 

atingir a III geração. 
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Figura 48 – Comprimentos das larvas em diferentes gerações da espécie 

C.  sancticaroli quando expostas ao LAS padrão 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Para as análises do tamanho das asas do C. sancticaroli, em diferentes gerações, 

quando expostas ao LAS demostram respostas dependendo da concentração do 

contaminante e do tempo de exposição. Na I geração, o valor médio do tamanho das asas 

do inseto tanto para o controle quanto para as concentrações de LAS, está próximos a 

2,6  mm, evidenciando que não há diferenças entre os tamanhos das asas, na I geração, 

quando o contaminante é adicionado (Figura 49).  

Na II geração, foram analisadas apenas o tamanho das asas do controle e da 

concentração de 10 mg.L-1 (únicas condições na qual as larvas emergiram). A concentração 

de 10 mg.L-1 apresentou diminuição no tamanho das asas entre a I e a II geração de 2,6 para 

2,0 mm (Figura 50), resultado não reportado para o controle, no qual não ocorreu alterações 

do tamanho das asas entre as gerações.  

Segundo McLachlano (1985) o comprimento das asas está associado tanto à 

fecundidade quanto à capacidade de dispersão nos insetos, podendo refletir em sua 

capacidade colonizadora em diferentes habitats. A partir dos resultados reportados nesse 
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estudo, é possível inferir que o tempo de exposição é um fator importante na resposta do 

organismo-teste e, ainda, que o LAS em concentrações de 10 mg.L-1 pode interferir no 

desenvolvimento do C. sancticaroli com a diminuição no tamanho médio da asa, podendo 

alterar sua capacidade de colonização. 

 

Figura 49 – Boxplot representando o tamanho das asas de C. sancticaroli na 

I  geração 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 
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Figura 50 – Tamanho das asas entre a I e a II geração 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A fecundidade potencial foi estimada de acordo com o tamanho das asas, na I 

geração, a presença de LAS não interferiu na fecundidade potencial do C.  sancticaroli 

apresentando valor médio de 500 ovos, tanto para as concentrações de LAS  quanto para o 

controle (Figura 51). Para a II geração, resultado distinto foi observado, no valor médio de 

ovos do teste controle permaneceu próximo a 500 ovos, e a fecundidade dos organismos 

decresceu para a concentração de 10 mgL-1, variando entre 300 e 400 ovos (Figura 52). 

Para as demais concentrações, não foi possível fazer as análises de tamanho de asa e 

fecundidade potencial, por não haver fêmeas adultas para coletar, devido à mortalidade dos 

insetos.  

Nolte (1993) afirma que a variação na produção de ovos das fêmeas desse inseto 

pode estar relacionada com o tempo de desenvolvimento do aparelho ovopositor na fase 

larval, permitindo salientar que fêmeas melhores desenvolvidas possuem a capacidade de 

maior produção de ovos. Assim, as fêmeas de C. sancticaroli expostas a 10 mg.L-1 de LAS 

na II geração apresentaram diminuição na sua capacidade de reprodução, demostrando que 

mesmo essa concentração não apresenta efeito tóxico na análise de tamanho de larvas, 

chegando a III geração, apresentou efeitos negativos para o tamanho de asas e, 
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consequentemente fecundidade. Esses resultados indicam que na fase larval o 

desenvolvimento do aparelho ovopositor pode ter sido comprometido pela presença de 

LAS. 

Variação nas taxas de reprodução pode impactar a dinâmica dos ecossistemas 

aquáticos produzindo efeito negativo sobre a população. A avaliação dos efeitos tóxicos 

dos poluentes sobre as populações podem fornecer uma base para a avaliação dos riscos 

ecológicos (NEWMAN, 2010). Os ecossistemas ou comunidades consistem em muitas 

espécies que se interagem, a extinção ou redução de determinadas populações podem 

desestabilizar comunidades ou destruir funções ecossistêmicas (TANAKA; NAKANISHI, 

2001). 

 

Figura 51 – Boxplot representando a fecundidade potencial para I geração de 

C.  sancticaroli 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 
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Figura 52 – Fecundidade potencial entre a I e a II geração 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A partir do teste estatístico ANOVA one-way com teste posteriori de Tukey, para 

verificação da interação entre as gerações, é possível observar que não há diferença 

estatística entre as gerações para o tamanho das larvas, entretanto evidenciam diferença 

estatística entre as gerações para o tamanho das asas das fêmeas e fecundidade potencial. 

Dessa maneira, pode-se inferir que esses organismos podem sofrer alterações fisiológicas 

quando a exposição ao contaminante é contínua.  

Para determinar a correlação entre as concentrações e todas as gerações do 

organismo foram realizados testes estatísticos de Kruskal-Wallis (p < 0,05), e um teste a 

posteriori de Dunn. Em relação às concentrações de todas as gerações estudadas, tamanho 

das asas e fecundidade potencial, não há diferença estatística entre as concentrações de 

5  mg.L-1 e o teste controle. 
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6.2.3.1 Impacto à biota aquática 

Os teste de geração de C. sancticaroli, nos experimentos de toxicidade crônica de 

longa duração, apresentaram resultados distintos para cada geração desse inseto, 

demonstrando que o LAS afeta tanto o comprimento das asas quanto a fecundidade 

potencial desse inseto, a partir da II geração, podendo refletir em sua capacidade 

colonizadora para diferentes habitats e, por isso, essa análise pode ser considerada 

promissora. Em comparação com os testes de toxicidade crônica comuns, esses 

experimentos de longo prazo têm a capacidade de evidenciar resultados dos efeitos tóxicos 

do LAS nas gerações distintas do inseto C. sancticaroli. Desta forma, o novo método de 

análise ecotoxicológica para C.  sancticaroli pode ajudar os pesquisadores a obter 

resultados mais detalhados em experimentos laboratoriais e também pode auxiliar os órgãos 

ambientais na implementação desses testes como análise mais detalhada dos efeitos tóxicos 

dos contaminantes à biota aquática. 
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 Hipótese B 

 
Nessa Hipótese avaliou-se a toxicidade do LAS presente em água de lavanderia 

comercial combinada com esgoto doméstico, antes e depois de passar por tratamento em 

reator de leito fluidificado, bem como os efeitos tóxicos dos compostos secundários 

produzidos nesse reator, por meio de ensaios ecotoxicológicos, respondendo se esse tipo 

de tratamento realmente diminui a toxicidade do efluente para a biota aquática. 

 

 Teste de Toxicidade Aguda com Reator 

Assim como nos testes de toxicidade aguda para o LAS padrão, os bioensaios de 

curta duração, entre 48 a 96 horas de exposição às soluções-teste (afluentes, efluentes, e 

diluições dos efluentes), estabelecem seus efeitos imediatos aos organismos-teste 

selecionados, ou seja, mortalidade ou imobilidade em 50% dos organismos (CL50 ou CE50). 

A porcentagem de mortalidade de cada réplica foi utilizada para a confecção dos gráficos 

Boxplot, bem como a análise descritiva de agrupamento hierárquico de Cluster, utilizando-

se Bray-Curtis para determinar a similaridade de efeito letal entre as soluções-teste nos 

organismos. 

Os bioensaios foram realizados nos mesmos dias das coletas dos afluentes e 

efluentes. As análises de pH foram realizadas ao início dos testes e apresentou baixa 

amplitude de variação, entre 6,40 a 7,80 para o afluente, e entre 7,40 a 8,15 para o efluente. 

Assim, pode-se inferir que o valor do pH não influenciou na mortalidade dos organismos-

teste, por estar dentro da faixa de cultivo das espécies. 

 

6.3.1.1 Chironomus sancticaroli 

Os testes de toxicidade aguda utilizando os afluentes e efluentes do reator para o 

inseto C.  sancticaroli foram realizados nas fases I, II, III, IV e VI, com exceção apenas da 

fase V. Como a fase V foi operada na estação de inverno, os organismos-teste 

C.  sancticaroli sofreram severa diminuição populacional nos cultivos com o efeito da 

sazonalidade climática, e portanto não se pode realizar teste com essa espécie, nessa fase 

de operação do reator.  
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Os testes de toxicidade aguda com o inseto C. sancticaroli, resultaram em 

mortalidade de 100% no afluente de todas as fases do reator testadas, caracterizando assim 

uma toxicidade elevada para esse organismo, conforme a Figura 53. 

As concentrações médias de LAS dos afluente e efluentes nas seis fases de operação 

do reator foram de 16,5 a 23,8 mg.L-1 e de 7,7 a 13,3 mg.L-1, respectivamente. Esses 

resultados demonstram a elevada toxicidade da água residuária de lavanderia combinada 

com esgoto doméstico, contendo LAS, mesmo após tratamento.  

Os testes realizados previamente com LAS padrão na Hipótese A, deste trabalho, 

apresentam concentração CL50 de 25,25 mg.L-1 de LAS (C12) em teste de toxicidade aguda. 

Como a água residuária de lavanderia combinada com esgoto doméstico pode apresentar 

outros compostos orgânicos xenobióticos em sua composição (BRAGA; VARESCHE, 

2014), a elevada toxicidade apresentada em todos os afluentes analisados pode ser 

explicada pela gama de componentes potencialmente tóxicos para organismos aquáticos, e 

não somente o LAS afluente. 

A partir das análises utilizando os efluentes tratados, é possível observar diferentes 

efeitos tóxicos dependendo da fase analisada. Nos efluentes das fases I e II foi encontrada 

taxa de mortalidade média de 86% e 78%, respectivamente, já nas demais fases (II, IV e 

VI), os efluentes apresentaram toxicidade de 100% para as larvas do organismo-teste 

(Figura 53). Pode-se ressaltar as mudanças na operação do reator, como a introdução do 

bicarbonato de sódio (a partir da fase III) e a velocidade ascensional aplicada variou ao 

longo das etapas III, IV, V e VI. Com os resultados dos testes ecotoxicológicos para a 

espécie C. sancticaroli, foram elaboradas as seguintes hipóteses: a adição de bicarbonato 

de sódio juntamente com a variação da velocidade ascensional, no sistema, alterou as rotas 

metabólicas preferenciais no reator, o que resultou em uma provável produção de 

subprodutos mais tóxicos e/ou ocasionou rotas metabólicas incompletas que foram mais 

tóxicas para o organismo-teste C. sancticaroli. 
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Figura 53 – Boxplot representando a mortalidade da espécie C. sancticaroli nas 

fases de operação do reator para os afluentes e efluentes 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

No decorrer dos bioensaios de toxicidade, foi identificada, nas primeiras fases de 

operação do reator, elevada toxicidade dos efluentes, com mortalidade próximas a 100% 

nos demais organismo-teste utilizados nesse estudo. Desta forma, a partir da fase III de 

operação, foram realizadas diluições dos efluentes, com o intuito de verificar a diluição 

ideal no lançamento desse efluente em corpo d’água. Com as diluições dos efluentes do 

reator para as larvas do inseto C. sancticaroli pode-se observar que, nas Fases III e IV, as 

diluições de 50% resultaram em taxa de mortalidade média de 17%, conforme mostrado na 

Figura 54. 

Considerando a Fase VI, é possível observar diminuição da toxicidade do efluente 

somente a partir da diluição de 20%, evidenciando a elevada toxicidade do efluente do 

reator nessa fase de operação. Ainda na fase VI, a taxa de mortalidade média de 36% e 16% 

foram encontradas para as diluições de 20 e 0,1%, respectivamente. Com esses resultados, 

pode-se observar taxa de mortalidade semelhante na diluição de 50 % nas fases III, IV e na 

diluição de 0,1% na fase VI, demonstrado que houve aumento da toxicidade do reator na 
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fase de operação VI para as larvas de C. sancticaroli. 

 

Figura 54 – Boxplot representando a mortalidade do inseto C. sancticaroli nas fases 

de operação do reator com efluentes e suas diluições 

 

Fonte: Elaborado pela Autora  

 

O Cluster foi compilado por meio dos resultados obtidos nos testes de toxicidade 

aguda para as diferentes fases de operação do reator com organismo-teste C. sancticaroli 

(Figura 55), no qual, todos os afluentes e os efluentes brutos das fases I, II, III, IV e VI 

foram similares entre si com 90% de similaridade (agrupamento 1), demostrando 

semelhantes efeitos tóxicos antes e depois do tratamento nas fases I, III, IV e VI de 

operação. O efluente bruto, na fase II, diferenciou-se do agrupamento 1, apresentando 

similaridade menor que 50%. Apesar desse efluente apresentar resultados próximos ao 

efluente I (Figura 54), a baixa similaridade por meio da análise de Cluster pode estar 

relacionada com a alta variabilidade dos efeitos tóxicos para o efluente II (de 20 a 100% de 

mortalidade). 

O efluente II apresenta similaridade de 80% da diluição de 50% do efluente IV e 

60% de similaridade da diluição de 50% do efluente III. A semelhança entre as diluições 
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de 50% dos efluentes III e IV com o efluente II pode estar relacionada com a ampla faixa 

de variação dos efeitos tóxicos do efluente II (de 20 a 100% de mortalidade do inseto 

C.  sancticaroli). A variação da faixa de toxicidade da fase II de operação do reator pode 

estar associada à introdução de etanol (50 mg.L-1) como co-substrato metabólico, o qual 

favorece a eficiência de remoção de LAS e pode influenciar nas alterações das populações 

microbianas do reator (ANDRADE et al., 2017; MACEDO et al., 2015b, 2017; 

MOTTERAN et al., 2018) diminuindo a toxicidade, nessa fase, após a estabilização do 

reator.  

Ainda observando a Figura 55, nota-se que o teste-controle se distancia de todas as 

amostras do reator, podendo-se inferir que os afluentes e efluentes tratados, mesmo com as 

diluições, continuam tóxicos para o organismo C. sancticaroli. A diluição de 0,1% do 

efluente, na fase VI de operação, demonstra baixa semelhança entre as demais diluições 

dos efluentes e afluentes e efluentes bruto, o que permite inferir que a diluição de 0,1% do 

efluente VI é menos tóxica aos C. sancticaroli. 

 

Figura 55 – Análise de Cluster com similaridade de Bray-Curtis para C. sancticaroli 

nas fases de operação do reator 

 
Fonte: Elaborado pela Autora 
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As análises estatísticas foram baseadas em hipóteses, e, como a hipótese nula (H0 - 

Afluentes, efluentes e as diluições dos efluentes nas 6 fases de operação do reator, têm o 

mesmo efeito tóxico no inseto C. sancticaroli), foi rejeitada pela análise de Kruskal-Wallis 

(p < 0,05), utilizou-se um teste posteriori de Dunn, para verificar quais amostras 

apresentam comportamentos distintos. O teste de Dunn, demonstrou que não há diferença 

estatística entre o teste controle e as diluições: 50% efluente III, 50% efluente IV, 20 e 0,1% 

efluente VI, evidenciando a elevada toxicidade do reator mesmo pós tratamento. 

Na Fase VI de operação do reator, foram realizadas 3 diferentes diluições do 

efluente (30, 20 e 0,1 %), o que permitiu calcular a CL50-96h e determinar os CENO e CEO 

a diluição do reator na espécie C. sancticaroli, observando-se qual diluição do reator que 

causa ou não causa efeito observado nas larvas do C. sancticaroli. Como 20 % de diluição 

do efluente do reator não é diferente do controle, determinou-se que o CENO, e a diluição 

de 30 % do efluente causam o efeito observado nessa espécie (Tabela 16). Com o resultado 

de CL50, pode-se inferir que a diluição de 22,53 % do efluente, na VI fase de operação do 

reator, seria tóxica a 50 % dos organismos dessa espécie. 

 

Tabela 16 – Diluições CENO, CEO e CL50 para a espécie C. sancticaroli na fase VI 

de operação do reator 

Teste de toxicidade 

Aguda 

C. sancticaroli 

CL50-96h 

Diluição (%) fase VI 

CENO 

Diluição (%) 

fase VI 

CEO 

Diluição (%) fase 

VI 

22,53 (21,04 – 24,02) 20 30 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

 

6.3.1.2 Allonais inaequalis 

O oligoqueto A. inaequalis apresentou mortalidade de 100% para os afluentes e 

efluentes em todas as fases de operação do reator (Figura 56), com concentração média de 

LAS no afluente de 16,5 a 23,8 mg.L-1 e nos efluentes de 7,7 a 13,3 mg.L-1. Esses resultados 

demonstram a elevada toxicidade da água residuária de lavanderia combinada com esgoto 
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doméstico, contendo LAS, mesmo após tratamento. 

Os testes de toxicidade aguda realizados anteriormente com LAS padrão 

apresentaram mortalidade de 50% para A. inaequalis, em concentração CL50 de 

8,13  mg.L- 1 LAS padrão (Hipótese A). A partir dos resultados do teste de toxicidade aguda 

com amostras do reator, pode-se verificar que o LAS afluente foi um importante fator na 

toxicidade das amostras. 

 

Figura 56 – Boxplot representando a mortalidade da espécie A. inaequalis nas seis 

fases de operação do reator para os afluentes e efluentes 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Ao analisar as diluições dos efluentes do reator é possível identificar que nas fases 

III, IV, V e VI a diluições de 0,1% dos efluentes resultaram na diminuição dos efeitos 

tóxicos em 100% para a espécie A. inaequalis (Figura 57). As diluições de 30 e 40% do 

efluente na fase V apontam elevada toxicidade a esse organismo-teste, com mortalidade de 

100%, esse resultado pode estar associado a menores velocidades ascensional e adição 

200  mg.L-1 de etanol que favoreceram o acúmulo de ácidos no sistema na Fase V de 

operação do reator. Já na fase VI de operação, com a diluição de 20%, pode-se observar a 

redução dos efeitos tóxicos do reator, diminuindo a mortalidade dos organismos-teste. 
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Figura 57 – Boxplot representando a mortalidade da espécie A. inaequalis nas seis 

fases de operação do reator para os efluentes e suas diluições 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise de Cluster (coeficiente cofenético de 0,99) diferenciou 2 grandes 

agrupamentos por similaridade (Figura 58). O primeiro agrupamento é composto pelo teste 

controle e as diluições de 0,1% dos efluentes, nas fases III, IV, V e VI, e a diluição de 20% 

do efluente na fase VI, com 100% de similaridade e diferenciando-se das demais amostras 

do reator, provavelmente por não causarem mortalidade ao A. inaequalis. O segundo 

agrupamento maior, inclui todos os afluentes e efluentes, para todas as fases de operação 

do reator, bem como as diluições de 40 e 30 % do efluentes na Fase V, o que evidencia 

elevada toxicidade desse composto mesmo após tratamento e diluição de 30 e 40%. As 

diluições de 20 e 0,1% do efluente da fase VI e a diluição de 0,1% da fase V de operação 

do reator apresentam dissimilaridade entre si, e com as demais fases de operação, indicando 

efeitos tóxicos do reator, mesmo na Fase VI de operação. 
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Figura 58 – Análise de Cluster com similaridade entre as VI Fases de operação do 

reator e seu efeito tóxico à espécie A. inaequalis 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A hipótese nula (H0 - Afluentes, efluentes e as diluições dos efluentes nas VI fases 

de operação do reator têm o mesmo efeito tóxico no A. inaequalis), foi rejeitada pela análise 

de Kruskal-Wallis (p < 0,05). Utilizou-se um teste posteriori de Dunn, para verificar quais 

amostras apresentam comportamentos distintos. O teste de Dunn, demonstra que não há 

diferença estatística entre o teste controle e as diluições de 0,1% dos efluentes, nas fases 

III, IV, V e VI, e a diluição 20% do efluente na fase VI. Com esses resultados, pode-se 

inferir que o reator não apresenta efeitos tóxicos aos A. inaequalis, quando os efluentes são 

diluídos em 0,1%. A concentração de 0,1% do efluente simula a entrada dessa amostra em 
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ambiente aquático real, dessa maneira, pode-se salientar a diminuição dos efeitos tóxicos à 

biota aquática, quando em contato com 0,1% de diluição dos efluentes. 

A CL50 para a diluição do efluente do reator para o organismo-teste A. inaequalis, 

não pode ser calculada para nenhuma fase de operação. Os resultados dos testes de 

toxicidade aguda demostram mortalidade de 0 ou 100% dos organismos, não possibilitando 

a compilação da análise estatística de CL50.  

 

 

6.3.1.3 Daphnia magna 

Os afluentes e efluentes de todas as fases de operação do reator (I a VI) causaram 

100% de mortalidade no microcrustáceo D. magna, caracterizando elevada toxicidade para 

essa espécie (Figura 59). 

O teste de toxicidade aguda, realizado anteriormente com LAS padrão na Hipótese 

A deste trabalho, apresentou concentração CE50 de 6,11 mg.L-1 de LAS. Assim como no 

organismo-teste A.  inaequalis, pode-se verificar a partir desses resultados que a 

mortalidade registrada dos organismos D. magna, provavelmente está vinculada ao LAS e 

demais xenobióticos presentes nas amostras de reatores, já que a concentração de LAS 

afluente foi de 16,5 a 23,8 mg.L-1 e, nas amostras tratadas (efluente) a faixa de concentração 

foi de 7,7 a 13,3 mg.L-1. A partir dos resultados de toxicidade aguda com as amostras de 

reatores pode-se verificar que, mesmo pós tratamento, os efluentes continuam tóxicos para 

a biota aquática. 
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Figura 59 – Boxplot representando a mortalidade da espécie D. magna nas seis fases 

de operação do reator para os afluentes e efluentes 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Ao se analisar o efeito das diluições dos efluentes do reator nas fases III, IV, V e 

VI, foi possível verificar diminuições da toxicidade para a espécie D. magna com o 

aumento das diluições dos efluentes do reator. A diluição de 0,1% do efluente nas Fases 

III, IV, V e VI, resultou em diminuição da taxa de mortalidade dessa espécie, próxima aos 

100% (Figura 60). 

Assim como para a espécie A. inaequalis, o efluente na Fase V também apresentou 

elevada toxicidade ao organismo-teste D. magna, mesmo utilizando suas diluições. A 

toxicidade do reator, nessa fase de operação (fase V), pode estar relacionada ao acúmulo 

de ácidos no sistema, devido à velocidade ascensional e à adição de 200 mg.L-1 de etanol. 

Na Figura 60, observa-se que na fase VI ocorre diminuição da mortalidade dos D. magna 

quando os efluentes são foram diluídos em 30, 20 e 0,1%, sendo, mortalidade média de 

97%, 46% e 0%, respectivamente. A partir desses resultados, pode-se inferir que, mesmo 

com as diluições dos efluentes do reator, as amostras apresentam-se tóxicas a esse 

microcrustáceo. 
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Figura 60 – Boxplot representando a mortalidade da espécie D. magna nas seis fases 

de operação do reator para os Efluente e suas diluições 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise de Cluster (coeficiente de correlação cofenético de 0,99) (Figura 61), 

aponta dois grandes agrupamentos por similaridade. O primeiro grande agrupamento inclui 

o teste controle e as diluições de 0,1% dos efluentes nas fases III, IV, V e VI, com 

similaridade de 100% é comprovada e nenhuma mortalidade à espécie D. magna foi 

registra para essas amostras. O segundo agrupamento, contempla os afluentes e efluentes 

das seis fases de operação, assim como as diluições de 40 e 50% do efluente na fase V e a 

diluição de 30% do efluente na fase VI, o que evidência elevada toxicidade desse composto, 

mesmo após tratamento, e diluição de 30, 40 e 50%. A diluição de 20% do efluente na fase 

VI se assemelha em 70% do agrupamento das amostras de maior efeito tóxico, isso pode 

ter acontecido pela ampla variação à resposta tóxica nessa diluição (mortalidade de 10 a 

80% dos D. magna). 
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Figura 61 – Análise de Cluster para as seis fases de operação do reator com 

D.  magna 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Para realização de teste estatístico, as análises foram baseadas em hipóteses, e a 

hipótese nula (H0 - de que os afluentes, efluentes e as diluições dos efluentes nas VI fases 

de operação do reator têm o mesmo efeito tóxico no D. magna), após ser rejeitada pela 

análise de Kruskal-Wallis (p < 0,05), utilizou-se um teste posteriori de Dunn, para verificar 

quais amostras apresentam comportamentos distintos. O teste de Dunn, demonstra que não 

há diferença estatística entre o teste controle e as diluições de 0,1% dos efluentes nas fases 

III, IV, V e VI de operação do reator. Com esses resultados, pode-se inferir que os efluentes 

diluídos a 0,1% não causam efeitos tóxicos aos D. magna  

Como a fase VI de operação do reator demonstrou variação na mortalidade do 

organismos-teste D. magna, entre as diluições de 0,1, 20 e 30% do efluente, possibilitou a 

análise das concentrações CENO, CEO e CE50 em 48 horas de exposição (Tabela 17). 



 

 

156 

Tabela 17 – Diluição CENO, CEO e CE50 do reator na fase VI de operação para a 

espécie D. magna 

Teste de toxicidade 

Aguda 

D. magna 

CE50-48h 

Diluição (%) fase VI 

CENO 

Diluição (%) 

fase VI 

CEO 

Diluição (%) fase 

VI 

20,31 (19,68 – 20,95) 0,1 20 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Assim como observado nas análises descritivas (Boxplot e Cluster), a análise 

estatística de diluição do efluente na fase VI de operação do reator (CE50-48h) evidencia que 

a diluição de 20% do efluente VI, causa efeito de imobilidade a 50% do organismo-teste 

D. magna, e a diluição do efluente que não causa efeito tóxico é a de 0,1%. A partir desses 

resultados, pode-se inferir que, mesmo com a diluição dos efluentes, as amostras 

apresentam-se tóxicas aos organismos-teste, e que a diminuição dos efeitos tóxicos à biota 

aquática é observada com a diluição de 0,1% dos efluentes. 

Andrade et al. (2017), analisaram dois reatores de leito fluidificado, com capacidade 

de 1,2 L, operados em TDH de 8h (RLF1) e 12h (RLF2), ambos alimentados com a água 

residuária de lavanderia, diluída em meio sintético para que a concentração de LAS 

afluente, fosse mantida em torno de 20 mg.L-1, resultando em 77% de remoção do LAS. 

Para investigar a toxicidade de amostras afluentes e efluentes dos reatores de leito 

fluidificado, esses autores realizaram testes ecotoxicológicos de 96 horas de exposição, 

com o inseto Chironomus xanthus, o qual, resultou em 100% de mortalidade desse inseto 

quando exposto aos afluentes; já em relação aos efluentes dos reatores, os autores 

verificaram 10% e 30% de mortalidade desses organismos tanto para o efluente do RLF1 e 

RLF2.  

As diferenças na toxicidade dos efluentes para os invertebrados utilizados nesse 

estudo, para os de Andrade et al. (2017), podem estar atreladas às configurações dos 

reatores, diferenciando-se por escala de bancada e escala aumentada, bem como sua 

alimentação. No caso desta pesquisa, foram  utilizadas amostras mais complexas, por se 

tratar de água residual de lavanderia combinada com esgoto doméstico real. Dessa maneira, 

pode-se inferir que as amostras do reator, utilizadas nessa pesquisa, são mais tóxicas que 
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as encontradas na literatura. 

 

6.3.1.4 Impacto à biota aquática 

Diferentes homólogos e isômeros de LAS podem estar presentes nos efluentes 

(domésticos e água de lavanderia) e sua toxicidade em ambientes aquáticos está associada 

diretamente ao comprimento da cadeia alquílica e à posição do grupo fenil 

(INTERNATIONAL PROGRAMME ON CHEMICAL SAFETY, 1996; PRATS et al., 

1993; RAND, 1995). A cadeia alquílica do LAS pode variar seu comprimento de C10 a C14, 

com misturas de homólogos e isômeros, contendo um anel aromático ligado à cadeia de 

carbono e um grupo sulfonato na posição “para” (HENAU; MATHIJS; HOPPING, 1986). 

O grupo Fenil (anel aromático) do LAS pode ser ligado a quase todos os átomos de carbono 

da cadeia alquílica, exceto na posição de carbono 1 (grupo carbono-metila primário), e pode 

formar até 26 moléculas diferentes (DE WOLF; FEIJTEL, 1998). Observando tais 

informações, Versteeg e Rawling (2003) analisaram o efeito da bioacumulação do LAS 

(C12) em peixes, notaram que esses efeitos variavam conforme a posição do grupo fenil e 

concluíram que a concentração de bioacumulação tende a diminuir à medida que a posição 

do anel aromático se desloca para isómeros extremos (2- e 3-fenilo) e aumenta quando se 

liga a isômeros internos (5- e 6-fenilo).  

Nota-se que nos bioensaios de toxicidade aguda para os 3 organismos-teste 

selecionados nesta pesquisa, evidenciaram alta toxicidade dos afluentes e efluentes, mesmo 

os efluentes diluídos a 0,1%, indicando a complexidade do tratamento do LAS, ainda mais 

em amostras com elevada diversidade em sua composição, como é o caso da água residual 

de lavanderia combinada com o esgoto doméstico.  

Ademais, sabe-se que a degradação do LAS é complexa, desta forma, a utilização 

de co-substratos nos reatores de tratamento, como álcoois alifáticos, aldeídos e ácidos 

carboxílicos, são mecanismos importantes de reativação da atividade microbiana 

(biodigestão), uma vez que as bactérias podem sofrer com a toxicidade do LAS e assim 

perder a capacidade de oxidá-lo (MOTTERAN et al., 2018; NAIK; DUBEY, 2017). 

Conforme descrito na metodologia (item 5), o reator foi operado pela doutoranda 

Thais Z. Macedo, no qual, utilizou-se de etanol como co-substrato; entretanto, foi notório 
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que altas concentrações desse co-substrato e menores velocidades ascensional, favoreceu 

acidificação do sistema reacional, sobretudo ácido acético e propiônico (MACEDO et al., 

2018), tornando o efluente mais tóxico para a biota aquática. Foi relatado pela Thais 

(doutoranda responsável em operar o reator de leito fluidificado), em suas análises, que não 

houve diferença significativa na eficiência de remoção de LAS (p < 0,05) nas fases I à IV 

(de 30 a 52% de eficiência).  

Ainda no efluente do reator de leito fluidificado, foram identificados 17 compostos 

recalcitrantes observados, em sua maioria, ftalatos. Os ftalatos são poluentes orgânicos 

amplamente utilizados como plastificantes e solventes em várias indústrias e podem ser 

encontrados em brinquedos, couro, produtos de higiene pessoal, detergentes e tintas (LI; 

YIN; ZHAO, 2016), são também considerados tóxicos aos organismos aquáticos (LATINI 

et al., 2003; LIU et al., 2016; WANG et al., 2018; XIANG et al., 2017). Assim como o 

LAS, os ftalatos são considerados disruptores endócrinos, que interrompem o metabolismo 

lipídico celular e alteram a composição fosfolipídica da membrana plasmática, 

interrompendo a integridade da membrana (LIN et al., 2017), isso pode acarretar diversos 

efeitos, entre eles a mortalidade do organismo. 

Portanto, permite-se inferir que, por ser uma amostra muito complexa, a toxicidade 

dos efluentes do reator de leito fluidificado nos invertebrados aquáticos, testados nesta 

pesquisa, pode não necessariamente estar vinculada apenas à toxicidade do LAS. O que 

permite ressaltar a complexidade do tratamento dessas amostras contendo LAS, e a 

importância das análises ecotoxicológicas na avalição do tratamento de efluentes, pela 

representação dos efeitos tóxicos à biota aquática.  
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 Teste de Toxicidade Crônica com Reator 

O teste de toxicidade crônica foi utilizado para analisar os efeitos de exposição 

prolongada das amostras complexas do reator aos organismos C. sancticaroli e 

A.  inaequalis. Por se tratar de teste com maior tempo de exposição (10 dias) pode-se 

verificar o efeito desse efluente no crescimento da larva do C. sancticaroli, bem, como a 

capacidade reprodutiva do A.  inaequalis.  

Assim como nos testes de toxicidade aguda com o reator, os bioensaios de 

toxicidade crônica também foram realizados nos mesmos dias das coletas dos afluentes e 

efluentes, bem como as análises de pH, o qual apresentou baixa amplitude de variação, 

entre 6,80 a 7,35 para o afluente, e entre 7,50 a 8,00 para o efluente. As variações do pH, 

assim como no teste de toxicidade aguda com reator, estão dentro da faixa de cultivo, 

salientando que a mortalidade desses organismos não está atrelada à variação do pH. 

Na Fase VIb de operação do reator, com diminuição do LAS afluente para 

6,3  mg.L- 1 e efluente com 2,8 mg.L-1, com a retirada do bicarbonato de sódio e a 

estabilização das rotas metabólicas do reator, pode-se perceber a diminuição da toxicidade 

no decorrer dos testes ecotoxicológicos durante a Fase VIb. Portanto, a partir desses 

resultados, foi possível analisar não somente a mortalidade dos organismos-teste, mas 

também seu desenvolvimento, por meio de teste de toxicidade crônica.  

 

 

6.3.2.1 Chironomus sancticaroli 

Para as larvas do inseto C. sancticaroli foi calculada a mortalidade em torno de 

100% no afluente do reator, demostrando elevada toxicidade da água residuária de 

lavanderia combinada com esgoto doméstico, contendo LAS, mesmo após tratamento. Em 

contrapartida, o efluente apresentou mortalidade média resultante de 39%, porém pode-se 

observar variação quanto a seu efeito tóxico (de 0 a 100% de mortalidade), desta forma não 

se pode afirmar que resultou na diminuição da toxicidade do efluente na fase VIb para esse 

organismo (Figura 62). Avaliando as diluições de 20 e 0,1%, é possível identificar que essas 

amostras não apresentam mortalidade aos C. sancticaroli. A partir desses resultados, pode-
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se inferir que as diluições de 20 e 0,1% do efluente da fase VIb reduziu os efeitos tóxicos 

do reator diminuindo a mortalidade dos organismos-teste. 

 

Figura 62 – Boxplot representando a mortalidade da espécie C. sancticaroli na fase 

VIb da operação do reator 

 

Fonte: Elaborado pela Autora  

 

A análise de Cluster (coeficiente cofenético 1), apontou 2 agrupamentos por 

similaridade. O primeiro é composto pelo teste controle e as diluições de 20 e 0,1% do 

efluente VIb (Figura 63), podendo ressaltar que não ocorreram mortalidades do inseto. O 

segundo agrupamento, com 60% de similaridade, inclui o afluente e o efluente da fase VIb, 

esse agrupamento pode estar atrelado à variação do efeito tóxico do efluente, evidenciando 

elevada toxicidade ao C. sancticaroli. 
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Figura 63 – Análise de Cluster de similaridade entre os efeitos tóxicos do afluente, 

efluente e diluições da fase VIb de operação do reator para as larvas de C. sancticaroli 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise estatística foi baseada em hipóteses, e como a hipótese nula (H0 - afluente, 

efluente e as diluições de 20 e 0,1% do efluente na fase VIb de operação do reator tem o 

mesmo efeito tóxico no inseto C. sancticaroli), foi rejeitada pela análise de Kruskal-Wallis 

(p < 0,05), utilizou-se um teste posteriori de Dunn, para verificar quais amostras 

apresentam comportamentos distintos. O teste de Dunn, demonstra que não há diferença 

estatística entre o teste controle e as diluições de 20 e 0,1% do efluente VIb, evidenciando 

a elevada toxicidade do reator, mesmo pós tratamento. 

A concentração CENO foi determinada após a confirmação de similaridade 

estatística (teste de Dunn) entre o controle e as amostras do efluente, determinando o valor 

de CENO como a diluição de 20% do efluente VIb e o CEO como o efluente bruto, sem 

diluição. 
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A concentração CL50 de diluição do efluente na fase VIb para o organismo 

C.  sancticaroli não pode ser estabelecida, por conter apenas duas diluições nessa fase de 

operação do reator, e por ambas não apresentarem efeito letal. 

O teste de toxicidade crônica para a espécie C. sancticaroli foi realizado com 

duração de 10 dias, sendo assim esses organismos foram estudados desde I instar (24 horas 

após a eclosão da desova) até quase completarem o ciclo de vida na fase larval (IV instar), 

analisando o crescimento dessas larvas (Figura 64). 

As larvas foram avaliadas por meio do tamanho médio, que resultaram em 12,54 ± 

1,61 mm para teste-controle e 11,92 ± 1,66 mm para diluição de 0,1% do efluente (Figura 

64). A partir desses resultados, pode-se inferir que os tamanhos das larvas, encontrado no 

teste-controle e na diluição do efluente em 0,1%, são similares, ou seja, a diluição do 

efluente em 0,1% não é tóxica para as larvas a ponto de interferir no seu desenvolvimento.  

Já o efluente e a diluição de 20% do efluente assemelham-se entre si, apresentando 

tamanho médio das larvas de 9,88 ± 1,35 mm e 9,86 ± 0,96 mm respectivamente, no qual 

nota-se que ocorreu interferência no desenvolvimento dessas larvas, caracterizando efeito 

toxicidade desse efluente para o crescimento do inseto C. sancticaroli. 

 



 

 
 

163 

Figura 64 – Boxplot representando o crescimento em tamanho das larvas do inseto 

C.  sancticaroli na fase VIb da operação do reator 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise de Cluster (coeficiente cofenético 0,80) (Figura 65), aponta similaridade 

de 94% entre o controle e a diluição de 0,1% do efluente, podendo inferir que não há 

alteração no desenvolvimento das larvas do C. sancticaroli quando expostas ao efluente do 

reator diluído em 0,1%. Assim como, o agrupamento hierárquico aponta 95% de 

semelhança entre o efluente e 20% de diluição do efluente. Apesar da diluição de 20% do 

efluente não causar letalidade ao C. sancticaroli, sua exposição causa efeito ao tamanho 

corporal dos mesmos, podendo influenciar na sua fase adulta (alada). 

 



 

 

164 

Figura 65 – Análise de Cluster para o tamanho das larvas do C. sancticaroli na fase 

VIb de operação do reator 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise estatística ANOVA one-way, com teste posteriori de Tukey para 

comprimento das larvas do C. sancticaroli, aponta que não há diferença estatística entre o 

controle e a diluição de 0,1% do efluente nas fases VIb, e que não há diferença estatística 

entre o e efluente e a diluição de 20%. A partir desses resultados, pode-se verificar que o 

efluente VIb e sua diluição de 20% causam efeitos deletérios no tamanho da larva de 

C.  sancticaroli.  

Os resultados dos bioensaios de toxicidade crônica com LAS padrão evidenciaram 

que esse surfactante não causa efeito no tamanho corporal das larvas do C. sancticaroli, 

permitindo inferir que a elevada complexidade do efluente do reator e sua diluição de 20% 

podem, entre seus efeitos tóxicos, ser causadores de interferências alimentares para esses 

organismos, a ponto de causar efeitos deletérios em seu crescimento larval. De acordo com 
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Zilli et al. (2008) o tamanho das larvas de Chironomus pode ser afetado por muitos fatores, 

entre eles, a variação de temperatura, estabilidade de habitat e a disposição de recursos. 

Segundo Trivinho-Strixino (1982), a quantidade de alimento disponível na fase larval dos 

Chironomidae está diretamente relacionada com o tempo de desenvolvimento até a fase 

adulta, podendo acarretar desequilíbrio ecológico com o atraso na emergência de adultos. 

Além do mais, sabe-se que os Chironomus constroem casulos em formatos de tubos, 

utilizando-se das glândulas salivares e das partículas do substrato (WALSHE, 1951), 

auxiliando na aquisição de alimento e oxigênio (BRACKENBURY, 2000), além de 

fornecer proteção contra predadores (ARMITAGE; CRANSTON; PINDER, 1995) e 

substâncias tóxicas presentes na água. Desta maneira, observa-se, a partir dos resultados 

com as amostras do reator, que mesmo com a formação do casulo utilizada como proteção 

e alimentação, a elevada toxicidade do efluente VIb, e sua diluição de 20%, afetaram o 

tamanho das larvas de C. sancticaroli. 

A partir dos resultados observados nesta pesquisa, pode-se verificar que o retardo 

no crescimento larval do inseto C. sancticaroli pode estar associado à variação de 

compostos nas amostras do efluente. Braga e Varesche (2014), ao caracterizar a água 

residuária de lavanderia, observaram a presença de metais, como ferro e zinco em elevadas 

concentrações. Dornfeld (2006) observou em seu estudo, que larvas de Chironomus 

expostas a sedimentos contendo altas concentrações de metais, atrasam o seu crescimento 

larval, há o aparecimento de deformidades bucais, há atraso na emergência de adultos e 

baixa capacidade reprodutiva. Esse mesmo autor afirma que a diminuição no crescimento 

e na reprodução são resultantes de ruptura bioquímica da membrana plasmática devido à 

exposição a contaminantes.  

Pode-se ressaltar que, o atraso no desenvolvimento larval desse inseto pode 

ocasionar efeitos negativos para essa população. Nolte (1993), afirma que as fêmeas mais 

bem desenvolvidas podem produzir mais ovos, e que a variação na produção de ovos podem 

estar relacionada com o tempo de desenvolvimento do aparelho ovopositor na fase larval. 

Consequentemente, o retardo no desenvolvimento dessas larvas pode afetar o seu 

desenvolvimento adulto, ocasionando redução na fecundidade potencial das fêmeas. 
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6.3.2.2 Allonais inaequalis 

Para a espécie A. inaequalis, o teste de toxicidade crônica, com duração de 10 dias, 

apresentou mortalidade de 100% no afluente, bem como no efluente do reator, 

caracterizando elevada toxicidade do reator para essa espécie (Figura 66). Ao utilizar as 

diluições do efluente do reator, pode-se notar que ocorreu diminuição da toxicidade, porém 

não foi observada mortalidade para os oligoquetos nas diluições de 20 e 0,1% do efluente. 

 

Figura 66 – Boxplot representando a mortalidade da espécie A. inaequalis na fase 

VIb da operação do reator 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise de Cluster (coeficiente cofenético 1), apontou similaridade entre o 

controle e as diluições de 20 e 0,1% do efluente na fase VIb de operação do reator (Figura 

67), as diluições do efluente, bem como o controle não causaram efeito letal ao 

A.  inaequalis. Já o afluente e o efluente do reator se assemelham em torno de 90%, 

inferindo-se elevada toxicidade do efluente, mesmo nessa fase de operação do reator, para 

o oligoqueto. 
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Figura 67 – Análise de Cluster para a fase VIb de operação do reator com 

A.  inaequalis 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A hipótese nula (H0 - de que o afluente, efluente e as diluições de 20 e 0,1% do 

efluente na fase VIb de operação do reator têm o mesmo efeito tóxico ao A. inaequalis), foi 

rejeitada pela análise de Kruskal-Wallis (p < 0,05). Assim, utilizou-se um teste posteriori 

de Dunn, para verificar quais amostras apresentam comportamentos distintos. O teste de 

Dunn, demonstrou que não há diferença estatística entre o teste controle e as diluições de 

20 e 0,1% do efluente VIb. Evidenciando a elevada toxicidade do efluente VIb, mesmo pós-

tratamento para o oligoqueto A. inaequalis. 

A concentração CENO foi determinada após a confirmação de similaridade 

estatística (teste de Dunn) entre o controle e as amostras do efluente, determinando o valor 

de CENO como a diluição de 20% do efluente VIb e o CEO como o efluente bruto, sem 

diluição. 
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A concentração CL50 de diluição do efluente na fase VIb para o organismo 

A.  inaequalis não pode ser estabelecida, por conter apenas duas diluições nessa fase de 

operação do reator, e por ambas não apresentarem efeito letal. 

A espécie A. inaequalis foi analisada por meio de sua reprodução média, por se 

tratar de um organismo que se reproduz rapidamente, em ambientes favoráveis. No teste-

controle 12,71 organismos foram contabilizados, em média, no final de 10 dias. Para o 

afluente e o efluente, nenhum organismo foi observado, e na diluição de 0,1% do efluente 

3,77 organismos foram contabilizados (Figura 68). A partir desses resultados pode-se 

observar que a reprodução dos A. inaequalis com 0,1% de diluição do efluente VIb, 

evidencia elevada toxicidade quando comparada ao teste controle, mesmo apontando 

capacidade dessa espécie em se reproduzir em meio com 0,1% do efluente do reator. 

 

Figura 68 – Boxplot representando a reprodução da espécie A. inaequalis na fase 

VIb da operação do reator 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

Observa-se na análise de Cluster (Coeficiente cofenético 0,99) (Figura 69), que a 

diluição de 0,1% do efluente apresenta efeitos tóxicos na reprodução dos A. inaequalis 

quando comparado ao controle, por esse fato a similaridade entre essas amostras é de 45%. 
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O efluente se assemelha em torno de 25% do controle, indicando que o reator ainda 

apresenta elevado efeito tóxico nessa fase de operação. Nota-se que o afluente do reator é 

extremamente tóxico à biota aquática, dessa forma não apresenta similaridade com as 

demais amostras. 

 

Figura 69 – Análise de Cluster com similaridade entre a fase VIb de operação do 

reator na reprodução da espécie A. inaequalis  

 

Fonte: Elaborado pela Autora 

 

A análise estatística de Kruskal-Wallis (p < 0,05) para a reprodução do A. inaequalis 

demonstra que há diferença estatística entre o teste controle e as amostras do reator, 

evidenciando elevada toxicidade na fase VIb de operação do reator, na reprodução desse 

oligoqueto. 
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6.3.2.3 Impacto ambiental 

A espécie de oligoqueto A. inaequalis, parece ser mais sensível que a espécie de 

inseto C. sancticaroli, tanto para o LAS padrão sob exposições aguda quanto crônica. Esse 

mesmo resultado foi observado em teste de toxicidade crônica para o efluente na fase VIb 

de operação do reator. Vários fatores podem estar atrelados a essa sensibilidade, como a 

complexidade da amostra do efluente e hábitos de vida das espécies testadas. E, ainda, a 

utilização de sedimento nos testes com C. sancticaroli, pode ter influenciado na variação 

da sensibilidade e biodisponibilidade aos contaminantes (CASELLATO; NEGRISOLO, 

1989; FEDERLE; VENTULLO, 1990; MÄENPÄÄ; KUKKONEN, 2006; WESTALL et 

al., 1999). 

Segundo Keizer et al. (1995), a toxicidade de uma substância é determinada pela 

capacidade de cada espécie em metabolizar esse produto, por diferentes vias, sendo de 

maneira mais ou menos tóxicas. Para Livingstone (1998), todos os animais possuem um 

conjunto de enzimas de biotransformação, geralmente presentes no fígado (vertebrados) ou 

tecidos associados ao processamento de alimentos (invertebrados). A principal função 

destas enzimas é converter xenobióticos em metabólitos excretáveis solúveis em água. A 

biotransformação afeta a disposição, o tempo de residência e a toxicidade (desintoxicação 

ou ativação) de um xenobiótico em um organismo. A partir dos resultados obtidos em sua 

pesquisa, Livingstone (1998), observou que organismos de espécies distintas apresentaram 

variações metabólicas a compostos xenobióticos, no qual aponta os insetos com maior 

capacidade de biotransformação quando comparados a crustáceos e moluscos. Verrengia 

Guerrero et al. (2002), realizaram testes de toxicidade aguda com oligoqueto, crustáceo e 

inseto, para verificar a capacidade de biotransformação desses organismos quando expostos 

aos contaminantes: 2,4-diclorofenol; 2,4,5-triclorofenol; pentaclorofenol; pireno; 

Fenpropidina e Trifluralina. Esses autores observaram que a larva da espécie C. riparius, 

mostrou uma notável capacidade de metabolizar todos os compostos que lhes foram 

apresentados, diferentemente do oligoqueto L. variegatus e do bivalve S. corneum, que 

apresentaram baixa capacidade de biotransfomação desses contaminantes. Para o LAS, não 

há relatos na literatura a respeito da capacidade de biotransformação desse surfactante por 

invertebrados. 

A diversidade dos compostos presentes nas amostras do reator, estudado nesta 

pesquisa, evidencia a dificuldade em determinar qual contaminante e/ou subprodutos 
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causam maiores efeitos tóxicos à biota aquática, ressaltando a importância no tratamento 

dos efluentes domésticos e industriais, e seus métodos de análises, pois, com essa pesquisa, 

fica claro que as análises ecotoxicológicas são de fundamental importância na avaliação do 

tratamento desses efluentes.  
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 Considerações Finais 

Os bioensaios de toxicidade, em sua maioria, são realizados em regiões temperadas, 

utilizando-se espécies e condições experimentais representativas dessas regiões, resultando 

incongruências nos resultados, quando comparados às regiões tropicais. Desta forma, 

muitos autores recomendam a utilização de espécies nativas em testes ecotoxicológicos sob 

condições representativas de regiões tropicais (BUCH et al., 2017; GAZONATO NETO et 

al., 2018; GHOSE et al., 2014; HOWE; REICHELT-BRUSHETT; CLARK, 2014; 

MANSANO et al., 2018; ROCHA et al., 2018b; SILVANO; BEGOSSI, 2016). Para melhor 

representação dos resultados ecotoxicológicos, realizados nessa pesquisa, foram utilizados 

uma espécie de microcrustáceo D. magna, originária de região temperada do hemisfério 

norte, bem descrita na literatura mundial, e dois invertebrados nativos, C. sancticaroli e 

A.  inaequalis. 

Os testes de toxicidade aguda e crônica com o LAS padrão apontaram que a espécie 

C.  sancticaroli é mais tolerante às concentrações de LAS quando comparada às espécies 

A. inaequalis e D. magna. Os resultados evidenciaram que as concentrações CL50 e CE50 

para organismos-teste, variam entre 25,25; 8,13 e 6,11 mg.L-1 de LAS para os testes de 

toxicidade aguda e de 18,11; 8,56 e 3,21 mg.L-1 de LAS para testes de toxicidade crônica 

(Figura 70). Essa variação de sensibilidade pode estar relacionada a diversos fatores, como: 

ciclo de vida do organismo, biodisponibilidade do contaminante, alimentação e estilo de 

vida da espécie. E com esses resultados, a Hipótese A foi comprovada, confirmando que o 

LAS padrão causa efeitos negativos à biota aquática. 

 
Figura 70 – CL50/CE50 dos testes de toxicidade aguda e crônica utilizando o LAS 

padrão. 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 
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O Conselho Nacional do Meio Ambiente (CONAMA), Resolução N ̊ 357, 

complementada e alterada pela Resolução N ̊ 430, preconiza limite máximo permissível de 

0,50  mg.L-1 de LAS, em águas doces de Classe 1 (CONAMA, 2005, 2011). Considerando 

os valores de CL50/ CE50 e CENO observados no presente estudo e os relatados na literatura, 

pode-se concluir que a concentração máxima permitida de surfactante LAS, estabelecida 

pelo CONAMA, é adequada para a proteção da biota de água doce. No entanto, de acordo 

com o Relatório Anual de Qualidade das Águas Interiores do Estado de São Paulo - 2017 

(CETESB, 2018), em média, 14% das amostras da rede de corpos d'água monitorados pelo 

órgão estadual CETESB estão acima do valor permitido nessa norma. Valores recentes de 

concentrações de LAS, encontrados em estações de tratamento de esgoto, apontam variação 

de 1 a 18 mg.L-1 (MUNGRAY; KUMAR, 2009).  

Além disso, as lavanderias comerciais estão entre os segmentos com maior consumo 

de surfactante aniônico, e seus efluentes são comumente liberados diretamente no meio 

ambiente ou em estações de tratamento de efluentes. Braga e Varesche (2014) ao analisar 

os efluentes de lavanderia comercial encontraram concentrações de LAS variando 12 a 

1024 mg.L-1. Faria et al. (2017), em seus estudos, observaram variações na concentração 

de LAS em água de lavanderia de 94,44 a 919,93 mg.L-1, e em esgoto doméstico da USP 

(Campus 2) no Município de São Carlos, de 1,4 a 8,7 mg.L-1 LAS. Com essas variações na 

concentração de LAS encontradas na literatura, para estações de tratamento de efluentes, 

denota-se a importância no tratamento desse surfactante. 

A partir dessa problemática, na Hipótese B desse trabalho, foi realizada a avaliação 

ecotoxicológica de amostras complexas de água residual de lavanderia comercial 

combinada com esgoto doméstico, contendo LAS, antes e depois de passar por tratamento 

em reator de leito fluidificado. Os resultados dos bioensaios de toxicidade aguda apontaram 

elevada toxicidade do efluente para os organismos-teste, em todas as fases de operação do 

reator. Por se tratar de amostra com alto teor de complexidade em sua composição, inferiu-

se que não foi apenas o LAS que causou efeito tóxico para as espécies selecionadas. Para 

melhor compreensão dos resultados, foram feitas diluições dos efluentes a partir da III fase 

de operação, entretanto, os efluentes mesmo diluídos a 0,1% apresentaram-se tóxicos aos 

invertebrados. Apenas na fase VIb da operação do reator, observou-se menor mortalidade 

dos organismos-teste quando expostos aos efluentes diluídos, evidenciando a complexidade 

do tratamento dessas amostras contendo LAS, e a importância das análises 

ecotoxicológicas na avalição do tratamento de efluentes, pela representação dos efeitos 
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tóxicos à biota aquática. A partir desses resultados, é possível refutar a Hipótese B por não 

diminuir o impacto ambiental das amostras do reator pós tratamento para a biota aquática. 
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 CONCLUSÕES  

 

Conforme os resultados obtidos neste estudo, é possível concluir que as cartas-

controle seguiram um padrão nas faixas de sensibilidade para as substâncias de referência, 

permitindo a comparação dos resultados com a literatura. 

A partir dos resultados obtidos com LAS padrão (Hipótese A), fica evidente a 

toxicidade aguda para as três espécies utilizadas como organismos-teste, embora cada 

espécie tenha diferido em sua suscetibilidade a esse agente tóxico. As espécies 

C.  sancticaroli e A. inaequalis foram menos sensíveis ao LAS do que a espécie D. magna. 

A toxicidade crônica do LAS padrão afetou a reprodução da espécie D. magna. Em 

concentrações sub-letais, o efeito de indução na reprodução de neonatos ficou evidente, e 

o oposto aconteceu para concentrações mais elevadas desse surfactante. Para o organismo 

A. inaequalis o efeito de inibição na reprodução ocorreu em concentrações elevadas do 

LAS. O desenvolvimento das larvas de C. sancticaroli não teve alteração em exposição 

crônica desse surfactante. 

O teste de longa duração, utilizando a espécie C. sancticaroli, permitiu a verificação 

detalhada na toxicidade do LAS em três gerações desse organismo. Conclui-se que não há 

diferença estatística entre as gerações quanto ao tamanho das larvas, entretanto evidencia a 

diferença estatística entre as gerações para o tamanho das asas das fêmeas, indicando que 

esses organismos podem sofrer alterações fisiológicas quando a exposição ao contaminante 

é contínua.  

Com os resultados obtidos em relação a Hipótese B, foi possível concluir que 

mesmo com tratamento das amostras complexas, contendo LAS, o efluente do reator 

continuada sendo tóxico para a biota aquática, desta forma essa hipótese foi refutada.  

As mudanças das fases de operação do reator analisadas influenciaram na 

toxicidade para os diferentes organismos-teste. Essa toxicidade ocorre dependente das 

condições metabólicas, levando à elaboração de três hipóteses: as rotas metabólicas do 

reator produziram subprodutos tóxicos; a degradação incompleta de compostos, em 

algumas fases, pode ter interrompido a rota metabólica em compostos secundários mais 

tóxicos; e o afluente utilizado (água residuária de lavanderia comercial combinada com 
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esgoto doméstico) é de alta complexidade, pois já possui, em sua composição, compostos 

tóxicos além do LAS.  

Cada organismo-teste apresentou respostas diferentes, principalmente em 

experimentos utilizando as diluições dos efluentes. Para A. inaequalis e D. magna foi 

possível observar mortalidade de 100% para todos afluentes e efluentes, demonstrando alta 

toxicidade. Uma exceção pôde ser observada para os C. sancticaroli, o qual apresentou 

menor mortalidade, nas primeiras fases de operação do reator, descrevendo assim sua 

capacidade de sobrevivência em ambientes tóxicos. Em geral, foi possível avaliar a 

diferença de toxicidade, nas diferentes fases de funcionamento do reator, por meio das 

diluições dos compostos, em que as fases menos tóxicas, com diminuição na mortalidade, 

foram observadas a partir de diluição de 50%, e para as fases mais tóxicas, a partir de 20%. 

É possível ainda concluir que a fase VIb apresentou diminuição da mortalidade dos 

organismos-teste possibilitando a realização de testes mais longos, avaliando o 

desenvolvimento das espécies. Entretanto, ao se analisar os testes de toxicidade crônica, 

observa-se que o efluente dos reatores, mesmo após o tratamento, ainda causa efeito 

negativo nos organismos-teste avaliados.  

Além disso, conclui-se que os bioensaios ecotoxicológicos são uma importante 

ferramenta na complementação das análises de monitoramento de reatores, e que os 

invertebrados Chironomus sancticaroli, Allonais inaequalis e Daphnia magna apresentam 

sensibilidade aguda e crônica ao LAS padrão e às amostras do reator, e podem ser 

recomendados como organismos-teste em bioensaios de no monitoramento. 
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 SUGESTÕES  

 

• Utilização de testes ecotoxicológicos para complementar as análises de 

monitoramento de reatores; 

• Avaliação da remoção do LAS, em amostras complexas, em outros reatores 

(anaeróbios e aeróbios), e outras técnicas de tratamento de efluentes (lagoas, lodos 

ativados, entre outros), utilizando bioensaios de toxicidade como análise 

complementar; 

• Utilização de 5 organismos-teste de diferentes funções tróficas da cadeia alimentar, 

para obter resultados mais precisos de efeitos tóxicos específicos e aumentar a 

probabilidade de respostas tóxicas a organismos-teste de diferentes sensibilidades. 
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APÊNDICE A – Composição Química de Vitaminas e Alimento 

 

Tetramin® – peixes tropicais 

 

O alimento preparado Tetramin®, foi utilizado na alimentação dos organismos-

teste. Esse alimento foi macerado (Figura 71) e depois oferecido nas proporções 5g.L-1 para 

C. sancticaroli e 2g.L-1 para A. inaequalis. 

 

 

Figura 71 – Alimento Tetramin® macerado em gral com pistilo de porcelana 

 

Fonte: Acervo pessoal 

 

 

 

O alimento Tetramin® é composto por: Farinha de peixe, levedura seca de cana, 

arroz integral, farinha de camarão, Glúten de trigo, farelo de aveia, óleo de peixe refinado, 

proteína de batata, farelo de soja, óleo de soja refinado, algas marinhas calcárias, sorbitol, 

lecitina de soja, fosfato monocálcico, vitamina C, etoxiquin, beta caroteno, bixina, corantes 

artificiais amarelo crepúsculo, amarelo tartrazina, azul indigotina e vermelho eritrozina. 
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Fishtamin® Sera 

 

Alimento complementar para o cultivo de D. magna, fornecido na concentração de 

1 gota por Litro (Tabela 18). 

 

Tabela 18 – Composição química do Fishtamin® 

Vitamina 
Concentração 

(mg.L-1) 

A 545.000  

B1 2.000  

B2 1.500 

B6 2.000 

B12 2 

C 55.000 

D3 100.000 

E 4.700 

K 510 

D-pantotenato 

de Cálcio 

5.000 

Ácido fólico 480 

Nicotinamida 10.000 
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APÊNDICE B – Composição e Modo de preparação da Água reconstituída de 

Elevada Dureza 

 
A água reconstituída utilizada como meio para o cultivo de Daphnia magna e para 

o preparo das soluções-teste (água de diluição) é de dureza elevada, e de moderada 

basicidade, com valores entre 175 e 225 mg CaCO3 L-1 e pH entre 7,6 e 8,0. 

Para o preparo de 1L da água reconstituída são utilizadas 4 soluções, nos seguintes 

volumes: 

• Solução 1: 3,2mL 

• Solução 2: 0,8mL 

• Solução 3: 0,8mL 

• Solução 4: 0,8mL 

• Água destilada: completar para 1L, ou seja, 994,4mL 

As soluções são preparadas da seguinte forma: 

• Solução 1: 73,5g de CaCl2.H2O  

Dissolver e diluir completando para 1000mL com água destilada 

• Solução 2: 123,3g de MgSO4.7H2O  

Dissolver e diluir completando para 1000mL com água destilada 

• Solução 3: 5,8g de KCl  

Dissolver e diluir completando para 1000 mL com água destilada 

• Solução 4: 64,8g NaHCO3  

Dissolver e diluir completando para 1000 mL com água destilada 

Antes da sua utilização, a água deve ficar em aeração por, no mínimo, 12 horas, para a 

solubilização dos sais, estabilização do pH e saturação do oxigênio dissolvido. Se o pH não 

estiver dentro da faixa aceita, deve-se ajustá-lo com as soluções de ácido clorídrico (HCl) 

– para diminuir o pH – ou de hidróxido de sódio (NaOH) – para aumentar o pH. 
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APÊNDICE C – Meio Oligo – Cultivo de alga 

Para o cultivo da alga Pseudokirchneriella subcapitata foi utilizado o meio Oligo 

(ABNT, 2018), preparado da seguinte forma: 

Solução 1 Ca(NO3)2.4H2O 4g  

 

Dissolver em 100 mL de água 

destilada 

Solução 2 KNO3 10g 

Solução 3 MgSO4.7H2O 3g 

Solução 4 K2HPO4 4g 

 

 

 

 

Solução 5 

CuSO4.5H2O 0,03g  

 

 

 

 

 

Dissolver em 1000 mL de 

água destilada 

(NH4)6Mo7O24.4H2O 0,06g 

ZnSO4.7H2O 0,06g 

CoCl2.6H2O 0,06g 

Mn(NO3)2.4H2O 0,06g 

C6H8O2.H2O 0,06g 

H3BO3 0,06g 

 

Solução 6 

C6H5FeO7.5H2O 1,625g 

FeCl3.6H2O 0,625g 

FeSO4.7H2O 0,625g 

Solução 7 NaHCO3 15g 

 

As soluções foram guardadas em frascos de vidro âmbar na geladeira. 

Para preparar 1 L de meio de cultura, colocar 500 mL de água destilada em um 

balão volumétrico de 1000 mL e adicionar as soluções na seguinte ordem e quantidades: 

• Solução 1: 1,0 mL 

• Solução 2: 1,0 mL 

• Solução 3: 1,0 mL 

• Solução 4: 1,0 mL 

• Solução 5: 0,5 mL 

• Solução 6: 0,5 ml 

• Solução 7: 1,0 mL 

Completar com água destilada para 1000 mL. Medir o pH, que deve ficar na faixa de 6,0 e 

8,0. Agitar por 1 hora e autoclavar por 15 minutos a 121 °C. Antes de inocular a alga, deixar 

o meio de cultivo esfriar.  
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APÊNDICE D – Procedimento de Inoculação da alga 

 
Para a alga Pseudokirchneriella subcapitata, o procedimento de inoculação será 

realizado após o meio de cultivo (descrito no apêndice B) esfriar (12 horas). No preparo de 

2 L de meio de cultivo, deve-se dividir em 2 erlenmeyers de 2L (colocando-se ± 850 mL 

do meio de cultivo em cada erlenmeyer) e dois erlenmeyers pequenos de 250 mL 

(colocando-se ± 150 mL do meio de cultivo em cada erlenmeyer), que serão devidamente 

tapados com tampões feito de gaze e algodão, com a boca dos erlenmeyers posteriormente 

envolvidas com papel alumínio e estes colocados para esterilizar em autoclave na 

temperatura de 120°C, pressão de 1,0 atmosfera, por 15 minutos. Duas pipetas graduadas 

de 20mL também deverão ser autoclavadas. 

Para a realização do procedimento de inoculação, o local utilizado para tal, deve 

estar esterilizado com álcool 70%. A manipulação das vidrarias durante a inoculação deve 

ser feita próximo ao bico de Bunsen, na área estéril. Após o meio esfriar, inocular a alga, 

introduzindo 40 mL do inóculo (que consiste em uma suspensão desta espécie de alga na 

concentração aproximada de 107 células mL-1) nos erlenmeyers maiores e 20 mL do 

inóculo nos pequenos (os quais ficarão crescendo para se tornarem novos inóculos). Serão 

introduzidos, nos frascos maiores, no meio do tampão, com uma pipeta esterilizada (esta 

será ligada no aerador). Anotar a data de inoculação. Manter os erlenmeyers maiores sob 

aeração constante e fotoperíodo 16h claro:8 horas escuro, por 7 dias (fase exponencial de 

crescimento) (Figura 72). Os frascos menores são deixados sem aeração sob as mesmas 

condições de temperatura e fotoperíodo que os frascos grandes, sendo apenas manualmente 

agitados 2 ou 3 vezes ao dia. 
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Figura 72 – Cultivo de alga P. subcapitata em fase exponencial de crescimento, em 

sala climatizada a 22 ± 2°C, aeração constante e fotoperíodo 16h claro:8h escuro. 

 

Fonte: Acervo pessoal 

 

Decorridos os 7 dias de crescimento da Pseudokirchneriella subcapitata, é 

necessário que as algas nos erlenmeyers de 2L decantem por algumas horas, após deve-se 

centrifugar os volumes necessários em 3000 rpm durante 10 minutos, descartar o 

sobrenadante e ressuspender as algas sedimentadas em água deionizada em um frasco com 

tampa e homogeneizar por meio de agitação. Para contagem das células, será necessária a 

retirada de uma alíquota e realizar a contagem das células na câmara de Neubauer. Somente 

depois desse processo, a espécie D. magna será alimentada.   
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APÊNDICE E – Sugador (Teste de Gerações) 

 

Sugador simples utilizado para capturar as fêmeas do inseto C. sancticaroli no teste de 

gerações (Figura 73). 

 

Figura 73 – Coletor das fêmeas adultas da espécie C. sancticaroli; a) Entrada do inseto 

por sucção exercida pelo lado b; b) Pressão exercida para a sucção dos organismos; c) 

Recipiente plástico para armazenar as fêmeas adultas. 

 

Fonte: Elaborado pela Autora 
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APÊNDICE F – Concentrações de LAS que causam efeito de toxicidade aguda às 

espécies aquáticas 

 

As CL50 descritos na literatura, para ensaios de toxicidade aguda com LAS, para as 

espécies aquáticas estão apresentados na Tabela 19. 

Tabela 19 - CL50/CE50 de LAS para espécies aquáticas disponíveis na literatura 

Organismos-teste LC50/CE50 
(mg.L−1 LAS) 

Homólogos 
LAS Referências 

Crustáceo 

 Daphnia magna 6,11 C12 Presente Estudo 

 Daphnia similis 14,17 C12 Da Silva Coelho e Rocha 
(2010) 

 Daphnia galeata 4,60 C12 Tanaka e Nakanishi 
(2001) 

 Ceriodaphnia dubia 11,84 C12 Da Silva Coelho e Rocha 
(2010) 

 Ceriodaphnia silvestrii 13,52 C12 Da Silva Coelho e Rocha 
(2010) 

 Hyalella azteca 3,10 C12 Versteeg e Rawlings 
(2003) 

Molusco 

 Melanoides tuberculata 201,97 C11.8 Iannacone e Alvariño 
(2002) 

 Physa venustula 71,41 C11.8 Iannacone e Alvariño 
(2002) 

 Heleobia cumingii 82,93 C11.8 Iannacone e Alvariño 
(2002) 

 Corbicula fluminea 3,00 C12 Versteeg e Rawlings 
(2003) 

 Elimia sp. 3,00 C12 Versteeg e Rawlings 
(2003) 

Oligoqueto 

Allonais inaequalis 8,13 C12 Presente Estudo 
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Organismos-teste LC50/CE50 
(mg.L−1 LAS) 

Homólogos 
LAS Referências 

Lumbriculus variegatus 5,65 C12 Mäenpää e Kukkonen 
(2006) 

Inseto 

 Chironomus sancticaroli 25,25 C12 Presente Estudo 

 Chironomus riparius 2,65 C12  Mäenpää e Kukkonen 
(2006) 

Peixe 

 Oryzias latipes 13,00 C10-14 van de Plassche et al. 
(1999) 

 Poecilia reticulata 3,80 C10-14 van de Plassche et al. 
(1999) 

 Pimephales promelas 1,70 C12 Versteeg e Rawlings 
(2003) 

 Ictalurus punctatus 1,70 C12 Versteeg e Rawlings 
(2003) 

Fonte: Adaptado de Da Silva Coelho e Rocha (2010) 

 

 

 


